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1 INTRODUCTION GENERALE 

INTRODUCTION GENERALE 

C’est connu que la contamination par les éléments traces métalliques (ETM) présente un 

problème sérieux qui menace l'environnement du sol en plus la santé humaine. Ces ETM 

peuvent s'accumuler dans le corps humain directement par inhalation, ingestion et absorption 

par contact cutané [1-3]. Ce phénomène de toxicité du sol est à partir des ETM non 

biodégradables et non thermodégradables qui ne cesse de continuer de s'agglomérer dans le 

sol et atteindre des niveaux dangereux de toxicité en raison de l'exposition à long terme des 

eaux usées [4,5].  

Pour évaluer l’impact d’un métal lourd dans l’environnement, la seule présence n’est pas 

suffisante. Cet impact est potentiel si le métal donné se trouve à des niveaux de concentrations 

anormalement élevées par rapport au fond géochimique [6]. C’est pourquoi bien connaître le 

fond géochimique est essentiel pour déterminer la contamination en métaux lourds causée par 

l’activité minière [7]. 

En raison de leurs différentes caractéristiques spécifiques, les ETM ont été largement utilisés 

dans les nouvelles technologies (métallurgiques et électroniques). Par conséquence, leurs 

sources anthropiques sont vastes et leur introduction est plutôt récente dans l’environnement 

[8].  

Parmi les ETM réglementés nous mentionnons : le plomb (Pb), le mercure (Hg), l’arsenic 

(As), le cadmium (Cd) et le nickel (Ni). Ils proviennent principalement d’activités 

industrielles (métallurgie, chimie, procédés, …), mais aussi pour certains du chauffage 

résidentiel et du trafic routier (véhicules diesel catalysés) et de sources anthropiques. Parmi 

les sources anthropiques de ETM; nous pouvons signaler l’activité minière, l’industrie 

métallurgique et sidérurgique, les engrais et pesticides appliqués dans la culture des sols, les 

incinérateurs et cendres d’incinération des déchets, les déchets médicaux, les déchetteries de 

villes, les émissions des usines et moteur à explosion, les effluents des égouts et boues 

d’épuration [9-11]. Toutefois, il semble que la source anthropique principale de ETM pour 

l’environnement est celle produite par les émissions du trafic (particules d'échappement des 

véhicules, particules d'usure des pneus, particules de la chaussée patinées, particules d'usure 

des freins), les émissions industrielles (centrales, combustion du charbon, industrie 

métallurgique, automobile), émissions domestiques, intempéries du bâtiment et de la surface 

de la chaussée, dépôts atmosphériques, etc [12].  

Les études et la protection de l’environnement en ALGERIE n’ont jusqu’ici pas été très 

abondantes, À partir des années 2000, l’État a donc décidé de réagir et d’investir dans le 
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développement durable afin de tenter de mettre fin au processus de dégradation de 

l’environnement. Cette volonté est également une conséquence des engagements pris par 

l’ALGERIE envers la Communauté internationale qui impose notamment de traduire dans sa 

législation nationale les dispositions contraignantes des conventions et protocoles 

internationaux auxquels le pays a adhéré. La concrétisation de cette intention a été réalisée, 

dans un premier temps par l’adoption de la Stratégie Nationale de l’Environnement (SNE 

2001-2011). Les deux principaux outils de cette stratégie sont la loi portant sur la protection 

de l’environnement et du développement durable promulguée en 2001 et le plan national 

d’actions pour l’environnement et le développement durable, PNAE-DD [12].  

Le ministère de l'Energie a annoncé le 26 septembre 2020, dans un communiqué, la 

suppression à compter de 2021 de la commercialisation de l'essence super avec plomb au 

niveau des stations-services, précisant que ce carburant est "nuisible à l'environnement" [13]. 

La pollution du sol par les conditions environnementales générées par les émissions du trafic 

reste donc un problème très sérieux dans toute l’ALGERIE, en particulier à SETIF. En 

relation avec cette problématique, cette étude tentera d’apporter une meilleure connaissance 

sur le sol de SETIF, les contaminants et les sources de contamination. 

Notre travail comprend deux parties: 

La première partie est consacrée à une synthèse bibliographique divisée en trois chapitres. Le 

premier concernant une étude générale sur le sol et la pollution des sols et le deuxième 

chapitre comprend des généralités sur les ETM à savoir : les caractéristiques, les propriétés 

physico-chimiques, l’origine, toxicité, méthodes de détection et évaluation de la pollution. 

Le troisième chapitre décrit la région étudiée, un aperçu sur leur site géographique et 

climatique, ainsi la topographie, la population et les ressources naturelles et humaines. 

 

La deuxième partie est composée de deux chapitres.  Le premier chapitre est réservé pour la 

description de matériel et méthodes utilisés pour la caractérisation et le dosage des ETM. Le 

chapitre qui suit,  expose les résultats, interprétation des analyses physico-chimiques du sol,  

le dosage des métaux lourds par spectrométrie d’absorption atomique et l’évaluation par 

l’indice de géo-accumulation (Igéo) ; indices de pollution (IP) et indices de pollution intégrés 

(IPI). 

Finalement, ce travail sera terminé par une conclusion générale et des perspectives. 
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I. La pollution  

I.1. Définition  

La définition la plus précise du terme de pollution a été donné par le 1
er

 rapport du conseil sur 

la qualité de l’environnement da la Maison  Blanche 1965 : 

« La pollution est une modification défavorable du milieu naturel qui apparait en totalité ou en 

partie comme un sous-produit de l’action humaine, au travers des effets directs ou indirects 

altérant les critères de :  

 Répartition des flux de l’énergie. 

 Répartition physico-chimique du milieu naturel  

 Niveaux de radiation. 

 L’abondance des espèces vivantes.  

Ces modifications peuvent affecter l’homme directement ou au travers des ressources 

agricoles, en eau et en produits biologique. Elles peuvent aussi affecter en altérant les objets 

physiques qu’il possède ou les possibilités récréatives du milieu» [14]. 

 

En conclusion,  la pollution désigne l’accumulation d’un composé en quantité telle qu’il peut 

induire un danger pour les organismes vivants ou compromettre l’usage qui est habituellement 

fait du milieu récepteur [15]. 

I.2. Polluant  

Tout altéragène physique, chimique ou biologique qui est à l’origine d’une altération de la 

qualité de l’environnement et/ou des effets délétères sur les organismes, même s’ils y sont 

présents à des niveaux inférieurs au seuil de nocivité [16]. 

I.3. Classification de la pollution  

La pollution peut être classée à partir de nombreux critères (Tableau I.1). On peut grouper les 

agents de la pollution selon leur natures (chimique, physique, biologique…), de façon 

écologique ou d’un point de vue anthropogénique et considéré le milieu ou la matière par 

laquelle ils contaminent l’organisme [17,18]. 
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Tableau I. 1. Classification de la pollution [19] 

 I.3.1.Pollution physique 

-rayonnement 

-pollution thermique 

-bruit et vibration à basse fréquence (infrasons) 

I.3.2. Pollution chimique 

 Atmosphère Eau Sol 

Dérivés gazeux du carbone et 

hydrocarbures liquides 
+ + + 

Détersifs  + + 

Matières plastiques + + + 

Pesticides et autres composés 

organiques de synthèse  
+ + + 

Dérivés de soufre + + + 

Dérivés de l’azote + + + 

Métaux lourds + + + 

Fluorures + + + 

Articles solides (aérosols) +  + 

Matières organiques 

fermentescibles 
 + + 

I.3.3.Pollution biologique 

-contamination microbiologique des milieux inhalés et ingérés 

(bactéries et virus) 

-modification des biocénoses pour introduction intempestives 

d’espèces animales ou végétales. 

II. Le sol 

II.1. Définitions 

Le sol est défini comme la couche supérieure de la croûte terrestre composée de particules 

minérales, de matières organiques, d’eau, d’air et d’organismes [20]. 

Cependant le sol est un milieu vivant, complexe et dynamique, en évolution constante sous 

l’effet de différents paramètres tels que le climat, la topographie, la végétation et l’action de 

l’homme. Il joue un rôle d’interface entre les phases liquides et gazeuses dans 

l’environnement où il intervient comme système source, système transformateur, et système 

de transfert des éléments en trace [21]. 
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Le sol est composé de constituants minéraux et organiques, d’eau et de gaz. Les constituants 

minéraux se divisent en deux catégories : des minéraux primaires résultant directement de la 

désagrégation de la roche mère, et des minéraux secondaires néoformés. Les matières 

organiques du sol, quant à elles, se composent d’une fraction organique vivante (flore du sol, 

faune et racines végétales) de taille grossière (20 mm), non évoluée et d’une fraction 

organique morte (des résidus d’origine animale et végétale) en perpétuelle évolution, 

composées de substances humiques (acides humiques, fulviques et humine se distinguant 

principalement par leur solubilité en fonction de la méthode d’extraction) et de biomolécules 

issus d’organismes non transformées (polysacharides) [22]. 

L’ensemble de ces constituants s’agrègent de façon plus ou moins stable et forment ainsi des 

structures poreuses dans lesquelles circulent la solution du sol et les phases gazeuses et 

également les éléments dissous et les particules les plus fines des sols (colloïdes, matières en 

suspension particulaires). 

Le changement de l’occupation des sols entraîne des modifications sur les propriétés 

physiques et chimiques (de matières organiques, pH, potentiel redox), hydriques (infiltrabilité, 

écoulements préférentiels, drainage du sol), et biologiques (activité de la micro, meso et 

macro faune et flore du sol) [23]. 

Le sol assure ainsi des fonctions de transformation, de transfert et d’accumulation, tout en 

pouvant aussi subir des modifications importantes et rapides d’origine naturelle ou 

anthropique ; dégradation, érosion, changement d’usage… c’est pour cela qu’il est considéré 

comme un réacteur biogéochimique complexe (multiphasique, interactif) [24]. 

II.2. Constituants du sol 

Le sol est considéré comme un milieu poreux tri phasique rempli partiellement d'eau (phase 

liquide) et d'air, ou de vapeur d'eau (phase gazeuse) (Figure I.1). La phase solide est 

constituée des particules minérales agrégées de différentes tailles. C’est un milieu poreux dont 

la phase solide, constituée par des minéraux et des composés organiques, forme des 

assemblages plus ou moins volumineux et donne au sol sa structure. 

Cette phase solide n'est pas continue et délimite un espace poral de dimensions variés et de 

géométrie complexe. Cette caractéristique explique la présence de phases fluides, liquide et 

gazeuse, susceptibles de se déplacer et donner lieu à des flux de matières [25]. 

Les différentes proportions des différentes tailles de particules d’un sol en déterminent sa 

texture. Comme tout système ouvert, il subit nombres d’échanges de matière et d’énergie avec 



 
6 

Partie I. Synthèse Bibliographique  

Chapitre I. Pollution du sol 
 

l’atmosphère, la biosphère et l’hydrosphère. Les sols sont également considérés comme des 

milieux chimiquement réactifs où toutes les phases sont en équilibre. 

 

 

 

Figure I. 1. Schéma d’une coupe de sol [26]. 

 

La texture du sol est donc définie par une analyse de la distribution de taille de particules par 

différentes méthodes représentatives. En général, les méthodes sont utilisées pour séparer les 

particules de sol en trois différentes classes : sable, limon et argile.  

La classification donnée par le Département d'Agriculture des États-Unis (USDA) est montrée 

dans le Tableau I.2. 
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Tableau I. 2. Classification texturale USDA par classes de tailles de grains [27]. 

Matériau (Texture) Diamètre minimal Diamètre maximal 

Cailloux, galets 20 mm 20 mm 200 mm 

Graviers, gravillons 2 mm 20 mm 

Sable grossier 0,5 mm 2 mm 

Sable moyen 250 µm 500 µm 

Sable fin 100 µm 250 µm 

Sable très fin 50 µm 100 µm 

Limon (moyen, grossier) 20 µm 50 µm 

Limon fin (Silt) 2 µm 20 µm 

Argile - 2 µm 

 

Le sol est aussi classé en fonction de la proportion des grains appartenant aux trois classes 

principales qui sont représentées sous forme de triangle (Figure 2). 

 

 

Figure I.2. Triangle des textures selon USDA [28,29]. 
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L'arrangement des particules définit la structure du sol ; contrairement à la texture, elle est une 

caractéristique "dynamique" du sol, dans le temps et l'espace. Elle ne peut pas être classifiée 

en fonction d'une propriété physique simple. La structure, combinée à la matière organique, 

permet de définir la matrice poreuse caractéristique du réseau poral au travers duquel se feront 

les mouvements de fluides. 

Les sols sont composés d’un ensemble de particules solides, de tailles, de formes et de natures 

diverses, formant ce que l’on appelle la matrice. La répartition en taille de ces particules 

permet de déterminer la texture (ou granulométrie) du sol. Les particules de la matrice ne 

pouvant s’imbriquer parfaitement les unes dans les autres, le sol va nécessairement contenir 

une certaine proportion volumique de pores nommée porosité. Les pores peuvent être remplis 

par un fluide, généralement de l’eau ou de l’air. 

La texture et son complémentaire, la porosité (le volume de vides laissés par les particules), 

agissent sur les propriétés physiques du sol (structure, aération, rétention de l’eau) : 

 les sols sableux sont « perméables » et « filtrants » : la grosseur des particules de sable 

et les grands espaces qui les séparent favorisent la pénétration de l’eau et de l’air mais 

retiennent peu l’eau. Les sols sableux s’agglomèrent difficilement en motte ce qui les 

rend légers et faciles d’accès aux racines mais aussi sensibles à l’érosion. 

 les sols limoneux sont «battants » et « asphyxiants » : leurs particules fines laissent 

peu d’espace, ce qui conduit le sol à se tasser sous l’effet de la pluie et à retenir l’eau 

qui ne s’infiltre pas en profondeur provoquant la suffocation des racines 

 les sols argileux sont imperméables : leurs fines particules agissent comme une colle 

qui empêche l’infiltration de l’eau. 

II.2.1. La phase solide du sol 

La phase solide représente entre un demi et deux tiers du volume du sol. En général, 90% du 

solide est formé par des composants inorganiques. L’une des exceptions sont les sols tourbes 

qui contiennent plus de 50 % de matière organique. Les deux principaux éléments composant 

les sols sont : l’oxygène et la silice. Du point de vue minéralogique les constituants solides du 

sol peuvent être classés en deux groupes : les minéraux primaires et les minéraux secondaires. 

Les minéraux primaires sont les silicates qui apparaissent dans les sols par désintégration 

physique des roches, avec comme représentants dominants les minéraux sableux. 

Les minéraux secondaires sont le résultat de l’altération des silicates primaires. 
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Les principaux représentants de minéraux secondaire sont les minéraux argileux, les oxydes et 

hydroxydes et les carbonates [30]. On pourrait considérer les organismes vivants du sol 

comme une partie de la phase solide, puisqu'ils ne sont ni gazeux ni liquides [31]. On 

distingue deux fractions dans le sol : 

II.2.1.1. Fraction minérale 

Le sol possède une phase solide qui est constituée de fragments des minéraux composant la 

terre fine (< 2mm) et de la matière organique. La partie minérale provient de la désagrégation 

physique et de l’altération chimique de la roche-mère. Les minéraux du sol peuvent être 

séparés par une analyse granulométrique recelant une fraction entre 2mm et 50μm (sables), 

une fraction entre 50 et 2μm (limons) et la fraction inférieure à 2μm (argiles). 

Les deux premières catégories sont relativement inertes contrairement aux argiles qui 

possèdent des surfaces spécifiques énormes [32]. 

Les constituants minéraux du sol sont issus de la dégradation des roches. Cette dégradation se 

fait par désagrégation mécanique qui donne des fragments, et par altération chimique qui 

produit des ions solubles (cations alcalins et alcalino-terreux, silicates,...), des gels colloïdaux, 

des argiles et autres constituants cristallins ou amorphes (oxyhydroxydes de fer, d’aluminium, 

de manganèse et de silicium) [31]. 

Les minéraux constituent, en général, de 95 à 99% du sol. La composition minérale dépend de 

la nature de la roche-mère. La nature des minéraux peut être extrêmement diverse avec des 

tailles granulométriques différentes [34]: 

 Sable (Ø = 2000 à 50 μm)  

 Limon (Ø = 50 à 2 μm)  

 Argile granulométrique (Ø < 2μm)  

La texture d'un sol correspond à la répartition des minéraux par catégorie de grosseur, 

indépendamment de la nature et de la composition de ces minéraux. Les sols sont classés 

suivant leurs proportions relatives en particules argileuses, limoneuses et sableuses [35]. 

II.2.1.1.1. Minéraux argileux 

En minéralogie, les argiles sont définies comme des roches composées principalement par les 

phyllosilicates d'aluminium, plus ou moins hydratés. Les argiles se présentent sur les formes 

de feuillets, de lattes et d’aiguilles. Elles sont constituées de couches d’octaèdres «O» 
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Al(OH)6 et de couches de tétraèdres « T » SiO4 reliées par les atomes O et OH mis en 

commun. D’après la structure du feuillet, on distingue principalement les argiles T/O 

(1 couche tétraédrique +1 couche octaédrique) et les argiles 2T/O (2 tétraédriques pour  

1octaédrique) [36]. Des exemples de minéraux argileux sont la kaolinite (T/O) 

Al2Si2O5(OH)4 et l’illite K1-1,5Al4(Si,Al)8O20(OH)4 (2T/O). 

Trois propriétés principales caractérisent les argiles : 

 Leur forme et leur surface spécifique, 

 Leur capacité d’adsorption d’eau et de gonflement ainsi que 

 Leur capacité d’échange cationique. 

Les argiles ont, grâce à leur fine taille, une grande surface spécifique par rapport au volume 

des particules. La surface spécifique peut varier de 15 m
2
/g pour la kaolinite à 800 m

2
/g de 

smectite [37]. Certaines argiles ont la capacité d’incorporer des molécules d’eau dans leur 

structure (c’est par exemple le cas de la smectite), cette eau modifiant la dimension de la 

couche en provoquant son gonflement. 

L’incorporation d’eau est réversible à la pression atmosphérique et dépend de la température 

et de la pression de vapeur. Plus l’air est humide, plus l’argile pourra incorporer de l’eau. La 

réactivité des argiles dépend très fortement de la charge de surface. La charge de surface peut 

être majoritairement soit fixe (ex. illite), soit variable (ex. kaolinite). 

A contraire, si la charge de surface est liée à l’adsorption d’un ion sur la surface, elle varie 

selon le pH du milieu : on parle alors de charge de surface variable [38]. 

Les surfaces avec la charge variable à pH très acide se caractérisent par une charge positive et 

à pH basique, par une charge négative. Par exemple, la charge négative est compensée par les 

cations hydratés échangeables situés entre et sur la surface des feuillets d’argile. 

Cette propriété rend possible la rétention par échange des cations métalliques en solution, en 

fonction de leur affinité avec l’argile, on parle alors d’échange cationique [39].les capacités 

d'échange cationique peuvent varier selon l’argile de 1 à 200 meq par 100 g [40]. 

Les argiles sont des hydroaluminosilicates constitués en couches ; ils sont réactifs et peuvent 

gonfler par ajout de molécules d’eau dans leur structure. Ils sont en général caractérisés par 

des particules de petites dimensions. Les argiles peuvent fixer des cations qui sont faiblement 

liés à la surface ou entre les couches des structures aluminosilicates. 

Leur structure cristalline conditionne leurs propriétés chimiques. Elles sont constituées d’une 

superposition de feuillets de 7 à 10 Å d’épaisseur. Ces feuillets sont composés de couches de 

tétraèdres SiO4 (couches T) et de couches d’octaèdres AlO6 (couches O) en alternance. Ils 
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sont séparés par des espaces interfoliaires dans lesquels se placent divers cations. Quatre ions 

principaux forment la trame structurale des feuillets : Si
4+

, Al
3+

, O
2-

 et OH
-
 [41]. 

 Les différentes argiles 

Les différentes argiles (illites, smectites, kaolinites,…) se distinguent par la structure et la 

composition chimique des feuillets et par les espaces interfoliaires qui varient : espacement et 

nature des éléments intercalés (eau, cations divers tels que K
+
, Na

+
, Ca

2+
) [33]. 

 Propriétés des argiles 

Du fait de leurs propriétés physico-chimiques, les argiles jouent un rôle fondamental dans les 

processus intervenant dans les sols. Ces propriétés résultent à la fois des caractéristiques 

intrinsèques aux argiles (composition chimique, structure et morphologie) et des conditions 

physico-chimiques dans lesquelles elles se trouvent [33]. 

La structure des argiles conduit aux caractéristiques et propriétés générales suivantes : 

 Très grande surface spécifique [40]. 

 La présence de charges électriques qui conditionne la réactivité physico- chimique des 

constituants avec les ions en solution ou d’autres constituants (molécules organiques 

ionisables) [33]. 

 Les argiles apportent une contribution importante à l’effet tampon du sol et, comme 

elles stockent les cations des substances nutritives (K
+
, Mg

2+
 et Ca

2+
), elles ont en 

outre une action déterminante sur sa fertilité [40]. 

 Les minéraux argileux peuvent fixer puis larguer des cations métalliques. Leur 

capacité d'échange cationique dépend du type d'argile : elle est relativement faible 

pour les illites et la kaolinite (3-40 méq/100g) mais importante pour les smectites (70-

130 méq /100g) [41]. 

II.2.1.1.2. Minéraux sableux 

Les minéraux de silice sont les composés inorganiques les plus abondants dans les milieux 

naturels. Ils sont basés sur l’anion silicate qui a une structure tétraédrique. 

Les principaux représentants de ces minéraux sont le quartz et le feldspath. Ils font partie de la 

fraction la plus  grossière où la taille des particules varie de 50μm à 2mm, dans les sols, les 

sables constituent le plus souvent un support inerte, contenant tout au plus une réserve 

minérale, non utilisable par les plantes de façon immédiate [42]. 
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II.2.1.2. La fraction organique 

La fraction organique du sol comprend tous les composés organiques simples ou complexes, 

isolés ou bien associés entre eux dans des ensembles vivants ou non vivants. 

Ils peuvent être classifiés en quatre catégories : les organismes vivants constituant la 

biomasse; les organismes morts en voie de dégradation ; les composés organiques des chaînes 

réactionnelles de la minéralisation et les substances humiques [43]. 

Le sol est un habitat généralement favorable à la prolifération des microorganismes, leur 

nombre est supérieur à celui trouvé dans les eaux douces ou marines : la population 

microbienne s'élève à des valeurs comprises entre 10
6
 et 10

9
 bactéries par gramme de sol [44]. 

Leur abondance et leur nature dépendent du type de sol, de la végétation, du climat et des 

diverses actions anthropiques et de leurs variations [31]. 

La profondeur est une variable écologique qui affecte significativement la survie des 

microorganismes. Dans les zones tempérées, si une grande partie d'entre eux se concentre 

dans le premier mètre de la couche superficielle, ce sont en fait les premiers centimètres qui 

en contiennent le plus grand nombre (Tableau I. 2) [31].  

Les bactéries et les champignons constituent les microorganismes les plus représentés dans les 

sols où ils sont les principaux responsables de la minéralisation des matières organiques [32].  

Ils participent aussi à un processus appelé humification qui conduit à la formation de l'humus 

qui est un composé complexe et majeur du cycle de la matière organique tellurique et de la 

fertilité du sol [45]. 

La microflore du sol recouvre aussi une grande diversité physiologique et écologique, ainsi 

coexistent des micro-organismes hétérotrophes et autotrophes, aérobies et anaérobies. Il 

faudrait, pour compléter le panorama de la microflore des sols, rajouter les lichens surtout en 

surface du sol, les champignons mycorhiziens qui vivent en symbiose avec les racines et les 

virus qui sont particulièrement mal connus. 

Les espèces appartenant à la microflore et la microfaune sont particulièrement diversifiées et 

l’on peut estimer que moins de 10% des espèces sont connues, le sol constitue donc une 

réserve génétique importante pouvant être affectée par des pollutions organiques ou 

métalliques [46,47]. 

La matière organique des sols résultant de la biodégradation et de la décomposition chimique 

des plantes et animaux morts au niveau des sols est appelée humus [48].  

La matière organique totale peut se diviser en plusieurs catégories : 
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 Les organismes vivants constituant la biomasse (racines, faune du sol, 

microorganisme…), 

 Les composés en voie de dégradation (cellulose, hémicellulose, lignine, protéines,…), 

 Les substances humiques. Les sols agricoles en contiennent normalement l à 2%, les 

sols noirs de 2 à 7 %, les prairies 10% et les sols marécageux de 10 à 20 % [40]. 

II.2.1.2.1. Les organismes vivants 

Bien que très petits, les micro-organismes vivants ont une importance dans le sol qui est de 

loin supérieure à leur taille. Ils décomposent les résidus animaux, synthétisent l'humus et les 

aliments de cycles tels que le carbone et l'azote. Les sous-produits chimiques des réactions 

microbiennes lient ensemble les particules du sol sous forme d'agrégats stables résistant à 

l'érosion. 

L'activité biologique des organismes vivants du sol contribue à construire et à maintenir la 

structure du sol et à le garder meuble. Les fourmis, les insectes et les vers de terre par 

exemple, creusent des tunnels (macropores) qui permettent à l'eau de pénétrer dans le sol et 

d'y circuler rapidement. 

 Microflore du sol 

Le sol constitue un milieu particulièrement favorable à la vie, l’humidité, l’air et les matières 

organiques diverses permettent le développement et la conservation d’une multitude 

d’organisme vivant [49].  

La biomasse microbienne joue un rôle primordial dans la décomposition de la matière 

organique dans les cycles des nombreux éléments nutritifs et dans l’organisation du sol [46]. 

On peut considérer la microflore du sol comme étant à la fois transformateur d’espèces 

appartenant aux groupes suivants : Bactéries, actinomycètes, champignons, algues et 

protozoaires [50]. 

Les sols peuvent contenir de très fortes populations microbiennes. Dans un sol de surface la 

population bactérienne mesurée au microscope, peut approcher les 108 109 cellules par 

gramme de poids sec de terre (Tableau I.3) [51].  

Les bactéries et les mycètes des sols adoptent des stratégies fonctionnelles différentes. 

Les mycètes ont tendance à se développer à la surface des agrégats tandis que les micros 

colonies bactériennes sont communément associées avec les pores de petite taille [51]. 

La communauté microbienne du sol contribue de façon importante au recyclage 

biogéochimique et aux cycles du carbone, de l’azote, du souffre, du fer et du manganèse. 
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Parce que le sol est essentiellement un milieu oxydé. Si le sol contient des milieux localisés 

saturée en eau, où la diffusion de l’oxygène est plus lente, les cycles biogéochimiques se 

déplaceront vers les formes réduites [51]. 

 

Tableau I. 3. Nombre relatif et biomasse approximative des micro-organismes telluriques 

pour un mollisol fertile [52]. 

 

Organismes Nombre par g Biomasse (g/m2) 

Bactéries 10
8
 – 10

9
 40 – 500 

Actinomycètes 10
7
 – 10

8
 40 – 500 

Champignons 10
5
 – 10

6
 100 – 1500 

Micro-algues 10
4
 – 10

5
 1 – 50 

 

 Bactéries 

Les bactéries sont les microorganismes les plus abondants et métaboliquement les plus actifs 

du sol. En fonction des propriétés du sol, tous les types physiologiques bactériens sont 

représentés : autotrophes et hétérotrophes, mésophiles, thermophiles et psychrophiles, 

aérobies et anaérobies. On estime d’ailleurs que tous les groupes de bactéries connus 

pourraient être isolés d’un échantillon du sol, si les techniques et les milieux adéquats sont 

utilisés. Ce qui ne signifie pas que le sol soit le milieu naturel de toutes les bactéries. Par sa 

nature de milieu ouvert et sensible aux facteurs de l’environnement, le sol est le réceptacle 

d’apport continus de microorganismes exogènes qui disparaissent ou survivent en situation de 

dormance, en raison des conditions défavorables d’un milieu qui n’est pas le leur. Mais 

certains d’entre eux peuvent ponctuellement s’implanter. 

Les bactéries du sol sont à dominante GRAM positif, avec comme groupes principaux : 

Les Corynébactéries, les Actinomycètes, les Mycobactéries et les Nocardiformes. Les genres 

les plus communément isolés sont. Arthrobacter, Pseudomonas, Achromobacter et Bacillus, 

dans les couches aérobies alors que les bactéries du genre Clostridium sont dominantes dans 

les conditions anaérobies. Les variations du potentiel nutritionnel du sol favorisent 

l’apparition de bactéries autotrophes du cycle de l’azote : Nitosomonas et Nitrobacter et du 

soufre : Thiobacillus. 

 Les champignons 

En général, les champignons du sol forment une biomasse aussi importante que celle des 

bactéries. Leurs activités métaboliques sont multiples et fondamentales à l’équilibre 

écologiques des sols, par : leurs interactions avec les systèmes racinaires des plantes, leur 
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aptitude de colonisation et de dégradation des débris organiques de grande taille et des 

composés de structures complexes. De nombreux travaux indiquent la prédominance de : 

Mucor, Trichoderma et Aspergillus, alors que Rhyzopus, Fusarium, Zygorhynchus, 

Cephalosporium, Cladosporium et Verticillium sont couramment isolés. 

 Algues et protozoaires 

Les algues sont considérées comme relativement peu abondantes dans le sol. Mais leur 

présence est cependant commune. Les algues du sol incluent des espèces coccoïdes ou 

filamenteuses. 

Les groupes les plus courants sont des Chlorophyceae. Parmi les microorganismes 

photosynthétiques du sol, les Cyanobactéries sont dominantes dans les sols neutres et alcalins, 

alors que les algues sont les plus communes dans les sols acides. 

Les protozoaires isolés des sols sont variés et se développent dans les zones superficielles 

humides, au niveau des films d’eau entourant les particules. 

II.2.1.2.2. La lignine 

Les matières végétales constituent la principale source de carbone du sol. Certains composés 

tels que la cellulose ou les hémicelluloses sont facilement décomposables et disparaissent 

rapidement contrairement aux lignines très résistantes aux attaques fongiques et bactériennes. 

Très répandue dans certains tissus végétaux, la lignine représente une fraction souvent 

importante de la masse végétale (18 à 35 % dans les bois, 20 à 30 % dans les pailles) [53]. 

II.2.1.2.3. Les substances humiques 

L’humus est le composé final de la dégradation de la matière organique. C'est un composé 

organique stable à noyaux aromatiques et, comme la lignine, riche en radicaux libres. Il est la 

source naturelle d’azote la plus importante, et régularise l’agencement du sol en eau, en air et 

en chaleur [40]. 

Il comprend des acides fulviques (solubles en milieu aqueux quel que soit le pH) et humiques 

(solubles en milieu alcalin), ainsi que l'humine (totalement insoluble quel que soit le pH). Il 

comprend également des composés de masse moléculaire élevée. L'humus est généralement 

associé aux minéraux argileux et forme les complexes argilo-humiques qui jouent un rôle 

essentiel dans la structure du sol, ses propriétés mécaniques, physiques, et chimiques [33]. 

Les composant de l’humus consistent en des segments de polymères (de masse molaire de 

2000 à 500000 g/mol) de plantes relativement non altérés qui ont été oxydées en acides 

carboxyliques à un bout ou plus des segments [53,54]. 
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II.2.1.3. Oxydes et oxyhydroxydes 

Les oxydes et les hydroxydes de fer (goethite : FeOOH), de manganèse (manganite : 

MnOOH) et d’aluminium (Al2O3.xH2O), sont les oxydes et les hydroxydes les plus 

couramment rencontrés dans les sols. Ce sont des minéraux de petite taille, finement 

dispersés, qui ont tendance à recouvrir d'autres particules de plus grande taille, comme le 

quartz. De la même manière, comme les argiles, les oxydes et oxyhydroxydes possèdent de 

grandes surfaces spécifiques : 10 –100 m2/g  [55,56]. 

L’unité de base des oxydes ou des oxyhydroxydes est un octaèdre Fe(O)6 ou Fe(O)3(OH)3 

[46].  

Ces octaèdres sont assemblés de différentes manières selon les structures. En milieu aqueux, 

la surface des oxydes peut former des complexes avec l’eau. 

II.2.1.4. Les carbonate 

Les minéraux carbonatés présents dans les sols sont la calcite (CaCO3), la magnésite 

(MgCO3), la dolomite (CaCO3.MgCO3), le carbonate de sodium (Na2CO3.10H2O) et la 

sidérite (FeCO3). La calcite et la dolomite apparaissent comme des minéraux primaires ainsi 

que des minéraux secondaires. La calcite primaire est le produit de la désagrégation des 

silicates contenant du calcium, comme les pyroxènes ou amphiboles. La calcite, minérale 

secondaire, est le résultat de la précipitation de la solution du sol souvent enrichie en 

magnésium : on parle de magnésium calcite (Ca1-yMgyCO3). Ces carbonates sont le siège de 

processus d’adsorption-coprécipitation avec par exemple substitution d’éléments traces 

divalents comme Cu
2+

 [57]. 

 

La formation du carbone dissous est possible par dissolution de CO2 dans l’eau ou par 

dissolution de la calcite par les ions de H
+
 [58]. 

CO2(g) + H2O(l) ⇔ H2CO3 ⇔ H
+
 (aq) + HCO3

-
 (aq) 

CaCO3+ H
+
(aq) ⇔ Ca

2+
(aq) + HCO3

-
 (aq) 

La présence de carbonates et de dioxyde de carbone dans le sol joue un rôle primordial. 

Leurs équilibres de dissolution contrôlent partiellement le pH. De plus, une teneur élevée en 

carbonate rend le sol alcalin, favorisant ainsi l’ensemble des modes de fixation des métaux. 

Les carbonates sont caractérisés par le groupement CO3
2-

 auquel viennent s’associer 

habituellement des cations bivalents comme Ca
2+ 

(calcite, aragonite), Ca
2+

 et Mg
2+

 (dolomite) 

ou Fe
2+

 (sidérite). 
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Lors de la fixation des métaux, le mécanisme mis en jeu n’est pas une adsorption de surface, 

mais l’incorporation des cations métalliques dans la maille cristalline des carbonates [59,60]. 

Ce phénomène de co-précipitation a été mis en évidence en comparant l’affinité de l’ion Zn
2+

 

pour le carbonate de calcium et le carbonate de magnésium. La fixation de l’ion Zn
2+

 est 

favorisée par un meilleur ajustement spatial dans la maille du carbonate de magnésium. Les 

exemples des espèces co-précipités sont l’hydrozincite [Zn5(OH)6(CO3)2], la malachite 

[Cu2(OH)2CO3] ou l’azurite [Cu3(OH)2(CO3)2] [42]. 

II.2.2. La phase liquide du sol 

La phase liquide du sol est principalement constituée par l’eau, dans laquelle sont présents les 

ions minéraux et des molécules organiques, et qui varie dans sa composition et sa mobilité. Sa 

composition dépend essentiellement du milieu géologique avec lequel elle est en contact, mais 

également de la composition de l’eau de pluie et de l’eau de surface. 

La minéralisation des roches est plus effective en présence de dioxyde de carbone ou d’acides 

minéraux. Cela permet, par exemple, la transformation des carbonates qui sont peu solubles 

en bicarbonates très solubles. Dans ce cas, l’eau s’enrichit de plusieurs cations comme Ca
2+

, 

Mg
2+

, Na
+
, K

+
 et anions HCO3

-
, NO3

-
. Si elle est en contact avec la pyrite (FeS2), la pyrite 

peut s’oxyder chimiquement ou biochimiquement en formant des concentrations en solution 

importantes en fer et en sulfate. Au cours du temps, tous les composants présents dans l’eau 

du sol peuvent subir des modifications qui sont le résultat des différentes réactions comme des 

échanges ioniques, les oxydations et les réductions chimiques ou biochimiques. 

Du point de vue de la réactivité chimique et biologique, le pH de l’eau du sol est une des 

principales propriétés. Il détermine l’acidité ou la basicité du sol. La valeur de pH a était 

fondamentalement donnée par l’équilibre des carbonates et varie le plus souvent entre 5,5 et 

7,5 [61]. 

La phase liquide du sol n'est pas de l'eau pure mais une solution dont la composition est 

complexe et très variable. On la désigne par l'expression « solution du sol ». Elle contient de 

très nombreuses substances dissoutes organiques et inorganiques, ionisées et non. D'une façon 

générale, la solution du sol est difficile à décrire et à étudier en raison de sa très grande 

variabilité spatiale et temporelle, de sorte qu'il n'existe pas de composition type. On peut 

cependant donner quelques indications générales en distinguant deux catégories de solutés: 

- Les microéléments dont la concentration est inférieure à 1 mmol/m
3
, beaucoup d'éléments 

traces métalliques entrent dans cette catégorie. 
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- Les macroéléments dont la concentration est supérieure à cette limite; les éléments les plus 

fréquents et les composés chimiques correspondants sont: C (HCO3), N (NO3
-
), Na 

(Na
+
), Mg (Mg

2+
), Si (Si(OH)4), S (SO4

2-
), Cl (Cl

-
), K (K

+
), Ca (Ca

2+
) et O2. 

La solution du sol est principalement une solution d'électrolytes, généralement peu concentrée 

et dont la molarité totale est souvent de l'ordre de 10
-3

 à 10
-5

 mol/l. Elle contient également 

des ions H
+
 et OH dont les concentrations déterminent la réaction du sol caractérisée par le 

pH [31]. 

II.2.3. La phase gazeuse du sol 

La phase gazeuse du sol est constituée par les mêmes éléments que l’air atmosphérique, mais 

à cause de l’activité biologique, les teneurs de chaque composant peuvent changer 

considérablement. Sa composition dépend elle-même de la profondeur. A la surface, 

l’oxygène et le dioxyde de carbone jouent un rôle important. Le dioxyde de carbone a une 

influence significative sur l’acidité du sol ainsi que sur la chimie des carbonates. L’oxygène 

assure les conditions aérobies qui ont, comme nous le montrerons plus loin, une influence sur 

la mobilité des polluants dans le sol. L'air du sol contient en général les mêmes substances 

que l'air atmosphérique mais sa composition peut être très différente en raison, en particulier, 

de l'activité biologique [62]. 

Les sols bien aérés contiennent environ 180 à 205 ml d'O2 par litre d'air mais cette teneur peut 

être abaissée à 100 ml ou moins dans les sols inondés et dans des microenvironnements 

alentours des racines des plantes. La teneur en CO2 est généralement comprise entre 3 et 30 

ml par litre de sol et peut atteindre 100 ml par litre d'air en profondeur ou au voisinage des 

racines et en milieux saturés en eau. Dans les profondeurs plus importantes, où le taux 

d’oxygène est très faible (conditions anaérobies), les microorganismes produisent les gaz 

comme NO, N2O, NH3, CH4 et H2S [42]. Ces gaz existent dans les sols, soit à l’état libre, soit 

dissous dans la solution des sols. 

La phase gazeuse du sol est conditionnée par plusieurs phénomènes, notamment, les échanges 

des gazes avec l’atmosphère par diffusion moléculaire couplée à la volatilisation et à la 

dissolution, la respiration des organismes vivants, les échanges de gazes avec la solution du 

sol et les apports volontaires ou accidentels de diverses substances organiques volatiles. 

L’atmosphère du sol est contrôlée par deux gaz à l’état libre ou dissous : l’oxygène qui 

conditionne la respiration des racines et des organismes et qui intervient dans des réactions 

d’oxydation, et le dioxyde de carbone qui est essentiel aux organismes autotrophes pour leur 

synthèse organique [61]. 
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La teneur en oxygène de la phase gazeuse du sol joue un rôle déterminant dans de nombreux 

processus biologiques. L’oxygène a une influence directe sur la croissance racinaire et elle 

permet des biotransformations en milieu aérobique qui conduisent à la production de 

substances nutritives comme le nitrate et l’ortho phosphate1 [26]. 
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I. Les métaux lourds  

D’un point de vue purement chimique, les éléments de la classification périodique formant 

des cations en solution sont des métaux. D’un point de vue physique, le terme «métaux 

lourds» désigne les éléments métalliques naturels, métaux ou dans certains cas métalloïdes 

(environ 65 éléments), caractérisés par une forte masse volumique supérieure à 5 g.cm
-3 

[63,64].  

Dans le domaine des sciences de l’environnement, à propos de ces métaux lourds, on utilise 

couramment la notion d’éléments traces métalliques (ETM). Cette notion de « traces » 

s’applique aux éléments dont la concentration moyenne dans la croûte terrestre est inférieure à 

0,1 % en masse. 

Le terme métaux lourds, « heavy metal », implique aussi une notion de toxicité. 

Le terme « éléments traces métalliques » est aussi utilisé pour décrire ces mêmes éléments, 

car ils se retrouvent souvent en très faible quantité dans l’environnement [63].  

Dans ce contexte, nous utiliserons le terme « métaux lourds » dans le sens de l’impact toxique 

sur les humains et les environnements. D’un autre point de vue biologique, on en distingue 

deux types en fonction de leurs effets physiologiques et toxiques : métaux essentiels et 

métaux toxiques.  

Les métaux essentiels sont des éléments indispensables à l’état de trace pour de nombreux 

processus cellulaires et qui se trouvent en proportion très faible dans les tissus biologiques 

[65].  Certains peuvent devenir toxiques lorsque la concentration dépasse un certain seuil. 

C’est le cas du cuivre (Cu), du nickel (Ni), du zinc (Zn), du fer (Fe). Par exemple, le zinc 

(Zn), à la concentration du milli-molaire, est un oligo-élément qui intervient dans de 

nombreuses réactions enzymatiques (déshydrogénases, protéinase, peptidase) et joue un rôle 

important dans le métabolisme des protéines, des glucides et des lipides [66].  

Les métaux toxiques ont un caractère polluant avec des effets toxiques pour les organismes 

vivants même à faible concentration. 

II. Pollution des sols par des métaux lourds 

Un sol est considéré pollué lorsque la dégradation de sa qualité par l’apport anthropique 

d’élément toxique peut porter atteinte à la santé humaine ou/et à l'environnement. La présence 

d'un polluant dans le sol n'est pas en soit un danger, le risque apparaît dès que ce polluant peut 

être mobilisé et agit sur l’environnement (faune, flore) ou sur l’homme [67]. 
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 La pollution des sols et sous-sols résulte des conséquences cumulées au cours du temps des 

diverses activités humaines tant industrielles qu’agricoles, urbaines, militaires etc. 

Cette contamination trop négligée jusqu’à une époque récente est préoccupante par ses 

conséquences sanitaire, environnementale et socio-économiques [68]. 

La pollution du sol peut se présenter sous des aspects très variés, essentiellement ponctuelle 

ou locale, la nature des sites pollués est très hétérogène, de quelques mètres carrés pollués par 

un épandage accidentel jusqu’à une superficie de plusieurs dizaines d’hectares. Elle est avant 

tout une conséquence de l’expansion de certaines techniques agricoles modernes : engrais, 

pesticides… même dans les régions les plus reculées, il n’existe pas de sols intacts [67]. 

II. 1. Origine de la contamination des sols par les métaux lourds 

Le problème principal avec les métaux lourds comme le plomb, le cadmium, le cuivre et le 

mercure est qu’ils ne peuvent pas être biodégradés, et donc persistent pendant de longues 

périodes dans des sols. Leur présence dans les sols peut être naturelle ou anthropogénique 

(Figure II.1). 

 

 

Figure II.1. Origine des ETM dans le sol [64]. 
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II.1.1. Origine naturelle 

Les métaux sont naturellement présents dans les roches mères sur lesquelles se développent 

les sols. En effet, que ces roches soient d’origine magmatique ou sédimentaire, qu’elles soient 

acides ou basiques, elles contiennent à des teneurs variables des ETM. 

Les ETM sont donc naturellement présents dans les sols à des niveaux de concentration qui 

dépendent du type de sol. Le fonds pédogéochimique local traduit la concentration naturelle 

d’une substance dans un sol résultant de l’évolution géologique et pédologique, à l’exclusion 

de tout apport anthropique [64]. 

Les ETM sont présents naturellement dans les roches, ils sont libérés lors de l’altération de 

celles-ci pour constituer le fond géochimique [69]. 

La concentration naturelle de ces éléments dans les sols varie selon la nature de la roche, sa 

localisation, son âge et de la nature de l’élément. 

Les retombées atmosphériques sont également une source potentielle d’ETM pour les sols 

mais aussi pour les systèmes aquatiques. En effet des particules très fines d’origine naturelle 

peuvent se déplacer sur de très longues distances ; c’est le cas notamment des poussières 

libérées dans l’atmosphère par l’activité volcanique. En raison des transferts possibles, 

notamment par ruissellement érosif, à partir des sols du bassin versant, les sédiments et la 

colonne d’eau des systèmes aquatiques contiennent également des teneurs naturelles en 

métaux appelées fonds géochimique. 

II.1.2. Origine anthropique 

La source majeure de contamination est d’origine anthropique. Au cours des décennies 

dernières, l’apport de métaux lourds au sol dans le monde s’est étendu ; à l’heure actuelle on 

l’estime à 22000 tonnes de cadmium, 939000 t de cuivre, 783000 t de plomb, et 1350000 t de 

zinc [70]. 

Les principaux types de pollutions anthropiques responsables de l’augmentation des flux de 

métaux, sont la pollution atmosphérique (rejets urbains et industriels), la pollution liée aux 

activités agricoles et la pollution industrielle. 

 La pollution atmosphérique résulte des activités industrielles (rejets d’usine) et 

urbaines (gaz d’échappement, etc.…). Il faut distinguer les apports diffus aériens 

d’origine lointaine des apports massifs localisés d’origine proche. Dans les apports 

diffus sont classés les poussières et aérosols provenant des chauffages ainsi que des 

moteurs d’automobiles. Les apports massifs localisés résultent d’apports anthropiques 
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accidentels liés aux activités industrielles sans protection efficace contre la dispersion 

dans l’environnement [71]. 

 Certaines pratiques agricoles sont à l’origine de l’introduction de métaux lourds dans 

le sol. Les produits destinés à améliorer les propriétés physico-chimiques du sol sont 

souvent plus riches en métaux lourds que le sol lui-même par exemple les engrais, les 

composts et les boues de station d’épuration [72].  

 La pollution industrielle provenant des usines de production de l’activité humaine tels 

que les matières organiques et graisses (industries agro-alimentaires), les produits 

chimiques divers (industries chimiques), les matières radioactives (centrales 

nucléaires, traitement des déchets radioactifs) et la métallurgie [73]. 

  Les déchets miniers et les terrils industriels sont une source particulièrement 

importante de pollution par le zinc, le plomb et le cadmium. 

Le rôle des pratiques industrielles et agricoles dans la contamination des sols doit être pris en 

compte : cela concerne une grande partie du territoire. Leur accumulation et leur transfert 

constituent donc un risque pour la santé humaine via la contamination de la chaîne 

alimentaire, mais aussi pour le milieu naturel dans son ensemble [70]. 

II.2. Adsorption des métaux  

L'adsorption est un processus de concentration spontanée d'une substance à la surface d'un 

corps marqué par la variation de sa concentration de la substance dans la couche superficielle 

par rapport à celle interne. II y a donc augmentation de molécules constituant cette substance 

ou des ions aux interfaces en particulier dans la phase hétérogène. Les interfaces peuvent être 

liquides-gaz, liquides-liquides, liquides-solides, gaz-solides et solides-solides. En outre, elles 

peuvent être mobiles en cas d'énergie cinétique élevée des molécules ou des ions (interface 

liquide-gaz) ou immobiles (interfaces liquide-solide et solide-solide) [74]. 

L'adsorption des cations à l'interface liquide-solide s'effectue en particulier avec la 

compétition de diverses forces attractives entre les sites du SA et les cations en solution 

(liquide adsorbant). Selon la nature et la prédominance d'une force attractive, on distingue 

deux types d'adsorption: 

II.2.1. Adsorption de sphère externe ou adsorption non spécifique 

Selon les études citées en littérature l'adsorption spécifique appelé également adsorption 

physique ou physisorption se caractérise par un cation adsorbé comportant les molécules d'eau 
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d'hydratation. Dans ce cas, l'interaction entre les complexes qui en découlent et les sites de 

sorption est de type ion-dipôle [75,76]. C'est donc une interaction de faible énergie et 

réversible. Cette faculté d'un SA à retenir les cations par adsorption spécifique est sa CEC 

[76]. 

La propension de la surface adsorbante à former les complexes externes varie en fonction de 

la valence et du rayon du cation hydraté. Si le rayon en question est élevé, l'affinité de la SA 

est forte et favorise la formation des complexes ci-haut cités. Si par ailleurs, les valences des 

deux métaux qui s'adsorbent sont identiques, celui à rayon hydraté élevé formera de tels 

complexes en proportions considérables. Ainsi l'ion plomb (Pb
2+

) dont le rayon hydraté est de 

120 pm formera plus de complexes d'hydratation à la SA dans la sphère externe que l'ion 

cuivre Cu
2+

 (72 pm) [77]. 

II.2.2. Adsorption de sphère interne ou adsorption spécifique 

L'adsorption de sphère interne se manifeste par la perte de molécules d'eau par un cation 

auquel elles sont liées par coordinence et établissement de véritables liaisons chimiques 

(covalence, coordinence avec des sites de sorption) d'énergie plus élevée que dans le cas de 

physisorption par échange de ligands entre la surface du SA et les complexes hydratés [78]. 

Dans ce cas, on parle aussi d'adsorption chimique ou de chimisorption. Cette dernière est 

généralement irréversible et aboutit à la formation d'une couche monomoléculaire sur la 

surface adsorbante. Au cours de ce processus, il se forme des complexes de surface dont la 

stabilité dépend du type de ligand mais aussi du cation en question et de sa charge. Les 

ligands inorganiques intervenant à cette fin sont OH
-
, Cl

-
, CO3

2-
, SO4

2-
, etc. alors que ceux 

organiques sont les acides fulviques et humiques doués d'une gran.de sélectivité vis-à-vis des 

cations [79]. La chimisorption est fonction du pH et est reliée à l'hydrolyse des cations. 

Selon la littérature [80], la prédominance d'une adsorption donnée sur une SA en considérant 

différents cations en solution dépend de la force ionique c.à.d. de la concentration de la 

solution en cation donné et de la charge de ce dernier. 

II.2.3. Adsorption des métaux dans les sols 

Les composés minéraux et organiques, plus particulièrement les substances humiques 

contribuent à la rétention de métaux lourds dans les sols [80]. Ayant une capacité d'échange 

cationique (CEC) élevée et d'importantes surfaces spécifiques, les phyllosilicates du sol 

contribuent à adsorber de fortes quantités de métaux lourds [79]. 
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Ainsi, les sols argileux qui contiennent un pourcentage de phyllosilicates plus élevé que les 

sols sablonneux, adsorbent une quantité élevée de métaux lourds. 

En général, les sols sablonneux contiennent peu de phyllosilicates et sont acides. Ils possèdent 

donc une faible capacité d'échange cationique (CEC) et par conséquent, une faible capacité de 

rétention des métaux lourds cationiques [80]. Toutefois, l'application de chaux aux sols 

sablonneux acides augmente leur pH, conduisant ainsi à l'augmentation de l'adsorption des 

métaux anthropiques dans le sol, ce qui a pour conséquence de réduire la teneur de la fraction 

facilement soluble du métal toxique [80]. 

Les différents types d'interactions entre les ions et les sites de sorption présents sur la surface 

varient selon les mécanismes de rétention des ions sur ces sites. L'importance de l'adsorption 

est régie par les charges de ces sites de sorption, des cations devant être adsorbés mais aussi 

de la spontanéité de cette adsorption [78]. 

La réaction d'adsorption des métaux sur les sols peut être décrite selon un mécanisme en deux 

étapes [71,72]: 

Réaction dᇱhydrolyse du métal ∶        Me
2+

 + 2H2O ⇌ MeOH
+
 + 2H3O

+
 

Adsorption chimique du métal ∶             ≡ S – O
-
 + MeOH

+
 ⇌ ≡ S − O − Me − OH 

Les oxyhydroxydes métalliques (FeOOH, MnOOH) et les phyllosilicates ont la propension à 

former plus de complexes internes (chimisorption) avec le Pb (pK = 7) qu'avec d'autres 

métaux tels le cuivre (pK = 7) et le zinc (pK = 9). Par ailleurs, la proportion d'ions adsorbés 

dépend du pH du sol en question [83], de sa composition minéralogique et de sa teneur en 

matières organiques [84]. L'échange de cations prédomine en milieu acide (adsorption de 

sphère externe) par ['entremise des oxydes de fer, d'aluminium et de manganèse [83] alors que 

l'adsorption de sphère interne prédomine en milieu neutre ou alcalin [84]. 

L'adsorption des espèces chimiques dans le sol est aussi influencée par les conditions redox de 

ce dernier. En effet, plusieurs éléments tels le chrome, le fer et le manganèse changent 

facilement d'état quand les conditions redox du sol le sont aussi contrairement aux éléments 

tels le Pb, le zinc et le cadmium. Néanmoins, le changement décomposition du sol par les 

réactions redox rend moins disponibles les espèces propices à la rétention de ces derniers 

métaux: agents complexants, les oxydes et hydroxydes de fer et de manganèse, etc [85].  

L'adsorption de métal correspond en réalité à celle du complexe qu'il forme en solution. 

Cependant, l'adsorption des métaux va dépendre de la nature du complexe ligand-métal 

formé. Si le complexe est chargé négativement, l'adsorption du métal va être inhibée 

considérablement. L'adsorption d'un métal cationique sur la surface du sol en présence de 

ligands organiques dépend également du pH, du métal et de la nature de ces ligands, des 
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concentrations individuelles et relatives respectives du métal et des ligands et de la 

concentration de l'électrolyte support [86,87]. Le rôle du pH est aussi marqué par la capacité 

d'adsorption des cations métalliques plus accrue quand il s'agit d'acides humiques sous forme 

déprotonée c.à.d. dont les fonctions carboxyliques et phénol, sans oublier la forme amine, sont 

en grande proportion. Cette dernière ne saurait être grande que si le pH est élevé ou atteint un 

certain optimum. En outre, au cours de cette complexation, la compétition du Pb avec les 

cations calcium, sodium et aluminium est réelle et gouvernée par ce pH mais le mécanisme de 

compétition pour les sites de sorption n'est pas élucidé [85]. 

L'augmentation de pH favorise la désorption des complexes chargés négativement. Il en est de 

même pour les complexes chargés positivement en solution dont le pH diminue. Par ailleurs, 

le pH influençait largement l'adsorption [88,89]. En effet, une augmentation de pH favorise 

l'adsorption des métaux sur la fraction réductible après échange de cations avec les protons 

H
+
. 

La concentration de métal adsorbé dans la bentonite augmentait quand le pH passait de 1 à 5 : 

cuivre (42, 3% à 93,8%), zinc (33,2 à 68,4%), cobalt (28,1 à 65,1%) et nickel 18,3 à 62,6%) 

[90]. Des corrélations très significatives entre les paramètres d'adsorption du zinc et le pH de 

la solution d'équilibre, le pH du sol, le contenu en particules argileuses du sol (argile) et le 

rapport % argile/CEe du sol [91]. L'adsorption du zinc par les sols augmentait avec le pH. À 

des valeurs élevées de pH, les mécanismes de précipitation sous forme d'hydroxydes et (ou) 

de carbonates dominent [91,92]. 

Les valeurs de pH de la solution du sol au-dessus de 4-5, lorsque la précipitation domine, 

l'ordre de sélectivité est obtenu comme suit: Pb> Cu> Zn≥ Cd, tel que démontré pour l'illite, 

la montmorillonite, et les sols argileux utilisés  dans l'étude [93]. 

II.2.4. Désorption des métaux dans les sols 

La désorption est un phénomène de surface et s'accompagne de la formation de complexes 

avec le métal adsorbé. La dissolution de ce complexe de surface qu'est la désorption varie en 

fonction du pH, de la nature des substances telles les oxydes de fer, les acides humiques et 

fulviques qui jouent un grand rôle dans la séquestration du métal qui s'adsorbe [92]. 

En effet, la formation du complexe Fe(III)-EDTA, dans le cas de l'adsorption du fer, est 

dominante à des valeurs plus basses (entre 4 et 5,5) alors qu'à des valeurs de pH supérieures le 

complexe peut être détruit, rendant ainsi libre le métal [93].  
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Il y avait une relation directe entre l'intensité de désorption du cérium (III) et la CEC. Cette 

dernière est liée à l'échange spontané d'ions (cations ou anions) à la surface d'adsorption (en 

cas de liaison ionique)
 
[94]. 

L’effet l'acidification et des agents chélatants sur la désorption des métaux [95], a trouvé que 

la désorption de l'uranium des sols contaminés atteignait son maximum au pH de 4-5. La 

désorption d'uranium se fait donc mieux aux basses valeurs de pH et en présence de l'acide 

citrique comme agent chélatant. Cet acide est important car il permet d'acidifier le sol et 

ensuite de complexer l'uranium. En revanche, la désorption de l'anion d'arsenic des sols 

contaminés croît avec l'apport de chaux aux sols contaminés à ce métal donc avec 

l'augmentation de pH [95].  

Cependant, cela n'est pas sans nuire à l'environnement car l'arsenic ainsi désorbé peut polluer 

les eaux de surfaces et celles souterraines par lixiviation. 

Les expériences menées sur les sols ont prouvé que le cuivre s'adsorbait à des teneurs de 34,7-

37%. Une désorption effectuée sur les culots y relatifs montraient par la suite une moindre 

désorption du cuivre (0,6-11%) contre 12,9-21,6% pour le zinc pour une solution de 

concentration initiale de 3148 µmol de Pb/L [96]. 

II.3. Mobilité des métaux lourds 

La toxicité d’un métal dépend de sa spéciation (forme chimique) autant que des facteurs 

environnementaux [97]. Dans le sol, les métaux lourds peuvent exister sous forme d’ion libre 

ou sous forme liée à des particules de sol. Cependant, un métal n’est toxique pour les 

organismes vivants que s’il est sous forme libre ; il est alors biodisponible. Comme tout 

élément chargé positivement, les cations métalliques peuvent interagir dans le sol avec toute 

particule organique ou minérale chargée négativement. De l’équilibre entre les formes libres 

et fixées de l’ion va dépendre sa biodisponibilité, directement liée à sa toxicité. Enfin, la 

biodisponibilité (Figure I.2) des métaux lourds varie en fonction de plusieurs facteurs du sol. 

Parmi lesquels, la capacité d’échange de cation (CEC), le pH, le potentiel redox (Eh), la 

teneur en phosphate disponible, la teneur en matière organique et les activités biologiques. 
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Figure II.2. Schéma illustrant la mobilité des métaux lourds [98]. 

II.3.1. Facteurs influençant la mobilité des métaux dans le sol 

L’ensemble des processus de mobilité des ETM décrit précédemment (Figure II.3) est 

contrôlé par des facteurs bio-physico-chimiques tels que le pH, Eh et la température. Bien que 

l’effet de pH et Eh ait été abordé précédemment, une forme résumée est proposée ici. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure II.3. Equilibres solide/solution contrôlant la teneur en ETM de la solution du sol [99] 
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Ces équilibres résultent de l’action des processus d’adsorption/désorption et 

d’incorporation/incorporation soumis à des facteurs de contrôle tels que la température, le pH 

et/ou le potentiel redox (Eh) [99]. 

II.3.1.1. Influence du pH 

Le pH est un autre facteur important influençant la solubilité et la spéciation du métal et donc 

sa toxicité [100]. Quand le pH diminue d’une unité, la concentration des cations métalliques 

libres augmente d’environ un facteur 2 dans la solution de sol et par conséquent améliore la 

phytoextraction [101]. Les organismes et les microorganismes eux-mêmes peuvent influencer 

la disponibilité des métaux lourds dans leur environnement proche par acidification locale lors 

d’une réaction métabolique ou par la production de composés complexant les métaux lourds 

[100]. 

La variation de pH (naturelle ou anthropique) semble être le facteur dont l'action sur la 

mobilité des ETM est la plus déterminante. Le pH est susceptible d’avoir un effet non 

seulement sur le soluté (effet direct) mais aussi sur l’adsorbant et sur le milieu liquide : 

• Effet direct : l’acidité de la solution de sol augmente généralement la solubilité des ETM 

précipités en modifiant l’équilibre précipitation/dissolution. Lorsque les ETM se présentent 

sous forme cationique (Cd, Pb, Zn, Hg), l’augmentation du pH favorise la déprotonation des 

sites d’adsorption et augmente donc la fixation des cations (phénomène de compétition entre 

protons et ETM cationiques). Au contraire, lorsque les ETM se présentent sous forme 

anionique (As), la solubilité augmente avec le pH. 

• Effet indirect : les carbonates tels que la calcite (CaCO3) se dissolvent partiellement lorsque 

le pH diminue, entraînant ainsi la libération des ETM qui lui sont associés. Le pH influence 

fortement la charge de surface des particules du sol. En effet, les groupes fonctionnels des 

particules du sol (-OH, -COOH, -NH2) acceptent ou libèrent des protons selon les conditions 

de pH. A faible pH, l’association avec les protons confère une charge positive à la surface 

tandis qu’en conditions moins acides, la dissociation des protons confère une charge négative. 

Les protons sont fournis essentiellement par la dissociation de CO2 (aq), qui provient de la 

respiration des racines et de la microflore. L’oxydation des sulfures favorise la diminution du 

pH. A l’inverse, l’hydrolyse des minéraux altérables consomme les protons et conduit à une 

augmentation de pH [100]. 

Lorsque les éléments sont stables sous forme anionique i.e. Cr(VI), As et Se, la solubilité 

augmente lorsque le pH augmente [101]. Minimum de solubilité des hydroxydes est très bas 

(< 10
-7

 M) et situé à pH > 8.5 dans le cas de Cd, Zn, Cu, Ni et Cr(III);  il est nettement plus 
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haut pour Pb (10
-6

 M à pH 9.2). Hg est un métal noble et l’oxyde est très soluble. En 

conditions oxydantes, la solubilité des cations métalliques est limitée par la formation de 

carbonates et de phosphates. En conditions fortement réductrices, les sulfates sont réduits en 

sulfures et les éléments chalcophiles (Cd, Pb, Zn, Cu, Hg) sont insolubilisés. 

Le pH constitue un facteur dont le rôle est crucial pour la mobilité des ions métalliques, car il 

influence le nombre de charges négatives pouvant être mises en solution [102]. Les protons 

proviennent majoritairement de la respiration végétale et microbienne, de l'oxydation des 

sulfures. D'une façon générale, lorsque le pH augmente, les cations sont moins soluble et les 

anions sont plus solubles [103]. 

De plus, l'augmentation de pH induit la formation d'espèce précipitées qui peuvent limiter la 

solubilité et la biodisponibilité de toutes les espèces ioniques [100]. 

Cependant, elle entraîne également la dissolution de matières organiques et la formation 

consécutive de complexes organométalliques plus solubles [104]. 

Les variations de pH ont donc des conséquences complexes et parfois contraires sur la 

mobilité des métaux lourds, ceci est classé dans le Tableau II.1. 

Tableau II.1. Effet du pH sur la mobilité des micropolluants métalliques des sols et des 

Sédiments [104]. 

Mobilité relative 
Activité protonique 

Neutre -alcalin Acide 

Très haute Se, Mo B 

Haute As Zn, Cd, Hg, Co, Ni, Mn 

Moyenne Mn Cu, Al, Pb, Cr 

Basse Pb, Fe, Zn, Cd, Tl Fe (3) ,Tl 

Très basse Al, Cr, Hg, Cu, Ni, Co Mo ,Se ,As 

II.3.1.2. Influence des conditions d’oxydo-réduction Eh 

Le potentiel redox (Eh) permet de caractériser les échanges d’électrons entre les espèces 

chimiques. Ainsi, les faibles valeurs d’Eh favorisent la dissolution des hydroxydes et 

entraînent une augmentation de la concentration des métaux associés avec des composants. 

De plus, la modification du degré d’oxydation des ligands ou des éléments se liant avec le 

métal influence indirectement la solubilité des métaux lourds. Par exemple, en conditions 

réductrices, les sulfates sont réduits en sulfure qui piègent volontiers les éléments métalliques 

tels que Pb, Cd, Zn [105]. 
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Bien que l’influence des conditions oxydoréductrices du sol semble très importante au regard 

de la mobilité des éléments métalliques, il n’en demeure pas moins que ce facteur,apparaît 

souvent comme secondaire par rapport au pH. En effet, pour un sol donné l’Eh varie en 

fonction inverse du pH, il augmente quand le pH diminue [104]. 

Le degré d'aération du sol est déterminé par les pratiques culturales (irrigation, tassement par 

passage répété d'engin, apport de MO biodégradable et donc consommatrice d'oxygène) et par 

les événements climatiques (précipitations massives entraînant des conditions hydromorphes). 

L'ensemble de ces facteurs favorise l'anoxie, c’est-à-dire la baisse du potentiel d’oxydo-

réduction. Dans les sols, les principaux éléments concernés par les réactions d’oxydo-

réduction sont C, N, O, S, Mn et Fe [103]. 

Les conditions d’oxydo-réduction peuvent influencer la mobilité des ETM dans les sols par 2 

voies différentes : 

 Le changement du degré d’oxydation de l’élément peut influencer directement sa 

solubilité et sa mobilité, comme par exemple la réduction de As(V) en As(III) plus 

mobile ou la réduction de Hg(II) en Hg(0) volatil. 

 Le changement du degré d’oxydation induit des phénomènes de 

précipitation/dissolution : 

- la formation ou la dissolution de phase porteuse des ETM. La solubilisation des 

oxyhydroxydes de Fe et Mn, en conditions réductrices et à pH acide, est considérée comme la 

voie essentielle de libération des éléments associés à ces phases porteuses [106]. 

- la dissolution des sulfures qui libèrent les éléments associés, quand le milieu réducteur 

devient oxydant, ou la précipitation des sulfates en sulfures, qui vont fixer les éléments quand 

le milieu oxydant devient réducteur. 

Les travaux de Förstner [107] résument (Tableau II.2)  le degré de mobilité relative des ETM 

en fonction de pH et Eh. 

Tableau II.2.  Effets de pH et Eh sur la mobilité des ETM dans les sols [107]. 

Mobilité 

relative 

pH Eh 

Neutre-alcalin Acide Oxydant Réducteur 

Haute As 
Zn, Cd, Hg, 

(Mn) 
  

Moyenne Mn Al, Pb Hg, Zn, Cd Mn 

Basse Pb, Fe, Zn, Cd Fe(III) Pb Fe, Zn 

Très basse Al, Hg As Al, Fe, Mn Al, Hg, Cd, Pb 
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Ainsi Cr(III) subit une oxydation directe en Cr(VI). De manière indirecte, les conditions rédox 

peuvent augmenter la production de ligands par des fermentations ou allonger la durée de vie 

de ces ligands du fait du ralentissement de leur biodégradation. Le potentiel de l’électron-libre 

(pe = -log[e
-
]) ou potentiel d’oxydo-réduction permet de caractériser les équilibres rédox. Les 

fortes valeurs de pe favorisent les espèces oxydées (accepteurs d’électrons) alors que les 

faibles valeurs de pe favorisent les espèces réduites (donneurs d’électrons). Les valeurs de pe 

les plus fréquemment rencontrées dans les sols sont comprises entre –6.8 et +13.5 (Tableau 

II.3). 

Tableau II.3.  Valeurs du pe à pH 7 en fonction de l’état d’oxydation des sols [108]. 

 Limite inférieure Limite supérieure 

Sols oxydés 7 13.5 

Sols modérément réduits 2 7 

Sols réduits – 2 2 

Sols fortement réduits – 6.8 – 2 

Lorsque le pe devient inférieur à –2, la formation de sulfures métalliques est rendue possible 

[109], entraînant l’immobilisation de Mn, Fe et des éléments chalcophiles Pb, Cu, Zn, Cd et 

Hg. 

Les faibles valeurs de pe jouent également un rôle important sur : 

- La préservation ou la production de composés organiques qui peuvent alors former des 

complexes organo-métalliques stables. Ainsi qu’à pe = –2.5, Fe, Cu et Zn sont plutôt associés 

à la matière organique alors qu’à pe = +5.0, ceux-ci sont plutôt associés à la fraction 

inorganique des sols [110]; 

- La solubilisation des oxydes, oxyhydroxydes et hydroxydes de Mn et Fe, connus comme 

phase porteuse de métaux. La dissolution de ces minéraux en conditions réductrices et à pH 

acide constitue la voie essentielle de transfert des métaux du solide à la solution du sol. 

II.3.1.3. L’activité biologique 

La compréhension globale des phénomènes biologiques jouant sur la solubilité des métaux 

lourds dans les sols est rendue difficile par la multiplicité des actions et interactions à tous les 

niveaux. Nous nous attacherons à développer principalement l’action des microorganismes et 

des végétaux supérieurs. 
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Parmi les microorganismes on retrouve de nombreuses populations bactériennes et fongiques 

dont les activités métaboliques influencent la mobilité des métaux lourds. 

Cependant, beaucoup de ces phénomènes sont également communs aux plantes. 

Les principaux modes d’action sur la mobilité des polluants métalliques sont la solubilisation, 

l’insolubilisation et la volatilisation : 

 La solubilisation provient de la production de composés acides tels que les acides 

carboxyliques, phénoliques, aliphatiques, nitrique et sulfurique. Certaines bactéries 

chimiolithotrophes (Thiobacillus, Leptospirillum, Galionella) oxydent les formes 

réduites du fer et du soufre contenues dans les sulfures et produisent de l’acide 

sulfurique, susceptible de dissoudre les silicates, les phosphates, les oxydes et les 

sulfures, libérant ainsi les métaux lourds. Les champignons et les racines des plantes 

excrètent eux aussi des acides afin d’augmenter leur absorption de nutriments, ou tout 

simplement comme déchets métaboliques [111]. Cette acidification favorise aussi la 

mobilité des autres éléments qui ne sont pas indispensables pour le métabolisme 

végétal. D’autre part plusieurs autres molécules organiques, capables de complexer 

spécifiquement certains éléments en solution, peuvent être également libérées en cas 

de carence nutritive. Parmi ces agents complexants, les sidérophores, composés 

organiques de faible masse moléculaire, produits par les bactéries et les champignons 

mais aussi par les plantes. Ces molécules favorisent les déplacements d’éléments 

métalliques et un transfert diffusif se fait jusqu’aux plantes dans lesquelles ils 

s’accumulent [110]. 

 L’insolubilisation constitue le phénomène opposé. Bien que le phénomène de 

détoxication externe des métaux lourds par des exsudats racinaires n’ait jamais été 

démontré [102], certains acides organiques de faible masse moléculaire, comme les 

acides oxalique, citrique ou fumarique qui interviennent dans la complexation 

intracellulaire d’éléments nutritifs, peuvent être sécrétés dans le milieu extérieur. Ils 

limiteraient ainsi les transferts par des processus de complexation. 

 

La volatilisation repose sur l’action directe de certains microorganismes sur le degré 

d’oxydation de l’espèce métallique. C’est le cas du mercure, de l’arsenic et du sélénium (Se). 

La biométhylation permet le transfert de groupements méthyl directement aux atomes, Pb, Sn 

(étain), As, Sb (antimoine) et Se, permettant leur volatilisation dans l’atmosphère. 
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II.3.1.4. Influence de la matière organique du sol 

Les ligands organiques, en modifiant la nature de la sphère de coordination du cation peuvent 

ainsi profondément en modifier la réactivité. Dans les réactions de dissolution induites par des 

ligands [113], les complexes superficiels formés polarisent des liaisons critiques 

métaloxygène, déstabilisent l’équilibre ionique du métal et facilitent sa mobilisation, mais 

aussi parfois son immobilisation. Les ligands organiques bidentés (oxalate) ou multidentés 

(citrate, EDTA) sont particulièrement efficaces dans la chélatation des surfaces [114]. 

La liaison multidentée procure en effet une stabilité supplémentaire aux complexes organo-

métalliques en augmentant l’entropie totale du système [113]. 

Dans certains cas, cependant, l’effet polarisant d’un chélate peut ne pas être suffisant pour 

amorcer l’étape dite de « détachement » du cation : il faut alors imposer au milieu des 

conditions réductrices pour modifier la sphère de coordination des cations réductibles les plus 

superficiels et faciliter leur mise en solution [114]. 

De nombreux travaux ont permis de mettre en évidence l’affinité des ETM pour les MOS 

[113]. Cette affinité se traduit par des réactions d’absorption, qui sont contrôlées par des 

complexes de sphère interne ou externes ou bien par des mécanismes d’échanges ionique 

[112-114]. 

 Les métaux se complexent à des matières organiques de poids moléculaires variables [114], 

par exemple aux substances humiques, qui sont les constituants majeurs de la fraction 

organique de la plupart des sols. Ces substances possèdent une capacité à fixer des métaux, 

qui a été mise en évidence dans de nombreux travaux [113,114]. 

Les interactions entre cations métalliques et substances humiques font intervenir des 

groupements fonctionnels : -COOH (carboxyles), -NH2 (amines), >C=O (carbonyles), >N-H 

(imines) et –S-H (thiols) [113]. 

La lignine est un composé parmi les plus persistants dans le sol, qui possède également une 

capacité de fixation des métaux. Enfin, d’autres matières organiques peuvent fixer des 

métaux, telles que des acides organiques de faible poids moléculaire (acide acétique, 

oxalique..), des sucres (formation de complexes entre les métaux et les groupements 

hydroxyles des monosaccharides) ou des protéines.  

Des corrélations entre le taux de MOS et leur effet sur l’adsorption du plomb ont été établies 

dans le cadre de plusieurs travaux [115]. Ils ont montré que les concentrations en plomb 

trouvées dans les sols étaient étroitement corrélées à la teneur en MOS, l’adsorption du plomb 

augmentant avec la teneur en MO. Selon les travaux de [116,115] sur des sols pollués du nord 
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de la France ont montré une forte association entre le plomb et la matière organique dans la 

fraction <2μm.  

II.3.1.5. Influence des micro-organismes 

Nous recensons dans ce paragraphe les principaux processus non spécifiques et spécifiques de 

solubilisation et d’insolubilisation microbienne des éléments en traces. 

La solubilisation peut se faire par exemple par dissolution d’une phase porteuse d’un élément, 

tandis que l’insolubilisation peut résulter de la formation de sulfures métalliques insolubles 

par l’action de bactéries sulfato-réductrices (Tableau II.4).  . 

La prise en compte des phénomènes biologiques dépasse le cadre de notre étude, aussi nous 

présentons seulement un inventaire de ces phénomènes. 

Tableau II.4. Mécanismes microbiens intervenant sur la mobilité d’éléments minéraux 

dans les sols [118,119]. 

Solubilisation 

1. Production d’acides et de composés complexants : dissolution de silicates, phosphates, 

carbonates, oxydes, sulfures. 

2. Réduction du fer et du manganèse : dissolution d’oxyhydroxydes et d’éléments associés. 

3. Oxydation du fer et du soufre : dissolution des sulfures et d’éléments associés. 

4. Modification des conditions de milieu (pH, Eh). 

Insolubilisation 

1. Réduction des sulfates : formation de sulfures métalliques insolubles. 

2. Oxydation du fer et du manganèse : coprécipitation avec des oxyhydroxydes. 

3. Biodégradation de complexes organo-métalliques solubles : précipitation du métal. 

4. Bioaccumulation et biosorption par des cellules vivantes ou des constituants cellulaire : 

formation de complexes organo-minéraux insolubles. 

Insolubilisation 

1. Méthylation : cas de l’arsenic, du mercure, du sélénium, de l’antimoine. 

2. Réduction : cas du mercure. 

II.3.1.6. Influence de la teneur en argile 

Les argiles sont des silicates d’aluminium organisés en feuillets formés d’un empilement 

successifs de couches tétraèdriques (Si2O5)
2-

 et octaèdriques (Al2OH4)
2+

. Des substitutions 

isomorphiques de Si par Al dans la couche trétraèdrique et de Al par Fe et Mg dans la couche 
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octaèdrique vont générer des charges négatives sur les feuillets qui sont compensées par des 

cations majeurs tels que K
+
, Na

+
 ou Ca

2
+ mais aussi des éléments traces tels que le Pb

2+
. 

Chaque zone de cassure des feuillets est également chargée électriquement, or ces cassures 

sont nombreuses car les argiles sont des particules de petite taille (2μm).   

Elles possèdent donc une forte réactivité chimique et physique, ainsi qu’une importante 

surface de contact. Elles peuvent développer de grande surface spécifique, et peuvent fixer les 

métaux par 3 mécanismes principaux : l’échange ionique, l’adsorption physique et 

l’adsorption chimique [120]. Un ordre de réactivité a été établi pour l’adsorption du plomb sur 

3 types de minéraux argileux : kaolinite > illite > montmorillonite [121]. Cependant Li et Li 

(2000) montrent, qu’un sol riche en illite adsorbe plus de plomb qu’une kaolinite et ils 

attribuent ce résultat aux différences de charge de surface entre la kaolinite et l’illite. Parmi 

les minéraux argileux, on compte aussi la vermiculite qui présente une forte affinité pour les 

réactions d’échange avec le plomb [121]. 

Les argiles, de par leurs propriétés physico-chimiques, jouent un rôle très important dans la 

disponibilité des métaux lourds.  

Les métaux lourds peuvent être absorbés et immobilisés par les minéraux argileux ou 

également être complexés par la matière organique du sol en formant alors un complexe 

organométallique [122]. 

En effet, la charge électronégative des argiles les rend aptes à contracter des liaisons 

électrostatiques avec toute entité chargée positivement, comme les cations métalliques. Ces 

liaisons sont réversibles et les cations fixés sont échangeables, ils peuvent être remplacés par 

d’autres cations présents dans la phase aqueuse du sol. 

II.3.2. Interactions des ETM avec les constituants du sol 

Les processus les plus importants du devenir et de la mobilité des éléments traces métalliques 

dans les sols, sont les transferts de la phase solide vers la phase liquide et inversement. 

Plusieurs mécanismes physico-chimiques interviennent au cours de ces: l’échange ionique, 

l’adsorption spécifique sur les phases minérales, la complexation avec la matière organique, la 

précipitation et la co-précipitation (Figure  II.4). 
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Figure II.4. Différentes formes et mécanismes de fixation des ETM dans le sol [123]. 

La rétention caractérise la capacité d'un sol à retenir une molécule et à empêcher son transport 

à l'intérieur de la matrice solide ou vers l'extérieur. La rétention se traduit par le phénomène 

d'adsorption, mais également par le phénomène d'absorption par la matrice solide, par les 

organismes du sol (végétaux et micro-organismes). Pour faciliter la compréhension de la 

rétention des métaux dans les sols, il convient d’étudier séparément chacun des mécanismes 

mis en jeu. Les nombreuses compositions des contaminants et les différentes sortes de phases 

solides doivent être distinguées pour établir les processus exacts régissant les interactions 

entre solutés, phase aqueuse (eau des pores) et phases solides. 

II.3.2.1. Réactions d’adsorption et de désorption 

Les éléments en traces contenus dans les phases solides porteuses, les argiles, les oxydes de 

fer et d’aluminium sont libérés lorsque ces phases sont dissoutes, entre autre, par hydrolyse 

acide qui peut avoir pour effet la variation de la solubilité des oxydes et la variation du degré 

de dissociation des groupements hydroxylés de surface. 

II.3.2.1.1. Adsorption non spécifique 

Les cations en solution chargés positivement sont attirés par des forces électrostatiques de 

type Van der Waals ou coulombiennes, vers les charges négatives de la surface des particules 
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du sol. La présence de charges à la surface du solide provient soit de substitutions 

isomorphiques dans le réseau cristallin (par exemple Na+ et Ca
2+

) soit de réactions chimiques 

de surface telles : 

SOH2+ ⇄ SOH + H
+
 

SOH ⇄ SO
-
 + H

+
 

Afin de maintenir l’électroneutralité, la charge négative de la surface est compensée par celle 

d’une quantité équivalente (sphère externe) de cations. La présence de ces contre-ions à la 

surface du solide forme une couche diffuse, qui avec la surface constituent la double couche 

électrique. Si le cation ne se lie pas par liaison covalente avec la surface, il forme accompagné 

de sa sphère externe une paire d’ion en solution [124]. 

Ce processus de complexation non-spécifique, appelé communément échange cationique, est 

une réaction réversible contrôlée par la diffusion, la stoechiométrie et l’affinité de l’ion pour 

l’adsorbant. Différentes particules du sol peuvent participer à ce type de complexation avec 

les métaux: 

- Les particules argileuses par leurs charges permanentes peuvent retenir les cations 

métalliques par des forces électrostatiques et, en l’absence de conditions qui pourraient 

favoriser l’hydrolyse des métaux (pH élevé), on observe un échange ionique entre les cations 

métalliques et les sites d’échanges des charges permanentes [125]. 

- Les oxydes peuvent se complexer aux métaux tel que le Cu et le Pb à travers des réactions 

d’échanges d’ions ou coprécipités à la surface des oxydes, ou précipités comme des oxydes 

individuels [126]. 

- Les SH peuvent former avec les métaux différents types d’association non-spécifique 

suivant la concentration en métal et le métal impliqué [125]: 

1/ attraction électrostatique et formation d’une liaison hydrogène entre l’ion métallique 

hydraté et un groupe OH. 

2/ réaction d’un COOH avec le métal pour former un complexe monodenté. 

Ces réactions décrivent la formation de complexes de sphère externe (complexe 

nonspécifique). 

II.3.2.1.2. Adsorption spécifique 

L’échange de cations métalliques et d’anions avec des ligands de surface pour former des 

liaisons partiellement covalentes, sans molécule d’eau interposée entre le groupe fonctionnel 

de surface et l’ion, aboutit à la formation de complexes de sphère interne. 
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Le complexe de sphère interne fait intervenir des liaisons ioniques, covalentes ou une 

combinaison des deux, plus stables que la liaison électrostatique de sphère externe. 

Comme les liaisons covalentes dépendent de la configuration des électrons, des groupes de 

surface et de l’ion complexé, il est approprié de considérer la complexation de sphère interne 

comme une adsorption spécifique [124]. Les ions mis en jeu sont généralement considérés 

comme des ions spécifiques. Cette adsorption spécifique aussi appelée chimiosorption [125] 

est fortement dépendante du pH et est reliée à l’hydrolyse des ions métalliques. 

Les argiles, oxyhydroxydes métalliques et les SH peuvent être impliqués dans ce type 

d’adsorption. La complexation spécifique des métaux par les oxydes de Fe et Al a été observé 

dans de nombreuses études [123-125]. Cependant la capacité de sorption des oxydes de Fe est 

très variable selon le degré de cristallinité, les impuretés associés, la taille, la présence de co-

précipités et le degré d’altération des oxydes par les microorganismes [124]. 

 Les mécanismes de liaisons peuvent être différents d’un oxyde à l’autre et semblent être 

influencés par la disponibilité des différents types de sites d’adsorption à la surface des 

oxydes. 

Enfin, des résultats en spectroscopie infra-rouge ont confirmé que l’interaction AHmétaux se 

déroulant aux niveaux des fonctions carboxyliques et phénoliques [127], par des mécanismes 

d’échanges cationiques et des échanges protons-cations aux niveaux des fonctions 

carboxylates et carboxyliques. 

II.3.2.2. Réaction aux interfaces 

Les éléments en traces peuvent interagir avec les groupements M-OH
2+

, M-OH ou M-O- de 

surface, où M peut être Si, Al, Fe, Mg dans les « oxydes » et les aluminosilicates ou encore C 

dans les constituants organiques (radicaux phénoliques et carboxyliques). Des complexes de 

sphère interne M-O-M’ ou des complexes de sphère externe M-O-(H2O)-M’ se forment alors, 

les premiers étant plus stables que les seconds. La dissociation des groupements de surface 

lorsque le pH augmente se traduit par une augmentation de la capacité de fixation des 

éléments en traces cationiques et une diminution de la capacité de fixation des éléments en 

traces anioniques [128]. 

II.3.2.3. Complexation 

Les ions métalliques peuvent être complexés à la MON du sol par association entre les cations 

métalliques et les groupes fonctionnels des substances humiques. Les groupes de surface de 

ces substances se comportent comme des ligands organiques complexants [128].  
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Une réaction de complexation se produit quand un cation métallique réagit avec un anion 

ayant une fonction de ligand. Ces réactions sont lié aux : 

- Groupements de surface basiques : -NH2 (amine), C=O (carbonyle), -OH (alcool) et -S-OR 

(thioéther), 

- Groupements acides : -COOH (carboxyle), -OH (hydroxyle) et -SH (thiol). 

D’après [129], les groupes carboxyles jouent un rôle prédominant dans les liaisons métal-

acide humique ou acide fulvique. 

II.3.2.4. Précipitation, co-précipitation 

D’après [130], la précipitation et la co-précipitation font partie des principaux mécanismes de 

rétention des ETM dans les sols. Elles correspondent au passage d’une espèce de l’état 

dissous à l’état solide. Les phénomènes de précipitation peuvent avoir lieu sur la surface des 

phases solides du sol ou dans la phase aqueuse interstitielle du milieu. Sur les phases solides, 

elles se traduisent soit par un accroissement de la surface du solide, soit par la formation d’un 

nouveau solide à l’interface solide/liquide selon un arrangement tridimensionnel. La 

précipitation a lieu quand le produit de solubilité est dépassé [129]. 

La co-précipitation est définie comme la précipitation simultanée d’un agent chimique 

conjointement avec d’autres éléments [130]. Cela se produit quand par exemple les alumino-

silicates précipitent et incorporent du zinc dans leurs structures pour remplacer l’aluminium. 

Le plomb, par exemple, peut précipiter dans les feldspaths (en se substituant au potassium), 

les micas, les oxydes de manganèses, les illites, les smectites et la MON [128]. 

En l’absence de formation de phases solides propres, les éléments en traces peuvent entrer en 

substitution ou en insertion dans les réseaux cristallins, ou s’adsorber par simple échange 

ionique ou par chimisorption sur les phases minérales. Les « oxydes » de fer et d’aluminium 

et les argiles constituent les phases porteuses dominantes des éléments en traces cationiques. 

La précipitation de ces minéraux entraîne les éléments métalliques dont l’activité peut être 

maintenue à un niveau plus bas que celui correspondant à l’équilibre avec la phase pure 

correspondante. 

La co-précipitation (Tableau II.5). peut être considérée comme la précipitation simultanée 

d’une espèce chimique en conjonction avec d’autres éléments sans qu’il y ait de contrôle de la 

réaction. 

La réaction est analogue à un phénomène de floculation [131]. Les principaux minéraux 

contenus dans le sol et concernés par la co-précipitation d’éléments en traces sont répertoriés 

dans le tableau suivant [132]: 
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Tableau II.5. Les acteurs de co-précipitation [132]. 

Matière minérale de la matrice solide Métaux traces co-précipités 

Oxyde de fer V, Mn, Ni, Cu, Zn, Mo 

Oxyde de manganèse Fe, Co, Ni, Zn. Pb 

Carbonate de calcium V, Mn, Fe, Cd, Co 

Minéraux argileux V, Ni, Co, Cr, Zn, Cu, Pb, Ti, Mn, Fe 

II.2.3.Principaux constituants responsables de la fixation 

La nature et la proportion des composés du sol influencent pour une grande part la rétention 

des métaux dans le milieu. Nous nous intéresserons en particulier au rôle des argiles, des 

carbonates, de la silice, des oxydes métalliques et de la matière organique. 

II.2.3.1. Argiles 

Les  argiles  sont  les  particules  du  sol  dont  le  diamètre  n’excède  pas  2  μm  selon  la  

définition de l’Association Internationale de la Science du Sol. Leur faible taille leur confère 

une forte réactivité chimique et physique ainsi qu’une importante surface de contact. D’autre 

part, les minéraux des argiles possèdent des propriétés spécifiques colloïdales. 

Les argiles sont des aluminosilicates appartenant à la famille des phyllosilicates hydratés. 

Elles sont constituées d’une superposition de feuillets composé de couches tétraédriques à 

base de Si-O(ct) et de couches octaédriques à base de Al-OH ou Mg-OH (co) [133], entre 

lesquels se placent divers cations tels que K
+
, Na

+
 et Ca

2+
. 

Les argiles peuvent développer de grandes surfaces spécifiques, jusqu’à 700-800 m2/get 

possèdent des propriétés d’absorption et d’adsorption importantes [133]. 

Les trois mécanismes de fixation des ions métalliques sur les argiles sont : 

 L’échange ionique 

 L’adsorption physique 

 L’adsorption chimique. 

II.2.3.2. Carbonates et phosphates 

Les carbonates jouent un rôle important dans les sols. Leurs équilibres de dissolution 

contrôlent partiellement le pH et une teneur élevée en carbonates rend le sol alcalin, favorisant 

ainsi l’ensemble des modes de fixation. De plus, la surface des carbonates est le siège de 

phénomènes de sorption des ions métalliques par [134]: 
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 Précipitation (croissance de la phase solide) 

 Adsorption (accumulation de matière entre les phases solide et liquide) 

 Absorption (diffusion à l’intérieur de la phase solide). 

Ce type d’associations se produit le plus souvent lorsque les métaux quittent la solution du sol 

pour précipiter au sein des phases minérales [132]. Une teneur élevée en carbonates rend le 

sol alcalin. Au-delà de l’adsorption de surface, il peut aussi se produire une incorporation des 

cations métalliques dans la maille cristalline des carbonates [133]. 

Des études ont ainsi montré que le plomb était capable de s’adsorber à la surface de la calcite 

et d’occuper les sites du calcium, malgré les différences de rayons ioniques entre le plomb et 

le calcium [135]. 

D’autres associations sont possibles avec les phosphates. D’après [136] démontre que la 

chloropyromorphyte (Pb5(PO4)3Cl) est un minéral très peu soluble, et qu’elle est capable de 

fixer le plomb dans les sols. Des travaux permis de l’identifier comme phase dominante dans 

un sol minier par des méthodes spectroscopiques [137]. 

II.2.3.3. Silice 

La silice est présente en abondance dans les milieux naturels, à l’état cristallin (quartz, 

stishovite, cristobaltite) ou amorphe. Par hydratation, des groupements hydroxyles de surface 

se forment et permettent la fixation des cations métalliques par adsorption physique et 

chimique [138]. 

Cependant, sous forme cristalline, elle présente une surface nettement plus faible que les 

autres composés du sol, tels que les argiles ou les oxydes amorphes de fer ou de manganèse, 

qui masquent son rôle dans les phénomènes de rétention des cations métalliques [138]. 

II.2.3.4. (Hydr)oxydes de fer, de manganèse et d’aluminium 

Les oxydes de fer, manganèse et aluminium, présents en abondance sous forme amorphe ou 

cristalline dans la majorité des sols, jouent un rôle prépondérant dans la sorption des ions 

métalliques de par leur faible solubilité dans les conditions ordinaires de pH [135].  

Les ions métalliques sont chimisorbés à la surface des (hydr)oxydes de fer et de manganèse. 

L’acidité du milieu contrôle la quantité d’ions adsorbés et le pH de charge protonique nulle 

(pHZNPC) permet une estimation du domaine d’activité des oxydes (7.9 à 8.1 pour les oxydes 

de fer amorphes, 2.3 pour les oxydes amorphes de manganèse et supérieur à 9 pour les oxydes 

d’aluminium) [138]. Les niveaux d’énergie mis en œuvre dans la chimisorption sont élevés, 
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donc la fixation des ions métalliques par les (hydr)oxydes métalliques s’avère stable [139]. La 

coprécipitation de surface peut également être un facteur de rétention des cations métalliques. 

En raison des phénomènes de surface, elle se produit à un pH inférieur de 0.5 à 2 unités à 

celui de la précipitation des hydroxydes en solution. Elle conduit à une rétention plus forte 

que la chimisorption : les cations chimisorbés sont extraits par une solution d’EDTA tandis 

que les cations coprécipités ne sont pas affectés [140].  

Des groupements OH¯ se forment par la dissociation d’un proton et recouvrent la surface 

pour compléter la coordination des ions métalliques. Il y a apparition d’une surface 

hydrolysée [138]. 

Ainsi, de la même manière que les argiles avec charge variable, la charge de la surface 

hydrolysée des oxydes et des oxyhydroxydes dépend du pH. Les sites OH¯ réagissent selon le 

domaine du pH, comme des acides ou des bases faibles. Ils peuvent également jouer le rôle de 

ligands vis-à-vis d’un ion métallique. Le mécanisme de fixation est analogue à une réaction de 

complexation, avec échange de protons [140]. La fixation ne s’applique pas seulement à des 

ions libres, mais également à des formes complexées organiques ou inorganiques. Si la 

quantité de métal adsorbée augment avec le pH, on considère l’association Surface – Métal - 

Ligand. Au contraire, si la quantité de métal adsorbée diminue avec le pH, le type 

d’adsorption est Surface - Ligand – Métal [141]. 

II.2.3.4.1. Oxydes de fer 

Les principaux oxydes de fer des milieux pédologiques sont l’hématite, la maghémite, la 

goethite, la lépidocrocite et la ferrihydrite. Les oxydes de fer sont des colloïdes à charge 

variable. Cette appellation signifie que leur charge de surface est déterminée par les 

paramètres de la solution avec lesquels ils s’équilibrent (pH, nature des électrolytes et 

concentration en électrolytes). Selon le pH, ils peuvent jouer le rôle soit d’échangeurs 

d’anions, soit d’échangeurs de cations. Ils peuvent également devenir des espèces neutres 

selon que leur surface adsorbe ou non les protons de la solution. Il existe en effet un pH pour 

lequel ces oxydes ne sont pas chargés, appelé point isoélectrique. Les oxydes de fer comme 

les oxydes d’aluminium possèdent un point isoélectrique très élevé (pH 8-9 environ). Dans la 

plupart des environnements pédologiques, les oxydes de fer sont donc susceptibles de 

posséder des sites de surface participant à l’échange d’anions. 

Les oxydes de fer sont surtout impliqués dans les phénomènes d’adsorption spécifique qui 

concernent aussi bien cations, anions que molécules neutres. Contrairement à l’échange 

ionique de nature purement électrostatique, l’adsorption spécifique implique une réaction 
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chimique par échange de ligands et modifie le point de charge nulle de l’oxyde impliqué. Elle 

met en jeu des réactions de surface impliquant des anions comme les phosphates, les sulfates, 

des anions d’acides organiques et des cations de métaux lourds (Cu, Co, Zn ou Cd par 

exemple). La Figure II.5 illustre la fixation de plusieurs ions métalliques sur un oxyhydroxyde 

de fer. 

 

Figure II.5.  Importance de la formation de complexes de surface de quelques 

cationsmétalliques sur un oxyhydroxyde de fer en fonction du pH (90 mg de FeOOH(s) avec 

2.10-4 mol de sites de surface par litre, concentrations totales en métaux 5.10-7 M ; force 

ionique 0,1 M NaNO3) [142]. 

II.2.3.4.2. Oxydes d’aluminium 

Les oxydes d’aluminium comprennent principalement la gibbsite (majoritaire), la boehmite et 

la nordstrandite. 

La gibbsite et plus généralement tous les oxydes d’aluminium sont aussi des minéraux à 

charge variable caractérisés par des points isoélectriques situés au-delà de la neutralité (pH 7-

9). Il est donc probable que dans la plupart des sols, les gibbsites soient chargées positivement 

et puissent participer (mais faiblement au vu de leur surface réactionnelle limitée) à la 

rétention d’anions d’acides forts tels que Cl
–
 et NO

3–
. Avec les ions de bases et d’acides plus 

faibles (phosphates, sulfates, cations métalliques, anions inorganiques), la gibbsite peut être 

impliquée dans des phénomènes d’adsorption spécifique semblables à ceux auxquels 

participent les oxydes de fer [118]. 
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II.2.3.4.3. Oxydes de manganèse 

Les oxydes de manganèse représentent moins d’un pour cent des constituants minéraux des 

sols, mais montrent une affinité particulière pour les éléments en traces, notamment les 

métaux lourds. Les oxydes de manganèse diffèrent sensiblement des oxydes de fer et 

d’aluminium, car ils possèdent des points isoélectriques à des pH beaucoup moins élevés (2 à 

4 environ selon les variétés cristallographiques). Dans la plupart des sols, les oxydes de 

manganèse jouent donc le rôle d’échangeurs de cations. Avec les cations de bases faibles, et 

typiquement avec des métaux lourds comme Cu, Zn, Ni, Pb, etc., l’adsorption est spécifique 

et les quantités adsorbées peuvent dépasser largement celles qui seraient prévisibles sur la 

base de considérations purement électrostatiques. 

En outre les oxydes de manganèse contiennent dans des sites cristallographiques relativement 

accessibles des cations étrangers (Ba
2+

, Pb
2+

 par exemple) qui sont parfois susceptibles de 

participer aussi à des «échanges» avec les cations des solutions du sol. Ces phénomènes 

d’échanges et d’adsorption spécifique conduisent à des accumulations de quantités 

relativement fortes d’éléments en traces (parfois plusieurs milliers de ppm) et parmi eux de 

métaux lourds dans les oxydes de Mn du sol. Certains de ces métaux, particulièrement le 

cobalt, sont d’ailleurs susceptibles de piégeages plus importants encore par incorporation dans 

la maille cristalline de l’oxyde après adsorption [143]. 

III Métaux Lourds: Origine, Toxicité et Caractéristiques générales  

III.1. Plomb  

III.1.1.Origine  

La concentration moyenne du Pb dans la croûte terrestre serait de l’ordre de 13 à 16 mg/kg 

[144], la littérature [145] propose un certain nombre de valeurs moyennes pour différentes 

roches: Gabbro= 1,9; Andésite = 8,3; Granite = 22,7; Schiste = 23; Grès = 10; calcaire et 

dolomie = 71. Les schistes noirs riches en pyrites et en matières organiques seraient riches en 

Pb (30 mg/kg) [144].  

III.1.2. Le plomb dans le sol  

Le Pb dans le sol provient essentiellement – en système non anthropisé - de la roche mère. A 

l’heure actuelle la concentration de Pb des souches pédologiques mondiales est estimée en 
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moyenne à 25ppm (de 22 à 28ppm pour la plus grande partie des sols, 44ppm pour les 

histosols) [146,147].  

Les sulfures de Pb s’oxydent lentement au cours des processus d’altération des roches mères. 

Le Pb forme des carbonates et/ou s’incorpore au sein du réseau cristallin des argiles 

minéralogiques. Il peut également s’associer aux oxydes de Fe et de Mn, de même qu’aux 

substances humiques. Le comportement géochimique du Pb s’apparente à celui des cations 

bivalents alcalinoterreux, de sorte que le Pb peut remplacer le Ba et le Sr et éventuellement le 

Ca dans les structures cristallines des minéraux et sur leur site d’adsorption.  

Aux teneurs naturelles, aux sols peuvent s’ajouter des apports anthropogènes:  

 une utilisation des composés organométalliques (antidétonant des moteurs à 

explosion).  

 les sources industrielles (usine de batterie, affinage du Pb…).  

 les déblais de mines.  

 les sources urbaines (boues des stations d’épuration).  

 traitement pesticide à base de Pb.  

De nombreux auteurs s’accorderaient pour affirmer que les sols non contaminés 

contiendraient de 10 à 30 mg/kg (moyenne 15 mg/kg) tandis que les sols situés loin des 

centres urbains et industriels mais affectés par des contaminations diffuses présenteraient des 

concentrations comprises entre 30 et 100 mg/kg [148]. Des teneurs supérieures à 110ppm de 

Pb traduiraient l’existence d’une source polluante à proximité.  

III.1.3. Comportement du plomb dans le sol: spéciation et mobilité  

Le Pb introduit dans le sol ne subit que peu de transformation et migre relativement peu à 

travers les différents horizons. Etant peu mobile, il reste généralement fixé à la partie 

supérieure du sol. Il n’est pas entraîné en profondeur par le lessivage, il en résulte un gradient 

de concentration selon la profondeur [149,150]. Le Pb serait le micropolluant métallique le 

moins mobile dans le sol. Ainsi dans la gamme de pH de 5 à 9 et à concentration totale 

identique le Pb serait 100 fois moins m obile que le Cd. La grande affinité de la matière 

organique vis-à-vis de ce métal expliquerait l’accumulation préférentielle de ce métal dans les 

horizons de surface.50 Ceci fait qu’il est très difficile de distinguer ce qui provient des 

retombées atmosphériques lointaines et ce qui provient du seul cycle biogéochimique naturel.  
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En règle générale l’horizon de surface humifère est l’horizon le plus riche en Pb au sein d’un 

même solum. Ce fait a été constaté par de nombreux auteurs, mais cette règle générale n’est 

pas toujours vraie.  

Lorsque le solum dans son ensemble est vraiment très chargé en Pb (anomalie 

pédogéologique) l’horizon de surface n’est plus forcément celui qui montre la concentration 

maximale au sein du solum. Une texture légère et un pH acide (4,1 à 4,3) provoqueraient un 

lessivage important et une contamination en profondeur. Le degré d’oxydation du Pb est de 

Pb
++

, mais on connaît aussi des formes d’oxydation Pb4+. Le Pb forme de nombreux 

composés insolubles dans l’eau [149].  

III.1.4. Biodisponibilité du plomb  

L’absorption racinaire du Pb est actuellement considérée comme passive. Elle est réduite par 

le chaulage et les basses températures. Bien que le Pb soit dans le sol un élément très peu 

soluble, il peut s’accumuler dans les racines et particulièrement dans les membranes 

cellulaires. En règle générale, les concentrations en Pb d’une plante sont étroitement corrélées 

aux concentrations en Pb du sol,  mais cette corrélation doit être nuancée et tenir compte en 

particulier de l’organe (racines, tiges, feuilles, etc.). La translocation de Pb vers les parties 

épigées d’une plante est un phénomène très limité. Ce qui fait que le Pb n’est pas un toxique 

systématique en ce sens qu’il ne diffuse pas dans le système vasculaire de la plante, son 

absorption racinaire n’est effective qu’au-delà de 1000ppm dans le sol, elle dépend entre 

autres facteurs de la concentration totale dans le sol, de la concentration dans la solution du 

sol et de la spéciation [148]. La plante peut également absorbée le Pb par les feuilles. Le 

maximum ‘’normal’’ dans les plantes 8ppm [151].  

III.1.5. Toxicité  

L’intoxication au Pb par l’intermédiaire de l’alimentation n’est pas un grand risque pour 

l’homme. Il n’est que très peu soluble dans le sol et les poussières contenant le Pb se déposent 

sur les fruits et légumes poussant près des sources atmosphériques fortement polluées 

(exemple autoroutes) sont retirées à 90% par lavage [148]. Le symptôme le plus marquant est 

le saturnisme: troubles digestifs (coliques), sanguins (anémie, perturbation de la synthèse 

d’hémoglobine), nerveux (paralysie des extenseurs de la main, encéphalopathie), troubles 

rénaux: néphrites.  
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III.2. Zinc  

III.2.1. Origine  

Ainsi, la teneur moyenne en Zn de la croûte terrestre serait comprise entre 70 et 132 mg/kg 

[152]. Le Zn apparaît distribué de manière relativement uniforme au sein des roches 

magmatiques. Les roches mafiques contiennent toutefois un peu plus de Zn (80 à 120ppm) 

que les roches acides (40 à 60ppm). Les roches des sédiments argileux et les schistes 

renferment comme les roches mafiques 80 à 120ppm de Zn. Les roches carbonifères et les 

grès en sont pauvres de 10 à 30ppm.  

III.2.2. Le zinc dans le sol  

Aussi, dans le sol, le Zn est présent le plus souvent sous forme de sulfure (Blende =ZnS) dans 

les filons hydrothermaux et les gîtes stratiformes imprégnant les roches sédimentaires où il se 

trouve associé au Pb, au Cu et au Fe. Il peut également substituer Mg
2+

 au sein du réseau 

cristallin des silicates. La teneur totale moyenne est de l’ordre de 50ppm [148], une moyenne 

mondiale en Zn de 64ppm [151], et un maximum ‘’normal’’ de 300ppm avec une moyenne de 

50ppm [151].  

Le Zn est lié dans le sol aux oxydes de fer hydratés et aluminium (14 à 38% de Zn total) et 

aux argiles (24 à 63%) [148]. Le sol peut être également enrichi par les apports 

anthropogènes: activités minières et industrielles, épandage agricole, activités urbaines et 

trafic routier. Il y a peu de sols contaminés de façon géogène par le Zn. A peu près toutes les 

surfaces contenant des quantités importantes de Zn sont les résultats d’activités humaines. Les 

apports du Zn par voie atmosphérique sont attestés par de nombreux travaux [148,153]. 

III.2.3. Comportement du zinc dans le sol: spéciation et mobilité  

Le Zn
++

 est considéré comme très mobile [153]. Les formes les plus mobiles seraient 

facilement adsorbées par les constituants organiques et minéraux du sol, de sorte que le Zn 

tendrait à s’accumuler dans les horizons de surface de la plupart des solums [148]. Les 

minéraux argileux et les substances humiques sont capables de fixer le Zn très fortement de 

sorte que la solubilité de Zn
2+

 dans les sols apparaît moindre que celle de Zn(OH)
2
, Zn(CO3), 

Zn(PO4). La fraction mobile de Zn représente 1 à 20% et ses complexes avec la matière 

organique 1,5 à 2,3%. En moyenne 65% de Zn soluble dans les sols se trouvent associés aux 



 
49 

Partie I. Synthèse Bibliographique  

Chapitre II. Généralités sur les éléments traces métalliques (ETM) 

amines et aux acides fulviques, tandis que les complexes insolubles sont associés aux acides 

humiques [154,155]. 

III.2.4. Biodisponibilité  

Le Zn est connu depuis longtemps comme un élément nécessaire aux plantes et aux animaux. 

Sa teneur dans les plantes reflète souvent la quantité disponible dans le sol. Les formes 

solubles de Zn sont facilement assimilables par les plantes. La vitesse d’absorption dépend 

largement du genre, de l’espèce et de la variété (450 g de Zn/ha/an pour une culture de maïs, 

670 g de Zn/ha/an pour une hêtraie de 130ans) et même des conditions édaphiques [156]. 

Toutefois, en matière d’absorption du Zn une question reste controversée: l’absorption du Zn 

est-elle un phénomène actif ou passif, des présomptions sérieuses existent pour penser que 

l’absorption racinaire est contrôlée par le métabolisme (active) bien que l’absorption passive 

puisse également exister.  

Le Zn s’accumule dans la partie racinaire plus que dans la partie aérienne, surtout dans les 

sols riches en Zn. Dans les racines 90% de Zn total se présentent adsorbés sur la surface des 

parois cellulaires du cortex [148,152,157]. L’absorption de Zn peut être influencée par 

l’interférence entre Zn et les autres métaux lourds, surtout avec Cd aux effets antagonistes 

[156]. 

Des effets dépressifs ont été remarqués entre Zn d’une part et Cu, Fe, Cr et Mn d’autre part 

[158]. A des pH > 6 des carences peuvent apparaître sur des sols originellement pauvres en 

Zn [159]. 

III.2.5. Toxicité  

D’après Rousseau et al : les teneurs de Zn dans les plantes varient entre 25-200ppm [160], le 

maximum ‘’normal’’ est de 150 mg/kg MS. L’excès de Zn peut provoquer une toxicité (coton 

sur sol acide). Chez l’homme on observe une toxicité aiguë par le Zn, mais à très forte 

concentration, se  manifestant par des nausées, des vomissements, une rigidité musculaire et 

une irritation des muqueuses, alors qu’il occasionne dans l’eau une très forte astringence dès 5 

mg/L [152].  

III.3. Cadmium  

III.3.1. Origine  
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Le Cd est peu abondant dans les roches ignées et sédimentaires, où il ne dépasse pas les 

0,3ppm. Il se concentre préférentiellement dans les roches argileuses et schisteuses [156], et 

plus abondant dans les sédiments riches en carbones, sulfures et phosphates [152].  

Les calcaires jurassiques, bio détritiques (contenant de nombreux débris fossilisés) et récifaux 

sont nettement plus riches en Cd que les autres calcaires [145].  

La géochimie du Cd est étroitement liée à celle du Zn, mais elle diffère toutefois puisque le 

Cd présente une grande affinité pour le soufre.  

III.3.2. Le cadmium dans le sol  

Sa teneur est principalement déterminée par la teneur de la roche mère. Les teneurs moyennes 

dans le sol se situent entre 0,06 et 1,1ppm. Un maximum normal de 0,7 mg/Cd/kg MS 

[151,156]. Les teneurs ne semblent pas être strictement reliées à une typologie, bien que les 

teneurs les plus fortes se rencontrent dans les histosols et les teneurs les plus faibles dans les 

podzols.  

Ces teneurs naturelles sont sujettes à des augmentations suite à différents types d’apports 

anthropogènes:  

 les retombées atmosphériques lointaines: contamination générale diffuse;  

 les retombées atmosphériques locales: contamination locale;  

 les apports directs gérés à la parcelle: contamination agricole résultant de trois groupes 

d’activité:  

- les épandages et amendements agricoles (le Cd peut être assez abondant dans les engrais 

phosphatés);  

- les sources industrielles: le Cd est un sous-produit du raffinage du Zn. Il peut être libéré dans 

l’atmosphère lors de la métallurgie du fer et de l’acier;  

- enfin de nombreuses activités urbaines et le trafic routier libèrent le Cd dans 

l’environnement: incinération des déchets domestiques, combustion des carburants fossiles 

(pétrole, charbons, tourbes); boues des stations d’épuration; etc.   

III.3.3. Comportement du cadmium dans le sol: spéciation et mobilité  

Le Cd est fortement adsorbé par les argiles, les matières organiques, les boues et les acides 

humiques avec lesquels il forme des complexes. Sa rétention par la phase solide croît 

exponentiellement avec le pH croissant [161].  
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En d’autres termes la mobilité du Cd dépendrait largement du pH et du Eh, mais au cours de 

ses divers travaux, a pu constater plusieurs exemples de migrations en profondeur même en 

sols à pH neutre ou alcalin [152].  

Le Cd est rapidement libéré des roches par altération. Il donne en solution Cd++ mais aussi 

des ions complexes comme CdCl
-
; CdOH

+
; CdHCO3

+
; CdCl3

-
; Cd(OH)3

-
; Cd(OH)

-
 de même 

que les chélates organiques [156]. En conditions de forte oxydation, le Cd forme des oxydes 

ou des carbonates (CdO, CdCO3). Il peut également s’accumuler dans des phosphates ou des 

phytocytes [159]. Le Cd est plus mobile dans le sol que le Cu et le Pb, donc plus disponible 

pour les plantes. Cd > Cu > Pb, de plus l’absorption du Cd peut être inhibée par le Cu et le Pb.  

III.3.4. Biodisponibilité du cadmium  

En règle générale, l’absorption du Cd est contrôlée par le pH et le potentiel rédox [158]. Dès 

que le pH du sol baisse, la mobilité, le transfert et l’accumulation du Cd qui en résultent sont 

favorisés, de même qu’ils le sont lorsque le sol est léger, riche en sable, pauvre en argile et 

matière organique. Lorsque le pH augmente la mobilité du Cd peut s’accroître au travers de la 

formation de complexes ou chélates mobiles. Sous ces conditions particulières, on démontre 

que l’absorption du Cd devient indépendante du pH [153]. Toutes les espèces cadmiées de la 

solution du sol sont, à priori, absorbables par les plantes. On a pu démontrer que l’absorption 

du Cd est plus ou moins importante suivant le genre ou la variété considérée.   

L’absorption racinaire met ainsi en effet des processus d’absorption passive et conjointement 

d’absorption active [162].   

En règle générale, les plus hautes concentrations se trouvent dans les racines et les plus basses 

dans les organes de réserve (graines, fruits, tubercules) avec des séquences suivantes [148]: 

[Cd] racines> [Cd] tige> [Cd] feuilles > [Cd] graine. Généralement les racines contiennent 10 

fois plus de Cd que les tiges. Les racines jouent en sorte le rôle de barrière [156].   

III.3.5. Toxicité du Cd  

Malgré ses faibles teneurs dans le sol, cet ETM est le plus redouté car très toxique. Considéré 

comme assez mobile et assez facilement biodisponible, il risquerait soit de passer dans la 

chaîne alimentaire par l’intermédiaire des végétaux, soit de migrer en profondeur pour aller 

contaminer les nappes phréatiques. Les aliments (légumes, viande, lait) et le tabac 

constitueraient la principale source d’absorption du Cd pour l’homme. Le plus grand danger 

reste cependant l’ingestion directe de poussières contaminées dans certaines zones de loisirs 

comme les terrains de jeux ou les terrains de sport.  
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Dans les régions fortement exposées (à proximité d’industries métallurgiques) on constate 

dans les populations des lésions rénales très importantes. Le Cd est stocké dans le foie, les os, 

mais le rein est l’organe le plus sensible au Cd. La dose journalière admissible (DJA) est de 

0,0057 mg/Cd/g selon les auteurs. Les symptômes de toxicité se manifestent par des troubles 

respiratoires, atteinte hépato digestives avec vomissement, douleurs abdominales et diarrhées 

[158].  

III.4. Cuivre  

III.4.1. Origine  

Le Cu est un métal largement répandu dans la nature sa concentration moyenne dans la croûte 

terrestre serait comprise entre 45 et 70 mg/kg selon les auteurs [145], elle est de l’ordre de 

50ppm [156]. On peut le trouver dans la nature soit sous forme libre dans la cuprite (88,8%) 

soit sous forme d’oxyde de sulfure. Il est particulièrement abondant dans les roches mafiques 

et intermédiaires. Les teneurs les plus élevées (>80 mg/kg) seraient observées dans les roches 

magmatiques basiques riches en minéraux ferromagnésiens. Les roches granitiques 

contiennent en général beaucoup moins de Cu [163]. Parmi les roches sédimentaires, argiles 

et schistes présentent des concentrations plus fortes que les roches détritiques (grés, sable). Il 

est au contraire très peu représenté dans les roches carbonatées [148].  

III.4.2. Le cuivre dans le sol  

Les teneurs moyennes en Cu d’un sol non contaminé, sont comprises entre 13 et 24ppm. Une 

concentration maximale ‘’normale’’ de 100ppm et une moyenne dans les sols de 20ppm. Les 

moyennes les plus élevées sont rencontrées dans les chernozems et les sols châtains. Les 

teneurs les plus basses sont observées dans les podzols et dans les histosols. Les ferrasols et 

les fluvisols peuvent également contenir des teneurs élevées en Cu [148,154].   

Aux teneurs naturelles, les sols se trouvent également enrichis par l’utilisation excessive de 

fertilisants et de produits agrosanitaires tels que: les insecticides, les fongicides, les algicides 

qui sont à la base de sels de Cu, notamment les sulfates de Cu; l’utilisation directe des boues 

d’épuration sans oublier l’activité industrielle (bains de décapage et bains de plaquage dans 

l’industrie du Cu et de ses alliages). Les eaux de drainage des régions minières, l’industrie 

électrique, les activités urbaines (ordures ménagères, brûlage de comestibles et circulation 

automobiles salage des routes, etc.  
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III.4.3. Comportement du cuivre dans le sol: spéciation et mobilité  

Les nombreuses formes minérales libérées au cours des processus d’altération sont des 

composés très solubles [156], notamment en milieu acide. Le Cu est donc considéré comme 

l’élément le plus mobile des métaux lourds, par référence aux processus supergènes. Bien que 

la formule la plus commune soit, dans les sols, Cu
2+

; de nombreuses espèces chimiques sont 

également libérées au cours des processus d’altération. Parmi elles: Cu; CuOH; Cu(OH)2; 

CuO; Cu(OH)2CO3; CuCO3; Cu(CO3)2
2-

; Cu(OH)3
-
; Cu(OH)4

2-
; CuO2

-
. De même quelques 

formes incluses au sein des minéraux: Cu-O-Fe; Cu-O-Al; Cu-O-Mn. Tous les ions de Cu 

sont fortement liés aux sites d’échange minéraux et organiques. 98% du Cu soluble dans le sol 

se trouvent complexés par la matière organique, et seulement 80% du Cu soluble est sous 

forme chélatée [156,164]. Le Cu réagit très facilement avec les surfaces sorbantes et les 

constituants organiques du sol. Il est facilement précipité en présence de différents anions, 

plus particulièrement les anions sulfures, carbonates, hydroxydes. De sorte que finalement le 

Cu est très peu mobile dans les sols, 64 sauf dans les conditions extrêmes d’acidité (podzols) 

ou de gleyfication [145]. Ceci fait que le principal danger du Cu vient de son accumulation à 

la surface des sols. Il semble que dans les sols cultivés très pauvres en argile, sable ou limon, 

les apports massifs opérés en surface (traitement fongicide) soient capables de migrer en 

profondeur.  

III.4.4. Bio- et phytodisponibilité  

Le Cu est parmi les éléments les plus essentiels pour les plantes et les animaux. En effet 

l’organisme ne peut croître complètement en son absence. Il ne peut être remplacé par un 

autre élément, il a une influence directe sur l’organisme et le bon fonctionnement de son 

métabolisme.   

En revanche, il est toxique pour les champignons et les algues. Les plantes absorbent le Cu 

dans la solution du sol. Cependant, les mécanismes impliqués dans cette absorption sont 

encore flous. Si l’absorption active est, à l’évidence, le mécanisme le plus représenté, il n’en 

demeure pas moins qu’une absorption passive peut aussi se mettre en place, notamment dans 

les sols à forte contamination et présentant des signes évidents de phytotoxicité [164]. Le Cu 

présent dans les racines est entièrement sous forme complexée, mais la pénétration racinaire 

doit quand même se réaliser à l’état de formes dissociées. La vitesse de pénétration dans les 

racines est très faible. Elle est la plus faible des éléments essentiels pour les végétaux. Elle 
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diffère en fonction de la spéciation du métal [164]. Le Cu anthropogène ajouté à un milieu 

sous forme de CuO était beaucoup mieux assimilé par une orge que le Cu géogène.   

III.4.5. Toxicité – phytotoxicité  

Le maximum ‘’normal’’ rencontré dans les plantes, 15ppm /MS. Le Cu représente un danger 

quand il est présent en concentration élevée dans l’environnement [151]. Par son action sur les 

racines des plantes, le Cu altère leur développement et la perméabilité de leur membrane 

cellulaire causant le lessivage de certains ions (K+; PO4
2-

) [104]. Il en résulte des effets 

toxiques sur les plantes et des baisses de rendement.  

Des teneurs totales en Cu ≤ 7ppm entraînent des carences cupriques et en revanche des 

toxicités apparaissent au-delà de 180ppm [149]. Chez l’homme, des symptômes de toxicité 

aiguë se manifestent par des diarrhées, des nausées, des vomissements et des irritations 

intestinales. 1gramme de CuSO4 constitue une dose mortelle; pour plus de 44 mg/L d’eau de 

boisson, il y a manifestation de gastro-entérites. La toxicité chronique du Cu n’a pas été 

démontrée chez l’homme, mais une partie de la population y est sensible: maladie de Wilson.  

III.4. Nickel   

III.4.1. Origine  

La plupart des roches de la lithosphère renferme du Ni qui occupe la 23ème place dans l’ordre 

d’abondance des éléments minéraux de la croûte terrestre. Il présente environ 0,016% de 

celle-ci.  Les teneurs sont élevées dans les roches éruptives ultrabasiques (1400 à 2000ppm) 

[164],
 
et relativement faible dans les roches éruptives acides (5 à 10ppm) [165]. Les roches 

sédimentaires ont des concentrations qui vont de 5 à 90ppm, avec des concentrations plus 

élevées dans les roches argileuses et les plus basses dans les roches sableuses [148]. 

La concentration en Ni des roches sédimentaires serait comprise entre 20 et 40ppm [151]. Elle 

dépasserait 100 mg/kg dans les roches éruptives mais serait très faible dans les roches 

granitiques (<10ppm). Ni est présent à forte concentration dans les roches ferromagnésiennes 

où il se substitue partiellement au fer et au magnésium. Il est particulièrement abondant dans 

les minéraux primaires silicatés et les roches magmatiques basiques et ultrabasiques (péridot, 

pyroxène) et dans les minéraux secondaires de type serpentin.  
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III.4.2. Le nickel dans le sol  

Dans le sol la teneur totale moyenne de Ni est de 40ppm. Le maximum normal est de 80ppm, 

avec une moyenne de 40ppm [151,164]. Ces variations sont fonction des roches mères, du 

type de sol, du degré d’évolution, des teneurs en fractions fines (argiles), en sesquioxydes 

métalliques et surtout des teneurs en humus [165]. Le Ni géogène est fortement associé aux 

oxydes de fer et de manganèse, aux carbonates ou inclus comme impuretés au sein de divers 

réseaux cristallins. Pour la plupart des sols moins de 15 à 30 % de la totalité du Ni est extraite 

avec les oxydes de Mn. En revanche le Ni anthropogène aurait tendance à rester échangeable, 

à se lier aux matières organiques et aux carbonates (sols calcaires) [152]. Le sol peut 

également se trouver enrichi par des apports dus aux activités industrielles, domestiques et 

agricoles. Dans la littérature il n’est pas fait mention d’apports atmosphériques.  

III.4.3. Comportement du nickel dans le sol: spéciation et mobilité  

Durant le processus d’altération, le Ni est facilement mobilisable et co-précipite généralement 

avec les oxydes de fer et de Mn. Cependant à l’inverse des ions Mn
2+

 et Fe
2+

, le Ni
2+

 est 

relativement stable dans les solutions aqueuses, et il est capable de migrer sur une grande 

distance. 

Les informations sur la spéciation du Ni dans la solution du sol ne sont pas très fournies, mais 

les espèces telles que Ni
2+

, NiOH
+
, HNiO2

2-
 et Ni (OH)3

- 
sont présentes lorsque le Ni n’est pas 

complètement chélaté [156]. Généralement, la solubilité de Ni dans le sol est inversement 

reliée au pH.  

III.4.4. Biodisponibilité  

Il a été postulé que le Ni associé aux oxydes de fer et de Mn semble être le plus disponible 

pour la plante [162]. Les plantes absorbent directement le Ni disponible dans la solution du 

sol jusqu’à ce qu’une certaine concentration soit atteinte (dans la plante). Cette absorption est 

liée positivement avec la concentration de Ni dans le milieu et le pH du sol [166], l’espèce et 

les facteurs pédologiques jouent également un rôle dans l’absorption, mais le facteur le plus 

important reste le pH du sol. Le passage du pH du sol de 4,5 à 6,5 diminue la teneur en Ni des 

grains d’avoine d’un facteur de 8 environ. L’origine du métal joue également un rôle 

important dans sa disponibilité pour la plante. Les céréales absorbent une quantité nettement 

plus importante de Ni lorsque celui-ci est ajouté au sol, qu’en étant d’origine géologique 

[149]. Les grains d’avoine accumulent plus de Ni que la paille, alors que pour les autres 
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métaux traces l’accumulation est généralement plus importante dans la paille [149,150]. La 

teneur en Ni des herbacées est très faible, elle varie entre 0,1 et 1,7 mg/kg. Des effets 

d’antagonisme sont remarqués entre Ni d’une part et Cu, Zn, Fe d’autre part [151]. Une 

concentration élevée en Ni dans le milieu diminue l’absorption des autres éléments 

nutritifs[151]. Le maximum ‘’normal’’ dans les plantes est de 8ppm / MS [165].  

III.4.5. Toxicité  

Le Nickel est un élément phytotoxique, une teneur de 50 mg/kg dans le ray-grass entraîne des 

symptômes de toxicité [162]. La combustion incomplète du charbon fournit du NiCl2 qui est 

particulièrement toxique provoquant chez l’homme [160]: une toxicité aiguë avec troubles 

digestifs, convulsions, manifestations asphyxiques et une toxicité chronique avec dermites 

eczématiformes.  

III.5. Chrome  

III.5.1. Origine  

La concentration moyenne du Cr dans l’écorce terrestre serait de 100 et 200mg/kg, le Cr 

représenterait 0,037% [151]. Les roches magmatiques ultrabasiques (dunites, serpentine, 

péridote) sont connues pour être extrêmement riches en Cr (de l’ordre de 1500 à 3000 mg/kg). 

Dans le cas des roches sédimentaires, la teneur en Cr sera beaucoup tributaire de la teneur en 

fer et éventuellement, de la présence de minéraux détritiques riches en Cr (augite, serpentine) 

[163]. 

 Le Cr est essentiellement obtenu à partir de la chromite (FeCr2O4).  

III.5.2. Le chrome dans le sol  

La concentration du Cr dans les sols varierait de l’état de traces à 2,4%.59, le maximum 

‘’normal’’ dans les sols est de 150ppm; la moyenne est de 100ppm [151]. Les sols peuvent 

également être enrichis par les rejets (retombées atmosphériques, les boues de stations 

d’épuration) en provenance des différentes sources traitant le Cr. Les minerais de Cr ont trois 

grands domaines d’application: l’industrie métallurgique (ferrochromes, silichromes et autres 

éléments d’addition); l’industrie des pierres réfractaires (fours métallurgiques et de verrerie, 

briquetage des hauts fourneaux); l’industrie chimique, qui assure en majeur partie la 

fabrication des diverses combinaisons du chrome, dont la plus importante est le bichromate de 
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sodium. Ces industries constituent les principales sources de pollution par le biais des rejets 

de leurs effluents, les fumées, etc [160,162]. 

III.5.3. Comportement du chrome dans le sol: spéciation et mobilité  

Le Cr existe sous plusieurs degrés d’oxydation: Cr
3+

; Cr2O7
-
; CrO4

-
; CrOH

++
; Cr(OH)3; CrO2

-
; 

Cr
0
; etc. Le Cr se trouve dans le sol sous deux formes: Cr (III) et Cr (VI). Le Cr (VI) est 

largement transformé en Cr (III) dans les sols et les sédiments (favorisé en conditions 

anaérobies et pH bas) [151]. Le Cr (III) est relativement immobile tandis que Cr (VI) serait 

mobile. Dans le milieu naturel, seul les oxydes de Mn seraient capables d’oxyder le Cr (III) en 

Cr (VI). Le Cr est réputé comme présentant une très faible mobilité, qu’il ait une origine 

naturelle ou anthropique [167].  

III.5.4. Bio et phytodisponibilité  

Sous une forme adsorbée sur les hydroxydes métalliques, le Cr est peu disponible aux 

végétaux. La concentration en Cr des végétaux est donc principalement contrôlée par la 

concentration du Cr en solution dans le sol.   

Le Cr dans un sol neutre ou basique sera donc plus disponible vis-à-vis des plantes que dans 

un sol acide. Le maximum ‘’normal’’ dans les plantes est de 0,1ppm /MS [151].    

III.5.5. Toxicité  

Il est à souligné que : inhalé, le Cr (III) peut provoquer des cancers des voies respiratoires ; 

trouble du métabolisme du glucose; atteintes rénales. Le Cr (VI) provoque des hémorragies 

gastro-intestinales; il est responsable des ulcères cutanés et d’ulcères de la muqueuse nasale, 

de dermites, etc.  

III.6. Arsenic   

L’arsenic qui est un élément chimique semi-métallique de la famille des pnictogènes, de 

symbole As et de numéro atomique 33, présentant des propriétés intermédiaires entre celles 

des métaux et des non-métaux.   

Son nom vient du latin arsenicum, tiré du grec arsenikon (« qui dompte le mâle ») en raison 

de sa forte toxicité. Le prénom Arsène est tiré de la même racine grecque arsen"mâle".  
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III.6.1. Toxicologie  

Quant à la toxicité de l’arsenic dépend de sa nature chimique : l'arsenic inorganique est plus 

toxique que l'« arsenic organique » [164]. Elle dépend de son degré d’oxydation:  As(0) > 

As(III) > As(V) [165].  

L’arsenic a trois effets majeurs au niveau biochimique:  

 il découple la « chaîne respiratoire » en se substituant au phosphore (dans le 

phosphate, dans la réaction de formation de l’ATP).   

 les protéines coagulent quand la concentration en arsenic inorganique est forte: 

réaction arsenic/liens sulfures ou réaction arsenic/site actif.   

 l’arsenic se complexe avec les groupes sulfhydriques des enzymes.  

 L'arsenic sous forme pure méthylée ou de composé minéral est dangereux même à faible 

dose, surtout en cas d’exposition répétée. Dans le cas d’une intoxication aiguë, les symptômes 

sont immédiats, avec comme signes caractéristiques des vomissements, des douleurs 

œsophagiennes et abdominales et des diarrhées sanguinolentes.   

L’exposition chronique à l'arsenic à de petites doses (dans une eau de boisson polluée par 

exemple) est un facteur de risque [149]:  

 de cancer du poumon, inscrit à ce titre dans les tableaux de maladies professionnelles;  

 de cancer de la peau (en cas d'exposition prolongée);  

 de cancer de la vessie;  

 de cancer du rein;  

 d'athérosclérose (notamment de la carotide) [164], ou responsable d'autres maladies 

cardio-vasculaires [166], probablement de maladies respiratoires [165]. 

IV. Dosage des métaux lourds par spectrométrie d’absorption atomique (SAA) 

IV.1. Introduction  

La spectrométrie d’absorption atomique (AAS) est une technique décrite pour la 1ère fois par 

Walsh (1955).  

AAS étudie les absorptions de lumière par l'atome libre. C’est une des principales techniques 

mettant en jeu la spectroscopie atomique dans le domaine UV-visible utilisée en analyse 

chimique. Elle permet de doser une soixantaine d'éléments chimiques (métaux et non-

métaux). Les applications sont nombreuses étant donné qu’on atteint couramment des 

concentrations inférieures au mg/L (ppm).   
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IV.2 Principe   

L’absorption atomique de flamme est une méthode qui permet de doser essentiellement les 

métaux en solution. Cette méthode d’analyse élémentaire impose que la mesure soit faite à 

partir d’un analyte (élément à doser) transformé à l’état d’atomes libres. L’échantillon est 

porté à une température de 2000 à 3000 degrés pour que les combinaisons chimiques dans 

lesquelles les éléments sont engagés soient détruites. 

La spectrométrie d’absorption atomique est basée sur la théorie de la quantification de 

l’énergie de l’atome. Celui-ci voit son énergie varier au cours d'un passage d'un de ses 

électrons d'une orbite électronique à une autre : E = h  

h est la constante de Planck et  est la fréquence du photon absorbé. Généralement seuls les 

électrons externes de l'atome sont concernés.   

Les photons absorbés étant caractéristiques des éléments absorbants, et leur quantité étant 

proportionnelle au  nombre d'atomes d'élément absorbant selon la loi de distribution de 

Boltzmann, l'absorption permet de mesurer les concentrations des éléments à doser. 

L’analyse par absorption atomique utilise la loi de Beer-Lambert. 

S’il y a plusieurs éléments à doser, on réalise cette manipulation pour chaque élément de 

l’échantillon en se plaçant à une longueur d’onde fixée. Il faut donc à chaque manipulation 

choisir une source adaptée pour éclairer l’élément que l’on cherche à exciter[168]. 

IV.3. Instrumentation De Base   

Le dispositif expérimental utilisé en absorption atomique se compose d'une source, la lampe à 

cathode creuse, d'un brûleur et un nébuliseur, d'un monochromateur et d'un détecteur relié à 

un amplificateur et un dispositif d'acquisition (Figure II.6). 

  

Figure II. 6. schéma de principe du spectrophotomètre d'absorption atomique [168].  
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IV.3.1. La lampe à cathode creuse 

 

Figure II. 7. Schéma de La lampe à cathodique 

La lampe à cathode creuse est constituée par une enveloppe de verre scellée et pourvue d'une 

fenêtre en verre ou en quartz contenant une cathode creuse cylindrique et une anode. La 

cathode est constituée de l'élément que l'on veut doser (Figure II.7). Un vide poussé est réalisé 

à l'intérieur de l'ampoule qui est ensuite remplie d'un gaz rare (argon ou néon) sous une 

pression de quelques mm de Hg.  

Lorsqu'on applique une différence de potentiel de quelques centaines de volts entre les deux 

électrodes, une décharge s'établit. Le gaz rare est alors ionisé et ces ions bombardent alors la 

cathode, arrachant des atomes à celle-ci. Ces atomes sont donc libres et sont excités par chocs: 

il y a émission atomique de l'élément constituant la cathode creuse. La particularité du 

rayonnement ainsi émis est qu'il est constitué de raies très intenses et très fines. 

IV.3.2. Le nébuliseur   

L'échantillon à analyser est en solution. Celle-ci est aspirée au moyen d'un capillaire par le 

nébuliseur. A l'orifice du nébuliseur, du fait de l'éjection d'un gaz à grande vitesse, il se crée 

une dépression (effet Venturi). La solution d'analyse est alors aspirée dans le capillaire et à la 

sortie, elle est pulvérisée en un aérosol constitué de fines gouttelettes. Cet aérosol pénètre 

alors dans la chambre de nébulisation dont le rôle est de faire éclater les gouttelettes et 

d'éliminer les  plus grosses. Ce brouillard homogène pénètre alors dans le brûleur. 
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IV.3.3. La flamme – atomisation   

 

Figure II. 8. Schéma de l’absorption atomique 

L'aérosol pénètre dans le brûleur puis dans la flamme. Au bout d'un certain parcours au  seuil 

de la flamme, le solvant de la gouttelette est éliminé, il reste les sels ou particules solides qui 

sont alors fondus, vaporisés puis atomisés. 

La flamme air acétylène est la plus répandue et permet de réaliser le dosage de nombreux  

éléments. Sa température est de 2500°C environ. 

A la place d'une flamme, on peut également utiliser un four cylindrique en graphite pour  

atomiser l'échantillon.   

La lumière qui quitte la source n’est pas monochromatique. On obtient un spectre de raies  

contenant : 

- les raies de l’élément à doser. 

- les raies du gaz de remplissage dans la source. 

- les raies d’éventuelles impuretés. 

- les raies de l’atomiseur (flamme). 

Le rôle du monochromateur consiste à éliminer toute la lumière, quelle que soit son  origine, 

ayant une longueur d’onde différente de celle à laquelle on travaille. 

IV.3.4.  Le détecteur  

Le faisceau arrive ensuite sur le détecteur. Ce dernier mesure les intensités lumineuses 

nécessaires au calcul des absorbances. Il est relié à un amplificateur et un dispositif 

d'acquisition. On détermine: 

Absorbance spécifique = Absorbance totale – Absorbance non spécifique 
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L'absorption spécifique est due à l'élément à doser (sur une raie). L'absorption non spécifique 

est due à l'absorption continue de la matrice. 

Des mesures permettent la correction des absorptions non spécifiques. 

IV.4. Perturbations Physiques et Chimiques  

Un élément est dosé par absorption de sa raie la plus intense. Cependant, plusieurs facteurs 

peuvent affecter la position des raies donc conduire à des dosages inexacts. 

Les interférences perturbant l’analyse sont de quatre types: 

 chimique. 

 d’ionisation. 

 physique. 

 spectrale. 

IV.4.1. Interférences spectrales (= absorptions non spécifiques) 

Ces phénomènes ont leur siège dans la source d’atomisation et affectent la mesure spectrale 

d’absorbance de l’analyte: 

 par superposition de raies: raie de l’élément à doser et raie appartenant à un autre élément   

 par superposition d’absorbances provenant de molécules 

 par la diffusion de la lumière incidente sur des particules solides ou liquides présentes dans 

l’atomiseur.   

Elles se traduisent souvent par une translation de la droite d’étalonnage établie en milieu 

complexe, par rapport à celle obtenue en milieu simple (interférences additives). 

 

Figure II.9. Interférences spectrales d’absorbance 
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IV.4.2. Correction des interférences spectrales 

Le rôle des correcteurs est de mesurer automatiquement les absorbances non spécifiques dues 

aux interférents en tout genre afin de les soustraire de l’absorbance. Lors des réglages 

préliminaires de l’appareil (c.à.d. en l’absence d’échantillon), il faut ajuster log  I0/I = 0 si on 

veut obtenir une mesure correcte. 

IV.4.3. Interférences chimiques 

Elles sont dues au fait que certains sels métalliques sont difficiles à atomiser, ou qu’ils 

forment des oxydes réfractaires dans la flamme. 

L’anion qui accompagne le cation que l’on dose joue un rôle important dans ce cadre: 

Exemple: Le CaCl2 est plus facile à atomiser, donc plus facile à doser que du Ca sous forme 

de Ca3(PO4)2 : phosphate tricalcique. 

Donc, on n’utilise jamais l’acide phosphorique comme acide redissoudre les échantillons 

après minéralisation, car il forme des phosphates difficiles à atomiser. 

IV.4.4. Correction des interférences chimiques  

Il faudra faire l’étalonnage et les dosages sous la même forme saline; par exemple, si on dose 

du Ca dans CaCl2, on prendra CaCl2 pour faire la gamme d’étalonnage. 

IV.4.5. Interférences physiques 

Elles sont généralement liées aux propriétés physiques des solutions étudiées (changement de 

viscosité entre les étalons et les échantillons). 

Si la solution dans laquelle on veut doser un métal donné renferme un ou plusieurs autres ions 

en concentration importante, quand on va provoquer la nébulisation de la solution dans une 

flamme, ces autres sels métalliques s’insolubilisent. 

* Il ya formation de petites particules qui vont physiquement provoquer des perturbations, car 

ils dispersent la lumière. 

Ce phénomène est appelé le scattering effect: effet de diffusion de la lumière par des 

particules qui s’insolubilisent dans la flamme. 

IV.4.6. Correction des interférences physiques 

* On fait une mesure à la longueur d’onde de la raie de résonance. 

 On a l’absorption atomique, et la diffusion de la lumière par les particules. 
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* On se place à une longueur d’onde complètement différente de la raie de résonance: 

 Le métal n’absorbe plus. 

Mais il y a toujours la diffusion de la lumière par les particules qui s’insolubilisent. 

* On fait la différence des 2 mesures: d’où l’absorption du métal que l’on veut doser. 

Les interférences chimiques et physiques entraînent un changement de pente de la droite par 

rapport à la droite d’étalonnage établie en milieu simple. 

IV.4.7. Interférences d’ionisation 

Les interférences d’ionisation se rencontrent lorsque l’analyte est un élément facilement 

ionisable, car tout atome qui s’ionise ne peut plus être dosé. On choisit donc des conditions de 

température qui permettent d’éviter l’ionisation. Cependant, on ne peut pas toujours l’éviter: 

la présence d’un autre élément plus facilement ionisable modifie l’équilibre d’ionisation de 

l’analyte. Il peut être ajouté sciemment afin de diminuer l’ionisation de l’analyte (effet 

tampon) et donc accroître l’absorbance. 

IV.4.8. Correction des interférences d’ionisation 

-Si on veut doser les alcalino-terreux (ex : Ca), pour éviter l’ionisation, on ajoute dans la 

solution à doser des éléments qui s’ionisent davantage (ex : un alcalin) 

 Le Ca est protégé. 

- Pour doser les alcalins, il existe un élément qui s’ionise plus facilement qu’eux : un sel de 

tantale. 

 Il y a protection de l’alcalin, car ce sel supporte l’ionisation. 

IV.5. Dosage par Absorption Atomique 

La courbe d’étalonnage est déterminée de deux manières différentes: 

- Etalonnage direct → matrice simple (un seul élément à doser) 

- Méthode des ajouts dosés → matrice complexe ou inconnue. 

Remarques: 

- S’assurer de la similitude de composition (solvant, concentration en acide, teneur en sels...) 

entre les solutions d’étalonnage et d’échantillons. 

- Ne pas comparer des échantillons en solution organique à des étalons aqueux. 
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IV.6. Quelques Applications 

La spectrophotométrie d'absorption atomique est essentiellement une méthode d'analyse 

quantitative qui convient beaucoup mieux à la détermination des traces qu'à celle des 

composants majeurs.  

La spectrométrie d'absorption atomique permet le dosage de nombreux matériaux 

inorganiques (roches et minerais, métaux et alliages...). Elle est donc très adaptée à l'étude du 

matériel archéologique. Elle permet aussi de quantifier les éléments métalliques en solutions 

(Gestion des déchets). 

Citons quelques exemples: 

• l'analyse des constituants majeurs et mineurs de céramiques archéologiques 

• le dosage du Ca, Sr, Zn dans les os 

• l’analyse des éléments traces pour identification des pierres 

• la dégradation des verres 

• dosage des particules métalliques (Cu, Fe...) dans le papier 

• l’analyse des eaux 

• l’analyse des tissus végétaux et animaux, des liquides biologiques 

• l’analyse des aliments et boissons 

• l’analyse des sols, engrais et sédiments 

• l’analyse des produits industriels 

Avantages: haute sensibilité, grande spécificité, rapidité, faible quantité de substance 

nécessaire (1 mL de la solution peut suffire) et facilité de préparation des solutions étalons.   

Inconvénients: nécessité d'utiliser pour chaque élément à doser une source caractéristique, 

technique d'analyse destructrice, domaine d'application limité presque exclusivement aux 

métaux (Cu, Zn, Pb, Cr, Fe, Cd etc.…), nécessité d'avoir des concentrations assez faibles. 

V. Méthodes d'évaluation de la pollution par les métaux lourds 

V.1. Indice de géo-accumulation (Igéo) des échantillons de sol 

Les niveaux de contamination des ETM dans les sols urbains sont évalués à l'aide de l'indice 

de géoaccumulation (Igéo) introduit par Muller (1969) [169]. L'indice d'accumulation 

géographique [170] est un critère fondamental pour évaluer la gravité de la contamination 

minérale. Cet indicateur expérimental compare une concentration spécifique à une valeur 

considérée comme un fond géochimique. Cette méthode est largement utilisée dans les études 

européennes sur les ETM depuis la fin des années 1960 [171-173]. 
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L'Igéo est utilisé pour évaluer la contamination par les ETM dans les sols urbains en 

comparant les concentrations actuelles et préindustrielles, bien qu'il ne soit pas toujours facile 

d'atteindre les couches de sédiments préindustrielles.  

Les valeurs de Igéo ont été calculées selon l'équation1 introduite par Muller Cette méthode a 

été largement utilisée pour évaluer la qualité du sol ou des sédiments. 

 

Igéo = log2 (Cn/1.5 Bn) 

 

Où Cn est la concentration mesurée de l'élément dans l'échantillon de sol.  

Bn est le fond géochimique de l'élément tiré de la littérature ou soit directement mesuré dans 

le sol de la pré-civilisation du sol de cette région en (mg / kg). Dans cette étude, les valeurs de 

Bn utilisées dans cet article est les valeurs standard de premier niveau fournies dans le 

document de la chine [174] . GB15618-1995 [175], par ce que nous n'avons pas de valeurs de 

fond d'élémental dans le sol de la région étudier. 

Le facteur 1.5 est introduit pour minimiser l’effet des variations possibles des valeurs de fond, 

qui peuvent être attribuées à l’effet lithogénique. 

Classes descriptives d'identification de la contamination des sols sur les valeurs de Igéo  

proposées par Muller (1969), composé de 7 classes comme suit (Tableau II.6) : 

Tableau II.6. Classes de l'indice de géo-accumulation Igéo. 

Classe Valeur Qualité des sols urbains 

classe 0 I géo <0 non contaminées 

classe 1 0 < Igeo ≤ 1 non contaminé à modérément contaminé 

classe 2 1 < Igeo ≤ 2 moyennement contaminé 

classe3 2 < Igeo ≤ 3 moyennement à fortement contaminés 

classe 4 3 < Igeo ≤ 4 fortement contaminé 

classe 5 4 < Igeo ≤ 5 fortement à extrêmement contaminé 

classe 6 Igéo > 5 extrêmement contaminé. 

V.2. Indice de pollution (IP) & indice de pollution intégré (IPI) 

Pour évaluer davantage la qualité de sol, un indice de pollution (IP) de chaque métal et un 

indice de pollution intégré (IPI) des métaux ont été attribués à chaque métal. L'IP de chaque 

élément a été défini comme le rapport de la concentration en ETM dans l'étude au fond 

concentration du métal correspondant dans la ville sous la formulation suivante [176]. 
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PI = Cn / Bn 

 

Où Cn est la concentration mesurée de l'élément dans l'environnement, 

Bn est la valeur de fond géochimique dans le sol. Dans cette étude, les valeurs de fond de sol 

en Cr, Cu, Pb et Zn utilisées dans la province du Sichuan étaient respectivement de 61 ; 22,6 ; 

26 et 100 mg / kg [177].  

Le IPI intégré révèle l'état de pollution global d'un échantillon, il est défini comme la valeur 

moyenne de l'indice de pollution (PI) d'un élément. 

Le IPI peut être calculé à partir de (PI1 * PI2  * PI3 *... .PIn)
1/n

 , Il est classé comme suit 

(Tableau II.7) [178,179]:  

Tableau II.7. Classes de l'indice de pollution intégré (IPI) 

Classe Valeur Qualité des sols urbains 

1 IPI≤1 faible niveau de pollution 

2 1 <IPI≤2 niveau de pollution modéré 

3 2 <IPI≤5 niveau élevé de pollution 

4 IPI>5 niveau de pollution extrêmement élevé 
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I. Présentation de la région  

I.1. Site géographique  

La ville de Sétif est située dans l'Est Algérien, dans la région des hauts plateaux, elle est 

distante de la Capitale Alger de 300 Kms, et s'élève à 1100 m d'altitude, au Nord, elle est 

limitrophe des wilayas de Bejaia et de Jijel au Sud, elle jouxte les wilayas de M'sila et de 

Batna, à l'Est la wilaya de Mila et à l'Ouest, la wilaya de Bordj-Bou-Arréridj.  

Elle occupe une position prédominante parmi les wilayas des hauts plateaux de l'Est, ce qui 

fait d'elle leur capitale. Elle constitue également un point de passage d'une grande importance 

du fait qu'elle est traversée par la route Nationale N° 5, et récemment par l'autoroute Est Ouest 

sur un tronçon de 75 Kms, et par la route nationale N° 09 qui relie Bejaia à Sétif. A cela 

s'ajoute le fait qu'elle sert de lieu de transit aux convois de marchandises provenant du Sud et 

qui se dirigent vers les ports de Bejaia et de Jijel, de plus, elle dispose d'un aéroport ouvert au 

réseau tant National qu'International. 

La wilaya de Sétif s'étend sur une superficie estimée à 6.549,64 Km
2
.  

Le SNAT 2025 lui accorde une place importante dans le cadre de l’armature urbaine du 

territoire national ; Elle est inscrite dans la Région-Programme définie avec les autres régions 

limitrophes pour consolider sa complémentarité en terres d’espaces d’études et 

d’aménagement du territoire et qui se présente dans l’axe : « Sétif- Bejaia - Bordj.Bou 

Arréridj- M’sila ». Cette même région est hissée aussi au rang de « POC », pôle d’excellence 

et de compétitivité (Figure III.1).  

La Wilaya est limitée par les wilayas suivantes :  

 Au Nord: par Jijel et Béjaia ; 

 A l’Est: par Mila ; 

 Au Sud: par Batna et Msila ; 

 A l’Ouest: par Bordj-Bou-Arreridj. 

I.2. Superficie et  Topographie 

La ville de Sétif s'étend sur une superficie estimée à 127.3 Km
2
  

La structure naturelle de la ville de Sétif caractériser par la non homogénéité parce qu'elle se 

situe entre deux régions différentes l’atlas tellien dans le nord et la chaîne du désert dans le 

sud, et la région des plaines au milieu, cette diversité fait de la ville de Sétif, en particulier une 

région caractérisée par la largeur et la hauteur allant à 1000 mètres (Figure III.1). 
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I.3. Population et Climat 

Recensement de la population de la ville de Sétif était 288 461 en 2008. Et la population 

estimée d'environ 788 422 habitants pour l'an 2015. C’est la deuxième ville la plus peuplée en 

Algérie. 

De nombreux facteurs interviennent pour déterminer le climat de ville de Sétif  et qui sont :  

 L'altitude estimée à 1100 m.  

 

Figure III.1. Carte géographique de Sétif 
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 L'éloignement de 100 Kms de la mer méditerranée.  

 Sa situation sur les hauts plateaux de l'Est et le fait qu'elle soit, bien sûr, entourée de 

montagnes, La conjugaison de ces facteurs fait que la wilaya de Sétif jouit d'un climat 

continental semi- aride se caractérisant par des étés chauds et secs et des hivers 

pluvieux et froids. La région enregistre en hiver une importante pluviométrie, mais qui 

n’est pas uniforme pour toutes les zones, en effet, si la zone du Nord reçoit 700 mm 

annuellement, la zone des hauts plateaux ne reçoit que 400mm par an.  

I.4. Couvercle végétarien et espèces animales  

Le champ de la ville de Sétif caractérise en particulier d’un couvercle végétarien faible loin de 

pourcentage minimale de l’équilibre écologique. Ce pourcentage est estime à 25 % de la 

superficie totale de wilaya. Sachant que les forêts représente 66.15 % de la superficie totale de 

wilaya dont 62750 hectares de forêts naturelles et 39144 hectares de forêts plantées qui 

représentent jusqu’à 41.38 % de la superficie totales des forets.  

Parmi les espèces animales à Sétif nous trouvons des vaches et des moutons st des chèvres, en 

plus des diverses volailles de poulet.   

I.5. Le relief  

Le relief de la wilaya de Sétif se divise en trois principales zones qui sont :  

I.5.1. Zone montagneuse  

Elle se situe au Nord de la wilaya et se compose des monts suivants ;  

 Les monts des Babors  

 Les monts des Bibans  

 Les monts du Hodna, en plus du haut sommet, Djebel Boutaleb qui atteint 1890 m 

d’altitude.  

 Ainsi, les montagnes couvrent 84,43% de la superficie de la wilaya. 

I.5.2 Zone des Hauts Plateaux  

La Zone des hauts plateaux se situe au centre de la wilaya, elle couvre une superficie de 

3217,19 Km
2
 et qui s’élève à une altitude oscillant entre 900 et 1200 m, cette zone comprend 

des collines et quelques montagnes, dont les plus importantes sont, Djebel Megress, Djebel 

Braou et Djebel Youcef. 
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I.5.3. Zone du Sud et du Sud Est 

Il s’agit d’une zone basse qui s’étend au sud et au sud et au Sud Est de la wilaya, elle se 

compose de Chotts, tels que le Chott El- Beida dans la région de Hammam Soukhna, Chott El 

Frein à Ain Lahdjar et celui d’El Melloul près d’Ain Oulméne, la superficie de cette zone est 

de 460,84 Km
2
. 

I.6. Foncier industriel 

Il est de notoriété publique que le foncier industriel constitue un épineux problème du côté des 

Hauts-Plateaux sétifiens, « pillés » en silence des années durant, tout au long de la décennie 

noire notamment (Tableau III.1 ; Figure III.2). 

 

Tableau III.1. Zone industrielle de Sétif 

Dénomination Superficie 

totale (ha) 

Superficie 

cessible (ha) 

Nombre de 

lots créés 

Nombre de 

lots attribués 

Nombre de 

lots vacants 

Superficie 

disponible (ha) 

Z.I Sétif 286 224 115 114 1 14 

Ext Z.I Sétif 140 127 164 131 33 20 

Z.I El Eulma 248 225 93 92 1 99 

 

 

Figure III.2. Carte géographique  de la zone industrielle de Sétif 
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II. Infrastructures de base 

II.1. Réseau routier 

La vaste étendue de la wilaya (6.549,64 km
2
), elle est desservie par un important réseau 

routier à caractère national constitué de: la RN5 reliant Alger à Constantine, la RN9 reliant 

Bejaïa à Sétif, la RN28 reliant Biskra à Sétif, la RN75 reliant Batna à Sétif (Figure. III.3). Le 

réseau routier de la wilaya a une longueur de près de 3500 km répartir en: 

 Routes nationales : 634 km 

 Chemins de wilaya : 673 km 

 Chemins communaux : 2162 km 

 L’autoroute Est-Ouest traverse la wilaya sur 75 km ; 

 La pénétrante Jijel –El Eulma est en cour de réalisation. 

En outre la Wilaya est traversée par une ligne de chemin de fer de 83 Km soit 20% de la 

liaison Alger – Constantine. 

 

 

Figure III.3. Carte de réseau routier de la wilaya de Sétif 
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II.2. Réseau Ferroviaire, aéroportuaire et électrique 

 84 km de voie ferrée unique d’Est à l’Ouest  

 Aéroport 8 mai 1945 Ain ARNET Sétif  

 Taux d’électrification urbain : 98%. 

 Taux de couverture en gaz de ville : 44 %. 

II.3. Alimentation en Eau Potable (AEP) et assainissement 

 Taux de raccordement au réseau AEP: 98%  

 Taux de raccordement au réseau assainissement: 86%  

II.4. Environnement 

 Centre d’enfouissement Technique: 7 

 Nombre de décharges Contrôlées: 1 

 Nombre de décharges Non contrôlées: 51 

 Volume des déchets Traités (T/J): 1 116 

III. Ressources Naturelles  

L’exploitation des ressources naturelles contribue à l’émergence d’un tissu industriel 

générateur de richesses, ces ressources consistent en terres agricoles et hydraulique.  

Dont la superficie agricole utile est de 360992 ha dont 23221 ha irrigués, les superficies 

forestières sont d’une superficie de 101706 ha.  

Le potentiel hydrique reconnu de la wilaya est très important, il est estimé à environ 785 

millions de m
3
 dont 615 millions de m

3
 superficielles et 170 millions de m

3
 souterraines.  
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Le présent travail a été réalisé au laboratoire de pollution et traitement des eaux, Département 

de chimie, Faculté des sciences exacte, Université frères Mentouri Constantine 1en 

collaboration avec l’Unité de recherche MEE de la Faculté des sciences de Gafsa - Université 

de Gafsa- Tunisie et le Centre de Recherche en Biotechnologie de Constantine (CRBt). 

I. Site étudié  

La ville de Sétif est située dans l'Est Algérien, dans la région des hauts plateaux, elle est à 300 

Km Est de la capitale Alger, et s'élève à 1100 m d'altitude. Elle s’étend sur une superficie de 

127 km², regroupant une importante population, estimée à plus de 410 000 habitants (2015). 

Elle occupe une position prédominante parmi les villes des hauts plateaux. Elle constitue 

également un point de passage d'une grande importance du fait qu'elle est traversée par 

l'autoroute Est Ouest, ainsi que par la route nationale N° 09 et par la route Nationale N° 5. 

(Figure I.1) 

 

Figure I.1. Emplacement de la zone d'étude 
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II. Echantillonnage 

Un total de 36 échantillons de sol de surface ont été collectés dans la région de SETIF, en 

fonction de ses différentes activités du sol, qui sont des terrains industriels, résidentiels, 

jardins, cimetières et parcs. Les coordonnées géographiques ont été prises à chaque point 

d'échantillonnage à l’aide d’un GPS (Figure I.2). Les échantillons ont été prélevés en Février, 

Mars et Avril 2015 à une profondeur de 0 à 2 cm, d’environ 1kg. Les points de prélèvement 

ont été systématiquement répartis dans la ville de Sétif et ses environs, basés sur une grille 

régulière de 3x3 km pour 16 points d'échantillonnage + 20 échantillons supplémentaires au 

centre de la région  à l'aide d'une cuillère en acier inoxydable, puis placés dans un sac en 

polyéthylène et transportés au laboratoire. Les échantillons de sol de surface ont été séchés à 

l'air et homogénéisés à l'aide d'un pilon et d'un mortier. Après le processus 

d'homogénéisation, les échantillons ont été passés à travers un tamis à mailles de 2 mm et 

stockés dans des sacs en polyéthylène. Afin d'assurer le contrôle de qualité, tous les appareils 

ont été lavés à l'acide pendant une nuit et rincés avec de l'eau désionisée avant d'être utilisés.  
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Figure I.2. Emplacement de la zone d'étude avec les 16 points d'échantillonnage + les 20 

échantillons supplémentaires. 

III. Caractérisation physico-chimique du sol 

III.1. Mesure du  pH 

Le pH des sols est une donnée essentielle car l’existence d’une phase minérale, sa spéciation 

et sa toxicité sont autant des paramètres liés au pH du milieu [186]. 

La mesure du pH d’une suspension de sol dans l’eau rend compte de la concentration en ions 

H3O
+ 

à l’état dissocié dans le liquide surnageant.  

Un pH-mètre numérique CyberScan pH 510 équipé d'une combinaison d'électrode de verre et 

de calomel a été utilisé pour la mesure du pH. On a pesé avec précision 10 g de l'échantillon 

de sol broyé et tamisé dans un bécher en verre propre de 50 ml et on a ajouté 25 ml d'eau 

désionisée pour former une solution à 1: 2,5 de sol / eau. Ensuite, le bécher contenant le 

mélange a été placé sur un agitateur automatique et agité pendant 30 min. Pour mesurer le pH, 

le compteur a été étalonné avec les solutions tampons standard à pH 4 et 7 avant utilisation. 

Les mesures de pH des mélanges sol / eau ont été effectuées immédiatement après le transfert 

des échantillons de sol au laboratoire. Les mesures ont été effectuées en immergeant les 

sondes de pH-mètre étalonnées dans la partie supérieure de la solution de suspension des 

mélanges jusqu'à ce que les lectures soient stables [187]. 

On compare les valeurs du pH selon l’échelle de Gaucher (Tableau I.1). 
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Tableau I.1. La gamme de pH des sols [188] . 

pH Désignation des sols 

3 - 4,5 Extrêmement acides 

4,5 – 5 Très fortement acides 

5 - 5,5 Très acides 

5,5 – 6 Acides 

6 - 6,75 Faiblement acides 

6,75 - 7,25 Neutres 

7,25 - 8,5 Alcalins 

8,5 Très alcalins 

   

III.2. Matière Organique (Méthode Walkley et Black modifiée) 

Le dosage du carbone organique a été effectué par la méthode de Walkley- Black dont le 

principe est basé sur l’oxydation à froid du carbone organique de l’échantillon du sol par une 

solution de bichromate de potassium en excès (K2Cr2O7) en milieu fortement acide. 

L’excès du bichromate dans la réaction est dosé par une solution de sel de Mohr (réductrice), 

la quantité réduite est proportionnelle à la teneur en carbone organique. 

La terre étant mise dans un excès de bichromate, le surplus de ce réactif est titré avec une 

solution de sulfate ferreux (FeSO4,7H2O) en présence de diphénylamine (Tableau I.2). 

La matière organique est obtenue par la formule suivante : 

MO % = C % x 1.72. 

1,72 : coefficient de passage du carbone à la matière organique 

Tableau I. 2. Classification des sols d’après leur teneur en matière organique [188]. 

% de la  matière organique Appréciation 

< 1 Extrêmement faible 

1 -1,5 Très faible 

1,5 -2,5 Faible 

2,5 -3,5 Moyen 

3,5 -4,5 Moyennement élevé 

4,5 -5 Elevé 

5< Très élevé 
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III.3. Le calcaire total  

La quantité totale de calcaire est déterminée par la méthode gazométrique, moyennant le 

calcimètre de Bernard décrite par Duchaufour (1976), en dosant la quantité totale des 

carbonates. Le principe est basé sur le volume de gaz carbonique dégagé lors de l’attaque 

d’un échantillon de terre par l’acide chlorhydrique dilué [189]. 

Cette technique est basée sur le dosage des carbonates dont la quantité est proportionnelle au 

volume de CO2 dégagé lors de leur réaction avec l’acide chlorhydrique selon la réaction        

ci-dessous :  

CaCO3+ 2HCl → CO2 ↗ + CaCl2+ H2O 

Teneur en carbonate calculée selon cette équation: 

1,2 Vb P/ m (Ø°+ 273) 

Avec:  

 P: pression atmosphérique en kilo pascals  

 m:en kilogramme, prise d’essai  

 Ø: température en degré Celsius  

 Vb: en centimètres cube (volume du HCl dégagé) 

Les normes d'interprétation du taux de calcaire du sol sont résumées dans le tableau                

ci- dessous (Tableau I.3) [190]. 

Tableau I.3. Normes d'interprétation du taux de calcaire dans le sol. 

Taux du CaCO3 Appréciation 

< 1% Non calcaire 

1 à 5 % Peu calcaire 

5 à 25 % Modérément calcaire 

25 à 50 % Fortement calcaire 

50 à 80 % Très fortement calcaire 

> 80 % Excessivement calcaire 

III.4. L'azote total 

L’azote total du sol comprend l’azote organique et l’azote minéral, ce dernier représentant 

seulement 4 à 5% de l’azote total, de ce fait l’on peut confondre azote organique et azote total. 
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Sa détermination a été effectuée par la méthode Kjeldhal qui consiste en une minéralisation de 

la matière organique à chaud par de l’acide sulfurique concentré H2SO4 en présence de 

catalyseurs CuSO4 et K2SO4. 

L’azote ammoniacal (NH4
+
) produit est piégé, après une distillation dans la première solution 

d’acide borique 4%. Nous dosons l’azote total après une titration de la solution d’acide 

borique ayant piégé l’ammonium (NH4
+
) avec de l’acide sulfurique H2SO4 (0,05 N). 

L'azote organique (% N) est dosé par la méthode Kjeldahl où on transforme l'azote des 

composés organiques en azote ammoniacal par l'acide sulfurique concentrés, à l'ébullition, qui 

agit comme oxydant et détruit la matière organique. 

Le carbone et l'hydrogène se dégagent à l'état de gaz carbonique et l'eau. L'azote transformé 

en ammoniaque est fixé par l'acide sulfurique à l'état de sulfate d'ammonium.                       

Puis l'ammoniaque est distillée dans une solution d'acide borique. On titre avec une solution 

d'acide sulfurique à 0.02 N. 

La teneur en azote Kjeldahl (N) est exprimée en milligrammes par gramme de matières sèches 

et est donnée par l’équation :   

 

  
(     )    ( 

 )   

 
  (        )     

Où 

 V1 est le volume, en millilitres, d’acide sulfurique utilisé pour le dosage de 

l’échantillon;  

 Vo est le volume, en millilitres, d’acide sulfurique utilisé dans l’essai à blanc ;  

 m est la masse, en grammes, de l’échantillon de sol séché à l’air ;  

 c(H
+
) est la concentration en H

+
 de l’acide sulfurique utilisé dans l’essai (si H2SO4  

0.01 M, c(H
+
) = 0.02 M );  

 14 est la masse molaire de l’azote ;  

 wH2O est la teneur calculée en eau, exprimée en pourcentage de masse [191] 

IV. Technique d’analyse des métaux lourds (SAAF) 

IV.1. Principe 

La spectrométrie d'absorption atomique est une technique servant à déterminer la 

concentration de certains métaux dans un échantillon. Elle fait partie des méthodes classiques 

d’analyse en chimie analytique. Basée sur des méthodes optiques, elle conduit aussi bien à des 
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résultats qualitatifs qu'à des données quantitatives. L’absorption est utilisée généralement 

pour faire un dosage d’un élément [192]. 

Les concentrations en métaux lourds ont été déterminées par spectroscopie d'absorption 

atomique à flamme (SAAF; Analytik Jena NovAA 400) [193] au sein de l’Unité de recherche 

MEE de la Faculté des sciences de Gafsa- - Université de Gafsa- Tunisie (Figure I.3). Cette 

méthode était la plus pratique et pouvait être adaptée de manière appropriée à une 

concentration de mesure supérieure à 30 éléments et une calibration de courbe de 1-5mgL
-1

. 

Les caractéristiques de l’appareil utilisé ainsi que les conditions sont répertoriées dans le 

tableau I.4 

 

 

Figure I. 3. Spectroscopie d'absorption atomique à flamme; Analytik Jena NovAA 400 
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Tableau I. 4. Analyse instrumentale des éléments respectifs par AAS 

Élément 
Longueur 

d’onde (nm) 

Concentration 

(ppm) 

Coéfficient de 

Correlation 

(r) 

Récupération 

(%) 

Limite de 

détection 

(mg / L) 

Zn 213.9 0.2, 0.5, 1.0 1.0000 100.2 0.04 

Pb 217.0 2.0, 5.0, 10.0 1.0000 99.9 0.25 

Cr 422.7 0.1, 0.2, 0.4 0.9999 98.8 0.2 

Cu 285.2 0.1, 0.2, 0.3 0.9974 97.9 0.1 

Cd 766.5 0.4, 1.0. 2.0 0.9998 99.8 0.02 

Fe 589.0 1.0, 2.0, 4.0 0.9980 98.9 0.2 

 

L’analyse des éléments traces métalliques a été réalisée par la méthode d’attaque acide (l’eau 

régale).  

IV.2. Préparation des étalons pour les courbes d’étalonnages 

Avant de faire passer les solutions obtenues, les courbes d’étalonnages doit d’être préparé 

pour chaque élément (Cd, Cr, Cu, Pb, Zn et Fe) suivant les étapes : 

IV.2.1. Préparer la solution mère 

Nous avons pesé 1 g de nitrate de Pb pour 0,5 mL d’ HNO3 et 0,5 mL d’eau distillé puis 

mélanger et verser dans une fiole de jaugé de 500 ml et compléter avec de l’eau distillé 

jusqu’au très de jaugé. Les mêmes étapes ont été suivies pour la préparation des solutions 

mères des autres éléments. 

IV.2.2. Préparation des étalons pour le Pb 

La gamme d’étalonnage du Pb : 0,1-15 mg/L. On a préparé des étalons de 50 mL comme 

suite:         15 mg/L  ---------- 1000 mL   Correspond à  0,75 mg/L  ------------  50 mL 

On divise 0,75 par 4 pour avoir les nouvelles concentrations des 4 étalons et on calcule avec 

la relation de trois les différents volumes qu’on doit prélever de la solution mère les mettre 

dans des fioles de jaugés de 50 ml puis compléter avec de l’eau distillée jusqu’au trait de 

jaugé, les mêmes étapes ont été suivi pour les autres éléments. Le tableau I.4 représente les 

concentrations des étalons préparés. 

 IV.3. Minéralisation    

L'étape de digestion est une étape essentielle car elle limite les interférences liées à la matière 

organique. Dans notre étude, la minéralisation humide a été favorisée et réalisée comme suit: 
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Un échantillon de 5 g de l'échantillon de sol a été digéré dans une solution contenant 5 ml 

d'acide nitrique (65%), 10 ml d'acide chlorhydrique (37%) et 10 ml d'eau. L'ensemble est 

maintenu dans un bain de sable à une température d'environ 300°C jusqu'à séchage complet 

de l'échantillon. On ajoute 50 ml d’eau à l’échantillon. Après agitation et filtration, Les 

échantillons sont mis dans des flacons en verre étiquetés et conservés. Les concentrations en 

métaux totaux ont ensuite été déterminées dans des échantillons acides en utilisant la 

spectrométrie d’absorption atomique à la flamme pour le Pb, le Zn, le Cr, le Cu, et le Fe 

[194]. 

L’organigramme ci-dessous illustre les étapes précédentes 

 

 

 

   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I. 4. Organigramme des étapes de préparation des échantillons du sol. 

Etape II : Minéralisation 
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Dans ce chapitre nous allons exposer la totalité des résultats obtenus le long de notre étude. 

II.1. Résultats des mesures physico-chimiques du sol 

Les résultats de caractérisation physicochimiques de 16 échantillons de sol basés sur une 

grille régulière de 3x3 km pour 16 points sont récapitulés dans des Tableau et illustrés dans 

des Figure.  

II.1.1. Evolution du pH  

Les résultats de la mesure du pH des échantillons du sol sont représentés dans le Tableau II.1 

et sous forme graphique dans la Figure II.1. 

Tableau II.1. Positions et pH de 16  échantillons de sol de la région de la ville de SETIF 

Site N Latitude E Longitude pH 

P01 36° 13’48,00 5° 21’36,00 8,18 

P02 36° 13’48,00 5° 23’35,62 8,07 

P03 36° 13’48,00 5° 25’36,68 8,30 

P04 36° 13’48,00 5° 27’36,00 8,08 

P05 36° 12’11,95 5° 21’36,00 8,47 

P06 36° 12’11,95 5° 23’35,62 8,34 

P07 36° 12’11,95 5° 25’36,68 8,00 

P08 36° 12’11,95 5° 27’36,00 8,09 

P09 36° 10’33,94 5° 21’36,00 8,18 

P10 36° 10’33,94 5° 23’35,62 8,36 

P11 36° 10’33,94 5° 25’36,68 8,38 

P12 36° 10’33,94 5° 27’36,00 8,21 

P13 36° 09’00,00 5° 21’36,00 8,14 

P14 36° 09’00,00 5° 23’35,62 8,17 

P15 36° 09’00,00 5° 25’36,68 8,11 

P16 36° 09’00,00 5° 27’36,00 8,26 
 

 
Figure II.1. Histogramme de pH pour 16 échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF. 
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Le pH est le premier indicateur de toute évolution physico-chimique des sols. La variation de 

pH (naturelle ou anthropique) semble être le coefficient dont l'action sur la mobilité des 

métaux lourds est la plus déterminante [195,196]. 

Les valeurs du pH du sol dans la région de SETIF mesurées durant 16  échantillons de sol 

montrent que la valeur minimale de pH= 8,00 et la valeur maximale du pH= 8,38 avec une 

moyenne de pH= 8.20 et un écart type de 0,38, ce qui indique que le sol est de type alcalin 

[197] (Tableau II. II.1 et Figure II.1 II.1). L'alcalinité du sol peut être attribuée à la présence 

de carbonates dans le sol.  

II.1.2. Dosage de la teneur en matière organique (%)  

Les résultats de l’analyse de la matière organique (MO) pour les échantillons du sol sont 

représentés dans le Tableau II.2 et sous forme graphique dans la Figure II.2. 

Tableau II.2. Teneur de MO de 16 échantillons de sol de la région de la ville de SETIF. 

Site N Latitude E Longitude MO (%) 

P01 36° 13’48,00 5° 21’36,00 1,34 

P02 36° 13’48,00 5° 23’35,62 0,28 

P03 36° 13’48,00 5° 25’36,68 1,06 

P04 36° 13’48,00 5° 27’36,00 0,96 

P05 36° 12’11,95 5° 21’36,00 0,57 

P06 36° 12’11,95 5° 23’35,62 1,34 

P07 36° 12’11,95 5° 25’36,68 1,6 

P08 36° 12’11,95 5° 27’36,00 1,45 

P09 36° 10’33,94 5° 21’36,00 0,47 

P10 36° 10’33,94 5° 23’35,62 0,96 

P11 36° 10’33,94 5° 25’36,68 0,66 

P12 36° 10’33,94 5° 27’36,00 2,32 

P13 36° 09’00,00 5° 21’36,00 1,54 

P14 36° 09’00,00 5° 23’35,62 1,45 

P15 36° 09’00,00 5° 25’36,68 1,34 

P16 36° 09’00,00 5° 27’36,00 1,06 
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Figure II.2. Histogramme de MO pour 16  échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF 

La matière organique des sols possède une surface spécifique et peut aussi jouer un rôle 

important dans le contrôle de pH du sol. Les substances humiques peuvent fixer les ions 

métalliques par complexation. 

La matière organique des sols peut chimisorber efficacement les ions métalliques avec un haut 

degré de sélectivité, il peut alors se former de fortes liaisons ioniques ou covalentes. 

L'effet de la matière organique sur la mobilité des métaux est difficile à prévoir, il dépend 

évidemment des conditions physico-chimiques du milieu, de l'élément complexé, mais 

également de la nature et de la quantité de la matière organique présente dans le sol. 

Les matières organiques présentent différents groupes fonctionnels qui permettent la 

complexation des ETM avec des substances humiques insolubles intégrées à la matrice du sol 

[198]. 

Selon les résultats obtenus (Tableau II.2, Figure II.2), les valeurs minimales, maximales et 

moyennes de matière organique (MO) de 16  échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF étaient respectivement de 0.28%, 2.32% et 1.16%, ce qui permet de dire que le sol de 

SETIF est pauvre en matière organique.  

La matière organique se compose des débris végétaux ou animaux. Elle peut être de taille plus 

ou moins grande. Elle joue plusieurs rôles dans la fertilité du sol: d’une part, elle va former 

l’humus (création de complexe argilo-humique) et d’autre part elle va se minéraliser. 

La variation observée dans la teneur en MO dérive probablement de la litière végétale et 

animale qui contenait beaucoup dans la couche supérieure du sol. 
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II.1.3. Calcaire total CaCO3 (CT)  

Les résultats de l’analyse du CT pour les échantillons du sol sont représentés dans le Tableau 

II.3 et sous forme graphique dans la Figure II.3. 

Tableau II.3. Teneur de CaCO3 de 16 échantillons de sol de la région de la ville de SETIF 

Site  N Latitude E Longitude CaCO3 (%) 

P01 36° 13’48,00 5° 21’36,00 35,95 

P02 36° 13’48,00 5° 23’35,62 37,48 

P03 36° 13’48,00 5° 25’36,68 22,47 

P04 36° 13’48,00 5° 27’36,00 34,83 

P05 36° 12’11,95 5° 21’36,00 44,94 

P06 36° 12’11,95 5° 23’35,62 35,95 

P07 36° 12’11,95 5° 25’36,68 23,60 

P08 36° 12’11,95 5° 27’36,00 43,82 

P09 36° 10’33,94 5° 21’36,00 35,95 

P10 36° 10’33,94 5° 23’35,62 38,20 

P11 36° 10’33,94 5° 25’36,68 43,82 

P12 36° 10’33,94 5° 27’36,00 33,70 

P13 36° 09’00,00 5° 21’36,00 20,22 

P14 36° 09’00,00 5° 23’35,62 30,33 

P15 36° 09’00,00 5° 25’36,68 22,47 

P16 36° 09’00,00 5° 27’36,00 33,70 
 

 

Figure II.3. Histogramme de CaCO3 de 16 échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF 

La teneur en calcaire total dans le sol de 16 échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF est non homogène.  D’un point à l’autre les résultats montrent que la valeur  de CaCO3 

est entre 20,22% et 44,94% avec une moyenne de 33,59%, ce qui signifie que le sol est 

fortement calcaire [199] (Tableau II.3 et Figure II.3). 
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II.1.4. L’azote total 

Les résultats de l’analyse du N pour les échantillons du sol sont représentés dans le Tableau 

II.4 et sous forme graphique dans la Figure II.4. 

Tableau II.4. Teneur de l’azote total de 16 échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF 

Site N Latitude E Longitude N (mg) 

P01 36° 13’48,00 5° 21’36,00 0,042 

P02 36° 13’48,00 5° 23’35,62 0,028 

P03 36° 13’48,00 5° 25’36,68 0,014 

P04 36° 13’48,00 5° 27’36,00 0,028 

P05 36° 12’11,95 5° 21’36,00 0,014 

P06 36° 12’11,95 5° 23’35,62 0,028 

P07 36° 12’11,95 5° 25’36,68 0,028 

P08 36° 12’11,95 5° 27’36,00 0,014 

P09 36° 10’33,94 5° 21’36,00 0,028 

P10 36° 10’33,94 5° 23’35,62 0,042 

P11 36° 10’33,94 5° 25’36,68 0,042 

P12 36° 10’33,94 5° 27’36,00 0,014 

P13 36° 09’00,00 5° 21’36,00 0,048 

P14 36° 09’00,00 5° 23’35,62 0,042 

P15 36° 09’00,00 5° 25’36,68 0,028 

P16 36° 09’00,00 5° 27’36,00 0,028 
 

 

Figure II.4. Histogramme de l’azote total de 16 échantillons de sol de la région de la ville de 

SETIF 

Les teneurs en azote total obtenues au cours de notre étude varient entre une valeur minimale 

de l’ordre de 0,014 %, et une concentration maximale de 0,042 % et une moyenne de 

0,028% ; ces valeurs faibles sont dû aux activités biologiques et la mobilité de l’azote dans le 

sol sous l’effet des eaux de précipitations totales qui provoque son lixiviation dans le sol 

(Tableau II.4 et Figure II.4). 
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II.2. Teneurs totales des ETM dans le sol  

Nous représentons ci-dessous les concentrations des ETM dans les sols de la région de la ville 

de SETIF (mg Kg
-1

)  par rapport aux valeurs limites réglementaires françaises décrites par 

AFNOR U44-041[200].  

Les concentrations de Cr, Cu, Pb, Zn et Fe pour 36 échantillons du sol de la région de la ville 

de SETIF, ainsi que les valeurs de fond des ETM dans le sol sont récapitulés dans des Tableau 

et illustrés dans des Figure en utilisant le logiciel GIS. 

Le logiciel GIS peut être utilisé pour produire des cartes de répartition spatiale et identifier les 

sources potentielles de ETM dans les zones urbaines [201]. Dans la présente étude, les 

concentrations en Cr, Cu, Pb et Zn ont été interpolées par krigeage. 

II.2.1. Le Cadmium 

Les concentrations totales de Cd dans 100% des échantillons étaient inférieures à la limite de 

détection 0,02 mg L
-1

. Les concentrations totales de Cd de 100% des échantillons étaient 

inférieures à 1,0 mg kg
-1

. Selon la littérature, les concentrations de Cd ne dépassent pas 1,0 et 

1,1 mg kg
-1 

pour la plupart des sols de surface dans le monde [202,203]. Par conséquent, les 

valeurs du Cd à SETIF et ses environs correspondent probablement à des milieux 

pédogéochimiques. Les apports de Cd dans les sols peuvent être d'origines différentes 

(amendements agricoles, boues d'épuration ou dépôts atmosphériques provenant de 

l'industrie) [202]. Notre étude n'a pas réussi à détecter de fortes concentrations de Cd dans la  

région de la ville de SETIF.  

II.2.2. Le Chrome 

Les concentrations totales du Cr dans le sol de la  région de la ville de SETIF montrent que la 

médiane des teneurs est de 43,35 mg kg
-1

. Ces teneurs varient entre une valeur minimale de 

l’ordre de 10,85 mg kg
-1 

 et une concentration maximale de l’ordre 99,98 mg kg
-1              

(Tableau II. 5). D’une manière générale, les teneurs en Cr obtenues au cours de notre étude ne 

dépassent pas la limite réglementaire donc ils sont relativement faibles. 

Les concentrations de Cr observées dans les sols de la  région de la ville de SETIF sont en 

accord avec les valeurs de fond pédo-géochimiques [204,205]. Quant au Cd, l'apport de Cr 

dans les sols peut provenir (entre autres) des engrais phosphatés et des industries 

métallurgiques. Les faibles concentrations de Cr mesurées dans les sols de notre échantillon 
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principal suggèrent que les activités agricoles n'utilisent pas de matériaux contenant du Cr ou 

n'ont pas encore conduit à une contamination de la zone.  

 

Tableau II. 5. Concentrations de Cr dans les sols de la ville SETIF (mg kg
-1

) par rapport aux 

limites réglementaires françaises selon AFNOR U44-041 et la valeur de fond dans le sol. 

Ech 
position 

Cr Ech 
position 

Cr 
N E N E 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 29,05 19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 37,58 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 69,12 20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 55,43 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 19,40 21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 41,34 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 71,78 22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 47,39 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 34,83 23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 29,63 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 48,65 24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 35,64 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 10,85 25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 36,71 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 85,38 26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 40,85 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 45,06 27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 36,23 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 59,57 28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 15,58 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 29,87 29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 23,09 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 99,98 30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 48,71 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 42,79 31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 30,85 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 89,71 32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 18,64 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 27,45 33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 36,55 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 59,84 34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 41,83 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 54,86 35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 39,39 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 45,92 36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 21,11 

Intervalle 10,85-99,98 

Moy 43,35 

Valeurs de fond 61 

Limite réglementaire 150 

 

 

La carte de répartition spatiale et les lignes d'iso-concentration du Cr dans les zones urbaines 

de la ville de SETIF sont présentées dans les figures qui suivent (Figure II. 5; Figure II. 6) 
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La carte de répartition spatiale et les lignes d'iso-concentration du Cr dans les zones urbaines 

de la ville de SETIF sont présentées dans les figures qui suivent (Figure II. 5; Figure II. 6) 

 

 

Figure II.5. Distribution spatiale du Cr dans les sols de la région de la ville de SETIF 
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Figure II. 6. Lignes d'iso-concentration du Cr dans les sols de la région de la ville de SETIF. 
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II.2.3. Le Cuivre 

La plage des concentrations de Cu est comprise entre 25,99 à 77,25 mg kg
-1

. La valeur de  

concentration médiane du Cu est de 43,75 mg kg
-1 

(Tableau II.6). Cette valeur est similaire à 

celles obtenues dans les sols « naturels » en Espagne [206] et correspond aux valeurs de fond 

typiques dans les sols non pollués [207]. Cependant, la limite réglementaire française AFNOR 

U44-041 (100 mg kg
-1

) est respectée pour tous les échantillons. Habituellement, la 

contamination du sol par le Cu provient de matières agricoles (et en particulier de fongicides 

comme la bouillie bordelaise) [206] ou de dépôts atmosphériques provenant de sources 

industrielles [207]. Ainsi, il est probable que les concentrations de Cu dans la plaine agricole 

proviennent des activités agricoles plutôt que des activités industrielles de l'usine 

métallurgique. 

Tableau II.6. Concentrations de Cu dans les sols de la ville SETIF (mg kg
-1

) par rapport aux 

limites réglementaires françaises selon AFNOR U44-041 et la valeur de fond dans le sol. 

Ech 
position 

Cu Ech 
position 

Cu 
N E N E 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 25,99 19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 44,36 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 51,40 20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 52,80 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 29,65 21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 77,25 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 62,87 22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 50,29 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 43,18 23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 36,71 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 41,28 24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 38,98 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 26,95 25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 34,25 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 41,66 26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 43,89 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 37,52 27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 50,94 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 51,54 28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 44,42 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 39,94 29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 46,26 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 56,22 30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 75,58 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 39,58 31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 34,43 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 38,22 32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 33,77 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 53,70 33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 33,52 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 45,87 34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 26,99 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 52,24 35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 31,72 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 47,82 36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 33,49 

Intervalle 25,99-77,25 

Moy 43,75 

Valeur de fond 22,6 

Limite réglementaire 100 
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La carte de répartition spatiale et la carte des lignes d'iso-concentration du Cu dans les zones 

urbaines de la ville de SETIF sont montrées dans les figures ci-après (Figure II.7 et Figure 

II.8) 

 

Figure II.7. Distribution spatiale du Cu dans les sols de la région de la ville de SETIF 



 
94 

Partie II. Partie expérimentale 

Chapitre II. Résultats et Discussions 

 

Figure II.8. Lignes d'iso-concentration du Cu dans les sols de la région de la ville de SETIF. 
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II.2.4. Le Plomb 

Les concentrations totales de Pb présentent une médiane de 78,262 mg kg
-1 

avec une plage 

considérable (24,09 à 383,62 mg kg
-1

). Il est probable que dans les régions éloignées ou 

récemment colonisées, les concentrations totales de Pb soient inférieures à 30 mg kg
-1

, mais 

ailleurs, une contamination générale entre niveau moyen et élevé de 30 à 100 mg kg
-1  

[208]. 

Dans notre étude, 23% des échantillons dépassaient 100 mg kg
-1

, avec un maximum de 

383.621 mg Kg
-1

 à la position 32. Ce point se situe à côté d’une station de distribution de 

carburant NAFTAL. La plupart des sols contaminés sont situés au centre-ville, les autres 

points sont situent dans la zone industrielle prête d’un axe routier fortement fréquenté par les 

véhicules, où le trafic est intense (Figure II.9). Une telle augmentation des concentrations de 

Pb dans les zones à trafic dense a été observée dans d'autres villes [209]. En effet, malgré la 

forte augmentation de l'utilisation de carburant sans plomb dans les pays européens, le niveau 

de Pb dans les sols urbains reste élevé en raison de la non-dégradabilité des métaux [209,210]. 

De plus, dans les pays dits en développement, l'essence au plomb est encore largement 

utilisée. Par exemple, en Algérie, 89% de la consommation d'essence est au plomb [211]. Par 

conséquent, la localisation des sols contaminés par le Pb montre que le trafic routier est la 

source la plus probable de Pb dans ces sols.  
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Tableau II.7. Concentrations de Pb dans les sols de la ville SETIF (mg Kg
-1

)  par rapport 

aux limites réglementaires françaises selon AFNOR U44-041 et la valeur de fond dans le sol. 

Ech 
position 

Pb Ech 
position 

Pb 
N E N E 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 43,596 19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 26,934 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 88,973 20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 176,404 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 40,305 21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 218,303 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 101,624 22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 45,986 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 55,712 23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 66,824 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 121,938 24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 114,505 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 30,762 25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 31,077 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 51,704 26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 38,453 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 31,436 27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 80,263 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 66,831 28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 52,882 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 33,239 29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 58,541 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 51,187 30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 170,504 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 24,097 31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 106,705 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 54,623 32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 383,621 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 79,081 33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 28,897 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 46,492 34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 71,752 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 33,239 35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 29,148 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 47,659 36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 114,151 

Intervalle 24,09-383,62 

Moy 78,262 

Valeur de fond 26 

Limite réglementaire 100 

 

 

La carte de répartition spatiale et la carte des lignes d'iso-concentration du Pb dans les zones 

urbaines de la ville de SETIF sont représentées dans la Figure II.9 et Figure II.10. 
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Figure II.9. Distribution spatiale du Pb dans les sols de la région de la ville de SETIF 
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Figure II.10. Lignes d'iso-concentration du Pb dans les sols de la région de la ville de SETIF. 
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II.2.5. Le Zinc 

Il est porté que, les concentrations les plus élevées de Zn se trouvaient presque aux mêmes 

points d'échantillonnage que les valeurs les plus élevées pour le plomb. D'autres études ont 

montré que les concentrations urbaines de Zn pouvaient dépasser de plus de 10 fois les 

valeurs maximales rapportées dans cette étude [210,212]. De plus, dans notre étude, environ 

59% des échantillons était supérieure à la limite applicable en France (Tableau II.8). Cela 

indique que la zone étudiée présente de contamination significative en Zn. Certains endroits 

du centre de la ville ont été pollués par du zinc (jusqu’à 632,5 mg kg
-1

). 

Les concentrations dans les sols des parcs et des principales zones riveraines étant inférieurs 

aux valeurs de référence, les concentrations dans les zones commerciales, résidentielles et 

industrielles dépassaient légèrement ces valeurs.  

 

Tableau II.8. Concentrations de Zn dans les sols de la ville SETIF (mg kg
-1

) par rapport aux 

limites réglementaires françaises selon AFNOR U44-041 et la valeur de fond dans le sol. 

Ech 
position 

Zn Ech 
position 

Zn 
N E N E 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 78,95 19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 402,5 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 455,5 20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 513,2 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 106,1 21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 632,5 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 374,8 22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 407,8 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 422,5 23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 269,4 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 325,9 24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 334,2 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 190,4 25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 168,9 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 294,8 26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 307,6 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 128,8 27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 498,2 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 288,5 28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 288,2 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 167,1 29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 256,1 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 382,4 30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 556,5 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 387,9 31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 302,9 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 478,1 32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 585,5 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 372,5 33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 194,8 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 351,9 34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 175,7 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 344,1 35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 297,9 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 360,5 36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 221,1 

Intervalle 78,95-632,5 

Moy 331,2 

Valeurs de fond 100 

Limite réglementaire 300 
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La carte de répartition spatiale et les lignes d'iso-concentration du Zn dans les zones urbaines 

de la ville de SETIF sont indiquées dans  la Figure II.11 et la Figure II.12. 

 

 

Figure II.11. Distribution spatiale du Zn dans les sols de la région de la ville de SETIF 
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Figure II.12. Lignes d'iso-concentration du Zn dans les sols de la région de la ville de SETIF. 
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II.2.6. Le Fer 

Les concentrations moyennes de Fe dans les échantillons du sol de la région de la ville de 

SETIF varient de 573,3 à 635,3 mg kg
-1

(Tableau II.9). Dans cette étude, le Fe a été mesuré 

principalement pour servir de marqueur indirectement la teneur en oxyde de Fe dans le sol 

étudié, qui est connu pour affecter la rétention et le comportement chimique des métaux 

lourds dans les sols [213]. Les concentrations de Fe étaient significativement très élevées dans 

tous les échantillons de la région de la ville de SETIF. Ce qui signifie la nature du sol de cette 

région des hauts-plateaux d’Algérie [214]. 

Tableau II.9. Concentrations de Fe dans les sols de la ville SETIF (mg/Kg
-1

)  par rapport à 

la valeur de fond dans le sol. 

Ech 
position 

Fe Ech 
position 

Fe 
N E N E 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 582,3 19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 635,3 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 618,0 20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 614,8 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 613,5 21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 624,0 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 604,5 22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 618,6 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 576,0 23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 599,4 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 600,4 24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 617,7 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 600,1 25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 600,2 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 603,5 26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 596,6 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 600,7 27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 598,9 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 593,6 28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 599,8 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 587,8 29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 600,4 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 596,4 30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 601,2 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 604,5 31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 573,3 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 596,7 32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 592,0 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 585,3 33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 609,5 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 591,5 34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 609,6 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 598,8 35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 611,5 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 599,9 36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 616,5 

Intervalle 573,3-635,3 

Moy 602,02 

Valeur de fond - 
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III. Évaluation de la pollution par les métaux lourds 

III.1. Indice de géo-accumulation (Igéo) 

L’intervalle des valeurs de l’Indice de géo-accumulation (Igéo) pour les métaux étudiés est 

très large pour tous les échantillons, ce qui confirme la variabilité des propriétés des sols et 

des sources de pollution des ETM [215]. Les points des zones agricoles indiquent les points 

les moins pollués ou les moins contaminés [216], avec des valeurs faibles pour le Cr, le Cu, le 

Pb et le Zn, tandis que les points d’échantillonnage au sein de la zone industrielle, affichent 

les valeurs  d'Igéo les plus élevées Tableau II.10.  

Les valeurs minimale, maximale et moyenne de Igéo pour chaque élément sont illustrées dans 

le Tableau II.11. 

Les valeurs Igéo pour le Cr et Cu dans les sols de la région de la ville de SETIF ont une 

médiane de -1,08 et 0,37 respectivement. Cela indique que les sols de la région de la ville de 

SETIF sont pratiquement non-contaminés par le Cr et non-contaminés à modérément 

contaminés pour le Cu [217]. 

La valeur de Igéo la plus élevée pour le Cr est de 0,13 reliée au point d’échantillonnage n° 12, 

et de 1,19 pour le Cu sur le point d’échantillonnage n° 21.  

Une pollution partielle sérieuse par le Pb et le Zn, ces derniers  affichent les valeurs de Igéo 

les plus élevées pour la plupart des points d’échantillonnage par rapport aux autres éléments.  

Les valeurs de Igéo pour Pb et Zn dans les sols de la ville de Sétif  ont une médiane de 1,00 et 

1,14 respectivement. Cela indique que les sols de la ville de SETIF présentent une 

contamination modérée par les métaux Pb et Zn. La valeur la plus élevée de Igéo pour le Pb 

est 3,30 liée au point d’échantillonnage n° 32, et pour le Zn, le point d’échantillonnage n° 21, 

présente la valeur 2,08.  

Le Pb et le Zn appartiennent à la catégorie des «moyennement à moyennement à fortement 

contaminés» à SETIF [216]. 

Ces résultats indiquent que les concentrations de Pb et Zn sont fortement affectées par les 

apports anthropiques, le ruissellement de surface et la poussière provenant de sources de 

contamination proches, tandis que le Cr et le Cu étaient principalement d'origine 

géochimique. 
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Tableau II.10. Concentrations des métaux lourds (mg kg
-1

) et l’indice de géo-accumulation  

(Igéo) des métaux lourds dans les sols de la région de la ville de SETIF. 

Ech Concentration Igéo 

Cr Cu Pb Zn Cr Cu Pb Zn 

01 29,05 25,99 43,596 78,95 -1,66 -0,38 0,16 -0,93 

02 69,12 51,40 88,973 455,5 -0,40 0,60 1,19 1,60 

03 19,40 29,65 40,305 106,1 -2,24 -0,19 0,05 -0,50 

04 71,78 62,87 101,624 374,8 -0,35 0,89 1,38 1,32 

05 34,83 43,18 55,712 422,5 -1,39 0,35 0,51 1,49 

06 48,65 41,28 121,938 325,9 -0,91 0,28 1,64 1,12 

07 10,85 26,95 30,762 190,4 -3,08 -0,33 -0,34 0,34 

08 85,38 41,66 51,704 294,8 -0,10 0,30 0,41 0,97 

09 45,06 37,52 31,436 128,8 -1,02 0,15 -0,31 -0,22 

10 59,57 51,54 66,831 288,5 -0,62 0,60 0,78 0,94 

11 29,87 39,94 33,239 167,1 -1,62 0,24 -0,23 0,16 

12 99,98 56,22 51,187 382,4 0,13 0,73 0,39 1,35 

13 42,79 39,58 24,097 387,9 -1,10 0,22 -0,69 1,37 

14 89,71 38,22 54,623 478,1 -0,03 0,17 0,49 1,67 

15 27,45 53,70 79,081 372,5 -1,74 0,66 1,02 1,31 

16 59,84 45,87 46,492 351,9 -0,61 0,44 0,25 1,23 

17 54,86 52,24 33,239 344,1 -0,74 0,62 -0,23 1,20 

18 45,92 47,82 47,659 360,5 -0,99 0,50 0,29 1,27 

19 37,58 44,36 26,934 402,5 -1,28 0,39 -0,53 1,42 

20 55,43 52,80 176,404 513,2 -0,72 0,64 2,18 1,77 

21 41,34 77,25 218,303 632,5 -1,15 1,19 2,48 2,08 

22 47,39 50,29 45,986 407,8 -0,95 0,57 0,24 1,44 

23 29,63 36,71 66,824 269,4 -1,63 0,11 0,78 0,84 

24 35,64 38,98 114,505 334,2 -1,36 0,20 1,55 1,16 

25 36,71 34,25 31,077 168,9 -1,32 0,01 -0,33 0,17 

26 40,85 43,89 38,453 307,6 -1,16 0,37 -0,02 1,04 

27 36,23 50,94 80,263 498,2 -1,34 0,59 1,04 1,73 

28 15,58 44,42 52,882 288,2 -2,55 0,39 0,44 0,94 

29 23,09 46,26 58,541 256,1 -1,99 0,45 0,59 0,77 

30 48,71 75,58 170,504 556,5 -0,91 1,16 2,13 1,89 

31 30,85 34,43 106,705 302,9 -1,57 0,02 1,45 1,01 

32 18,64 33,77 383,621 585,5 -2,30 -0,01 3,30 1,96 

33 36,55 33,52 28,897 194,8 -1,32 -0,02 -0,43 0,38 

34 41,83 26,99 71,752 175,7 -1,13 -0,33 0,88 0,23 

35 39,39 31,72 29,148 297,9 -1,22 -0,10 -0,42 0,99 

36 21,11 33,49 114,151 221,1 -2,12 -0,02 1,55 0,56 
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Tableau II. 11. Concentrations (min-max) des métaux lourds (mg kg
-1

) et Igéo (min-max)  des 

soles de la ville de SETIF 

 

III.2. Indice de pollution (IP) 

Les valeurs de l’Indice de pollution (IP)  pour tous les métaux lourds de la zone étudiée sont 

présentées au Tableau II.12. L'IP variait considérablement d'un métal à l'autre. Dans ce 

travail, les valeurs de l'IP ont été classées comme faibles (IP < 1), modérées (1 < IP ≤ 3) et 

élevées (IP > 3) [218]. Comme les valeurs IP sont calculées comme le rapport entre la 

concentration de métal dans l'échantillon et la valeur médiane de fond, il peut en résulter une 

valeur inférieure à un. 

Les valeurs de IP pour le Pb dans les sols de la région de la ville de SETIF  variaient de 0,93 à 

14,75  avec environ 33% des échantillons analysés présentant un IP élevé pour le Pb.  

Le Cuivre présente une contamination faible (valeurs IP élevées 5,5% des échantillons) avec 

des valeurs de IP comprises entre 1,15 à 3,42. Ainsi le Chrome présente une faible 

contamination avec des valeurs de IP comprises entre 0,18 à 1,64 (valeurs IP élevées 0% des 

échantillons),  ces valeurs indiquant qu'il n'y avait pas de pollution évidente de ces métaux 

lourds dans la zone analysée. 

Les valeurs de IP pour le Zn dans les sols de la région de la ville de SETIF  variaient de 0,79 à 

6,33 avec environ 56% des échantillons analysés présentant un IP élevé.  

Ces données indiquent que la pollution au Pb et Zn est très remarquable dans les sols de la 

région de la ville de SETIF.  

Une évaluation détaillée de la carte d'échantillonnage indique que les échantillons riches en 

Pb et Zn sont situés non seulement à côté des routes principales, mais aussi à proximité des 

zones industrielles, principalement dans la partie sud de la zone étudiée, indiquant qu'il existe 

deux types de sources de pollution pour ces éléments, l'une liée au trafic véhiculaire, comme 

c'est le cas pour les échantillons 20 et 21, et l'autre pour les activités industrielles, pour les 

échantillons 30 et 32.  

Eléments 
Nombre  

des Ech 

Concentration Valeurs de 

fond 

Igéo 

Min Moy Max Min Moy Max 

Cr 36 10,85 43,35 99,98 61 -3,08 -1,08 0,13 

Cu 36 25,99 43,75 77,58 22,6 -0,38 0,37 1,19 

Pb 36 24,09 78,262 383,62 26 -0,70 1,00 3,30 

Zn 36 78,95 331,2 632,5 100 -0,93 1,14 2,08 
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Tableau II. 12. Position et l’index de pollution (IP) des métaux lourds dans les sols de la 

région de la ville de SETIF. 

Ech Position IP 

N E Cr Cu Pb Zn 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 0,48 1,15 1,68 0,79 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 1,13 2,27 3,42 4,56 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 0,32 1,31 1,55 1,06 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 1,18 2,78 3,91 3,75 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 0,57 1,91 2,14 4,23 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 0,80 1,83 4,69 3,26 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 0,18 1,19 1,18 1,90 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 1,40 1,84 1,99 2,95 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 0,74 1,66 1,21 1,29 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 0,98 2,28 2,57 2,89 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 0,49 1,77 1,28 1,67 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 1,64 2,49 1,97 3,82 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 0,70 1,75 0,93 3,88 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 1,47 1,69 2,10 4,78 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 0,45 2,38 3,04 3,73 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 0,98 2,03 1,79 3,52 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 0,90 2,31 1,28 3,44 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 0,75 2,12 1,83 3,61 

19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 0,62 1,96 1,04 4,03 

20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 0,91 2,34 6,78 5,13 

21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 0,68 3,42 8,40 6,33 

22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 0,78 2,23 1,77 4,08 

23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 0,49 1,62 2,57 2,69 

24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 0,58 1,72 4,40 3,34 

25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 0,60 1,52 1,20 1,69 

26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 0,67 1,94 1,48 3,08 

27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 0,59 2,25 3,09 4,98 

28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 0,26 1,97 2,03 2,88 

29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 0,38 2,05 2,25 2,56 

30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 0,80 3,34 6,56 5,57 

31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 0,51 1,52 4,10 3,03 

32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 0,31 1,49 14,75 5,86 

33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 0,60 1,48 1,11 1,95 

34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 0,69 1,19 2,76 1,76 

35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 0,65 1,40 1,12 2,98 

36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 0,35 1,48 4,39 2,21 
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III.3. Indice de pollution métallique intégré  IPI 

L’indice de pollution métallique intégré  (IPI) de tous les échantillons analysés variaient de 

0,12 à 30,91, ou la valeur d'IPI maximale  est reliée au point d’échantillonnage n° 21 (N /36° 

11’06.71 ; E/5° 24’16.28) (Tableau II.13). La distribution spatiale de l’IPI  est présentée dans 

la Figure II.13 et II. 14. 

L'évaluation des données montre que la qualité du sol de la région de la ville de SETIF a 

clairement été contaminée. Environ 28% de tous les échantillons analysés présentaient des 

niveaux de pollution élevés avec un IPI supérieur à 5. Ces points sont situés au centre de la 

ville ou la forte circulation routière jointe à la forte augmentation de la population  est Il y a 

une tendance claire dans la distribution des valeurs de l'IP et de l'IPI dans la zone étudiée, qui 

est exposée à  une urbanisation rapide et incontrôlée. 
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Partie II. Partie expérimentale 

Chapitre II. Résultats et Discussions 

Tableau II. 13. Position et  l’indice de pollution métallique intégré  (IPI) des métaux lourds 

dans les sols de la région de la ville de SETIF. 

Ech Position 
 IPI 

N E 

01 36° 13’48.00 5° 21’36.00 0,18 

02 36° 13’48.00 5° 23’35.62 10,00 

03 36° 13’48.00 5° 25’36.68 0,17 

04 36° 13’48.00 5° 27’36.00 12,02 

05 36° 12’44.36 5° 24’16.28 2,46 

06 36° 12’44.36 5° 24’56.64 5,60 

07 36° 12’11.95 5° 21’36.00 0,12 

08 36° 12’11.95 5° 23’35.62 3,78 

09 36° 12’11.95 5° 24’16.28 0,48 

10 36° 12’11.95 5° 24’56.64 4,15 

11 36° 12’11.95 5° 25’36.68 0,46 

12 36° 12’11.95 5° 27’36.00 7,68 

13 36° 11’39.14 5° 22’55.86 1,11 

14 36° 11’39.14 5° 23’35.62 6,23 

15 36° 11’39.14 5° 24’16.28 3,04 

16 36° 11’39.14 5° 24’56.64 3,13 

17 36° 11’39.14 5° 25’36.68 2,29 

18 36° 11’39.14 5° 26’16.77 2,63 

19 36° 11’06.71 5° 22’55.86 1,27 

20 36° 11’06.71 5° 23’35.62 18,52 

21 36° 11’06.71 5° 24’16.28 30,91 

22 36° 11’06.71 5° 24’56.64 3,14 

23 36° 11’06.71 5° 25’36.68 1,37 

24 36° 11’06.71 5° 26’16.77 3,67 

25 36° 10’33.94 5° 21’36.00 0,46 

26 36° 10’33.94 5° 23’35.62 1,48 

27 36° 10’33.94 5° 24’16.28 5,11 

28 36° 10’33.94 5° 24’56.64 0,75 

29 36° 10’33.94 5° 25’36.68 1,12 

30 36° 10’33.94 5° 27’36.00 24,41 

31 36° 10’01.33 5° 24’16.28 2,41 

32 36° 10’01.33 5° 24’56.64 9,98 

33 36° 09’00,00 5° 21’36.00 0,48 

34 36° 09’00,00 5° 23’35.62 1,00 

35 36° 09’00,00 5° 25’36.68 0,76 

36 36° 09’00,00 5° 27’36.00 1,26 
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Chapitre II. Résultats et Discussions 

 

Figure II. 13. Distribution spatiale de IPI dans les sols de la région de la ville de SETIF 
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Figure II. 14. Lignes d'iso-courbes de IPI dans les sols de la région de la ville de SETIF. 
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CONCLUSION GENERALE  

Ce travail avait pour objectif d’étudier la pollution du sol et précisément la pollution par 

éléments traces métalliques (ETM). Ce sujet est choisi et ciblé pour des raisons très variées en 

relation avec plusieurs secteurs, environnement, agriculture et santé.  

Cette thèse présente les résultats obtenus sur la caractérisation chimique de la pollution 

métallique dans le sol de la région de la ville de SETIF. Une étude détaillée a été menée pour 

caractériser le sol par analyse physico-chimique et dosage par absorption atomique. 

Les résultats de caractérisation physicochimiques qui ont été réalisés pour 16 échantillons de 

sol basés sur une grille régulière de 3x3 km permettent de dire que le sol de SETIF est alcalin 

et pauvre en matière organique. La valeur  de CaCO3 est entre 20,22% et 44,94% avec une 

moyenne de 33,59%, ce qui signifie que le sol est fortement calcaire. 

Les teneurs en azote total obtenues au cours de notre étude varient entre une valeur minimale 

de l’ordre de 0,014 %, et une concentration maximale de 0,042 % et une moyenne de 0,028 ; 

ces valeurs faibles sont dues aux activités biologiques et la mobilité de l’azote dans le sol sous 

l’effet des eaux de précipitations totales qui provoque son lixiviation dans le sol. 

Un nombre de 36 échantillons des sols urbains prélevés dans la région de la ville de SETIF 

ont été analysés pour déterminer la teneur des ETM à savoir ; le Cd, Cr, Cu, Pb, Zn et Fe. Les 

concentrations de Cr et de Cu étaient similaires aux valeurs de fond, tandis que les 

concentrations de Pb et de Zn dépassaient leur valeur correspondante. Cependant, les 

concentrations totales de Cd dans 100% des échantillons étaient inférieures à la limite de 

détection 0,02 mg L
-1

. Les concentrations moyennes de Fe dans les échantillons du sol varient 

de 573,3 à 635,3 mg kg
-1

. Dans cette étude, le Fe a été mesuré principalement pour servir de 

marqueur indirectement la teneur en oxyde de Fe dans le sol étudié. Les concentrations de Fe 

étaient significativement très élevées dans tous les échantillons de la région, ce qui signifie la 

nature du sol de cette région des hauts-plateaux d’Algérie. 

Les résultats des  concentrations des ETM dans les sols urbains de la ville de SETIF 

combinées et des schémas de distribution spatiale des ETM ont indiqué que les activités 

industrielles et les émissions des véhicules étaient les sources les plus importantes de 

contamination par le Pb et le Zn, alors que les concentrations étaient dominées par les 

matériaux parents du sol. Les contaminations par ETM dans les sols urbains ont été évaluées à 

l'aide de l’indice de géo-accumulation (Igéo), l'indice de pollution (IP) et l'indice de pollution 

intégrés (IPI), respectivement. Il n'y avait pas de contamination de Cr et Cu évidente, mais 

environ 80% et 87% des échantillons de sol étaient moyennement ou fortement contaminés 
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par le Pb et le Zn, respectivement. Les échantillons de sol dans les zones urbaines les plus 

anciennes présentaient une contamination en métaux modérée ou élevée en raison d'activités 

anthropiques intensives et d'une accumulation à long terme des ETM. En revanche, les 

échantillons de sol de zones urbaines plus récentes présentaient une pollution relativement 

moins élevée. 

Les échantillons de cette étude ont étés prélevés en 2015, une deuxième collecte sera 

programmée dans dix ans avec 100 échantillons de sol basés sur une grille régulière de 1x1km 

pour faire une étude comparative de pollution surtout avec la non utilisation du diésel sans 

plomb déclarée par l’état algérienne l’année en cours et la création d’une cartographie 

détaillée.   

D’autres éléments toxiques sont envisagés pour la caractérisation afin d‘avoir une étude 

complète de pollution par ETM, par exemple : le nickel, arsenic, manganèse  et le  mercure. 

Le sujet étudié a abouti à une publication internationale de catégorie A, dans le journal : 

Arabian Journal of Geosciences. 
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Abstract
This study describes the determination of lead and pH in Setif soils. Soil samples from the town of Setif were taken from a total of
100 subsurface soils, systematically sampled (regular 1 × 1 km grid). The lead concentration was determined by atomic
absorption and the average lead concentrations ranged from 24 to 384 mg kg−1. The distribution of the different concentrations
of lead and iso-concentration was distributed on the map of the exchange site with Arc GIS software. Compared with their local
soil background values, higher concentrations of Pb were observed to different extents. The distribution of Pb concentrations has
been explained by urban traffic.

Keywords Pollution . Soil . Fuel . Lead . Setif

Introduction

Industrial, agricultural, and urban development has been ac-
companied by real health problems related to environmental
pollution. Industrial companies release into the environment a
significant number of pollutants such as lead, elements likely
to contaminate the environment (water, air, soil, plants) and to
have a real impact on human health (Garnier 2005). The

environmental risks associated with soil pollution in Pb are
increasingly worrying.

Anthropogenic lead in soil pollution is mainly due to auto-
mobile traffic, industrial activities (Delmas et al. 2002), sew-
age treatment, waste incineration, agricultural use of fertilizers
and pesticides, the production of paints, and pigments
(Oulhote et al. 2011; Triantafyllidou and Edwards 2012),
which may have adverse effects on ecosystems (Facchinelli
et al. 2001).

Bioavailability or lead in soil is dependent on soil proper-
ties (Luo et al. 2014) and an assessment of lead toxicity based
on total metal concentrations may therefore overestimate or
underestimate the actual availability and risk of lead in soil. It
can also threaten the health of animals and humans along the
food chain. However, only a fraction of the total concentration
of metals in the soil is available to be absorbed and have toxic
effects on soil organisms, defined as the bioavailability of
metals (Peijnenburg et al. 2007).

In Algeria, lead tetraethyl is still used to improve the per-
formance of gasoline. It is used for its anti-knocking role. It
also allows lubricating the valves of the engines (Guibet and
Montagne 2011).

The global consumption of fuels containing lead in Algeria
reached 2.71 million tons in 2017 (1.18 million tons in normal
gasoline, 1.53million tons in super gasoline: Journée d’études
sur la médiatisation de l’essence sans plomb SONATRACH
Division Raffinage Production des Essences sans Plomb Post-
Réhabilitation des Raffineries 23 Mai 2012).
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The harmful effect of lead on the environment and on hu-
man health has been widely studied (Delon 1986;
Cunningham and Berti 1993; Pichard 2002; Dumat et al.
2006; Al-Dabbas et al. 2015; Etchevers et al. 2014; Hojati
2017). Lead containing petrol seems to be the main source
of contamination in the cities. This has led governments in
developed countries to ban the addition of lead to fuels
(Dela Guardia et al. 1983).

The purpose of this study is to determinate the concentra-
tion of lead in the soil of the city of Setif, one of the most
populated cities in Algeria. Samples were taken from an area
of approximately 100 km2 including the city and surrounding
areas.

Materials and methods

All chemicals and reagents were obtained from Sigma Aldrich
and were of analytical grade or equivalent.

Site description

The city of Setif is located in the east of Algeria, in a
highland region; it is 300 km east of the capital Algeria
and rises to 1100 m altitude. It covers an area of 127
km2, with a large population, estimated at more than
410,000 inhabitants (2015). It occupies a predominant po-
sition among the cities of the highlands. It is also a major
crossing point because it is crossed by the East-West Main
road, as well as the N° 09 national road and the N° 5
national road (Fig. 1). Setif soils are generally sandy to
clayey in texture and mostly classified as arid soils and
are calcareous. Minerlogically, most of the soils are dom-
inated by kaolinite, illite, smectite, and chlorite-typical for
most arid and semi-arid soils (Djenba 2013).

Sampling

The sampling points were systematically distributed in the
town of Setif and its surroundings, based on a regular 1 ×
1 km grid. Thus, 100 grid cells were sampled (Fig. 2). In the
city center, where most soils were very anthropogenic, sam-
ples were collected from gardens, cemeteries, and parks.
Geographic coordinates were taken at each sampling point
using a GPS. Samples were taken in February, March, and
April 2015 at a depth of 0 to 2 cm. The soil samples were
dried in the open air and sieved to 2 mm, according to the
French standard NF X31-101 (French Agency for
Standardization (AFNOR) 1994) and kept in closed plastic
bags until analysis.

Measurement of the concentration of lead in the soil

To determine the concentration of lead in the soil, we followed
two steps:

Mineralization

The digestion step is an essential step because it limits the
interferences related to the organic matter. In our study, wet
mineralization was favored and carried out as follows: A 5-g
sample of the soil sample was digested in a solution contain-
ing 5 mL of nitric acid (65%), 10 mL of hydrochloric acid
(37%), and 10 mL of the water. The whole is kept in a sand
bath set at a temperature of about 300 °C until complete drying
of the sample. Fifty milliliters of water is then added to the
sample. After stirring and filtration, the concentration of lead
is determined by flame atomic absorption spectroscopy
(FAAS).

Calibration and quantification

The lead concentration was determined by flame atomic ab-
sorption spectroscopy (FAAS). This method was the most
feasible and could be suitably adapted to a higher measure-
ment concentration of more than 30 elements; the residual
concentration of Pb was determined by atomic absorption
spectrometry (Analytik Jena NovAA 400). A calibration
curve (1–5 mg L−1) lead was prepared by appropriate dilution
of a stock standard solution of lead nitrate (equivalent to 1 g
L−1 lead) (Fig. 3). The lead wavelength (λ max) is equal to
283.3 nm. The software used to determine the absorbance is
Win AAS (Version 3.15.0). The detection limit of this device
is 0.25 ppm (Amiard et al. 1987). A Cyber Scan pH 510
digital pH meter equipped with a combined glass electrode-
calomel was used for the pH measurement.

The standard was given by the following: Abs = 0.004
[Pb2+], where [Pb2+] is in milligram per liter. Furthermore,
the coefficient of determination (R2) was found to be 0.997.

Estimation of lead content in gasoline

The analysis of lead in gasoline marketed in the town of Setif
was carried out by X-ray fluorescence using a 9-W Panalytical
Epsilon 3 spectrophotometers. This energy-dispersive X-ray
spectrophotometer is designed for elemental analysis. The
system is controlled by a computer on which the OMNIAN
analysis software is installed. The sample is placed under
helium flow during the analysis. The X-ray fluorescence spec-
trum was recorded with a silver filter with a thickness of
100 μm with a potential difference of 30.00 kV and a current
of 300 μA.
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Fig. 1 Location of the study area with the 100 sampling points
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pH measurement

Accurately weighed 10 g of the ground and sieved soil
sample was weighed in a clean glass beaker of 50 mL
and 25 mL deionized water was added to form a 1:2.5
soil/water slurry solution. Then, the beaker, containing
the mixture, was placed on an automatic stirrer and
stirred for 30 min. For the measurement of pH, the

meter was calibrated with the standard buffer solutions
of pH 4 and 7 before use. The pH measurements of the
soil/water mixtures were carried out immediately after
the soil samples were brought to the laboratory. The
measurements were done by immersing the calibrated
pH meter probes into the upper part of the slurry solu-
tion of the mixtures until the readings were stable
(Odiyo et al. 2005).

Fig. 2 Site of the soil sampling of the region of the town of Setif
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Results and discussions

Results

The X-ray fluorescence analysis of gasoline marketed in the
town of Setif shows that it contains 0.982 g L−1 of lead. This
value corresponds to 1.53 g of tetraethyl lead (PTE) per liter of
gasoline. It also contains much lower contents the following
elements as Br (Fig. 4).

The results of the atomic absorption analysis of lead in our
samples collected in the town of Setif are summarized in
Table 1. Based on the results shown in Table 1, the distribu-
tion of the different concentration of lead and iso-
concentration was distributed on the exchange site map with
Arc GIS software (Fig. 5). The average lead concentration in
the town of Setif is 67.705mg kg−1. Aminimum of 24.097mg
kg−1 was measured for sample No 53 and a maximum of
383.621 mg kg−1 was measured for sample N° 26.
Generalized low-level contamination raised the overall con-
centrations to 30–100 mg kg−1(Davies 1995).
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Fig. 4 X-ray fluorescence spectrum of gasoline marketed in the town of
Setif; red curve with lead; green curve without lead
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Fig. 3 Calibration curve, Abs = f ([Pb2+])

Table 1 Results of analyses of the 100 samples of Setif soil

Ech N E pH [Pb2+] (mg kg−1)

01 36° 09′ 00.00 5° 21′ 36.00 8.14 28.897
02 36° 09′ 00.00 5° 22′ 16.00 8.34 64.223
03 36° 09′ 00.00 5° 22′ 55.86 8.25 29.415
04 36° 09′ 00.00 5° 23′ 35.62 8.17 71.752
05 36° 09′ 00.00 5° 24′ 16.28 7.90 29.175
06 36° 09′ 00.00 5° 24′ 56.64 8.15 80.497
07 36° 09′ 00.00 5° 25′ 36.68 8.11 29.148
08 36° 09′ 00.00 5° 26′ 16.77 8.07 110.021
09 36° 09′ 00.00 5° 26′ 56.95 7.86 37.562
10 36° 09′ 00.00 5° 27′ 36.00 8.26 114.151
11 36° 09′ 28.53 5° 21′ 36.00 8.36 40.651
12 36° 09′ 28.53 5° 22′ 16.00 8.23 25.219
13 36° 09′ 28.53 5° 22′ 55.86 8.46 32.318
14 36° 09′ 28.53 5° 23′ 35.62 7.96 83.659
15 36° 09′ 28.53 5° 24′ 16.28 8.20 46.201
16 36° 09′ 28.53 5° 24′ 56.64 7.87 110.132
17 36° 09′ 28.53 5° 25′ 36.68 8.30 35.102
18 36° 09′ 28.53 5° 26′ 16.77 8.15 54.924
19 36° 09′ 28.53 5° 26′ 56.95 8.19 27.484
20 36° 09′ 28.53 5° 27′ 36.00 8.20 61.274
21 36° 10′ 01.33 5° 21′ 36.00 8.15 34.263
22 36° 10′ 01.33 5° 22′ 16.00 8.19 54.661
23 36° 10′ 01.33 5° 22′ 55.86 8.34 35.093
24 36° 10′ 01.33 5° 23′ 35.62 8.14 146.101
25 36° 10′ 01.33 5° 24′ 16.28 7.78 106.705
26 36° 10′ 01.33 5° 24′ 56.64 8.12 383.621
27 36° 10′ 01.33 5° 25′ 36.68 8.10 157.740
28 36° 10′ 01.33 5° 26′ 16.77 8.37 224.621
29 36° 10′ 01.33 5° 26′ 56.95 8.13 38.891
30 36° 10′ 01.33 5° 27′ 36.00 8.36 45.855
31 36° 10′ 33.94 5° 21′ 36.00 8.18 31.077
32 36° 10′ 33.94 5° 22′ 16.00 8.11 53.821
33 36° 10′ 33.94 5° 22′ 55.86 8.02 38.180
34 36° 10′ 33.94 5° 23′ 35.62 8.36 38.453
35 36° 10′ 33.94 5° 24′ 16.28 7.75 80.263
36 36° 10′ 33.94 5° 24′ 56.64 8.27 52.882
37 36° 10′ 33.94 5° 25′ 36.68 8.38 58.541
38 36° 10′ 33.94 5° 26′ 16.77 8.24 53.023
39 36° 10′ 33.94 5° 26′ 56.95 8.17 40.176
40 36° 10′ 33.94 5° 27′ 36.00 8.21 170.504
41 36° 11′ 06.71 5° 21′ 36.00 8.39 31.372
42 36° 11′ 06.71 5° 22′ 16.00 8.31 39.723
43 36° 11′ 06.71 5° 22′ 55.86 8.14 26.934
44 36° 11′ 06.71 5° 23′ 35.62 7.75 176.404
45 36° 11′ 06.71 5° 24′ 16.28 7.81 218.303
46 36° 11′ 06.71 5° 24′ 56.64 8.00 45.986
47 36° 11′ 06.71 5° 25′ 36.68 8.04 66.824
48 36° 11′ 06.71 5° 26′ 16.77 7.84 114.505
49 36° 11′ 06.71 5° 26′ 56.95 8.18 36.742
50 36° 11′ 06.71 5° 27′ 36.00 8.30 44.055
51 36° 11′ 39.14 5° 21′ 36.00 8.31 27.661
52 36° 11′ 39.14 5° 22′ 16.00 8.22 36.482
53 36° 11′ 39.14 5° 22′ 55.86 8.01 24.097
54 36° 11′ 39.14 5° 23′ 35.62 7.96 54.623
55 36° 11′ 39.14 5° 24′ 16.28 7.98 79.081
56 36° 11′ 39.14 5° 24′ 56.64 8.08 46.492
57 36° 11′ 39.14 5° 25′ 36.68 8.00 33.239
58 36° 11′ 39.14 5° 26′ 16.77 8.17 47.659
59 36° 11′ 39.14 5° 26′ 56.95 8.05 34.613
60 36° 11′ 39.14 5° 27′ 36.00 8.25 53.322
61 36° 12′ 11.95 5° 21′ 36.00 8.47 30.762
62 36° 12′ 11.95 5° 22′ 16.00 8.10 43.996
63 36° 12′ 11.95 5° 22′ 55.86 8.05 28.697
64 36° 12′ 11.95 5° 23′ 35.62 8.34 51.704
65 36° 12′ 11.95 5° 24′ 16.28 7.92 31.436
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Discussion

Algeria is still using petrol containing lead tetraethyl (PET) as
an antiknock additive at a concentration of 1.53 g L−1. This
leads to soil pollution by lead. The city of Setif is suffering
from this pollution. It is muchmore pronounced inside the city
is especially in the city center where the road traffic is high. It
is less important outside the city, especially in areas with no
roads. Total Pb concentrations have a median of 67.705 mg
kg−1 with a considerable range (24.097 and 383.621 mg kg−1).
Thirteen percent of total Pb concentrations are less than 30 mg
kg−1, but elsewhere, widespread low-level contamination has
raised overall concentrations to 30–100mg kg−1 (67%). In our
study, the standard AFNOR, French Standard X 31-151 of
100 mg kg−1 is exceeded in 20% of the points of the city with
a maximum of 383.621 mg kg−1 at position N° 26 (AFNOR
1994). This point is located next to a NAFTAL fuel distribu-
tion station.Most of the contaminated soil is located in the city
center; the other points are located in the industrial zone ready
for a road heavily used by vehicles, where the traffic is heavy.

Several studies have shown that lead deposition at ground
level is positively correlated with road traffic density
(Nawazish et al. 2012). High levels of lead in urban areas
are mainly attributable to automobile exhaust and traffic emis-
sions, in particular, leaded petrol and lubricating oils (Sharma
and Dubey 2005).

Such an increase in lead concentrations in areas with heavy
traffic has been observed in other cities. Indeed, despite the
strong increase in the use of unleaded fuels in European coun-
tries, the level of lead in urban soils remains high due to the
non-biodegradability of metals (Sánchez-Martin et al. 2000;
Imperato et al. 2003). According to the study department
French roads and motorways, most of the lead particle depo-
sition takes place in the first 20 m of the road. Ground-level
lead concentrations are inversely proportional to the distance
from the road (Sánchez-Martin et al. 2000; Imperato et al.
2003; Setra 2004; Genc and Ulupinar 2010; Teju et al.
2014) indicating their linear dependence to the traffic density
to the vehicular emissions. In developing countries, however,
lead tetraethyl-containing gasoline is still widely used. For
example, in Algeria, 89% of gasoline consumption is leading
(Maas et al. 2010).

These data point to the existence of a causal link between
the density of road traffic and the contamination of the envi-
ronment by heavy metals, especially lead.

The chemical properties of lead in the soil are related to pH
values; it is the factor that most influences the mobility and
bioavailability of lead (Rieuwerts et al. 1998). For this type of
study, pH is not only important in itself but also because it
depends on the greater or lesser availability of the waterborne
elements. At the pH values obtained (soils of 7.7–8.4, consid-
ered moderately alkaline), most of the metals in this range are
in the form of low-solubility salts, being soluble at acidic pH
values, as in the case of manganese, which means that it is not
very likely to encounter toxicity problems in plants caused by
trace elements (McBride 1994; Itanna 1998). This study
showed us that pH did not influence the concentration of Pb
measured in the 100 samples.

Conclusion

Pollution status, relationships with soil properties, and the
main sources of Pb in topsoils from different land uses in the
city of Setif, one of the most populated cities in Algeria, were
studied. Compared with their local soil background values,
higher concentrations of Pb were observed to different ex-
tents. Accordingly, industrial and urban soils showed higher
concentrations and enrichments of Pb, rather than other land
uses.

The spatial distribution of Pb concentrations has been ex-
plained by urban traffic. Lead concentrations showed spatial
autocorrelation and high values were distributed over a large

Table 1 (continued)

Ech N E pH [Pb2+] (mg kg−1)

66 36° 12′ 11.95 5° 24′ 56.64 8.03 66.831
67 36° 12′ 11.95 5° 25′ 36.68 8.00 33.239
68 36° 12′ 11.95 5° 26′ 16.77 7.93 97.105
69 36° 12′ 11.95 5° 26′ 56.95 8.08 33.774
70 36° 12′ 11.95 5° 27′ 36.00 8.09 51.187
71 36° 12′ 44.36 5° 21′ 36.00 8.16 30.453
72 36° 12′ 44.36 5° 22′ 16.00 7.96 219.912
73 36° 12′ 44.36 5° 22′ 55.86 7.83 57.274
74 36° 12′ 44.36 5° 23′ 35.62 7.64 101.253
75 36° 12′ 44.36 5° 24′ 16.28 8.38 55.712
76 36° 12′ 44.36 5° 24′ 56.64 8.06 121.938
77 36° 12′ 44.36 5° 25′ 36.68 8.11 35.039
78 36° 12′ 44.36 5° 26′ 16.77 8.25 40.378
79 36° 12′ 44.36 5° 26′ 56.95 7.99 33.261
80 36° 12′ 44.36 5° 27′ 36.00 8.11 61.418
81 36° 13′ 16.66 5° 21′ 36.00 8.26 47.332
82 36° 13′ 16.66 5° 22′ 16.00 8.18 129.934
83 36° 13′ 16.66 5° 22′ 55.86 8.30 44.834
84 36° 13′ 16.66 5° 23′ 35.62 8.20 69.594
85 36° 13′ 16.66 5° 24′ 16.28 8.26 25.160
86 36° 13′ 16.66 5° 24′ 56.64 8.13 141.861
87 36° 13′ 16.66 5° 25′ 36.68 8.15 29.263
88 36° 13′ 16.66 5° 26′ 16.77 8.24 77.112
89 36° 13′ 16.66 5° 26′ 56.95 8.02 28.901
90 36° 13′ 16.66 5° 27′ 36.00 7.58 142.521
91 36° 13′ 48.00 5° 21′ 36.00 8.18 43.596
92 36° 13′ 48.00 5° 22′ 16.00 8.21 90.754
93 36° 13′ 48.00 5° 22′ 55.86 7.92 30.948
94 36° 13′ 48.00 5° 23′ 35.62 8.07 88.973
95 36° 13′ 48.00 5° 24′ 16.28 8.38 35.482
96 36° 13′ 48.00 5° 24′ 56.64 8.35 65.097
97 36° 13′ 48.00 5° 25′ 36.68 8.30 40.305
98 36° 13′ 48.00 5° 26′ 16.77 7.95 110.265
99 36° 13′ 48.00 5° 26′ 56.95 8.14 39.437
100 36° 13′ 48.00 5° 27′ 36.00 8.08 101.624
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Fig. 5 Spatial distribution of lead
concentration and iso-
concentration
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area. The sampling strategy of this study (regular grid with a
mesh size of 1 × 1 km) is adequate to describe such models.
The sampling strategy can be a useful tool for providing land
managers with spatial data over large areas from a land man-
agement perspective. In addition, this work has allowed us to
see the real impact of land use. Factories and road traffic have
a significant effect on environmental pollution and in particu-
lar soils. The petrol containing lead tetraethyl is also a major
source of environmental contamination by lead. Soil pH did
not influence the concentration of Pb.
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Résumé 

La contamination par les métaux lourds (ETM) est un problème sérieux qui menace 

l'environnement du sol et la santé humaine dans le monde entier. Le présent travail était pour 

but d’étudier la distribution spatiale des éléments suivants : Cd, Cr, Cu, Pb et Zn pour 36 

échantillons du sol, dont 16 échantillons prélevés sur une grille régulière de 3*3 km et 20 

échantillons prélevés sur une large zone autour de la ville de SETIF. Nous avons étudié les 

propriétés physico-chimiques à savoir le pH, la matière organique (MO), le calcaire (CaCO3) 

et l’azote total (N).      

Les échantillons ont été analysés par la spectrométrie d'absorption atomique à la flamme 

(SAAF). Pour identifier les concentrations et les sources de ETM et évaluer la qualité de 

l'environnement des sols, 36 échantillons de sol ont été collectés dans la ville de SETIF dans 

lequel les concentrations moyennes en Cr, Cu, Pb et Zn étaient respectivement de 43,35 ; 

43,75 ; 78,26 et 331,2 mg / kg, les valeurs de pH du sol varient entre 7,7 et 8,4. Toutefois, la 

concentration du Cd dans 36 échantillons est inférieure à la limite de détection. Les cartes de 

distribution spatiale indiquent que le Pb et le Zn étaient principalement contrôlés par des 

activités anthropiques, alors que le Cr et le Cu pouvait être principalement représenté par les 

matériaux parents du sol. Les contaminations de ETM dans les sols urbains ont été évaluées à 

l'aide De l’indice de géo-accumulation (Igéo), l'indice de pollution (IP) et d'indice de 

pollution intégré (IPI). Environ 80 à 87% des échantillons de sol étaient moyennement ou 

fortement contaminés par le Pb et le Zn. La répartition spatiale de l'IPI a montré que les 

niveaux de pollution par les ETM sont plus élevés dans les zones urbaines que dans les zones 

agriculture. De plus, les principales sources de minéraux dans le sol sont également 

différentes. En parallèle nous avons distingués la richesse du sol collectés par le fer. 

 

 

 

Mots clés: Sétif ; Pollution ; Métaux lourds ; SAA ; Indice de géo-accumulation (Igéo) ; 

Indice de pollution (PI) ; Indice de pollution intégré (IPI). 

 

 

 

 

 



Abstract 

Heavy Metal Contamination (MTE) is a serious problem that threatens the soil environment 

and human health around the world. The aim of this work was to study the spatial distribution 

of the following elements: Cd, Cr, Cu, Pb and Zn for 36 soil samples, including 16 samples 

taken from a regular 3 * 3 km grid and 20 samples taken from a large area around the town of 

SETIF. We have studied the physicochemical properties namely pH, organic matter (OM),     

limestone (CaCO3) and total nitrogen (N). 

The samples were analyzed by flame atomic absorption spectrometry (SAAF). To identify the 

concentrations and sources of ETM and assess the quality of the soil environment, 36 soil 

samples were collected in the town of SETIF in which the average concentrations of Cr, Cu, 

Pb and Zn were respectively 43, 35; 43.75; 78.26 and 331.2 mg / kg, soil pH values vary 

between 7.7 and 8.4. However, the concentration of Cd in 36 samples is below the detection 

limit. The spatial distribution maps indicate that Pb and Zn were mainly controlled by 

anthropogenic activities, whereas Cr and Cu could be mainly represented by parent soil 

materials. ETM contaminations in urban soils were assessed using the Geoaccumulation 

Index (Igeo), Pollution Indexes (PI) and Integrated Pollution Indexes (IPI). About 80-87% of 

the soil samples were moderately or heavily contaminated with Pb and Zn. The spatial 

distribution of the IPI showed that ETM pollution levels are higher in urban areas than in 

agricultural areas. In addition, the main sources of minerals in the soil are also different. At 

the same time, we have distinguished the richness of the soil collected by the iron. 

 

 

 

Keywords: Setif; Pollution; Heavy metals ; SAA; Geo-accumulation index (Igéo); Pollution 

indice (PI); Integrated pollution indice (IPI). 

 

 

 

 

 

 

 



 لخصم

يشكهت خطٍشة حهذد بٍئت انخشبت وطحت الإَسبٌ فً جًٍع أَحبء انعبنى. كبٌ انهذف يٍ هزا انعًم دساست  انًعبدٌ انزقٍهتحهىد 

 16عٍُت حشبت ، بًب فً رنك  36انخىصٌع انًكبًَ نهعُبطش انخبنٍت: انكبديٍىو ، وانكشوو ، وانُحبط ، وانشطبص وانضَك نـ 

عٍُت يأخىرة يٍ يسبحت كبٍشة حىل بهذة سطٍف. نقذ دسسُب انخظبئض  20و  كى 3*  3عٍُت يأخىرة يٍ شبكت يُخظًت 

 انكهً ٍوانٍُخشوجٍ (CaCO3) وانحجش انجٍشي (OM) انفٍضٌبئٍت وانكًٍٍبئٍت وهً الأط انهٍذسوجًٍُ وانًىاد انعضىٌت

(N) 

وحقٍٍى  انًعبدٌ انزقٍهت نخحذٌذ حشكٍضاث ويظبدس .(SAAF) حى ححهٍم انعٍُبث بىاسطت يطٍبف الايخظبص انزسي نههب

عهى  Zn و Pb و Cu و Cr حشكٍضاثحٍذ كبٌ يخىسظ  سطٍف عٍُت يٍ انخشبت فً يذٌُت 36جىدة بٍئت انخشبت ، حى جًع 

. ويع رنك 8.4و  7.7يهغ / كغ، وحخشاوح قٍى الأط انهٍذسوجًٍُ نهخشبت بٍٍ  331.2و  78.26؛  43.75؛  43.35انخىانً 

عٍُت أقم يٍ حذ انكشف. حشٍش خشائظ انخىصٌع انًكبًَ إنى أٌ انشطبص وانضَك حى انخحكى  36فً ، فئٌ حشكٍض انكبديٍىو 

بشكم أسبسً بًىاد انخشبت الأطهٍت. حى حقٍٍى  Cu و Cr فٍهًب بشكم أسبسً يٍ خلال الأَشطت انبششٌت، فً حٍٍ ًٌكٍ حًزٍم

ويؤششاث  (IP) ويؤششاث انخهىد (Igéo) كى انجغشافًفً انخشبت انحضشٌت ببسخخذاو يؤشش انخشا انًعبدٌ انزقٍهت حهىربث

٪ يٍ عٍُبث انخشبت كبَج يهىرت بذسجت يخىسطت أو شذٌذة ببنشطبص وانضَك. 87-80حىانً  .(IPI) انخهىد انًخكبيهت

أعهى فً انًُبطق انحضشٌت يُهب فً انًُبطق  انًعبدٌ انزقٍهت أٌ يسخىٌبث انخهىد IPI أظهش انخىصٌع انًكبًَ نًؤشش

، يٍضَب رشاء انخشبت شبت يخخهفت أٌضًب. فً انىقج َفسهانضساعٍت. ببلإضبفت إنى رنك ، فئٌ انًظبدس انشئٍسٍت نهًعبدٌ فً انخ

 .انخً ٌجًعهب انحذٌذ

 

 

؛ مؤشرات  (Igéo) التراكم الجغرافي؛ مؤشر يطٍبف الايخظبص انزسي نههب: سطيف؛ التلوث؛ معادن ثقيلة ؛ كلمات مفتاحية

 .(IPI) ؛ مؤشرات التلوث المتكاملة (IP) التلوث
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