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Résumé:

La pollution des sols par les métaux lourds est principalement due aux activités humaines
(rejet de fonderie, mines ... etc). L'objectif principal de ce travail est d’étudier le devenir et la
mobilité du Pb et du Zn dans le sol issus de retombées atmosphériques de la fonderie
(ALFET) dans la zone industrielle de Tiaret (Ouest d’Algérie) et d'identifier I’effet des eaux
de précipitations totales et les parametres physico-chimiques du sol sur leurs mobilités dans la
couche superficielle du sol. Les analyses physico-chimiques de 99 échantillons de sol durant
trois compagnes de prélévement (2012), (2013) et (2014) ont montré que la mobilité du Pb et
Zn dans la couche superficielle (0-30cm) est influencée par I’eau des précipitations totales qui
agit sur la dissolution de composes qui interviennent dans la fixation et I’adsorption des

métaux lourds dans le sol et affecte le processus de précipitation et de solubilisation.

L analyse statistique des résultats obtenus montre clairement I'effet majeur de certains
parameétres physico-chimiques du sol tels que le pH, le calcaire total, la teneur en eau et la
texture du sol (fractions granulométriques) qui influencent de fagcon hautement significative la
mobilité du Pb et Zn dans le sol. Les résultats de cette étude révelent que les teneurs en Pb
dans le sol varient entre 0,00 ppm et 13,70 ppm avec une moyenne de 3,42 2,47 ppm.
Le plomb dans le sol est principalement influencé par le pH et le calcaire total qui montrent
des corrélations hautement significatives (r = 0,365**, r = 0,352**) respectivement, le taux de
limon fin (r= 0,514**) et limon grossier (r= 0,259**). Les corrélations négatives hautement
significatives sont avec le taux d’argile (r= -0,328**), sable fin (r= -0,406**) et sable
grossier (r=-0,299**). Tandis que les teneurs en Zn varient de 0,00 ppm a 21,96 ppm avec
une moyenne de 7,45 £5,02 ppm, le Zn est influencé d'une maniere hautement significative
par la teneur en plomb (r = 0,275**) et le taux d’humidité du sol (H%) (r = 0,239%*). Cette
étude nous a permis de déterminer que les métaux lourds issus de retombées atmosphériques,
une fois déposés au niveau du sol, leur devenir est régi par les eaux de précipitations et les

propriétés physico-chimiques du sol.

Mots clés: Distribution, Pb, Zn, retombées atmosphériques, précipitations, Sol, Tiaret,

Algérie.



Abstract:

Heavy metal contamination of soil is mainly due to human activities. (foundry rejection,
mines ... etc). The main aim of this work was to study fate and mobility of lead and zinc from
atmospheric deposits in a contaminated soil from the foundry (ALFET) in the industrial zone
of Tiaret (in the West of Algeria) and to determine the effect of total precipitations and

physicochemical parameters of the soil on their mobility in the topsoil.

Physicochemical analysis of 99 soil samples during three companions (2012) (2013) and
(2014) have shown that zinc and lead levels contents in the surface layer soil (0-30cm) are
influenced by precipitation water which acts on the compounds dissolution that intervene in

fixation and adsorption of heavy metals and affect the precipitation and solubilization process.

Results clearly show major impact of some physicochemical parameters of soil such as pH,
total limestone, moisture content and soil texture (granulometric fractions) that influence
significantly mobility of Pb and Zn in soil. Results revealed also that total contents of Zn and
Pb in soil varies from 0,00 ppm to 13,70 ppm with an average of 3,42 £2,47 ppm. Soil Pb
content is principally influenced by pH and total limestone who show high significant
correlations (r = 0,365**, r = 0,352**) respectively, fine silt (r= 0,514**) and coarse silt
(r= 0,259**). Negative significant correlations were with clay content (r= -0,328**), fine
sand (r= -0,406**) and coarse sand (r= -0,299**). While Zn contents varies from
0,00 ppm to 21,96 ppm with an average of 7,45 £5,02 ppm. Soil Zn content is significantly
influenced by Pb (r = 0,275**) and moisture content (H%) (r = 0,239%*). This study allowed us
to determine that the fate of heavy metals from atmospheric deposits, once deposited in the

soil, is governed by the precipitation waters and the physicochemical properties of the latter.

Keywords: Distribution, Pb, Zn, atmospheric depositions, precipitations, Soil, Tiaret,

Algeria.
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INTRODUCTION GENERALE

Le sol est une ressource naturelle qui supporte la croissance des plantes et assure ainsi la
production primaire dont dépend directement la population humaine, c’est un milieu vivant et
fragile, qui abrite d’intenses échanges et transformations biologiques et physico-chimiques, il
est constitué d’un fond géochimique correspondant a la teneur naturelle en éléments traces
trouvée dans les sols. C’est une interface biologique et géochimique déterminante dans le

maintien du fonctionnement des écosystemes (Robert., 1996).

La pollution des sols par les métaux lourds résulte des conséquences cumulées
de diverses activités humaines, cette pollution se fait sous forme de rejets directs a partir des
sites producteurs, ou bien par retombées atmosphériques aprés la dispersion des éléments
dans I’atmosphere. Le sol est un support de nombreuses activités humaines (industrialisation,
urbanisation, agriculture), son réle clef en matiére d’environnement a été reconnu récemment
. il intervient comme réacteur, récepteur, accumulateur et filtre des pollutions (Robert, et
Juste., 1999).

Les activités anthropiques peuvent conduire a une augmentation de la concentration
naturelle en metaux lourds, leur accumulation peut avoir des impacts néfastes sur
I’environnement, avec un risque de contamination des sols, des eaux de surface ou des eaux
souterraines. Cette accumulation dans I'environnement est liée a leur utilisation comme
matieres premiéres pour de nombreux produits industriels ou comme catalyseurs chimiques
(Crosinier, 1999).

La concentration des ETM dans les sols varie selon le fond géochimique mais dépend
aussi des retombées atmosphériques d'origine naturelle ou anthropique. Une fois dans le sol,
les métaux lourds peuvent étre redistribués dans le sol, en surface par I’érosion et le
ruissellement, ou en profondeur, en migrant avec la solution du sol. La mobilité d’un métal
dépend fortement de sa spéciation chimique dans le sol, du systéme sol-polluant et des
propriétés physico-chimiques et minéralogiques du sol.

Les métaux lourds choisis pour cette étude sont le Pb et le Zn, deux métaux
fréqguemment rencontrés dans les sols pollués. Le plomb est un élément minéral naturellement
présent dans la crodte terrestre, en général a de faibles teneurs, son origine dans les sols étant
liée a sa présence dans la roche mére. Il est considéré comme un élément peu mobile dans les
milieux naturels, ceci a pour conséquence son accumulation dans les horizons superficiels du

sol. Une fois le sol contaminé, le plomb peut étre transféré aux écosystemes et donc



représenter un danger pour la santé humaine. Le comportement du plomb dans un sol dépend
de différents facteurs comme sa dynamique propre mais également des caractéristiques

pédologiques et physico-chimiques du sol (Baize, 1997).

Le zinc est un oligo-élément présent naturellement dans la crolte terrestre.
L apport anthropique du Zn dans I’environnement résulte des sources miniéres industrielles,
des épandages agricoles et des activités urbaines. Les formes les plus mobiles du Zn seraient
facilement adsorbées par les constituants organiques et minéraux des sols, de sorte que le zinc
tendrait a s'accumuler dans les horizons de surface de la plupart des sols (Kabata-Pendias et
Pendias, 1992).

Les métaux lourds se caractérisent par leur persistance, leur toxicité et leur pouvoir
d’accumulation dans le milieu naturel, et par conséquent la présence de ces derniers dans
I’environnement. De plus, ces metaux peuvent étre nocifs pour tous les écosystéemes a cause
de leurs stabilités et de leurs persistances dans la nature. Parmi les nombreux polluants, qui
sont rejetés dans I’environnement, les ETM constituent une préoccupation majeure compte
tenu des dangers qu’ils peuvent présenter. Dans ce contexte, nous avons etudié I’effet des
précipitations totales et certains parameétres physico-chimiques du sol sur la mobilité et la
distribution des métaux lourds (Pb et Zn) dans le sol issus de retombées atmosphériques de la
fonderie (ALFET) durant trois compagnes de préléevement 2012), (2013) et (2014) sous des

conditions climatiques semi-arides dans la région de Tiaret.

Le présent document est articulé en trois parties, la premiére est consacrée a une
synthese bibliographique sur le sol et ses constituants, la pollution des sols par les métaux
lourds, la mobilité du plomb et zinc dans les sols, ainsi que les retombées atmosphériques.

La deuxiéme partie est axée sur la connaissance des conditions pédoclimatiques de la
zone d’étude avec une présentation du site d’echantillonnage et des méthodes adoptées pour la

réalisation de ce travail.

Une troisieme partie, est consacrée a la présentation des résultats, ainsi qu’une analyse
statistique, afin de mieux identifier les corrélations entre les différentes variables étudiées
suivis d’une discussion et interprétation des résultats obtenus pour les différents parametres

mesureés.
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CHAPITRE 1

Le sol et ses constituants
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1.1. Définitions

Le sol est défini comme la couche supérieure de la crolte terrestre composée de
particules minérales, de matiéres organiques, d’eau, d’air et d’organismes (NF ISO 15799,
2004). Cependant le sol est un milieu vivant, complexe et dynamique, en évolution constante
sous I’effet de différents paramétres tels que le climat, la topographie, la végétation et I’action
de I’homme. Il joue un rble d’interface entre les phases liquides et gazeuses dans
I’environnement ou il intervient comme systéme source, systéme transformateur, et systeme

de transfert des éléments en trace (Berthelin et Leyval., 2000).

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 meére, et des minéraux secondaires néoformeés.
Les matieres organiques du sol, quant a elles, se composent d’une fraction organique vivante
(flore du sol, faune et racines végétales) de taille grossiere (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) (Robert., 1996).

L’ensemble de ces constituants s’agrégent de facon 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 (colloides, matieres

en suspension particulaires).

Le changement de I’occupation des sols entraine des modifications sur les propriétés
physiques et chimiques (de matieres organiques, pH, potentiel redox), hydriques (infiltrabilite,
écoulements preférentiels, drainage du sol), et biologiques (activité de la micro, meso et

macro faune et flore du sol) (Andersen et al., 2002).

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 considére
comme un réacteur biogéochimique complexe (multiphasique, interactif) (Bourlier et
Berthelin, 1998).
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1.2. Constituants du sol

Le sol est considéré comme un milieu poreux tri phasique (Figure 1) rempli
partiellement d'eau (phase liquide) et d'air, ou de vapeur d'eau (phase gazeuse). 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 deplacer et donner lieu a des flux de matiéres (Henin S, 1976).

Les différentes proportions des différentes tailles de particules d’un sol en déterminent
sa texture. Comme tout systéme ouvert, il subit nombres d’échanges de matiere et d’énergie
avec I’atmosphére, la biosphere et I’hydrosphére. Les sols sont également considérés comme

des milieux chimiquement réactifs ou toutes les phases sont en équilibre.

(
[ ( air et vapeur d'eaun
v Vs
P
>
Vr { V, - eau My,
-
Vv, < particules solides i
\ L
VT : volume total apparent mT : masse totale
Vs : volume de la phase solide ms : masse de la phase solide
Vw : volume de la phase liquide mw : masse de la phase liquide

Va : volume de la phase gazeuse

Figure 1 : Représentation schématique de la constitution d'un volume de sol.

La texture du sol est donc définie par une analyse de la distribution de taille de
particules par différentes methodes 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 Etats-Unis (USDA) est montrée

dans le tableau 1.
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Tableau 1 : Classification texturale USDA par classes de tailles de grains (Guymon,
1994).

Matériau (Texture) Diametre minimal Diametre maximal
Cailloux, galets 20 mm 200 mm
Graviers, gravillons 2mm 20 mm
Sable grossier 0,5 mm 2mm
Sable moyen 250 pm 500 pum
Sable fin 100 pm 250 um
Sable tres fin 50 pm 100 pm
Limon (moyen, grossier) 20 pm 50 pm
Limon fin (Silt) 2 um 20 um
Argile 0 2 um

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.
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Figure 2 : Triangle des textures selon USDA (Clapp et al 1978 ; Morel 1989).

L'arrangement des particules définit la structure du sol ; contrairement a la texture, elle
est une caractéristique "dynamique™ du sol, dans le temps et I'espace. Elle ne peut pas étre

classifiée en fonction d'une propriété physique simple. La structure, combinée a la matiere

5
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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 I’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 nommee porosité. Les pores peuvent étre

remplis par un fluide, généralement de I’eau ou de I’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 I’eau) :

> les sols sableux sont « permeéables » et « filtrants » : la grosseur des particules de sable et
les grands espaces qui les séparent favorisent la pénétration de I’eau et de I’air mais retiennent
peu I’eau. Les sols sableux s’agglomeérent difficilement en motte ce qui les rend légers et

faciles d’acces aux racines mais aussi sensibles a I’érosion.

» les sols limoneux sont «battants » et « asphyxiants » : leurs particules fines laissent peu
d’espace, ce qui conduit le sol a se tasser sous I’effet de la pluie et a retenir I’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

empéche I’infiltration de I’eau.
1.2.1. 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 forme par des composants inorganiques. L’une des exceptions sont les sols
tourbes qui contiennent plus de 50 % de matiére organique. Les deux principaux éléments
composant les sols sont : I’oxygéne et la silice. Du point de vue minéralogique les
constituants solides du sol peuvent étre classés en deux groupes : les minéraux primaires et les
minéraux secondaires. Les minéraux primaires sont les silicates qui apparaissent dans les sols
par désintégration physique des roches, avec comme représentants dominants les minéraux

sableux.

Les minéraux secondaires sont le résultat de I’altération des silicates primaires.

Les principaux représentants de minéraux secondaire sont les minéraux argileux, les oxydes
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et hydroxydes et les carbonates (Sposito, 1989). On pourrait considérer les organismes vivants
du sol comme une partie de la phase solide, puisqu'ils ne sont ni gazeux ni liquides (Calvet,

2000). On distingue deux fractions dans le sol :
1.2.1.1. Fraction minérale

Le sol possede une phase solide qui est constituée de fragments des minéraux
composant la terre fine (< 2mm) et de la matiére organique. La partie minérale provient de la
désagrégation physique et de I’altération chimique de la roche-meére. Les minéraux du sol
peuvent étre separés par une analyse granulométrique recelant une fraction entre 2mm et
50um (sables), une fraction entre 50 et 2um (limons) et la fraction inférieure a 2um (argiles).
Les deux premiéres catégories sont relativement inertes contrairement aux argiles qui

possedent des surfaces spécifiques énormes (Ksiezopolska, 2002).

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 colloidaux, des argiles et autres constituants cristallins ou amorphes (oxyhydroxydes de

fer, d’aluminium, de manganese et de silicium) (Flogeac, 2004).

Les minéraux constituent, en général, de 95 a 99% du sol. La composition minérale
dépend de la nature de la roche-mere. La nature des minéraux peut étre extrémement diverse

avec des tailles granulométriques différentes (Quénea, 2004) :

= Sable (¥ =2000 a 50 pm)
* Limon (@ =504a2 um)

= Argile granulométrique (0 < 2pum)

La texture d'un sol correspond a 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 (Atlas &
Bartha., 1992).

1.2.1.1.1. 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’octaedres «O»

Al(OH); et de couches de tétraédres « T » SiO4 reliées par les atomes O et OH mis en
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commun. D’aprés 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
1 octaédrique) (Alloway, 1992). Des exemples de minéraux argileux sont la kaolinite (T/O)
Al,Si,O5(0H), et Pillite K1-1,5A14(Si,Al)g020(0OH),4 (2T/0).

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, grace a leur fine taille, une grande surface spécifique par rapport au
volume des particules. La surface spécifique peut varier de 15 m%g pour la kaolinite & 800
m?/g de smectite (Alloway, 1992). 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 a la pression atmosphérique et dépend de la
température et de la pression de vapeur. Plus I’air est humide, plus I’argile pourra incorporer
de I’eau. La réactivité des argiles dépend tres fortement de la charge de surface. La charge de

surface peut étre majoritairement soit fixe (ex. illite), soit variable (ex. kaolinite).

A contraire, si la charge de surface est liée a I’adsorption d’un ion sur la surface, elle
varie selon le pH du milieu : on parle alors de charge de surface variable (Li and Li, 2000).
Les surfaces avec la charge variable a pH trés acide se caractérisent par une charge positive et
a 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 I’argile, on parle alors d’échange cationique (Van
Bladel et al., 1993). D’apres Drever (1988), les capacités d'échange cationique peuvent varier

selon I’argile de 1 a 200 meq par 100 g.

Les argiles sont des hydroaluminosilicates constitués en couches ; ils sont réactifs et
peuvent gonfler par ajout de molecules d’eau dans leur structure. lls sont en genéral
caractérises par des particules de petites dimensions. Les argiles peuvent fixer des cations qui

sont faiblement liés a la surface ou entre les couches des structures aluminosilicates.
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Leur structure cristalline conditionne leurs propriétés chimiques. Elles sont constituées
d’une superposition de feuillets de 7 & 10 A d’épaisseur. Ces feuillets sont composés de
couches de tétraédres SiO4 (couches T) et de couches d’octaédres AlOg (couches O) en
alternance. Ils sont séparés par des espaces interfoliaires dans lesquels se placent divers
cations. Quatre ions principaux forment la trame structurale des feuillets : Si**, AI**, 0% et
OH" (Bliefert et Perraud., 2001 ; Roussel, 2001).

+ 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**) (Flogeac K,
2004).

+ Proprietés des argiles

Du fait de leurs propriétés physico-chimiques, les argiles jouent un réle fondamental
dans les processus intervenant dans les sols. Ces propriétés résultent a la fois des
caractéristiques intrinséques aux argiles (composition chimique, structure et morphologie) et

des conditions physico-chimiques dans lesquelles elles se trouvent (Flogeac, 2004).
La structure des argiles conduit aux caractéristiques et propriétés générales suivantes :

= Tres grande surface spécifique (Bliefert et Perraud., 2001).

= 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) (Flogeac, 2004).

= Les argiles apportent une contribution importante a I’effet tampon du sol et,
comme elles stockent les cations des substances nutritives (K*, Mg** et Ca?"), elles ont en
outre une action déterminante sur sa fertilité (Bliefert et Perraud., 2001).

= Les minéraux argileux peuvent fixer puis larguer des cations metalliques. Leur
capacité d'échange cationique dépend du type d'argile : elle est relativement faible pour les
illites et la kaolinite (3-40 méqg/100g) mais importante pour les smectites (70-130 méqg /100g)
(Roussel, 2001).

1.2.1.1.2. Minéraux sableux

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

milieux naturels. lls sont basés sur I’anion silicate qui a une structure tétraédrique.
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Les principaux représentants de ces minéraux sont le quartz et le feldspath. Ils font partie de la
fraction la plus grossiére ou la taille des particules varie de S0pm a 2mm. D’aprés Sposito
(1989), 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 fagon immédiate.
1.2.1.2. La fraction organique

La fraction organique du sol comprend tous les composés organiques simples ou
complexes, isolés ou bien associes entre eux dans des ensembles vivants ou non vivants.
D’apres Stevenson (1994), ils peuvent étre classifiés en quatre catégories : les organismes
vivants constituant la biomasse ; les organismes morts en voie de dégradation ; les composés

organiques des chaines réactionnelles de la minéralisation et les substances humiques.

Le sol est un habitat généralement favorable a la prolifération des microorganismes, leur
nombre est supérieur a celui trouve dans les eaux douces ou marines : la population
microbienne s'éléve a des valeurs comprises entre 10° et 10° bactéries par gramme de sol
(Artiola-Fortuny et Fuller., 1982). Leur abondance et leur nature dépendent du type de sol, de
la végétation, du climat et des diverses actions anthropiques et de leurs variations (Calvet,
2000).

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 metre de la couche superficielle, ce sont en fait les premiers centimétres qui
en contiennent le plus grand nombre (Crosinier, 1999) (Tableau 2). Les bactéries et les
champignons constituent les microorganismes les plus représentés dans les sols ou ils sont les
principaux responsables de la minéralisation des matieres organiques (Quénéa, 2004). lls
participent aussi a un processus appelé humification qui conduit a la formation de I'nhumus
(Paul et al., 1996.) qui est un composé complexe et majeur du cycle de la matiere organique

tellurique et de la fertilité du sol.

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 particulierement mal connus.

Les espéces appartenant a la microflore et la microfaune sont particulierement

diversifiées et I’on peut estimer que moins de 10% des especes sont connues, le sol constitue
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donc une réserve genétique importante pouvant étre affectée par des pollutions organiques ou
métalliques (Robert, 1996 ; Stengel et al., 1998).

La matiere organique des sols résultant de la biodégradation et de la décomposition
chimique des plantes et animaux morts au niveau des sols est appelée humus (Atteia, 2005).

La matiére organique totale peut se diviser en plusieurs catégories :

» 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 | a 2%,
les sols noirs de 2 a 7 %, les prairies 10% et les sols marécageux de 10 a 20 % Bliefert et
Perraud., 2001).

1.2.1.2.1. Les organismes vivants

Bien que trés petits, les micro-organismes vivants ont une importance dans le sol qui est
de loin supérieure a leur taille. Ils décomposent les résidus animaux, synthétisent I'humus et
les aliments de cycles tels que le carbone et I'azote. Les sous-produits chimiques des réactions
microbiennes lient ensemble les particules du sol sous forme d'agrégats stables résistant a
I'‘érosion.

L'activité biologique des organismes vivants du sol contribue a construire et a maintenir
la structure du sol et a le garder meuble. Les fourmis, les insectes et les vers de terre par
exemple, creusent des tunnels (macropores) qui permettent a I'eau de pénétrer dans le sol et
d'y circuler rapidement.

> Microflore du sol

Le sol constitue un milieu particulierement favorable a la vie, I’humidité, I’air et les
matiéres organiques diverses permettent le développement et la conservation d’une multitude
d’organisme vivant (Diehl, 1974). La biomasse microbienne joue un réle primordial dans la
décomposition de la matiére organique dans les cycles des nombreux éléments nutritifs et

dans I’organisation du sol (Robert et Chenu., 1992).

On peut considérer la microflore du sol comme étant a la fois transformateur d’especes
appartenant aux groupes suivants : Bactéries, actinomycetes, champignons, algues et
protozoaires (Dommergues, 1977). Les sols peuvent contenir de tres fortes populations
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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. (Prescott et al, 1999).

Les bactéries et les mycétes des sols adoptent des stratégies fonctionnelles différentes.
Les mycétes ont tendance a se developper a la surface des agrégats tandis que les micros
colonies bactériennes sont communément associées avec les pores de petite taille. (Prescott et
al, 1999).

La communauté microbienne du sol contribue de fagon importante au recyclage
biogéochimique et aux cycles du carbone, de I’azote, du souffre, du fer et du manganése.
Parce que le sol est essentiellement un milieu oxydé. Si le sol contient des milieux localiseés
saturée en eau, ou la diffusion de I’oxygéne est plus lente, les cycles biogéochimiques se

déplaceront vers les formes réduites (Prescott et al, 1999).

Tableau 02 : Nombre relatif et biomasse approximative des micro-organismes

telluriques pour un mollisol fertile (Islam and Wright., 2006).

Organismes Nombre par g Biomasse (g/m?)
Bactéries 10° - 10° 40 - 500
Actinomycétes 10" - 108 40 - 500
Champignons 10°-10° 100 — 1500
Micro-algues 10% - 10° 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 étre 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 I’environnement, le sol est le réceptacle
d’apport continus de microorganismes exogenes 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.
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Les bactéries du sol sont a dominante GRAM positif, avec comme groupes principaux :
les Corynébactéries, les Actinomycetes, 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
I’apparition de bactéries autotrophes du cycle de I’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 a I’équilibre
écologiques des sols, par : leurs interactions avec les systemes racinaires des plantes, leur
aptitude de colonisation et de degradation 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 espéces coccoides 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 developpent dans les zones

superficielles humides, au niveau des films d’eau entourant les particules.
1.2.1.2.2. La lignine

Les matieres 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 trés résistantes aux attaques fongiques et
bactériennes. Trés répandue dans certains tissus végetaux, la lignine représente une fraction
souvent importante de la masse végétale (18 a 35 % dans les bois, 20 a 30 % dans les pailles)
(Dridi-Dhaouadi, 1997).
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1.2.1.2.3. Les substances humiques

L’humus est le composé final de la dégradation de la matiére organique. C'est un
composé organique stable a noyaux aromatiques et, comme la lignine, riche en radicaux
libres. Il est la source naturelle d’azote la plus importante, et régularise I’agencement du sol

en eau, en air et en chaleur (Bliefert et Perraud., 2001).

Il comprend des acides fulviques (solubles en milieu aqueux quelque soit le pH) et
humiques (solubles en milieu alcalin), ainsi que I'humine (totalement insoluble quelque 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 rdle essentiel dans la structure du sol, ses propriétés mécaniques, physiques, et

chimiques (Flogeac, 2004).

Les composant de I’humus consistent en des segments de polymeres (de masse molaire
de 2000 & 500000 g/mol) de plantes relativement non altérés qui ont été oxydées en acides
carboxyliques a un bout ou plus des segments (Alfred et Conklin., 2005 ; Dridi-Dhaouadi,
1997).

1.2.1.3. Oxydes et oxyhydroxydes

Les oxydes et les hydroxydes de fer (goethite : FeOOH), de manganése (manganite :
MnOOH) et d’aluminium (Al,03.xH,0), sont les oxydes et les hydroxydes les plus
couramment rencontrés dans les sols. Selon Soulier (1995), ce sont des minéraux de petite
taille, finement dispersés, qui ont tendance a recouvrir d'autres particules de plus grande taille,
comme le quartz. De la méme maniére, comme les argiles, les oxydes et oxyhydroxydes

possédent de grandes surfaces spécifiques : 10 —100 m%/g (Tardy, 1980).

L’unite de base des oxydes ou des oxyhydroxydes est un octaédre Fe(O)s ou
Fe(0)3(OH)3 (Robert, 1996). Ces octaedres sont assemblés de différentes maniéres selon les

structures. En milieu aqueux, la surface des oxydes peut former des complexes avec I’eau.
1.2.1.4. Les carbonates

Les minéraux carbonatés présents dans les sols sont la calcite (CaCOs), la magnésite
(MgCQO3), la dolomite (CaCO3.MgCOs), le carbonate de sodium (Na,COs3.10H,0) et la
sidérite (FeCOg). La calcite et la dolomite apparaissent comme des minéraux primaires ainsi
gue des minéraux secondaires. La calcite primaire est le produit de la désagrégation des

silicates contenant du calcium, comme les pyroxénes ou amphiboles. La calcite, minérale
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secondaire, est le résultat de la précipitation de la solution du sol souvent enrichie en
magnésium : on parle de magnésium calcite (Cal-yMgyCOs3). Ces carbonates sont le siége de
processus d’adsorption-coprécipitation avec par exemple substitution d’éléments traces

divalents comme Cu?* (Rimstidt et al., 1998).

La formation du carbone dissous est possible par dissolution de CO, dans I’eau ou par
dissolution de la calcite par les ions de H* (Stumm et Morgan., 1996).

CO,(g) + H,0(1) & H,CO0; < H* (aq) + HCO3 (aq)
CaCO; + H*(aq) © Ca?*(aq) + HCO3 (aq)

La présence de carbonates et de dioxyde de carbone dans le sol joue un réle primordial.
Leurs équilibres de dissolution contrdlent partiellement le pH. De plus, une teneur élevée en
carbonate rend le sol alcalin, favorisant ainsi I’ensemble des modes de fixation des métaux.
Les carbonates sont caractérisés par le groupement COs* auquel viennent s’associer
habituellement des cations bivalents comme Ca®* (calcite, aragonite), Ca** et Mg** (dolomite)

ou Fe?* (sidérite).

Lors de la fixation des métaux, le mécanisme mis en jeu n’est pas une adsorption de
surface, mais I’incorporation des cations métalliques dans la maille cristalline des carbonates
(Bourg, 1988 cité par Plassard, 1999). Ce phénoméne de co-précipitation a été mis en
évidence en comparant I’affinité de I’ion Zn®* pour le carbonate de calcium et le carbonate de
magnésium. La fixation de I’ion Zn®" est favorisée par un meilleur ajustement spatial dans la
maille du carbonate de magnésium. Les exemples des espéces co-précipités sont
I”’hydrozincite [Zns(OH)g(CO3),], la malachite [Cu,(OH),COg3] ou I’azurite [Cuz(OH),(COs).]
(Sposito, 1989).

1.2.2. La phase liquide du sol

La phase liquide du sol est principalement constituée par I’eau, dans laquelle sont
présents les ions mineraux et des molécules organiques, et qui varie dans sa composition et sa
mobilité. Sa composition dépend essentiellement du milieu géologique avec lequel elle est en
contact, mais également de la composition de I’eau de pluie et de I’eau de surface.
La mineéralisation des roches est plus effective en présence de dioxyde de carbone ou d’acides
minéraux. Cela permet, par exemple, la transformation des carbonates qui sont peu solubles
en bicarbonates trés solubles. Dans ce cas, I’eau s’enrichit de plusieurs cations comme Ca*",
Mg?*, Na*, K* et anions HCO3, NO5". Si elle est en contact avec la pyrite (FeS,), la pyrite

peut s’oxyder chimiquement ou biochimiquement en formant des concentrations en solution
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importantes en fer et en sulfate. Au cours du temps, tous les composants présents dans I’eau
du sol peuvent subir des modifications qui sont le résultat des différentes réactions comme des

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

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

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

La phase liquide du sol n'est pas de I'eau pure mais une solution dont la composition est
complexe et tres variable. On la désigne par I'expression « solution du sol ». Elle contient de
tres nombreuses substances dissoutes organiques et inorganiques, ionisées et non. D'une facon
géneérale, la solution du sol est difficile a décrire et a étudier en raison de sa trés 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 & 1 mmol/m3, beaucoup

d'éléments traces metalliques entrent dans cette catégorie.

- Les macroéléments dont la concentration est supeérieure a cette limite; les éléments les
plus fréquents et les composés chimiques correspondants sont: C (HCOs), N (NO3), Na
(Na"), Mg ( Mg™), Si (Si(OH),), S (SO4%), CI (CI'), K (K", Ca (Ca*") et O,.

La solution du sol est principalement une solution d'électrolytes, genéralement peu
concentrée et dont la molarité totale est souvent de I'ordre de 10 & 10™ mol/l. Elle contient
également des ions H® et OH dont les concentrations déterminent la réaction du sol
caractérisée par le pH (Calvet, 2000).

1.2.3. La phase gazeuse du sol

La phase gazeuse du sol est constituee par les mémes éléments que I’air atmosphérique,
mais a cause de I’activité biologique, les teneurs de chaque composant peuvent changer
considérablement. Sa composition dépend elle-méme de la profondeur. A la surface,
I’oxygéne et le dioxyde de carbone jouent un rdéle important. Le dioxyde de carbone a une
influence significative sur I’acidité du sol ainsi que sur la chimie des carbonates. L’oxygene
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 mémes substances
gue l'air atmosphérique mais sa composition peut étre trés différente en raison, en particulier,

de I'activité biologique (Soulas et al., 1983).
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Les sols bien aérés contiennent environ 180 & 205 ml d'O, par litre d'air mais cette
teneur peut étre abaissée a 100 ml ou moins dans les sols inondés et dans des
microenvironnements alentours des racines des plantes. La teneur en CO; est genéralement
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, ou le taux d’oxygene est tres faible (conditions anaérobies), les microorganismes
produisent les gaz comme NO, N,O, NH3, CH,4 et H,S (Sposito, 1989). Ces gaz existent dans

les sols, soit a I’état libre, soit dissous dans la solution des sols.

La phase gazeuse du sol est conditionnée par plusieurs phénoménes, notamment, les
échanges des gazes avec I’atmosphére par diffusion moléculaire couplée a la volatilisation et a
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 atmosphere du sol est contrélée par deux gaz a I’état libre ou dissous : I’oxygene 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

synthese organique (Chamayou et Legros., 1989).

La teneur en oxygéne de la phase gazeuse du sol joue un role déterminant dans de
nombreux processus biologiques. L’oxygene a une influence directe sur la croissance
racinaire et elle permet des biotransformations en milieu aérobique qui conduisent a la

production de substances nutritives comme le nitrate et I’ortho phosphate (Calvet, 2003).
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11.1. Les métaux lourds

D’un point de vue purement chimique, les éléments de la classification périodique
formant des cations en solution sont des metaux. D’un point de vue physique, le terme
«métaux lourds» designe les éléments métalliques naturels, métaux ou dans certains cas
métalloides (environ 65 éléments), caractérisés par une forte masse volumique supérieure a
g.cm™ (Adriano, 2001). Dans le domaine des sciences de I’environnement, & 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 crolte

terrestre est inférieure a 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 mémes éléments,
car ils se retrouvent souvent en tres faible quantité dans I’environnement (Baker et Walker.,
1989). Dans ce contexte, nous utiliserons le terme « métaux lourds » dans le sens de I’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 a I’état de trace pour de
nombreux processus cellulaires et qui se trouvent en proportion tres faible dans les tissus
biologiques (Loué, 1993). Certains peuvent devenir toxiques lorsque la concentration depasse
un certain seuil. C’est le cas du cuivre (Cu), du nickel (Ni), du zinc (Zn), du fer (Fe). Par
exemple, le zinc (Zn), a la concentration du milli-molaire, est un oligo-élément qui intervient
dans de nombreuses réactions enzymatiques (déshydrogénases, protéinase, peptidase) et joue
un role important dans le métabolisme des protéines, des glucides et des lipides (Kabata-
Pendias et Pendias., 2001). Les métaux toxiques ont un caractere polluant avec des effets

toxiques pour les organismes vivants méme a faible concentration.
11.2. Pollution des sols par des métaux lourds

Un sol est considéré pollué lorsque la dégradation de sa qualité par I’apport anthropique
d’élément toxique peut porter atteinte a la santé humaine ou/et a I'environnement. La présence
d'un polluant dans le sol n'est pas en soit un danger, le risque apparait dés que ce polluant peut
étre mobilisé et agit sur I’environnement (faune, flore) ou sur I’hnomme (Dubey et Dwividi.,
1988). 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.
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Cette contamination trop négligée jusqu’a une epoque récente est préoccupante par ses

conséquences sanitaire, environnementale et socio-économiques (Colin, 2000).

La pollution du sol peut se présenter sous des aspects tres variés, essentiellement
ponctuelle ou locale, la nature des sites pollués est tres hétérogene, de quelques métres carrés
pollués par un épandage accidentel jusqu’a une superficie de plusieurs dizaines d’hectares.
Elle est avant tous une conséquence de I’expansion de certaines techniques agricoles
modernes : engrais, pesticides... méme dans les régions les plus reculées, il n’existe pas de
sols intacts (Koller, 2004).

11.2.1. Origine de la contamination des sols par les métaux lourds

Le probleme principal avec les métaux lourds comme le plomb, le cadmium, le cuivre et
le mercure est qu’ils ne peuvent pas étre biodégradés, et donc persistent pendant de longues
périodes dans des sols. Leur présence dans les sols peut étre naturelle ou anthropogénique
(Figure 3).

Apports atmosphériques

Pratiques Agricoles Déchets
Engrais Activités minieres
Pesticides et métallurgiques
Amendements Activités industriels
organiques et urbaines

Y VY

Sol = Systéme accumulateur

Stock initial = fond géochimique

SCLTTY —
SCLTTY —
SCLTTYs ~

Roches meéres

Figure 3. Origine des ETM dans le sol (Robert & Juste., 1999).
11.2.1.1. Origine naturelle

Les métaux sont naturellement présents dans les roches meéres sur lesquelles se

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

19



Premiére Partie Etude bibliographique

gu’elles soient acides ou basiques, elles contiennent a des teneurs variables des ETM.
Les ETM sont donc naturellement présents dans les sols a 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 I’évolution géologique et pédologique, a I’exclusion

de tout apport anthropique (Baize, 1997).

Les ETM sont présents naturellement dans les roches, ils sont libérés lors de I’altération
de celles-ci pour constituer le fond geochimique (Bourrelier et Berthelin., 1998).
La concentration naturelle de ces éléments dans les sols varie selon la nature de la roche, sa

localisation, son age et de la nature de I’élément.

Les retombées atmosphériques sont également une source potentielle d’ETM pour les
sols mais aussi pour les systemes aquatiques. En effet des particules trés fines d’origine
naturelle peuvent se déplacer sur de trés longues distances ; c’est le cas notamment des
poussieres libérées dans I’atmosphere par I’activité volcanique. En raison des transferts
possibles, notamment par ruissellement érosif, a partir des sols du bassin versant, les
sédiments et la colonne d’eau des systemes aquatiques contiennent également des teneurs

naturelles en métaux appelées fonds géochimique.
11.2.1.2. Origine anthropique

La source majeure de contamination est d’origine anthropique. Au cours des décennies
dernieres, I’apport de métaux lourds au sol dans le monde s’est étendu ; a I’heure actuelle on
I’estime a 22000 tonnes de cadmium, 939000 t de cuivre, 783000 t de plomb, et 1350000 t de
zinc (Singh et al., 2003). Les principaux types de pollutions anthropiques responsables de
I’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 poussieres et aérosols provenant des chauffages ainsi que des moteurs d’automobiles. Les
apports massifs localisés resultent d’apports anthropiques accidentels liés aux activités

industrielles sans protection efficace contre la dispersion dans I’environnement (Baize, 1997).

» Certaines pratiques agricoles sont a I’origine de I’introduction de métaux lourds
dans le sol. Les produits destinés a améliorer les propriétés physico-chimiques du sol sont
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souvent plus riches en métaux lourds que le sol lui-méme par exemple les engrais, les

composts et les boues de station d’épuration (Robert et Juste., 1999).

» La pollution industrielle provenant des usines de production de I’activité humaine
tels que les matiéres organiques et graisses (industries agro-alimentaires), les produits
chimiques divers (industries chimiques), les matiéres radioactives (centrales nucléaires,
traitement des déchets radioactifs) et la metallurgie (Godin et al., 1985). Les déchets miniers et les
terrils industriels sont une source particulierement importante de pollution par le zinc, le plomb et

le cadmium.

Le role des pratiques industrielles et agricoles dans la contamination des sols doit étre
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 chaine
alimentaire, mais aussi pour le milieu naturel dans son ensemble (Bourrelier et Berthelin.,
1998).

11.3. Adsorption des métaux

L'adsorption est un processus de concentration spontanée d'une substance a la surface
d'un corps marqué par la variation de sa concentration de la substance dans la couche
superficielle par rapport a celle interne. 1l y a donc augmentation de molécules constituant
cette substance ou des ions aux interfaces en particulier dans la phase hétérogéne. Les
interfaces peuvent étre liquides-gaz, liquides-liquides, liquides-solides, gaz-solides et solides-
solides. En outre, elles peuvent étre mobiles en cas d'énergie cinétique élevée des molécules
ou des ions (interface liquide-gaz) ou immobiles (interfaces liquide-solide et solide-solide)
(Marcos, 2001).

L'adsorption des cations a 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:

11.3.1. Adsorption de sphére externe ou adsorption non spécifique

Selon Yong et al. (1992) cité par (Delmas-Gadras, 2000), I'adsorption spécifique appelé
également adsorption physique ou physisorption se caractérise par un cation adsorbé
comportant les molécules d'eau d'hydratation. Dans ce cas, l'interaction entre les complexes

qui en découlent et les sites de sorption est de type ion-dipble (Bernard, 1994). C'est donc une
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interaction de faible énergie et réversible. Cette faculté d'un SA & retenir les cations par
adsorption spécifique est sa CEC (Deschamps et al., 2006).

La propension de la surface adsorbante a former les complexes externes varie en
fonction de la valence et du rayon du cation hydraté. Si le rayon en question est élevé,
I'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 a rayon hydraté élevé
formera de tels complexes en proportions considérables. Ainsi Iion plomb (Pb®*) dont le
rayon hydraté est de 120 pm formera plus de complexes d’hydratation a la SA dans la sphere

externe que I'ion cuivre Cu** (72 pm) (Marcos, 2001).
11.3.2. Adsorption de sphére interne ou adsorption spécifique

L'adsorption de sphére interne se manifeste par la perte de molécules d'eau par un cation
auquel elles sont liees 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 (Evans,
1989 ; Marcos, 2001 ; Meleshyn, 2009).

Dans ce cas, on parle aussi d'adsorption chimique ou de chimisorption. Cette derniere
est généralement irréversible et aboutit a 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 & cette fin sont OH",CI,COs?, SO, etc. alors que ceux
organiques sont les acides fulviques et humiques doués d'une gran.de sélectivité vis-a-vis des
cations (Deschamps et al., 2006). La chimisorption est fonction du pH et est reliée a

I'nydrolyse des cations.

Selon Marcos (2001), la prédominance d'une adsorption donnée sur une SA en
considérant différents cations en solution dépend de la force ionique c.a.d. de la concentration

de la solution en cation donné et de la charge de ce dernier.
11.3.3. Adsorption des métaux dans les sols

Les composés minéraux et organiques, plus particulierement les substances humiques
contribuent a la rétention de métaux lourds dans les sols (Evans, 1989). Ayant une capacite
d'échange cationique (CEC) élevée et d'importantes surfaces spécifiques, les phyllosilicates
du sol contribuent & adsorber de fortes quantités de métaux lourds (Kabata-Pendias, 2001).
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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 genéral, les sols sablonneux contiennent peu de phyllosilicates et sont acides. Ils
possedent donc une faible capacité d'échange cationique (CEC) et par conséquent, une faible
capacité de rétention des métaux lourds cationiques (Kabata-Pendias, 2001). Toutefois,
I'application de chaux aux sols sablonneux acides augmente leur pH, conduisant ainsi a
l'augmentation de I'adsorption des métaux anthropiques dans le sol, ce qui a pour conséquence

de reduire la teneur de la fraction facilement soluble du metal toxique (Singh et Oste., 2001).

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
I'adsorption est régie par les charges de ces sites de sorption, des cations devant étre adsorbeés

mais aussi de la spontanéité de cette adsorption (Deschamps et al., 2006).

D'aprés les études de Evans (1989) cité par Delmas-Gadras (2000), la réaction

d'adsorption des métaux sur les sols peut étre décrite selon un mécanisme en deux étapes:
Réaction d'hydrolyse du métal : Me?* + 2H,0 = MeOH* + 2H;0"
Adsorption chimique du métal : =S — 0~ + MeOH* = =S— 0 — Me — OH

Les oxyhydroxydes métalligues (FeEOOH, MnOOH) et les phyllosilicates ont la
propension a 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) (Marcos, 2001).

Par ailleurs, la proportion d'ions adsorbés dépend du pH du sol en question (Rengel,
2003), de sa composition minéralogique et de sa teneur en matieres organiques (Basta et
Tabatabai., 1992). L'échange de cations prédomine en milieu acide (adsorption de sphére
externe) par [‘entremise des oxydes de fer, d'aluminium et de manganése (McBride et
Blasiak., 1979) alors que I'adsorption de sphére interne prédomine en milieu neutre ou alcalin
(Marcos, 2001).

L'adsorption des espéces 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 manganese
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 decomposition du sol

par les réactions redox rend moins disponibles les especes propices a la rétention de ces
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derniers métaux: agents complexants, les oxydes et hydroxydes de fer et de manganese, etc.
(Marcos, 2001).

L'adsorption de métal correspond en réalité a 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 étre inhibée

considérablement.

Selon les études de Kurdi et Donner (1999) et celles de Serpaud et al., (1994),
I'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 concentrations
individuelles et relatives respectives du métal et des ligands et de la concentration de
I'électrolyte support. Le réle 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.a.d. dont
les fonctions carboxyliques et phénol, sans oublier la forme amine, sont en grande proportion.
Cette derniere ne saurait étre 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 mecanisme de compétition pour les

sites de sorption n'est pas élucidé (Gossart, 2001a).

L'augmentation de pH favorise la désorption des complexes chargés négativement. Il en
est de méme pour les complexes chargés positivement en solution dont le pH diminue. Par
ailleurs, il a été montré par Zhu et Alva (1993) et Tessier et al. (1989) cités par Serpaud et al.
(1994) que le pH influengait largement l'adsorption. En effet, une augmentation de pH
favorise l'adsorption des métaux sur la fraction réductible apres échange de cations avec les

protons H*.

Ayala et al. (2008) ont montré que la concentration de métal adsorbé dans la bentonite
augmentait quand le pH passait de 1 a 5 : cuivre (42, 3% a 93,8%), zinc (33,2 a 68,4%),
cobalt (28,1 a 65,1%) et nickel 18,3 a 62,6%). Karam et al. (1983) ont trouvé des corrélations
trés significatives entre les parametres 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. Bar-Yosef (1979) et Assaad et Nielsen (1985) ont observé que I'adsorption du zinc par les
sols augmentait avec le pH. A des valeurs élevées de pH, les mécanismes de précipitation
sous forme d'hydroxydes et (ou) de carbonates dominent.
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Yong et Phadungchewit (1993) ont trouvé qu'a des valeurs de pH de la solution du sol
au-dessus de 4-5, lorsque la précipitation domine, I'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 I'etude.

11.3.4. Désorption des métaux dans les sols

La désorption est un phénomene de surface et s'accompagne de la formation de
complexes avec le métal adsorbé. Les études de Nowack et al. (1997) cités par Marcos (2001)
montrent que 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 réle dans la séquestration du métal qui s'adsorbe.

En effet, la formation du complexe Fe(l11)-EDTA, dans le cas de l'adsorption du fer, est
dominante a des valeurs plus basses (entre 4 et 5,5) alors qu'a des valeurs de pH supérieures le
complexe peut étre detruit, rendant ainsi libre le métal (Nowack et al., 2001). Par ailleurs,
Li et al. (2001) ont trouvé qu'il y avait une relation directe entre I'intensité de désorption du
cérium (1) et la CEC. Cette derniere est liée a I'échange spontané d'ions (cations ou anions) a

la surface d'adsorption (en cas de liaison ionique) (Kurdi et Donner., 1999).

Dans I'étude de I'effet de l'acidification et des agents chélatants sur la désorption des
métaux, Rengel (2003) 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 I'uranium. En revanche, la désorption de
I'anion d'arsenic des sols contaminés croit avec l'apport de chaux aux sols contaminés a ce
métal donc avec l'augmentation de pH (Rengel, 2003). Cependant, cela n'est pas sans nuire a
I'environnement car l'arsenic ainsi desorbé peut polluer les eaux de surfaces et celles

souterraines par lixiviation.

Les experiences menées sur les sols ont prouve que le cuivre s'adsorbait a 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 pumol de Pb/L (Arias et al., 2005).
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I11.4. Mobilité des métaux lourds

La toxicité d’un métal dépend de sa speciation (forme chimique) autant que des facteurs
environnementaux (Babich, 1980). Dans le sol, les métaux lourds peuvent exister sous forme
d’ion libre ou sous forme liée a 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 I’équilibre entre les formes libres
et fixées de I’ion va dépendre sa biodisponibilité, directement liée a sa toxicité. Enfin,

la biodisponibilité (Figure 4) des metaux 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 matiére organique et les activités biologiques.

(a) Statut du métal

<€ Meétal total >

Meétal dans
la solution

Meétal dans la phase solide

les plantes
culture

<—IONS I_EIBRES )‘4 Métal insoluble —— P
(b) Mobilité du métal |
P i Meétal
Jons :Falbleln?m: désorbé :  Tons non disponibles pour
solubles | absorbés i durantla !

M¢étal disponible Métal non disponible

Figure 4 : Schéma illustrant la mobilité des métaux lourds (Shallari, 1997).
11.4.1. Facteurs influencant la mobilité des métaux dans le sol

L’ensemble des processus de mobilité des ETM décrit précédemment (Figure 5) est
contr6lé par des facteurs bio-physico-chimiques tels que le pH, Eh et la température. Bien que

I’effet de pH et Eh ait été abordé précédemment, une forme résumée est proposee ici.
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. _ Substitués dans les
Adsorbés: argiles, MO, réseaux cristallins
oxyhydroxydes de Fe, des minéraux
Mn, Al —

I /‘ Incorporation / Translocation

Incorporés dans les

Solution du sol: étres vivants du sol
solubles, <I’:> (faune, flore,
colloidaux organismes)

particulaires

7 | Précipitation / Dissolution
Echangeables: L

argiles, MO Précipités avec les
sulfures, hydroxydes,
sels, carbonates

Facteurs de contrdle: pH, Eh, température, force ionique, ligands en solution ...

Figure 5 : Equilibres solide/solution contrélant la teneur en ETM de la solution du sol
(Juste et al., 1995).

Ces équilibres résultent de [I’action des processus d’adsorption/désorption et
d’incorporation/incorporation soumis a des facteurs de contréle tels que la température, le pH
et/ou le potentiel redox (Eh) (Juste et al., 1995).

11.4.1.1. Influence du pH

Le pH est un autre facteur important influencant la solubilité et la spéciation du métal et
donc sa toxicité (Babich et Stotzky, 1977a et b). 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 (Sanders et al., 1986). Les organismes et
les microorganismes eux-mémes 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 (Giller et al., 1998).

La variation de pH (naturelle ou anthropique) semble étre le facteur dont I'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 I’adsorbant et sur le milieu liquide :

« Effet direct : I’acidité de la solution de sol augmente généralement la solubilité des ETM

précipités en modifiant I’équilibre précipitation/dissolution. Lorsque les ETM se présentent
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sous forme cationique (Cd, Pb, Zn, Hg), I’augmentation du pH favorise la déprotonation des
sites d’adsorption et augmente donc la fixation des cations (phénomeéne 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 (CaCOs3) se dissolvent partiellement lorsque
le pH diminue, entrainant 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, -NH,) acceptent ou libérent des protons selon les conditions
de pH. A faible pH, I’association avec les protons confére une charge positive a la surface

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

Les protons sont fournis essentiellement par la dissociation de CO, (aq), qui provient de
la respiration des racines et de la microflore. L oxydation des sulfures favorise la diminution
du pH. A I’inverse, I’hydrolyse des minéraux altérables consomme les protons et conduit a
une augmentation de pH (Academie Des Sciences., 1998).

Lorsque les éléments sont stables sous forme anionique i.e. Cr(VI), As et Se, la
solubilité augmente lorsque le pH augmente (Bourg et Loch., 1995). minimum de solubilité
des hydroxydes est trés bas (< 10-7 M) et situé a pH > 8.5 dans le cas de Cd, Zn, Cu, Ni et
Cr(I11) ; il est nettement plus haut pour Pb (10-6 M a pH 9.2). Hg est un métal noble et
I’oxyde est tres 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 reduits en sulfures et les éléments chalcophiles (Cd, Pb, Zn, Cu, Hg) sont

insolubilisés.

Le pH constitue un facteur dont le réle est crucial pour la mobilité des ions métalliques,
car il influence le nombre de charges négatives pouvant étre mises en solution (McLaughlin et
al., 2000). Les protons proviennent majoritairement de la respiration végétale et microbienne,
de l'oxydation des sulfures. D'une fagcon générale, lorsque le pH augmente, les cations sont
moins soluble et les anions sont plus solubles (Blanchard, 2000).

De plus, l'augmentation de pH induit la formation d'espéce précipitées qui peuvent
limiter la solubilité et la biodisponibilité de toutes les especes ioniques (Deneux-Mustin,
2003). Cependant, elle entraine également la dissolution de matiéres organiques et la
formation consécutive de complexes organométalliques plus solubles (Chaignon, 2001).
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Les variations de pH ont donc des conséquences complexes et parfois contraires sur la
mobilité des métaux lourds, ceci est classé dans le Tableau 3.

Tableau 3 : Effets du pH sur la mobilité des micropolluants métalliques des sols et des
sédiments (Chaignon, 2001).

. : Activité protonique
Mobilité relative
Neutre -alcalin Acide
Tres 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),TI
Tres basse Al, Cr, Hg, Cu, Ni, Co Mo ,Se ,As

11.4.1.2. Influence des conditions d’oxydo-réduction Eh

Le potentiel redox (Eh) permet de caractériser les échanges d’électrons entre les especes
chimiques. Ainsi, les faibles valeurs d’Eh favorisent la dissolution des hydroxydes et
entrainent une augmentation de la concentration des métaux associés avec des composants
(Chaignon, 2001). De plus, la modification du degré d’oxydation des ligands ou des éléments
se liant avec le metal influence indirectement la solubilité des métaux lourds. Par exemple, en
conditions réductrices, les sulfates sont réduits en sulfure qui piegent volontiers les éléments

métalliques tels que Pb, Cd, Zn (Deneux-Mustin et al., 2003).

Bien que I’influence des conditions oxydoréductrices du sol semble trés importante au
regard de la mobilité des éléments métalliques, il n’en demeure pas moins que ce facteur
apparait souvent comme secondaire par rapport au pH. En effet, pour un sol donné I’Eh varie
en fonction inverse du pH, il augmente quand le pH diminue (Deneux-Mustin et al., 2003).

Le degré d'aération du sol est déterminé par les pratiques culturales (irrigation,
tassement par passage repété d'engin, apport de MO biodégradable et donc consommatrice
d'oxygene) et par les événements climatiques (précipitations massives entrainant des
conditions hydromorphes). L'ensemble de ces facteurs favorise I'anoxie, c’est-a-dire la baisse
du potentiel d’oxydo-réduction. Dans les sols, les principaux éléments concernées par les

réactions d’oxydo-réduction sont C, N, O, S, Mn et Fe (Berthelin et Bourrelier., 1998).
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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 I’élément peut influencer directement sa
solubilité et sa mobilité, comme par exemple la réduction de As(V) en As(l11) plus mobile ou

la réduction de Hg(ll) en Hg(0) volatil.

» Le changement du degré d’oxydation induit des phénoménes 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 a pH acide, est considérée comme la
voie essentielle de libération des éléments associés a ces phases porteuses (Berthelin et
Bourrelier., 1998).

- la dissolution des sulfures qui libérent les éléments associés, quand le milieu reducteur
devient oxydant, ou la précipitation des sulfates en sulfures, qui vont fixer les éléments quand

le milieu oxydant devient réducteur.

Les travaux de Forstner (1985) résument le degré de mobilité relative des ETM en
fonction de pH et Eh.

Tableau 4 : Effets de pH et Eh sur la mobilité des ETM dans les sols (Férstner, 1985).

L pH Eh
Mobilité relative - - -
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(ll) Pb Fe, Zn
Tres basse Al Hg As Al, Fe, Mn Al, Hg, Cd, Pb

Ainsi Cr(111) subit une oxydation directe en Cr(VI). De maniere 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
I’électron-libre (pe = -log[e-]) ou potentiel d’oxydo-réduction permet de caractériser les
équilibres rédox. Les fortes valeurs de pe favorisent les espéces oxydées (accepteurs
d’électrons) alors que les faibles valeurs de pe favorisent les especes réduites (donneurs
d’électrons). Les valeurs de pe les plus fréeguemment rencontrées dans les sols sont comprises
entre —6.8 et +13.5.
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Tableau 5 : Valeurs du pe a pH 7 en fonction de I’état d’oxydation des sols (Academie
des Sciences., 1998).

Limite inférieure Limite supérieure
Sols oxydés 7 135
Sols modérément réduits 2 7
Sols réduits -2 2
Sols fortement reduits -6.8 -2

Lorsque le pe devient inférieur & -2, la formation de sulfures métalliques est rendue
possible (Connell et Patrick., 1968), entrainant I’immobilisation de Mn, Fe et des éléments
chalcophiles Pb, Cu, Zn, Cd et Hg.

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

- La préservation ou la production de composés organiques qui peuvent alors former des
complexes organo-meétalliques stables. Sims et Patrick (1978) montrent ainsi qu’a pe = -2.5,
Fe, Cu et Zn sont plutdt associés a la matiere organique alors qu’a pe = +5.0, ceux-ci sont

plutdt associés a la fraction inorganique des sols ;

- 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

a pH acide constitue la voie essentielle de transfert des métaux du solide a la solution du sol.
11.4.1.4. L activité biologique

La compréhension globale des phénoménes biologiques jouant sur la solubilité des
métaux lourds dans les sols est rendue difficile par la multiplicité des actions et interactions a
tous les niveaux. Nous nous attacherons a développer principalement [’action des

microorganismes et des végétaux supérieurs.

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 phénoménes sont également communs aux plantes.
Les principaux modes d’action sur la mobilité des polluants métalliques sont la solubilisation,

I’insolubilisation et la volatilisation :

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

carboxyliques, phenoliques, aliphatiques, nitrique et sulfurique. Certaines bactéries
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chimiolithotrophes (Thiobacillus, Leptospirillum, Galionella) oxydent les formes réduites du
fer et du soufre contenues dans les sulfures et produisent de I’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 excrétent eux aussi des acides afin
d’augmenter leur absorption de nutriments, ou tout simplement comme déchets métaboliques
(Deneux-Mustin et al., 2003). Cette acidification favorise aussi la mobilité des autres
éléments qui ne sont pas indispensables pour le métabolisme végeétal. D autre part plusieurs
autres molécules organiques, capables de complexer spécifiquement certains éléments en
solution, peuvent étre 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 (Chaignon, 2001).

¢+ L’insolubilisation constitue le phénoméne opposé. Bien que le phénomeéne de
détoxication externe des metaux lourds par des exsudats racinaires n’ait jamais été démontre
(Baker et Walker., 1990), certains acides organiques de faible masse moléculaire, comme les
acides oxalique, citrique ou fumarique qui interviennent dans la complexation intracellulaire
d’éléments nutritifs, peuvent étre sécrétés dans le milieu extérieur. lls limiteraient ainsi les

transferts par des processus de complexation.

La volatilisation repose sur I’action directe de certains microorganismes sur le degré
d’oxydation de I’espece métallique. C’est le cas du mercure, de I’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 I’atmospheére.
11.4.2.3. Influence de la matiere organique du sol

Les ligands organiques, en modifiant la nature de la sphere de coordination du cation
peuvent ainsi profondément en modifier la réactivité. Dans les réactions de dissolution
induites par des ligands (Zinder et al., 1986), les complexes superficiels formés polarisent des
liaisons critiques métaloxygeéne, déstabilisent I’équilibre ionique du métal et facilitent sa
mobilisation, mais aussi parfois son immobilisation. Les ligands organiques bidentés (oxalate)
ou multidentés (citrate, EDTA) sont particulierement efficaces dans la chélatation des
surfaces (Furrer et Stumm., 1986). La liaison multidentée procure en effet une stabilité
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supplémentaire aux complexes organo-métalliques en augmentant I’entropie totale du systéeme
(McBride, 1989).

Dans certains cas, cependant, I’effet polarisant d’un chélate peut ne pas étre suffisant
pour amorcer I’étape dite de « détachement » du cation : il faut alors imposer au milieu des
conditions réductrices pour modifier la sphére de coordination des cations réductibles les plus
superficiels et faciliter leur mise en solution (Zinder et al., 1986).

De nombreux travaux ont permis de mettre en évidence I’affinité des ETM pour les
MOS (Dumat et al., 2006). Cette affinité se traduit par des réactions d’absorption, qui sont
controlées par des complexes de sphére interne ou externes ou bien par des mécanismes
d’échanges ionique (Evans, 1989 ; Kinniburgh et al., 1996). Les métaux se complexent a des
matiéres organiques de poids moléculaires variables (Stevenson, 1982), par exemple aux
substances humiques, qui sont les constituants majeurs de la fraction organique de la plupart
des sols. Ces substances possédent une capacité a fixer des métaux, qui a été mise en évidence
dans de nombreux travaux (Tipping et al., 1995). Les interactions entre cations métalliques et
substances humiques font intervenir des groupements fonctionnels : -COOH (carboxyles), -
NH; (amines), >C=0 (carbonyles), >N-H (imines) et -S-H (thiols) (Alloway, 1995).
La lignine est un composé parmi les plus persistants dans le sol, qui possede également une
capacité de fixation des métaux. Enfin, d’autres matiéres 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 I’adsorption du plomb ont été
établies dans le cadre de plusieurs travaux (Gerritse et al., 1982). Ils ont montré que les
concentrations en plomb trouvées dans les sols étaient étroitement corrélées a la teneur en
MOS, I’adsorption du plomb augmentant avec la teneur en MO. Les travaux de Morin et al
(1999) et Dumat et al. (2001) sur des sols pollués du nord de la France ont montré une forte

association entre le plomb et la matiére organique dans la fraction <2um.
11.4.2.4. 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,
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tandis que I’insolubilisation peut résulter de la formation de sulfures métalliques insolubles
par I’action de bactéries sulfato-réductrices.

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

nous présentons seulement un inventaire de ces phénomenes.

Tableau 6 : Mécanismes microbiens intervenant sur la mobilité d’éléments minéraux

dans les sols (Bonneau et Souchier., 1994, Académie des Sciences, 1998).

Solubilisation

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

2. Réduction du fer et du manganese : 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

. Réduction des sulfates : formation de sulfures métalliques insolubles.
. Oxydation du fer et du manganeése : coprécipitation avec des oxyhydroxydes.
. Biodégradation de complexes organo-métalliques solubles : précipitation du métal.

A W N P

. Bioaccumulation et biosorption par des cellules vivantes ou des constituants cellulaire :
ormation de complexes organo-minéraux insolubles.

—

Insolubilisation

1. Méthylation : cas de I’arsenic, du mercure, du sélénium, de I’antimoine.
2. Réduction : cas du mercure.

11.4.2.5. Influence de la teneur en argile

Les argiles sont des silicates d’aluminium organisés en feuillets formés d’un
empilement successifs de couches tétraédriques (Si,Os)* et octaédriques (Al,OH,)**. Des
substitutions isomorphiques de Si par Al dans la couche trétraedrique et de Al par Fe et Mg
dans la couche octaedrique vont générer des charges négatives sur les feuillets qui sont
compensées par des cations majeurs tels que K*, Na* ou Ca** mais aussi des éléments traces
tels que le Pb?*. Chaque zone de cassure des feuillets est également chargée électriquement,

or ces cassures sont nombreuses car les argiles sont des particules de petite taille (2um).

Elles possédent 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 : I’échange ionique, I’adsorption physique
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et I’adsorption chimique (Alloway, 1995). Bittel et Miller (1974) ont établi un ordre de
réactivité pour I’adsorption du plomb sur 3 types de minéraux argileux : kaolinite > illite >
montmorillonite. 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 I’illite. Parmi les minéraux argileux, on compte aussi la vermiculite qui présente

une forte affinité pour les réactions d’échange avec le plomb (Rickard et Nriagu., 1978).

Les argiles, de par leurs propriétés physico-chimiques, jouent un role tres important
dans la disponibilité des métaux lourds. Li et Li (2000) ont montré que les métaux lourds
peuvent étre absorbés et immobilisés par les minéraux argileux ou également étre complexés
par la matiere organique du sol en formant alors un complexe organométallique (Lamy,
2002).

En effet, la charge électronégative des argiles les rend aptes a 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 étre remplacés par

d’autres cations présents dans la phase aqueuse du sol.
11.4.3. 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
transferts : I’échange ionique, I’adsorption spécifique sur les phases minérales, la

complexation avec la matiere organique, la précipitation et la co-précipitation (Figure 6).
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Echangeables sur argile et MO Dans les réseaux cristallins
Echange ionique des minéraux
(Adsorption non-spécifique) (Adsorption Spécifique)

4

Métaux dans la solution de sol :

Solubles
Adsorbés sur oxydes/hydroxydes Complexés ou inclus dans les
de Fe, Al, Mn molécules organiques
(Précipitation, Co-précipitation) Complexation MO

Figure 6 : Différentes formes et mécanismes de fixation des ETM dans le sol (Singh
et Steinness., 1994).

La rétention caractérise la capacité d'un sol a retenir une molécule et a empécher son
transport a l'intérieur de la matrice solide ou vers I'extérieur. La rétention se traduit par le
phénomene d'adsorption, mais également par le phénomene d'absorption par la matrice solide,
par les organismes du sol (végétaux et micro-organismes). Pour faciliter la comprehension 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 étre distinguées pour établir les processus exacts regissant les interactions

entre solutes, phase aqueuse (eau des pores) et phases solides.
11.4.3.1. 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.
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11.4.3.1.1. 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 du sol. La présence de charges a la surface du solide provient soit de substitutions
isomorphiques dans le réseau cristallin (par exemple Na* et Ca®*) soit de réactions chimiques
de surface telles :

SOH," 2 SOH + H*
SOH 2 SO~ + HY

Afin de maintenir I’électroneutralité, la charge négative de la surface des solides du sol
est compensee par celle d’une quantité équivalente (sphere externe) de cations. La présence
de ces contre-ions a 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 sphére externe une paire d’ion en solution (Sigg et al.,
1992).

Ce processus de complexation non-spécifique, appelé communément échange
cationique, est une réaction réversible contrélée par la diffusion, la stoechiométrie et I’affinité
de I’ion pour I’adsorbant. Différentes particules du sol peuvent participer a 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 I’absence de conditions qui pourraient
favoriser I’hydrolyse des métaux (pH élevé), on observe un échange ionique entre les cations
métalliques et les sites d’échanges des charges permanentes (Majone et al., 1996).

- Les oxydes peuvent se complexer aux métaux tel que le Cu et le Pb a travers des
réactions d’échanges d’ions ou coprécipités a la surface des oxydes, ou precipités comme des
oxydes individuels (Martinez et McBride., 1998).

- Les SH peuvent former avec les métaux différents types d’association non-spécifique

suivant la concentration en métal et le métal impliqué (Hatira et al., 1990):

(a) attraction électrostatique et formation d’une liaison hydrogene entre I’ion metallique

hydraté et un groupe OH.

(b) réaction d’un COOH avec le métal pour former un complexe monodenté.
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Ces réactions decrivent la formation de complexes de sphere externe (complexe

nonspécifique).
11.4.3.1.2. Adsorption spécifique

L’echange de cations metalliques 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 I’ion, aboutit a la formation de complexes de sphére interne.
Le complexe de sphere interne fait intervenir des liaisons ioniques, covalentes ou une

combinaison des deux, plus stables que la liaison électrostatique de sphére externe.

Comme les liaisons covalentes dépendent de la configuration des électrons, des groupes
de surface et de I’ion complexé, il est approprié de considérer la complexation de sphére
interne comme une adsorption spécifique (Sposito, 1989). Les ions mis en jeu sont
généralement considérés comme des ions spécifiques. Cette adsorption spécifique aussi
appelée chimiosorption (Yong et al., 1992) est fortement dépendante du pH et est reliée a
I’hydrolyse des ions métalliques.

Les argiles, oxyhydroxydes métalliques et les SH peuvent étre impliqués dans ce type
d’adsorption. La complexation spécifique des métaux par les oxydes de Fe et Al a été observe
dans de nombreuses études (Davis et Leckie., 1980; Benjamin et Leckie., 1981; Bruemmer et
al., 1988). Cependant la capacité de sorption des oxydes de Fe est trés variables selon le degré
de cristallinité, les impureteés associés, la taille, la présence de co-précipités et le degré
d’altération des oxydes par les microorganismes (Warren et Haack., 2001). Les mécanismes
de liaisons peuvent étre différents d’un oxyde a I’autre et semblent étre influencés par la
disponibilité des différents types de sites d’adsorption a la surface des oxydes.

Enfin, des résultats en spectroscopie infra-rouge ont confirmé que I’interaction
AHmétaux se déroulant aux niveaux des fonctions carboxyliques et phénoliques (Gossart,
2001b) par des mécanismes d’échanges cationiques et des échanges protons-cations aux

niveaux des fonctions carboxylates et carboxyliques.
11.4.3.2. Réaction aux interfaces

Les éléments en traces peuvent interagir avec les groupements M-OH?**, M-OH ou M-O
de surface, ou M peut étre Si, Al, Fe, Mg dans les « oxydes » et les aluminosilicates ou encore
C dans les constituants organiques (radicaux phénoliques et carboxyliques). Des complexes
de sphere interne M-O-M’ ou des complexes de sphére externe M-O-(H,0)-M’ se forment

alors, les premiers étant plus stables que les seconds. La dissociation des groupements de
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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 (Sposito, 1989).
11.4.3.3. Complexation

Les ions métalliques peuvent étre complexés a 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 (Evans,
1989). 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 : -NH;, (amine), C=0 (carbonyle), -OH (alcool)
et -S-OR (thioéther),

- Groupements acides : -COOH (carboxyle), -OH (hydroxyle) et -SH (thiol).

D’aprés Alloway (1995), les groupes carboxyles jouent un réle prédominant dans les

liaisons métal-acide humique ou acide fulvique.
11.4.3.4. Précipitation, co-précipitation

D’apres Sposito (1989), la précipitation et la co-précipitation font partie des principaux
mécanismes de rétention des ETM dans les sols. Elles correspondent au passage d’une espéce
de I’état dissous a I’état solide. Les phénomenes 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 a [Iinterface solide/liquide selon un arrangement
tridimensionnel. La précipitation a lieu quand le produit de solubilité est dépassé (McBride,
1989).

La co-preécipitation est définie comme la précipitation simultanée d’un agent chimique
conjointement avec d’autres éléments (Alloway, 1995). Cela se produit quand par exemple les
alumino-silicates précipitent et incorporent du zinc dans leurs structures pour remplacer
I’aluminium. Le plomb, par exemple, peut précipiter dans les feldspaths (en se substituant au
potassium), les micas, les oxydes de manganeéses, les illites, les smectites et la MON (Sposito,
1989).

En I’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
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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 entraine les éléments métalliques dont I’activite
peut étre maintenue a un niveau plus bas que celui correspondant a I’équilibre avec la phase

pure correspondante.

La co-précipitation peut étre considérée comme la précipitation simultanée d’une espece
chimique en conjonction avec d’autres éléments sans qu’il y ait de contr6le de la réaction.
La reaction est analogue a un phénomeéne de floculation (Martinelli, 1999). Les principaux
minéraux contenus dans le sol et concernés par la co-précipitation d’éléments en traces sont

répertoriés dans le tableau suivant (Colandini, 1997).

Tableau 7 : Les acteurs de co-preécipitation (références).

Matiere minérale de la matrice solide Métaux traces co-précipités
Oxyde de fer V, Mn, Ni, Cu, Zn, Mo
Oxyde de manganése 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

11.4.4.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 réle des argiles,

des carbonates, de la silice, des oxydes métalliques et de la matiére organique.
11.4.4.1. Argiles

Les argiles sont les particules du sol dont le diameétre n’excéde pas 2 um selon la
définition de I’Association Internationale de la Science du Sol. Leur faible taille leur confére
une forte réactivité chimique et physique ainsi qu’une importante surface de contact. D’autre

part, les minéraux des argiles possedent des propriétes spécifiques colloidales.

Les argiles sont des aluminosilicates appartenant a la famille des phyllosilicates
hydratés. Elles sont constituées d’une superposition de feuillets composé de couches
tétraédriques a base de Si-O(ct) et de couches octaédriques a base de Al-OH ou Mg-OH (co)

(Alloway, 1995), entre lesquels se placent divers cations tels que K*, Na* et Ca**.
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Les argiles peuvent développer de grandes surfaces spécifiques, jusqu’a 700-800 m?/g
et possédent des propriétés d’absorption et d’adsorption importantes (Alloway, 1995).

Les trois mécanismes de fixation des ions métalliques sur les argiles sont :

= L’échange ionique
= L’adsorption physique
= L’adsorption chimique.

11.4.4.2. Carbonates et phosphates

Les carbonates jouent un role important dans les sols. Leurs équilibres de dissolution
contrélent partiellement le pH et une teneur élevée en carbonates rend le sol alcalin, favorisant
ainsi I’ensemble des modes de fixation. De plus, la surface des carbonates est le siege de

phénomeénes de sorption des ions métalliques par (Plassard, 1999) :

= Précipitation (croissance de la phase solide)
= Adsorption (accumulation de matiére entre les phases solide et liquide)
= Absorption (diffusion a I’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 (Diyab, 2005). Une teneur élevée en
carbonates rend le sol alcalin. Au-dela de I’adsorption de surface, il peut aussi se produire une
incorporation des cations métalliques dans la maille cristalline des carbonates (Bourg et a.l,
1988).

Des éetudes ont ainsi montré que le plomb était capable de s’adsorber a la surface de la
calcite et d’occuper les sites du calcium, malgré les différences de rayons ioniques entre le
plomb et le calcium (Sturchio et al, 1997).

D’autres associations sont possibles avec les phosphates. Nriagu (1984) démontre que la
chloropyromorphyte (Pbs(PO,)sCl) est un minéral trés peu soluble, et qu’elle est capable de
fixer le plomb dans les sols. Les travaux de Cotter-Howells et al (1994) ont permis de

I”identifier comme phase dominante dans un sol minier par des méthodes spectroscopiques.
11.4.4.3. Silice

La silice est présente en abondance dans les milieux naturels, a I’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 (Bourg, 1983).
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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
manganése, qui masquent son réle dans les phénomeénes de rétention des cations métalliques
(Plassard, 1999).

11.4.4.4. (Hydr)oxydes de fer, de manganese et d’aluminium

Les oxydes de fer, manganése et aluminium, présents en abondance sous forme
amorphe ou cristalline dans la majorité des sols, jouent un réle prépondérant dans la sorption
des ions meétalliques de par leur faible solubilité dans les conditions ordinaires de pH (Sposito,
1989). Les ions métalliques sont chimisorbés a la surface des (hydr)oxydes de fer et de

manganese.

L’acidité du milieu controle la quantité d’ions adsorbés et le pH de charge protonique
nulle (pHZNPC) permet une estimation du domaine d’activité des oxydes (7.9 a 8.1 pour les
oxydes de fer amorphes, 2.3 pour les oxydes amorphes de manganese et supérieur a 9 pour les
oxydes d’aluminium) (Buffle, 1988). Les niveaux d’énergie mis en ceuvre dans la
chimisorption sont élevés, donc la fixation des ions métalliques par les (hydr)oxydes
métalliques s’avere stable (Plassard, 1999). La coprécipitation de surface peut également étre

un facteur de rétention des cations métalliques.

En raison des phénomeénes de surface, elle se produit a un pH inférieur de 0.5 a 2 unités
a celui de la précipitation des hydroxydes en solution. Elle conduit a 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 (Karthikeyan et al., 1997, cité par Plassard,
1999). 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 (Tardy, 1980).

Ainsi, de la méme maniere 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. lls peuvent également jouer le rdle de
ligands vis-a-vis d’un ion métallique. Le mécanisme de fixation est analogue a une réaction
de complexation, avec échange de protons (Subramaniam et al., 2003). La fixation ne
s’applique pas seulement a des ions libres, mais également a des formes complexées
organiques ou inorganiques. Si la quantité de métal adsorbée augment avec le pH, on

considere I’association Surface — Métal - Ligand. Au contraire, si la quantité de métal
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adsorbée diminue avec le pH, le type d’adsorption est Surface - Ligand — Métal (Stumm et
Morgan., 1996).

11.4.4.4.1. Oxydes de fer

Les principaux oxydes de fer des milieux pédologiques sont I’hématite, la maghémite,
la goethite, la Iépidocrocite et la ferrihydrite. Les oxydes de fer sont des colloides a charge
variable. Cette appellation signifie que leur charge de surface est déterminée par les
paramétres de la solution avec lesquels ils s’équilibrent (pH, nature des électrolytes et
concentration en électrolytes). Selon le pH, ils peuvent jouer le rble soit d’échangeurs
d’anions, soit d’échangeurs de cations. Ils peuvent également devenir des espéces 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 possedent un point isoélectrique tres 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 a I’échange d’anions.

Les oxydes de fer sont surtout impliqués dans les phénomenes d’adsorption spécifique
qui concernent aussi bien cations, anions que molécules neutres. Contrairement a I’échange
ionique de nature purement électrostatique, I’adsorption spécifique implique une réaction
chimique par échange de ligands et modifie le point de charge nulle de I’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) (Bonneau M et Souchier B., 1994). La Figure 7. illustre la fixation de plusieurs ions

métalliques sur un oxyhydroxyde de fer.

100 1

80
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[+ ;]
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Figure 7 : Importance de la formation de complexes de surface de quelques cations
métalliques sur un oxyhydroxyde de fer en fonction du pH (90 mg de FeOOH(s) avec
2.10™ mol de sites de surface par litre, concentrations totales en métaux 5.10° M ; force
ionique 0,1 M NaNO3) (Stumm et Morgan., 1996).
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11.4.4.4.2. 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 a
charge variable caractérisés par des points isoélectriques situés au-dela 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) a la rétention d’anions d’acides forts tels que CI™ et NO3™. Avec les ions de bases et
d’acides plus faibles (phosphates, sulfates, cations métalliques, anions inorganiques), la
gibbsite peut étre impliquée dans des phénomeénes d’adsorption spécifique semblables a ceux

auxquels participent les oxydes de fer (Bonneau et Souchier., 1994).
11.4.4.4.3. Oxydes de manganése

Les oxydes de manganése représentent moins d’un pour cent des constituants minéraux
des sols, mais montrent une affinité particuliere pour les éléments en traces, notamment les
métaux lourds. Les oxydes de manganese différent sensiblement des oxydes de fer et
d’aluminium, car ils possedent des points isoélectriques a des pH beaucoup moins élevés
(2 a 4 environ selon les variétés cristallographiques). Dans la plupart des sols, les oxydes de
manganese jouent donc le réle d’échangeurs de cations. Avec les cations de bases faibles, et
typiquement avec des métaux lourds comme Cu, Zn, Ni, Pb, etc., I’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 manganése contiennent dans des sites cristallographiques
relativement accessibles des cations étrangers (Ba®*, Pb** par exemple) qui sont parfois
susceptibles de participer aussi a des «échanges» avec les cations des solutions du sol. Ces
phénomeénes d’échanges et d’adsorption spécifique conduisent a 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, particulierement
le cobalt, sont d’ailleurs susceptibles de piégeages plus importants encore par incorporation

dans la maille cristalline de I’oxyde aprés adsorption (Bonneau et Souchier., 1994).
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I1.5. Mobilité du plomb et du zinc dans le sol
11.5.1. Le Plomb

Le Pb appartient au groupe 1V A de la classification périodique des éléments. Les deux
états d’oxydation Pb (Il) et Pb (IV) sont stables mais la chimie environnementale de cet
élément est dominée par I’ion Pb?*. Le Pb est largement véhiculé par les particules
atmosphériques submicroniques (Varga et al., 2000) et s’accumule facilement dans les
horizons de surfaces des sols et du fait de sa faible mobilité et n’est pas entrainé vers les
horizons profonds (Jervis et al., 1995 ; Van Herck et al., 2000).

Les teneurs naturelles des sols en plomb sont en moyenne de 32mg.kg™ (Pais et
Benton., 2000) et varient entre 2 et 200 mg.kg™.

La principale source de plomb, jusqu’au début des années 90, provenait de I’utilisation
de composés organo-metalliques comme anti-détonnant dans les moteurs a explosion. On
estime ainsi que 95% de la pollution atmosphérique en plomb provenait du plomb des
essences. Ces retombées atmosphériques représentaient en Europe d’apres Alloway (1995)
entre 87 et 536 g/ha/an. Ce Pb provenait également de I’industrie principalement sous forme
de sulfure de plomb (galéne (PbS)), des déblais industriels et de certains pesticides (disparus

aujourd’hui).

Le plomb est lié aux phases solides du sol par adsorption, précipitation, formation de
complexes ioniques ou chélates. Le plomb présente une forte réactivité vis a vis des oxydes de
fer et de manganese mais également vis a vis des phosphates et la matiere organique
(Hettiarachchi et Pierzynski., 2002). Ces interactions avec la phase solide contribuent a la
faible solubilité et mobilité de cet élément (Badawy et al., 2002). Le coefficient de transfert
du sol vis-a-vis des plantes est de I’ordre de 0.01a 0.1 et le temps de résidence est évalué de la

centaine a des milliers d’années (Manceau et al., 1996).

L’immobilisation et la rétrogradation du plomb sous forme organique et minérale
expliquent qu’il soit difficilement biodisponible sauf dans les cas exceptionnels de végétaux
métallophytes (Dahmani-Muller, 1996). Sa mobilité peut étre augmentée temporairement

dans le cas d’hydromorphie (Charlatchka et Cambier., 2000).
11.5.1.1. Eléments de chimie du plomb

Le plomb est un métal gris bleuatre et malléable reparti entre différents compartiments

de I'environnement d'ou il constitue un enjeu de taille étant donné qu'il y a un échange
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permanent entre eux. En effet, sa densité est élevée et son point de fusion est bas. Il est ductile
et peut étre travaillé avec des techniques peu colteuses. L'essentiel de ses caractéristiques est

mentionné ci-dessous (Bliefert et Perraud., 2009) :

Masse atomique relative = 207,2 u.
Nombre atomique (Z) = 82.

Rayon de covalence = 147 pm.
Rayon ionique = 120 pm.

Etages d'oxydations: +2 et +4.
Densité = II, 34 g.cm™.

Température de fusion = 327 °C.

La demande mondiale du Pb grimpait de 2 % par an jusqu'en 2004 (a 80 % pour
fabriquer des batteries) (ILZSG, 2009).

11.5.1.2. Le plomb dans I'environnement

Le plomb a été et reste encore utilisé par les technologies innovantes depuis quelques
décennies. La dispersion de Pb résultant des activites industrielles (Fabrication de peinture,
d'accumulateurs au Pb, de piles, des plastiques,...), agricoles et minieres affecte les matrices
environnementales telles le sol, I'eau et l'air et a partir desquelles il migre dans différents

maillons de la chaine alimentaire.

La pollution du sol, de l'air et de I'eau, a fait apparaitre de nouveaux problemes de santé.
En particulier, la qualité de vie des humains et des récepteurs écologiques a proximité, voire
loin des centres industriels (Beaulne, 2008), a été affectée par la recrudescence de nouvelles
maladies ou de nouveaux risques environnementaux. La teneur en Pb est notable dans des
lieux ou étaient concentrés des centres industriels susdits utilisant Je Pb comme matiere
premiére ou des solides a base de ce métal, a proximité des routes et décroit
exponentiellement quand on s'en éloigne comme I'ont montré différentes études (Li, 2006 ;
Albasel et Cottenie., 1985).

L'accumulation massive dans les sols du Pb indestructible et peu mobile, demeurant en
particulier dans les horizons supérieurs des sols ou il reste tres accessible, par contact, a
I'nomme et surtout aux enfants, représente donc une menace permanente pour la santé des
populations (Bliefert et Perraud., 2009). La mobilité et la biodisponibilité du Pb dans les sols

dépend de leurs propriétés physico-chimiques (conditions redox, CEC, pH).
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Ainsi, dans certains sols, le Pb pourrait se présenter sous formes de composés insolubles
alors que dans d'autres, il se trouverait en grande proportion sous forme soluble. Cette
mobilité et sa biodisponibilité se concluent en particulier par sa concentration par [es plantes,
par sa diffusion dans I'atmosphére sous forme particulaire et par percolation vers les aquiferes
(CEAEQ, 1998).

Peu d'études ont été menées sur l'adsorption et la désorption du Pb dans les sols
sablonneux contaminés au Pb et amendés par des solides biologiques et minéralogiques. En
effet, I'adsorption et la désorption prouveraient, en premier lieu, la capacité d'un sol
sablonneux de retenir le Pb et, en deuxiéme lieu, l'efficacité des amendements apportés a ce
type de sol en tenant compte de la variabilité des facteurs tels la concentration en Pb, le pH, la
température, le rapport solution/solide (Gupta et al., 2001) c.a.d. la surface de contact
disponible (quantité d'adsorbant ou de mélange d'adsorbants par rapport a celle de la

solution), la nature et le type d'amendement pour l'optimisation de la capacité d'adsorption.
11.5.1.3. Origines de la pollution au plomb

La pollution au Pb a des origines naturelles mais reléve aussi et surtout d'émissions
variées de produits hétérogenes occasionnees par les activites de I'hnomme. Ces émissions sont
des poussiéres atmosphériques ramenées par les pluies ou des rejets directs dans les matrices

environnementales.

En particulier, les impératifs économiques de productivité et de rentabilité soumis aux
industries d'extraction et de transformation des minerais en produits a plus haute valeur
ajoutée sont le reflet de pollutions importantes par les métaux lourds (Sirven, 2006). Parmi la
variété de polluants en métaux lourds qui affectent en particulier le sol figure le Pb en ce sens
qu'il n'est pas biodégradable et s'accumule dans le sol tant que la source de contamination
perdure (Sirven, 2006).

11.5.1.3.1. Plomb d’origine naturelle

Le Pb d'origine naturelle résulte de I'altération et de I'effritement de la roche-mere puis
transfert des débris sous forme d'alluvions, de colluvions, etc. qui contribueront a former le

sol.

En particulier, le Pb se trouve dans la nature sous différentes formes inorganiques dans
la crolte terrestre telles les carbonates, les sulfures, les chlorures, etc. Ainsi, on distingue
divers minerais de plomb tels la galéne PbS (86,6%) la plus exploitée dans la métallurgie du
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Pb, la cérusite PbCOs3, I'anglésite PbSQO,, etc. (Bliefert et Perraud., 2009). D'autres sources de
Pb méritent d'étre signalées (Sirven, 2006) :

- Les plantes absorbent des métaux dans le sol via le cycle biogéochimique3 ou bien par
voie atmosphérique, puis les redéposent a la surface (feuilles mortes, décomposition des
végétaux) ;

- Lessivage du sol et érosion en surface ;

- Apports lointains d'origine atmosphérique: poussieres et aérosols transportes par les

vents.
11.5.1.3.2. Plomb d'origine anthropique

Les activités de I'nomme contribuent pour une grande part a la pollution des matrices
environnementales par le Pb. L'évaluation quantitative de I'impact de I'activité humaine sur les
émissions globales en métaux lourds se fait en se référant au facteur d'interférence
atmosphérique qui n'est autre que le rapport entre les émissions d'origine anthropique totales
et les émissions naturelles totales. Selon Bolger (2000) cité par Sirven (2006), ce rapport qui

reste, par ailleurs, difficile a déterminer est estimé a 28.

Différentes sources anthropiques de Pb ont été documentees: secteur agroalimentaire
(épandages de lisiers, engrais, foies et rognons de beeuf et de veau, légumes verts, fruits a
baies et concentrés de tomates), contamination ponctuelle (peintures des habitations
anciennes, accumulateurs au Pb, plastiques, sidérurgie-métallurgie-fonderie, traitements de
déchets notamment par incinération de déchets ménagers et municipaux, textiles, antirouille,
mastics, munitions, jouets, poteries, émaux, les poids utilisés pour la péche et dans la soudure,
des pigments de Pb ajoutés au verre pour empécher I'exposition aux rayonnements des écrans
de télévision et d'ordinateur, aux conteneurs de stockage des déchets nucléaires et aux tabliers
de protection contre les rayons X, etc.) (Bliefert et Perraud., 2009), contaminations diffuses

(précipitations,...) (Sirven, 2006).

En particulier, l'incinération de déchets ménagers et municipaux revét une grande
importance dans la pollution des matrices environnementales en Amérique du Nord. En effet,
les résidus de contréle de la pollution de l'air ainsi que les chaux usees résultant des
incinérations des déchets ménagers et municipaux représentent 1,5 millions de tonnes et
constituent des déchets dangereux car riches en métaux lourds dont le Pb (Levasseur et al.,
2006). Par ailleurs, les statistiques de I'lLZSG montrent que le Pb provient en grande partie de
son utilisation dans les batteries (Figure 8) (ILZSG, 2009).

48



Premiere Partie Etude bibliographigue

® Batteries

®m Nise en game des cables

m Produits roulés et expulsés
(wextrudedy)

= Projectiles et munitions

= Alliages

® Pigments et d'autres

composes

= Divers

Figure 8 : Les utilisations du plomb dans I’industrie (ILZSG, 2009).
11.5.1.4. Effets du plomb sur la santé

Les métaux lourds sont omniprésents dans notre société moderne. Leur développement
a contribué a rendre la vie plus facile par le biais de différentes technologies, mais les dangers

afférents et encourus par I'humain et les récepteurs écologiques sont importants.

Il existe différentes voies et médias d'exposition au Pb chez les humains et les
récepteurs écologiques. Les voies principales d'exposition chez I'nomme sont l'ingestion,

I'inhalation et le contact cutané.

Pour lindividu exposé, le Pb stocké dans l'os est une source rémanente de
contamination endogéne, dont les effets nocifs touchent différents organes ci-haut cités.
Les effets du Pb documentés en milieu professionnel sont divers (Bliefert et Perraud, 2009 ;
Sirven, 2006) : Action sur le tissu hématopoiétique, altération morphologique des précurseurs
des globules rouges, inhibition de la production d'ostéocalcine par les ostéoblastes,
néphrotoxicité, neurotoxicité périphérique et centrale, encéphalopathie (troubles du
comportement, moteurs, anémie, ..), «liseré de Burton», inhibition de la reproduction et de la
croissance en particulier chez les crustacés, le saturnisme dans le cas chronique. Il est a
l'origine de [linterférence sur la synthése de I'neme par inhibition de l'acide o-
aminolévulinique et de la ferrochélatase. Il diminue la glutamine synthétase et l'acide
glutamique déshydrogénase de méme que les niveaux de glutathion. Il augmente le stress

oxydant et la peroxydation lipidique.

Les symptdmes perceptibles suite & une intoxication au Pb sont aussi divers: allergies,

déficit d'attention, constipation, mauvaise coordination, délinquence, dyslexie, maux de téte,
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hyperactivité, hypothyroidie, insomnie, irritabilité, humeur instable, faiblesse musculaire,
dyspraxie, faible tonus musculaire, anomalies de la perception visuelle et auditive, pica, ...
(Usuman, 2006). Selon le méme auteur, l'intoxication au Pb augmente de maniere

exponentielle avec I'effet synergique du mercure.

Les métaux lourds sont éliminés trés lentement comme en témoigne leur demi-vie
biologique correspondant au temps apres lequel la moitié du métal présent dans I'organisme
est évacuée. En ce qui regarde le Pb, la demi-vie biologique varie selon les auteurs mais
présente une analogie pour certains organes. Elle va de 20 a 30 jours dans le sang, de 40 a 60
jours dans les reins, la moelle, le foie, le cerveau et de 2 a 10 ans dans les os selon Sirven
(2006); de 15 a 30 jours dans le sang et de 2 ans dans le squelette selon Bliefert et Perraud
(2009).

11.5.1.5. Mobilité du plomb dans le sol

La concentration moyenne du plomb dans les sols dépend de la roche meére et est
comprise entre 20 et 50 mg.kg™. Les retombées atmosphériques (processus de combustion,
fonderies ; Badawy et al., 2002) et les gaz d’echappement contribuent a 68 % de
I’enrichissement moyen annuel des sols (Berthelin et Bourrelier., 1998). Manosa et al. (2001)
estiment que I’accumulation dans le sol de cartouches de Pb (utilisées pour la chasse) est
responsable de la mort de quelques 16 300 oiseaux d’eau dans le delta de I’Ebre chaque
année. La toxicité de Pb concerne son atteinte au systeme nerveux (saturnisme en particulier).
Dans la plupart des sols urbains industriels, le Pb se situe a des teneurs comprises entre 100 et
200 mg.kg™.

Le Pb possede trois états de valence (0, +I1 et +1VV) mais il n’est présent dans les eaux
naturelles que sous sa forme divalente (Figure 9). A pH < 5-6, la forme dominante en solution
est Pb%* alors qu’a pH > 5-6, on observe majoritairement la formation de PbCOj3. L adsorption

du Pb sur des surfaces minérales concernerait donc plutét les pH faiblement acides a neutres.
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Figure 9 : Diagramme Eh-pH du systéme Pb-O-H (10™° mol.kg™ de Pb et conditions

standards de température et pression, Takeno, 2005).

Le Pb est généralement considéré comme étant fortement retenu dans les sols et donc
peu mobile, en particulier en conditions réductrices (Blanc et al., 2004). Les proportions de
Pb piégées dans les sols dépendent fortement de la CEC et du pH du sol ce qui indique une
fixation forte par le biais des phénoménes d’échange d’ions et de complexation de surface
respectivement (Morin et al., 2001). Les oxydes de Fe et de Mn seraient des substrats
particulierement favorables a la complexation du Pb dans le sol (Morin et al., 2001). Le Pb est

également présent dans de nombreuses phases minérales :
- Carbonates et phosphates en conditions oxydantes,
- Sulfures en conditions réductrices.

La forte rétention de Pb vient également de sa propension a se fixer a la MO et
notamment par complexation avec les substances humiques (Johnson et Petras., 1998).
Le Pb est généralement retenu dans les premiers centimetres d’un sol si celui-ci contient au
moins 5 % de MO ou présente un pH supérieur a 5. Mais sa solubilité peut augmenter en
raison de la formation de complexes organiques dissous. Ces complexes sont particulierement
présents de pH neutre a acide. Sauvé et al. (1997) estiment que 30 a 50 % du Pb dissous est
sous forme de complexe organique a bas pH (3 a 6,5) et 80 a 99 % lorsque le pH est proche

de la neutralité.
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11.5.1.6. Teneurs limites en plomb dans le sol

Le tableau 8 présente les teneurs limites en plomb acceptables dans les sols sont

variables suivant les sources:

Tableau 8 : Teneurs limites en Pb acceptables dans les sols.

Teneurs limites (ppm) Références
300 ppm FAOQ, 1975 ; in Cottenie, 1977
300 ppm OMS, 1975
150-300 ppm UNEP, 1994
100 ppm AFNOR, 1998 ; in Baize, 2000
11.5.2. Le zinc

Le Zn appartient au groupe Il B de la classification périodique des éléments. C’est un
oligo-élément présent naturellement dans la crodte terrestre. Son état d’oxydation est Zn".
Il est le moins nocif de ces trois éléments. Cependant, certains composés du Zn (chlorures
(ZnCl,), sulfates (ZnSQy), acétate ((CH3COO), Zn.2H,0), nitrate (ZnNO3)) sont plus toxiques
que d’autres. En raison de leur solubilité, le taux d’absorption du Zn dépend de la taille des
particules et de la solubilité des especes porteuses et donc de sa speciation (Tessier et al.,
1979).

11.5.2.1. Eléments de chimie du zinc
Propriétés physico-chimiques du zinc (Lenntech., 2007).

Symbole chimique : Zn

Numéro atomique : 30

Masse volumique : 7.11 g/cm® & 20°C
Masse atomique : 65.37g/mol

Etat d'oxydation : +2

Température de fusion : 420°C

Température d'ébullition : 907°C

Le zinc, dernier élément de la premiére série de transition de la classification périodique
des éléments, de masse atomique 65.37 g/mol, appartient au groupe II-B. sa structure
électronique est [Ar]3d*°4s®. En raison du remplissage complet de la couche 3d, le zinc est

exclusivement présent sous I’état d’oxydation (+11) dans le milieu naturel.
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Les principaux gisements minéraux de zinc sont constitués de sphalérite et de wurtzitz
(blende) (ZnS) et de smithsonite (ZnCO3).

La concentration en zinc de la solution du sol dépend de sa concentration totale dans le
sol, de la solubilité de ses composés et de I’ampleur de I’absorption. Le sulfate de zinc est trés
soluble alors que I’oxyde est relativement insoluble. Le pH du sol semble étre un des
principaux facteurs affectant la mobilité ou la rétention de Zn. Dans des sols acides (pH<5) et
oxydeés, le zinc est un des éléments traces les plus mobiles (El Zahaby, 1998). Le zinc est

généralement considéré comme peu toxique.
11.5.2.2. Origines de la pollution au zinc

La concentration totale en Zn dans la lithosphére est approximativement de 80 mg.kg™
et la gamme de concentration rencontrée dans les sols varie entre 10 et 300 mg.kg™ avec une
concentration moyenne de 50 mg.kg™. Les dépdts de Zn ont pour origine une double source
(Duchaufour, 1993) : les retombées atmosphériques provenant de combustions et les fumures
organiques et composts urbains. Dans certaines zones industrielles, des concentrations de

quelques milliers & des dizaines de milliers de mg.kg™ ont été rencontrées dans les sols.
11.5.2.2.1. Zinc d’origine naturelle

Dans la nature, le zinc se présente surtout sous forme de minerai de sulfures, de
carbonates ou de silicates. D’ordinaire, le minerai est grillé pour donner de I’oxyde qui est,
soit réduit avec du carbone pour produire du métal, soit dissous dans de I’acide sulfurique et
la solution ainsi obtenue est soumise a électrolyse pour recueillir le métal. Celui-ci doit étre
encore purifié par distillation (OCDE, 1995).

A certains endroits, le zinc a été concentré & des niveaux beaucoup plus importants sous
I'influence de procédes géologiques, géochimiques, des variations saisonniéres, ainsi que de

diverses conditions biologiques et physico-chimiques (1ZA, 1997).
11.5.2.2.2. Zinc d'origine anthropique

Les différentes sources sont I’industrie principalement sous forme de sulfures (ZnS),
I’épandage agricole d’effluents d’élevage ou de boues urbaines, I’activité urbaine et le trafic
routier. Les apports par voie atmosphérique ont été estimés entre 80 et 500 g/ha/an (Baize,
1997).

Le zinc convenait en particulier pour les alliages avec d'autres métaux et c’est la raison

pour laquelle il a d’abord été utilisé en tant que composant de piéces de monnaie.
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Les minerais de zinc sont certes utilisés depuis I'dage du bronze, mais ce n'est que beaucoup
plus tard qu'on n'a constaté que le zinc était un élément, c'est-a-dire une matiére de base ne
pouvant pas étre soumise & une décomposition plus poussée. Jusqu'a la fin du 18°™ siécle, le
zinc etait importé d'Inde et était considéré comme étant tres cher (Schénnenbeck

et Neumann., 2012).
11.5.2.3. Effets du zinc sur la santé humaine

Le zinc joue un role essentiel dans le métabolisme de I'étre humain. Il est par exemple
vital pour le fonctionnement correct de plus de 200 enzymes, pour la stabilisation de I’ADN et
I’expression des genes, ainsi que pour la transmission des signaux du systéme nerveux.
Le corps humain contient 2 a 3 g de zinc (pour 7 g de fer), que I’on retrouve partout dans le
corps mais avec toutefois des concentrations plus élevées dans les muscles, le foie, les reins,
les os et la prostate (1ZA., 1997).

Le zinc joue un réle pertinent dans la croissance et le développement. Les mécanismes
de base d'action de cet oligo-élément sont intimement liés avec la structure et I’action
d'enzymes innombrables impliquées dans beaucoup de processus métaboliques différents
(Brandao-Neto et al., 1995). Le zinc agit specifiquement sur la croissance de cartilage il est
impliqué dans les réactions enzymatiques multiples qui ceci font un événement de

multifactorielle.

Le zinc agit réciproquement avec d'autres hormones d'une fagon ou d'une autre liées a la
croissance d'os comme la testostérone, des hormones de thyroide, I'insuline et la vitamine D.
L'intégration de ces mécanismes contribue au fonctionnement physiologique parfait d'os
(Brandao-Neto et al, 1995).

11.5.2.4. Teneurs limites en zinc dans le sol

Le tableau 9 présente les teneurs limites en zinc acceptables dans les sols sont

comparables entre les organismes :

Tableau 9 : Teneurs limites en Pb acceptables dans les sols.

Teneurs limites Références
300 ppm FAOQO, 1975; in Cottenie, 1977
300 ppm OMS, 1975
150-300 ppm UNEP, 1994
300 ppm AFNOR, 1998
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11.5.2.5. Mobilité du zinc dans le sol

Le zinc, relativement mobile est facilement adsorbé par les constituants du sol
organiques et minéraux. Une baisse d’une unité pH multiplie la solubilité du zinc par 100.
Dans les sols lessivés acides le Zn accompagne I’argile dans sa migration et s’accumule dans
I’horizon enrichi en argile (Duchaufour, 2001). Le zinc peut donc étre mobile et migrer

facilement en profondeur.

Le Zn posséde 2 états de valence (+1, +11) mais n’est présent dans les eaux naturelles
que sous sa forme divalente. En solution, en de¢a de pH 8, la forme prédominante de Zn est
Zn**. Au-dela de pH 9, I’espéce neutre Zn(OH),0 est majoritaire (Figure 10).

Zn{OH),(8q

HZnD,f ]

3

0.6

08

F;H 9 1 13
Figure 10 : Diagramme Eh-pH du systéme Zn-O-H (10™° mol.kg™ de Zn et conditions

standards de température et pression, Takeno, 2005).

Le Zn peut preécipiter avec les ions hydroxydes, carbonates, phosphates, sulfures mais
aussi avec les acides humiques, fulvigques et d’autres ligands organiques. Le Zn peut former
des complexes en solution avec les ions chlorures, phosphates, nitrates et sulphates. 1l semble
que les complexes ZnSO,O et ZnHPO,O soient les formes majoritaires complexées en
solution, mais il existe également des formes organiques complexées de Zn. Les acides
fulviques peuvent former des complexes avec le Zn sur une large gamme de pH, augmentant
la solubilité et la mobilité du Zn. La complexation de Zn avec les acides humiques augmente
avec le pH. Enfin, les composés organiques simples tels que les aminoacides,

les hydroxyacides ainsi que les acides phosphoriques contribuent également a la complexation
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du Zn. Luo et al., (2006), étudiant la mobilité de Zn dans des sols agricoles contaminés,
estiment que 92 % du Zn dissous est présent sous forme de complexes organiques a pH > 6.

Les composés du sol participant a I’adsorption du Zn sont les argiles, les oxydes de Fe,
Al et Mn et la MO. Zn s’adsorbe préférentiellement de maniére non-spécifique (échange
d’ions) (de Matos et al., 2001). Mais, il semble que I’échange d’ions ait lieu en conditions
acides tandis que la complexation de surface entrerait en jeu pour des conditions plus
alcalines (Alloway, 1990 ; Kabata-Pendias et Pendias., 2001). Dans les sols sableux acides, la
MO semble étre le principal responsable de la rétention du Zn, alors que les oxydes de Al, Mn

et Fe sont de moindre importance (Kabata-Pendias et Pendias., 2001).
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I11.1. L’atmosphére

L’atmosphere est un compartiment complexe au sein duquel coexistent différents
composés gazeux ainsi que des particules solides et des gouttelettes liquides (Reyez-Perez,
2009; Desboeufs, 2001). Des interactions peuvent avoir lieu entre ces deux phases étudiées
dans le domaine de la chimie multiphasique. Les dépbts qu’ils soient secs ou humides,

constituent une voie d’introduction des polluants au sein des bassins versants urbains.
I11.1.1. Structure de I’atmosphere

L atmosphere est I’enveloppe gazeuse qui entoure notre planéte, elle joue un role trés
important dans I’équilibre thermique de la terre. La densité et la pression diminuent au fur et a
mesure que I’altitude augmente et I’on observe que la moitié de la masse atmosphérique est
situé en dessous de 5 km, les % en dessous de 10 km. La limite avec le milieu interplanétaire
n’est pas bien connue et I’on peut considérer que I’épaisseur géomeétrique de I’atmosphere

supposeée parfaitement homogene n’est que de 7.9 km (Igbal, 1983).
111.1.2. Composition de I’atmosphére

La composition chimique de I’atmosphere comprend pour I’essentiel, de I’azote (78%),
de I’oxygéne (21%). Dans la troposphere, I’ensemble des gaz, dons les proportions restent

constantes, forme I’air sec considéré comme un gaz parfait.
Les constituants de I’air atmosphérique peuvent étre classés en deux catégories :

= Les constituants comme I’azote, les gaz rares, dont la concentration est constante, tout
au moins dans les couches de I’atmosphere.

= Les constituants dont la teneur varie dans I’atmosphere tels que le dioxyde de carbone,
I’0zone et certaines particules en suspension dans I’air (les polluants par exemple) et surtout
la vapeur d’eau (I’eau existe dans les trois phases : liquide, solide et gazeux, et cela, a cause

des températures caractéristiques et variables de notre planete).

Aux molécules de gaz constituant I’atmosphére et dont les dimensions sont de I’ordre de
quelques Angstrom (1 A=10" m) s’ajoutent des particules plus grosses, dont le diamétre
varie de 10° & 5.10°mm. 1l s’agit des aérosols, qui jouent un role clé dans le fonctionnement
du systeme sol-atmosphére en absorbant ou diffusant une partie du rayonnement solaire ou en
intervenant dans la formation des nuages. Ces aérosols résultent pour une bonne part de la

combustion industrielle ou émissions volcaniques, mais aussi de transport de poussiéres par
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les vents ou de la pulvérisation de météorites rentrant dans les couches denses de

I’atmosphére terrestre.
111.2. Les retombées atmosphériques

Les retombées atmosphériques métalliques sont la résultante d’un mélange de différents
types d’émissions qui incluent les émissions industrielles, les émissions domestiques et les
émissions automobiles (Pacyna et Graedel., 1995). Les principales sources de métaux (As,
Cd, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn) sont dans I’ordre : I’industrie manufacturiére, le résidentiel/tertiaire et
la transformation d’énergie. L’ensemble de ces sources émet vers I’atmosphére des ETM
principalement sous forme de particules de taille et de composition variables suivant leurs
origines. La nature dynamique de I’atmosphere favorise ensuite le transport de ces ETM sur

des distances qui peuvent étre considérables.

Les depdts métalliques peuvent se produire directement sur les sols non
imperméabilisés ou dans les systemes aquatiques. Il s’agit des lors d’une contamination
directe des milieux récepteurs. Des travaux récents, menés sur des sols agricoles du Nord de
la France, ont mis en évidence I’importance des flux métalliques (Cu, Ni, Pb et Zn) résultant
des dépbts atmosphériques comparés aux autres apports métalliques tels que les intrants

agricoles (Azimi et al., 2004).

En zone urbaine, ou les sols sont majoritairement imperméabilisés, les métaux déposés
vont alors pouvoir étre transférés vers les milieux récepteurs suite a des épisodes de

ruissellement.
111.3. Les éléments traces dans I’atmosphére

Les éléments traces une fois rejetés dans I’atmosphere du fait de leur faible volatilité
sont majoritairement adsorbés sur la fraction particulaire des aérosols (Koutrakis, 1984) dans
(Garnaud et al., 2001) a I’exception du mercure qui peut se retrouver sous forme gazeuse
(Witt et al., 2010). Leur temps de résidence va dépendre de la taille des particules auxquelles
ils sont associés, en effet les particules les plus fines vont pouvoir étre transportées sur de plus
longues distances avant leur dép6t par voie séche ou par voie humide.

La spéciation de I’élément va donc étre susceptible de changer entre son point
d’émission et son point de dépdt. La nature des sources va conditionner la taille des particules
associées aux éléments traces métalliques, en effet celles issues de processus de combustion

auront tendance a étre beaucoup plus fines que celles issues de processus naturel ce qui va
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influencer fortement le temps de résidence et I’évacuation du compartiment atmosphérique

pour les métaux associés.

La majorité des métaux traces sont associés au mode accumulation des particules
atmosphériques (Allen et al., 2001) ce qui traduit leur origine anthropique (industrielles, trafic

automobile).
I11.4. Les éléments traces dans les réseaux d’eaux pluviales

Les metaux sont parmi les composés les plus étudiés dans les eaux pluviales.
Les éléments les plus récurrents sont Cu, Pb et Zn, avec des concentrations pouvant varier

fortement selon le type d’urbanisation et I’intensité de I’activité (Bressy, 2010; Zgheib, 2009).

Les éléments traces métalliques se retrouvent majoritairement sous forme particulaire
(Lamprea, 2009) et Gromaire (1998) dans Zgheib (2009). Comme pour les retombées
atmosphériques, on constate globalement une baisse des concentrations en métaux depuis une
vingtaine d’années, notamment en ce qui concerne le plomb I’abondance relative des métaux
suit I’ordre suivant : Zn>Cu > Pb > Cr t Ni > Cd.

111.4.1. Les ruissellements

Les depdts atmosphériques secs ou humides constituent une part non négligeable des
flux métalliques dans les eaux de ruissellement (Garnaud et al., 1999). D’autres sources de
métaux existent comme les matériaux de facade et de chaussée et les automobiles (fuite
d’huile, plaquette de freins, pneus) (Davis et al., 2001). A Paris, dans le quartier du Marais, il
a été montré que les ruissellements de toiture constituaient des sources trés importantes de
cadmium, zinc et plomb (Garnaud et al., 1999; Gasperi et al., 2010; Gromaire et al., 2001).
Les ETM contenus dans ces ruissellements proviennent a la fois des retombées
atmosphériques (humides et seches) mais également de la corrosion des feuilles de zinc qui

peuvent composer les toitures ainsi que d’autres matériaux constitutifs du toit.

En effet, les concentrations en ETM sont trés différentes d’un type de toit a I’autre
(Robert-Sainte et al., 2009) et varient selon I’orientation, I’a4ge et la nature du matériau
constitutif. En outre, d’une maniere générale, les flux d’ETM dans les ruissellements urbains
dépendent de nombreux parameétres environnementaux : le volume d’eau preécipitée, I’acidite
des pluies, I’occurrence des périodes seches et humides, la direction et la vitesse du vent

dominant.
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Les sols non imperméabilisés, par ruissellement érosif, peuvent également étre une
source d’ETM pour les systemes aquatiques. Les sols sont donc un milieu récepteur mais

aussi une source de contaminants pour les systemes aquatiques.
I111.5. Transport et dispersion des polluants

Les concentrations dans l'air ambiant des polluants primaires sont maximales a
proximité des sources puis tendent & diminuer au fur et & mesure que I'on s'en éloigne sous
I'influence du vent, de la pluie et des différences de température, parameétres qui participent a

leur transport et a leur dispersion.

Des facteurs prépondérants tels que les caractéristiques de I'émission (flux émis, altitude
et température d'émission), la topographie du site (présence ou non de relief), la climatologie
(température et hygrométrie de l'air, vitesse du vent, pression atmosphérique...), la taille des

particules (pour les poussiéres et les aérosols), influencent le transport (Masclet, 2005).

Le temps de séjour du polluant dans I'atmosphére dépend de sa capacité a se déposer
sous forme séche (sur le sol, sur les végétaux ou constructions...) ou humide (lessivage ou

dissolution) ou a se transformer chimiquement.
111.5.1. Dispersion des polluants atmospheriques

La pollution de I'air peut résulter d'émissions diffuses (circulation automobile,
installations industrielles,...) ou d'émissions ponctuelles et canalisées. Cependant, le devenir
des polluants aprées leur émission dans lI'atmosphére peut étre illustré au moyen d'un exemple
simple, celui des rejets issus d'une cheminée. Dans ce cas, les effluents gazeux sont souvent
émis a des températures supérieures a la centaine de degrés et a des vitesses pouvant atteindre
la dizaine de metres par seconde.

111.5.1.1. Principales phases de la dispersion

La diffusion des polluants issus d'une telle cheminée peut schématiquement étre
décomposée en quatre phases successives en fonction du temps et de la distance par rapport a

la source (Jacobson, 1999).
+ Premiere phase : la surélévation du panache

Cette premiére phase se traduit par une surélévation du panache au-dessus de la
cheminée. Cette surélévation, qualifiée de "sur-hauteur”, est en pratique égale a la hauteur au-
dessus de la cheminée a laquelle le panache est devenu horizontal, la hauteur effective étant
alors la somme de la hauteur de la cheminée et de la surélévation du panache.
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4 Seconde phase : I'évolution du panache

La seconde phase d'évolution du panache débute lorsque sa densité est devenue
sensiblement égale a celle de I'air ambiant. Le panache qui est devenu horizontal n'a plus de
mouvement propre, sa diffusion dépend principalement des conditions metéorologiques
locales et de la turbulence atmosphérique. La turbulence et le vent vont accroitre les

dimensions du panache initial, le diluer et I'entrainer sur une zone plus ou moins étendue.

Au cours de cette phase, le panache peut atteindre le sol; ce phénoméne commence a se
manifester a des distances de I'ordre de dix a vingt fois la hauteur effective d'emission. Au-

dela, les concentrations de polluants mesurées au sol pourront atteindre leur valeur maximale.
+ Troisieme phase : la diffusion a I'échelle régionale

La troisieme phase d'évolution d'un panache se situe dans le domaine de la diffusion a
I'échelle régionale, qui correspond a des distances de I'ordre de 20 a 400 kilometres en aval de

la source.

Au début, le panache peut encore se différencier du point de vue physico-chimique de
I'atmosphére environnante, puis progressivement, les polluants tendent a se répartir
uniformément a l'intérieur d'une tranche d'atmosphére que I'on appelle la couche de mélange.
Son épaisseur oscille de 1 a 2 kilométres le jour, ou la convection thermique est plus ou moins

importante, a 200 ou 300 métres la nuit.
4+ Quatrieme phase : le transport des polluants sur de longues distances

La quatrieme phase d'évolution correspond au transport des polluants sur de longues
distances, a plusieurs centaines, voire plusieurs milliers de kilometres des points d'émission.
Les mouvements de l'atmosphére a I'échelle synoptique conditionnent la trajectoire des

polluants.
111.5.1.2. Facteurs météorologiques influant la dispersion des polluants atmosphériques

Les facteurs météorologiques influant la dispersion des polluants atmosphériques sont

les éléments de I'atmosphére qui contribuent a la formation des climats. Ce sont :

» |atempérature,

= la hauteur de la couche de mélange,
= e vent,

= latopographie (indirectement),

= Les précipitations.
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Aucune des substances polluantes libérées dans la biosphere ne reste en place, dans la
plus part des cas, elles émigrent mémes fort loin du lieu d'émission, (Ramade, 1982).
La météorologie et la topographie jouent un rdle important dans la circulation des polluants
dans l'atmosphere, cette derniére obéit a certains facteurs climatiques ainsi que d'autres

facteurs topographiques.

Les mouvements de I'atmosphére contribuent a la dispersion des polluants. On distingue
les vents; les mouvements ascendants, la température et la pluie, (Popescu et al., 1998). Il faut
signaler que d'autres facteurs ont un r6le moins important tel que I'numidité, les nuages, les

radiations solaires et tous les autres phénomenes météorologiques.
111.5.1.2.1. La température

L'origine du phénomene de circulation genérale de l'air est due a la différence de la
quantité de chaleur du soleil recue par la terre a I'équateur et aux deux poles. Ainsi la
température de I'air diminue avec l'altitude, ce qui provoque une différence thermique entre

les couches basses les plus hautes de I'atmospheére.

La turbulence atmosphérique joue un role important dans la dispersion des polluants,
notamment a I'échelle locale et régionale. Cette turbulence qui se manifeste par des variations
de la vitesse et de la direction du vent autour d'une valeur moyenne, a principalement deux
origines : l'une dynamique (due aux obstacles et a la non homogénéité du sol), l'autre

thermique (due a la structure thermique de I'atmosphere) Drobinski (2005).

Pour comprendre le role de la structure thermique de I'atmosphere dans la dispersion des
polluants, on peut imaginer une parcelle d'air déplacée verticalement au sein d'un air au repos.
La pression atmosphérique diminuant avec l'altitude, cette parcelle d'air se dilate et se refroidit
lors de son ascension, comme tout gaz que I'on décomprime. Son taux de refroidissement est
constant, il s'agit du gradient adiabatique, dont la valeur est voisine de 10 degrés par kilomeétre
gagné en altitude pour un air sec. Toutefois cette parcelle d'air va traverser les couches d‘air
dont la température décroit elle aussi avec l'altitude; la basse atmosphére étant chauffee
principalement par le rayonnement terrestre, I'air est en effet plus chaud prés du sol (Sportisse,
2005).

Cette décroissance est en moyenne égale a 7 degrés par kilometre sous nos latitudes,
mais elle n'est pas constante, contrairement au gradient adiabatique, et varie en fonction des
conditions météorologiques. Il en résulte que l'ascension de la parcelle d'air va dépendre de la

valeur de la poussée d'Archiméde créée par sa différence de densité avec l'air ambiant, cette
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différence liée a l'écart entre le taux de refroidissement adiabatique et le taux de
refroidissement des couches de I'air ambiant en fonction de l'altitude.

Lorsque le taux de refroidissement de l'air avec l'altitude est plus élevé que le gradient
adiabatique (c'est-a-dire supérieur a 10 degrés par kilometre), la parcelle d'air qui s'éléve
demeure plus chaude et plus légére que les masses d'air environnantes. Elle poursuit son
ascension. Dans ces mémes conditions, une parcelle dair soumise a un mouvement

descendant se réchauffe moins vite que I'air ambiant : plus lourde, elle poursuit sa descente.

Dans certaines conditions, on observe une inversion du gradient de température,
situation au cours de laquelle, contrairement a la normale, de I'air chaud surmonte une couche
dair froid. L'atmosphere y est alors particulierement stable (Bisson, 1986). Ces inversions
peuvent se produire par rayonnement, le phénomeéne étant accentué lors des nuits sans vent et
par ciel clair. Le refroidissement nocturne du sol entraine la formation d'une couche dair froid

surmontée par de I'air demeuré plus chaud.

La couche d'inversion s'épaissit progressivement et devient maximale a l'aube, pour se
dissiper en matinée avec le lever du soleil et le réchauffement du sol. Ce phénomeéne est par
ailleurs a l'origine des brumes et brouillards matinaux qui se forment en période humide par

condensation de la vapeur d'eau atmosphérique.

Jusqu'a sa dissipation, la couche d'inversion va constituer un véritable couvercle qui
bloque I'extension verticale des masses d'air qui rencontre en altitude des couches d'air plus
chaudes et plus légeres. Lors de telles situations, les panaches de cheminée peuvent prendre
une allure typique, avec une faible dispersion verticale mais aussi une faible dispersion

latérale, le vent étant généralement faible lors des inversions de rayonnement.

Les phénomenes d'inversion de température peuvent durer plusieurs jours si le
rayonnement solaire est insuffisant pour briser I'inversion. Cette situation est naturellement
plus fréquente en hiver ou conjuguée a des rejets importants d'oxydes de soufre et d'azote dus
a l'utilisation plus intense des chauffages, elle peut conduire a des épisodes de pollution

particulierement aigus.

Les inversions de température peuvent aussi concerner de vastes zones, notamment en
situation anticyclonique, régime de haute pression au cours duquel I'abaissement des masses
d'air et leur réchauffement par compression adiabatique peuvent conduire a la formation d'une

couche d'air chaud en altitude (inversion de subsidence).
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Les inversions de température peuvent également résulter de conditions géographiques
particulieres, par exemple dans les régions encaissées ou l'air froid des sommets s'écoule de

nuit vers les vallées, ou lors des brises cétieres.
111.5.1.2.2. La hauteur de la couche de mélange

La diffusion verticale du polluant est concernée a l'intérieur d'une couche, dite couche
de mélange, limitée en bas par le sol, et en haut par la base de l'inversion de température
d'altitude (altitude a partir de laquelle s‘observe une augmentation du gradient vertical de
température). Cette altitude s'observe couramment aux environs de quelques centaines de
meétres (Menut, 2004).

La hauteur jusqu'a laquelle la pollution est mélangée, est de loin le plus important des
parameétres déterminants pour les niveaux de concentration au sol. Les concentrations
diminuent quand la hauteur de la couche de melange augmente. Avec une couche de mélange
de 800 m de haut, la pollution se disperse dans un volume quatre fois plus grand qu'avec une
couche de mélange de 200 m de haut. Dans le dernier cas, les concentrations au sol sont

quatre fois plus élevées.
111.5.1.2.3. Le vent

Le vent résulte du déplacement des masses d'air (mouvement conditionné par des
variations de pression et de températures atmosphériques). Il dilue continuellement, dans la
direction du transport du panache, les polluants libérés au point d'émission. L'absence de vent

(situation calme), contribue a I'accumulation des polluants pres des sources.

La vitesse du vent intervient dans le temps de transport des polluants entre la source et
les récepteurs, et limite I'ascension des panaches flottants dans I'atmosphére. Elle varie en
fonction de laltitude du fait du freinage de l'air par le sol. Le vent est un facteur
météorologique important qui intervient dans I'étude générale de la pollution, il contribue

dans la circulation des polluants ainsi que leur balayage.

La direction du transport du panache est trés importante pour l'estimation de l'impact
d'une source sur des récepteurs sensibles. Lors des estimations a partir de modéles de
diffusion, il est extrémement important d'avoir une bonne connaissance de la direction du vent
car un simple écart angulaire de 10° (la préecision d'une mesure courante) peut faire la
différence entre une concentration élevée et une valeur presque nulle (Avila et al. 1993 ;
Hanna, 1985).
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La direction du vent peut étre modifiée au niveau du sol par les effets de la friction, et
en altitude par la stratification thermique horizontale de I'atmosphére. Le changement de
direction du vent produit un cisaillement horizontal (transversal a la direction du vent) qui
augmente la dispersion horizontale d'un panache de polluants. Cet effet est particulierement
important dans le cas de grandes centrales €lectriques, dont la hauteur des cheminées peuvent
atteindre 300 m de hauteur; dans ce cas, il est souhaitable de faire des mesures de la direction
du vent en altitude a l'aide de tours, radiosondages, sodars, etc. pour estimer le transport sur la
base de la direction observée a la hauteur effective du panache (Hanna et Egan, 1984 ; Smith
et Frankenberg, 1975).

Pour résumer ce phénomene, le vent assure la dispersion horizontale des polluants, mais
la présence d'une inversion de la température peut créer une situation de stagnation des
contaminants localement, cette action peut étre renforcée par le vent qui les rabat vert le sol,
(Alioua, 2001).

111.5.1.2.4. La topographie

L'influence d'une obstruction au vent se fait sentir, en amont, sur une distance
relativement courte, de l'ordre de grandeur de la taille de l'obstruction, et se manifeste
principalement par des variations locales de la distribution, de la vitesse et de la direction du
vent. Il n'y a pas de modifications importantes de la structure turbulente. Par contre, a I'aval de
I'obstruction, la turbulence, la vitesse et la direction du vent moyen sont affectées de facon

appréciable.

Dans le cas de batiments isolés, il est assez rare que la production de chaleur soit
suffisante pour créer une ascendance thermique importante. On admet toutefois que dans le
centre des villes, la température peut étre supérieure de 5 °C a celle de la campagne

environnante (Ung, 2003).

La topographie d’un site peut influencer sur la circulation des masses d’air. Par exemple
les rues canyon, les bords de mer et les vallées peuvent jouer un réle trés important sur la

dispersion et la concentration des polluants (Nicolas, 2003).

+ Les vallées : Les masses d’air ne se déplacent pas dans le méme sens, le jour et
la nuit. En effet, le jour, I’air s’échauffe sur les pentes et crée un courant, qui remonte la
vallée. Les polluants se dispersent rapidement, mais la nuit, ce phénomeéne s’inverse: I’air
froid s’écoule le long de pentes et s’accumule au fond de la vallée, tout en descendant la

pollution évacuée dans la journée, est alors ramenée dans la vallée, la nuit (Viala, 1998).
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+ Les versants : Milieux récepteurs de pollution (obstacles naturels), plus ils sont
redressés plus les dépots de polluants sont importants sur la partie exposée aux vents (brise) et
faible sur le cOté opposé.

+ Cultures et prairies : Ce sont des obstacles qui retiennent les impuretés par

absorption et réaction avec les feuilles. (Merabti, 2008).
111.5.1.2.5. Les précipitations

Les polluants ne séjournent pas a l'infini dans l'air, les précipitations contribuent a
abaisser le niveau de pollution grace aux gouttes deau qui captent les impuretés
atmosphériques; comme l'affirme, (Popescu et al., 1998), la pluie est un facteur de nettoyage
de I'atmosphere.

L'air chaud contient de la vapeur d'eau. Comme il est plus léger que I'air froid il s'éleve
en altitude. Du méme coup, sa pression diminue et il se refroidit. Ce refroidissement provoque
la condensation de la vapeur d'eau en fines gouttelettes minuscules autour de fines particules
de poussiére (sels, embruns, etc...) Ces gouttelettes s'agglomeérent ensuite entre elles... et
grossissent. Il faut environ un million de ces gouttelettes minuscules pour fabriquer une goutte
de pluie. La taille et la forme d'un nuage dépendent de la force et du degré d’humidité du
courant ascendant (ou courant thermique). Ce sont eux qui donnent naissance aux nuages de
"convection”. Par exemple, un courant ascendant suffisamment humide qui atteint 8 km

d‘altitude donne naissance a un cumulus.
111.5.1.2.5.1. Formation des précipitations

A l’origine de la formation d’une goutte de pluie, la présence de microparticules en
suspension dans I’air est nécessaire pour créer un noyau de condensation (Triplet et Roche.,
1986). Les precipitations se forment autour de noyaux de condensation qui permettent

d'amorcer la réaction de coalescence.

Dans les basses couches de I'atmosphére ces noyaux sont constitues d’impuretés solides
d’origine naturelle (poussieres terrigénes microscopiques, de grains de sable, pollen, cristaux
de sels marins), ou anthropique (process industriels, trafic routier, chauffage,...), de scories.
Les pluies plaquent les particules au sol et peuvent dissoudre certains polluants. Elles

contribuent au lavage ou lessivage de I'air, (Viala, 1998).
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111.5.1.2.5.2. Les différents types de précipitation

Toute précipitation nécessite la condensation de la vapeur d'eau. Mais lorsque les
gouttelettes d'eau des nuages sont assez grosses, elles deviennent trop lourdes pour étre
supportées dans le nuage; elles se mettent donc a chuter vers la terre. Trois éléments
déterminent la forme finale sous laquelle elle se présente: ce sont les courants aériens, la

température et I'numidité. 1l y a deux types de précipitation:

“+ Précipitation stratiforme : qui couvre une grande étendue, qui dure longtemps
mais de faible intensité, qui se produit dans les zones de basse pression et qui est associée a
des nuages de type "stratus".

¢+ Précipitation convective : qui couvre des petites surfaces, qui ne dure pas mais
qui est intense, qui est tres localisée et produite par l'instabilité convective de l'air, et enfin qui

est associée a des nuages de type "cumulus”.
Les précipitations peuvent tomber sous trois formes :

+ Précipitation liquide : pluie et bruine,
+ Précipitation verglacante : pluie verglacante et bruine verglacgante,
+ Précipitation solide : neige, neige roulée, neige en grains, cristaux de glace,

grésil et gréle.
111.5.1.2.6. Influence de la pression de I’atmosphére.

Les situations dépressionnaires (basses pressions) correspondent géneralement a une
turbulence de I’air assez forte et donc de bonne condition de dispersion. En revanche, des
situations anticycliques (hautes pressions) ou la stabilité de I’air ne permet pas la dispersion
des polluants, entrainent des épisodes de pollution (Mackenzi, 2000).

111.6. Le dépdt atmosphérique des éléments traces métalliques

Les métaux s’évacuent du compartiment atmosphérique par voie séche et par voie
humide. Les études qui ont été menées pour évaluer le dépot atmosphérique des métaux ont
données des résultats trés hétérogenes, obtenus avec des méthodes variables. Lamprea (2009)
a étudié le dépdt total, Becouze (2010) les dépbts sec et humide, tandis que Kaya et Tuncel
(1997) et Van Daalen (1991) ont évalué le dép6t sec par différence entre le dépot total et le
dépdt humide.

Jusqu’a présent la mesure du dép6t sec des métaux a peu été suivie en raison des

difficultés techniques que cela engendre. Mais il est important de comprendre et de connaitre
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ce dépdt sec des métaux et ainsi connaitre le mode de dépdt préférentiel afin de mieux
déterminer leurs cycles biogéochimiques.

Dans I’ensemble la part de dép6t sec est toujours beaucoup plus importante que la part
humide malgré des variations d’un site a I’autre mais aussi des variations temporelles (Azimi,
2004).

Dans les retombées humides les métaux se retrouvent préférentiellement dans la fraction
dissoute (Garnaud et al., 1999; Becouze, 2010) en raison du faible pH des eaux de pluies. Les
teneurs sont fortement variables d’un site a I’autre et dépendent fortement des durées de
temps sec avant le lessivage de I’atmosphére. De plus, les modéles actuels de rabattement des
aerosols montrent que le rabattement des composés dépend fortement de leur taille (Affrezo et
Colin., 1988). Cet aspect pourrait expliquer la différence d’abondance de certains éléments

entre les retombées seches et humide.

En termes de flux, I’apport des flux de métaux par dép6t sec est beaucoup plus
important que le flux humide. Le Zinc semble étre I’élément majoritaire avec ensuite par
ordre decroissant Cu > Pb > Cr t Ni et Cd. Les variations entre les éléments sont notables avec
une baisse forte du plomb due a I’utilisation de carburant sans plomb a partir des années 2000.
(Azimi et al., 2005; Lamprea, 2009).

111.6.1. Le dép6t humide et les aérosols en phase aqueuse
111.6.1.1. Le passage en phase aqueuse

Les nuages sont le siége des reactions de chimie multiphasique atmosphérique. En effet
il s’agit du seul endroit dans I’atmosphere ou I’on retrouve les trois phases atmosphériques
(solides, liquides et gazeuses). Les nuages ne peuvent se former sans la présence des
particules de I’aérosol atmosphérique que I’on appelle également noyaux de condensation
nuageuse (Cloud Condensation Nuclei : CCN) (Hallberg et al., 1994; Svenningsson et al.,
1994; Gieray et al., 1997).

La capacité de I’aérosol a devenir un CCN dépend de sa taille ainsi que de sa solubilité
en phase aqueuse atmosphérique. L’importance des gouttes d’eau dans les nuages est fonction
du nombre et de la taille croissante des CCN Warneck (1988); Flossmann (1998). De plus la
capacité de dissolution de la fraction soluble de I’aérosol va conditionner la composition
chimique de la goutte d’eau Hegg (1991); Vong et al. (1997).
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La connaissance des réactions chimiques au sein des gouttes de pluie est d’autant plus
intéressante que les conséquences du point de vue environnemental sont importantes, comme
la réaction du dioxyde de soufre provoquant la formation d’acide sulfurique responsable des
pluies acides (Graedel et al., 1985; Jacob et al., 1989).

La précipitation au sol se fera une fois que la goutte d’eau aura atteint une taille

suffisante. La croissance se fait de deux maniéres :

— Tout d’abord I’humidité relative ambiante. En effet si elle est élevée la condensation

va se poursuivre a la surface des gouttelettes et ainsi augmenter leur taille.

— Les phénomeénes de collision coalescence qui permettent de diminuer le nombre de

gouttes dans le nuage et d’augmenter leur taille.
111.6.1.2. Dépot des particules

Selon leurs tailles et leurs masses volumiques, les particules vont étre soumises a

différents mécanismes de dépot (Petroff et al., 2008; Sportisse., 2007) :

La diffusion brownienne : Les particules trés fines (typiquement des particules de
taille inférieure au dixieme de micromeétre) sont mises en mouvement par les molécules du
gaz porteur soumises a I’agitation thermique. A plus grande échelle, le phénomeéne est décrit
par une loi de diffusion. Ainsi, les particules diffusent vers la surface de I’obstacle. Le facteur
limitant cette forme de dépét est le transfert a travers la couche limite entourant I’obstacle.

L’interception : Ce processus intervient lorsque les particules sont de faible inertie
mécanique, elles suivent parfaitement les lignes de courant de I’écoulement moyen, passent a
proximité d’un obstacle et sont retenues. L’importance de I’interception est liée au rapport de
la taille des particules et de la taille de I’obstacle.

L’impaction : Un aérosol, transporté par un écoulement qui se dirige sur un obstacle
peut, lorsque son inertie est trop grande, ne pas suivre les changements de direction de
I’écoulement a proximité de I’obstacle et ainsi I’impacter. L’influence de I’inertie de la

particule se fait sentir lorsque la taille des aérosols est proche du micrométre.

La sédimentation : Une particule en chute libre est soumise a la gravité et a la force de
trainée. Lorsque I’equilibre de ces forces est atteint, la vitesse limite de la particule est
nommeée vitesse terminale de chute ou vitesse de sédimentation (VTS en m.s'). Les particules
proches d’une surface se déposent alors sous I’action conjuguée des mécanismes physiques

évoqués précédemment (diffusion brownienne, impaction, interception et sédimentation).
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Ce sont ces processus physiques qui sont modélisés en premier lieu, étant donné leur
prépondérance sur le dépot.

La vitesse de dépbt sec des particules atmosphériques va dépendre de nombreux
parameétres micro météorologiques mais également de la taille de celles-ci (Ruijgrok et al.,
1995).

111.6.1.3. Les modes de dépdts

Les particules peuvent étre éliminées de I’atmosphére par des processus de piégeage,
lessivage ou par gravitation. Le premier phénoméne concerne les particules qui se trouvent
piégées lors de la formation des gouttes d’eau nuageuses. Le second mécanisme se produit
lorsque les particules atmosphériques sont lessivées durant les précipitations. Le dernier
phénoméne est le dépdt sec (Renoux, 1990 ; Vukmirovic et al., 1997). Ces modes
d'élimination des particules de I'atmosphere permettent de deéfinir deux processus de dép6t

atmosphérique : les retombées seches et les retombées humides.

La nature des sources, les conditions météorologiques et les caractéristiques physiques
des composés piégés sur ces particules (taille de la particule, pression de vapeur, solubilité,

température) déterminent ces deux processus (Galloway et al., 1982 ; Harrison et al., 1993).
111.6.1.4. Les retombées séches

Ce type de retombées atmosphériques fait intervenir des processus physico-chimiques
complexes qui dépendent principalement de deux parameétres (Bidleman, 1988 ; Golomb et
al., 1997). D’une part, le dép0t sec est fonction de la nature des particules, a savoir du type de
la source émettrice, de la taille et de la composition des particules et de leur vitesse de chute.
D’autre part, les conditions extérieures, regroupant les conditions météorologiques (vitesse du
vent, turbulence, température) ou la nature des milieux recepteurs (herbe, sol, surface
imperméable, eau, etc.) interviennent sur ce type de dép6t. Ainsi, les retombées seches,
nettement influencées par la granulométrie des particules, peuvent étre distinguées en 3

modes :

= la gravitation, qui concerne généralement les grosses particules (> 2 pm) ;

* ]e mouvement Brownien, concerne les plus petites particules (< 0,1 um) qui migrent
gréce a leur agitation thermique propre ;

= ["impaction et I’interception, qui mettent en cause I’interaction entre les particules et

les surfaces réceptrices et qui concernent toutes les classes de taille de particule.
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111.6.1.5. Les retombées humides

Le dépdt humide est composé de deux processus distincts d'élimination des aérosols : le

"rain-out" et le "wash-out".

Le "wash-out™ est le piegeage des particules lors d’événements pluvieux, entre le nuage
et le sol, soit par capture a la suite de chocs, soit par entrainement de l'air déplacé lors de la
chute des gouttes (Flament, 1985 ; Golomb et al., 1997). Ce lessivage dépend notamment de
la hauteur des nuages et de I'efficacité de la collision (réle du diametre des gouttes et des
particules). Flament (1985) a trouvé que I'efficacité deviendrait négligeable pour des aérosols
de taille inférieure a 2 pm. Ce processus d'élimination des aérosols ne concerne donc pas la

méme classe de taille que le processus de "rain-out".

Le dép6t humide rassemble I’ensemble des mécanismes de transfert de matiéres de
I’atmospheére vers le sol par le biais de précipitations. Ces précipitations peuvent étre sous
formes diverses (pluie, neige, gréle, brouillard,...). Ce transfert de I’atmosphére a la surface se

fait par I’intermédiaire de deux processus fondamentaux, le "rain-out™ et le "wash-out".

Le premier phénomene définit la capture par les gouttes de pluie de polluants gazeux ou
particulaire dans le nuage, le second la capture sous le nuage. Dans le "rain-out” le lessivage
des particules se fait soit par la formation de gouttelettes a partir de particules (autrement
appelées noyaux de nucléation d’Aitken), soit par la collision des particules avec les gouttes.
Dans le "wash-out™ le lessivage se fait exclusivement par la collision des particules avec les
gouttes de pluie. Dans ce cas I’importance du wash-out se fait par trois mécanismes de dép6ts

dépendant de la taille des particules Bishop et Cramp (1988) :

» La diffusion pour des particules présentant un diamétre inférieur a 0,2 pm.
= L’interception pour des particules avec des diametres inférieurs a 2 um.

= L’impaction pour les particules supérieures a 2 um.

La fraction gazeuse dans le dép6t humide se présente sous deux formes : libre ou
adsorbée sur les particules. Le taux d’adsorption des gaz dans les gouttelettes des nuages,
dans les précipitations ou dans les flocons de neige dépend de la pression de vapeur relative

de I"air, de la surface des gouttelettes ainsi que du pH et de la charge électrique.
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I.1. Situation géographique de la zone d’étude

La wilaya de Tiaret occupe une superficie de 20.086,62 km?. Elle s’étend sur un espace
délimité entre 0.34° & 2.5° de longitude Est et 34.05° a 35.30° de latitude Nord, située a 340
km de la capitale Alger au Nord-Ouest du pays, elle couvre une partie de I’Atlas tellien au
Nord et les hauts plateaux au centre et au Sud. De sa part sa position stratégique dans I'Atlas
Tellien, Tiaret constitue une porte incontestable et passage obligé pour les aboutissements

dans les étendues du Sud. Les limites géographiques sont :

<+ Au Nord et Nord-Est, la wilaya de Relizane, Tissemsilt et Médéa ;
=+ AI'Est, lawilaya de Djelfa ;

=+ A I'Ouest, la wilaya de Saida et Mascara ;

4 Au Sud et Sud-Est, la wilaya de Laghouat, El Bayadh.
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Figure 11 : Localisation de la zone d’étude.

1.2. Site de prélévement

L’Algeérienne des fonderies de Tiaret (ALFET) se situe au Sud-Ouest de la ville de
Tiaret. Son activité consiste a fabriquer des pieces moulées en fonte et en acier, étude et
conception des outillages, fabrication de pieces moulées de différents alliages sur demandes,
production et commercialisation de produits de fonderies, et destinées aux besoins de

I’industrie de transformation.

L’entreprise ne posséde pas d’une station d’épuration mais elle a deux stations de
traitement. Une pour I’adoucissement de I’eau et I’autre pour la neutralisation de I’eau qui se

fait au niveau du laboratoire.
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1.3. Géologie

La zone d’étude est caractérisée par les formations qui correspondent aux placages Plio-
Quaternaire; le Miocéne supérieur et moyen relatif; le Miocene inférieur; I'Oligo-Miocene et

enfin, I'Eocéne calcaire.
1.4. Couverture pédologique

Il s’agit dans ce contexte de sols anciens selon le concept de (Duchaufour, 1983) c'est-a-
dire des sols ayant évolué pendant plus de dix milles ans, avec des phases d’accélération et de
ralentissement, mais dont le processus fondamental est resté pratiquement le méme pendant
toute la durée de I’évolution. D'apres I'étude de (B.N.E.D.E.R., 1992), on a quatre classes de

sols.
1.4.1. Sols alluviaux, de plaines ou terrasses alluviales

Constitue les terres a hautes potentialités agricoles, ce sont des sols alluviaux de plaines
ou de terrasses alluviales avec une profondeur supérieure a 80cm, leur texture est souvent
équilibrée a lourde. lls évoluent sur des quaternaires d'ages indifférenciés des plaines et des
terrasses alluviales néanmoins, cette catégorie de sol reste marquée par quelques phénomenes
d'érosion légers tels que le ruissellement diffus ou linéaire (rigoles). Les pierres de surface sur

des sols restent insignifiantes voire nulles.
1.4.2. Sols bruns et sols rouges méditerranéens peu évolués

Ces sols trés étendus dans la zone d'étude. lls occupent les versants moyennement

déclives (a mi-versant des reliefs élevés) mais aussi de grands espaces des plateaux.

Ils sont pauvres en matiere organique, de texture généralement équilibrée a lourde, des
traces de calcaire s'y trouvent et leur profondeur avoisine les 50cm. Le décapage est parmi les

contraintes de ces sols.
1.4.3. Sols bruns ou rouges a horizon humifére

Des sols a deux horizons (A-B) et un horizon humifere, ces sols ont connu un processus
de brunification d0 & I'hnumus de I'horizon superficiel, la profondeur de ces sols est appréciable
en atteignant facilement 80cm ; la texture est moyenne & lourde avec une structure
polyédrique en profondeur. Mis a part I'horizon humifére, la matiére organique est bien
présentée mais variable selon les conditions de développement du profil, notamment la
couverture végétale sous-jacente, le ravinement comme manifestation érosive affecte les

terrains sur lesquels dominent ces types de sols et ce, sans grande importance.
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1.4.4. Lithosols

Sont assez etendus et se retrouve sur presque tous les versant dénudés. lls sont peu épais
(moins de 20cm généralement) et parfois laissant la place aux affleurements rocheux, ces sols
portent parfois une broussaille ou un maquis tres dégradé. Outre les affleurements de la roche

meére (calcaire, grés ou dolomie), le ravinement y est intense.
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Figure 12 : Carte des classes de sols de la Wilaya de Tiaret (Durand, 1954).
1.5. Etude climatique

Le climat de la région de Tiaret est de type semi-aride, froid et humide en hiver, chaud et sec en
été. La hauteur moyenne annuelle de précipitations est d’environ 350 mm se produisent
essentiellement en hivers et au printemps. Le régime pluviométrique est irrégulier, ne dépassant pas

souvent 450 mm d’eau par an en zones nord et inférieurs @ 300 mm/an en zones sud de Tiaret.

La moyenne thermigue maximale (26 °C) est enregistrée au mois d’aolt et la moyenne
minimale (6 °C), au mois de janvier. On y reléve I’importance de la saison chaude et séche qui peut

s’étendre sur six mois (de Mai jusgqu’a Octobre).

Les vents dans I’ensemble de la région de Tiaret, sont extrémement violents surtout ceux venant
de Nord-Ouest durant la saison hivernale. En été c’est le sirocco Sud-Ouest qui est a craindre
(augmentation brusque de la température).
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1.5.1. La pluviométrie

L'étude de facteur pluviométrique, sa répartition sur toute l'année et son intensité est tres
importante puisqu'il représente un facteur abiotique d'importance significative sur I'évolution
et la répartition des especes dans le milieu naturel. La pluviosité est le facteur primordial qui
permet de déterminer le type de climat. L’altitude, la longitude et la latitude sont les
principaux gradients définissant la variation de la pluviosité.

La hauteur moyenne annuelle de précipitations est d’environ 350 mm se produisent
essentiellement en hivers et au printemps. Le régime pluviométrique est irrégulier, ne
dépassant pas souvent 450 mm d’eau par an en zones nord et inférieurs a 300 mm/an en zones

sud de Tiaret.

Tableau 10 : Moyennes pluviométrique de la région de Tiaret (1984 — 2015).

Mois | Jan | Fév | Mars | Avr | Mai | Jui | Juil |Aout| Sep | Oct | Nov | Déc

Moy (mm)|40.205| 39.25 | 35.16 | 35.4 | 27.73 | 11.62 | 3.365 | 9.49 | 32.77 |31.823| 41.55 | 35.4

Source : http://www.tutiempo.net/en/ et station météorologique O.N.M — Tiaret (2015)

La moyenne pluviométrique calculée sur une période de 31 ans (1984 a 2015)
(Tableau 10) est égal a 386,055 mm, tandis que les valeurs pluviométriques enregistrées
pendant ces années sont comprise entre un minimum de 143,3mm en 1969 et un maximum de
646,4mm en 1983.

1.5.2. La température

La température est un facteur écologique fondamental et un élément vital pour les
formations végétales, le facteur climatique a été défini par Peguy (1970) comme une qualité
de I’atmosphére et non une grandeur physique mesurable. L’une de nos préoccupations est de
montrer I’importance des fluctuations thermiques dans I’installation et I’adaptation des

especes dans la région.

La température est I'un des éléments les plus importants pour caractériser le type de
climat et déterminer son régime d'humidité. Les conditions de température varient au cours de
la journee et selon l'intensité d'insolation. Dans la region de Tiaret, la moyenne thermique
maximale (26,65 °C) est enregistrée au mois de Juillet et la moyenne minimale (5,71 °C), au

mois de janvier (Tableau 11).
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Le Tableau 11, indique les variations des températures moyennes mensuelles de la

station de Tiaret calculées sur une période de 31 ans (1984 a 2015).

Tableau 11 : Températures moyennes de la région de Tiaret (1984-2015).

Mois | Jan | Fév | Mars | Avr | Mai | Jui | Juil |Aout| Sep | Oct | Nov | Déc

Moy (°C)| 5.71 | 6.71 | 9.35 | 12.02 | 16.45 | 22.31 | 26.65 |26.27| 21.17 |16.175| 10.41 | 6.84

Source : http://www.tutiempo.net/en/ et station météorologique O.N.M — Tiaret (2015)
1.5.3. Le vent

Le vent est I'un des facteurs les plus caractéristiques du climat, et la connaissance de sa
force et de sa direction s'avere aussi nécessaire. Il posseéde un régime de déplacement variable
en fonction de l'altitude, la pression atmosphérique et les saisons. C'est un facteur climatique
qui entraine aussi des variations de températures et d'humidité. Les vents dominants pour la
région de Tiaret sont ceux d'une direction nord-ouest, les vents d'une direction sud-est sont les

moins fréquents atteignent une vitesse de 13,2 a 14,9 m/s.
1.5.4. Le siroco

C'est un vent tres chaud et tres sec soufflant du sud au nord souvent associé a des
particules des sables et de terres et fréquemment durant la période estivale. C'est durant cette
période seche, qu'il cause plus de dégats aux sols déja déshydratés par I'effet de la chaleur
estivale. On enregistre 14 jours/an, il commence a souffler en moyenne de 0,9 a 1,9 jours deés
le début de mois d'avril. Les maximums sont observes aux mois de Juillet avec 3.6 jours en

moyenne et 2.8 jours au mois d'ao(t.
1.5.5. Synthese climatique
1.5.5.1. Diagrammes Ombrothermiques de Bagnouls et Gaussen

Bagnouls et Gaussen en 1953, ont établi un diagramme qui permet de dégager la durée
de la période séche en s’appuyant sur la comparaison des moyennes mensuelles des
tempeératures en °C avec celles des précipitations en mm ; on admettant que le mois est sec

lorsque « P est inférieur ou égal a 2T ».
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Figure 13 : Diagramme ombrothermique de la zone d'étude (1987-2015).
Selon le diagramme ombrothermique (Figure 13), la période humide s’étend depuis
le début du mois de mai jusqu’a la mi-octobre. Les mois de Juin, Juillet et Aot demeurent les
mois les plus secs.

1.5.5.2. Le quotient pluviomeétrique

C'est un indice qui permet de déterminer I'étage bioclimatique de la région d'étude selon
EMBERGER il est donne par la formule suivante

2000pP
2 (MZ _ mZ)

Q2 : quotient pluviométrique d'EMBERGER
- P: pluviométrie moyenne annuelle
- M t° maximale du mois le plus chaud.

- m:t° minimale du mois le plus froid.
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Figure 14 : Emplacement de la station de Tiaret dans le climagramme d'EMBERGER,
période (1971-2009).

Suit a la représentation de la valeur de Q2 sur le climagramme, nous constatons que la
zone d’études qui est située dans la wilaya de Tiaret, appartient a I’étage bioclimatique semi-
aride a hiver doux (Figure 14).
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11.1. Echantillonnage
11.1.1. Choix des sites de prélevement

Les sites de prélevement ont été choisis de telle sorte qu’ils se trouvent sous I’influence
des retombées atmosphériques de la fonderie et également sous les vents dominants dans la
région. Tenant compte de ces criteres, deux parcelles. Les deux parcelles se situant a une
distance équivalente de la fonderie et dans la direction des vents dominants, nous avons emis

I’hypothese qu’elles avaient recu une quantité de pollution.

Il est donc difficile de caractériser sur de grandes surfaces la variabilité des teneurs sur
une zone contaminée par les retombées atmospheériques bien que les études montrent que la
distribution de la pollution du sol autour des usines dépend de la distance et de la direction

des vents dominants (Meshalkina et al., 1996).
11.1.2. Prélévement

Pour étudier les propriétés physico-chimiques des sols ainsi que la mobilité et la
distribution du Pb et Zn, des échantillons de sol de la couche superficielle ont été prélevés.
Les points d’eéchantillonnages, localisés dans deux parcelles situés a I’intérieure de la fonderie
avec un maillage de 6 meétres afin de limiter I’hétérogénéité horizontale du milieu (Figure 15),
soit 33 échantillons de sols qui ont pu étre prélevés durant chaque compagne (2012), (2013)
et (2014). Dans chaque point d’échantillonnage, un prélevement de sol sur une profondeur de
0-30 cm.

€«—— 6m —>

Figure 15 : Plan d’échantillonnage du sol.

Le choix d’une épaisseur constante de prélévement de la couche 0-30 cm, permet la
comparaison de stocks de polluants. Les résultats d’une étude réalisée sur des profils de sols
au voisinage de deux fonderies de la région Nord-Pas-de-Calais (Sterckeman et al., 2000) qui
montrent que le plomb est essentiellement concentré dans les 30 premiers centimétres de ces

profils.
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Les sols prélevés ont été séchés a I’air libre puis broyé et tamisé a 2mm de diametre, et

conservé dans des sacs en plastique bien fermé dans un endroit sec et propre.
11.2. Analyses physico-chimiques
11.2.1. Le pH

Le pHeay du sol exprime une acidité "actuelle” qui correspond a la concentration en ions
H* libres libérés dans la solution d'extraction; sa mesure ne donne pas toujours des résultats
reproductibles due probablement a la variabilité de I'échantillonnage, c’est pourquoi la mesure
du pHkc est intéressante ; sa valeur sera plus basse en raison de I’échange d’ions K* avec des
ions H* fixés sur le complexe adsorbant. La différence entre ces deux pH traduit donc

I’acidité potentielle du sol.

Le pH est mesuré a I’aide d’un pH-metre électro métrique étalonné avec deux solutions
a pH connu (pH 4 et pH 10) a 20°C, dans une suspension de sol et d’eau distillée, dans un
rapport (2/5), apres agitation pendant 1 h, suivie d’un repos de 18 h, selon la norme (NF X 31-
117 1999). Les valeurs d'interprétation du pH sont résumées dans le tableau 12.

Tableau 12 : Echelle d’interprétation du pH Baize, 1989.

pH <55 |55-65| 65-68 |68-72| 72-75 |75-85 >85
Tres Voisin
Acide |[légerement| dela
acide neutralité

Fortement
acide

Légérement Fortement

Appréciation . Alcalin .
alcalin alcalin

11.2.2. L’humidité du sol

L’humidité du sol est déterminée selon la méthode gravimétrique avec séchage dans
I’étuve des échantillons prélevés a 105°C. La différence entre poids avant et aprés séchage
exprime la teneur en eau des échantillons. Les poids frais (PF) et sec (PS) sont déterminés
avec une balance de précision. L’humidité pondérale (H %) du sol est déduite par la formule

suivante :

PF — PS
H(%) = T x 100

11.2.3. La densite apparente (Da)
La densité apparente a été mesurée par la méthode du cylindre (norme AFNOR X 31-
501, 1992). Les prélevements sont effectués a I’aide d’un cylindre métallique de volume

connu (V en cm®) sur la surface du sol. Le cylindre métallique, est enfoncé verticalement dans

le sol sans le perturber ou le tasser.
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Chaque échantillon du sol prélevé est mis séparément dans un sac en plastique étiqueté.
Une fois I’échantillon extrait du cylindre, connaissant le poids de I’échantillon a I’état sec
aprés mise a I’étuve pendant 24 heures a 105° C et le volume du cylindre, on calcule la

densité apparente (Da) par la formule :

P : C’est le poids sec de I’échantillon, V : Le volume de I’échantillon prélevé et seché.
11.2.4. La conductivité électrique (CE)

Elle définit la quantité totale en sels solubles correspondant a la salinité globale du sol.
Elle dépend de la teneur et de la nature des sels solubles presents dans ce sol (Baize, 1989).

Elle est déterminée selon le rapport (1/5).

La mesure est effectuée sur le surnageant obtenu aprés centrifugation, a I’aide d’un

conductimeétre, les lectures sont exprimées en puS/cm.
11.2.5. La capacité d’échange cationique (CEC)

La capacité d’echange cationique (CEC) d’un sol est la quantité totale de cations que ce
sol peut adsorber sur son complexe et échanger avec la solution environnante dans des
conditions de pH bien définies. La détermination de la capacité d’échange cationique (CEC)
est effectuée par la méthode de déplacement a I’acétate de sodium (NaOAc), recommandée

pour les sols calcaires et salins.

Le principe de cette méthode est basé sur I’échange des cations retenus par un
échantillon de terre et les ions sodium d’une solution aqueuse d’acétate de sodium tamponnée
a pH 8,2. Ceux-ci sont ensuite déplacés grace a une solution de nitrate de magnésium et dosés

par photométrie a flamme.

Dans la plupart des cas, les valeurs de la CEC varient entre 2 et 35 még/100g selon le
type de sol. Les sols avec une CEC élevée ont généralement des teneurs plus élevés d’argile et

de matiere organique.
11.2.6. Granulométrie du sol

L analyse granulométrique a pour but de quantifier les particules minérales élémentaires
groupées en classes, et de définir la composition granulométrique d’un sol. Elle permet de
classer les partiales minérales constitutives des agrégats en un certain nombre de fractions par

catégorie de diametre.
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L’analyse granulométrique a été effectuée selon le protocole standardisé des
fractionnements granulométriques suivant la méthode internationale de la pipette Robinson
(AFNOR X31-107, 2003). Il s'agit de réaliser une dispersion de I’échantillon par agitation
dans une solution alcaline. Aprés dispersion, I’échantillon est abandonné au repos pour
permettre la sédimentation des particules. 1l est cependant nécessaire de détruire au préalable
le calcaire s’il est présent dans le sol (attaque par HCI), et la matiére organique (qui jouent le

role de ciment) a chaud par I’eau oxygenée H,0O, a 30% sur une prise d’essai de 10 g de sol.

La détermination des fractions les plus fines (< 50um) s’effectue au moyen de 3
prélevements successifs dans une suspension de sol en cours de sédimentation. Des fractions
aliquotes de 20ml de suspension de 0-50pm sont prélevées a 10cm au bout de 4 minutes
environ, puis au bout de 8 heures pour estimer les teneurs des fractions : argiles + limons fins
(0-20um) et argiles (0-2um). Les prélevements sont séchés a 105°C puis pesés. La dispersion
finale est réalisée par une addition de dispersant, le pyrophosphate de sodium a 40g/I.
Les pesées aprés séchage des fractions sableuses permettent de déterminer les proportions des

différentes classes granulométriques.
11.2.7. Calcaire total et actif (CaCOg)
11.2.7.1. Le calcaire total

La quantité totale de calcaire est déterminée par la méthode gazométrique, moyennant le
calcimétre de Bernard décrite par Duchaufour (1976), en dosant la quantité totale des
carbonates. Le principe est basé sur le volume de gaz carbonique dégage lors de I’attaque

d’un échantillon de terre par I’acide chlorhydrique dilué.

Cette technique est basée sur le dosage des carbonates dont la quantité est
proportionnelle au volume de CO, dégagé lors de leur réaction avec I’acide chlorhydrique

selon la réaction ci-dessous :

CaCO; + 2HCl - CO, 7 + CaCl, + H,0
Les normes d'interprétation du taux de calcaire du sol sont résumées dans le tableau ci-
dessous (Baize, 1989).

Tableau 13 : Normes d'interprétation du taux de calcaire dans le sol.

Tauxdu | 100 |14506| 5825% | 25450% | 504809% | >80%
CaCO;
., Trés .
L. Non Peu Modérément | Fortement Excessivement
Appréciation . . . ) fortement )
calcaire | calcaire calcaire calcaire calcaire calcaire
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111.7.2. Le calcaire actif

Le taux du calcaire actif est plus important a connaitre que celui du calcaire total.
C’est la forme de calcaire qui peut passer dans la solution du sol sous I’action de I’eau
chargée de CO, et d’acides humiques (Gros, 1979). Sa détermination est selon la méthode
Drouineau-Galet (1942), utilisant I’oxalate d’ammonium pour complexer le calcium sous
forme d’oxalate de calcium insoluble. L’excés d’oxalate d’ammonium est dosé par le

permanganate de potassium (KMnQO,) en milieu sulfurique.
11.2.8. Matiere organique
11.2.8.1. Carbone organique (Méthode Walkley et Black modifiee)

Le dosage du carbone organique a été effectué par la méthode de Walkley- Black dont
le principe est base sur I’oxydation a froid du carbone organique de I’échantillon du sol par
une solution de bichromate de potassium en excés (K,Cr,O;) en milieu fortement acide.
L’exces du bichromate dans la réaction est dosé par une solution de sel de Mohr (réductrice),
la quantité réduite est proportionnelle a la teneur en carbone organique.

La terre étant mise dans un exceés de bichromate, le surplus de ce réactif est titré avec
une solution de sulfate ferreux (FeSO47H,0) en preésence de diphénylamine.

La matiére organique est obtenue par la formule suivante : MO % = C % x 1.72.
11.2.8.2. L’azote total

L’azote total du sol comprend |’azote organique et I’azote minéral, ce dernier
représentant seulement 4 a 5% de I’azote total, de ce fait I’on peut confondre azote organique

et azote total.

Sa détermination a été effectuée par la méthode Kjeldhal qui consiste en une
mineralisation de la matiere organique a chaud par de I’acide sulfurique concentré H,SO, en

présence de catalyseurs CuSOy et K;SO,.

L’azote ammoniacal (NH4") produit est piégé, aprés une distillation dans la premiére
solution d’acide borique 4%. Nous dosons I’azote total apres une titration de la solution
d’acide borique ayant piégé I’ammonium (NH,") avec de I’acide sulfurique H,SO, (0,05 N).

L'azote organique (% N) est dose par la méthode Kjeldahl ou on transforme l'azote des
composés organiques en azote ammoniacal par I'acide sulfurique concentres, a I'ébullition, qui

agit comme oxydant et détruit la matiere organique.
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Le carbone et I'hydrogene se dégagent a I'état de gaz carbonique et l'eau. L'azote
transformé en ammoniaque est fixé par I'acide sulfurique a I'état de sulfate d'ammonium. Puis
I'ammoniaque est distillée dans une solution d'acide borique. On titre avec une solution

d'acide sulfurique a 0.02 N.
11.2.9. La conductivité hydraulique saturée (Ks)

La conductivité hydraulique s’exprime par un coefficient caractérisant la vitesse a
laquelle I’eau s’infiltre dans le sol, selon son état hydrique (Bottinelli, 2010). Elle est
principalement contr6lée par la macroporosité du sol : taille, connectivite et stabilité des vides

agences entre les agrégats (Sasal et al, 2006).

Au laboratoire, le cylindre a été fixé sur une table. Un systéme d’alimentation en eau
réglable est mis en haut des cylindres afin d’assurer une alimentation continue sur les
échantillons du sol prélevés. Une charge d’eau constante sur la surface du sol est assurée a

I’aide d’un trop plein qui évacue tout exces d’eau durant I’expérience.

L’eau qui s’infiltre est récupérée dans un bac en aluminium placé sous les cylindres.
La quantité (Q) d’eau récupérée apres la saturation du sol représente une heure de mesure
d’infiltration du sol. Ks= Q (cm®)/S (cm?)/1heure.

Ks : coefficient de la conductivité hydraulique a la saturation (cm/heure).
Q : volume d’eau percolé (cm®).
S : section en (cm?).

11.3. Dosage du Pb et Zn dans le sol

L’analyse des éléments traces métalliques a été réalisée par la méthode d’attaque
triacide (HCI-HNOs-HF). A partir de chagque échantillon de sol sec, ainsi préparé, 150 mg ont
été minéralisés a 120°C pendant 4h en présence de 4 ml d’acide fluorhydrique (HF) et 2 ml
d’un mélange d’acide chlorhydrique (HCI) et d’acide nitrique (HNO3).

Les analyses des métaux lourds ont été effectuées par spectrophotométrie d’absorption
atomique (SAA) au laboratoire de la faculté des sciences de la nature et de la vie de
I’université de Tiaret.

11.4. Analyse statistique

L'analyse statistique a été realisée a l'aide du Logiciel SPSS 23. Les données ont été
analysées a l'aide de I'analyse de la variance et la comparaison des moyennes a éteé faite par le

test de Pearson.
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Le test a été appliqué a un niveau de probabilité de p = 0,05 a trouver des différences
significatives entre les moyennes. Ces analyses ont été réalisées dans le but de comparer les
caractéristiques moyennes des sols étudiés. Cette comparaison a été faite sans distinction

entre les trois compagnes.
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I.1. Analyses granulométriques du sol

Les résultats des analyses statistiques descriptives des fractions granulométriques du sol

prélevé durant les trois compagnes de prélévement sont résumeés dans le tableau 14.

Tableau 14 : Analyse descriptive des différentes fractions granulométriques du sol.

N Min Max Moyenne Ecart type
Argile (%) 33 7,06 33,65 13,49 5,29
Limon Fin (%) 33 0,00 31,06 11,48 9,53
Limon Grossier (%) 33 1,39 39,22 24,56 10,58
Sable Fin (%) 33 2,17 39,37 22,44 10,22
Sable Grossier (%) 33 17,42 44,07 28,00 5,83

Le sol étudié présente une teneur en argile 13,49 +5,29 %, limons fins 11,48 +9,53% et
un taux de sable fin 22,44 +10,22 %. Tandis que les teneurs en limons grossiers varient de
1,39 % a 39,22 % avec une moyenne de 24,56 % et un écart type de 10,58.

En ce qui concerne le taux de sable grossier, les teneurs oscillent entre 17,42 %
et 44,07 %, avec une moyenne de 28,00 % et un écart type de 5,83 (Tableau 14).

En effet, les contaminants sont souvent fortement liés a la fraction fine d'un sol qui
favorise la dispersion de la contamination par les métaux lourds. Dans plusieurs sols
contaminés par du Cu, Fe, Pb et Zn, la fraction la plus fine contient souvent les plus fortes

concentrations de ces métaux (Peters, 1999).

Selon les résultats obtenus (Tableau 14), le sol étudié présente une texture légere
limoneuse a limono-sableuse, la couche superficielle ne présente aucune aptitude a la

fissuration, avec l'absence totale de risque d'asphyxie.

Cette texture favorise la dissolution et le lessivage des métaux en presence de teneurs
faibles en argiles et en matiére organique et influe sur les propriétés physico-chimiques du

sol.

1.2. Analyses physico-chimiques du sol
L’evaluation des caractéristiques des sols en relation avec les évolution des teneurs en
métaux au cours du temps et I’optimisation des plans d’échantillonnage demeurent également

nécessaires (Desaules et al., 2000).
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Les résultats des analyses statistiques descriptives des principaux parametres physico-
chimiques du sol étudié sont présentés dans le (Tableau 15).

Tableau 15 : Analyse descriptive des principaux parametres physico-chimiques du sol.

N Min Max Moyenne Ecart type

Pb (ppm) 99 0,00 13,70 3,42 2,47
Zn (ppm) 99 0,00 21,96 7,45 5,02
Humidité (%) 98 3,73 26,58 11,98 4,90
PHeau 99 6,94 9,39 8,10 0,52
pPHkci 99 6,14 8,92 7,69 0,42

CE (uS/cm) 99 49,00 1410,00 291,80 185,23
CEC (méqg/100g) 99 6,20 15,01 10,25 2,05
CaCOg; Total (%) 99 0,00 40,00 9,73 8,89
CaCOs Actif (%) 99 0,06 11,00 2,56 2,34
Ks (cm/h) 99 7,80 74,92 28,4756 17,06
CO (%) 99 0,02 0,58 0,22 0,11
MO (%) 99 0,04 1,00 0,38 0,19
NT (%) 99 0,05 0,22 0,12 0,03
C/N 99 0,12 5,64 1,97 1,20

Cette étude a nécessité I’utilisation des données climatiques comprenant les
précipitations totales annuelles (2011-2014). En ce qui concerne le sol, on y inclut les
propriétés physico-chimiques du sol qui ont une influence sur la mobilité du plomb et du zinc.
L'apport d'eau au sol se fait sous forme de précipitations (pluie, neige, rosée, brouillard, etc.),

et pourrait influer sur I’ensemble des résultats d’analyse consigne ci-dessus.
1.2.1. Le pH

Le pH est le premier indicateur de toute évolution physico-chimique des sols.
La variation de pH (naturelle ou anthropique) semble étre le facteur dont l'action sur la
mobilité des métaux lourds est la plus determinante.

Les valeurs du pH mesurées durant les trois compagnes de prélevements montrent que
la valeur minimale de pH a été observée dans la troisieme compagne 6,94, et la valeur
maximale a été signalée dans la premiére compagne 9,39 avec une moyenne de 8,10 et un
écart type de 0,52, ce qui indique que le sol est légerement neutre a alcalin. (Tableau 15 ;
figure 16)
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Figure 16. Variabilité du pH du sol durant les trois compagnes de prélévement.

La Figure 17, montre que le pH du sol diminue au cours du temps, dans la deuxiéme
compagne, cette diminution accompagnée d’une augmentation des précipitations totales qui
influence le statut hydrique du sol (parametres hydrodynamiques : mouvement de convection
et de diffusion de I’eau dans le sol). Le pH est influencé aussi par quelques parametres
physico-chimiques tels que la texture (taux d’argile et limons fins), la capacité d’échange
cationique (CEC), le carbone organique (CO) et le calcaire total (CaCOj3) qui provoquent une

variation du pH. (Tableau 16).
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Figure 17 : Variation du pH en fonction des précipitations totales durant les trois
compagnes de prélevement.
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D’apres le tableau 16, il existe des corrélations négatives trés significatives entre le pH
et, la CEC (r = -0,519**, p = 0,000), le taux d’argile (r = —0,358**, p = ,000) ainsi que le
carbone organique (CO) (r = -0,240*, p = 0,017), le pH est positivement corrélé avec le
calcaire total (CaCOs) (r = 0,310**, p = 0,002). Dans un milieu alcalin, la compétition des
éléments métalliques avec les protons diminue, les sites de liaison sont occupés par les

éléments métalliques et donc immobilisés.

L'analyse statistique des résultats (Tableau 16) montre un effet hautement significatif de
la teneur en limons fins sur le pH (r = 0,484**, p = 0,000). Selon Baize (2000), cette
corrélation positive est due a la structure minéralogique de cette fraction caractérisée par un
déficit de charges positives dans leur cristal. Lorsque le pH augmente, I’hydrogéne lié se
dissocie et les cations du calcium (Ca™) viennent compenser ce déficit par adsorption sur le

complexe adsorbant du sol.

Tableau 16 : Résultats du test de correlation de Pearson entre le pH, I’argile, les limons
fins, la CEC, le CaCO3; Total et le carbone organique.

Argile | Limons CEC CaCO;
(%) |Fins (%) |(méqg/100g) | Total (%0)
Corrélation de Pearson 1 |-0,358**| 0,484** | -0,519** | 0,310** |-0,240*
pH Sig. (bilatérale) 0,000 0,000 0,000 0,002 0,017

N 99 99 99 99 99 99

pH CO (%)

« La corrélation est significative au niveau 0.01 (bilatéral).
« La corrélation est significative au niveau 0.05 (bilatéral).

1.2.2. L’Humidité (H%)

Les valeurs de I’humidité du sol se situent entre une valeur minimale de I’ordre de
11,98 % observée dans la troisieme compagne de préléevement et une valeur maximale de
I’ordre 26,58 %, enregistrée dans la deuxiéme compagne, et une moyenne de 11,98 % avec un
écart-type de 4,90 % (Tableau 15; Figure 18). L’humidité du sol ne constitue qu’une infime

partie (0.15%) de I’eau présente a la surface de la terre (Dingman, 1994).
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Figure 18 : Variabilité de I’humidité du sol durant les trois compagnes de prélevement.

Cependant, I’humidité du sol contréle la répartition des précipitations en ruissellement
et infiltration, elle dépend en grande partie de la pluviométrie, lorsqu'il pleut, une partie de
I'eau s'infiltre, I'autre ruisselle, seules les pluies efficaces s'infiltrent. Elles contribuent donc a
augmenter le taux d'humidité du sol, ce qui confirme l'effet de précipitations totales sur la

teneur en eau dans le sol (Figure 19).
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Figure 19: Variation de I’humidité du sol en fonction des précipitations totales durant
les trois compagnes de prélevement.

D'aprés les résultats illustrés dans le tableau 17, le taux d’humidité du sol est aussi
influencé par quelques paramétres physico-chimiques du sol tels que la teneur en matiere

organique, le carbone organique (CO) et le rapport C/N (vitesse de minéralisation).
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Ces résultats pourraient s'expliquer par la corrélation significative entre I’humidité du
sol et le taux de la matiére organique (MO) (r = 0,234*, p = 0,020), le carbone organique
(CO) (r=0,236*, p =0,019) et le rapport C/N (r = 0,218*, p = 0,031).

Une relation négative existe entre I’humidité du sol et le calcaire total (r = —0,045,
p = 0,656), le pH (r =-0,182, p = 0,072). Cette relation confirme I'effet de la teneur en eau du
sol sur la solubilité du CaCOs et le pH.

Tableau 17 : Reésultats du test de corrélation de Pearson entre I’humidité du sol (H%0) et

le pH, le pHkci, Ia MO, le rapport C/N, le CaCOg3; total et le carbone organique (CO).

CaCOg;

o) o)
H(6)| PH | pHka [MO (%) CIN | 0oF o

CO (%)

Corrélation de Pearson 1 |-0,182|-0,227*|0,234* |0,218*| -0,045 | 0,236*

H (%) Sig. (bilatérale) 0,072 | 0,024 | 0,020 | 0,031 | 0,656 | 0,019

N 99 99 99 99 99 99 99

« La corrélation est significative au niveau 0.01 (bilatéral).
« La corrélation est significative au niveau 0.05 (bilatéral).

1.2.3. La conductivité électrique (CE)

La conductivité électrique définit la quantité totale en sels solubles correspondant a la
salinité globale du sol. Elle dépend de la teneur et de la nature des sels solubles présents dans

ce sol (Guessoum, 2001).

Les sols de la zone d’étude possédent de trés faibles teneurs en sel, la moyenne de la
conductivité électrique (CE) est de 291,80 £185,23 uS/cm, avec un minimum et un maximum
respectivement de 49,00 uS/cm et 1410 puS/cm et un écart type de 0.5 uS/cm (Tableau 15).

Différents facteurs du milieu qui entrainent la dissolution de sels calcaires dans le sol,
pouvant interagir les uns avec les autres, sont a I’origine de la variation de la conductivité
électrique du sol. D’apres Grisso et al., (1999), la fraction sableuse possede une faible

conductivité électrique.

Selon Julien et Turpin, (1999), la corrélation positive et significative entre la
conductivité électrique et le calcaire total est due a la dissolution probable d’une partie des
carbonates. Les cations du calcium qui en résultent seront fixés sur les surfaces spécifiques de
la fraction fine (Tessier et al., 1999 ; Saidi et al., 2008).
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1.2.4. La capacité d’échange cationique (CEC)

La capacité d’échange cationique (CEC) d’un sol est la quantité totale de cations que ce
sol peut adsorber sur son complexe et échanger avec la solution du sol environnante dans des

conditions de pH bien définies.

La moyenne de la capacité d’échange cationique (CEC) du sol est de 10,25 +2,05
méq/100g (Tableau 15). Cette valeur est moyenne, ce qui est di aux faibles teneurs en argile
et en matiere organique dans le sol etudié. Les valeurs de la CEC varient entre 6,20 méqg/100g
enregistrées durant la premiere compagne et une valeur maximale de I’ordre de

15,01 még/100g enregistrée dans la deuxieme compagne. (Figure 20, Tableau 15).
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Figure 20 : Variabilité de la CEC en fonction des précipitations totales durant les trois
compagnes.

Dans notre travail nous avons constaté que la capacité d’échange cationique varie en
fonction des précipitations totales (Figure 21), cette variation est aussi liée a la variation des
taux d’argile et de matiere organique dont elle dépend. L’augmentation de la CEC du sol au
cours du temps est liée a la nature de la composition minéralogique des constituants.
La valeur élevée de la CEC serait aussi liée a la présence de la matiere organique, méme en

faible quantité, qui formerait des complexes avec certains métaux.
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Figure 21 : Variation de la CEC en fonction des précipitations totales durant les trois
compagnes de prélevement.

L'analyse statistique des résultats (Tableau 18) montre un effet hautement significatif
négatif de la texture du sol (limons fins) sur la CEC (r = -0,261**, p = 0,009). Selon Viard-
La Rocca, (2004), la capacité d’échange cationique est liée a la teneur en argiles et aux limons
du sol.

Dawson et al., (1991) ont mis en évidence la contribution des fractions organiques
et argileuses dans la capacité d’échange cationique du sol, ce qui confirme I'effet significatif
négatif de la teneur en azote (r = -0,303**, p = 0,002) et une corrélation hautement
significative avec le carbone organique (CO) (r = 0,276**, p = 0,006) (Tableau 18).

D’aprés Webber et Singh, 1999, la capacité d’échange cationique (CEC) augmente avec
la teneur en argile du sol, donc que les concentrations maximales des éléments traces soient
plus elevées dans le cas des sols a texture fine comme l'argile et le limon argileux que dans

celui des sols a texture grossiere comme le sable.

Tableau 18 : Résultats du test de corrélation de Pearson entre la CEC du sol
et le carbone organique, I’azote total et les limons fins.
CEC
, 1 NT (%% LF (%
méq/100g CO (%) (%0) (%)
CEC Corrélation de Pearson 1 0,276** -0,303** | -0,261**
méq/100g Sig. (bilatérale) 0,006 0,002 0,009
N 99 99 99 99

« La corrélation est significative au niveau 0.01 (bilatéral).
« La corrélation est significative au niveau 0.05 (bilatéral).
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1.2.5. Le calcaire total (CaCOs3)

La teneur en calcaire total dans le sol est de 9,73 +£8,89 % par combinaison du calcaire
total et actif, ce qui signifie que le sol est modérément calcaire. Les métaux lourds peuvent se
lier aux carbonates dans les sols. Selon les résultats obtenus, nous constatons que les teneurs
en calcaire total varient entre 6.85 et 8.05 mg/l. les deux valeurs sont enregistrées dans la

troisieme compagne de prélévement (Figure 22, Tableau 15).

Les carbonates et les phosphates doivent leur réactivité a I’hydratation de leur surface
qui conduit & la formation de groupements —CaOH?, —-POH° (Thomas et al., 1993; Bataillard,
2002). La dissociation de ces composés entraine I’adsorption des métaux a leur surface.
La précipitation ou co-précipitation de certains ETM avec ces composés sont également

responsables de leur rétention dans les sols (Cotter-Howells & Caporn, 1996).
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Figure 22 : Variabilit¢ du CaCO; total dans le sol durant les trois compagnes de
prélevement.

D’apres les résultats obtenus, les teneurs en CaCQOj total varient au cours du temps et en
fonction des précipitations totales (Figure 23), le taux de calcaire total dans le sol diminue
avec l’augmentation des précipitations totales dans la deuxieme compagne. L’eau de
précipitations est susceptible de dissoudre le calcaire, en faible quantité, mais son pouvoir

dissolvant est renforcé par la présence de CO, dissous qui accroit I’acidité.
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Figure 23 : Variation du CaCOj; total en fonction des preécipitations totales durant les
trois compagnes de prélévement.
La dissociation de ces composés entraine I’adsorption des ETM a leur surface, En effet,
les carbonates avec leurs sites d'adsorption peuvent retenir les métaux lourds (Makram, 2010).

Les colloides électronégatifs dont la liaison nécessite la présence de ponts cationiques
tels que celui de I’ion calcium aprés solubilisation des carbonates de calcium. Ceci,
augmentera la capacité d'échange cationique et par conséquence la rétention des éléments
minéraux dans le sol (Baize, 2000).

Tableau 19 : Résultats du test de corrélation de Pearson entre le CaCO; total et les
fractions granulométriques du sol.

C(a(;:;)s pH A (%) | LF (%) |LG (%)| SF (%) | SG (%0)
0
Corrélation de Pearson 1 0,310** | -0,218* | 0,548** |0,264** | —0,479** | -0,336**
CaCoO
(%)3 Sig. (bilatérale) 0,002 | 0,030 0,000 0,008 0,000 0,001
N 99 99 99 99 99 99 99

« La corrélation est significative au niveau 0.01 (bilatéral).
« La corrélation est significative au niveau 0.05 (bilatéral).

De plus, selon les résultats de corrélations illustrées dans le Tableau 19, le calcaire total
dans le sol est influencé par quelques parameétres tels que le pH et la texture. Ces résultats sont
justifiés par les corrélations positives trés significatives qui existent entre le calcaire total et le
pH (r = 0,310**, p = 0,002), les limons fins (LF) (r = 0,548**, p = 0,000) et les limons
grossiers (r = 0,264**, p = 0,008).
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Une corrélation significative négative avec le taux d’argile (A) (r = -0,218*, p = 0,030),
le sable fin (r = -0,479**, p = 0,000), sable grossier (r = -0,336**, p = 0,001). La calcite,
minérale secondaire, est le résultat de la précipitation de la solution du sol souvent enrichie en
magnésium : on parle de magnésium calcite (Cal-yMgyCOs3). Ces carbonates sont le siége de
processus d’adsorption-coprécipitation avec par exemple substitution d’éléments traces
divalents comme le Cu®* (Rimstidt et al., 1998).

1.2.6. La matiere organique

La matiere organique des sols possede une grande surface spécifique et peut aussi jouer
un réle important dans le contréle de pH du sol. Les substances humiques peuvent fixer les

ions métalliques par complexation.

La matiere organique des sols peut chimisorber efficacement les ions métalliques avec
un haut degre de sélectivité, il peut alors se former de fortes liaisons ioniques ou covalentes.
L'effet de la matiére organique sur la mobilité des métaux est difficile a prévoir, il dépend
évidemment des conditions physico-chimiques du milieu, de I'élément complexé, mais

également de la nature et de la quantité de la matiere organique présente dans le sol.
1.2.6.1. Le carbone organique

Les matieres organiques présentent différents groupes fonctionnels qui permettent la
complexation des ETM avec des substances humiques insolubles intégrées a la matrice du sol
(Madejon et al., 2010).

Selon les résultats obtenus durant les trois compagnes de prélevements, nous constatons
que les teneurs en carbone organique varient entre 0,05 % et 0,22 % avec une moyenne de
0,12 +0,03%. La valeur maximale est observée durant la deuxiéme compagne (Tableau 15,
Figure 24).
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Figure 24 : Variation de la teneur en carbone organique (CO) durant les trois
compagnes de prélevement.
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Dans notre travail nous avons constaté que le carbone organique du sol varie durant les
trois compagnes de prélevement (Figure 24), ce qui confirme I'effet significatif négatif du
calcaire total (r = -0,378*, p = 0,014), le taux d’argile (r = -0,463**, p = 0,014) et le taux du
sable fin (r = -0,294**, p = 0,003) sur sa teneur dans le sol (Tableau 20), des corrélations
significatives entre le carbone organique et le taux d’humidité du sol (H%) (r = 0,236%*,
p =0,019), et la capacité d’échange cationique (CEC) (r = 0,276**, p = 0,006).

En effet, la matiere organique des sols se caractérise comme les argiles par une grande
surface spécifique et par son pouvoir gonflant permettant la pénétration de I'eau et la diffusion
de molécules de petite taille qui peuvent ainsi se lier avec les substances humiques
(Choudhry, 1984).

Les substances humiques, par leurs nombreux groupements réactifs (fonctions
carboxyliqgue —COOH et phénolique —OH notamment), sont susceptibles de fixer les ions
métalliques par complexation et création de liaisons de coordination.

Tableau 20 : Résultats du test de corrélation de Pearson entre le carbone organique
(CO), I’humidité (H), le pH, la CEC, les limons grossiers (LG) et sables fins (SF).

CO (%)| H (%) | pH méctqulzlc(:)Og LG (%) | SF (%)
Corrélation de Pearson 1 0,236* |-0,240*| 0,276** | 0,394** |-0,294**
CO (%) Sig. (bilatérale) 0,019 | 0,017 | 0,006 0,000 | 0,003
N 99 99 99 99 99 99

« La corrélation est significative au niveau 0.01 (bilatéral).
« La corrélation est significative au niveau 0.05 (bilatéral).

L’effet de I’eau issue des précipitations sur le taux du carbone organique dans le sol est
en genéral tres variable; il dépend de plusieurs facteurs dont, le type de sol, la texture et la

quantité d’eau apportée par les précipitations.

Selon Park et al., 2011, la matiére organique joue un role dans la partition des éléments
métalliques, entre la phase solide et la phase liquide du sol, par complexation des éléments

métalliques a la matiére organique.
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1.2.6.2. L’Azote total

Les teneurs en azote total obtenues au cours de notre étude varient entre une valeur
minimale de I’ordre de 0,05 % observee dans la troisieme compagne, et une concentration
maximale de 0,22 % enregistrée dans la premiere compagne et une moyenne de 0,12 +0,03 %
(Tableau 15 et Figure 25).

D’apres les résultats obtenus, les teneurs en azote varient au cours du temps (Figure 25),
cette diminution est due aux activités biologiques et la mobilité de I’azote dans le sol sous
I’effet des eaux de précipitations totales qui provoque son lixiviation dans le sol.
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Figure 25 : Variation de la teneur en azote total durant les trois compagnes de
prélevement.

La lixiviation représente I'entrainement d'éléments minéraux dissous dans I'eau du sol.
Pour l'ion nitrate NOjs-, trés soluble dans I'eau, on parlera donc de lixiviation et non de

lessivage, qui représente I'entrainement de particules (argile, matiere organique, ...) (Ferrugia
A, 2001).
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11.1. Le plomb (Pb)

La mobilité des éléments en traces minéraux dans les sols peut s’expliquer par plusieurs
mécanismes physico-chimiques impliquant une grande variété de facteurs. En effet, des
analyses de corrélation (Pearson) ont été effectuées afin de mettre en évidence le potentiel

impact des paramétres physico-chimiques sur la mobilité du Pb dans le sol.

La mobilité d'un élément dans les sols désigne I'aptitude de celui-ci a passer d'une forme
ou il est retenu avec une certaine énergie dans une autre forme ou il est de moins en moins

énergiguement retenu, pour aboutir dans la solution du sol (Mench et Baize, 2004).

Les resultats obtenus (Tableau 15 et Figure 26) montrent que la moyenne des teneurs en
Pb dans le sol est de 3,42 £2,47 ppm. Ces teneurs varient entre une valeur minimale de I’ordre
de 0,00 ppm observée dans la premiere compagne, et une concentration maximale de I’ordre
13,70 ppm signalée dans la deuxiéme compagne. D’une maniére générale, les teneurs en Pb

obtenues au cours de notre étude sont relativement faibles.
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Figure 26 : Variabilité de la teneur en Pb dans le sol durant les trois compagnes
de prélévement.

Les corrélations qui résument les relations entre les principaux parameétres physico-
chimiques du sol qui influencent la mobilité du Pb dans le sol sont présentées dans le
(Tableau 21).

Les principaux facteurs de I'environnement influant sur la mobilité des ETM dans les
sols sont le pH, le potentiel d'oxydoréduction et la capacité d'échange cationique (CEC).
Ce dernier parameétre est lié¢ a la quantité et la qualité de la matiére organique ainsi qu'au

pourcentage et aux types des minéraux argileux.
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D'autres facteurs, comme le climat ou les interactions entre les différents éléments

présents dans les sols, peuvent aussi modifier la mobilité d'un ETM (Anne et Isabelle, 2005).

Tableau 21 : Résultats du test de corrélation de Pearson entre la teneur en Pb et le pH,

la CEC, le calcaire total et le taux d’humidité.

Pb 4 CEC CaCO; | Humidité
epm) | P7 |(még/100g) | Total (%)| (%)
Corrélation de Pearson 1 0,365** | -0,218~* 0,352** 0,275**
Pb : —
(ppm) Sig. (bilatérale) 0,000 0,030 0,000 0,006
N 99 99 99 99 99

**_La corrélation est significative au niveau 0,01 (bilatéral).
*. La corrélation est significative au niveau 0,05 (bilatéral).

Selon les résultats illustrés dans le (Tableau 21), le Pb dans le sol est influencée par
guelques parametres tels que le pH, la CEC, le calcaire total (CaCO3) et le Zn. Ces résultats
sont justifiés par les corrélations qui existent entre la teneur en Pb dans le sol et le pH
(r = 0,365**, p = 0,000), le calcaire total (CaCO3) (r = 0,352**, p = 0,000) et le Zn
(r=0,275**, p = 0,006).

Le Pb est négativement corrélé avec la CEC (r =-0,218*, p = 0,030), les proportions de
plomb piégées dans les sols dépendent fortement de la capacité d’échange cationique et du pH
du sol ce qui indique une fixation forte par le biais des phénoménes de complexation de

surface et d’échange cationique (Morin et al., 2001).
11.2. Le Zinc (Zn)

Les résultats obtenus montrent que la moyenne des teneurs en Zn dans le sol est
de 7,45 £5,02 ppm. La teneur la plus faible est de 0,00 ppm. elle est observée dans la premiére
et la deuxieme compagne alors que la teneur la plus élevée est celle enregistrée dans la

premiére compagne (21,96 ppm). (Tableau 15 et Figure 27).

Les métaux lourds dans la phase liquide, en solution du sol, sont considérés comme les
plus mobiles. D’aprés Liu et al., 2013, la mobilité d’un élément est caractérisée par son
aptitude a passer dans les compartiments du sol ou il est de moins en moins énergiguement

retenu, la phase liquide du sol représentant le compartiment ultime.
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Figure 27 : Variabilité de la teneur en Zn dans le sol durant les trois compagnes de
prélevement.

La figure 27 montre une augmentation de la teneur en Zn dans le sol dans la deuxieme
compagne de prélevement, cette teneur est influencee par plusieurs facteurs tels que le pH,
la capacité d’échange cationique (CEC), le calcaire total (CaCOs3) et le taux d’humidité (H%)
(Tableau 22).

Les corrélations qui résument les relations entre les principaux parameétres physico-
chimiques du sol qui influencent la mobilité du Zn dans le sol sont présentées dans le
(Tableau 22).

Tableau 22 : Résultats du test de corrélation de Pearson entre la teneur en Zn et le pH,
la CEC, le calcaire total et le taux d’humidite.

Zn Pb H CEC CaCOs3| Humidité
(ppm) | (ppm) P (méqg/100g) | Total (%)

Corrélation de Pearson 1 0,275** | 0,082 0,055 0,097 0,239*
Zn
Sig. (bilatérale) 0,006 | 0,421 0,613 0,341 0,018
(ppm)
N 99 99 99 99 99 99

**_ La corrélation est significative au niveau 0,01 (bilatéral).
*, La corrélation est significative au niveau 0,05 (bilatéral).

D’apres les résultats de I’analyse statistique (Tableau 22), le Zn est influencé d'une
maniere hautement significative par la teneur en plomb (r = 0,275**, p = 0,006) et le taux
d’humidité du sol (H%) (r = 0,239*, p = 0,018). Une relation négative existe entre la teneur
en Zn et le pH du sol (r = -0,082, p = 0,421). Selon Luo et al. (2006), a pH > 6, la majorité du

Zn dissous est présent sous forme de complexes organiques dissous.
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La corrélation entre la teneur en Zn dans le sol et la CEC n’est pas significative.
La CEC représente pourtant la capacité d’échange liée aux processus d’échange d’ions.
Les argiles et la MO étant les principaux contributeurs de la CEC (Rémkens et Salomons,
1999 ; Francois et al., 2004), si les argiles gouvernent la solubilisation du Zn et la matiere
organique gouvernent sa rétention, il est compréhensible que la corrélation ne soit pas
significative et qu’il faille séparer chaque contributeur (matiere organique et argiles) plutét

que de ne considérer que la CEC.
11.3. Influence des précipitations sur la mobilite du Pb et Zn dans le sol

La capacité du sol a absorber I’eau fournie en surface est I’une de ses propriétés
physiques importante, elle dépend du temps écoulé depuis le début de la pluie, de la teneur en
eau initiale, de la conductivité hydraulique, de I’état du sol en surface (texture, porosité)
et également de la présence de couches retardatrices dans le profil. Les couches retardatrices
sont des couches ayant une structure différente de la couche supérieure qui peuvent retarder
I’écoulement de I’eau (Hillel, 1988).

11.3.1. Variation des précipitations totales

Lorsque les conditions climatiques sont réunies, les nuages subissent une transformation
et I'eau qui les forme regagne la surface de la terre sous la forme de précipitations. Selon la
température et les conditions climatiques, I'eau tombe en précipitation de pluie, brouillard,
neige ou gréle. Parvenue au sol, I'eau peut y stagner, s'évaporer a nouveau ou s'enfoncer dans

le sol.
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Figure 28 : Variation des précipitations totales durant les trois compagnes
de prélévement.
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La figure 28 montre que les précipitations totales varient au cours des trois compagnes
de prélévement. La valeur maximale est de 662,19 mm enregistréee dans la deuxiéme
compagne alors que la quantité la plus faible est de 228,32 mm. elle est enregistrée dans la

troisieme compagne avec une moyenne de 429,08 mm.

Si la pluie est forte, le sol ne peut pas absorber toute I'eau tombée, la partie supérieure
du sol devient saturée mais le transfert vers la profondeur n'est pas assez rapide. Une pellicule

d'eau s'accumule en surface et s'écoule selon la pente, c'est le ruissellement.

La pluie est avec la brume, la neige, la gréle et le grésil I'une des formes
de précipitations, c’est-a-dire un ensemble de particules d’eau liquide ou solide tombant en
chute libre au sein de I’atmosphére. C’est la hauteur de précipitation qui conditionne la

saturation des sols et la percolation verticale ou latérale.
11.3.2. Variation de la teneur en Pb et Zn en fonction des précipitations

La pollution par les metaux lourds varie généralement dans les trois dimensions
de I’espace. Les concentrations montrent de grandes variations dans I’espace par rapport aux
sources d’émission, le plus souvent avec de grands coefficients de variation mais il existe des

zones de transition (Frassen et al., 1997).

Les conditions climatiques favorisent les changements de phases du plomb et du zinc.
En effet, on observe que dans les échantillons de la deuxiéeme compagne, prélevés suite a une
forte pluie, que le pourcentage du Pb augmente dans le sol, ces résultats ont été confirmés par
les analyses statistiques qui nous ont montré la relation entre la teneur en Pb et les
précipitations totales (Figure 29) d'une part et les corrélations entre le Pb et les propriétés

physico-chimiques du sol (Tableau 23) d'autre part.

D'aprés les résultats présentés (Figure 29), nous pouvons constater que la mobilité du
plomb dans le sol est influencée par les précipitations. Cette influence est justifiée par la
relation positive qui existe entre le Pb et la quantité de précipitations totales durant les trois

compagnes (r = 0,268, p = 0,000).
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Figure 29 : Corrélation entre la teneur en Pb et les précipitations totales.
L’humidite et la température jouent un role indirect en favorisant I’activité biologique
du sol, et donc la production de substances acides ou complexantes issues de la
biodégradation de matieres organiques.
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Figure 30 : Variation de la teneur en Pb (a) et du Zn (b) dans le sol en fonction des
précipitations totales.

Les valeurs enregistrées pour les trois compagnes de prélevement (Figure 31) nous
montrent que la teneur en Pb et Zn dans le sol varie au cours du temps en fonction des
précipitations totales, Ces résultats révélent que I’eau de précipitation influe sur le taux de
dissolution de ces derniers dans le sol. La pluviométrie augmente le temps de contact du
plomb avec l'eau. Elle accroit ainsi les risques de contamination lors d’un transport par
ruissellement des particules minérales ou organiques porteuses de plomb. Il existe également
une possibilité de déplacement latéral de métaux en solution par I'intermédiaire des eaux de
précipitation. L’augmentation de I’humidité agit directement sur la dissolution de composés
fixant les métaux lourds et facilitant ainsi leur absorption par la flore et affecte le processus de
précipitation et de solubilisation.
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Figure 31 : Corrélation entre la teneur en Zn et les précipitations totales.

L'eau qui y pénetre est susceptible de dissoudre le calcaire, et donc modifié le pH qui
influe sur la mobilité du Zn dans le sol. Ces résultats pourraient s'expliquer par la corrélation
tres significative qui existe entre la teneur en zinc dans le sol et I’humidité (r = 0,239%,
p = 0,018) (Figure 32).

De tres nombreux parametres extrinseques tels que le climat influent sur la mobilité des
métaux lourds dans le sol. La pluviométrie est un facteur primordial dans le phénomene
d’adsorption, I’étude de I’effet de la pluviométrie sur I’adsorption a fait I’objet de plusieurs
travaux de recherches, ce paramétre influe sur la mobilité et la distribution du plomb et zinc
dans le sol d’une maniere direct par la mise en solution et le transport dans les horizons de
surfaces. La pluie peut aussi affecter la mobilité du plomb dans le sol d’une maniere indirecte
par I’effet sur les parameétres intrinséques tels que le pH, la CEC, le CaCOj3 et la matiere
organique.
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Figure 32 : Corrélation entre la teneur en Zn et I’humidité du sol.
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11.4. Influence des parameétres physico-chimique sur la mobilité du Pb et Zn dans le sol
11.4.1. Influence du pH

Le pH constitue un facteur dont le rdle est crucial pour la mobilité des ions métalliques,
car il influence le nombre de charges négatives pouvant étre mises en solution (McLaughlin et
al., 2000).

Les valeurs observées révelent que le potentiel d'hydrogéne est l1égérement neutre a
alcalin 6,94 a 9,39 (Tableau 15). Le pH du sol influence la solubilité des métaux en modifiant
I'équilibre de sa répartition entre la phase liquide et la phase solide, il influence le nombre de

charges négatives pouvant étre mises en solution.

L’adsorption des métaux lourds dépend du pH du milieu. En effet, il agit aussi bien sur
la charge de surface du matériau adsorbant que sur la répartition et la spéciation des cations
(Sbaa et al., 2000). Pour des pH basiques (pH > 9) la quantité adsorbee diminue, cette

constatation a été confirmée par d’autres chercheurs (Belaib, 2006).
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Figure 33 : Corrélation entre la teneur en Pb et le pH du sol.

A l'examen de la (Figure 33), il parait évident qu'il existe une corrélation linéaire
hautement significative entre le plomb et le pH. (r = 0,365**). Cette influence du pH est
également illustrée dans les travaux de Wu. (2002) qui mettent en évidence qu’un pH élevé
favorise la dissolution des acides humiques et augmente la concentration dissoute de métal en

raison de formation de complexes métal-organique en solution.
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L’adsorption de I’ion Pb®" semble étre fortement affectée par le pH de la solution
initiale, le taux d’adsorption du plomb diminue en augmentant le pH. Ceci peut étre expliqué

par la formation des hydroxydes de plomb.

L’augmentation du pH contribue également a la diminution du potentiel de surface, en
diminuant également la concurrence des protons par rapport aux ions métalliques et elle
favorise ainsi leur fixation. La précipitation se produit également a pH élevé. Lorsque les
éléments sont stables sous forme cationique (Zn**, Pb®*) I’augmentation du pH favorise la

déprotonation des particules du sol et donc augmente la fixation des cations par le sol.

D’aprés Martinez-Villegas et al. (2004), Le pH joue un réle dans la mobilité du plomb.
Plus le pH est faible plus le plomb passe en solution. 1l a été montré que l'adsorption du Pb
dans le sol augmente quand le pH augmente et que des hydroxydes métalliques peuvent se
former, tel que Pb(OH),. Un pH acide entraine la mise en solution des sels métalliques, la
mise en solution des phases de rétention, la désorption des cations et I’adsorption des anions
(Lions, 2004).

11.4.2. Influence du calcaire (CaCO3)

Les taux de calcaire total enregistré dans les sols est de 9,73 8,89 % (Tableau 15),
ce sont des sols modérément calcaires. Les carbonates jouent un réle important dans les sols,

une teneur élevée en carbonates rend le milieu alcalin favorable a la fixation des cations.

La surface des carbonates favorise les phénomenes de rétention des ions métalliques tels

que la précipitation (smithsonite (ZnCQ3), cérusite (PbCQO3)).
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Figure 34 : Corrélation entre la teneur en Pb et le calcaire total.
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L’analyse de la régression linéaire effectuée entre le taux du CaCO; et le plomb
(Figure 34) a montré que, le plomb est principalement lié aux taux de carbonates dans le sol,
ces résultats sont justifiée par une corrélation hautement significative (r = 0,352**) entre la

teneur en calcaire total et le Pb dans sol.

Des études ont pourtant montré que le plomb était capable de s’adsorber a la surface de
la calcite et d’occuper les sites du calcium malgré les différences de rayon ionique entre Pb et
Ca (Sturchio et al., 1997).

L’equilibre de la dissolution des carbonates et du dioxyde de carbone dans le sol
controle partiellement le pH. De plus, une teneur élevée en carbonate rend le sol alcalin et
favorisant ainsi I’ensemble des modes de fixation des métaux. Lors de la fixation des métaux,
le mécanisme mis en jeu n’est pas une adsorption de surface, mais I’incorporation des cations

métalliques dans la maille cristalline des carbonates (Bourg, 1988).

Ce phénomeéne de co-précipitation a été mis en évidence en comparant I’affinité de I’ion
Zn** pour le carbonate de calcium et le carbonate de magnésium. La fixation de I’ion Zn** est
favorisée par un meilleur ajustement spatial dans la maille cristalline du carbonate de
magnésium. Les exemples des espéces co-précipités sont I’hydrozincite [Zns(OH)g(CO3),],
la malachite [Cu,(OH),COg3] ou I’azurite [Cuz(OH),(CO3),] (Sposito, 1989, d’apres le logiciel
GEOCHEM qui nous donne les équilibres cationiques et anioniques dans les sols).

La dissolution des carbonates joue un role important dans le contrdle du pH du sol. Une
forte teneur en carbonates releve le pH, les carbonates peuvent incorporer des cations

métalliques dans leur maille cristalline (Bourg, 1988).

Dans les sols calcaires, le plomb et le zinc sont fixés par les carbonates du calcium soit
par adsorption, par précipitation d’hydroxydes ou de carbonates, ou encore par insertion dans

le réseau de CaCOs.

Les carbonates jouent un role important dans les sols. Leurs équilibres de dissolution
contrélent partiellement le pH et une teneur élevée en carbonates rend le sol alcalin, favorisant

ainsi I’ensemble des modes de fixation.
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11.4.3. L’interaction Zn-Pb

Le rapport entre les teneurs totales entre un élément mobile (Zn) et un autre peu mobile
(Pb), est utilisé comme un indicateur de la mobilité de ces éléments. D’aprés les résultats

obtenus le rapport Zn/Pb varie entre 0,00 et 4,24 avec une moyenne de 0,68.

En effet, si on considere le Pb, I’élément peu mobile, il suffit alors d’appliquer le
rapport Zn/Pb maximal mesuré sur I’ensemble des points de prélevements et d’extrapoler la

valeur du deuxieme élément (Miquel, 2001).

D’apres I’analyse des résultats obtenus (Figure 35), on constate que le plomb dans le sol
correle positivement avec le zinc d’une fagon tres significative, avec un coefficient de

corrélation de (r = 0,275**).
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Figure 35 : Corrélation entre la teneur en Zn et Pb dans le sol.

La forme la plus courante et la plus mobile du zinc dans les sols est Zn** qui est
facilement adsorbé sur les composants minéraux (argiles, hydroxydes de fer et d'aluminium)
et organiques, ce qui conduit a une accumulation dans les horizons superficiels (Perrono,
1999).

L’existence d’une corrélation importante entre le plomb et le zinc montre qu’il existe
une grande affinité chimique entre ces deux métaux dans le sol. Le zinc s’accumule a la
surface des sols, dans les cas de contamination superficielle, c’est rare ou le zinc migre en
profondeur. L adsorption du zinc, dans le sol, peut se faire selon deux mécanismes en milieu

acide, par échange de cation, en milieu alcalin, par chimisorption.
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11.4.4. Influence de la texture du sol

La granulométrie joue un role important dans la rétention des polluants, ce sont les
particules les plus fines qui présentent une forte surface spécifique et sont tres actives vis-a-
vis de la rétention. D’apres Conil et Clozel, (1999), la proportion de particules fines est une

information importante, car elle gouverne certaines propriétés physiques du sol comme la

perméabilité ou la sensibilité a des entrainements mécaniques.

Les résultats du test de corrélation entre la teneur en Pb et Zn et les fractions

granulométriques du sol sont représentés dans le (Tableau 23).

Tableau 23 : Résultats du test de corrélation de Pearson entre le Pb, le Zn et les fractions

granulométriques du sol.

A (%) LF (%) LG (%) | SF (%) | SG (%)
Corrélation de Pearson | —0,328** 0,514** 0,259** | —0,406** | —0,299**
Pb
(ppm) Sig. (bilatérale) 0,001 0,000 0,010 0,000 0,003
N 99 99 99 99 99
Corrélation de Pearson 0,055 0,169 0,242* | -0,314** | -0,216*
Zn Sig. (bilatérale) 0,589 0,094 0,016 0,002 0,032
(Ppm)
N 99 99 99 99 99

« La corrélation est significative au niveau 0.01 (bilatéral).
« La corrélation est significative au niveau 0.05 (bilateral).

D’apres le (Tableau 23), on remarque qu'il y a une corrélation négative hautement
significative entre la teneur en Pb dans le sol et le taux d’argile (r = -0,328**, p = 0,001),
le sable fin (r = —-0,406**, p = 0,000) et sable grossier (r = —=0,299**, p = 0,003). Le Pb est
positivement corrélé avec les limons fins (r = 0,514**, p = 0,000) et les limons grossiers
(r=0,259** p = 0,010).

La correlation négative et significative entre le plomb et I’argile peut s’expliquer par
le fait que les minéraux argileux possédent une capacité d’échange cationique élevée qui
traduit leur capacité de rétention. D’apres Duchaufour (1979), la fraction fine (limon) fixe une
quantité appréciable d’éléments traces grace a ses propriétés colloidales.
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De plus, selon les résultats de corrélations illustrées dans le tableau 23, le Zn dans le sol
est influencé par le taux de limons grossiers (r = 0,242*, p = 0,016), sables fins (r = -0,314**,
p = 0,002) et sables grossiers (r = -0,216*, p = 0,032). Mais dans I’ensemble, la réactivité du

Pb semble plus prépondérante par rapport a celle du Zn.
11.4.4.1. Influence d’argile

Les minéraux argileux sont des phyllosilicates hydratés qui sont généralement chargés
négativement. En effet, la charge électronégative des argiles les rend aptes a contracter des
liaisons électrostatiques avec toute entité chargée positivement, comme les cations

métalliques.

Ce sont les minéraux argileux et la matiére organique, souvent former de complexes,

qui participent le plus a la charge négative du solide (Souad et al., 2008).
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Figure 36. Corrélation entre la teneur en Pb et le taux d’argile.

D’apres la (Figure 36), une corrélation négative tres significative existe entre le taux

d’argile et la teneur en plomb dans le sol (r = -0,328*%*).

Les argiles présentent une grande surface spécifique et des charges négatives sur leurs

feuillets, ce qui leur permet de retenir des cations par adsorption.

La capacité adsorbante d’une argile varie d’une famille a I’autre. Les phyllosilicates
ayant une capacité d'échange cationique (CEC) élevée et d'importantes surfaces spécifiques,
ils contribuent a adsorber de fortes quantités de métaux lourds (Kabata-Pendias, 2001), ce qui
justifie les résultats obtenus (Tableau 21) par la corrélation négative significative qui existe
entre la CEC et la teneur en plomb dans le sol (r = -0,218*, p = 0,030).
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Les argiles présentent des charges négatives permanentes, localisées en surface et dans
I‘espace interfoliaire, dues aux substitutions isomorphiques. De plus, elles possédent des
charges variables localisées en bordure de feuillet, dues a la discontinuité du réseau cristallin
qui fait apparaitre des groupements hydroxyles —OH, chargés positivement ou négativement
en fonction du pH (Lions, 2004).

Les argiles peuvent donc retenir une importante quantité de metaux lourds par
adsorption. Les travaux de (Li et Li, 2000) mettent en évidence le r6le important de la fraction
argileuse sur I’adsorption du plomb. Les minéraux argileux possédent de grandes surfaces

spécifiques et de grandes capacités d’échange cationique.

11.4.4.2. Influence du sable fin
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Figure 37 : Corrélation entre le taux de sable fin et le Pb (a) et le Zn (b) dans le sol.

Selon les résultats de corrélations illustrées dans la (Figure 37), la mobilité du plomb et
du zinc dans le sol est influencée par le taux de sable fin. D aprés (Deschamps et al., 2006), le
comportement des métaux lourds dans le sable depend fortement de la nature et de la
proportion des différents composants de ce sol, les argiles peuvent retenir une importante
quantité de métaux lourds par adsorption.

A partir des résultats obtenus (Figure 37a), on remarque que la teneur en plomb dans le
sol varie en fonction de la teneur en sable fin ce qui confirme I’existence d’une corrélation
négatif hautement significatif (r = -0,406**; p = 0,000). Ces résultats pourraient notamment
expliqués par I’influence de la fraction sableuse sur la mobilité du zinc dans le sol.
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Dans les sols de texture sableuse, ou a travers les chemins d’écoulement préférentiel, le
transfert des micropolluants en profondeur est favorisé car les réactions avec les constituants
n’ont pas le temps de s’établir ou du fait de la libération et du transport sous forme colloidale

des micropolluants dans la solution du sol.

La fraction granulométrique sableuse influe d’une maniére négative tres significative
sur la mobilité du Zn dans le sol (r = -0,314**; p = 0,002) (Figure 37b), la présence de sable
réduit le temps de contact entre les micropolluants et la phase solide par I’augmentation de la
capacité d’infiltration de I’eau dans le sol. La structure, la texture et la composition
minéralogique d’un sol lui conférent des caractéristiques particuliéres qui influencent les

phénomeénes d’infiltration et de rétention des éléments traces métalliques.
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Le sol constitue un des principaux compartiments d’accumulation des métaux lourds,
ces derniers sont presents en solution ou plus ou moins liés aux surfaces solides suivant leur
speciation. Les métaux lourds se sont présents dans le sol sous des formes chimiques trés
variées dépendant de la composition du sol et des conditions du milieu. Les principaux types
de pollutions anthropiques responsables de I’augmentation des flux de métaux, sont la
pollution atmosphérique (rejets urbains et industriels), la pollution liée aux activités agricoles

et la pollution industrielle.

La problématique de la pollution des sols, tant en milieu naturel qu'urbain, s'est imposée
comme une des préoccupations majeures actuelles. D’apres les résultats obtenus, la teneur en
plomb disponible dans le sol peut représenter une moyenne de 3,42 £2,47 ppm et varie entre

0,00 ppm et 13,70 ppm. ces teneurs restent inférieures aux normes admises.

La forme sous laquelle un métal se présente dans le sol dépend de plusieurs facteurs tels
gue leur composition minéralogique, les propriétés physico-chimiques, de la granulométrie et
la teneur en eau. Les résultats obtenus durant les trois compagnes de prélevement montrent
que les eaux issues des précipitations influent de maniére remarquable sur la mobilité du Pb et
du Zn dans le sol et quelques facteurs, tels que le pH, la teneur en eau, la matiere organique, le
CaCOs et la capacité d’échange cationique (CEC).

Les résultats obtenus ont révélé que le Pb dans le sol est principalement controlé par sa
spéciation en phase aqueuse sous I’effet des eaux de précipitations qui influent sur sa
solubilisation et par certains paramétres physicochimiques du sol tels que le pH et le calcaire
total qui montrent respectivement des corrélations hautement significatives (r = 0,365**,
r = 0,352**). Les concentrations en Pb dans le sol sont corrélées négativement et
significativement avec la capacité d’échange cationique (CEC) (r = -0,218*). En effet, le
plomb va pouvoir étre piégé par simple adsorption a la surface de la calcite ou par
précipitation minérale due aux pH du sol. Cependant, les métaux lourds peuvent étre
également complexés de maniére non spécifique a la surface des oxydes a travers des

réactions d‘échange d‘ions.

Le comportement des metaux lourds dans les sols dépend fortement de la nature et de la
proportion des différents composants de ce sol. En effet, la mobilité du Pb et du Zn dans le sol

est directement fonction de leur sensibilité aux conditions physico-chimiques du milieu,
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notamment aux variations de pH, de force ionique, de la teneur en matiére organique et du

calcaire total qui favorisent ou inhibent la formation de complexes solubles dans le sol.

Le plomb étant en général considéré comme un élément peu mobile dans les milieux
naturels, il a donc tendance a s’accumuler dans les horizons superficiels des sols. Il est a noter
que les corrélations entre les teneurs en plomb et celles du zinc demeurent trop importantes et
statistiquement hautement significatives (r= 0,275**). De plus, les corrélations entre les
teneurs en plomb et les fractions granulométriques du sol sont hautement significatives avec
le taux de limon fin (r= 0,514**) et limon grossier (r= 0,259**). Les corrélations négatives
hautement significatives sont avec le taux d’argile (r= -0,328**), sable fin (r= —-0,406**)
et sable grossier (r= —0,299**). ce qui signifie que la mobilité du Pb et du Zn dépend de la
texture du sol, c’est la fraction granulométrique (argile et sable) qui conditionne la mobilité

des métaux dans le sol.

Les teneurs en Zn dans le sol étudié ont une moyenne de 7,45 +5,02 ppm et varient de
0,00 ppm a 21,96 ppm, ces teneurs restent inférieures aux normes admises. La forme la plus
courante et la plus mobile du Zn dans les sols est Zn** qui est facilement adsorbé sur les
composants minéraux et organiques, ce qui conduit a une accumulation dans la couche
superficielle. Ces résultats restent justifiés par la corrélation qui existe entre le Zn et la teneur
en eau du sol (r = 0,239*%), ce qui signifie que I'numidité du sol qui est fonction des
précipitations totales durant les trois compagnes de prélévement, influence les processus de

précipitation et de solubilisation du Zn dans le sol.

L’effet négativement significatif de la teneur en sable fin et en sable grossier sur la
teneur en Zn dans le sol (r = —=0,314**, r = —-0,216*) respectivement indique que la mobilité
des deux métaux lourds dépend de la texture du sol, c’est la fraction granulométrique (argile
et sable fin) qui conditionne la mobilité de ces métaux dans le sol. La composition spécifique
des fractions granulométriques contréle donc les processus d’accumulation du zinc, qui varie

avec la quantité des eaux de précipitations.

Au terme de cette étude, nous pouvons conclure que la mobilité et la distribution du Pb
et du Zn dans le sol dépend essentiellement des parametres physico-chimiques et de la
composition granulomeétrique du sol. De plus, ces métaux issus de retombées atmosphériques,

une fois déposés au niveau du sol, leur devenir est régi par les eaux de précipitations totales.
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Dans ce travail, nous n’avons pas pu prendre en considération I’ensemble des
parametres climatiques par faute de moyens et de disponibilité des données dans la zone
d’investigation, pour cela nous nous sommes contentés que des données disponibles en

I’occurrence les précipitations.

Afin d’étayer davantage ce travail, il serait plus judicieux de mettre en relation toute
cette dynamique du Pb et du Zn avec I’ensemble des parametres climatiques.
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Abstract

Study of heavy metals mobility in soil is a necessary step for making
an accurate appraisal and quantitative evaluation of the extent of
contamination, indeed, wet and dry atmospheric deposits, plays an important
role in the cycle of semi-volatile contaminants (Vinogradova, 2000).
Metallurgical industries release heavy metals into the atmosphere, these last,
clump together to form fines particles suspended in the air, these metals can
be transported by wind via aerosol or aqueous pathway and deposited in the
soil. The main aim of this work was to study the mobility and fate of lead
and zinc from atmospheric deposits in a contaminated soil from the foundry
(ALFET) in the industrial zone of Tiaret (Western Algeria) and to determine
the effect of physicochemical parameters of the soil on their mobility in the
topsoil. The physicochemical analysis of soil samples have shown that zinc
and lead levels contents in the surface layer soil (0-30cm) vary depending on
the pH, total limestone (CaCOs3). The obtained results clearly show the major
effect of soil texture, the fine fraction (clay and sand).

Keywords: Soil, atmospheric deposition, Pb, Zn, mobility

Résumé

L’étude de la mobilité des métaux lourds dans le sol constitue une
étape indispensable a I’évaluation de I’importance de la contamination, En
effet, les dépdts atmosphériques, qu'ils soient secs ou humides, jouent un réle
important dans le cycle des contaminants semi-volatils (Vinogradova, 2000).

131


http://dx.doi.org/10.19044/esj.2016.v12n18p131

Les industries métallurgiques rejettent des métaux lourds dans I’atmosphere,
ces derniers s’agglutinent notamment aux fines particules de poussiére en
suspension dans I’air, ces métaux peuvent étre transportés par voie éolienne
via des aérosols ou par voie aqueuse via I’eau et se déposent dans les sols.
L'objectif principal de ce travail était d’étudier la mobilité du plomb et le
zinc dans le sol issus de retombées atmospheriques de la fonderie (ALFET)
dans la zone industrielle de Tiaret (Ouest d’Algérie) et d'identifier I’effet des
parametres physico-chimiques du sol sur leurs mobilités dans la couche
superficielle du sol. Les analyses physico-chimiques des échantillons de sol
ont montré que les teneurs en Zn et Pb dans la couche superficielle (0-30 cm)
des sols varient en fonction du pH, le calcaire total et la teneur en eau du sol.
Les résultats obtenus montrent clairement I’effet majeur de la texture du sol,
la fraction fine (argile et sable fin) influence de fagon tres hautement
significative la mobilité du Pb et Zn dans le sol.

Mots clés: Sol, retombées atmosphériques, Pb, Zn, mobilité

Introduction

Le probleme posé par la pollution due aux métaux lourds est lié a la
spécificité de la contamination et aux caractéristiques physico-chimiques du
sol. Les principales sources industrielles d’émissions atmosphériques de
polluants métalliques sont les usines d’incinération, les hauts fourneaux, la
combustion du charbon et du pétrole. Leur accumulation peut avoir des
impacts néfastes sur I’environnement, avec un risque de contamination des
sols, des eaux de surface ou des eaux souterraines. Une fois dans le sol, les
métaux lourds peuvent étre redistribués dans le sol, en surface par I’érosion
et le ruissellement, ou en profondeur, en migrant avec la solution du sol.
Leur devenir dans I’environnement est trés variable selon I’élément
considéré et les conditions physico-chimiques du sol. L’objectif de ce travail
est d’étudier la mobilité des métaux lourds (Pb et Zn) issus de retombées
atmosphériques de la fonderie (ALFET) sous des conditions climatiques
semi-arides dans une zone industrielle dans la région de Tiaret (Ouest
d’Algérie).

Matériel et méthodes
La zone d’étude

L’Algérienne des fonderies de Tiaret (ALFET) se situe au Sud-Ouest
de la ville de Tiaret. Son activité consiste a fabriquer des pieces moulées en
fonte et en acier, étude et conception des outillages, fabrication de pieces
moulées de différents alliages sur demandes, production et
commercialisation de produits de fonderies, et destinées aux besoins de
I’industrie de transformation. L’entreprise n’est pas équipée d’une station
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d’épuration. Elle se sert de deux stations pour adoucir et neutraliser I’eau.
Le climat de la région de Tiaret est de type semi-aride, froid et humide en
hiver, chaud et sec en été. La hauteur moyenne annuelle de précipitations est
d’environ 350 mm se produisent essentiellement en hivers et au printemps.
Le régime pluviométrique est irrégulier, ne dépassant pas souvent 450 mm
d’eau par an en zones nord et inférieurs a 300 mm/an en zones sud de Tiaret.
La moyenne thermique maximale (26 °C) est enregistrée au mois d’ao(t et la
moyenne minimale (6 °C), au mois de janvier. Les vents dans I’ensemble de
la région de Tiaret, sont extrémement violents surtout ceux venant de Nord-
Ouest durant la saison hivernale. En été c’est le sirocco Sud-Ouest qui est a
craindre (augmentation brusque de la température).

Echantillonnage
Choix des sites de prélevement

Les sites de prélevement ont été choisis de telle sorte qu’ils se
trouvent sous I’influence des retombées atmosphériques de la fonderie et
également sous les vents dominants dans la région. Tenant compte de ces
criteres, deux parcelles ont été matérialisees pour le prélevement des
échantillons de sol. Les deux parcelles se situant a une distance équivalente
de la fonderie et dans la direction des vents dominants, nous avons emis
I’hypothese qu’elles avaient recu une quantité de pollution. Il est donc
difficile de caractériser sur de grandes surfaces la variabilité des teneurs sur
une zone contaminée par les retombées atmosphériques bien que les études
montrent que la distribution de la pollution du sol autour des usines dépend
de la distance et de la direction des vents dominants (Meshalkina et al,
1996).

Prélevement

Pour étudier les propriétés physico-chimiques des sols ainsi que la
mobilité et la distribution du Pb et Zn, des échantillons de sol de la couche
superficielle ont été prélevés. Les points d’échantillonnages, localisés dans
deux parcelles situés a I’intérieure de la fonderie avec un maillage de 6
metres afin de limiter I’hétérogénéité horizontale du milieu, soit 33
échantillons de sols qui ont pu étre préleves durant chaque compagne (2012),
(2013) et (2014). Dans chaque point d’échantillonnage, un prélevement de
sol sur une profondeur de 0-30 cm a été réalisé. Le choix d’une épaisseur
constante de prélévement de la couche 0-30 cm, permet la comparaison de
stocks de polluants. Les sols prélevés ont été séchés a I’air libre puis broyé et
tamisé a 2 mm de diamétre, et conservé dans des sacs en plastique bien
fermé dans un endroit sec et propre.
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Analyses physico-chimiques du sol

Toutes les analyses de base ont été realisées sur ces échantillons; la
mesure de I’humidité déterminée par la différence des pesées du sol séché a
I’air ambiant et chauffé a 105 °C. Le pHeau sur une solution sol/eau avec un
rapport 1/2.5. La conductivité électrique (CE) avec un rapport 1/5. La
capacité d’echange cationique (CEC) déterminée par la methode a I’acétate
de sodium. Le calcaire total par la méthode du Calcimeétre de Bernard apres
attaque HCI 6N. La granulométrie par la méthode internationale de la pipette
de Robinson aprés destruction de la matiére organique a I’eau oxygénée, du
calcaire total a I’hexametphosphate de sodium. Le dosage du carbone
organique est réalisé par la méthode Walkley et Black qui nécessite une
oxydation avec le bichromate de potassium. L’azote total par la méthode
Kjeldahl.

Dosage du Pb et Zn dans le sol

L’analyse des éléments traces métalliques (Pb et Zn) a été réalisée
par la méthode d’attaque triacide (HCI-HNOs-HF). A partir de chaque
échantillon de sol sec, ainsi préparé, 150 mg ont été minéralisés a 120 °C
pendant 4h en présence de 4 ml d’acide fluorhydrique (HF) et 2 ml d’un
mélange d’acide chlorhydrique (HCI) et d’acide nitrigue (HNOg3). Les
analyses des métaux lourds ont été effectuées par spectrophotométrie
d’absorption atomique (SAA).

Analyse statistique

L'analyse statistique a été réalisée a l'aide du Logiciel SPSS23. Les
données ont été analysées a l'aide de l'analyse de la variance et la
comparaison des moyennes a été faite par le test de Pearson. Le test a été
appliqué a un niveau de probabilité de p = 0,05 a trouver des différences
significatives entre les moyennes. Ces analyses ont été réalisées dans le but
de comparer les caractéristiques moyennes des sols étudiés. Cette
comparaison a été faite sans distinction entre les trois compagnes.

Résultats et discussion
Mobilité du Pb et Zn dans le sol

Les resultats des analyses statistiques descriptives des principaux
parameétres physico-chimiques du sol étudiés sont présentés dans le Tableau
1. Le sol étudié présente une teneur en argile 13,48 +5,24 % et un taux de
sable fin 22,44 £10,11 %. Dans plusieurs sols contaminés par du Pb, Zn, Fe
et Cu, la fraction la plus fine contient souvent les plus fortes concentrations
de ces métaux (Peters, 1999). Le pH des échantillons varie de 6,94 a 9,39
avec une moyenne de 8,10, les valeurs observées révelent que le potentiel
d'hydrogene est Iégérement neutre a alcalin, tandis que la teneur en calcaire
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total est de 9,73 £8,89 % par combinaison du calcaire total et actif, ce qui
signifie que le sol est modérément calcaire, les métaux lourds peuvent se lier
aux carbonates dans les sols. En effet, les carbonates avec leurs sites
d'adsorption peuvent retenir les métaux lourds (Makram, 2010). Les résultats
obtenus montrent que la moyenne des teneurs en Pb dans le sol est de 3,42
+2,47 ppm, et 7,45 £25,21 ppm pour le Zn.

Tableau 1. Analyse descriptive des principaux paramétres physico-chimiques du sol.

Effec('ﬂlf)total Minimum | Maximum | Moyenne | Ecart-type
Pb (ppm) 99 0,00 13,70 3,42 2,47
Zn (ppm) 99 0,00 21,96 7,45 5,02
pH 99 6,94 9,39 8,10 0,52
CaCOs (%) 99 0,00 40,00 9,73 8,89
Argile (%) 99 7,02 33,65 13,48 5,24
Sable fin (%) 99 2,10 39,39 22,44 10,11

Les corrélations qui résument les relations entre les principaux
parameétres physico-chimiques du sol qui influencent la mobilité du Pb et Zn

dans le sol sont présentées dans le Tableau 2.
Tableau 2. Résultats du test de corrélation de Pearson entre la teneur en Pb et le pH, la
CEC, le calcaire total, et le Zn.

Pb (ppm) pH CaCO3 (%)
Pb Corrélation de Pearson 1 0,365** 0,352**
(ppm) Sig. (bilatérale) 0,000 0,000
N 99 99 99
7n Corrélation de Pearson 0,275** -0,082 0,097
(ppm) Sig. (bilatérale) 0,006 0,421 0,341
N 99 99 99

**_La corrélation est significative au niveau 0,01 (bilatéral).
*. La corrélation est significative au niveau 0,05 (bilatéral).

Selon les résultats illustrés dans le Tableau 2, le Pb dans le sol est
influenceé par quelques parametres tels que le pH, la CEC, le calcaire total
(CaCO:3) et le Zn. Ces résultats est justifiés par les corrélations qui existent
entre la teneur en Pb dans le sol et le pH (r = 0,365**, p = 0,000), le calcaire
total (CaCO3) (r = 0,352**, p = 0,000) et le Zn (r = 0,275**, p = 0,006). Le
Pb est négativement corrélé avec la CEC (r = -0,218*, p = 0,030).

Influence du pH

Les valeurs observées révelent que le potentiel d'hydrogéne est
Iégérement neutre a alcalin 6,94 a 9,39 (Tableau 1). Le pH du sol influence
la solubilité des métaux en modifiant I'équilibre de sa répartition entre la
phase liquide et la phase solide, il influence le nombre de charges négatives
pouvant étre mises en solution. L’adsorption des métaux lourds dépend du
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pH du milieu. En effet, il agit aussi bien sur la charge de surface du matériau

adsorbant que sur la répartition et la spéciation des cations (Sbaa et al, 2000).
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Figure 1. Corrélation entre la teneur en Pb et le pH du sol.

A l'examen de la Figure 1, il parait évident qu'il existe une corrélation
linaire hautement significative entre le plomb et le pH. (r = 0,365**). Cette
influence du pH est également illustrée dans les travaux de Wu et al., (2002)
qui mettent en évidence qu’un pH élevé favorise la dissolution des acides
humiques et augmente la concentration dissoute de métal en raison de
formation de complexes métal-organique en solution. L’adsorption de I’ion
Pb?* semble étre fortement affectée par le pH de la solution initiale, le taux
d’adsorption du plomb diminue en augmentant le pH. Ceci peut étre expliqué
par la formation des hydroxydes de plomb.

L’augmentation du pH contribue également a la diminution du
potentiel de surface, en diminuant également la concurrence des protons par
rapport aux ions métalliques et elle favorise ainsi leur fixation. La
précipitation se produit également a pH élevé. Plus le pH est faible plus le
plomb passe en solution. 1l a été montré que l'adsorption du Pb dans le sol
augmente quand le pH augmente et que des hydroxydes métalliques peuvent
se former, tel que Pb(OH),. Un pH acide entraine la mise en solution des sels
métalliques, la mise en solution des phases de rétention, la désorption des
cations et I’adsorption des anions (Lions, 2004).

Influence du calcaire (CaCOs)

Les taux de calcaire total enregistré dans les sols est de 9,73 £8,89 %
(Tableau 1), ce sont des sols modérément calcaires. Les carbonates jouent un
réle important dans les sols, une teneur élevée en carbonates rend le milieu
alcalin favorable a la fixation des cations. La surface des carbonates favorise
les phénoménes de rétention des ions métalliques tels que la précipitation
(smithsonite (ZnCO3), cérusite (PbCO3)).
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Figure 2. Corrélation entre la teneur en Pb et le calcaire total

L analyse de régression linéaire effectuée entre le taux du CaCOs et
le plomb (Figure 2) a montré que, le plomb est principalement lié aux taux
de carbonates dans le sol, ces résultats est justifiée par une corrélation
hautement significative (r = 0,352*%).

L’équilibre de dissolution des carbonates et de dioxyde de carbone
dans le sol contrélent partiellement le pH. De plus, une teneur élevée en
carbonate rend le sol alcalin et favorisant ainsi I’ensemble des modes de
fixation des métaux. Les carbonates peuvent incorporer des cations
métalliques dans leur maille cristalline (Bourg, 1988).

Dans les sols calcaires, le plomb et le zinc sont fixés par les
carbonates du calcium soit par adsorption, par précipitation d’hydroxydes ou
de carbonates, ou encore par insertion dans le réseau de CaCOs.

Influence de la texture du sol

Les résultats du test de corrélation entre la teneur en Pb et Zn et les
fractions granulométriques du sol (argile et sable fin) sont représentés dans le
Tableau 3.

Tableau 3. Résultats du test de corrélation de Pearson entre le Pb, le Zn et les fractions
granulométriques du sol.

Argile (%) Sable Fin (%)
Corrélation de Pearson -0,328** -0,406**
Pb (ppm) Sig. (bilatérale) 0,001 0,000
N 99 99
Corrélation de Pearson 0,055 -0,314**
Zn (ppm) Sig. (bilatérale) 0,589 0,002
N 99 99

**_La corrélation est significative au niveau 0,01 (bilatéral).
*. La corrélation est significative au niveau 0,05 (bilatéral).
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D’aprés les résultats du Tableau 3, on remarque qu'il y a une
correlation négative hautement significative entre la teneur en Pb dans le sol
et le taux d’argile (r = -0,328**, p = 0,001) et le sable fin (r = -0,406**, p =
0,000).

Une corrélation négativement hautement significative existe entre la
teneur en Zn dans le sol et la fraction granulométrique sableuse
(r = -0,314**, p = 0,002). Les argiles présentent une grande surface
spécifique et des charges négatives sur leurs feuillets, ce qui leur permet de
retenir des cations par adsorption. La capacité adsorbante d’une argile varie
d’une famille a I'autre. Les phyllosilicates ayant une capacité d'échange
cationique (CEC) élevée et d'importantes surfaces spécifiques, ils contribuent
a adsorber de fortes quantités de métaux lourds (Kabata-Pendias, 2001), ce
qui justifie les résultats obtenus (Tableau 2) par la corrélation négative
significative qui existe entre la CEC et la teneur en plomb dans le sol (r = -
0,218*, p = 0,030). Les argiles peuvent donc retenir une importante quantité
de métaux lourds par adsorption. Les minéraux argileux possedent de
grandes surfaces spécifiques et de grandes capacités d’échange cationique.
D’apres (Deschamps et al, 2006), le comportement des métaux lourds dans le
sable dépend fortement de la nature et de la proportion des différents
composants de ce sol, les argiles peuvent retenir une importante quantité de
métaux lourds par adsorption.

La fraction granulométrique sableuse influe d’une maniere négative
trés significative sur la mobilité du Zn dans le sol (r = -0,314**; p = 0,002)
(Tableau 3). Dans les sols de texture sableuse, ou a travers les chemins
d’écoulement préférentiel, le transfert des micropolluants en profondeur est
favorisé car les réactions avec les constituants n’ont pas le temps de s’établir
ou du fait de la libération et du transport sous forme colloidale des
micropolluants dans la solution du sol.

Conclusion

Les métaux lourds se sont présents dans le sol sous des formes
chimiques trés variées dépendant de la composition du sol et des conditions
du milieu. Le plomb dans le sol est principalement contrélé par sa spéciation
en phase aqueuse et par certains paramétres physico-chimiques du sol tel que
le pH et le calcaire total qui montrent des corrélations significatives (r =
0,365**, r = 0,352**) respectivement. La forme la plus courante et la plus
mobile du zinc dans les sols est Zn** qui est facilement adsorbé sur les
composants minéraux et organiques, ce qui conduit & une accumulation dans
les horizons superficiels. L’effet significatif de la teneur en argile et sable fin
sur le plomb indique que la mobilité des métaux dépend essentiellement de la
texture du sol, c’est la fraction granulométrique fine (argile et sable fin) qui
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conditionne la mobilité des métaux dans le sol. Au terme de cette étude, nous
pouvons conclure que dans les sols étudiés, la mobilité et la distribution du
plomb et zinc issus de retombées atmosphériques dépend essentiellement des
parameétres physico-chimiques et de la composition granulométrique du sol.
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