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Actuellement, une gamme importante et très diversifiée de contaminants existe dans 

l’environnement. Il s’agit principalement de métaux traces, de substances organiques 

combustibles, de nombreux xénobiotiques, de déchets dangereux divers, de produits 

pétroliers… Ils se divisent globalement en deux catégories : les composés organiques et les 

composés inorganiques. 

Les contaminants inorganiques majeurs sont les métaux traces, considérés comme des 

micropolluants. Ils représentent un problème spécifiquement différent des contaminants 

organiques car, contrairement à ces derniers, ils ne peuvent pas être dégradés par les 

microorganismes. Ils sont, de ce fait, « immobilisés » ou extraits [Brunet, 2008].  

Ces micropolluants inorganiques, appelés aussi éléments traces métalliques (ETM), 

sont présents naturellement dans les sols, sous une forme le plus souvent peu mobile et à des 

teneurs très faibles. Leur origine est liée à leur présence dans la roche mère « fond 

pédogéochimique ». Elle peut être également le résultat des activités humaines : industrielles, 

agricoles et ménagères, accrues par la croissance de l’urbanisation et de l’industrialisation. 

Le trafic automobile, par ces émissions de micropolluants métalliques, présente 

également une source importante de pollution des eaux, des sols ainsi que de la végétation 

bordant les axes routiers. Les eaux de ruissellement de la chaussée et les gaz émis par la 

circulation automobile génèrent ainsi une source importante de contamination par les 

micropolluants métalliques : le plomb, le zinc et le cadmium [Marcos, 2001].  

Plusieurs études ont montré que les sols se comportent généralement comme des 

systèmes accumulateurs des éléments traces métalliques [Bourrelier et  Berthelin, 1998 ; 

Colinet, 2003 ; Dère, 2006]. Cependant, la biodisponibilité et la toxicité de ces éléments dans 

le sol est conditionnée par les caractéristiques physico-chimiques du milieu [Baize, 1997]. Les 

variations de ces conditions gouvernent les multiples réactions d’adsorption/désorption, de 

précipitations/dissolution, d’oxydation/réduction…, qui contrôlent la nature et le devenir de 

ces éléments traces [Lindsay, 1979 ; Mc Bride, 1989]. 

Par ailleurs, les minéraux secondaires, comme les argiles et les oxyhydroxydes de fer 

et de manganèse, ainsi que la matière organique sont les principaux constituants solides du 

sol, ils contribuent au piégeage des polluants métalliques comme le zinc et le plomb [Kabata-

Pendias et Pendias, 1992 ; Alloway, 2013]. La présence de ces éléments, sous la forme de 

colloïdes, joue un rôle déterminant dans le transfert de ces micropolluants métalliques vers 

d’autres matrices biologiques, les végétaux en particulier. 



  

Il est largement avéré que la présence des éléments traces métalliques dans le sol et les 

végétaux constitue aujourd’hui un réel danger pour l’environnement. C’est pourquoi la 

compréhension du transfert, de l’accumulation et du devenir de ces contaminants métalliques 

d’origine anthropique dans le système sol-plante est nécessaire à l’évaluation du risque 

encouru pour les écosystèmes. 

Les ripisylves font l'objet, depuis des années, d'une attention particulière car  elles 

jouent un rôle de protection de la qualité des eaux de surface et des eaux souterraines qui les 

traversent. En effet, la capacité épuratrice des formations boisées est plus forte que celle des 

zones prairiales et à fortiori de zones cultivées [Fustec et al., 1991b ; Takatert, 1999].  

Peterjohn et Correl [1984] ont évalué les capacités de stockage des arbres et montré 

que la part d'azote prélevée par les végétaux d'une ripisylve contribue pour un tiers à la 

diminution de la teneur en azote de la nappe d’eau souterraine. Knauer et Mander [1990] 

mettent en évidence une fixation spécifique des métaux en fonction des formations végétales. 

Elle est importante pour le plomb et le chrome sous les bandes boisées d’aulnes et pour le 

cuivre sous les prairies naturelles. 

Pour le sol, en plus de l'enracinement qui permet le maintien en place de ce dernier et 

donc d'éviter une érosion excessive, les formations forestières peuvent avoir un rôle actif de 

fixation des contaminants, grâce au stockage important de la matière organique. En fait, les 

sols des forêts riveraines ont une teneur en matière organique plus élevée que les sols 

agricoles. Cette dernière joue un rôle important dans la fixation et l'accumulation des métaux 

dans le sol, dans leur disponibilité, dans leur toxicité vis-à-vis des plantes et des organismes 

de sol, ainsi que dans leur transport vers les nappes d'eaux souterraines  [Twardowska et 

Kyziol, 2003].  

La tamaricée est parmi les formations végétales les plus fréquentes qui composent                   

la ripisylve de l’oued Kébir-Rhumel. Ce dernier est localisé dans la région de l’Est Algérien 

où il est considéré comme un cours d’eau des plus représentatifs de la région, par son débit et 

son impact économique sur la région nord-est Algérienne. Il traverse deux zones 

bioclimatiques différentes : le semi-aride en amont de Constantine et le sub-humide à son 

aval. Cet important oued traverse différentes formations lithologiques et présente une grande 

variation topographique : un dénivelé de plus de 400m sépare sa partie amont de sa partie 

avale. Il comporte au milieu de son parcours le plus grand barrage d’Algérie, avec une 

contenance d’un milliard de m3.  

L’oued Kébir-Rhumel, en longeant la route nationale N°43, se trouve bordé par une 

tamaricée composée essentiellement du Tamarix africana et occasionnellement du Tamarix 



  

gallica. Cette tamaricée présente une structure plus ou moins dégradée et entrecoupée à 

plusieurs endroits par de larges espaces de terres totalement dénudées. 

Dans la littérature, les tamarix sont considérés par de nombreux auteurs [Grubb et al., 

1997 ; Ellis, 1995 ; Di Tomaso, 1998 ; Zavaleta, 2000] comme des arbres très nuisibles à leurs 

environnement, en particulier pour leur effet de salinisation des sols. Or, cette salinisation 

peut favoriser le lessivage des éléments traces métalliques qui y sont présents et réduire ainsi 

leur rétention par les sols [Acosta et al., 2011]. Cependant, d’autres auteurs [Yin et al., 2010] 

ont au contraire mis en évidence une faible salinisation des sols des tamarix et une 

augmentation de leurs teneurs en matière organique des sols. 

Objectifs de l’étude 
 
           Ce travail vise à déterminer la nature de l’impact de la tamaricée, dans ses différents 

rôles possibles : rôle nuisible sur les sols des bordures de l’oued Kébir-Rhumel en favorisant 

leur salinisation, rôle d’amélioration des caractéristiques physico-chimiques du sol en 

générant des quantités significatives de matière organique ou rôle neutre sans impact réel. Le 

plomb, le cadmium et le zinc étant encore largement présents dans les carburants automobiles 

en Algérie et l’oued étant longé par la route, cette étude a également pour objectif de 

déterminer si la tamaricée permet une plus grande rétention du plomb, du cadmium et du zinc 

atmosphériques dans son sol, comparativement au sol nu ou, au contraire, en salinisant le sol 

et défavorisant la fixation et l’accumulation de ces éléments en son sein.  

Organisation générale de l’étude 
 
La présentation de ce travail s’organise autour de trois chapitres: 
 
 le premier chapitre est consacré d’abord à des rappels bibliographiques concernant les 

éléments traces métalliques, leur origine, leur comportement et leurs effets sur 

l’environnement. Cette revue bibliographique est ensuite étendue aux notions usuelles et 

scientifiques d’une ripisylve, à son rôle et à son mode de fonctionnement. 

 L’ensemble de la démarche expérimentale est présenté dans le deuxième chapitre où est 

décrit, en premier lieu, le bassin versant Kébir-Rhumel, ses caractéristiques physiques, son 

cadre hydroclimatique ainsi que la nature de son couvert végétal. En second lieu est 

détaillé le mode expérimental et la méthodologie mise en place en vue de répondre aux 

objectifs fixés.  

 Le troisième chapitre expose les résultats obtenus, illustrés sous forme de tableaux et 

d’histogrammes, ils sont accompagnés de leur discussion.   



  

           Enfin, l’étude est clôturée par une conclusion générale, suivie des perspectives 

envisagées à l’issue de ce travail. 
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1. Les éléments traces métalliques (ETM) ou métaux lourds 

1.1. Définitions  

Les éléments traces métalliques (ETM) correspondent aux 68 éléments minéraux 

constituants de la croûte terrestre avec des concentrations pour chacun d’entre eux inferieures                  

à 0.1 % et représentant seulement 0,6 % du total des éléments [Baize, 1997].  

Il est à noter que dans la littérature le terme « métaux lourds » est souvent utilisé 

comme synonyme des ETM ou éléments traces. Cependant, l’utilisation de ce terme est 

critiqué [Duffus, 2002; Hodson, 2004], car certains auteurs définissent les métaux lourds 

selon leur densité (à partir de 3.5 à 6 g cm‐3), d’autres, en fonction de leur masse atomique ou 

de leur numéro atomique. De plus, l’appellation « métaux lourds » est souvent utilisée pour 

désigner des éléments qui ne sont pas des métaux tels que l’arsenic ou le sélénium [Park et al., 

2011]. 

Ces éléments sont capables de s’accumuler dans les matrices biologiques et d’être 

toxiques pour les êtres vivants à des concentrations assez faibles (0.01 % de la matière sèche) 

[Nabulo et al., 2011 ; Singh et al., 2010]. Certains ETM participent activement à certains 

processus biologiques en tant que cofacteur de certaines enzymes et sont nécessaires pour 

l’organisme, à de faibles concentrations. C’est le cas du bore (B), du cuivre (Cu), du fer (Fe), 

du manganèse (Mn), du molybdène (Mo) ou du zinc (Zn). Pour les autres éléments, comme 

Cd, Pb, mercure (Hg) ou bismuth (Bi), aucun rôle biologique n’est connu dans les organismes 

vivants [Alturiqi et  Albedair,  2012 ; Alloway, 2013].  

1.2. Origine de la contamination des sols par les ETM 

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

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

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

(fig. 01). 

1.2.1. Origine naturelle 

Les ETM sont naturellement présents dans les sols en faibles quantités. Ils sont en 

partie libérés lors de l’altération de la roche mère et constituent le pool endogène appelé fond 

pédogéochimique : concentration naturelle d’une substance dans un horizon de sol, résultant 

de l’évolution géologique et pédologique, à l’exclusion de tout apport d’origine anthropique 

[Baize, 1997; Burak et al., 2010]. 



  

Figure 01. Origine des éléments traces métalliques dans le sol [D’après Robert et Juste, 

1999]. 

 

 
Toutefois, des sols situés dans des zones rurales, éloignées de toutes activités 

industrielles ou anthropiques, actuelles ou passées, peuvent présenter des teneurs en métaux 

largement supérieures à celles communément rencontrées en absence de contamination. Ces « 

contaminations naturelles » se rencontrent au niveau d’accidents géologiques ayant entraîné 

l’affleurement de couches riches en minerais : les processus pédogénétiques ont alors enrichis 

naturellement les horizons de surface [Baize, 1997].  

Ainsi, les sols formés sur des sables quartzeux renferment des quantités extrêmement 

faibles d’éléments traces métalliques (moins de 0.05 mg/kg de matière sèche de Cd, moins de                    

5 mg/kg de matière sèche de Cu), alors que ceux qui se sont formés sur des sédiments 

calcaires ou marneux, ou des schistes sont plus riches (0.5 à 1 mg/kg de matière sèche de Cd 

et de 25 à 50 mg/kg de matière sèche de Cu) [Perrono, 1999]. 

1.2.2. Origine anthropique 

Les concentrations mesurées dans les sols sont liées, pour l’essentiel, à des émissions 

d’origine anthropiques [Wu et al., 2011] : 

les sources agricoles correspondent aux impuretés présentes dans les produits 

phytosanitaires (comme le cuivre dans la bouillie bordelaise ou le plomb dans les pesticides), 

les lisiers (Cu, Zn, Cd) ou les engrais (Mn dans les scories potassiques, Cd dans les engrais 
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phosphatés).                    La contamination provient d’apports directs gérés au niveau de la 

parcelle ou de son environnement proche par les eaux de ruissellement  [Shah et al., 2010; 

Sekomo et al., 2011] . 

les sources urbaines regroupent l’épandage des boues de station d’épuration ou des boues 

de curage (apport de Cr, Cu et Pb), l’incinération de déchets domestiques (Cd) ou le trafic 

routier (apport de Zn, de Cd lors de la combustion des carburants ou de Pb utilisé comme 

antidétonant) [Li et al., 2009b ; Janoš et al., 2010 ; Rodriguez et al., 2011 ;  Yang et al., 

2011]. 

les sources industrielles émettent dans l’environnement tous les éléments métalliques par 

les activités métallurgiques telles que le traitement des minerais, l’exploitation minière, le 

raffinage, l’élaboration d’alliages ou d’acier mais aussi lors de processus industriels plus 

élaborés comme           le recyclage du plomb des batteries ou l’élaboration de peintures 

[Khlifi et Hamza-Chaffai, 2010 ; Min et al., 2013 ]. L’essentiel des émissions retombe sous 

forme de poussières dans un rayon proche du site industriel émetteur (3 à 5 km). 

D’une manière plus globale, les sources urbaines et industrielles entraînent une 

contamination en éléments traces à la fois diffuse, avec des retombées atmosphériques 

lointaines, et locale par les retombées atmosphériques proches. Ainsi, 95 % du plomb 

susceptible de contaminer l’environnement provient du trafic routier par l’utilisation de 

composés organométalliques comme antidétonants dans les moteurs à explosion : cette 

contamination peut être visible jusqu’à 320m de part et d’autre d’une autoroute, avec un 

maximum observé sur entre          5 et 20 m [Viard et al., 2004].  

1.3. Transferts des ETM dans le sol 

Le devenir des ETM va dépendre de différents facteurs, tels que les paramètres 

physico‐chimiques et biologiques des sols, qui vont contrôler les processus d’adsorption sur 

les surfaces des particules solides (argiles, hydroxydes, matières organiques), de complexation 

avec des ligands organiques, de précipitation de surface, d’échanges ioniques ou de 

précipitation sous forme de sels ou coprécipitation [Vymazal et al., 2010 ; ElBishlawi et al., 

2013]. Les flux de sortie des ETM du sol sont variés et assez difficiles à évaluer. Les ETM 

peuvent atteindre les eaux              de surface ou souterraines via le transfert latéral ou vertical 

dans les sols (fig. 02), ils peuvent être absorbés par les plantes ou les organismes du sol  ainsi 

que par l’homme [Pagnanelli et al., 2009]. 

Les transferts latéraux et verticaux des ETM peuvent être sous forme de particules 

colloïdales (tels que les argiles, la matière organique dissoute, les microorganismes) ou 



  

solubles [Walling et Collins, 2008 ; Rickson, 2013]. La méso‐ et macrofaune contribuent 

aussi au transfert des éléments traces métalliques [Fernandez et al., 2007]. 

 

Figure 02. Principaux flux des ETM dans le sol [Lopareva-Pohu, 2011]. 
 

Il est à noter l’existence de circulations préférentielles des eaux et des colloïdes dans 

les sols en lien avec la porosité du sol, les galeries racinaires ou de vers de terre. L’érosion 

hydrique ou éolienne joue aussi un rôle important dans les transferts des ETM en surface des 

sols [Rickson, 2013]. 

1.4. Spéciation, mobilité  et biodisponibilité des ETM dans le sol 

La teneur en élément métallique dans un sol ne peut être une indication suffisante pour 

évaluer sa mobilité, sa biodisponibilité et sa toxicité pour les organismes vivants 

(microorganismes, plantes, animaux, hommes) [He et al., 2009a]. Plus que sa teneur, c’est la 

forme sous laquelle se trouve l’élément, i.e. la spéciation, qui est déterminante : en solution, 

sous forme ionique ou des complexes, colloïdale, ou sous forme solide, lié à des phases 

minérales et/ou organiques [Singh et  Kalamdhad, 2012]. 

La spéciation peut être définie comme la distribution d’un élément donné ou d’un 

composé au sein de différentes formes (ou espèces) chimiques qui dans l’ensemble 

représentent la teneur totale de l’élément [Cai et al., 2007]. Ces espèces sont différenciées 

selon leur composition isotopique, leur structure électronique, leur état d’oxydation, et/ou leur 

structure moléculaire.  



  

La forme chimique des métaux affecte leur biodisponibilité et leur capacité de transfert 

vers les écosystèmes, par exemple les métaux dissous sont plus disponibles pour les plantes et 

les organismes que les métaux fortement liés à des structures cristallines hormis dans le cas 

d'une altération du minéral [Monterroso et al., 2013]. 

Différents facteurs contrôlent la spéciation : le pH, la teneur en matière organique et sa 

nature, les teneurs en argile, en anions et cations, en oxydes de Fe, d’Al et de Mn, le potentiel 

rédox, la présence d’agents complexants [Wu et al., 2010 ; Van den Brink et al., 2010 ; Zeng 

et al., 2011]. Ainsi, dans les sols acides en conditions oxydantes, les métaux sont plus mobiles 

et biodisponibles que dans les sols peu aérés, neutres ou alcalins [Kabata-Pendias, 2004]. 

Les éléments métalliques dans la phase liquide, en solution du sol, sont considérés 

comme les plus mobiles, biodisponibles et toxiques. La mobilité d’un élément est caractérisée 

par son aptitude à passer dans les compartiments du sol où il est de moins en moins 

énergiquement retenu, la phase liquide du sol représentant le compartiment ultime [Juste, 

1988 ; Liu et al., 2013]. Elle peut être étudiée au travers du changement de phase porteuse 

d’un élément [McBride, 1994]. A l’échelle d’un solum, la mobilité d’un élément peut être 

évaluée en étudiant sa distribution verticale ou latérale. 

L’élément métallique dans la solution du sol est considéré comme étant 

potentiellement disponible pour être prélevé par un organisme vivant donné (plante, 

microorganisme, etc.), autrement dit biodisponible [Juste et al., 1995]. La biodisponibilité est 

l’aptitude d’un élément à être transféré d’un compartiment quelconque du sol vers un 

organisme vivant (bactérie, végétal, mésofaune…) [Juste, 1988]. 

Selon Peijnenburg et al., (2007), la biodisponibilité est un des outils permettant 

d’évaluer  à la fois le danger et le risque d’une contamination. La phytodisponibilité peut être 

définie comme la quantité d’un métal donné susceptible d’être transférée dans la plante durant 

son développement. La quantité phytodisponible d’un élément dans un sol correspond aux 

ions capables de passer en solution et d’être absorbés par la plante. Trois processus successifs 

caractérisent la phytodisponibilité. Le premier, est le passage des éléments de la phase solide 

vers la solution du sol. Le deuxième processus concerne le transport de l’élément par 

diffusion et/ou advection vers les surfaces racinaires. Enfin, le dernier processus consiste en 

l’absorption du métal par les cellules racinaires puis, en son transport et sa distribution à 

l’intérieur du végétal [Morel, 1997; Clemens et al., 2002]. De manière simplifiée, la quantité 

totale d’un élément dans le sol peut être répartie en quatre pools (fig. 03). Les deux premiers 

correspondent aux ions qui sont immédiatement disponibles pour la plante. Il s’agit d’une 

part, des ions solubles présents dans la solution du sol et d’autre part, des ions faiblement 



  

adsorbés sur la phase solide du sol et échangeables avec la solution du sol. Le troisième pool 

rassemble les ions fortement liés à la phase solide, mais accessibles pour les racines des 

plantes du fait de leur passage dans la solution du sol pendant la période de croissance de la 

plante. La proportion de ce pool, appelé fraction phytodisponible, fluctue donc au cours du 

temps. Le dernier pool est constitué d’ions peu mobiles, supposés non disponibles pour la 

plante lors de sa croissance [Morel, 1997]. 

 

Figure 03. Répartition des ETM dans les sols selon leur phytodisponibilité [d’après Morel 
1997]. 

 

1.5. Paramètres influençant la mobilité des ETM 

Les formes chimiques des éléments traces (spéciation), leurs interactions et 

associations avec les différents constituants du sol (pH, argiles, oxy-hydroxydes, carbonates, 

capacité d’échange cationique et matières organiques) conditionnent leur biodisponibilité pour 

les végétaux ainsi que leur mobilité par le transfert dans la solution du sol [Antoniadis et al., 

2008; Usman et al., 2008]. 

1.5.1. Le pH 

De nombreuses études ont mis en évidence l’influence du pH sur la mobilité des 

éléments métalliques dans un sol [Zhao et al., 2010]. La majorité des éléments métalliques est 

plus mobile en conditions acides qu’en conditions alcalines : l’abaissement du pH favorise la 

mobilité des éléments métalliques notamment par la mise en solution des sels métalliques 

alors que, a contrario, l’augmentation du pH provoque l’immobilisation des éléments 

métallique par la formation de composés insolubles [Du Laing et al., 2007]. Dans les sols à 

pH acide, la plupart des sites de liaison potentiels sont occupés par des protons, les métaux 

sont donc libres et mobiles. Par contre, quand le pH augmente pour devenir alcalin voire 



  

basique, la compétition des éléments métalliques avec les protons, en nombre inférieur, 

diminue : les sites de liaison sont occupés par les éléments métalliques et donc immobilisés. 

Peakall et Berger [2011] ont montré que, pour un pH compris entre 4 et 7,7, la 

capacité d’absorption du cadmium d’un sol est multipliée par 2 ou 3 pour chaque 

augmentation d’une unité de pH : la mobilité du Cd diminue donc. 

1.5.2. Le potentiel d'oxydo-réuction 

Les sols sont sujets à des variations de potentiel d'oxydo-réduction qui affectent 

majoritairement les éléments majeurs mais également certains ETM. Les réactions 

d'oxydoréduction peuvent avoir une action importante sur certains éléments dont la toxicité 

varie beaucoup avec la forme chimique (spéciation). La mobilité des éléments traces 

augmente en condition réductrice, comme dans les sols faiblement aérés [Kabata‐Pendias et 

Pendias, 2001]. Par exemple, en conditions réductrices, Mn est présent sous la forme Mn(II) 

qui est la forme la plus soluble. En conditions oxydantes, Mn(II) est oxydé en Mn(III) et 

Mn(IV), lesquels sont présents principalement dans les hydroxydes et oxydes insolubles, 

diminuant ainsi la mobilité de Mn [Reddy et DeLaune, 2008]. Dans des conditions 

réductrices, les mécanismes mis en jeu sont la conversion d'espèces solubles en espèces 

gazeuses (dénitrification ou méthanisation), la dissolution de composants de la matrice des 

sols (comme les oxydes de Mn et Fe) et  la modification de la spéciation des éléments [Miller 

et al., 2010]. La solubilité de Cd, Pb et Zn est affectée indirectement par l’Eh et le pH, 

notamment avec la dissolution des oxy‐hydroxydes de Fe et de Mn en conditions réductrices. 

A un pH stable, il a été montré que les conditions réductrices entrainaient la dissolution des 

oxydes Fe‐Mn, ce qui a augmenté la mobilité de Cd, Pb et Zn [Tina-Frohne et al., 2011]. 

1.5.3. La matière organique 

La matière organique joue un rôle dans la partition des éléments métalliques, entre la 

phase solide et la phase liquide du sol, par complexation des éléments métalliques à la MO 

[Park  et al., 2011]. Les matières organiques présentent différents groupes fonctionnels qui 

permettent la complexation des ETM avec des substances humiques insolubles intégrées à la 

matrice du sol [Madejón et al., 2010]. Les groupements phénol (‐OH) ou carboxyles (‐COOH) 

sont les plus abondants, mais des groupements moins abondants comme les groupements 

thiols (‐SH) ou amines (‐NH2) peuvent jouer un rôle aussi important dans la complexation des 

ETM [Zimmerman, 2010 ; Cheng et al., 2010]. Selon [Almas et al., 2000], un ajout de matière 

organique au sol contribue  à augmenter la mobilité de Cd et Zn exogènes via la formation de 

complexes dissous. 



  

 Cependant, la diminution des teneurs en matières organiques dans le sol peut conduire                

à une augmentation des concentrations en ETM solubles [Zhou and Wong, 2003].  

1.5.4. La capacité d’échange cationique (CEC) 

La concentration maximale qu’un sol peut contenir devrait être fonction de sa CEC, 

c’est-à- dire de sa capacité de retenir les ions des ETM. 

La CEC du sol constitue donc à son tour un paramètre de contrôle de la mobilité des 

éléments métalliques. Dans ce contexte, plusieurs auteurs ont montré que l’accumulation des 

ETM dans les plantes est élevée au niveau des sols à capacités d’échanges cationiques faibles 

[Webber et singh, 1999 ; Srinivasarao et al., 2013]. 

La CEC augmente avec la teneur en argile du sol, il est logique donc que les 

concentrations maximales des éléments traces soient plus élevées dans le cas des sols à 

texture fine (comme l'argile et le limon argileux) que dans celui des sols à texture grossière 

comme le sable [Webber et singh, 1999]. 

1.5.5. Les argiles 

Les minéraux secondaires, comme les argiles issus directement ou indirectement des  

minéraux primaires de la roche mère sont considérés comme les principaux constituants 

minéralogiques des sols qui contribuent au piégeage des polluants métalliques comme Zn, Cu 

et Pb [Kabata-Pendias et Pendias, 1992 ; Alloway, 1995]. 

Les argiles sont constituées de minerais d'aluminosilicates tels que la kaolinite, l'illite,                     

la montmorillonite, qui sont généralement chargés négativement. En effet, la charge 

électronégative des argiles les rend aptes à contracter des liaisons électrostatiques avec toute entité 

chargée positivement, comme les cations métalliques. Ces liaisons sont réversibles et les cations 

fixés sont échangeables : ils peuvent être remplacés par d’autres cations présents dans la phase 

aqueuse du sol [Morgan et Stumm, 1991 ; Huang et Gong, 2005 ; Brandel et al.,  2012]. 

L'adsorption des ETM sur l'argile est influencée par différents facteurs. D'une part, les 

minerais qui constituent l'argile adsorbent les différents ETM avec des affinités différentes.  

Ainsi, en présence d'autres cations ayant une meilleure affinité, le métal concerné ne peut pas 

être adsorbé, mais il reste en solution. Le pH du milieu influence aussi l'adsorption des ETM 

sur les argiles. En général, l'adsorption augmente de façon proportionnelle, pour des valeurs 

de pH comprises entre 3 et 7 et décroît à des pH alcalins, pour lesquels les métaux sont 

précipités. 

 



  

Li et Li [2000] ont montré que les ETM peuvent être absorbés et immobilisés par les 

minéraux argileux ou également être complexés par la matière organique du sol en formant 

alors un complexe organométallique. Sajidu et al., [2008] ont étudié la sorption du cadmium 

sur une argile naturelle du Malawi. Ils ont montré que le métal était adsorbé en surface des 

feuillets en coordinence octaédrique.  

Tack et Verloo, [1996] ont montré que lorsque les teneurs en argile et en matière 

organique augmentent, la phytodisponibilité des éléments traces diminue : la présence de 

minéraux argileux (teneur > 10%) et de matière organique (Corg > 3%) abaisse la mobilité et 

la disponibilité du zinc et du manganèse). 

1.5.6. Les oxy-hydroxydes de fer et de manganèse  

Du fait de leur grande abondance dans la lithosphère et leur faible solubilité dans la 

gamme de pH des sols, l’aluminium, le fer et le manganèse forment les plus importants 

oxydes, oxyhydroxydes et hydroxydes dans le sol [Sposito, 1984]. Ils constituent avec les 

argiles une fraction importante du complexe d’altération [Alloway, 1997]. Ainsi, Trivedi et 

Axe [2001] ont classé les oxydes selon leur capacité d’adsorption, à savoir : oxydes de Mn > 

oxydes de Fe > oxydes d’Al. Liu et al., [2002] ont montré que le taux de métaux adsorbés par 

les oxydes de Mn des nodules Fe-Mn représentait entre 60 et 100% de la quantité totale de 

métaux adsorbés sur les nodules. 

La co-précipitation des métaux avec les oxydes réduit la solubilité des métaux lourds 

ainsi que leur disponibilité. Cette capacité a été utilisée dans les travaux de remédiation de 

sols fortement contaminés en métaux, par l’ajout notamment de grenailles de Fe. Ce produit, 

composé en majorité de Fe (97% FeO), s’oxyde naturellement dans le sol et génère des 

oxydes de Fe et de Mn réagissant avec Cd et As présents dans la solution du sol [Mench et al., 

2003]. 

1.5.7. Les carbonates 

Les carbonates jouent un rôle très important vis‐à‐vis des ETM, du fait de leur 

réactivité à l’hydratation de surface qui conduit à la formation de groupements –CaOH0 

[Bataillard et al., 2010]. La dissociation de ces composés entraîne l’adsorption des ETM à 

leur surface. La calcite est parmi les carbonates celui qui a été le plus étudié pour sa capacité à 

fixer les métaux, et notamment les cations divalents.  

Zachara et al., [1991] ont montré que la sorption des ions métalliques divalents était 

dépendante de la concentration en ions Ca2+ et que les métaux avaient des affinités différentes 

pour la calcite (Cd > Zn ≥ Mn > Co > Ni >> Ba = Sr). Han et al., [2007] ont rapporté que sur 



  

un sol urbain l’élévation du pH d’une unité dans des conditions de pH alcalin, de faible CEC, 

de faible teneur en matière organique et en présence de CaCO3, Cd2+ peut ainsi précipiter sous 

forme de carbonate de cadmium (CdCO3) réduisant sa solubilité [Bradl, 2004]. 

La précipitation ou la co‐précipitation de certains ETM avec les carbonates sont 

également responsables de leur rétention dans les sols [Miretzky et Fernandez-Cirelli, 2008].  

1.6. Transfert des ETM du sol vers la plante 

Les plantes prélèvent les EM dans leur milieu de croissance pour les répartir ensuite 

entre les racines et le feuillage. Les plantes absorbent préférentiellement les ETM de la 

solution du sol, sous forme ionique libre ou complexée.  

Plusieurs risques environnementaux sont liés à cette entrée d’ETM dans les plantes : 

l’introduction des contaminants dans la chaîne alimentaire, la possibilité d’une perte de la 

couverture végétale par phytotoxicité ou la modification du cycle des ETM à la surface du sol 

par les plantes tolérantes [Kabata-Pendias et Mukherjee, 2007 ; de Abreu et al., 2012 ; 

Bermudez et al., 2012 ]. Le transfert des éléments métalliques du sol vers les plantes dépend 

des paramètres physico-chimiques du sol, des concentrations en métaux dans les sols (totales 

ou disponibles), de leur mobilité et de leurs interactions, ainsi que de l’espèce végétale 

considérée [Sauvé et al., 1997a ; Lopes et al., 2012]. 

1.6.1. Mécanismes de transfert des ETM dans les plantes 

Les mécanismes de prélèvement et d’accumulation des ETM dans les plantes peuvent 

intervenir à différents niveaux depuis l’absorption par les racines jusqu’à l’accumulation dans 

les feuilles. En effet, les ETM peuvent rentrer dans la plante soit par la voie racinaire, soit par 

la voie aérienne. 

1.6.1.1. Absorption foliaire 

L’absorption foliaire peut représenter une voie importante dans la contamination de la 

plante [Schreck et al., 2012b]. C’est le cas dans les zones à forte contamination 

atmosphérique en milieu urbain ou industriel [Pacheco et al., 2008]. Dans une zone 

industrielle, Bi et al., [2009] ont également montré que la voie atmosphérique était la voie 

majeure d’entrée de Pb dans les feuilles et les grains de maïs. 

Les éléments essentiels ou non essentiels peuvent se déposer sur les surfaces des 

organes aériens de la plante, avec des retombés atmosphériques par voie humide ou sèche 

[Callender et Rice, 2000]. Une partie solubilisée de ces ETM va s’adsorber aux lipides 

épicuticulaires et pénétrer dans les feuilles sous forme d’ions après le passage au travers de la 



  

cuticule qui fonctionne comme un faible échangeur d’ions [Uzu et al., 2010 ; Nair et al., 

2010]. La perméabilité de la cuticule dépend de la taille du cation. Ainsi, la majeure partie de 

Pb reste fixée au niveau de la cuticule tandis que Cd, Zn et Cu pénètrent plus facilement dans 

la feuille [Prasad et Hagemeyer, 1999]. 

Les ETM non solubilisés peuvent également pénétrer dans les feuilles via les stomates 

avec des particules de diamètre inférieur à 10 nm [Eichert et al., 2008]. Cela a été démontré 

pour le Pb dans les feuilles de salade [Uzu et al., 2010]. La capacité des plantes à absorber les 

ETM via les feuilles dépend de nombreux facteurs, tels que l’âge et la morphologie des 

feuilles, la densité stomatique, l’intensité de respiration ou la forme et la densité du feuillage 

[Ataabadi et al., 2011 ;  Liu et al., 2012 ; Cocozza et al., 2013]. 

1.6.1.2. Absorption racinaire 

Le transfert racinaire des ETM est lié à leur biodisponibilité dans les sols qui dépend 

des formes chimiques sous lesquelles ils sont présents dans le sol et de l’aptitude de 

l’organisme à les absorber (fig. 04). 

 

Figure 04. Phytodisponibilité des ETM dans les sols [d’après Morel, 1996]. 

Les plantes prélèvent des espèces solvatées. Il est nécessaire que l’élément passe en 

solution pour être absorbé par la racine. Actuellement, on estime que pour la majorité des 

métaux et métalloïdes, le prélèvement se fait sous des formes ioniques : cationiques (Zn2+, 

Pb2+, Cd2+) ou anioniques (HAsO4 2-) [Lyubenova et Schröder, 2010].  



  

Les ETM pourraient pénétrer dans la racine par diffusion passive (sans implication 

d’énergie et de processus métaboliques) ou par voie active (nécessitant une dépense d’énergie 

et l’implication de transporteurs) [Kabata‐Pendias and Pendias, 2001]. 

Dans des cas particuliers, des complexes inorganiques et/ou organiques semblent jouer 

un rôle dans le prélèvement des métaux. Par exemple, une augmentation du prélèvement de 

Cd est observée en présence de chlorures, suggérant que soit les complexes CdCl+ et CdCl2 

sont directement absorbés, soit ils pourraient participer à la diffusion vers les racines 

[Smolders et al., 1998]. 

Pour certains métaux tels que Fe, Zn, Cu et Pb, des formes complexées par des ligands 

organiques semblent intervenir dans le prélèvement. Par exemple, des complexes Pb-EDTA 

ont été identifiés dans les plantes, suggérant que ces complexes soient directement absorbés 

ou participent à l’absorption [Kopittke et al., 2011; Saraswat et Rai, 2011]. 

Cependant, l’absorption des ETM adsorbés aux parois cellulaires semble être 

contrôlée par le gradient de potentiel électrochimique entre le cytosol et l’apoplaste, lequel a 

une sélectivité assez faible [Clemens et al., 2002]. Ainsi, l’absorption d’un élément dépend 

des concentrations et de la nature des autres éléments avec lesquels il est en compétition. Par 

exemple, les ions Cd2+ semblent être en compétition pour les mêmes transporteurs 

transmembranaires avec les éléments essentiels comme Ca, K, Fe, Mg, Mn, Cu, Zn et Ni 

[Benavides et al., 2005]. 

1.6.1.3. Translocation des ETM des racines vers les parties aériennes 

Après l’absorption par les racines, la translocation correspond au transfert des 

éléments traces métalliques vers les parties aériennes. Elle peut varier considérablement en 

fonction du métal, mais également de l’espèce végétale. 

Les concentrations en ETM sont généralement plus élevées dans les racines que dans 

les parties aériennes [Sinha, 1999 ; Lakhdar et al., 2010]. Ainsi, les racines constituent une 

première barrière qui protège les organes aériens de la plante. L’efficacité de cette barrière 

dépend fortement de l’espèce végétale ainsi que de l’élément. En effet, Cd et Zn sont 

transférés vers les parties aériennes plus facilement que Pb, qui reste complexé au niveau de 

la racine [Seregin et Kozhevnikova, 2008 ; Carvalho Bertoli et al., 2012]. 

Dans la racine, les ETM peuvent être transportés par la voie symplastique (à l’intérieur 

de la cellule) et/ou apoplastique (à l’extérieur de la cellule) [Benavides et al., 2005] (fig. 05). 



  

La sève xylémique est le principal moyen de transport des ions minéraux des racines 

vers les parties aériennes. La circulation de la sève brute se fait par poussée racinaire et par 

appel foliaire lors de la transpiration. 

 

 

Figure 05. Représentation d’une coupe transversale de racine, avec la diffusion radiale des 
ions selon les voies symplastiques et apoplastiques, ainsi qu’un schéma de cellule végétale 

[Tremel‐Schaub et Feix, 2005]. 

 
La translocation assez importante de Zn s’explique par le fait que cet élément est 

présent dans plusieurs métalloenzymes, lipides membranaires et molécules d’ADN/ARN 

[Greipsson, 2011]. Le cadmium, considéré comme non‐essentiel pour les organismes, peut 

emprunter les voies de transfert des éléments essentiels, notamment Ca2+, Fe2+ et Zn2+ [Seth, 

2012]. Pour la plupart des espèces, la majorité du plomb absorbé par les plantes réside dans 

les racines, et seulement une faible proportion est transloquée vers les parties aériennes. Ce 

transport limité des racines vers les feuilles peut être expliqué par la barrière formée par 

l’endoderme des racines [Tanhan et al., 2007]. 

1.7. Dynamique des ETM au sein des écosystèmes forestiers 

1.7.1. Cycles des ETM dans un écosystème forestier 



  

Du fait de leurs faibles intrants, les écosystèmes forestiers sont sensibles à l’évolution 

des apports atmosphériques, qui constituent pour de nombreux éléments le flux d’entrée le 

plus important [Gandois et al., 2010a]. 

Les bilans à l’échelle des écosystèmes forestiers ont ainsi été largement étudiés au 

cours des années 80 dans le contexte des apports acidifiants sur les écosystèmes forestiers et 

des symptômes de dépérissement des forêts [Van der Heijden et al.,2011]. Aujourd’hui, les 

apports acidifiant sur les écosystèmes terrestres sont en baisse, mais les apports d’azotes ne 

montrent pas de diminution significative [Pacyna et al., 2009a]. 

Les bilans minéraux à l’échelle des écosystèmes forestiers ont été largement étudiés 

afin de connaître les cycles biogéochimiques des éléments, notamment des éléments majeurs 

[Probst et al., 1992 ; Ranger et al., 1997], et dans de plus rares cas des éléments traces 

métalliques  [Bergkvist et al., 1989 ; Ukonmaanaho et al., 2001]. 

Le cycle des éléments dans un écosystème forestier est schématisé à la figure (06). 

 

Figure 06. Schéma simplifié du fonctionnement d’un écosystème forestier [Ranger et al., 

1997]. 

Au sein des écosystèmes forestiers, les ETM peuvent être recyclés via l’assimilation 

par la végétation et la translocation vers les parties aériennes. Une fraction peut retourner au 



  

sol par la chute de la litière. Les flux atmosphériques sont modifiés par le passage dans le 

couvert, par assimilation ou récrétion d’éléments et accumulation de dépôt sec [Bredemeier, 

1988]. 

Afin d’améliorer la compréhension de la dynamique des éléments traces métalliques 

dans les écosystèmes forestiers, leur dynamique au niveau du couvert forestier doit être mieux 

caractérisée. De même les flux d’exportation par la biomasse et de drainage sont fortement 

influencés par la solubilité des ETM au sein des sols. 

1.7.2. Apports atmosphériques des ETM sur les écosystèmes forestiers 

Les apports atmosphériques constituent la source principale d’éléments traces 

métalliques pour les écosystèmes forestiers [Bermudez et al., 2012]. Dans un contexte 

d’apports anthropiques sur ces écosystèmes, l’étude de l’impact de ces éléments sur les 

écosystèmes nécessite la connaissance de la forme (spéciation) des apports, car elle 

conditionne leur disponibilité potentielle [Cheng et al., 1994] et de leur interaction avec le 

couvert, puisque les flux incidents sur les sols forestiers peuvent être modifiés. 

1.7.3. Interaction des apports atmosphériques avec le couvert forestier 

Le couvert forestier constitue une surface de contact importante et complexe avec 

l’atmosphère. Dans les forêts tempérées, la surface spécifique du couvert (LAI=Leaf Area 

Index ou surface spécifique du feuillage) est comprise entre 3 à 10 m2.m-2 de sol [Ulrich et al., 

1995]. Cette surface est réactive, puisque les feuilles et les aiguilles sont recouvertes d’une 

cuticule qui leur confère des propriétés d’adhésion vis-à-vis des particules atmosphériques 

[Fröberg et al., 2011; Lindroos et al., 2011]. Ainsi le dépôt sec s’accumule à la surface des 

aiguilles ou des feuilles. L’exudation de molécules organiques par la canopée [Michalzik et 

Stadler, 2005] peut induire la dissolution totale ou partielle de ce dépôt sec [Hou et al., 

2005b] (fig. 07). 

Les éléments apportés par l’atmosphère par voie humide ou sèche peuvent ainsi être 

assimilés par la canopée [McLellan et al., 2013]. 



  

 

Figure 07. Interaction des apports atmosphériques avec le couvert forestier et modification de 
leur 

composition [Gandois, 2009]. 

1.7.4. L’étude des pluviolessivats : un moyen d’étude des processus ayant lieu au niveau 

du couvert 

L’interaction du couvert forestier avec les apports atmosphériques induit la 

modification de la composition chimique des pluies sous couvert forestier, c'est-à-dire les 

pluviolessivats. En effet, aux dépôts humides hors couvert, s’ajoute le dépôt sec accumulé sur 

la canopée, le couvert forestier accumulant du dépôt sec de façon plus importante qu’un sol 

nu. De plus, des éléments peuvent être assimilés directement par le couvert et d’autre être 

exudés [Coble et hart, 2013]. 

Les études concernant les éléments traces métalliques dans les pluviolessivats sont 

plus rares mais permettent également d’identifier des processus dominants en fonction des 

éléments (tab. 01).  

Tableau 1. Revue bibliographique des formes de dépôt atmosphérique et des processus 
d’interaction avec le couvert forestier des ETM. 

 Cd Pb Zn 

Petty et 
Lindberg, 

(1990) 

Dépôt sec= 36% des 
apports 

Dépôt sec= 46% des apports 
± Lessivage de dépôt sec 

Dépôt sec= 62% des apports± 
Assimilation par la canopée. 

Avila et 
Rodrigo, 
(2004) 

Dépôt sec ± 
Assimilation par la 

canopée 

 
Dépôt sec Dépôt sec ± Assimilation par 

la canopée 

Hou et al., 
(2005b) 

 Enrichissement faible sous 
couvert 

Dépôt sec ± Assimilation par 
la canopée 



  

Les études menées sur les apports d’éléments traces métalliques hors et sous couvert 

permettent ainsi d’identifier les processus dominants suivants : 

Le dépôt sec est une source importante d’éléments traces métalliques pour les 

écosystèmes forestiers, représentant près de la moitié des apports atmosphériques. Les flux 

sous couverts sont augmentés dans les cas de Ni, Cu et Pb. Dans le cas de Ni, c’est le 

lessivage du contenu de la canopée qui en est la cause, alors que pour Pb et Cu, c’est le 

lessivage de dépôts sec. Les flux de Cd et Zn ne sont pas augmentés sous couvert, du fait 

d’une assimilation directe de ces éléments par la canopée [Gandois, 2009]. 

Ainsi, la dynamique au niveau du couvert forestier dépend de la solubilité des dépôts, 

de leur disponibilité potentielle au niveau du couvert, et de leur recyclage par la végétation. 

Les études de spéciation des métaux dans les apports atmosphériques hors couvert 

[Spoke et al., 1996] et sous couvert [Casartelli et al., 2006] sont rares, bien qu’elles 

renseignent sur les processus ayant lieu au niveau de la canopée. En effet, la spéciation 

contrôle la disponibilité potentielle au niveau du couvert. 

Le devenir et l’impact potentiel des éléments traces métalliques dans les écosystèmes 

forestiers sont ainsi liés à leur mobilité au des phases aqueuses et aux interfaces (notamment 

les interfaces atmosphère/végétation et solide/solution dans les sols). Cette mobilité est 

essentiellement associée à leur fractionnement entre les phases et à leur spéciation en solution. 

1.8. Comportement des végétaux face à une pollution métallique 

1.8.1. Phytotoxicité des ETM 

Les réponses des plantes à la toxicité des éléments peuvent être traduites par des 

courbes dose/réponse qui sont de deux types (fig. 08). Pour les oligo-éléments, la réponse du 

végétal suit une courbe "en cloche" où trois domaines de concentration dans les tissus peuvent 

être distingués : carence, tolérance, toxicité. Pour les éléments sans aucune fonction 

physiologique établie, seule la tolérance et la toxicité sont observées. La plante tolère donc 

des éléments non essentiels tant que le seuil de toxicité n’est pas atteint [Bourrelier et 

Berthelin, 1998].  

Les effets visibles de la toxicité varient selon les espèces, mais les symptômes les plus 

communs sont les points chlorotiques ou bruns sur les feuilles, les racines brunes et abimées,              

la nécrose et la diminution significative des rendements de récolte. D’autres effets moins 

visibles, comme par exemple l’inhibition racinaire, la réduction de la photosynthèse, etc. 

souvent ces symptômes [Kabata-Pendias et Pendias, 2001]. 



  

 

Figure 08. Courbes dose/réponse schématiques des plantes aux métaux  
[d’après Baker et Brooks, 1989]. 

 
1.8.2. Réponses des végétaux face à la toxicité des ETM 
 

En fonction du facteur de transfert sol-plante des éléments traces métalliques, les 

plantes peuvent être classées en quatre groupes : les excluantes, les indicatrices, les 

accumulatrices et les hyperaccumulatrices. La figure (09) reprend les trois premières 

stratégies des plantes pour l’absorption des métaux lourds [Baker et Walker,1990]. 
 

 

Figure 09. Les différentes réponses des plantes à l’augmentation des concentrations en 
métaux dans le sol [d’après Baker, 1981]. 

 



  

Dans le cas de l’exclusion, la concentration des métaux dans les feuilles est maintenue 

à un niveau faible et constant jusqu’à ce qu’une concentration critique dans le sol soit atteinte. 

Au-delà de cette concentration critique, le métal est massivement transporté dans les parties 

aériennes de la plante et provoque des dégâts liés à sa toxicité. 

Dans le cas de l’indication, le prélèvement des métaux et leur transport jusqu’aux 

feuilles est régulé ou se fait de manière passive. Les concentrations internes reflètent 

exactement les concentrations externes. 

Enfin, dans le cas de l’accumulation, les métaux sont activement concentrés à 

l’intérieur des tissus de la plante. Les études réalisées sur les plantes accumulatrices suggèrent 

une tendance  à l’accumulation des métaux en concentrations plus importantes dans les 

feuilles que dans les racines [Rascio et Navari-Izzo, 2011]. 

1.9. Les éléments traces métalliques étudiés 

1.9.1. Le plomb (Pb) 

Tableau 02. Propriétés physico-chimiques du plomb [Lenntech, 2007a]. 

Symbole chimique Pb 
Numéro atomique 82 
Masse volumique 11.34 g/cm3 à 20°C 
Masse atomique 207.2g/mol 
Etat d'oxydation +2 

Température de fusion 327.4°C 
Température d'ébullition  1740°C 

 

    
 

1.9.1.1. Origine géogène 

Les teneurs naturelles des sols en plomb sont en moyenne de 32mg.kg
-1 

et varient entre                   

2 et 200 mg.kg
-1 

dans les sols agricoles [Pais et Benton, 2000]. Le plomb existe à l'état naturel 

principalement sous forme de sulfures. D'autres formes relativement courantes sont les 

carbonates de plomb (cérusite), les sulfates de plomb (algésite) ou les chlorophosphates de 

plomb (pyromorphite) [Pitt et al., 1994].   

1.9.1.2. Le plomb dans le sol 

Le plomb est le micro-polluant métallique le moins mobile dans le sol [Juste et al., 

1995]. Son comportement dépend de différents facteurs comme sa dynamique mais également 

des caractéristiques pédologiques et physico-chimiques du sol [Baize, 1997]. L'argile et 

surtout  la matière organique représentent les phases d'adsorption dominantes du plomb [Juste 

et al., 1995].  



  

Les sols non contaminés contiendraient de 10 à 30 mg/kg tandis que les sols situés loin 

des centres urbains et industriels mais affectés par des contaminations diffuses présenteraient 

des concentrations comprises entre 30 et 100 mg / kg [Juste et al., 1995]. 

1.9.1.3. Teneurs limites en plomb dans le sol 

Les teneurs limites en plomb acceptables dans les sols sont variables suivant les 

sources: 

 300 ppm [FAO, 1975 ; in Cottenie, 1977]; 

 300 ppm [OMS, 1975]; 

 150-300 ppm [UNEP, 1994]; 

 100 ppm [AFNOR, 1998 ; in Baize, 2000]. 

1.9.1.4. Biodisponibilité du plomb 

Les teneurs naturelles en plomb des végétaux sont comprises entre 0.5 et 5ppm [Bonte 

et Cormis, 1979]. Le plomb est l'un des métaux les moins facilement transférés dans les 

parties aériennes des plantes [Baize, 1997]. Cependant, la quantité de métal présente dans les 

divers organes d’une plante dépend du transport de l’extérieur des racines vers l’intérieur, 

puis de sa translocation des racines vers les feuilles [Patra et al., 2004]. Mais, la majorité du 

plomb absorbé réside dans les racines, et seulement une faible proportion est transloquée vers 

les parties aériennes [Briat et Lebrun, 1999]. En effet, le coefficient de transfert du sol vers les 

plantes est de l’ordre de 0.01 à 0.1 [Manceau et al., 1996].  

1.9.1.5. Toxicité du plomb 

Le plomb est un élément chimique toxique, par effet cumulatif, pour l'homme, la faune 

et la flore [Chassard-Bouchaud, 1995]. Chez les végétaux, le plomb affecte les membranes 

cellulaires et certains systèmes enzymatiques perturbant le flux  des électrons dans les chaînes 

de transfert [Miles et al., 1972].   

Le plomb peut être absorbé par l’organisme par inhalation, ingestion, contact cutané 

(principalement lors d’une exposition professionnelle) [Moore et al., 1980] ou par 

transmission à travers le placenta [Angell et Lavery, 1982]. La présence de plomb dans 

l'organisme peut provoquer des troubles tels que le saturnisme, des crises d'épilepsie voire 

même des troubles nerveux et psychiques. Pour les personnes les plus exposées, il existe un 

risque d'avortement spontané, et d'accroissement du nombre de cancers du poumon ou du 

tractus gastro-intestinal  [Chassard-Bouchaud, 1995]. 

 



  

1.9.2. Le cadmium (Cd) 

Tableau 03. Propriétés physico-chimiques du cadmium [Lenntech, 2007b]. 

Symbole chimique Cd 
Numéro atomique 48 
Masse volumique 8.65 g/cm3 à 20°C 
Masse atomique 112,41g/mol 
Etat d'oxydation +2 

Température de fusion 321°C 
Température d'ébullition  767°C 

 

 
 

1.9.2.1. Origine géogène  

Présent naturellement dans la croûte terrestre à une concentration moyenne de 0.2 

mg.kg
-1

, les plus faibles teneurs en cadmium sont trouvées dans les sols issus des roches 

éruptives  (moins de 0.1 mg/kg sol sec). Les sols issus des roches métamorphiques ont des 

concentrations comprises entre 0.1 et 1 mg.kg
-1 

alors que ceux dérivés des roches 

sédimentaires montrent les concentrations les plus élevées (jusqu’à 11 mg.kg
-1

) [Juste et al., 

1995 ; Baize, 1997]. 

1.9.2.2. Le cadmium dans le sol 

Les concentrations naturelles dans les horizons supérieurs des sols cultivés sont 

comprises entre 0,2 et 0,4 mg.kg
-1 

 [Bourrelier et Berthelin, 1998 ; Alloway, 1990]. Elles 

peuvent atteindre des valeurs supérieures à 150 mg.kg
-1 

sur certains sites pollués suite, par 

exemple, à l’épandage de boues contaminées [Jackson et Alloway, 1992].  

Dans les sols, le cadmium est considéré comme un élément relativement mobile par 

rapport à d’autres métaux en traces tels que le cuivre ou le plomb [Bourrelier et Berthelin, 

1998]. 

En condition de forte oxydation, le cadmium forme des oxydes (CdO) ou des 

carbonates (CdCO3) [Kabata-Pendias et Pendias, 1992]. Dans la solution du sol, seul 10 à 20 

% de cet élément sont associés aux composés organiques sous une forme stable. Il est plus 

facilement retenu par les oxydes de fer et par la matière organique que par les argiles. Sa 

rétention par la phase solide croît exponentiellement avec le pH [Alloway, 1995].   

1.9.2.3. Teneurs limites en cadmium dans le sol 

Les teneurs limites en cadmium acceptables dans les sols varient suivant les 

organismes internationaux : 



  

 05 ppm [FAO, 1975 ; in Cottenie, 1977]; 

 03 ppm [OMS, 1975]; 

 1-3 ppm [UNEP, 1994]; 

 02 ppm [AFNOR, 1998 ; in Baize, 2000]. 

1.9.2.4. Biodisponibilité du cadmium 

Le comportement du métal dans la solution du sol (disponibilité au transport ou 

immobilisation) et aux interfaces solution/solide et solution/plante (phytodisponibilité) 

dépend d’un grand nombre de paramètres bio-géochimiques liés à la nature du sol et aux 

formes chimiques du métal dans la solution du sol. 

Le transfert vers la plante dépend principalement du pH et de la concentration du 

métal dans le sol [Tudoreanu et Phillips, 2004], de la présence/absence d’autres cations, du 

zinc en particulier [Nan et al., 2002], de la quantité de carbone organique dissout : le 

cadmium peut en effet être phytoaccumulé sous forme de complexe cadmium-acide organique 

à faible poids moléculaire [Cieslinski et al., 1998]. En plus de ces différents facteurs, la 

biodisponibilité peut être modifiée lors de l’ajout d’amendements variés [Kirkham, 2006]. 

1.9.2.5. Toxicité du cadmium 

Le cadmium est présent dans l'eau de boisson, les aliments, la fumée de cigarette. Il 

présente de fortes capacités à se retrouver dans les fumées et s'accumule après inhalation. Le 

cadmium s'accumule dans des organes tels que la rate, le cerveau, les poumons, le muscle, le 

sang. La toxicité du cadmium est liée à la perturbation du métabolisme du zinc et 

secondairement d'autres éléments essentiels tels que le calcium, le fer et le cuivre. Le 

cadmium est aussi considéré comme un agent carcinogène [Waalkes, 2000]. 

Chez les végétaux, des inhibitions de croissance peuvent apparaître pour des 

concentrations variant de 1 à 5 mg.kg-1 [Bourrelier et Berthelin, 1998]. En effet, l’exposition 

des plantes à de fortes doses de cadmium entraîne une inhibition de la croissance et une 

chlorose des feuilles, liées à un dysfonctionnement de l’équilibre hydrique (perturbation de 

l’ouverture des stomates et interférences avec le transport d’éléments essentiels), de la 

machinerie photosynthétique et des enzymes du métabolisme [Das et al., 1997 ; Clemens, 

2006]. 

 

 

 



  

1.9.3. Le zinc (Zn) 

Tableau 04. Propriétés physico-chimiques du zinc [Lenntech, 2007c]. 

Symbole chimique Zn 
Numéro atomique 30 
Masse volumique 7.11 g/cm3 à 20°C 
Masse atomique 65.37g/mol 
Etat d'oxydation +2 

Température de fusion 420°C 
Température d'ébullition  907°C 

 

       
 
1.9.3.1. Origène géogène 
 

La teneur moyenne en zinc dans la croûte terrestre serait comprise entre 70 et 132 

mg/kg [Baize, 1997]. Les roches mafiques contiennent toutefois un peu plus de Zn (80 à 120 

mg/kg) que les roches acides (40 à 60 ppm). Les roches des sédiments argileux et les schistes 

renferment comme les roches mafiques 80 à 120 mg/kg de Zn. Les roches carbonifères et les 

grès en sont pauvres, ne contenant que 10 à 30 mg/kg [Kabata-Pendias et Pendias, 1992]. 

1.9.3.2. Le zinc dans le sol 

Les teneurs en zinc dans les sols varient entre 10 et 300 mg.kg
-1  

et sont en moyenne de                  

50 mg.kg
-1  

[Adriano, 1986; Pais et Benton, 2000]. Le zinc est lié dans le sol aux oxydes de 

fer hydratés et Aluminium (14 à 38 % de Zn total) et aux argiles (24 à 63 %) [Kabata-Pendias 

et Pendias, 1986]. 

Le zinc existe dans le sol comme composant de la structure minérale, en particulier 

dans les silicates ferromagnésiens sur les complexes adsorbants, en complexes organiques 

solubles et insolubles, et sous forme ionique dans l'eau du sol [Lozet et Mathieu, 1997]. Il est 

lié dans le sol aux oxydes de fer hydratés et Aluminium (14 à 38 % de Zn total) et aux argiles 

(24 à 63 %) [Kabata-Pendias et Pendias, 1986]. La diminution du pH réduit son adsorption et 

sa mobilisation [Cottenie, 1983]. 

Les différentes sources du zinc dans le sol sont  l’industrie principalement sous forme                  

de sulfures (ZnS), l’épandage agricole d’effluents d’élevage ou de boues urbaines, l’activité 

urbaine et le trafic routier. Les apports par voie atmosphérique ont été estimés entre 80 et                      

500 g/ha/an [Baize, 1997].  

1.9.3.3. Teneurs limites en zinc dans le sol 

Les teneurs limites en zinc acceptables dans les sols sont comparables entre les 

organismes: 



  

 300 ppm [FAO, 1975 ; in Cottenie, 1977]; 

 300 ppm [OMS, 1975]; 

 150-300 ppm [UNEP, 1994]; 

 300 ppm [AFNOR, 1998 ; in Baize, 2000]. 

1.9.3.4. Biodisponibilité du zinc 

Les formes les plus mobiles du zinc seraient facilement adsorbées par les constituants 

organiques et minéraux des sols, de sorte que le zinc tendrait à s'accumuler dans les horizons 

de surface de la plupart des sols [Kabata-Pendias et Pendias, 1992 ; Juste et al., 1995]. Selon 

Baize [1997], la dynamique du zinc pourrait être modifiée en milieux carbonatés.   

Dans les sols lessivés acides, le zinc accompagne l'argile dans sa migration et 

s'accumule au sein de l'horizon Bt [Duchaufour, 2001]. Il est considéré comme facilement 

soluble, comparé aux autres éléments métalliques du sol. Il serait très mobile et disponible 

dans les sols légers acides [Juste et al., 1995]. 

1.9.3.5. Toxicité du zinc 

La toxicité du zinc vis-à-vis des plantes se traduisant par une chlorose en fer pouvant 

aller jusqu’à la nécrose des tissus, se situe vers des teneurs dans les sols de 150 mg/kg.                               

Cette phytotoxicité est accrue par la pollution en cadmium qui accompagne celle du zinc. 

Cependant les seuils de toxicité sont variables en fonction de variétés et des substrats de 

culture [Adriano, 2001]. 

Chez l'homme, l'intoxication par inhalation peut entraîner des troubles pulmonaires 

graves (œdème) [Bourrelier et Berthelin, 1998]. Cependant, une forte carence en zinc est 

responsable de maladies graves: l'acrodermatite entéropathique et la drépanocytose [Martin, 

1996].  

2. Les ripisylves 

2.1. Définition 

 Plusieurs termes identifient les formations végétales rivulaires : ripisylves (terme le 

plus commun), forêt alluviale ou forêt inondable (pour les grand cours d’eau), corridor 

forestier ou corridor rivulaire, franges forestières, linéaire arboré, milieux ripuaires ou 

ripariaux (« riparian » en anglais). Tous désignent une formation végétale multi-stratifiée, où 

domine généralement l’arbre, en relation avec un cours d’eau, mais aussi une zone humide, un 

marais, un lac…(fig. 10). Cette multiplicité des termes démontre l’intérêt que portent 



  

beaucoup d’acteurs, qu’ils soient écologues, géographes, naturalistes ou gestionnaires, chacun 

définissant son propre questionnement [Pires et al., 2009 ; De Paula et al., 2011].  

 

Figure 10. Schéma d'une ripisylve. 

 D’après Walter [1974], la ripisylve abrite des écosystèmes forestiers dominés par des 

essences ligneuses, qui bordent le chenal principal et les chenaux secondaires. Ils sont liés à la 

présence d'une nappe aquifère, et inondés de façon régulière ou exceptionnelle. Leur 

existence, leur composition floristique et leur extension spatiale sont dépendantes des 

écoulements phréatiques             et superficiels et de l'immense quantité d'énergie due à ces 

écoulements qui, en se dissipant, peut bouleverser, modifier, restructurer, anéantir des 

formations ayant plusieurs décennies de présence.  

2.2. Fonctions de la ripisylve en lien avec la qualité de l’eau  

La forêt riveraine agit de plusieurs façons : elle atténue le phénomène d’érosion des 

berges, elle fait obstacle aux sédiments transportés avec l’eau de ruissellement et favorise leur 

dépôt au sol, elle limite l’entrée des nutriments dissouts ou agrippés aux sédiments dans le 

cours d’eau, elle retient une quantité appréciable de pesticides hors de l’eau, elle séquestre 

bon nombre de microorganismes, et finalement, confine plusieurs métaux et autres substances 

toxiques [COGESAF, 2011 ; Salemi et al., 2012].  

2.2.1. Érosion  

La forêt riveraine assure le rôle de stabilisateur de berges, spécialement lors 

d’évènements météorologiques importants, comme la fonte des neiges ou des averses 

violentes [Walter, 2009 ; Young-Mathews et al., 2010]. La présence de racines et de troncs a 

pour effet de retenir les particules de sol en place, donc de limiter l’effritement du sol adjacent 



  

au cours d’eau. En plus de maintenir en place la berge, une ripisylve en santé diminue le débit 

de l’eau de pluie au sol (eau de ruissellement), ce qui réduit l’impact qu’exerce celle-ci sur 

l’érosion du sol lors de son passage [COGESAF, 2011]. Quant au feuillage, il freine les 

gouttes de pluie avant qu’elles ne frappent               de plein fouet le sol pour y détacher des 

particules qui pourraient rejoindre le cours d’eau [Walter, 2009].  

L’augmentation du phénomène d’érosion dû à l’absence de ripisylve est une cause 

importante de l’accroissement des apports en sédiments [Gangbazo et Gagnon, 2007]. 

D’ailleurs, une étude américaine menée sur 10 ans conclut que les deux tiers des sédiments 

qui rejoignent la portion urbanisée de la rivière San Diego, à Los Angeles, sont la 

conséquence de l’érosion des berges due à l’absence de ripisylve [Wenger, 1999], phénomène 

corroboré par d’autres recherches. 

2.2.2. Sédiments  

En plus d’avoir le potentiel d’altérer le caractère géophysique d’un lac ou d’une 

rivière, les sédiments sont propices à transporter une variété impressionnante de substances 

indésirables vers l’eau, comme des pesticides, des nutriments, des substances chimiques 

toxiques ou encore des métaux. En effet, plusieurs substances ont tendance, de par leurs 

propriétés physico-chimiques, à s’agglomérer à la surface des sédiments, phénomène appelé 

adsorption, puis à pénétrer dans l’eau en même temps que les sédiments [Shang et al., 2011 ;  

Fan  et al., 2013]. 

Lorsque ces sédiments qui transportent sur leur surface une multitude d’éléments sont 

entrainés avec l’eau de ruissellement, ils voyagent avec elle jusqu’à ce qu’ils soient arrêtés par 

un obstacle quelconque, ou jusqu’à ce qu’ils se jettent dans un cours d’eau. La figure (11) 

propose une synthèse de la dynamique de transport des sédiments selon l’absence ou la 

présence d’une ripisylve.  

Comme elle fait obstacle à l’eau de ruissellement, la forêt riveraine diminue sa vélocité et 

augmente le taux d’infiltration de celle-ci, ce qui a pour effet d’encourager le dépôt des 

sédiments au sol, et ainsi contrôler l’apport en polluants vers le cours d’eau [Rodgers et al., 

2011].  

 Par exemple, les sédiments transportent, notamment sur leur surface, du phosphore 

qui, lorsque présent en importantes quantités dans l’eau, provoque une prolifération excessive 

de végétaux (cyanobactéries, algues microscopiques et plantes aquatiques) [Dunne et al., 

2011]. Souvent, le phosphore est adsorbé aux sédiments et voyage avec eux. Une forêt 

riveraine capable de bloquer les sédiments de l’eau de ruissellement est également capable de 

bloquer une grande partie du phosphore avant que celui-ci n’atteigne le cours d’eau [Miller et 



  

al., 2010c]. Les sols des forêts riveraines possèdent des fonctions de régulation des flux 

d'énergie ainsi que des cycles d'eau et d'éléments nutritifs comme le carbone, l'azote et le 

phosphore [Malanson, 1993]. 

 

Figure 11. Schéma synthèse de l’importance de la ripisylve sur l’apport en sédiments                           
[De Grandpré  et al., 2011]. 

 

 

 

2.2.3. Nutriments  

La forêt riveraine, en favorisant la stabilité des berges et en réduisant la vitesse 

d’écoulement de l’eau de ruissellement, offre une protection à la fois contre l’érosion des 

berges, susceptible de libérer du phosphore sédimentaire, et contre le lessivage des sols par 

l’eau de ruissellement, susceptible de transporter du phosphore dissout ou sédimentaire vers le 

cours d’eau [Rodgers et al., 2011]. Quant à l’azote, plusieurs études prétendent que les forêts 

riveraines démontrent une bonne efficacité à le maintenir hors de l’eau [Wiseman, 2011 ; 

Messer et al., 2012]. 

La figure (12) présente une synthèse du processus d’apport en nutriment et 

d’eutrophisation des lacs en l’absence de ripisylve. 



  

 

Figure 12. Schéma synthèse des conséquences de l’absence de ripisylve sur l’apport en 
nutriments et l’eutrophisation [De Grandpré  et al., 2011]. 

 
2.2.4.  Eléments traces métalliques  

Les forêts riveraines peuvent également maintenir hors de l’eau plusieurs autres 

substances toxiques pour l’être humain et la faune, dont les métaux [Bai et al., 2009 ; Zhang 

et al., 2010]. Ces éléments sont très stables dans l’environnement, difficilement 

biodégradables, et sont susceptibles de compromettre l’intégrité physique des organismes 

exposés [Casarett et Doull’s, 2008]. Cette capacité de filtre que possèdent ces formations 

végétales est liée à leur positionnement dans l’espace. A l’interface entre les milieux terrestres 

et aquatiques, les forêts riveraines interceptent pratiquement tous les écoulements superficiels 

ou peu profonds qui ruissellent vers les cours d’eau. Cependant, les métaux qui voyagent dans 

l’eau de ruissellement sont souvent sous forme ionique, c’est-à-dire électriquement chargés, 

ce qui leur permet d’être solubles dans l’eau. Une forêt riveraine profonde procure plus de 

sites pour des liaisons chimiques potentielles avec ces métaux chargés, ce qui contribue à les 

maintenir hors de l’eau [Wenger, 1999]. 

2.2.5. Contrôle trophique 

Les ripisylves contrôlent la chaîne trophique à sa base en limitant la production 

autotrophe par ombrage, en injectant dans le système des détritus organiques, en filtrant les 

apports en nutriments, et en régulant la température [Edmonds et Tuttle, 2010] (fig. 13). 

Proches des rivières, les formations végétales arborées riveraines constituent une 

source de matière organique allochtone (feuilles, tiges, débris ligneux grossiers…) et une 

structure de rétention nutritionnelle permettant le stockage, le recyclage et le relargage vers 

l’aval, des éléments nutritifs [Edmonds et Tuttle, 2010]. Ces amas de débris organiques 



  

servent de nourriture, de site de ponte, de croissance, de repos et de refuge pour les 

communautés benthiques [Mitsch et Gosselink, 2007; Kadlec et Wallace, 2008]. 

Les feuilles qui tombent dans l’eau et les bois morts conditionnent la présence d’un 

grand nombre d’espèces, surtout des invertébrés, qui sans ces apports disparaîtraient de la 

rivière. La densité et la nature de l’environnement végétal en bordure des cours d’eau 

contrôlent alors le fonctionnement trophique des milieux aquatiques, en déterminant le type 

de nourriture disponible. Dans ce sens, la fonction « trophique » de la ripisylve est aussi un 

facteur important de biodiversité, qui ne se limite pas aux petits cours d’eau : la faune de 

toutes les zones de bordure des rivières et des fleuves en bénéficie également [Šalek et al., 

2010]. 

 

 
 

Figure 13. Influence de la ripisylve sur le fonctionnement trophique dans les écosystèmes 
d’eau courante [d’après Maridet, 1995]. 

2.2.6.  Régulateur thermique 

La végétation rivulaire contrôle également la température, en faisant varier la surface 

exposée aux radiations et à l’énergie entrante. Quelques kilomètres de corridor rivulaire boisé, 

même de largeur limitée, peuvent réduire de 2° à 4°C la température estivale [Tormos, 2010].  

La température est un paramètre clé (facteur limitant) du fonctionnement de 

l’écosystème rivière : (1) elle conditionne la quantité d’oxygène de l’eau nécessaire pour la 

respiration des animaux (et des végétaux la nuit), mais aussi des bactéries et champignons qui 

décomposent la matière organique ; (2) elle agit directement sur le cycle vital des organismes  



  

[Isaak et al., 2010 ; Stella et al., 2011], la croissance et la reproduction des poissons et le 

développement des insectes et (3) elle influe indirectement sur la qualité nutritive de la 

nourriture disponible [Maridet et Piegay, 1994]. 

2.3. Les ripisylves méditerranéennes 

2.3.1. Caractéristiques générales 

En région méditerranéenne, les ripisylves constituent un ensemble physionomique très 

particulier et encore assez mal connu du point de vue typologique et surtout dynamique, en 

particulier en méditerranée orientale. Elles peuvent être rencontrées sur l’ensemble des cours 

d’eau depuis les rives de la Méditerranée jusqu’aux piémonts, où elles sont relayées par 

d’autres types de ripisylves de type montagnard ou médio-européen. 

Les ripisylves méditerranéennes occupent les sols alluviaux, profonds, plutôt basiques, 

et inondés une partie de l’année avec une nappe phréatique généralement peu profonde, 

accusant souvent des variations très fortes de niveau à proximité immédiate du cours d’eau ou 

plus tamponnées plus on s’en éloigne. Les marques d’hydromorphie (horizon à Gley) 

s’observent entre 30 et 80 cm selon le régime d‘inondation et le drainage qui est plus ou 

moins lent selon les types de sols [Tassin, 2012]. 

2.3.2. Physionomie 

Les ripisylves sont des forêts alluviales multi-strates plus ou moins discontinues et 

occupant une bande de quelques mètres à parfois plusieurs centaines de mètres, selon le type 

de berge. Quatre groupes d’espèces (peupliers, ormes, frênes et saules) dominent la strate 

haute selon  le régime d’inondation, le type de sol et le climat [Tassin, 2012]. 

2.3.3. Menaces et vulnérabilité 

La ripisylve est  le siège d’une biodiversité exceptionnelle et constitue un milieu 

complexe et fragile aux utilités multiples. Souvent exploitée sans précaution ni ménagement, 

elle reste aujourd’hui très menacée. 

La ripisylve en méditerranée est confrontée à plusieurs défis dont les principaux sont 

[Stromberg et al., 2010 ; Stella et al.,  2013 ; Zhang et al., 2010 ; Fausch et al., 2010]: 

a- la pression anthropique, aggravée par la croissance démographique qui se traduit par le 

défrichement, le surpâturage, les incendies, les prélèvements délictueux et anarchiques de bois 

de toute sorte, écimage des arbres, le ramassage des menus-produits au sud de la 

méditerranée; 

b-  les travaux lourds intervenant sur les berges (lutte contre les embâcles, recalibrage, etc.) ; 



  

c-   les pollutions diverses (souvent par des dépôts de divers déchets) ; 

d-   la fréquentation dans les zones très touristiques ; 

e-   le broutage des arbres et arbustes nouvellement plantés par la faune herbivore. 

2.4. Caractéristiques botaniques et écologiques de tamaris 

Le biotope de tamaris se compose d’un sol constitué de matériaux grossiers et/ou 

argileux (sables/graviers/blocs), parfois salé et /ou pollué et pauvre en matière organique (-

15‰) [Rameau, Mansion et al., 2008]. La plante étant héliophile, les sites à Tamaris doivent 

présenter des crues régulières avec remaniements sédimentaires.  

La répartition actuelle de tamaris en Algérie se borne aux bancs et aux marges des 

rivières. Cette espèce est observée essentiellement dans des milieux à forte valeur 

patrimoniale, elle                        a cependant une faible amplitude altitudinale, on la retrouve 

en effet de 0 m à 400 m d’altitude [Kammerer, 2003]. 

Ses caractéristiques biologiques et mécaniques découlent directement de son caractère 

pionnier. En effet, elle se régénère aisément et rapidement par bouturage [Kudrnovsky, 2002]. 

Les rapports de biomasses aériennes sur souterraines de jeunes plantules sont très faibles car 

la plante investit massivement ses ressources dans la production de racines afin de s’ancrer 

efficacement                 et de monopoliser les ressources hydriques [Benkler et Bregy 2010]. Il 

en découle un système racinaire puissant et profond [Kudrnovsky, 2002; Kammerer, 2003]. 

Son feuillage très souple lui permet de ne pas opposer de résistance à l’écoulement des 

crues et ainsi de résister à l’arrachement. L’importante ramification aérienne lui permet 

également de piéger efficacement les sédiments (effet peigne) et de protéger les sols (effet 

tapis). Elle résiste              à l’ensevelissement provoqué par les crues via l’émission de tiges à 

partir du collet [Muller, 1995]. 

Grâce à son système de racine étendu et profond le Tamaris est plus stable et résistant                       

à l'érosion, ce qui lui permet d’être l’une des plantes les plus efficace pour : 

- la réduction de l’érosion hydrique sur les monts sensibles à ce phénomène et pour la fixation 

des berges des fleuves et des oueds ; 

- la réduction de l’érosion éolienne grâce à son refoulement de branches basales. 

-grâce à la densité de son système racinaire, l’espèce adapte des mécanismes plus efficaces 

qui lui permettent de se rajeunir plus rapide après incendies presque mieux que toutes les 

autres espèces ripicoles [Busch et Smith 1993].  

 



  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Chapitre II 
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1. Caractérisation de la zone d’étude 
La caractérisation de notre zone d’étude s’est basée en grande partie (géologie, 

hydrogéologie, réseau hydrographique, sources de contamination et végétation) sur les 

travaux de Mebarki [1984, 2005] et Mebarki et Thomas [1988]. 

1.1. Localisation de la zone d’étude 

Le périmètre d'étude, où les échantillons de sol et de végétation ont été prélevés, se situe 

dans le bassin de l'oued Kébir-Rhumel dans le grand bassin versant de l'oued Kébir-Rhumel 

[A.B.H., 1999]. Cette zone s'étale sur trois sous bassin : (10-04) - (10-06) et (10-07) (fig. 14). 

  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 14. Localisation des trois sous bassins versants formant la zone d'étude [A.B.H, 1999]. 

L'oued Rhumel prend sa source vers 1 160m dans les marges méridionales du tell, au 

Nord-Ouest de Balaa. Il draine, suivant une orientation Sud-Ouest - Nord-Est, les sous-

bassins semi-arides des hautes plaines (Tadjenanet, Chelghoum Laïd) puis franchit le rocher 

de Constantine en s'encaissant profondément (200 m de dénivellation) dans les gorges 

calcaires (fig. 15). Depuis, il s'écoule en direction Nord-Ouest et plus au Nord, aux environs 

de Sidi Marouane, il conflue avec l'oued Enndja qui draine la partie occidentale du bassin 

[Mebarki, 1984]. 

Le bassin Kébir-Rhumel peut être subdivisé en trois grandes parties: 
 le bassin supérieur ou domaine des hautes plaines, qui correspond à l’oued Rhumel et ses 

affluents ; 



  

 le bassin moyen ou tell Sud, qui correspond à l'oued Endja et l'oued Rhumel de l'aval de 

Constantine jusqu'à leur confluence aux environ de Sidi Marouane ; 

 le bassin inférieur ou tell Nord, qui correspond à l'oued Kébir, après la confluence de 

l'oued Endja et Rhumel. 

 

Figure 15. Profil en long de l'Oued Kébir-Rhumel [Mebarki, 1984]. 

1.2. Le cadre géologique et hydrogéologique  

L'oued Kébir-Rhumel, long de 200 Km, draine plusieurs domaines géologiques et 

hydrogéologiques très différents. Il va de soi que cette hétérogénéité du bassin versant 

provoque des influences différentes sur le régime des cours d'eau, conjointement à celles dues 

à la répartition des précipitations. 

De la source à la mer, on rencontre schématiquement cinq (5) grands domaines 

géologiques et hydrogéologiques [Mebarki et Thomas 1988] (fig. 16). 

1.2.1. Le domaine des Hautes-Plaines Sud-Constantinoises (D-I) 

Il est constitué de deux grandes unités lithologiques: 

a-Les massifs carbonatés du néritique constantinois: 

Composés de 1000 à 1200 m de calcaires jurassiques et crétacés, ils émergent en horsts très 

karstifiés de 10 à 100 km2 limités par des abrupts imposants. 



  

b-Les plaines quaternaires colonisées par les djebels calcaires drainées par les trop-pleins non 

captés alimentent les oueds du Rhumel et du Boumerzoug. 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

Figure 16. Les grands domaines géologiques et hydrogéologiques du basin versant Kébir-
Rhumel d’après [Mebarki et Thomas, 1988]. 

Sur l'ensemble de ces plaines, les nappes phréatiques sont activement exploitées pour 

l'irrigation par gravité des cultures maraîchères. 

1.2.2. Le bassin néogène de Constantine-Mila (D-II) 

Ce bassin mio-pliocène est à dominance argileuse, à l'exception de quelques 

affleurements de calcaires lacustres renfermant des ressources exploitées localement. Par 

ailleurs, émergent de nombreux horsts de calcaires néritiques d'âge jurassique-crétacé donnant 

lieu à des aquifères karstiques hydrothermaux tel le système de Hamma Bouziane-

Constantine. 

1.2.3. Le domaine des "nappes" tectoniques de Djemila (D-III) 

A l'ouest de Ferjioua, en position occidentale par rapport au domaine 2, les "nappes" de 

Djemila sont formées d'une alternance de marnes et de calcaires marneux (Jurassique-

Crétacé-Eocène). Les niveaux calcaires les plus épais donnent des sources à débit 

relativement faible, exceptée la source faiblement thermale de Aïn Hamma (21°C-150 l/s) qui 

contribue en partie à l'alimentation de l'oued El-kébir-amont (oued Anndja). 

 

 
 



  

1.2.4. Le domaine de la dorsale kabyle et des massifs gréseux numidiens (D-IV) 

Ce domaine, situé à la confluence de l'oued Enndja et de l'oued Rhumel au nord de 

Grarem, est constitué essentiellement de grès numidiens sous lesquels apparaissent des 

calcaires jurassiques, très tectonisés de la dorsale kabyle. 

1.2.5. Le domaine du socle granitique et cristallophyllien de la petite Kabylie d'El Milia 

(D-V) 

Au sud d'El Milia, la vallée du Kébir-Rhumel s'encaisse dans les formations du socle 

granitique et cristallophyllien. Cette vallée, large de 1 à 2 km, renferme des graviers et sables 

alluviaux adondants. La nappe alluviale, en partie exploitée, constitue à l'opposé des 

formations du socle, la ressource hydraulique la plus importante du secteur.   

1.3. Le cadre hydroclimatique 

Les données hydrométriques utilisées dans cette étude, relèvent de trois stations 

limnigraphiques gérées par Office Nationale de Météorologie (ONM). Elles couvrent une 

période commune de dix années  (1996-2005) [ONM, 2005]. 

1.3.1. Climatologie 

1.3.1.1. Précipitations 

Pour avoir une vision globale sur la pluviométrie de la région, nous nous référons aux 

données de trois stations-types réparties du sud au nord: Téleghma (Mila), Aïn El Bey 

(Constantine) et Al Ancer (Jijel) (fig. 17). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

                 Figure 17. Réseau hydrographique et stations pluviométriques. 
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Le tableau N°05 et la figure (18a-b-c) permettent les remarques suivantes: 

a- les précipitations annuelles s'accroissent de l'amont vers l'aval avec un rapport pouvant 

passer du simple au double (tab. 05). 

Tableau 05. Totaux pluviométriques annuels (en mm). 

Station Anné
e 1996 199

7 
199

8 
199

9 
200

0 
200

1 
200

2 
200

3 2004 200
5 

moyenn
e 

Téleghm
a 488.4 452.

9 
477.

7 
504.

4 
389.

8 488 487.
6 

562.
8 

1229.
4 

322.
4 

540.3 

Aïn El 
Bey 456.8 458.

7 
519.

6 
513.

8 
376.

6 
463.

5 
474.

1 551 1182.
4 

325.
5 535 

Al Ancer 

 

1105.
4 

644.
9 

977.
6 

796.
3 

601.
4 

743.
2 

671.
1 

813.
5 1968 934.

8 
925.6 

                                                                                                                                              Source: ONM (1996-
2005). 
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                                                                              (c) 

Figure 18. Répartition mensuelle des précipitations pour les stations de Téleghma (a), Aïn El 
Bey (b) et Al Ancer (c). 



  

Par ailleurs, les totaux pluviométriques annuels sont assez variables dans le temps; 

l'année 2004 est  de loin celle qui présente la plus forte pluviosité. Du sud au nord et pour les 

trois stations considérées, le coefficient de variation (CV) est respectivement de 0.33, 0.32 et 

0.31. 

b- la représentation graphique du régime pluviométrique (fig. 19) met en évidence une 

certaine variation de ce régime sur le plan géographique et surtout l'individualisation partout 

nette de la saison sèche (juin, juillet et août). 

c- la répartition mensuelle des pluies pour les stations montre l'importance de la variabilité des 

apports pluviométriques. Les coefficients de variation calculés sur la période considérée sont 

respectivement de l'ordre de 0.60, 0.59 et 0.53 en décembre (mois le plus humide) et 

atteignent 1.46, 1.44  et 0.65 en juillet (mois le plus sec). 

 
 
Figure 19. Régime pluviométrique de trois stations-types (moyennes mensuelles 1996-2005). 
 

1.3.1.2. Températures 

Les températures moyennes annuelles (période 1996-2005) sous abri et pour les trois 

stations de Téleghma, Aïn El Bey et Al Ancer  sont respectivement de l'ordre de 14.86°C, 

14.26°C et 18.78°C (tab. 06). En raison de la continentalité, elles sont plus élevées en amont 

qu’en aval.  
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Tableau 06. Températures  annuelles moyennes (en °C).    

Station Anné
e 

199
6 

199
7 

199
8 

199
9 

200
0 

200
1 

200
2 

200
3 

200
4 

200
5 

moyenn
e 

Téleghm
a 

14.3
8 

15.1
3 

13.8
6 

15.1
0 

15.7
1 

15.9
5 

15.0
5 

13.7
6 

15.4
6 

14.2
0 

14.86 

Aïn El 
Bey 

14.9
6 

16.0
0 

15.2
2 16.3 16.1

3 
16.3

1 
16.2

4 
16.2

4 
15.9

3 
15.4

6 
14.26 

Al Ancer 

 

18.3
1 

19.0
6 

18.2
4 

19.4
2 

18.9
2 

18.2
5 

19.0
0 

19.3
5 

18.1
3 

17.9
7 

18.78 

                                                                                                                                                  Source: ONM (1996-

2005). 

Le diagramme ombrothermique de Bagnoul et Gaussen établir à partir de ces données 

permet l'évaluation de la durée de la période sèche. Pour les deux régions de Mila et 

Constantine, cette dernière s'étale du mois de Mai au mois de Novembre, et du mois de Mars 

au mois de Novembre pour la région de Jijel (fig. 20). 

 

Figure 20. Diagramme ombrothermique de Bagnoul et Gaussen pour les trois stations-types           
(période 1996-2005). 

 
La détermination des étages bioclimatiques pour les trois zones fait apparaître deux 

domaines bioclimatiques distincts: semi-aride pour les deux régions de Constantine et Mila et 

un étage humide pour la région de Jijel (fig. 21). 



  

 

Figure 21. Carte des zones bioclimatiques du bassin versant Kébir-Rhumel [Mebarki, 2005]. 

1.2.3. Réseau hydrographique 

L'oued Rhumel est l'un des principaux cours d'eau de l'Est Algérien. Les apports en eau 

sont modestes sur les hautes plaines où se conjuguent faiblesse des précipitations (moins de 

400 mm/an) et importance relative de l'évapotranspiration. L'oued Boumerzoug, est l'un des 

principaux affluents du Rhumel supérieur. Il présente un débit très faible (autour de 0.36 m3/s 

à la station d'El Khroub). 

Dans le bassin moyen, après le franchissement du Rocher de Constantine, le débit du 

Rhumel s'accroît progressivement, en raison du changement climatique (on passe du semi-

aride au subhumide). Il atteint 5.52 m3/s à Grarem, bénéficiant de l'apport conséquent de 

l'oued Smendou, affluent qui prend naissance dans les monts élevés du Djebel Ouahch 

(Canstantine). 

Plus au Nord, l'oued Rhumel  associe à lui l'oued Endja dont l'apport moyen, fourni par 

un bassin de 960 km2 seulement. Le débit s'élève à 3.41 m3/s d’eau à la station de Douar 

Tassadane. A l'aval de la confluence Rhumel-Endja, l'oued Kébir est renforcé par le puissant 

affluent montagnard, l'oued Bousiaba qui fournit à lui seul 3.77 m3/s d’eau à la station d'El 

Milia. Il continue d'être abondamment alimenté par d'autres affluents (Irdjana, Itera….), tous 

issus de secteurs montagnards bien arrosés. A l'issus d'un bassin de 8735 km2, l'apport 

enregistré à El Ancer, station la plus proche de la mer, atteint 26.2 m2/s.  

 

 

 

 



  

1.2.4. La végétation  

1.2.4.1. La végétation forestière  

Le domaine humide et subhumide (le plus arrosé de tout le bassin versant), caractérisé 

par des espaces  montagneux et la prépondérance des formations gréseuses, est le terrain de 

prédilection du chêne liège Quercus suber: subéraies des massifs de la petite Kabylie. 

Le chêne zeen (Quercus fagineae) et afarès (Quercus afares), se limitent à quelques 

étendues restreintes à l'ouest du bassin, de même que l'on relève quelques îlots de chêne vert 

au sud du bassin (fig. 22). 

1.2.4.2. La végétation des terres cultivées 

Les zones bioclimatiques humides à hiver chaud favorisent les cultures délicates 

(agrumes, primeurs) et autres arbres fruitiers. Ces cultures épousent une étroite bande littorale 

des plaines de Jijel. Les zones à étage bioclimatique semi-aride à hiver frais sont caractérisées 

par l'omniprésence de la céréaliculture, souvent pratiquée avec de la jachère. 

 

Figure 22. Couverture végétale du bassin versant Kébir-Rhumel [Mebarki, 2005]. 
 

L'oued  Kébir-Rhumel et ses affluents sont bordés par des formations boisées 

hygrophiles parmi lesquelles dominent le tamarin (Tamarix gallica) et le peuplier blanc 

(Populus alba) avec un degré moins important. C’est la raison pour laquelle nous avons ciblé 

dans notre travail le tamarin comme matériel biologique d’étude. On note aussi la présence du 

laurier rose dans certaines stations ainsi que celles de certaines espèces herbacées diverses. 

 



  

1.3. Les sources de contamination 

Au niveau de la zone d'étude, les différentes agglomérations ont connu ces dernières 

décennies une extension difficilement contrôlée pour les secteurs suivants: urbain, industriel 

et trafic routier. Ces différents secteurs sont à l'origine des divers rejets liquides, solides ainsi 

qu'atmosphériques (fig. 23). Cette situation s’étende sur un rayon de 20 km autour de la ville 

de Constantine. Il s'agit donc des différents rejets (en partie traités) des industries et des 

agglomérations de Aïn Smara, d'El Khroub, de Hamma Bouziane, de Didouche Mourad et 

enfin  de Constantine qui se caractérise par le plus important apport.  

Par ailleurs, la décharge publique, située dans la commune de Aïn Smara à 11 km de 

Constantine, reste une menace permanente pour la santé et le bien être de la population et 

l'environnement. D'une part, les fumées nauséabondes qui se dégagent de cette décharge 

dérangent les habitations aux alentours, les automobilistes et même la partie ouest de la ville 

de Constantine.  D'autre part, les eaux de lixiviation concentrées terminent leur parcours dans 

les eaux de l'oued en aval de cette décharge. 

                 

Figure 23. Etat des bordures de l'oued dans la zone d'étude. 

Les principales sources de contamination de l’oued kébir-Rhumel sont les suivantes: 

1.3.1. Les industries 

Il  s'agit des industries de constructions mécaniques de l'oued Hamimine, de Aïn Smara, 

les unités de textiles et de produits laitiers de Constantine, des complexes d'hydrocarbures d'El 

Khroub, de la cimenterie de Hamma Bouziane, de l'unité de production de détergents de 

Chelghoum Laïd, la tannerie et l’unité de céramique d’El Milia.  Les industries localisées 

autour des autres agglomérations génèrent également des rejets non négligeables (fig. 24).  

I.3.2. Le trafic routier 

Il est important au niveau des routes nationales et secondaires longeant l'oued Kébir-

Rhumel et ses effluents. Ce réseau est à l'origine de plusieurs retombées atmosphériques qui 



  

peuvent gagner directement ou après ruissellement les cours d'eau et par conséquent l'oued 

Kébir-Rhumel qui constitue l'exutoire du réseau hydrologique dans la région d'étude. 

 

Figure 24. Localisation des principales Industries et agglomérations du bassin versant                   
Kébir-Rhumel [Mebarki, 2005]. 

2. Méthodologie 

2.1. Plan d'échantillonnage et choix des stations 

Sur une carte topographique de 1/25.000, le tronçon d'étude a été découpé en segments 

de 2 cm de longueur. Au total, 250 segments ont été ainsi obtenus. Chaque segment 

correspond à une station  d'échantillonnage. Après  numérotation de tous les segments, 

l'ensemble est soumis à un tirage au sort  sans remise. Dix (10) stations ont été ainsi choisies 

le long de la section de l'oued Kébir-Rhumel allant de la région de Oued El Athmania (wilaya 

de Constantine) à son embouchure dans la région d'El Ancer (wilaya de Jijel) (fig. 25).  



  

 

Figure 25. Localisation des stations d'échantillonnage. 

Les prélèvements des échantillons ont eu lieu en mars 2004 juste après une forte période 

de crues, où les deux bordures de l'oued étaient entièrement inondées et pleinement couvertes 

de dépôts à une distance de plus de 100m de la bordure. 

Dans les placettes sous végétation, les prélèvements ont été effectués au niveau de trois 

bandes: la bande du côté de la route (SBR), la bande centrale au milieu de la végétation 

(SMV) c’est-à-dire sous tamaricée  et la bande en bordure de l’oued  (SBO). Dans les 

placettes nues, les prélèvements des échantillons ont été effectués selon les mêmes positions 

que celles des placettes sous végétation. Les bandes de prélèvement sont  localisées du côté de 

la route (SNBR), au milieu des placettes nues (MSN) et en bordure de l'oued (SNBO) (fig. 

26). 

 

 

 

 



  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
       

     

         
 

Figure 26. Plan et méthode de  prélèvement  des échantillons. 

 
 

2.2. Caractéristiques des stations 

Station 01 [36°15' Nord ; 6°29' Est] 

La station est située en amont de Ain Smara au pied d’une carrière. L'essence végétale 

dominante est le tamarin, mais on note en proximité la présence de certaines essences telles 

que le peuplier blanc, le frêne, le laurier rose et des espèces herbacées diverses. 
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Station 02 [36°17' Nord ; 6°33' Est] 

Elle est située à environ 2 Km en aval de la décharge publique de Ain Smara, là où 

l'oued Rhumel reçoit tous les apports de cette localité, ceux de l'E.N.M.T.P et de la décharge 

publique. La station est caractérisée par une couverture végétale luxuriante marquée par la 

dominance du tamarin. On note aussi  la présence du peuplier blanc, le frêne, le laurier rose, le 

cyprès et quelques espèces herbacées. 

Station 03 [36°22' Nord ; 6°36' Est] 

La station est située en aval de la ville de Constantine et après la confluence avec l'oued 

Boumerzoug. Elle reçoit les apports urbains et industriels issus de la ville de Constantine et 

ceux de la localité d'El Khroub. La station est caractérisée par une végétation abondante et 

variée dominée principalement, au niveau des bordures de l'oued, par le tamarin. D'autres 

espèces telles que l'eucalyptus, le peuplier blanc, le frêne, le mûrier, le figuier le laurier rose et 

des espèces herbacées ont été recencées.  

Station 04 [36°23' Nord ; 6°34' Est] 

Cette station est située en amont de la station d'épuration Ibn Ziad et après la confluence 

avec les oueds Melah et Hamma. La végétation des bordures de l'oued,  recensée au niveau de 

cette station, est dominée par le tamarin. On note aussi  la présence de l’eucalyptus, et 

d’herbacées et une importante régénération du peuplier blanc. 

Station 05 [36°24' Nord ; 6°32' Est] 

Cette station est située en aval de la station d'épuration. La végétation dominante est le 

tamarin. On note aussi la présence de certains sujets de frênes, de lauriers roses et quelques 

pieds de peuplier blanc.   

Station 06 [36°29' Nord ; 6°38' Est] 

Située au niveau de la confluence de l'oued Rhumel et de l'oued Smendou. Les sols de 

bordures sont très caillouteux. L'espèce dominante est le tamarin. On note aussi la présence du 

frêne, du laurier rose et une régénération importante du peuplier blanc. 

Station 07 [36°30' Nord ; 6°22' Est] 

Cette station est située en amont de l'agglomération de Grarrem Gouga (wilaya de 

Mila). En bordures de l'oued, l'espèce dominante est toujours le tamarin. On note aussi la 

présence de pommiers, d'abricotiers et quelques pieds de peuplier blanc sous forme d'arbustes. 

 



  

Station 08 [36°31' Nord ; 6°17' Est] 

Cette station est située en aval de l'agglomération de Grarrem Gouga, juste avant 

l'arrivée au barrage de Beni-Haroun. Le couvert végétal est constitué uniquement de tamarins.  

Station 09 [36°39' Nord ; 6°16' Est] 

Cette station est située en aval du barrage de Beni-Haroun dans la localité de Sidi 

Marouf (wilaya de Jijel). Le tapis végétal est assez abondant. Il est dominé principalement par 

le tamarin tout en comportant des peupliers blancs, des lauriers roses et quelques espèces  

herbacées.   

Station 10 [36°47' Nord ; 6°11' Est] 

Cette station est située dans la localité d'El Ancer (wilaya de Jijel), proche de 

l'embouchure de l’oued  El Kébir. L'espèce végétale  dominante est le tamarin avec la 

présence de quelques pieds de peupliers blancs. 

2.3. Prélèvement des échantillons et conservation 

Au niveau de chaque bande des deux placettes, les échantillons de sol ont été collectés 

en deux endroits et sur deux profondeurs : 0-20cm et de 20-40cm à l’aide d’une tarière 

hollandaise. L’outil de prélèvement a été rincé 2 à 3 fois avec l’eau du robinet avant chaque 

échantillonnage. Pour  les échantillons de végétation, un échantillon moyen de feuilles a été 

prélevé au niveau de deux individus différents de façon à couvrir l’ensemble de la couronne. 

Nous avons obtenu ainsi   20 échantillons de feuilles de tamarin au total.    

2.4. Préparation des échantillons de sol et de végétation avant l'analyse 
élémentaire 

2.4.1. Préparation physique des échantillons 

Les préparations effectuées avant le dosage des métaux ont été réalisées au Laboratoire 

de Biologie et Environnement (L.B.E, Université Constantine 1). 

Pendant toutes les étapes de préparation des échantillons, les consignes pour éviter une 

éventuelle contamination ont été respectées. Tous les produits chimiques utilisés sont de 

qualité analytique reconnue (Merck, Suprapur ou ProAnalysis). La verrerie et les équipements 

en contact avec les échantillons, ont été préalablement nettoyés avec des solutions d’acide 

nitrique à 10% puis rincés à l’eau pure. 

Les échantillons de sol ont été séchés à l’air libre. Une fois secs, les échantillons ont été 

désagrégés avec un mortier en porcelaine puis tamisés à 2 mm.  



  

Pour la végétation, chaque échantillon de feuilles est partagé en deux lots. Le premier 

lot est lavé plusieurs fois, d’abord à l’eau du robinet, puis à l’eau bidistillée. Il est ensuite mis 

à sécher dans une étuve ventilée à 105 °C pendant 48 heures. Le deuxième lot est mis à sécher 

sans être lavé, dans les mêmes conditions que le précédent. Une fois sèche, les feuilles sont 

découpées, puis pulvérisées dans un broyeur à billes, en porcelaine dure. 

2.5. Analyses physico-chimiques    

2.5.1. La granulométrie 

La méthode utilisée pour la détermination des fractions granulométriques est la méthode 

internationale, à la pipette de Robinson [ISRIC, 1984]. Elle a été réalisée au niveau du 

laboratoire des travaux publics de la wilaya de Jijel. Elle consiste à séparer la partie minérale 

du sol en fonction des diamètres des particules est à déterminer les proportions relatives de 

ces fractions. 

Les fractions grossières, sont séparées par tamisage, tandis que les fractions fines 

(limons et argiles), sont séparées par sédimentation. Le prélèvement de ces dernières se base 

sur la relation liant le temps de sédimentation et le diamètre des particules, donnée par la loi 

de Stocks. On prélève à la pipette un petit volume connu de la suspension dont on pèsera le 

résidu solide après évaporation du liquide. 

2.5.2. Le pH-eau 

La mesure du pH est effectuée par voie électrométrique sur une prise d’échantillon mise 

en solution dans de l’eau distillée (pHH20) et dans les rapports pondéro-volumétriques de 1/5 

[Aubert, 1978]. 

2.5.3. Le carbone organique (C%) 

Le dosage du carbone organique est réalisé suivant la méthode de Walkley-Black 

[1974]. La technique est basée sur l’oxydation du carbone par le bichromate de potassium en 

milieu acide. Le carbone est transformé en CO2 et CrO7
-2 et réduit en Cr3+. La quantité de 

bichromate de potassium utilisée excède la quantité nécessaire pour l’oxydation du carbone à 

doser. L’excès de K2Cr2O7 est titré à l’aide d’une solution de sulfate ferreux sept fois hydraté. 

Le résultat est exprimé en % de sol sec en carbone organique (C) ou de matière 

organique (MO) selon la relation suivante :  

MO (%) = 1.725 × (C)% 

 



  

2.5.4. La conductivité électrique (CE) 

La mesure de la conductivité électrique permet d’obtenir rapidement une estimation de 

la teneur globale en sels dissous. Elle est mesurée dans l’extrait de sol à température donnée 

dans le rapport sol /eau de 1/5. 

La valeur de la conductivité électrique du milieu est lue directement sur l’écran digital 

du conductimètre. Elle est exprimée en mS/cm2  [Aubert, 1978]. 

2.5.5. Le calcaire total (CT) 

Le calcaire total est déterminé à l’aide du calcimètre de Bernard, par dosage du CO2 

provenant de la réaction du carbonate de calcium (CaCO3) avec l’acide chlorhydrique. Le 

volume de CO2 dégagé est proportionnel à la quantité de carbonates présents et donc du 

calcaire. La quantité de carbonates est déduite de la courbe d’étalonnage effectuée avec une 

série de quantités connues de carbonate de calcium [Duchaufour, 1979].  

2.5.6. La capacité d’échange cationique (CEC)   

La méthode utilisée consiste à saturer par les ions NH4
+  par traitement de l’échantillon 

avec une solution d’oxalate d’ammonium, l’exès de NH4
+ Ox  qui sature les pores est éliminé 

par lavage à l’alcool éthylique. L’ammoniaque est alors déterminé par titration avec une 

solution de H2SO4 (0,025 mol/L). 

 Les teneurs sont exprimées par cmole+.Kg-1 [Duchaufour, 1979]. 

2.6. Méthode d'extraction et d'analyse d’ETM dans le sol et la végétation 

2.6.1. Extraction des teneurs presque totales dans le sol (attaque à l'eau régale) 

La méthode retenue est une digestion humide à l’eau régale (aqua regia), mélange 

d’HNO3              et d’HCl, dans les proportions 1:3 (1V/3V). Dans des bombes à téflon, 10ml 

d’un mélange d’acide nitrique et d’acide chlorhydrique concentrés sont ajoutés à 0.5g de sol 

sec tamisé à 2mm.                      La digestion est effectuée sous pression et à chaud dans un 

four à micro-ondes (modèle MWS-2, Berghof B). 

Elle est réalisée en deux étapes, selon les conditions notées dans le tableau N°07. 
 

 
Tableau 07. Etapes et conditions d’extraction des métaux lourds des échantillons de 

sol. 

 Temps (mn) Température  (°C) Puissance (%) 

Première étape 20 100 80 
Deuxième étape 20 175 20 



  

   Après refroidissement, le liquide obtenu est transféré par filtration (sur papier 

Whatman 540), dans une fiole de 50 ml. Les bombes à téflon sont rincées avec de l’eau pure 

pour compléter les fioles jusqu’au trait de jauge. Tous les extraits sont conservés à 4°C dans 

des flacons en polypropylène, rincés préalablement par de l’acide nitrique (5N) et l’eau 

déminéralisée, afin d’éviter les éventuelles contaminations.  

2.6.2. Préparation des extraits de plantes 

Comme pour le sol, la minéralisation est faite dans des bombes en téflon sous pression 

et à chaud dans un four à micro-ondes.  

Le procédé d'extraction consiste à ajouter à 0.2 g d'échantillon de plante, réduits en 

poudre fine, 1 ml d'eau oxygénée (30%) et 9 ml d'acide nitrique concentré.  

L’extraction est réalisée en deux étapes, selon les conditions notées dans le tableau 
N°08. 
 

Tableau 08. Etapes et conditions d’extraction des métaux lourds des échantillons de 
plantes. 

 Temps (mn) Température  (°C) Puissance (%) 
Première étape 5 100 80 

Deuxième étape 10 175 40 
 

2.6.3. Méthode d’analyse  

Le dosage des métaux lourds dans l'ensemble des échantillons (sol, végétation) a été 

effectué au niveau du laboratoire de chimie analytique et d’écochimie de l'Université de Gand 

en Belgique, par ICP-OES (Inductively coupled plasma optical emission spectrometer) 

(varian type Vista-MPX CCD Simultaneous) (fig. 27). 

 
 

Figure 27. Appareil utilisé pour le dosage des éléments traces dans le sol et la végétation. 



  

La spectroscopie d'émission optique, utilise la technique du plasma d'argon induit par 

hautes fréquences comme source d'ionisation et d'excitation. Le terme plasma désigne des gaz 

partiellement ionisés, macroscopiquement électriquement neutres. La source ICP apparaît 

comme une flamme blanche, brillante et très intense. Sa température (>5000K) plus élevée 

que celles des flammes chimiques (3000K) est à l'origine de l'intérêt qu'elle a suscité en 

analyse. En effet, à ces températures, non seulement la plupart des espèces moléculaires sont 

parfaitement dissociées, mais les rendement en atomes excités et / ou ionisés sont aussi bien 

supérieurs. Ceci permet l'analyse d'un grand nombre d'éléments avec une très bonne 

sensibilité [Riandey et al., 1982 ; Cresser et al., 1994]. 

La validation de la méthode d’analyse repose sur l'analyse d'échantillons certifiés. Les 

échantillons certifiés à notre disposition sont BCR CRM 141 R, Calcareous loam soil pour le 

sol et, 62- BCR, Olea europea leaves pour la végétation. Les deux types d’échantillons de 

référence ont fait l’objet de 03 répétitions chacun.  

Pour chaque échantillon certifié, un taux de récupération de l'élément analysé est 

calculé. Il correspond au rapport entre la concentration mesurée et la concentration indiquée 

par l'organisme de certification (tableaux 09 et 10).   

Tableau 09. Taux de récupération du plomb, du cadmium et du zinc dans le sol. 

 Ref Essai 01 Essai 02 Essai 03 Moyenne % de récupération 

Pb (ppm)  50 42.899 41.972 41.084 41.985 83.97 

Cd (ppm) 14 12.38 12.05 12.05 12.16 86.88 

Zn (ppm) 270 260.31 262.44 253.08 258.61 95.78 

 

Tableau 10. Taux de récupération du plomb, du cadmium et du zinc dans la végétation. 

 Ref Essai 01 Essai 02 Moyenne % de récupération 

Pb (ppm)  25 21.15 21.53 21.34 87.36 

Cd (ppm) 0.1 0.090 0.089 0.0895 89.50 

Zn (ppm) 15 14.25 13.76 14.005 93.36 

 

 

 



  

2.7. Traitement statistique des résultats 

Les résultats obtenus ont fait l’objet des analyses suivantes : 

L’analyse de la Variance à 1 facteur (ANOVA) permet de comparer des moyennes sur 

plusieurs échantillons. Elle est suivie par un test post hoc de Scheffé mettant en évidence les 

différences dans les comparaisons et spécifiant le ou les groupes responsables d’une ou plusieurs 

différences. Cette analyse de la variance vise à mettre en évidence l’effet des variables étudiées 

(effet station et effet position) lorsque celles-ci sont significatives aux seuils de 0.1%, 1% et 5%.   

La deuxième analyse statistique plan statistique utilisée est le test de "Student" qui permet 

de comparer les moyennes deux à deux des teneurs métalliques des feuilles lavées et non 

lavées afin de déterminer la source éventuelle de la contamination métallique des sols.  

La troisième analyse statistique utilisée vise à étudier les relations existantes entre les 

propriétés physico-chimiques des sols et les teneurs en éléments traces métalliques. Pour cela, 

nous avons fait appel à des corrélations linéaires simples basées sur le calcul du coefficient de 

Pearson. Cette méthode statistique permet d’étudier l’intensité de la liaison qui peut exister 

entre deux variables. Elle est représentée graphiquement sous forme de droite suite à un 

ajustement linéaire. En effet, seules les corrélations significatives ont été retenues. 

Les résultats des paramètres physico-chimiques et des teneurs totales en éléments traces 

métalliques étudiés sont illustrés sous forme d’histogrammes. Tous les traitements statistiques 

ont été effectués à l’aide du logiciel STATISTICA (version 8.0). 
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1. Distribution des paramètres physico-chimiques et des ETM en fonction des stations 

1.1. Les paramètres physico-chimiques 

Les résultats des analyses de paramètres physico-chimiques pour les 240 prélèvements 

étudiés sont consignés en (Annexe 01) et leurs statistiques générales de base sont  résumés 

dans le tableau N°11. Ils  sont illustrés sous forme d’histogrammes dans la figure N°28. 

Tableau 11. Propriétés physico-chimiques des sols étudiés. 
 

Paramètres Minimum Maximum Moyenne Ecart-type CV 

pH 7.10 8.35 07.83 0.24 6.06 
MO% 0.92 5.17 03.30 0.83 25.4 

CE (µS/cm) 172 915 410.50 171.03 41.6 
CaCO3 (%) 12.10 54.10 37.65 7.16 19.0 

CEC (cmole+.kg-1) 8.70 25.50 17.60 3.04 17.13 
Argile (%) 5.30 19.30 10.22 2.73 26.7 
Limon (%) 1620 47.60 30.91 6.93 22.4 
Sable (%) 35.60 75.30 58.40 8.42 14.47 

CV : coefficient de variation ; MO : matière organique ; CE : conductivité électrique ; CEC : capacité d’échange cationique. 

1.1.1. Le pH 

Le pH des sols présente des valeurs qui varient entre un minimum de 7.10 et un 

maximum de 8.35 avec une moyenne de 7.83 et un écart-type de 0.24. Cependant, 16% des 

sols de la zone d'étude sont neutres et 84% sont basiques. En moyenne, un tel  pH  est 

considéré selon les normes du MFC [1974]  comme légèrement alcalin. 

En fait, les valeurs mesurées du pH caractérisent les sols calcaires. En effet, selon 

Baize et Jabiol [1995], les sols calcaires ont un pH entre 7.3 et 8.5. Ceci est apparemment dû à 

la nature géologique calcaire des sols du bassin versant de l'oued Kébir-Rhumel [Mebarki, 

1984].     

D'après la figure (28a), les valeurs du pH présentent un important coefficient de 

variation. Une telle situation est vérifiée par l'analyse de la variance qui fait bien ressortir un 

effet station significatif (F= 2.1 et  p<0.05) (Annexe 02). En effet, c’est la station 06 en aval 

de la wilaya de Constantine  au niveau de la confluence de l'oued Rhumel et oued Smendou 

qui présente la valeur moyenne du pH la plus élevée (7.96 ± 0.10), tandis que la station 04 

située après la station d'épuration Ibn Ziad comporte  la valeur moyenne la plus basse (7.72 ± 

0.14). 
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Figure 28. Variation spatiales des paramètres physico-chimiques des sols. 



  

Par ailleurs, l’étude de la régression déterminée pour l’ensemble des sols, sans 

distinction du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues, montre que le 

pH du sol est lié positivement et significativement au calcaire total  (r=0.16, p<0.05, n=240)  

et aux limons (r=0.12, p<0.05, n=240) (fig. 29). Ces résultats sont en accord avec ceux de 

Moujahid [2007] qui a montré que le pH des sols de la région de Saïs au Maroc est  

significativement corrélé aux teneurs des sols en calcaire total et actif. Ainsi, selon Plassard 

[1999], le calcaire total joue un rôle important dans les sols, son équilibre de dissolution 

contrôle partiellement le pH, d’autant plus que les cations basiques (Ca++) jouent un rôle 

essentiel dans la neutralisation de l’acidité, le maintien de l’activité biologique, et la 

structuration du sol [Duchaufour, 1997]. 

La corrélation positive et significative entre le pH et les limons semble être due selon 

Baize [2000a], à la structure minéralogique de cette fraction caractérisée par un déficit de 

charges positives dans leur cristal. Lorsque le pH augmente, l’hydrogène lié se dissocie et les 

cations du calcium (Ca++) viennent compenser ce déficit par adsorption sur le complexe 

adsorbant du sol. 
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Figure 29. Régression du pH en fonction du calcaire total (a) et des limons (b). 

1.1.2. La matière organique (MO) 

Les teneurs extrêmes en matière organique des sols analysés sont de 0.92% et 5.17% 

avec une teneur moyenne de 3.27% et un écart-type de 0.83.  

Pratiquement, 38.75 % des sols analysés possèdent des valeurs comprises dans 

l'intervalle des taux normaux (1.5% à 2.5%) donné par Duthil [1971]. Par contre, 0.42% des 

sols ont des teneurs inférieures à 1.5% et 60.83%  ont des teneurs en matière organique 

supérieures à 2.5%.  



  

Un tel important taux de sols à teneurs élevées en matière organique ne peut 

s’expliquer que par la présence de la tamaricée connue pour générer de grandes quantités de 

matière organique [Lesica et DeLuca, 2004 ; Yin et al., 2010].  

La représentation graphique (fig. 28b), montre que les teneurs moyennes en matière 

organique des dix stations varient considérablement d'une station à une autre. Ceci, explique 

la valeur  importante du coefficient de variation de cette variable (tab 11). En effet, une telle 

situation est vérifiée par l'analyse de la variance qui révèle un effet station hautement 

significatif (F= 5.82 et  p<0.001) (Annexe 02). 

C’est au niveau de la station 05 située après la station d'épuration Ibn Ziad que la 

teneur moyenne en matière organique la plus élevée (3.85 % ± 0.58) est enregistrée, alors que 

celle la plus faible (2.70 % ± 0.6) est déterminée au niveau de la station (10) située dans la 

partie aval de l'oued .  

Par ailleurs, les tests de régression (fig. 30a-e) déterminés pour l’ensemble des sols, 

sans distinction du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues montrent 

que cette variable est liée positivement et hautement significativement au calcaire total 

(r=0.33, p<0.001, n=240), à la CEC (r=0.30, p<0.001, n=240), à l’argile (r=0.40, p<0.001, 

n=240), aux limons (r=0.26, p<0.001, n=240), mais négativement aux sables (r= - 0.33, 

p<0.001, n=240). 

La relation très significative et positive de la matière organique avec l’argile est tout à 

fait prévisible et logique. En effet, les liaisons entre les minéraux argileux et les composés 

organiques à grosses molécules constituant la matière organique sont fondamentales dans 

l’architecture du sol et assurent sa stabilité par la constitution d’un ciment stable au sein 

d’agrégats qui le structurent favorablement. Ce sont des colloïdes électronégatifs dont la 

liaison nécessite la présence de  ponts cationiques tels que celui de l’ion calcium après 

solubilisation des carbonates de calcium. Ceci, augmentera la capacité d'échange cationique et 

par conséquence la rétention des éléments minéraux dans le sol [Baize, 2000a]. 

La corrélation hautement significative entre la capacité d’échange cationique des sols 

et leurs teneurs en matière organique comparativement à celle avec leurs taux d’argile peut 

s’expliquer par le fait que les valeurs de la capacité d’échange cationique des sols sont dues  

beaucoup plus à leurs teneurs en matière organique. En effet, presque 70% des échantillons du 

sol ont des teneurs en matière organique supérieures à  2.5%.  

Par ailleurs, la corrélation entre la matière organique et le calcaire total peut 

s’expliquer selon Rovira et Vallejo [2008] par le fait de la formation de nouveaux carbonates 



  

en présence d’une activité biologique intense, dont les taux varient avec la décomposition de 

la matière organique. Ces nouveaux carbonates peuvent alors précipiter (sous forme de calcite 

ou autre carbonate solide) dans les systèmes ouverts où la pénétration du CO2 de l’air joue un 

rôle majeur.  

En revanche, l’existence d’une corrélation négative mais hautement significative entre 

la matière organique et le sable a été mis en évidence par [Feller et al., 1991], qui ont constaté 

une diminution des stocks organiques dans les sols sableux ferrugineux  et ferrallitiques de 

l’Afrique de l’Ouest. Ceci, peut s’expliquer aussi par le fait que la matière organique n’est pas 

retenue par les sables avec lesquels elle ne forme aucun complexe, à l’inverse des argiles. 
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Figure 30. Régression de la matière organique en fonction du calcaire total (a), de la CEC (b), 
des argiles (c), des limons (d) et des sables (e). 



  

 

1.1.3. La conductivité électrique (CE) 

En ce qui concerne cette variable, les sols de la région d'étude présentent un minimum 

de 172 µS/cm et un maximum de 915 µS/cm. En moyenne, elle est de 410.40 µS/cm  avec un 

écart-type  de 171.03.  D’après les normes de MFC, [1974], la conductivité électrique mesurée 

révèle des sols non salés pour l’ensemble de nos stations (< 1000 µS/cm). 

L’analyse de la figure (28c) combinée avec l’analyse de la variance fait apparaître un 

effet station hautement significatif (F=5.23 et  p<0.001) (Annexe 02). Une telle situation 

explique la valeur importante du coefficient de variation (tab. 11). 

En moyenne, c'est la station 05 située après la station d'épuration Ibn Ziad qui 

enregistre la valeur la plus élevée (552.6 µS/cm ±153.49), tandis que la valeur la plus faible 

(310.41µS/cm ±126.42) est enregistrée au niveau de la station 08 située en aval de 

l'agglomération de Grarrem Gouga (Wilaya de Mila) avant d’arriver au barrage de Beni-

Haroun.  

Par ailleurs, les tests de régression (fig. 31a-e) déterminés pour l’ensemble des sols, 

sans distinction du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues montrent 

que la conductivité électrique est positivement et hautement significativement corrélée avec la 

matière organique (r=0.39, p<0.001, n=240), le calcaire total (r=0.35, p<0.001, n=240), 

l’argile (r=0.28, p<0.001, n=240) et les limons (r=0.23, p<0.001, n=240), mais négativement 

avec les sables (r= - 0.25, p<0.001, n=240).  

Selon Tremblay et al., [2005], l’adsorption des composés organiques dépend de la 

salinité. Il ont constaté une légère augmentation de l’adsorption de ces composés avec 

l’augmentation de la concentration en sel. Cependant, ceci peut également être dû à la 

présence des tamaricées qui sont connus pour concentrer les sels [Ellis, 1995 et Zavaleta, 

2000], puis à les restituer par le biais de leur litière. La présence des tamarix est accompagnée 

de grande quantité de matière organique. Ainsi, il s’ensuivra que plus il y a de matière 

organique et plus la concentration en sels sera élevée. 

 La corrélation positive et significative entre la conductivité électrique et le calcaire 

total est due selon Julien et Turpin, [1999] à 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].  



  

La corrélation négative et hautement significative entre la conductivité électrique et le 

sable est signalée dans les travaux de Grisso et al., [1999], qui ont constaté que la fraction 

sableuse possède une faible conductivité électrique.  
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Figure 31. Régression de la conductivité électrique en fonction de la matière organique (a), 
du calcaire total (b), des argiles (c), des limons (d) et des sables (e). 

1.1.4. Le calcaire total (CT) 

Les taux du calcaire total des sols de la zone d'étude varient d'un minimum de 12.10% 

à un maximum de 54.1% avec une moyenne de 37.65% et un écart-type de 7.16. 



  

Selon la norme établie par AFES, [1995], 93% des sols de la zone d'étude sont 

fortement calcaires, 4.2% sont très fortement calcaires et 2.1% sont modérément calcaires. 

Ceci est dû apparemment à la nature du matériel géologique de la zone d’étude qui présente 

selon Mebarki, [1984], une prédominance de formations calcaires marneuses. 

Par ailleurs, l'examen de la figure (28d) fait ressortir une grande variation des taux de 

calcaire total suivant les stations. Elle est confirmée par la valeur élevée du coefficient de 

variation et par  l'analyse de la variance qui fait apparaître un effet station hautement 

significatif (F= 10.99 et  p<0.001) (Annexe 02). Ceci peut s’expliquer par la variation de la 

nature géologique de la zone d’étude.  En effet, c’est la station 05 localisée après la STEP 

d’Ibn Ziad qui enregistre le taux moyen de calcaire total le plus élevé (44.98% ± 5.53), tandis 

que la station 10 localisée en aval, dans la région d’El Ancer,  (wilaya de Jijel), enregistre le 

taux moyen le plus faible (31.29% ± 9.53). 

Par ailleurs, les tests de régression (fig. 32a-c) déterminés pour l’ensemble des sols, 

sans distinction du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues montrent 

que le calcaire total est lié positivement et significativement à l’argile (r=0.15, p<0.05, n=240) 

et aux limons (r=0.18, p<0.05, n=240), mais négativement aux sables (r= - 0.15, p<0.05, 

n=240). 
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Figure 32. Régression du calcaire total en fonction de l’argile (a), des limons (b) et des sables 

(c). 



  

La corrélation positive et significative entre le calcaire total et la fraction fine du sol 

pourrait s’expliquer par le fait que les cations de calcium apportés par décarbonatation 

interagissent avec les particules argileuses et limoneuses. En effet, selon Mustin, [1987], le 

calcium est un ion bivalent qui se fixe énergiquement avec ces particules.  

L’existence d’une corrélation négative entre le calcaire total et le sable est 

probablement due selon Gehu-Franck, [1975] à la nature minérale de cette fraction qui se 

caractérise par un appauvrissement en calcaire. 

1.1.5. La capacité d'échange cationique (CEC) 

Les valeurs de la capacité d'échange cationique des sols de la zone d'étude varient de                  

8.70 cmol+.kg-1 à 25.50 cmol+.kg-1 avec une moyenne de 17.57 cmol+.kg-1 et une écart-type de 

3.04. Les sols analysés ont donc une capacité d’échange cationique moyenne selon les normes 

données par MFC [1974].  

L’étude de la figure (28e) fait apparaître que les valeurs moyennes de cette capacité 

d'échange cationique varient d’une station à une autre (coefficient de variation important). 

Ceci est corroboré par l'analyse de la variance qui fait ressortir un effet station significatif (F= 

2.33 et  p<0.05) (Annexe 02). Une telle variation de la capacité d’échange cationique est liée 

à la variation des taux d’argile et de matière organique dont elle dépend. C’est au niveau de la 

station 05 que nous avons enregistré la valeur moyenne de la  capacité d’échange cationique 

la plus élevée (19.35 cmol+.kg-1 ± 2.30), tandis que la station 03 située en aval de la ville de 

Constantine après la confluence avec l'oued Boumerzoug, enregistre la valeur moyenne la 

plus basse (16.42 cmol+.kg-1  ± 2.42). 

Par ailleurs, les tests de régression (fig. 33a-c) déterminés pour l’ensemble des sols, 

sans distinction du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues montrent 

que la capacité d’échange cationique est corrélée positivement et trés significativement avec 

l’argile (r=0.23, p<0.001, n=240) et très significativement aux limons (r=0.18, p<0.01, 

n=240), mais négativement et très significativement aux sables (r=- 0.23, p<0.001, n=240). 

Selon Viard- La Rocca, [2004], la capacité d’échange cationique est liée à la teneur en 

argiles et aux limons du sol. D’autre part, Dawson et al., [1991] ont mis en évidence la 

contribution des fractions organiques et argileuses dans la capacité d’échange cationique du 

sol. La corrélation hautement significative et négative entre la capacité d’échange cationique 

et le sable peut être expliquée par le fait que le sable se caractérise par un déficit de charges 

positives provenant des cations échangeables (le calcium en particulier) ce qui provoquera 

une diminution de la capacité d’échange cationique [Moujahid, 2007]. Selon le même auteur, 



  

la faible teneur en argile dans le sol peut contribuer aussi à la diminution des teneurs de cette 

capacité d’échange cationique.  
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Figure 33. Régression de la CEC en fonction de l’argile (a), des limons (b) et des sables (c). 

1.1.6. La granulométrie  

L'analyse granulométrique déterminée pour les sols des dix stations montre une grande 

variabilité. Pour la fraction fine, les taux d'argile varient de 5.30% à 19.30% avec une 

moyenne de 10.22% et un écart-type de 2.73. Malgré leurs faibles taux dans les sols étudiés, 

les argiles présentent une importante variation suivant les stations. En effet, l’examen de la 

figure (28f) fait apparaître que la distribution de cette fraction varie beaucoup d’une station à 

une autre. Ceci est confirmé par la valeur élevée du coefficient de variation (tableau N°11) et 

par l'analyse de la variance qui révèle pour cette fraction un effet station hautement 

significatif (F=4.44 et  p<0,001) (Annexe 02).  

Pour les limons (fins et grossiers), nous avons enregistré un minimum de 16,20%, un 

maximum de 47.60%, et une moyenne de 30.91% avec un écart-type de 6.96.  

La représentation graphique (fig. 28g) fait apparaître que les taux moyens de cette 

fraction varient d'une station à l’autre. Une telle variation est confirmée par un coefficient de 



  

variation élevé (tableau N°11) et par l'analyse de la variance qui fait apparaître un effet station 

hautement significatif (F= 6.72 et  p<0,001) (Annexe 02).    

Pour les sables (fins et grossiers), leurs taux varient de 35.60% à 75.30% avec une 

moyenne de 58.30% et un écart-type de 8.42. L’étude de la figure (28h) révèle une variation 

relativement élevée dans la distribution spatiale de cette fraction. Ceci est mis en évidence par 

un coefficient de variation relativement élevé (tableau N°11) et par l'analyse de la variance 

qui fait ressortir un effet station hautement significatif (F= 7.66 et  p<0.001) (Annexe 02).  

D’une manière générale, il apparaît que les limons et les sables constituent les 

fractions granulométriques les plus importantes avec des taux de 29% et 62% respectivement 

contre 9% seulement pour l’argile.  

La projection des fraction granulométriques sur le triangle textural proposé par le 

Ministère de l'Agriculture des Etats-Unis (USDA) [Bonneau et Souchier, 1979] (Annexe 03), 

montre que tous les sols étudiés ont une texture sablo-limoneuse (tableau N°12), ce qui 

constitue généralement la matrice des sols alluviaux [Lavoie et al., 2006].  

Tableau 12. Répartition granulométrique des particules (%). 

Stations  Argile (%) Limon (%) Sable (%) Classes texturales 

Station 01 12.32 ± 3.40 36.63 ± 8.28 50.89 ± 9.62 SL 
Station 02 9.92 ± 2.35 30.23 ± 4.82 59.48 ± 4.76 SL 
Station 03 10.27 ± 2.48 30.11 ± 7.20 58.38 ± 7.12  SL 
Station 04 11.47 ± 3.22 31.70  ± 7.20 56.76  ± 9.00 SL 
Station 05 10.52 ± 2.26 30.67 ± 6.74 58.57 ± 7.68 SL 
Station 06 10.60 ± 2.53 35.00 ± 5.24 53.74 ± 7.45 SL 
Station 07 10.15 ± 3.02 32.26 ± 8.07 56.31 ± 9.37 SL 
Station 08 9.19 ± 1.66 24.82 ± 4.38 66.11 ± 5.77 SL 
Station 09 9.27  ± 1.88 29.59  ± 3.19 61.05  ± 4.07 SL 
Station 10 8.56  ± 2.35 28.10  ± 7.08 61.59  ± 8.21 SL 

                     SL : classe texturale sablo-limoneuse 

1.2. Les éléments traces métalliques (Pb, Cd et Zn) 

Les résultats des teneurs totales en éléments traces métalliques étudiés (Pb, Cd et Zn) 

des 240 échantillons étudiés de sol sont consignés en Annexe 04 et leurs statistiques générales 

de base sont  résumées dans le tableau N°13. Ils  sont illustrés sous forme d’histogrammes 

dans la figure (34).  



  

Le fer et en manganèse, présentant des concentrations globalement comprises dans 

l’intervalle des teneurs normales, traduisant une origine géogène. Seules leurs éventuelles 

corrélations avec les autres métaux seront utilisées pour interpréter la distribution de ces 

derniers.  

Tableau 13.  Teneurs totales en ETM des sols. 
  

Eléments Minimum Maximum Moyenne Ecart-type CV 

Pb (ppm) 5.54 69.16 17.96 10.30 57.33 
Cd (ppm) 0.16 1.44 0.47 0.27 58.56 
Zn (ppm) 12.17 142.49 84.68 22.15 26.16 
Mn (ppm) 101.08 498.47 272.58 79.78 27.29 
Fe (ppm) 13600 171128 24030.55 11788.87 49.07 
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 Figure 34. Teneurs totales moyennes en plomb (a), en cadmium (b), en  zinc (c), en 
manganèse (d) et en fer (e) en fonction des stations. 



  

1.2.1. Le plomb (Pb)     

D’après les résultats du tableau N°13, les teneurs totales moyennes en plomb des sols 

analysés varient de 5.54 ppm à 69.16 ppm avec une moyenne de 17.96 ppm et un écart-type 

de 10.30.  

Les teneurs totales en cet élément  (fig. 34a) présentent une variation importante d’une 

station à une autre, ce qui est illustré par la faible différence entre la moyenne et l’écart-type 

et le coefficient de variation important. Ceci est confirmé par l'analyse de la variance qui fait 

apparaître un effet station hautement significatif (F= 12.13 et  p<0.001) (annexe 05). 

Il apparaît (fig. 34a), que les sols des stations  02, 03, 04, 05 et 06 situées dans l’amont 

de l'oued renferment plus de plomb que celles situées dans son aval, c'est-à-dire là où le trafic 

automobile est le plus dense. Ceci, rejoint les observations de Miquel [2001], qui a mis en 

évidence que le transport automobile constitue, avec les rejets urbains (industriels et 

domestiques) la principale source d’enrichissement des sols par le plomb. Ces résultats 

montrent que les rejets sont quantitativement plus importants pour la ville de Constantine et 

seraient proportionnels au nombre d’habitants et aux activités industrielles et agricoles. Les 

eaux de l’oued chargées de polluants organiques et minéraux en amont [El Hadef El Okki, 

1998 ; Mehanaoui-Afri, 1998], sont soumises à une accentuation de la pollution, en recevant 

les eaux de ses principaux affluents (Oued Boumerzoug, Oued Melah et Oued Hamma) et 

celles de la station d’épuration Ibn Ziad.  

Outre les quantités de plomb apportées aux sols par les eaux de l’oued aux moments 

des crues ou par irrigation, des quantités importantes des retombées atmosphériques issues de 

certaines sources industrielles implantées en amont de l’oued et dispersées dans la wilaya de 

Constantine telles que la cimenterie de Hamma Bouziane (ERCE) peuvent été à l’origine d’un 

apport important de plomb dans la zone d’étude.  

Cardinal, [1990] rapporte qu’une quantité appréciable de plomb dans l’environnement 

provient des gaz d’échappement des moteurs à essence. Selon Viard et al., [2004], 95 % du 

plomb susceptible de contaminer l’environnement provient du trafic routier par l’utilisation de 

composés organométalliques comme antidétonants dans les moteurs à explosion : cette 

contamination peut être visible jusqu’à 320 m de part et d’autre d’une autoroute, avec un 

maximum observé entre 5 et 20 m. Selon Scanlan [1991], dans les zones urbaines où le trafic 

routier est important, la contamination potentielle des écosystèmes des bordures des routes est 

significative, particulièrement en termes de Pb, Zn et Cu.  

Cependant, les teneurs déterminées dans notre zone d’étude restent nettement 

inférieures à celles obtenues par d’autres chercheurs dans les sols en bordures des routes dans 



  

certains pays   du mondes : 479 ppm en France [Remy, 1998], 1453 ppm en Espagne [Garccia 

et al,. 1996] et à celles données par l’UNEP, [1994] 100 ppm. Elles sont également inférieures 

dans leur totalité aux concentrations du même métal obtenues par El Hadef El Okki [2002] 

(112.12 ppm) et Karboua [2003] (126.91 ppm) pour les sols des bords de l'oued Rhumel. 

Cette différence peut être attribuée à la période d’échantillonnage, différente de celle de ces 

deux auteurs, qui a été la plus pluvieuse la plus importante de ces dix dernières années. Ceci a 

probablement favorisé le lessivage des particules de plomb, nouvellement déposées, vers les 

nappes d’eau souterraines et vers l’oued. 

La représentation graphique (fig. 34a), fait apparaître également que la station (06) 

localisée au niveau de la confluence de l'oued Rhumel avec l’oued Smendou qui est bordé par 

des terres irriguées directement à partir de l’oued, présente les teneurs moyennes les plus 

élevées (29.65 ppm ± 14.86), tandis que la station (09) de Sidi Marouf (wilaya de Jijel) 

éloignée de la route, dont les terres ne sont à usage agricole, enregistre les plus faibles teneurs 

(11.62 ppm ± 6.60). 

Les corrélations déterminées pour l’ensemble des sols, sans distinction du type de 

placette ou de profondeur et toutes positions confondues (fig. 35a-f) montrent  que les 

concentrations en plomb des sols sont corrélées positivement et significativement avec le pH 

(r=0.16, p<0.05, n=240), très significativement avec le calcaire total (r=0.17, p<0.01, n=240), 

l’argile (r=0.16, p<0.01, n=240), les limons (r=0.16, p<0.01, n=240) et fortement significative 

avec la matière organique (r=0.26, p<0.001, n=240), mais négativement et très 

significativement avec les sables (r= - 0.19, p<0.01, n=240). Elles ne présentent cependant 

aucune corrélation (même non significative) avec la conductivité électrique, la capacité 

d’échange cationique, le manganèse et le fer. 

Le pH est l’un des facteurs qui contrôlent le plus la rétention des cations métalliques 

[Kabata-Pendias, 2001]. L’augmentation du pH entraîne une diminution de la solubilité du 

plomb, ce qui se traduit par une augmentation de sa concentration dans les sols et donc par 

une corrélation positive entre cette dernière et le pH. Selon Wild [1993], lorsque le pH est 

proche de la neutralité ou alcalin, le plomb se précipite en Pb (OH)2, PbCO3 ou en plomb 

sulfate. Ceci entraînerait donc son accumulation dans le sol.  

La corrélation significative et positive entre la matière organique et le plomb 

s’explique par le rôle majeur que selon Baize, [2000a] la matière organique joue dans la 

rétention des éléments traces métalliques particulièrement le plomb. C’est l’une des raisons 

évoquées par  Fergusson et al., [1980] et Baize, [1997], pour expliquer la faible mobilité du 

métal dans le sol. D’ailleurs, des corrélations entre le taux de matière organique et son effet 



  

sur l’adsorption du plomb ont été également établies par Zimdahl et Hasset, [1977] et Gerritse 

et al., [1982]. Ceux-ci ont montré que les concentrations en plomb trouvées dans les sols 

étaient étroitement corrélées aux teneurs en matière organique. Les travaux de Morin et al., 

[1999] et Dumat et al., [2001] sur des sols pollués au nord de la France ont montré aussi une 

forte association entre le plomb et la matière organique dans la fraction du sol inférieure à 

2mm. 
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Figure 35. Régression du plomb en fonction du pH (a), la matière organique (b), le calcaire 
total (c), l’argile (d), le limon (e) et le sable (f). 

La corrélation très significative et positive entre le métal et le calcaire total peut être 

due au fait que  dans les sols riches en carbonates, le plomb va pouvoir être piégé par simple 



  

adsorption   à la surface de la calcite ou par précipitation minérale en raison du pH élevé de ce 

type de sol [Cecchi, 2008]. Selon Plassard, [1999], la surface des carbonates est le siège de 

phénomènes  de sorption des ions métalliques. Au-delà de l’adsorption de surface, il peut 

aussi se produire une incorporation des cations métalliques dans la maille cristalline des 

carbonates [Bourg, 1988]. Des études ont ainsi montré que le plomb est capable de s’adsorber 

à la surface de la calcite et d’occuper les sites du calcium, malgré les différences de rayons 

ioniques entre le plomb et le calcium  [Sturchio et al., 1997]. 

Les corrélations positives et significatives entre le plomb et l’argile d’une part et le 

plomb et le limon d’autre part, seraient dues au fait que ces deux fractions du sol possèdent 

des charges négatives qui favorisent la fixation de ce métal comme le rapporte Bur [2008]. De 

plus, selon Duchaufour [1997], la fraction fine fixe une quantité appréciable d’éléments traces 

grâce à ses propriétés colloïdales. Des associations préférentielles du plomb avec la fraction 

argileuse ont été également mises en évidence par Hudson-Edwards et al., [1996] et Dawson 

et Macklin [1998]. 

La corrélation négative et très significative entre le plomb et le sable  pourrait 

s’expliquer par le fait que la fraction sableuse, constituée en grande partie de quartz, peut être 

considérée comme un diluant des phases porteuses car elle contient très peu d’éléments traces 

[Hardy et Cornu, 2006]. D’ailleurs, selon Baize [1997], les matériaux et horizons très sableux 

sont naturellement les plus pauvres en plomb. 

Par ailleurs, les corrélations nulles entre le Pb et le Mn d’une part, et entre le Pb et le 

Fe d’autre part, pourraient s’expliquer par le fait que le Mn et le Fe sont en grande partie 

d’origine géogène alors qu’au contraire le plomb, selon Kabata-Pendias [2001] et Baize 

[1997], est en grande partie d’origine anthropique.    

1.2.2. Le cadmium (Cd) 

Les teneurs totales en cadmium (tableau N° 13)  varient entre un minimum de 0.16 

ppm et un maximum de 1.44 ppm avec une moyenne de 0.47 ppm et un écart-type de 0.27. 

Ces teneurs  ne dépassent guerre la norme de l'UNEP [1994] (1-3 ppm).  

Ces résultats sont inférieurs à ceux obtenus par El Hadef El Okki [2002] (05.58 ppm) 

en moyenne et Karboua [2003] (2.58 ppm) pour les sols des bords de l'oued Rhumel. Ceci 

montre clairement une diminution significative en cet élément dans nos sols. Une telle 

différence peut être attribuée d’une part à la texture sableuse des sols de la zone d’étude 

(dépôts récents) et d’autre part à la période d’échantillonnage effectuée en hiver, juste après 

une importante période de pluies, la plus importante de ces dix dernières années, qui a 



  

probablement favorisé le lessivage des particules du cadmium nouvellement déposées vers les 

nappes d’eau souterraines et vers l’oued.  

L’étude de la représentation graphique (fig. 34b), montre que les teneurs totales en cet 

élément présentent une variabilité importante d'une station à l'autre avec un coefficient de 

variation important (tableau N°13). Une telle situation est vérifiée par l'analyse de la variance 

qui fait ressortir un effet station hautement significatif (F= 25.99 et  p<0.001) (annexe 05). 

En revanche, et contrairement à ce qui a été obtenu pour le plomb, cette fois-ci ce sont 

les stations situées dans l’aval de l’oued qui comportent les concentrations en cadmium les 

plus élevées. Ainsi,  les stations 06 et 07 renferment les concentrations totales moyennes les 

plus élevées avec (0.96 ppm ± 0.30) et (0.70 ppm ± 0.30) respectivement, alors que la 

concentration moyenne la plus faible (0.30 ppm ± 0.08) est enregistrée au niveau de la station 

10 dans le périmètre de la wilaya de Jijel. 

Les concentrations élevées en cadmium signalées dans les stations situées dans l’aval 

de l’oued dans des zones à vocation agricole, particulièrement les stations 06 et 07 sont 

probablement dues à l’usage massif des intrants chimiques et organiques (engrais phosphatés, 

fumiers de fermes), et à l’irrigation des terres cultivées par les eaux de l’oued chargées des 

rejets liquides. En effet, Gomez et Desenfants, [1989] ont rapporté que l’usage massif des 

engrais chimiques  favorise l’accroissement de la teneur en cadmium des sols. Un tel impact 

de ces intrants chimiques sur la contamination des sols a également été mis en évidence par 

Avril, [1992], qui a montré qu’une fertilisation phosphatée d’environ 50 kg/ha entraîne un 

apport de près de 70 mg/kg de cadmium dans l’environnement. 

Cependant, d’autres sources liées au trafic agricole sont aussi considérées comme des 

apports non négligeables de cadmium. Selon Delbari et Kulkarni [2011], une augmentation 

des concentrations en cadmium issus de la circulation d’engins ont été observées à proximité 

d’une exploitation agricole à Téhéran. Pagotto [1999], rapporte aussi que le trafic routier est 

une source possible de métaux traces, en particulier de cadmium, chrome,  plomb et zinc. 

Les tests de régression (fig. 36a-c) déterminés pour l’ensemble des sols, sans distinction 

du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues, montrent que les teneurs 

totales en cadmium sont positivement et très significativement liées au pH (r=0.28, p<0.001) 

et au manganèse (r=0.30, p<0.001). Elles sont significativement liées à la capacité d’échange 

cationique (r=0.18, p<0.01). En revanche, elles ne présentent aucune corrélation (même non 

significative) avec la matière organique, la conductivité électrique, le calcaire total, la 

granulométrie du sol et le fer. 
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Figure 36. Régression du cadmium en fonction du pH (a) de Mn (b) et de la CEC. 

Selon Sauvé et al., [2000], le pH est le facteur qui régit de façon importante la 

solubilité du cadmium dans les sol. Il semble être l’un des principaux facteurs de rétention du 

métal à la surface des sols [Devranche et al., 2003]. Une corrélation similaire entre le 

cadmium et le pH a été signalée dans les travaux de Chlopecka et al., [1996] et de Ma et Rao, 

[1997] qui ont montré que la mobilité  de ce dernier est liée aux conditions de pH. Quand les 

valeurs de pH sont supérieures à 7, le cadmium forme des minéraux comme l’otavite 

(CdCO3), le CdO et le Cd(OH)2 [Kabata-Pendias et Pendias, 1992 et  Holm et al., 1996]. 

La corrélation positive entre la capacité d’échange cationique et le cadmium a été déjà 

mis en évidence par plusieurs auteurs [Abdul Rida, 1992 ; Coullery, 1997 ; Alloway, 1995 et 

Baize, 2000]. Selon Ahumada et al., [1984], cette liaison  représente un élément important 

dans la compréhension de l’adsorption de cadmium dans les sols. Bruggenwert et Kamphorst 

[1979] ont montré que l’adsorption de l’ion cadmium est fonction de la capacité d’échange 

cationique. 

La relation significative et positive du cadmium avec la manganèse s’explique par le 

fait que les oxydes et les hydroxydes présents en abondance sous forme amorphe ou 



  

cristalline dans la majorité des sols jouent un rôle prépondérant dans la sorption des ions 

métalliques de par leur faible solubilité dans les conditions ordinaires de pH [Morin et al., 

1999]. Ils constituent les premiers intervenants dans les processus d’adsorption. Dans la 

majorité des sols, les oxydes de fer et de manganèse représentent une phase de rétention 

privilégiée pour de nombreux cations métalliques comme le Cd [Sappin-Didier, 1995]. 

Certains auteurs dont Didier et al., [1993] et Mench et al., [1994] ont montré que l’addition 

d’oxydes de manganèse hydratés réduit l’extractibilité et la phytodisponibilité du cadmium de 

sols basiques contaminés, et ceci bien plus que l’ajout d’oxyde de fer ou de calcaire. Ainsi, il 

a été montré que le cadmium qui passe dans le grain de blé est inversement proportionnel à la 

teneur totale en Mn du sol [Baize et Tomassone, 2003]. 

L’absence de corrélations significatives entre le cadmium et la teneur en matière 

organique, le calcaire total, la conductivité électrique, le fer et la granulométrie du sol révéle 

une faible influence de ces paramètres sur le comportement du cadmium. En effet, des 

résultats similaires ont été signalés dans les travaux de Harter, [1988] et de Kouame et al., 

[2006].  

1.2.3. Le zinc (Zn) 

Les teneurs totales moyennes des sols en zinc sont de 84.68 ppm, avec un minimum de 

12.17 ppm,  un maximum de 142.49 ppm et un écart-type de 22.15. Comme pour le plomb et 

le cadmium, les teneurs totales en zinc sont soient inférieures soient incluses dans l'intervalle 

des teneurs admissibles données par l’UNEP [1994] (100-300 ppm).  

Nos résultats sont bien inférieurs à ceux de karboua [2003] qui a obtenu une teneur 

moyenne de  90.85 ppm pour les sols des bords de l’oued Rhumel en zone urbaine. Mais, ils 

sont supérieurs à ceux d’El Hadef El Okki [2002] qui sont de 51.78 ppm en moyenne pour le 

même périmètre d’étude.  

La représentation graphique (fig. 34c) et le coefficient de variation très important de 

cet élément montrent que  les concentrations moyennes en zinc des sols de la région d’étude 

sont variables d’une station à l’autre. Cette variation est confirmé par l’ANOVA qui fait 

ressortir un effet station hautement significatif (F= 9.87 et  p<0.001) (annexe 05).  

Les teneurs totales des sols sont plus élevées dans les stations 08 et 07 dont les valeurs 

sont en moyenne de 100.43 ppm ± 34.10 et de 99.75 ppm ± 11.4 respectivement, et plus 

faibles dans la station 09 qui présente une teneur moyenne de 61.90 ppm ± 17.33.  

Les valeurs des stations 08 et  07 situées dans une zone périurbaine (la localité de 

Grarrem Gouga -W. Mila) et au voisinage d’une exploitation agricole pour la première et des 



  

terres cultivées pour la seconde, peut avoir comme origine soit des anomalies naturelles 

entraînant quelques valeurs extrêmes comme l’explique Baize, [2000a], soit l’épandage 

agricole d’effluents d’élevage, de boues urbaines ou des engrais chimiques. En effet, selon 

Gavalda [2001], le zinc est présent en quantités non négligeables dans tous les intrants 

agricoles : fumiers, lisiers, phosphates, chaux. L’épandage agricole représente environ 40% 

des flux totaux du zinc dans les sols [Nicholson et al., 2003]. 

Les tests de régression (fig. 37a-b) déterminés pour l’ensemble des sols, sans distinction 

du type de placette ou de profondeur et toutes positions confondues montrent que le zinc total 

est liée positivement et hautement significativement à la fraction argileuse du sol (r=0.23, 

p<0.001) et significativement au manganèse (r=0.13, p<0.05).   
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Figure 37. Régression du zinc en fonction de l’argile (a) et de Mn (b). 

De tels résultats sont similaires à ceux trouvés par Alloway, [2013], qui rapporte que 

les sols ayant des teneurs élevées en argiles adsorbent fortement le zinc, en particulier pour 

des pH élevés. Une fois dans le sol, le zinc est lié préférentiellement aux argiles (24 à 63 % de 

Zn total) ainsi qu’aux oxydes de fer hydratés et Aluminium (14 à 38 % de Zn total). Des 

corrélation entre le zinc et les oxydes de manganèse ont été également signalées par Singh et 

al., [1988] dans les sols calcaires de l’Inde. 

1.2.4. Le fer et le manganèse (Fe et Mn) 

D'après les résultats portés dans le tableau N°13, les teneurs totales moyennes des sols 

en fer varient entre un minimum de 13600ppm et un maximum de 171128ppm avec une 

moyenne de 24030.55ppm et un écart-type de 11788.87. Ces concentrations sont incluses 

dans la gamme des teneurs moyennes rencontrées dans le monde (10000-50000ppm) données 

par  Adriano, [2001]. 



  

L’étude de la figure (34d) montre que les teneurs totales en fer présentent une 

variabilité importante d’une station à une autre avec un coefficient de variation important. 

Ceci est confirmé par l'analyse de la variance qui fait apparaître un effet station hautement 

significatif                           (F= 5.79 et  p<0.001) (annexe 05). Cette différence pourrait 

s’expliquer par la variation de la nature géologique de la zone d’étude. 

Pour le manganèse, les résultats du tableau N°13 montrent que les teneurs totales 

moyennes des sols en manganèse varient entre un minimum de101.08 ppm et un maximum de 

498.47 ppm avec une moyenne de 272.58 ppm et un écart-type de 27.29. Ces concentrations 

sont incluses dans la gamme des teneurs moyennes rencontrées dans le monde (300-1000 

ppm) donnée par [Adriano, 2001]. 

Par ailleurs, la représentation graphique (fig. 34e) montre que les teneurs totales en 

manganèse présentent une variabilité importante d’une station à une autre avec un coefficient 

de variation important. Ceci est confirmé par l'analyse de la variance qui fait apparaître un 

effet station hautement significatif (F= 51.17 et  p<0.001) (annexe 05). Comme pour le fer, 

ceci peut être attribuée à la nature géologique de la zone d’étude. 

2. Distribution des paramètres physico-chimiques et des ETM en fonction de la 

profondeur 

2.1. Distributions des paramètres physico-chimiques 

Les valeurs moyennes des paramètres physico-chimiques des sols susceptibles d’agir 

sur la distribution verticale des éléments traces métalliques sont consignées dans le tableau 

N°14, et  illustrées  sous forme d’histogrammes dans la figure N°38. 

Tableau 14. Résultats des valeurs moyennes des paramètres physico-chimiques des sols en 
fonction de la profondeur. 

 pH MO% CEµS/cm CaCO3% CECcmol+.kg-1 A% L% S% 
Moyenne 7.84 3.12 406.36 38.26 16.54 8.86 29.11 61.27 (0-20cm) 
Ecart-type 0.23 0.86 168.47 7.34 3.12 1.99 6.71 7.49 
Moyenne 7.80 3.42 414.44 37.04 18.60 11.63 32.71 55.31 (20-40cm) Ecart-type 0.25 0.76 174.16 6.95 2.58 2.68 6.70 8.26 

 

2.1.1. Le pH 

D’après les résultats du tableau N°14, les valeurs moyennes du pH ne varient 

pratiquement pas en fonction de la profondeur. Ces dernières correspondent à 7.84±0.23 pour 

les horizons de surface et 7.80±0.25 pour ceux de la profondeur (fig. 38a). Cette faible 

différence entre les deux profondeurs est confirmée par l’analyse statistique (test "t") qui ne 

fait apparaître aucun effet profondeur significatif (Annexe 06).  
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Figure 38. Variations des valeurs moyennes des paramètres physico-chimiques du sol en 
fonction de la profondeur. 

 



  

L’inexistence d’un effet profondeur du pH indique une distribution uniforme de ce 

paramètre en fonction de la profondeur du sol. Donc, même quand elle existe, la variation des 

autres paramètres du sol ainsi que leur concentrations totales en éléments traces métalliques 

en fonction de la profondeur n’entraine pas forcément celle du pH. De ce fait, la discussion de 

la variation des autres paramètres en fonction de la profondeur ne s’avère pas utile dans ce 

cas. 

2.1.2. La matière organique (MO) 

Le tableau N°14 montre que les teneurs moyennes en matière organique  augmentent 

significativement avec la profondeur. Elles varient de 3.12%±0.86 en moyenne en surface à 

3.42%±0.76 en moyenne en profondeur (fig. 38b). Cette différence de la teneur en matière 

organique entre la surface et la profondeur est confirmée par l’analyse statistique (test "t") qui 

fait apparaître un effet profondeur très significatif (t =2,86 ; p<0.01) (Annexe 06). 

Cette différence de la teneur en matière organique entre les deux profondeurs pourrait 

s’expliquer par le fait que les sols des bordures de l’oued soient formés essentiellement de 

sédiments déposés par les crues qui ont lieu au moins une fois par an. Ainsi, les particules 

organiques (feuilles mortes, branches et litière) qui s’y déposeraient seraient à chaque fois 

recouvertes par une nouvelle couche de sédiments. Il en résulterait alors que les horizons 

sous-jacents seraient plus riches en matière organique que ceux de la surface.  

2.1.3. La conductivité électrique (CE) 

Il apparaît d’après le tableau N°14, que les  valeurs  moyennes de la conductivité ne 

varient pratiquement pas en fonction de la profondeur. Cependant une légère augmentation 

dans les horizons de la profondeur peut être constatée. Ces valeurs moyennes varient de 

406.36 µS/cm ±168.47 en surface à 414.44 µS/cm ±174.16 en profondeur, sans pour autant que 

cette différence soit significative (fig. 38c).  

En effet, cette légère supériorité des valeurs moyennes de la conductivité électrique 

des horizons de la profondeur par rapport à ceux de la surface serait probablement due 

principalement à la présence de la tamaricée, et surtout aux teneurs plus importantes en 

matière organique dans les horizons sous-jacents. Ces deux variables sont d’ailleurs 

positivement et hautement significativement corrélées (cf. III.1.1.3).  

2.1.4. Le calcaire total (CT) 

L’étude du tableau N°14, montre que les taux moyens de calcaire total  diminuent 

légèrement en fonction de la profondeur, sans que cette différence soit significative. Ces taux 

varient de 38.26%±7.34 en surface à 37.04%±6.95 en profondeur (fig. 38d). 



  

L’existence d’un gradient inversé (taux de calcaire total plus élevé en surface qu’en 

profondeur) est selon Baize [2000a], soit un indice d’une hétérogénéité initiale de la roche 

mère, soit, plus souvent, d’un apport superficiel d’origine latérale (colluvionnement). 

2.1.5. La capacité d’échange cationique (CEC) 

Il apparait (tableau N°14),  que les valeurs moyennes de la capacité d’échange 

cationique ont tendance à augmenter significativement en fonction de la profondeur. Elles 

varient de 16.54 cmol+.kg-1 ±3.12 pour les horizons de surface à 18.60 cmol+.kg-1±2.58 pour 

ceux de la profondeur (fig. 38e). Ceci est confirmé par l’analyse statistique (test "t") qui fait 

apparaître un effet profondeur hautement significatif (t =5,56 ; p<0.001) (Annexe 06). 

La différence de la capacité d’échange cationique entre les deux profondeurs peut 

s’expliquer par les teneurs en matière organique et les taux de la fraction fine (argile et limon) 

plus élevés dans les horizons de la profondeur que ceux de la surface. D’ailleurs, ces 

paramètres sont positivement et significativement corrélés (cf. III.1.1.5). En effet, c’est cette 

fraction colloïdale qui est à l’origine de la capacité d’absorption d’un sol du fait de 

nombreuses charges négatives présentes à la surface de leurs structures [Duchaufour, 1979]. 

2.1.6. La fraction fine (argile et limons) 

Le taux moyen d’argile (tableau N°14) augmente significativement avec la 

profondeur. Il varie de 8.86%±1.99 pour les horizons de surface à 11.63%±2.68 pour ceux de 

la profondeur (fig. 38f). Ceci est confirmé par l'analyse statistique (test "t") qui fait apparaître 

un effet profondeur hautement significatif (t =9.07 ; p<0.001) (Annexe 06). 

Pour les limons, la situation est similaire, les horizons de profondeur renferment moins  

de limon (29.11%±6.71) par rapport à ceux de la profondeur (32.71%±6.70) (fig. 38g). Une 

telle différence est confirmé par l’analyse statistique (test "t")  qui fait apparaître un effet 

profondeur hautement significatif (t =4,15 ; p<0.001) (Annexe 06). 

En effet, les taux plus élevés d’argile et des limons en profondeur par rapport à la 

surface, peuvent s’expliquer par la présence de la matière organique, qui favorise la 

sédimentation des particules fines au moment des inondations [Braskerud, 2001]. D’autre 

part, Il est connu que les composés organiques s’associent facilement avec les particules fines 

des sols et en particulier avec les argiles [Mustin, 1987].  

2.1.7. La fraction sableuse 

Les taux des sables (tableau N°14) diminuent sérieusement en fonction de la 

profondeur. Ils varient de  61.27%±7.49 en surface à 55.31%±8.26 en profondeur (fig. 38h). 



  

Cette différence marquée des horizons de surface par rapport à ceux de la profondeur est 

confirmée par l'analyse statistique (test "t") qui révèle un effet profondeur hautement 

significatif (t =-5.85 ; p<0.001) (Annexe 06).  

En effet, les taux de sable plus élevés en surface qu’en profondeur, pourraient 

s’expliquer par le fait que lors des crues qui ont lieu au moins une fois par an, les éléments 

grossiers sont plus facilement déposés sur les horizons superficiels que ceux de la profondeur.  

2.2. Distribution des ETM en fonction de la profondeur 

Les teneurs moyennes en éléments traces du sol sont consignés dans le tableau N°15, 

et  illustrées  sous forme d’histogrammes dans la figure (39).  

Tableau 15. Résultats des teneurs totales moyennes (ppm) en éléments traces des sols en 
fonction de la profondeur. 

 Pb (ppm) Cd (ppm) Zn (ppm) Mn (ppm) Fe (ppm) 

Moyenne 17.11 0.479 83.16 273.47 24632.40 (0-20cm) 
Ecart-type 9.94 0.26 21.30 75.40 14549.20 
Moyenne 18.81 0.462 86.69 271.68 23428.72 (0-20cm) 

Ecart-type 10.62 0.27 21.98 84.25 8167.83 
 

2.2.1. Le plomb (Pb) 

Il ressort de l’étude du tableau N°15 que les concentrations moyennes en plomb 

augmentent légèrement en fonction de la profondeur. Elles varient de 17.11ppm± 9.94 en 

surface à 18.81ppm± 10.62 en profondeur (fig. 39a). L'analyse statistique (test "t") ne fait 

apparaître cependant aucun effet profondeur significatif (Annexe 07). En plus, aucune 

interaction significative entre la profondeur et les autres effets pour cet élément n’a été mis en 

évidence.  

Ceci signifie donc que les concentrations en plomb ne diffèrent pas significativement 

entre les deux profondeurs quelle que soit la position, quel que soit le type de sol et quelle que 

soit la station.  

L’inexistence d’un effet profondeur du plomb indique une distribution uniforme de ce 

métal en fonction de la profondeur du sol. Donc, même quand elle existe, la variation des 

autres paramètres du sol en fonction de la profondeur n’entraine pas forcément celle du 

plomb. De ce fait, la discussion de la variation des autres paramètres en fonction de la 

profondeur ne s’avère pas utile dans ce cas. 
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Figure 39. Variations des teneurs moyennes en éléments traces en fonction de la profondeur 
du sol. 

 

Par ailleurs, le peu de différence qui existe entre les concentrations en plomb des deux 

profondeurs, pourrait s’expliquer par le fait que les sols des bordures de l’oued Kébir-Rhumel 

soient formés essentiellement de sédiments déposés par les crues qui ont lieu au moins une 

fois par an. Ainsi, les particules métalliques d’origine atmosphérique qui s’y déposeraient 

seraient à chaque fois recouvertes par de nouveaux sédiments sur lesquels se déposeraient de 

nouvelles particules. Il s’ensuivrait alors une distribution régulière des particules métalliques 

en fonction de la profondeur. Cependant, l’inexistence de différence entre les deux 

profondeurs pourrait s’expliquer aussi par le fait que le plomb se concentre essentiellement 



  

dans les 5 premiers centimètres du sol, comme cela a été démontré par Hernandez et al., 

[2003], alors que dans notre cas la couche de surface analysée est de 20 cm ce qui a pour 

conséquence une dilution des teneurs en plomb déterminées. Toutefois, cette légère 

supériorité des concentrations totales en plomb des horizons sous-jacents, malgré qu’elle ne 

soit pas significative par rapport à ceux de la surface, suit celle de la matière organique et de 

la fraction fine du sol. Or, les concentrations totales en plomb  sont liées positivement et 

significativement avec ces variables (cf. III.1.2.1). Donc, cette accumulation de plomb dans 

les horizons sous-jacents pourrait s’expliquer par l’association du plomb à des particules 

colloïdales lessivées en profondeur.  

2.2.2. Le cadmium 

Les concentrations moyennes en cadmium (tableau N°15)  ne varient pratiquement pas 

en fonction de la profondeur. Elles présentent cependant une légère augmentation des 

horizons de surface par rapport à ceux de la profondeur, sans pour autant que cette différence 

soit significative (Annexe 07). En moyenne, elles varient de 0.479ppm± 0.26 en surface à 0. 

462ppm± 0.27 en profondeur (fig. 39b). 

Comme pour le plomb, aucune interaction significative n’a été mise en évidence entre 

la profondeur et les autres effets, ce qui signifie donc que les concentrations en cadmium ne 

diffèrent pas significativement entre les deux profondeurs quelle que soit la position, le type 

de sol et la station.  

L’inexistence d’un effet profondeur du cadmium indique une distribution uniforme de 

ce métal en fonction de la profondeur du sol. Le peu de différence des concentrations en 

cadmium  entre les deux profondeurs, pourrait s’expliquer par le fait que les sols des bordures 

de l’oued soient formés essentiellement de sédiments déposés par les crues qui ont lieu au 

moins une fois par an. Ainsi, les particules métalliques d’origine atmosphérique qui s’y 

déposeraient seraient à chaque fois recouvertes par de nouveaux sédiments sur lesquels se 

déposeraient de nouvelles particules  

2.2.3. Le zinc 

D’après les résultats du tableau N°15 et l’analyse statistique (test "t"),  les 

concentrations totales en zinc diffèrent, mais non significativement, en fonction de la 

profondeur avec une légère supériorité des horizons sous-jacents par rapport à ceux de la 

surface (Annexe 07). En moyenne, elles varient de 83.16ppm±21.30 en surface à 

86.69ppm±21.98 en profondeur (fig. 39c). 



  

En effet, aucune interaction significative entre la profondeur et les autres effets n’a été 

mise en évidence, ce qui signifie donc que les concentrations en zinc ne diffèrent pas 

significativement entre les deux profondeurs quelle que soit la position, le type de sol et la 

station. 

  L’absence d’un effet profondeur du zinc indique une distribution uniforme de ce métal 

en fonction de la profondeur du sol. Le peu de différence, des concentrations en zinc entre les 

deux profondeurs, peut être attribué à l’état des sols des bordures de l’oued Kébir-Rhumel 

formés essentiellement de sédiments nouvellement déposés par les crues. Les particules 

métalliques d’origine atmosphérique qui s’y déposeraient seraient à chaque fois recouvertes 

par de nouveaux sédiments sur lesquels se déposeraient de nouvelles particules. Il s’ensuivrait 

alors une distribution régulière des particules métalliques en fonction de la profondeur. 

Cependant, l’inexistence de différence entre les deux profondeurs peut s’expliquer aussi par la 

mobilité du zinc et donc sa migration vers la profondeur. D’après Duchaufour [2001], dans les 

sols lessivés, le zinc accompagne l’argile dans sa migration et s’accumule dans les horizons 

enrichis en argile. D’ailleurs, ces deux variables sont liées positivement et hautement 

significativement (cf. III.1.2.3). Donc cette accumulation du zinc dans les horizons sous-

jacents serait due à l’association de ce dernier à des particules colloïdales lessivées en 

profondeur.  

2.2.4. Le fer et manganèse (Fe et Mn) 

Les concentrations totales en fer (tableau N°15) diminuent légèrement en fonction de 

la profondeur, sans pour autant que cette diminution soit significative. Ces concentrations 

varient de 24632.4ppm±14549.20 en surface à 23428.72ppm±8167.83 en profondeur (fig. 

39d). Cependant, l’analyse statistique (test "t") ne fait apparaître aucun effet profondeur 

significatif (Annexe 07).  

Pour le manganèse, la situation est similaire, les concentrations totales en cet élément 

diminuent légèrement en fonction de la profondeur. Elles passent de 273.47ppm±75.40 pour 

les horizons de la surface à 271.68ppm±84.25 pour ceux de la profondeur (fig. 39e). L’analyse 

statistique (test "t") ne fait apparaître cependant aucun effet profondeur significatif (Annexe 

07).  

L’inexistence d’un effet profondeur pour le manganèse et le fer indique une 

distribution uniforme de ces deux métaux en fonction de la profondeur du sol. Cette 

distribution est certainement due aux sédiments nouvellement déposés par les crues. De ce 

fait, les métaux qui s’y déposeraient seraient à chaque fois recouverts par de nouveaux 



  

sédiments sur lesquels se déposeraient de nouvelles particules. Il s’ensuivrait alors une 

distribution régulière des particules métalliques en fonction de la profondeur.  

L’étude de la corrélation (fig. 40) entre le fer et le manganèse, montre que ces deux 

derniers varient dans le même sens et qu’ils sont positivement et très significativement 

corrélés (r=0.18 ; p<0.01 ; n=240). Cette corrélation traduit, outre leur origine géologique 

commune, leur co-précipitation classique dans les mêmes conditions physico-chimiques. 

y = 0,0012x + 243,19
r = 0,18
p<0.01
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Figure 40. Régression de l’interaction manganèse/fer.   

3. Distribution des paramètres physico-chimiques et des ETM en fonction des 

types de placettes  

3.1. Les paramètres physico-chimiques  

La distribution des valeurs moyennes des paramètres physico-chimiques des sols en 

fonction des types de placettes  est consignée dans le tableau N°16 et  illustrée  sous forme 

d’histogrammes dans la figure N°41. 

Tableau 16. Résultats des paramètres physico-chimiques des sols en fonction des types de 
placettes. 

 pH MO CE CaCO3 CEC A L S 
Min 7.51 1.30 182.00 15.00 10.30 06.10 18.30 07.78 
Max 8.35 5.17 915.00 54.10 25.50 19.30 47.60 69.16 

Moyenne 7.93 3.51 470.32 38.84 17.83 11.15 33.03 55.62 

Placette 
sous 

végétation Ecart-type 0.17 0.85 184.72 07.02 03.12 02.84 6.78 8.04 
Min 7.10 0.92 172.00 12.10 08.70 05.30 16.20 44.2 
Max 8.15 4.63 900.00 53.75 23.90 16.10 43.60 75.30 

Moyenne 7.72 3.03 350.50 36.46 17.31 09.30 28.80 60.96 
Placette 

nues 
Ecart-type 0.26 0.74 131.86 07.12 2.94 02.28 06.46 07.96 

 

3.1.1. Le pH  

Les valeurs moyennes du pH (tableau ci-dessus) des placettes sous végétation 

s'échelonnent entre un minimum de 7.51 et un maximum de 8.35 avec une valeur moyenne de 

7.93 et un écarttype  de 0.17. Dans les placettes nues, ces valeurs varient entre un minimum 

de 7.50 et un maximum de 8.15 avec une moyenne de 7.72 et un écart-type de 0.26.  
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Figure 41. Variations des teneurs moyennes des paramètres physico-chimiques en fonction 

des types de placettes. 



  

L’examen de la figure (41a) et du tableau N°16 révèle que le pH des placettes sous 

végétation est légèrement plus alcalin que celui des placettes nues. D’ailleurs, l’analyse 

statistique (test "t") fait ressortir pour ce paramètre un effet placette hautement significatif (t 

=7,42 ; p<0,001) (annexe 8). Cette différence est apparemment la conséquence de la présence 

de taux de calcaire total plus élevés dans les placettes sous végétation. Ces deux paramètres 

sont d’ailleurs positivement et significativement corrélés (cf. III.1.1.1). 

3.1.2. La matière organique (MO) 

Les taux extrêmes de matière organique (tableau N°16) des placettes sous végétation 

s’échelonnent entre  1.30% et 5.17% avec un taux moyen de 3.51% et un écart-type de 0.85. 

Les placettes nues présentent des teneurs en matière organique variant entre un minimum de 

0.92% et un maximum de 4.63% avec une moyenne de 3.03% et un écart-type de 0.74.  

L’étude de la figure (41b) et du tableau N°16 font apparaître que les taux moyens de 

matière organique des placettes sous végétation sont globalement plus élevés que ceux des 

placettes nues. Cette différence est vérifiée par l'analyse statistique (test "t") qui révèle un 

effet placette hautement significatif (t =4.59 ; p<0.001) (annexe 08). Une telle situation peut 

s’expliquer surtout par la présence des tamaris, arbustes sempervirents, qui génèrent de 

grandes quantités de litière, donc de matière organique et, ceci même dans les bandes 

extérieures de la tamaricée. Un tel impact des tamaris sur les taux de matière organique du sol 

à également été mis en évidence par Yin et al., [2010]. 

3.1.3. La conductivité électrique (CE) 

Les valeurs extrêmes de la conductivité électrique (tableau N°16) pour les placettes 

sous végétation sont  de 182 µS/cm et 915 µS/cm  avec une moyenne de 470.32 µS/cm et un 

écart-type de 184.72. Dans les placettes nues, ces valeurs s'échelonnent entre un minimum de 

172 µS/cm et un maximum de 900 µS/cm avec une moyenne de 350.5 µS/cm et un écart-type 

de 131,86. 

Les résultats de la conductivité électrique en fonction des placettes, illustrés dans la 

figure (41c) et portés dans le tableau N°18 montrent que la conductivité électrique des 

placettes sous végétation, bien que ne traduisant pas une forte salinité, est globalement plus 

élevée que celle des placettes nues. Ceci, est confirmé par l'analyse statistique (test "t") qui a 

mis en évidence un effet placette  hautement significatif (t =5.78 ; p<0.001) (annexe 08). 

Cette supériorité des valeurs moyennes de la conductivité électrique des placettes sous 

végétation serait due principalement à la présence de la tamaricée et probablement la matière 



  

organique générée par cette formation. Ces deux paramètres sont d’ailleurs liés positivement 

et très significativement (cf. III.1.1.3).  

Selon Brotherson et Field [1987] et Yin et al., [2010], les tamaris sont souvent à 

l’origine de la salinisation des sols sous-jacents. Cependant, les valeurs trouvées sont très 

inférieures à celles  de ces auteurs et ne dénotent  pas d’un grand effet de salinisation de sols 

par la tamaricée. 

3.1.4. Le calcaire total (CT) 

Les taux de calcaire total des placettes sous végétation varient d’un minimum de 15% 

à un maximum de 54.10% avec une moyenne de 38,84% et un écart-type de 7.02. Pour les 

placettes nues, ces valeurs s’échelonnent entre un minimum de 12 .10% et un maximum de  

53.75% avec une moyenne de 36.46% et un écart-type de 7.12. 

La représentation graphique (fig. 41d) des taux de calcaire total en fonction des 

placettes, également consignés dans le tableau N°16, permet de constater que ceux des 

placettes sous végétation sont globalement plus élevés que ceux des placettes nues. Ceci est 

confirmé par l'analyse statistique (test "t") qui fait apparaît un effet placette très significative 

(t =2.61 ; p<0.01) (annexe 08). 

Les taux élevés de calcaire total des placettes sous végétation, par rapport à ceux des 

placettes nues, peuvent être la conséquence des teneurs élevés en matière organique. Ces deux 

paramètres sont d’ailleurs liés positivement et hautement significativement (cf. III.1.1.2).  En 

effet, selon Muller et Vedy, [1978] et Gaiffe et al., [1984], cette liaison est probablement due 

à la dissolution des carbonates de calcium dont on connaît bien l'action stabilisante vis-à-vis 

de la matière organique. En outre, Rovira et Vallejo [2008] rapportent que dans les sols des 

régions méditerranéennes, présentant une activité biologique intense, des carbonates peuvent 

se former nouvellement. Leurs taux varient avec la décomposition de la matière organique. 

Ces nouveaux carbonates peuvent alors précipiter (sous forme de calcite ou autre carbonate 

solide) dans les systèmes ouverts où la pénétration du CO2 de l’air joue un rôle majeur. Ceci, 

peut être justement la cas des sols des horizons de surface des bordures de l’oued où les 

humectations peuvent être à l’origine d’une activité biologique très intense, particulièrement 

sous la tamaricée. 

3.1.5. La capacité d'échange cationique (CEC) 

Les valeurs de la capacité d’échange cationique (tableau N°16) des placettes sous 

végétation varient entre un minimum de 10.30 cmol+.kg-1 et un maximum de 25.50 cmol+.kg-

1. Elles sont en moyenne de 17.83 cmol+.kg-1 avec un écart-type de 3.12. Dans les placettes 



  

nues,  les valeurs extrêmes s'échelonnent entre un minimum  de 7.80 cmol+.kg-1 et un 

maximum de 23.90 cmol+.kg-1 avec une moyenne de 17.31 cmol+.kg-1 et un écart-type de 

2.94.  

L’étude du tableau N°16 et de la figure (41e) permet de constater que les valeurs 

moyennes de la capacité d’échange cationique des placettes sous végétation sont presque 

similaires à celles des placettes nues avec une légère supériorité  des premières. L'analyse 

statistique (test "t") ne fait ressortir aucun effet placette significatif (Annexe 08). 

On se serait attendu à ce que les placettes sous végétation, qui contiennent des teneurs 

élevées en matière organique, aient une capacité d’échange cationique nettement plus élevée 

que celle des placettes nues. En effet, selon Baize [2000a], tous les auteurs reconnaissent que 

la capacité d’échange cationique des matières organiques est plus élevée que celle des 

minéraux argileux. Cependant, une si faible différence entre les deux types de placettes peut 

s’expliquer par le fait que dans les placettes nues, la capacité d’échange cationique est 

significativement liée à la matière organique et aux argiles (CEC(sol nu) = 0,379MO+0.33 

Argile, avec R2= 0,28, R=0.53), alors que dans les placettes sous végétation, elles n’est liée 

qu’à la matière organique (CEC(sol vég) = 0.256 MO, avec R2=0.09, R=0.29). Ainsi, du fait que 

dans les placettes nues la capacité d’échange cationique soit la résultante aussi bien de la 

matière organique que de l’argile, ses valeurs augmentent pour atteindre celles des placettes 

sous végétation dont la capacité d’échange cationique  dépend essentiellement de la matière 

organique.  

3.1.6. La fraction fine (argile et limons) 

Les placettes sous végétation présentent (tableau N°16) des valeurs extrêmes d’argile 

variant de 6.10% à 19.30% avec une moyenne de 11.15% et un écart-type de 2.84. Dans les  

placettes nues, ces valeurs oscillent  entre un minimum de 6.30% et un maximum de 16.10% 

avec une moyenne de 9.30% et un écart-type de 2.28. 

L'examen de la figure (41f) et du tableau N°16 fait ressortir que les taux d'argile dans 

les placettes sous végétation sont plus élevés que dans les placettes nues. Ceci est confirmé 

par l'analyse statistique (test "t") qui révèle un effet placette hautement significative (t =5,57 ; 

p<0.001) (annexe 08).  

La situation est similaire pour les limons dont la représentation graphique (41g) et le 

tableau N°16, font apparaître que les taux de limons dans les placettes sous végétation sont 

supérieurs à ceux des placettes nues. Cette différence est mise en évidence par l'analyse 



  

statistique (test "t") qui fait ressortir un effet placette  hautement significative (t =4.94 ; 

p<0.001) (annexe 08). 

Les taux plus élevés d’argile et de limon dans les sols des placettes sous végétation, 

par rapport à ceux des placettes nues, peuvent s’expliquer par la présence même de la 

tamaricée qui en générant de grandes quantités de litière, donc de matière organique, 

favorisent la sédimentation des particules fines au moment des inondations [Braskerud, 2001].   

En effet, Piégay et al., [1998] rapportent que  la présence d’une ripisylve dense et 

multistratifiée offre la meilleure efficacité de piégeages des sédiments fins. Dietz, [1961] a 

montré que la végétation des berges, en particulier sur les extrados des méandres, réduit 

suffisamment la vitesse de l’eau pour permettre le dépôt des sédiments très fins. L’existence 

d’un couvert végétal favorise la protection des sols contre leur l’érosion. L’eau entraîne les 

particules les plus fines sous le couvert végétal qui y sont beaucoup plus retenues que dans un sol 

[Martinez-Mena et al., 1999]. 

3.1.7. La fraction sableuse 

Les taux des sables des placettes sous végétation (tableau N°16) sont compris entre un 

minimum de 35.60% et un maximum de 74.10% avec un taux moyen de 55.62% et un écart-

type de 8.04. Pour les placettes nues, ces taux s'échelonnent entre 44.20% et 75.30% avec un 

taux moyen de 60.96% et un écart-type de 7.96. 

L'examen de la figure (41h) et du tableau N°16 fait ressortir que les placettes nues 

renferment plus de sable que celles  sous végétation. D’ailleurs, cette différence est confirmée  

par l'analyse statistique (test "t") qui révèle un effet placette hautement significatif (t =-5.17 ; 

p<0.001) (annexe 08).  

Les taux des sables, plus élevés dans les placettes nues que dans les placettes sous 

végétation, pourraient s’expliquer par le fait que lors des crues les éléments grossiers sont plus 

facilement déposés sur les placettes nues que sur celles présentant une végétation. Ceci 

pourrait traduire donc un apport des sédiments à texture grossière (sables grossiers et sables 

fins) due à une augmentation de l’énergie de transport de l’eau.  Selon Pizzuto, [1987] et 

Walling et He, [1998], les taux de sédimentation et la taille des sédiments diminuent avec la 

réduction de l’énergie de transport. Donc, plus l’énergie du transport des sédiments par les 

eaux de l’oued est importante, plus l’incorporation du sable à cette charge sédimentaire est 

grande. Or, il est connu que la présence de toute végétation augmente les frottements  ce qui 

réduit donc la vitesse du courant et l’énergie de transport entrainant une diminution des dépôts 



  

à texture grossière dans les placettes sous végétation, ce qui n’est pas le cas dans les placettes 

nues.   

3.2. Distribution des ETM en fonction des types de placettes  

Les teneurs moyennes en éléments traces métalliques sont consignées dans le tableau N°17 et  

illustrées  sous forme d’histogrammes dans la figure N°42. 

 

Tableau 17. Résultats des teneurs totales moyennes (ppm) en éléments traces des sols en 
fonction des type de placettes. 

 Pb(ppm) Cd(ppm) Zn (ppm) Mn (ppm) Fe (ppm) 
Min 7.78 0.16 12.17 101.08 13600 
Max 69.16 1.44 137.55 498.47 171128 

Moyenne 19.91 0.47 84.41 267.79 25450.15 
Placette sous 

végétation 
Ecart-type 12.0 0.30 21.91 79.61 15736.17 

Min 5.54 0.198 43.32 120.20 13922 
Max 49.47 1.253 142.49 486.54 35019 

Moyenne 16.01 0.465 85.44 277.36 22619.55 Placette nues 

Ecart-type 7.83 0.240 21.50 80.02 5226.81 

3.2.1. Le plomb (Pb) 

Il apparaît (tableau N°17) que les teneurs totales en plomb des placettes sous 

végétation varient entre un minimum de 7.78 ppm et un maximum de 69.16 ppm avec une 

moyenne de 19.91 ppm et un écart-type de 12. Dans les placettes nues, ces valeurs 

s’échelonnent entre un minimum de 5.54 ppm et un maximum de 49.47 ppm avec une valeur 

moyenne de 16.01 ppm et un écart-type de 7.83. 

La représentation graphique des concentrations en plomb des sols en fonction des 

placettes (fig. 42a), également portés dans le tableau N°17, montre que les concentrations 

totales en plomb sont globalement plus élevées dans les placettes sous végétation que dans les 

placettes nues. D’ailleurs, l’analyse statistique (test "t") fait ressortir un effet placette très 

significatif (t =2.98 ; p<0.01) (Annexe 09). 

La présence d’une végétation favorise donc, beaucoup plus que le sol nu, la rétention 

des particules de plomb au niveau du sol. Ceci rejoint les résultats de Krika [2002] qui a 

montré que les teneurs totales en plomb sous olivier et sous lentisque, sont plus importantes 

que sous sol nu dans une région soumise à des dépôts atmosphériques issus d’un complexe 

sidérurgique dans la wilaya d’Annaba. 



  

Les teneurs totales en plomb sont liées essentiellement, pour les sols des placettes sous 

végétation, aux teneurs en matière organique et en argile. D’ailleurs, ces deux variables 

varient dans le même sens que les concentrations totales en plomb. 

En effet, les tests de régression (fig. 43a-b) montrent que le plomb total est lié 

positivement et très significativement à la matière organique (r=0.28, p<0.01, n=120) et 

positivement et significativement à l’argile (r=0.21, p<0.05, n=120).  
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Figure 42. Variations des teneurs totales moyennes en éléments traces en fonction des types 
de placettes. 



  

Ainsi, l’argile et surtout la matière organique représentent les phases d’adsorption 

dominantes [Juste, 1995]. Cela, signifie que la matière organique et la fraction argileuse vont 

permettre une plus grande rétention du plomb dans les profils sous végétation que sous sol nu. 

Selon Bur, [2008], la liaison entre le plomb et la matière organique est un indice d’une 

contamination d’origine anthropique. Cela signifie d’une part, que la présence de la matière 

organique par le biais de la litière au sol équivaut à un apport de plomb et, d’autre part, que la 

matière organique contribue aussi à l’adsorption de plomb apporté par les rejets 

atmosphériques. 
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Figure 43. Régression du plomb total  en fonction de la matière organique (a) et de l’argile 
(b) dans les placettes sous végétation. 

La corrélation positive et significative  entre le plomb et l’argile peut s’expliquer par le 

fait que les minéraux argileux possèdent une capacité d’échange cationique élevée qui traduit 

leur capacité de rétention. Selon Baize, [1997], la teneur en plomb dans les sols est 

statistiquement proportionnelle à la teneur en argile. 

Ainsi, il s’avère d’après les tests de régression que c’est la matière organique qui 

intervient le plus dans la rétention du plomb (rMO =0.28 > rA=0.21). Ceci est en accord avec de 

nombreuses études présentes dans la littérature qui associent préférentiellement le plomb à la 

matière organique [Delma-Gadras, 2000 ;  Krika, 2002].  

Dans les placettes nues, les tests de régression (fig. 44a-d) montrent que les teneurs 

totales en plomb sont positivement et significativement liées au pH (r=0.23, p<0.05, n=120), à 

la capacité d’échange cationique (r=0.19, p<0.05, n=120), aux limons (r=0.20, p<0.05, 

n=120), mais négativement corrélées avec les sables (r= -0.22, p<0.05, n=120). 

Selon Morin et al., [2001], 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 phénomènes de complexation de surface et d’échange cationique. De 

plus, la fraction fine (limon) fixe  une quantité appréciable d’éléments traces grâce à ses 

propriétés colloïdales Duchaufour [1979]. De tel résultat a été mis en évidence par Karboua 

[2003] dans les sols des bords de l’oued Rhumel, qui a montré que le plomb est 

significativement corrélé avec les limons. 
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Figure 44. Régression du plomb total en fonction du pH (a), de la CEC (b), des limons (c) et 
des sables (d) dans les placettes nues. 

Il semble donc que c’est beaucoup plus le pH, la capacité d’échange cationique et les 

limons qui constituent les phases porteuses du plomb dans les placettes nues. Tandis que le 

sable se comporte comme un diluant vis-à-vis du plomb total. Ce qui explique la liaison 

négative entre ces deux dernières variables. Pour les placettes sous végétation, le plomb total 

semble être retenu beaucoup plus par la matière organique et l’argile, avec une affinité plus 

grande pour la fraction organique. 

 

 



  

3.2.2. Le cadmium (Cd) 

Les concentrations totales en cadmium (tableau N°17) dans les placettes sous 

végétation varient entre un minimum de 0.16 ppm et un maximum de 1.439 ppm avec une 

moyenne de 0.475 ppm et un écart-type de 0.30. Par ailleurs, dans les placettes nues ses 

résultats s’échelonnent entre un minimum de 0.198 ppm, un maximum de 1.253 ppm avec 

une moyenne de 0.465 ppm et un écart-type de 0.24. 

Les concentrations totales du cadmium dans les sols en fonction des placettes, 

représentées sous forme d’histogramme dans la figure (42b) et reportées  dans le tableau 

N°17, sont  légèrement plus élevées dans les placettes sous végétation que dans les placettes 

nues, sans toutefois que cette différence entre les deux placettes soit significative (Annexe 

09). 

Les tests de régression (fig. 45a-b) montrent que le cadmium au niveau des placettes 

sous végétation est lié positivement et très significativement au Mn (r=0.43, p<0.001, n=120) 

et au pH (r=0.28, p<0.01, n=120). 
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Figure 45. Régression du cadmium total en fonction du manganèse (a) et du pH (b) dans les 
placettes sous végétation. 

Il semblerait donc que la matière organique n’interviendrait pas dans la rétention du 

cadmium des sols étudiés. Ceci, peut s’expliquer par le fait que celle-ci se trouverait sous 

forme de matière organique brute faiblement décomposée, donc non transformée en humus 

susceptible de former des complexes organométalliques stables. Ces résultats sont en accord 

avec ceux de Harter [1983], qui rapporte l’absence de corrélation entre la teneur en matière 

organique du sol et d’adsorption du cadmium.  



  

Pour le pH, Halen, [1993] rapporte qu’il joue un rôle majeur dans la mobilité et la 

phytodisponibilité des éléments traces métalliques, et tout particulièrement dans celle du 

cadmium. Il semble être un de principaux facteurs de rétention du cadmium à la surface des 

sols [Devranche et al., 2003]. Selon  King, [1988], il est positivement corrélé aux teneurs en 

cadmium des sols. D’autre part, Peakall et Berger [2003] ont montré que, pour un pH compris 

entre 4 et 7.7, la capacité d’absorption du cadmium d’un sol est multipliée par 2 ou 3 pour 

chaque augmentation d’une unité de pH. En ce qui concerne la corrélation cadmium-

manganèse, Adriano [1986] et Alloway, [1995]  ont montré que l’adsorption du métal sur les 

oxydes de manganèse est réversible et augmente avec le pH. De même, Didier et al., [1993] 

ont rapporté que l’addition d’oxydes de manganèse hydratés réduit l’extractabilité et la 

phytodisponibilité du Cd de sols basiques contaminés. 

Dans les placettes nues, les tests de régression (fig. 46a-d) montrent que le cadmium est 

positivement et très significativement lié au pH (r=0.36, p<0.001), à la CEC (r=0.26, p<0.01), 

aux limons (r=0.24, p<0.01), mais négativement et significativement à la fraction sableuse (r= 

- 0.22, p<0.05). 
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Figure 46. Régression du cadmium total en fonction du pH (a), de la CEC (b), des limons (c) et 
des sables (d) dans les placettes nues. 



  

Ceci rejoint les observations de Sidle et Kardos, [1979], qui ont mis en évidence une 

bonne corrélation entre le cadmium du sol et la capacité d’échange cationique. De même, selon 

White et Chaney [1980] et Elliot et al., [1986] l’augmentation de la capacité d’échange cationique 

favorise la capacité de sorption du cadmium. 

  La corrélation significative du cadmium avec les limons s’explique par le fait que ceux-ci 

en tant que colloïdes, doivent participer à l’immobilisation du métal dans le sol. En effet,  Kabata-

Pendias et Pendias, [2001] ont rapporté que les colloïdes inorganiques (limons) sont parmi les 

interfaces les plus importantes impliquées dans la sorption de Cd dans les sols. D’ailleurs, Dayani 

et Mohammadi, [2010] ont également mis en évidence que le cadmium était très 

significativement liée au limon (p<0.01).  

La corrélation négative entre le cadmium et le sable, révèle que les teneurs totales en cet 

élément diminuent avec la fraction grossière. Selon [Tyler, 1981] celle-ci se comporte comme un 

diluant vis-à-vis des éléments traces métalliques. Ces résultats sont similaires à ceux de Dayani et 

Mohammadi, [2010], qui ont montré que le cadmium total est très significativement                                 

et négativement lié à la fraction sableuse du sol. 

Il semble donc qu’au niveau des placettes sous végétation, le cadmium est retenu 

beaucoup plus par le pH et le manganèse, tandis qu’au niveau des placettes nues, ce sont le 

pH, les limons et la capacité d’échange cationique qui interviennent le plus dans la fixation du 

métal. 

3.2.3. Le zinc (Zn) 

Les résultats du tableau N°17 montrent que les placettes sous végétation présentent des 

teneurs totales en zinc variant de 12.17 ppm à 137.55 ppm avec une moyenne de 84.41 ppm et 

un écart-type de 21.90. Dans les placettes nues, ces résultats s’échelonnent entre un minimum 

de 43.33 ppm et un maximum de 142.49 ppm, une moyenne de 85.49 ppm et un écart-type de 

21.50. 

L’examen de la figure (42c) qui illustre les concentrations en zinc des sols en fonction 

des placettes et l’étude du tableau N°17 ne montrent pratiquement pas de différence 

significative des  teneurs totales en zinc entre les deux types de placettes. D’ailleurs, l’analyse 

statistique (test "t") ne révèle aucun effet placette significatif (Annexe 09).   

Les tests de régression (fig. 47a-b) montrent que le zinc total au niveau des placettes 

sous végétation est positivement et très significativement lié à l’argile (r=0.42, p<0.001, 

n=120), et négativement lié à la conductivité électrique (r= - 0.20, p<0.05, n=120). 



  

De telles corrélations positives et significatives entre le zinc et l’argile ont également 

été mentionnées par les travaux de plusieurs auteurs [Hazra et Biswapathi, 1988 ; Alloway, 

1990 ; Perrono, 1999]. Ceci, peut s’expliquer, comme le rapportent Majone et al., [1996],  par 

le fait que les particules argileuses par leurs charges permanentes retiennent les cations 

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

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

métalliques et les sites d’échanges des charges permanentes. 
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Figure 47. Régression du zinc total en fonction de l’argile (a) et de conductivité électrique (b) 

dans les placettes sous végétation. 

La corrélation négative et significative entre le zinc et la conductivité électrique traduit 

une faible rétention du zinc par les sols avec l’augmentation de la conductivité électrique. 

Comme  l’explique Dulaing et al., [2007], la salinité peut jouer un rôle dans la mobilisation 

des métaux lourds sous forme de complexes- chlorures. D’ailleurs, cet auteur, de même que 

d’autres (Dayani et Mohammadi, [2010] et Siddamalai et al., [1999]), ont également 

déterminé des corrélations significatives et négatives entre le zinc et la conductivité 

électrique.  

L’absence de corrélations significatives entre le zinc et les autres paramètres du sol, 

tels que  le pH, la matière organique, les limons, les sables et le calcaire total, a été également 

constatée par Khan et al, [1997] dans les sols du Bangladesh. 

En revanche, au niveau des placettes nues, les tests de régression (fig. 48a-b) montrent 

que le zinc total est positivement et très significativement lié au fer (r=0.47, p<0.001, n=120) 

et significativement au manganèse (r=0.21, p<0.05, n=120). 

De telles corrélations s’expliquent par le fait que les oxydes de fer et de manganèse 

peuvent se complexer aux métaux tels que le zinc à travers des réactions d’échanges d’ions ou 



  

coprécipités à la surface des oxydes, ou précipités comme des oxydes individuels [Martinez et 

McBride, 1998]. 

D’après Kabata-Pendias et Pendias, [1992] ; Alloway, [1995] et Baize, [1997], dans 

les sols non calcaires et non contaminés, le zinc présente une très forte affinité avec le fer qui 

est un des éléments majeurs des sols. 
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Figure 48. Régression du zinc total en fonction du fer (a) et de manganèse (b) dans les 
placettes nues.  

Par ailleurs, Sparks [1995] a recensé les séquences de sélectivité des cations 

métalliques divalents pour différentes formes de fer : le cuivre, le zinc et le plomb sont parmi 

les éléments qui ont la plus grande affinité pour le fer des hydroxydes amorphes ou bien 

cristallisés comme la Goethite ou la Magnétite. Gavalda, [2001] a clairement montré que la 

répartition du zinc dans le profil d’un Alfisol non contaminé est corrélée à celle des oxydes de 

fer. Des corrélations entre le zinc et les oxydes de manganèse ont été également signalées 

dans les sols calcaires le l’Inde par les travaux de Singh et al., [1988]. 

Il semble donc, que c’est l’argile qui intervient le plus dans la rétention du zinc dans 

les sols des placettes sous végétation, par contre, dans ceux des placettes nues ce sont les 

oxydes de fer et de manganèse  qui agissent sur le métal. 

3.2.4. Le fer et le manganèse (Fe et Mn) 

Il apparaît (tableau N°17) que les teneurs totales en manganèse des placettes sous 

végétation varient entre un minimum de 101.08 ppm et un maximum de 498.47 ppm avec une 

moyenne de 267.79 ppm et un écart-type de 79.61. Dans les placettes nues, ces valeurs 

s’échelonnent entre un minimum de 120.2 ppm et un maximum de 486.54 ppm avec une 

valeur moyenne de 277.36 ppm et un écart-type de 80.02. 



  

L’étude du tableau N°17 et l’illustration des concentrations totales de manganèse dans 

la figure (42d) montrent qu’elles ne varient pratiquement pas  entre les deux types de 

placettes.  Ceci est confirmé par l’analyse statistique (test "t") qui ne fait ressortir aucun effet 

placette significatif (Annexe 09). 

Pour le fer, les teneurs totales (tableau N°17) dans placettes sous végétation 

s’échelonnent entre un minimum de 13600ppm et un maximum de 171128ppm avec une 

moyenne de 25450.15ppm et un écart-type de 15736.17. Dans les placettes nues, les teneurs 

varient de 13922 ppm à 35019 ppm avec une moyenne de 22619.55 ppm et un écart-type de 

5226.81.  

L’étude de la figure (42e) et du tableau N°19 révèlent que les concentrations des 

teneurs totales en fer sont légèrement plus élevées dans les placettes sous végétation que dans 

les placettes nues, sans pour autant que cette différence entre les deux placettes soit 

significative (Annexe 09).  

4. Distribution des paramètres physico-chimiques et des ETM en fonction des 

positions 

4.1. Distribution des paramètres physico-chimiques  

Les variations des valeurs moyennes des paramètres physico-chimiques des sols en 

fonction des positions sont consignées dans le tableau N°18. Elles sont illustrées sous forme 

d’histogrammes dans la figure (49). 

4.1.1. Le pH 

D'après les résultats portés dans le tableau N°18 et la figure (49a), il apparaît que les 

valeurs moyennes du pH ont tendance à diminuer en fonction de la distance à la route. Dans 

les placettes sous végétation, les valeurs moyennes du pH de la bande en bordure de l’oued 

sont presque équivalentes à celles de la tamaricée  mais légèrement inférieures aux valeurs 

moyennes du pH de la bande se trouvant du côté de la route. L’analyse de la variance  ne fait 

ressortir cependant aucun effet position significatif (Annexe 10). Ceci est confirmé par le test 

de Scheffé qui ne fait apparaître qu’un seul groupe homogène (a) (fig. 49a). 

Dans les placettes nues, la situation est similaire, le pH se répartit presque 

uniformément le long des trois positions. L’analyse de la variance ne fait apparaître aucun 

effet position significatif (Annexe 10).  Ainsi, l’absence d’effet position significatif dans ce 

type de placette est mise en évidence par le test de Scheffé  qui ne fait ressortir qu’un seul 

groupe homogène (a) (fig. 49a). 
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Figure 49. Variations des valeurs moyennes des paramètres physico-chimiques des sols en 
fonction des positions. 

 



  

4.1.2. La matière organique (MO) 

Les résultats des valeurs de la matière organique, consignés dans le tableau N°18 et 

représentés dans la figure (49b), montrent que les différences suivant les positions de ce 

paramètre ne se pas de la même façon dans les deux types de placettes. Ainsi, dans les 

placettes sous végétation les taux moyens de matière organique sous tamaricée apparaissent 

équivalents à ceux de la bande en bordure de l’oued.  

Ces deux derniers apparaissent plus élevés que dans la bande des mêmes placettes se 

trouvant du côté de la route. Une telle  différence est mise en évidence par l’analyse de la 

variance qui fait apparaître un effet position significatif (F= 4.62 ; p<0.05) (Annexe 10). Le 

test de Scheffé confirme une telle situation et fait ressortir la présence de trois groupes 

homogènes (a, ab et b). 

Dans les placettes nues, la matière organique se répartit presque uniformément le long 

des trois positions. D’ailleurs, l’analyse de la variance ne fait ressortir aucun effet position 

significatif (Annexe 10). Ceci est confirmé par le test de Scheffé qui fait apparaître des 

similitudes, ou de très légères différences entre ces positions, et ne fait ressortir qu’un seul 

groupe homogène (a) (fig. 49b).  

Les taux élevés de matière organique des sols de la tamaricée étaient tout à fait 

prévisible, du fait de son importante retombée de litière. Par contre, les taux de matière 

organique de la bande se trouvant du côté de l’oued sont tout à fait inattendus, étant donné 

qu’elle ne comporte qu’une végétation basse à dominance herbacée et que la bande en 

bordure de l’oued des placettes nues qui la prolonge comporte de plus faibles taux de matière 

organique. Ceci peut être dû à un apport de litière à partir de la tamaricée qui surplombe cette 

bande, grâce à l’action du vent sur le feuillage ou au ruissellement des eaux de pluies. 

4.1.3. La conductivité électrique (CE) 

L’étude de la distribution des valeurs moyennes de la conductivité électrique en 

fonction des positions des placettes sous végétation (tableau N°18 et figure 49c) permet de 

constater que les valeurs moyennes en bordures de l’oued sont nettement supérieures à celles 

des deux autres bandes. L’analyse de la variance fait ressortir d’ailleurs un effet position 

hautement significatif (F= 24,86 ; p<0.001) (annexe 03). Une telle situation est confirmée par 

le test de Scheffé qui fait apparaître la présence de deux groupes homogènes (a et b).         

Dans les placettes nues, l’examen de la figure (49c) et du tableau N°18 fait apparaître 

également une légère supériorité des valeurs moyennes de la conductivité électrique de la 



  

bande en bordure de l’oued par rapport à celles des deux autres bandes. L’analyse de la 

variance révèle ainsi un effet position hautement significatif (F= 14,66 ; p<0.001) (Annexe 

10). Toutefois, le test de Scheffé fait apparaître deux groupes homogènes (a et b) (fig. 49c).  

La supériorité de la conductivité électrique de la bande en bordure de l’oued dans les 

placettes sous végétation peut s’expliquer par un rapport de sels suite à un lessivage à partir 

de la tamaricée. Ceux-ci doivent être ensuite entraînés par le courant vers les bordures des 

placettes nues qu’ils contaminent alors plus ou moins faiblement.    

4.1.4. Le calcaire total (CT) 

L’étude du tableau N°18 montre des différences entre les taux d calcaire total suivant 

les positions qui ne se reproduisent pas de la même façon dans les deux types de placettes. 

Dans les placettes sous végétation,  les taux moyens de calcaire total de la bande en bordure 

de l’oued, sont presque équivalents à ceux de la tamaricée, mais, légèrement supérieurs à ceux 

de la bande se trouvant du côté de la route. D’ailleurs, l’analyse de la variance fait ressortir un 

effet position significatif (F=3.11 ;  p<0.05) (Annexe 10). Le test de Scheffé confirme de telle 

différence et fait apparaître trois groupes homogènes (a, ab et b) (fig. 49d).  

Dans les placettes nues, la situation est inversée, cette fois-ci c’est la bande en bordure 

de la route qui présente des taux de calcaire total légèrement supérieurs à ceux des deux autres 

bandes. Une telle situation est confirmée par l’analyse de la variance qui fait ressortir un effet 

position significatif (F=3,62 ; p<0.05) (Annexe 10). Le test de Scheffé  fait apparaître la 

présence de trois groupes homogènes (b, a et ab) (fig. 49d).  

Les taux de calcaire plus élevés dans la bande centrale (tamaricée) en en bordure de 

l’oued des placettes sous végétation peuvent s’expliquer par la présence de taux également 

plus élevés de matière organique dans ces mêmes bandes. Ceux-ci, favorisent non seulement 

la formation de carbonates, mais empêchent également sa dissolution et donc son lessivage 

[Duchaufour, 1983]. 

Dans la bande centrale et de bordure de l’oued des placettes nues, les humectations 

fréquentes doivent entraîner la dissolution du calcaire par l’eau plus ou moins chargée  de 

CO2 [Duchaufour, 1983] qui sera lessivé vers l’oued ou en profondeur. Il s’ensuivra alors des 

taux plus faibles de CaCO3 et donc de matière organique qui devient moins stable par perte de 

Ca++ protecteur. 

 

 



  

4.1.5. La capacité d’échange cationique (CEC) 

L’analyse de la distribution des valeurs moyennes de la capacité d’échange cationique 

en fonction des positions (tableau N°18 et figure 49e) montre qu’elles sont plus élevées dans 

la bande se trouvant du côté de la route que dans les deux autres bandes des placettes sous 

végétation. En effet, l’analyse de la variance fait ressortir un effet position hautement 

significatif (F=17.88,  p<0.001) (Annexe 10). Une telle différence est confirmée par le test de 

Scheffé qui fait apparaître l’existence de deux groupes homogènes (a et b).  

Dans les placettes nues, les valeurs de la capacité d’échange cationique ne diffèrent 

visiblement qu’entre la bande se trouvant du côté de la route et celle du milieu (fig. 49e). Cette 

différence est d’ailleurs mise en évidence par l’analyse de la variance qui fait ressortir un effet 

position significatif (F=6.10 ;  p<0.05) (Annexe 10). D’ailleurs, le test de Scheffé fait 

apparaître l’existence de trois groupes homogènes (a, b et ab). 

4.1.6. Les fractions fines (argile et limons) 

L’étude de la distribution des taux d’argile en fonction des positions (fig. 49f et tab. 

18) dans les placettes sous végétation permet de constater que les taux de cette fraction sous 

tamaricée sont nettement supérieurs à ceux des deux autres bandes. Les taux d’argile de la 

bande en bordure de l’oued sont légèrement supérieurs à ceux de la bande en bordure de la 

route. L’analyse de la variance fait ressortir un effet position hautement significatif (F=3.13 ;  

p<0.001) (Annexe 10). Le test de Scheffé fait apparaître deux groupes homogènes (a et b). 

Dans les placettes nues, la bande centrale est caractérisée par une légère supériorité 

des taux d’argile par rapport à ceux des deux autres bandes qui possèdent des taux moyens 

presque équivalents (fig. 49f).  Ceci est confirmé par l’analyse de la variance qui fait 

apparaître un effet position très significatif (F=5.15 ;  p<0.01) (Annexe 10). Le test de Scheffé 

fait ressortir également deux groupes homogènes (a et b). 

Il apparaît donc que la tamaricée (bande centrale), beaucoup plus que la végétation 

herbacée ou le sol nu, favorise une importante accumulation d’argile. Ceci rejoint les 

observations de Knauer et Mander, [1989] qui ont montré que les bandes boisées le long des 

cours d'eau  permettent de filtrer et de conserver des quantités importantes de sédiments fins 

et de nutriments. Thorne, [1990] rapporte que la végétation riveraine en plus de la réduction 

des débits, favorise le dépôt de sédiments fins. Pour les limons, l’étude de la distribution de 

cette fraction en fonction des positions permet de constater qu’il n’y a pratiquement pas de 

différences significatives entre les trois positions des placettes sous végétation (fig. 49g). Ceci, 



  

est confirmé par l’analyse de la variance qui ne fait ressortir aucun effet position significatif. 

D’ailleurs, le test de Scheffé ne fait apparaître qu’un seul groupe homogène (a).  

La représentation graphique de la distribution des taux des limons en fonction des 

positions dans les placettes nues, permet de constater qu’il n’existe aucune différence entre les 

taux de limon des trois bandes (fig. 49g). L’analyse de la variance ne met pas en évidence des 

différences significatives entre les positions et test de Scheffé ne fait apparaître qu’un seul 

groupe homogène (a). 

4.1.7. La fraction sableuse 

L’étude du tableau N°18 montre que dans les placettes sous végétation, la bande 

centrale comporte des taux de sable légèrement inférieurs à ceux des deux autres bandes. Bien 

que ces différences ne soient pas confirmées par l’analyse de la variance et le test de Scheffé 

(fig. 49h), il semble que les sables soient moins retenus par la tamaricée. 

Dans les placettes nues, la situation est similaire, la bande centrale fait apparaître 

également un faible taux de sable par rapport à ceux des deux autres bandes, sans pour autant 

que cette différence soit significative. En effet, l’analyse de la variance ne fait ressortir aucun 

effet position significatif. Par ailleurs, le test de Scheffé complète l’analyse et fait apparaître 

un seul groupe homogène (a) (fig. 49h).  Il est possible que ces différences soient dues au fait 

que lors du retrait des eaux après les crues, celles-ci entraînent avec elles les sables vers les 

bandes plus basses des bordures de l’oued où elles les déposent.  

4.2. Distribution des ETM en fonction des positions 

Les teneurs moyennes en éléments traces métalliques des sols en fonction des 

positions sont consignées dans le tableau N°21. Elles sont illustrées sous forme 

d’histogrammes dans la figure (50). 

Tableau 19. Résultats des teneurs moyennes (ppm) en éléments traces métalliques des sols en 
fonction des positions. 

 Pb(ppm) Cd(ppm) Zn(ppm) Mn(ppm) Fe(ppm) 

SBR 18.89±10.23 0.58±0.37 80.39±20.17 80.39 25614,25 

SMV 26.17±14.80 0.34±0.13 100.70±16.32 100,71 23443,85 Placettes sous 
végétation 

SBO 14.68±6.78 0.50±0.31 72.12±18.63 72,12 27292,35 

SNBR 17.97±7.71 0.44±0.22 82.02±22.30 273.14 22874,50 

MSN 14.79±6.59 0.54±0.27 79.53±14.60 277,38 22399,77 Placettes nues 

SNBO 15.26±8.85 0.41±0.19 94.77±23.70 94,77 22558,60 



  

4.2.1. Le plomb (Pb) 

D’après les résultats portés dans le tableau N°19, il apparaît que les différences entre 

les concentrations en plomb des positions ne se reproduisent pas de la même façon dans les 

deux types de placettes. Dans les placettes sous végétation (fig. 50a), les concentrations 

moyennes en plomb sont nettement plus élevées dans la bande centrale, c’est-à-dire sous 

tamaricée, que dans les deux autres bandes qui ne comportent qu’une végétation herbacée. 

L’analyse de la variance fait ressortir un effet position hautement significatif (F=10.94 ;  

p<0.001) (Annexe 11).  D’ailleurs, le test de Scheffé confirme une telle situation et fait 

apparaître deux groupes homogènes (a et b). 
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Figure 50. Variations des teneurs  moyennes en éléments traces  métalliques du sol en 
fonction des positions. 



  

L’étude de la figure (50a) montre aussi que les concentrations moyennes en plomb des 

sols de la tamaricée sont nettement supérieures à celles des trois bandes des placettes nues. 

Ceci est confirmé par le test de Scheffé qui fait apparaître deux groupes homogènes (a et b).  

Il apparaît également (fig. 50a) que les concentrations en plomb des deux bandes 

extrêmes de la parcelle sous végétation diffèrent très peu de celles des trois bandes de la 

parcelle nue. Ces dernières présentent des concentrations en plomb presque équivalentes, avec 

une très légère supériorité de celles de la bande se trouvant du côté de la route. Cette faible 

différence est mise en évidence par le test de Scheffé qui ne fait apparaître qu’un seul groupe 

homogène (a). 

Les concentrations en plomb des trois bandes des placettes nues sont presque 

équivalentes, avec une très légère supériorité de celles de la bande se trouvant du côté de la 

route (fig. 50a). Cependant, l’analyse de la variance ne fait ressortir aucun effet position 

significatif (Annexe 11) et le test de Scheffé fait apparaître un seul groupe homogène (a). 

Ainsi, dans les placettes sous végétation, les particules de plomb s’accumulent 

beaucoup plus sous tamaricée que dans les deux bandes qui la bordent et que dans les 

placettes nues. Ceci, rejoint les observations de Buchter et al.,  [1989] qui mettent en évidence 

des dépôts des polluants sur les sols forestiers plus important que ceux sur les sols labourés, 

en raison de l’interception foliaire. De même, Fowler et al., [2004] mettent en évidence la 

supériorité des formations forestières, par rapport aux prairies, dans la capture du plomb.  

Dans les deux types de placettes, le plomb s’accumule un peu plus du côté de la route 

que de celui de l’oued, avec une légère supériorité dans les placettes sous végétation. Ce 

plomb proviendrait donc essentiellement de la route voisine, mais serait capturé plus 

efficacement par la tamaricée que par la végétation herbacée des bandes qui la bordent et les 

deux types de végétation sont plus efficaces que le sol nu dans la capture du plomb. Ceci est 

en accord avec les résultats de Blum et al., [1997] qui ont montré que la strate arborescente 

est plus efficace que la strate herbacée dans l’interception des émissions métalliques 

atmosphériques. Ainsi, Kittler (1984) cité par Blum et al., [1997]  a montré que les 

concentration en plomb et en zinc dans les horizons superficiels du sol augmentent de la 

prairie vers la forêt. 

4.2.2. Le cadmium (Cd) 

Les résultats (tableau N°19) montrent que les concentrations en cadmium des positions 

différent suivant les placettes. Dans les placettes sous végétation, les concentrations moyennes 

en cadmium sont nettement plus élevées dans la bande du côté de la route comportant une 



  

végétation herbacée que dans les deux autres bandes (sous tamaricée en en bordure de l’oued) 

(fig. 50b).  

L’analyse de la variance fait ressortir un effet position très significatif (F=6.69 ; 

p<0.01) (Annexe 11). Ceci, rejoint les observations de Wheeler et Rolfe [1979] qui ont 

montré que les concentrations en plomb et en cadmium dans le sol et la végétation 

augmentent linéairement avec la densité du trafic routier et la distance à la route.  

Les concentrations moyennes en cadmium de la bande se trouvant du côté de l’oued 

sont nettement supérieures à celles de la bande centrale (sous tamaricée). Celle-ci présente les 

concentrations moyennes en cadmium les plus faibles par rapport aux deux autres bandes.  

Une telle situation est mise en évidence par le test de Scheffé qui distingue trois 

groupes homogènes (b, a et ab) (fig. 50b).  

 Les faibles concentrations de cadmium dans les sols de la tamaricée par rapport aux 

deux autres bandes peuvent s’expliquer par la présence d’une plus grande densité racinaire à 

ce niveau qui doit favoriser le lessivage par les pluies de ce métal vers les couches les plus 

profondes du sol et donc vers la nappes phréatique. Ceci, d’autant plus que le cadmium est un 

métal connu pour être très soluble dans les eaux et donc très mobile [Bourrelier et Berthelin, 

1998]. 

Dans les placettes nues (fig. 50b), les concentrations moyennes en cadmium sont 

nettement plus élevées dans la bande centrale que dans les deux autres bandes. D’ailleurs, 

l’analyse de la variance fait ressortir un effet position significatif (F=3.53 ; p<0.05) (Annexe 

11). Les sols des deux bandes extrêmes présentent des concentrations en cadmium presque 

équivalentes avec une légère supériorité de celles de la bande se trouvant du côté de la route. 

Ceci concorde avec le résultat du test de Scheffé qui fait apparaître  trois groupes homogènes 

(ab, b et a) (fig. 50b). 

Cette distribution du cadmium en fonction des trois positions peut s’expliquer par le 

fait que la majorité des teneurs en cadmium proviendraient de la route. Cet élément étant très 

soluble et très mobile. Les particules de cadmium déposées sur les sols de la bande en bordure 

de la route seraient facilement entraîner vers les deus autres bandes en contrebas de celle-ci 

(la plupart des  placettes étant sur pente plus ou moins légère). Elles auraient tendance à 

s’accumuler dans les bandes centrales et très peu dans celles qui sont en bordure de la rivière, 

du fait qu’elles seraient plus facilement lessivées dans ces dernières, que dans les premières, 

par les crues qui les atteignent régulièrement.   

4.2.3. Le zinc 



  

Il ressort de l’étude des résultats consignés dans le tableau N°19 que les différences 

entre les concentrations en zinc des positions ne se répètent pas de la même façon dans les 

deux types de placettes. Dans les placettes sous végétation (fig. 50c), les concentrations 

moyennes en zinc sont nettement plus élevées dans la bande centrale, c’est-à-dire sous 

tamaricée, que dans les deux autres bandes qui ne comportent qu’une végétation herbacée. 

L’analyse de la variance fait justement ressortir un effet position très significatif (F=25.43 ;  

p<0.001) (Annexe 11). Le test de Scheffé permet de distinguer deux groupes homogènes (a et 

b) (fig. 50c). Ceci peut s’expliquer par le fait qu’une grande partie du zinc serait apportée par 

des retombées atmosphériques et beaucoup plus retenue par la couronne des arbres puis 

ramenée au sol par pluvuilessivage ou chute de litière.  D’ailleurs, Ceburnis et al., [1999] 

mettent en évidence des valeurs de déposition de manganèse et de zinc plus élevées sous 

canopée qu’en milieu ouvert. 

Les concentrations moyennes en zinc de la bande se trouvant du côté de la route dans 

les placettes sous végétation sont légèrement supérieures à celles de la bande en bordure de 

l’oued. Ceci laisse supposer que les teneurs en zinc des sols des placettes étudiées sont en 

partie dues à un apport atmosphérique lié à la proximité de la route et donc au trafic. Ces 

résultats concordent  avec ceux de Lagerweff et Speltch, [1970] ; Fatoki et Ayodele, [1991] 

qui ont observé une augmentation des teneurs en zinc dans les sols et la végétation des 

bordures des routes.  

Les concentrations en zinc détectées dans les sols de la bande se trouvant du côté de 

l’oued sont probablement dues en premier lieu à un apport par ruissellement en provenance 

des deux autres bandes et en second lieu, à un  apport à partir  des eaux de l’oued chargées en 

cet élément. 

Dans les placettes nues, les concentrations moyennes en zinc sont nettement plus 

élevées dans la bande du côté de l’oued que dans les deux autres bandes (fig. 50c). L’analyse 

de la variance fait ressortir cependant un effet position très significatif (F=6.29 ; p<0.01) 

(Annexe 11). Ceci est confirmé par le test de Scheffé qui fait apparaître  deux groupes 

homogènes (a et b) (fig. 50c). 

Il ressort également de l’étude de la figure (50c) que les concentrations moyennes en 

zinc des bandes se trouvant du côté de la route sont presque équivalentes dans les deux types 

de placettes. Elles sont nettement plus élevées sous tamaricée que dans la bande centrale des 

placettes nues. Une telle différence entre les deux types de placettes pour la bande centrale, 

confirme le rôle joué par la tamaricée dans l’apport de zinc au sol, invoqué précédemment.  



  

Dans les bandes en bordure de l’oued, les concentrations en zinc des sols sont 

significativement plus élevées dans les placettes nues que dans celles sous végétation. La 

différence entre les teneurs en zinc de ces deux dernières bandes pourrait s’expliquer par la 

présence d’une strate herbacée, au niveau des placettes sous végétation, qui en absorbant le 

zinc et en le transférant vers les parties aériennes, réduirait sa concentration dans le sol.  

 

4.2.4. Le fer et le manganèse (Fe et Mn)  

L’étude du tableau N°19, montre que les concentrations en manganèse et en fer  ne 

différent pas suivant les types de placettes. Dans les placettes sous végétation (figures 50d et 

50e ), les concentrations moyennes en manganèse et en fer sont pratiquement identiques dans 

les trois bandes. En effet, l’analyse de la variance ne fait ressortir aucun effet significatif 

(Annexe 11). Le test de Scheffé confirme une telle situation et fait apparaître un seul groupe 

homogène (a) pour les deux métaux.  

Les concentrations en manganèse et en fer des placettes nues sont presque 

équivalentes, avec (fig. 50d et 50e). D’ailleurs, l’analyse de la variance ne fait ressortir aucun 

effet position significatif (Annexe 11). De même, le test de Scheffé ne fait apparaître qu’un 

seul groupe homogène (a) pour les deux métaux. 

Une telle distribution des deux métaux fait écarter une origine autoroutière dans la 

zone d’étude et fait attribuer leur source beaucoup plus à une origine géogène. 

5. Concentrations en ETM étudiés (Pb, Cd et Zn) des feuilles 

Les teneurs brutes en Pb, en Cd et en Zn  dans les feuilles lavées et non lavées du 

tamaris sont fournis en annexe N°12. Ces résultats sont synthétisés dans le tableau N°20. Ils 

sont illustrés graphiquement dans la figure (51). 

Tableau 20. Teneurs en Pb, Cd et Zn des feuilles lavées (Lav) et non lavées (Nlav) du 

Tamaris.  

  Min Max Moyenne 
 

Ecart-type 
Concentrations normales ( mg.Kg-

1) [Kabata-Pendias  et Pendias, 
1986]. 

Lav 0,002 1,25 0,536 0,41 Pb (ppm) Nlav 0,154 3,546 1,23 0,78 
 

05-10  
Lav 0,017 0,179 0,081 0,03 Cd (ppm) Nlav 0,029 0,885 0,516 0,26 

 
0.05-0.2 

Lav 18,52 54,59 32,37 8,03 Zn (ppm) Nlav 19,40 66,60 40,79 11,62 
 

27-150 
 



  

5.1. Concentrations en plomb  

 L’étude du tableau N°20 montre que les concentrations moyennes en plomb détectées 

dans les feuilles lavées et non lavées du tamaris  sont inférieures à la valeur limite tolérée (5-

10 ppm) donnée par [Kabata-Pendis et Kabata, 1986] (tab. 20). 

De telles faibles concentrations sont inattendues si l’on considère la proximité d’une 

route            à grande circulation. Cependant, ceci peut s’expliquer par le fait que les stations 

d’échantillonnage s’éloignent de la route de 500 à 1000 m et que l'échantillonnage a été 

effectué en hiver, juste après une importante période de pluies, la plus importante de ces dix 

dernières années, ayant probablement entraîné un important pluviolessivage. En effet, Bonte 

et Cormis [1979] ont montré que le plomb apporté à la plante par voie aérienne ne pénètre pas 

à l’intérieur de celle-ci et peut être éliminé mécaniquement ou par lavage. De même, Juste 

[1995]  rapporte que près de 80% du plomb déposé par voie atmosphérique sur les feuilles 

peut être éliminé par rinçage, ce qui tend à prouver qu’il  n’a que peu ou pas pénétré dans la 

plante, sans doute en raison de sa forte rétention par les membranes cuticulaires qui 

fonctionnent comme une barrière efficace.  

Cependant, les concentrations moyennes en plomb des feuilles non lavées 

(1.23ppm±0.78) sont nettement supérieures à celles des feuilles lavées (0.536ppm±0.41) (fig. 

51a). Une telle situation est confirmé par l’analyse statistique qui fait apparaitre une différence 

très significative entre les deux lots (t=-7.32 ; p<0.001) (Annexe 13). Le plomb des feuilles 

proviendrait donc essentiellement d’un dépôt atmosphérique. D’ailleurs, Ding et Pan [2003], 

ont montré que s’ils retrouvaient du plomb dans les parties aériennes de plantes ayant poussé 

sur site contaminé, au moins 50% était d’origine atmosphérique.  

Ainsi, l’interception du plomb par le tamaris doit être favorisée par la morphologie de 

ses feuilles en écailles imbriquées et par ses rameaux à nombreuses ramifications. Selon 

Othman et al., [1997], les teneurs en plomb dans les feuilles des arbres dépendront non 

seulement de la densité du trafic, mais aussi de l’âge de la feuille, de sa surface foliaire, de sa 

morphologie et de l’humidité de l’air. 

Il est donc probable que ces teneurs, même après lavage, ne proviennent pas du sol, 

mais, au moins en partie, de la pollution atmosphérique. En effet, Arvik et Zimdhal [1974] ont 

montré que des particules de plomb très fines pouvaient pénétrer par les stomates des feuilles.  

Par ailleurs, l’étude de la figure (52a) montre que les concentrations moyennes des 

feuilles non lavées présentent une hétérogénéité dans la répartition du plomb dans la zone 

d’étude. Ceci est confirmé par l’analyse de la variance qui fait ressortir un effet station 



  

significatif (F=3.13 ; p<0.05) (Annexe 14). Une telle hétérogénéité pourrait s’expliquer par la 

variabilité de la distance entre la route et l’oued et par la différence de densité du trafic routier 

suivant les tronçons de la route. de tels résultats sont similaires à ceux de Ratcliffe et Beeby 

[1984] et de Panayotova [2000] qui ont montré que les teneurs en plomb des parties 

supérieures des végétaux diminuent avec l’augmentation de la distance à l’autoroute. Ward et 

al., [1975] cités par Laxen et Harrison [1977] observent que 42% du plomb émis se déposent 

jusqu’à 250 mètres au-delà de l’autoroute. De même, Jaradat et Momani, [1999] ont mis en 

évidence une corrélation significative entre les concentrations en plomb et la densité du trafic 

routier dans la capitale Jordanienne, indiquant ainsi que ces émissions pourraient être la 

source du plomb atmosphérique dans la ville.  
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Figure 51. Comparaison des teneurs en Pb, Cd et Zn dans les feuilles lavées (Lav) et non 

lavées (Nlav) du tamaris. 
 

5.2. Concentrations en cadmium  

Les concentrations moyennes de cadmium détectées dans les feuilles lavées (tableau 

N°20) se positionnent dans la gamme des concentrations tolérées (0.05-0.2 ppm) données par 



  

Kabata-Pendias et Kabata [1986] (tab 20), mais elles dépassent cet intervalle  pour les feuilles 

non lavées. De telles concentrations nous amènent à penser que le cadmium dans 

l’atmosphère de la zone d’étude se rencontre en quantités plus importantes comparativement 

au plomb.  

L’étude de la figure (51b) montre que les concentrations moyennes plus élevées dans 

les lots des feuilles non lavées (0.516ppm±0.26) par rapport à ceux des feuilles lavées 

(0.081ppm±0.03) sont un indice de la contribution des rejets atmosphériques à la 

contamination de la végétation. Ceci est corroboré par l’analyse statistique qui a montré une 

différence très significative entre les deux lots dans la concentration du cadmium (t= 5.78 ; 

p<0.001) (Annexe 13). Cependant, ces teneurs sont nettement inférieures à celles obtenues 

par [Migeon, 2009] dans les feuilles du peuplier qui vont jusqu’à 75 ppm sur un sol d’une 

parcelle expérimentale contaminé par 5ppm de cadmium. 
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Figure 52. Variation spatiales des teneurs en Pb (a), en Cd (b)  et en Zn (c) des feuilles non 
lavées du tamaris. 

 

Il apparaît également que la distribution spatiale des concentrations moyennes en 

cadmium des feuilles non lavées s’effectue d’une manière hétérogène dans la zone d’étude 



  

(fig. 52b). Cette situation est confirmée par l’analyse de la variance qui fait ressortir un effet 

station significatif (F=4.81 ; p<0.05) (Annexe 14). Une telle hétérogénéité trouverait une 

explication similaire à celle donnée pour le plomb. En effet, selon Ward et al., [1977], plus le 

trafic est intense, plus le niveau de contamination par le cadmium est élevé. Lagerwerff et 

Specht, [1970] ont mis en évidence une diminution des concentrations en cadmium dans les 

parties supérieures des plantes avec l’augmentation de la distance à l’autoroute. 

5.3. Concentrations en zinc 

L’étude du tableau (20) montre que les concentrations moyennes en zinc détectées 

dans les feuilles lavées et non lavées du tamaris correspondent aux  teneurs normales (27-

150ppm) rencontrées dans les parties aériennes des plantes données par [Kabata-Pendias et 

Pendias, 1986] (tab 20). Les concentrations en zinc des feuilles du tamaris élevées par rapport 

au plomb et au cadmium, pourrait s’expliquer par la nature de cet élément lui-même, qui est 

considéré comme un élément essentiel à la croissance végétale, car il est indispensable à la 

synthèse de nombreuses métallo-proteines, particulièrement les métallo-enzymes [Thompson, 

1990]. De plus, Kabata-Pendias et Kabata, [1992] rapportent que le zinc pénètre plus 

facilement par la feuille en comparaison au plomb par exemple, ce qui contribuera à 

l’augmentation de sa concentration dans cette partie anatomique de la plante.    

L’étude de la figure (51c) fait apparaître que les teneurs moyennes en zinc des feuilles 

non lavées (40.47ppm±11.62) sont significativement supérieures à celles des feuilles lavées 

(32.37ppm±8.03). Ceci est confirmé par l’analyse statistique qui fait ressortir une différence 

significative des concentrations en zinc entre les feuilles des deux lots (t=4.59 ; p<0.001) 

(Annexe 13). Cette différence entre les concentrations des feuilles lavées et celles des feuilles 

non lavées montre qu’une quantité de zinc est d’origine atmosphérique et pourrait être 

attribuée au trafic routier. D’ailleurs, les travaux de Fatoki [1996] ont mis en évidence une 

relation entre les concentrations en zinc et la distance à la route. De même, toutes les études 

recensées par Deletraz et Paul [1998], portant sur les concentrations en polluants dans l’air, le 

sol et les végétaux en fonction de l’éloignement aux voies de circulation, s’accordent à dire 

que les concentrations de zinc diminuent de façon exponentielle avec l’éloignement à 

l’autoroute ou à la route.  

L’étude de la figure (52c) montre que les concentrations moyennes des feuilles non 

lavées présentent une hétérogénéité dans la répartition du zinc dans la zone d’étude. Ceci est 

confirmé par l’analyse de la variance qui fait ressortir un effet station hautement significatif 

(F=16.10 ; p<0.001) (Annexe 14).  



  

Une telle variabilité comme pour les autres éléments étudiés, peut avoir pour cause les 

différences dans  les distances entre la route et l’oued et dans la densité du trafic routier 

suivant les tronçons de la route.  

6. Relations entre les concentrations en ETM des sols et celles des feuilles 
 

L’examen des coefficients d’accumulation des métaux du sol vers le végétal (tableau 

N°21), met en évidence que l’espèce absorbe plus de cadmium en comparaison avec le zinc et 

le plomb, ce dernier étant le plus faiblement accumulé.  

Tableau 21. Coefficients d’accumulation (CA) des ETM entre le sol et les feuilles du tamaris. 
 

 Pb Cd Zn 
Valeurs obtenues 0.047 1.48 0.4 

CA [Senesi et al., 1999] 0.001-0.1 1-10 1-10 
 

Il apparaît (tableau N°21) pour le plomb que le faible coefficient d’accumulation 

pourrait s’expliquer par son accumulation en fortes concentrations au niveau des racines et le 

blocage de sa translocation vers les parties aériennes. En effet, Kumar et al., [1995], ont 

constaté chez les Brassicaceae qu’environ 90% du plomb s’accumulent au niveau des racines. 

Ces faibles valeurs peuvent également être attribuées à la nature basique du sol, qui selon 

Kabata-Pendias et Pendias [2001], limite le transfert sol-plante du plomb.  

Par ailleurs, il apparaît que les concentrations en plomb des sols de la tamaricée sont 

corrélées négativement mais non significativement à celles des feuilles non lavées (r= -0.26, 

p=0.26, n=20) et celles des feuilles lavées (r= -0.15, p=0.52, n=20). Ceci, signifie que plus les 

feuilles retiennent les particules de plomb, moins celles-ci parviennent au sol et, inversement, 

plus il y a du plomb au sol et moins les feuilles en contiendraient. Les concentrations en 

plomb déterminées au niveau du sol proviendraient donc probablement, en partie, du 

pluviolessivage des particules de plomb déposées sur les feuilles de la tamaricée, d’où la 

corrélation plus importante avec les feuilles non lavées, et en partie des retombées de litière.  

Pour le cadmium, les concentrations dans les feuilles sont approximativement 1.5 fois 

plus élevées que dans le sol. Il apparaît également que les concentrations des sols de la 

tamaricée sont corrélées positivement bien que non significativement à celles des feuilles non 

lavées du tamaris (r=0.25, p=0.27, n=20) et celles des feuilles lavées (r=0.23, p=0.31, n=20). 

Ces derniers résultats signifient que plus le sol contient du cadmium, plus les feuilles 

(écailles) de la tamaricée l’accumulent. Samsoe-Petersen et al., [2002] ont également mis en 

évidence des coefficients de corrélation très bas entre la concentration du cadmium  dans le 

sol et celle de certaines espèces végétales. Les travaux de Dauguet et al., [2011] n’ont 



  

également mis aucun lien direct entre la teneur totale en cadmium dans le sol et sa 

concentration dans le maïs cultivé sur des sols  contaminés par cet élément.  

Pour le zinc, les résultats du tableau N°21 montrent que la valeur du coefficient 

d’accumulation qui est de (0.4) est significativement inférieure à celle proposés par Senesi et 

al., [1999]. Ce coefficient est  inférieur à celui décrit dans la littérature pour certaines espèces 

d’arbres : 1.71 chez Salix viminalis  [Hammer, 2003] et 4.5 pour Populus nigra [Unterbrunner 

et al., 2007]. 

Les concentrations en zinc dans le sol sont approximativement 02 fois plus élevées 

que dans les feuilles (tab. 21). Il apparaît également que les concentrations des sols de la 

tamaricée sont corrélées positivement et très significativement à celles des feuilles non lavées 

(r=0.61 ; p<0.01 ; n=20) et significativement à celles des feuilles lavées (r=0.49, p<0.05, 

n=20) (fig. 53).  
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Figure 53. Régression des teneurs en zinc du sol et celles des feuilles non lavées (a) et lavées 

(b). 

  

La corrélation très significative entre les teneurs en zinc des feuilles non lavées et 

celles du sol suggère que ces dernières sont en partie d’origine atmosphérique. Kabata-

Pendias et Pendias [1992] ont également rapporté une relation linéaire entre la concentration 

en zinc dans le sol et la concentration dans la plante.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Conclusion générale 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

 
 

La supériorité, très significative, des concentrations moyennes en Pb, Cd et Zn des 

feuilles non lavées des tamaris sur celles de leurs feuilles lavées atteste d’une origine 

atmosphérique et donc anthropique, apparemment en provenance de la circulation automobile 

voisine, pour le Pb et le Cd et au moins partielle pour le Zn. Il en est de même de la majeure 

partie du Pb des sols de la tamaricée dont la corrélation négative avec le Pb des feuilles non 

lavées est une évidence de sa provenance atmosphérique, au moins en partie, suite au 

pluviolessivage de la couronne des tamaris. En effet, c’est grâce à la morphologie de leurs 

feuilles en écailles et à la complexité des ramifications de leurs branches, que les tamaris 

présentent une plus grande efficacité que la végétation herbacée adjacente dans la capture des 

particules de métaux traces (le plomb en particulier) et donc dans la réduction de leur 

progression vers l’oued.  

La majeure partie du Zn présent dans les feuilles de la tamaricée proviendrait du sol, 

suite au  processus de translocation racinaire. Les corrélations positives et significatives entre 

les concentrations en Zn du sol et celles des feuilles lavées et non lavées mettent en évidence 

une telle origine. La restriction du sol du Zn par chute de litière se traduit par son 

accumulation au niveau des sols de la tamaricée au niveau de la bande centrale. 

Les très faibles teneurs en Cd des feuilles lavées, par rapport aux feuilles non lavées, 

mettent en évidence une faible provenance tellurique, par translocation racinaire, qui se 

traduit par des corrélations positives insignifiantes entre les deux compartiments.   

L’efficacité des tamaris dans la capture du Pb et du Zn se traduit par leur accumulation 

plus importante dans les sols de la tamaricée que dans ceux des bandes adjacentes ou dans les 

sols nus. 

En effet, une telle différence d’accumulation de Pb et du Zn semble être la 

conséquence  de l’aptitude de la tamaricée à retenir de grandes quantités d’argile et à générer 

des taux significatifs de matière organique par suite d’une importante retombée de litière. 

Ceci se reflète dans la corrélation significative et positive entre les concentrations en Pb et les 

taux d’argile et de matière organique d’une part et le Zn et les taux d’argile d’autre part, mises 

en évidence pour les placettes sous végétation et non pour les placettes nues. 

Pour le Cd, ses faibles concentrations dans les sols de la tamaricée s’expliquent par                  

la présence d’une plus grande densité racinaire à ce niveau, elle favorise son lessivage par les 

pluies vers les couches plus profondes ou les bandes voisines. 



  

Dans les placettes nues, les sols présentent des concentrations en éléments traces 

métalliques ne dépassant guère celles qui sont considérées comme admissibles. Ils retiennent 

donc très peu le Pb, le Cd et le Zn atmosphériques. En effet, l’absence de végétation aurait 

pour conséquence une faible activité microbienne, ne permettant pas l’intégration de ces 

éléments traces dans des complexes organo-métalliques stables et donc son accumulation dans 

le sol. Les quantités de Pb, Cd et Zn déposées sur le sol  ne seraient donc alors retenues que 

par des attractions électrostatiques.  

Par ailleurs, il ressort de l’étude que la différence entre les sols de la tamaricée et les 

sols nus dans leurs aptitudes à retenir ou non les particules de Pb, Cd et Zn provenant de 

l’atmosphère représentent un modèle qui se reproduit pour l’ensemble du milieu étudié, 

malgré sa complexité aussi bien du point de vue topographique que climatique.  

Ainsi, la présence d’une végétation arbustive générant de grandes quantités de litière, 

donc de matière organique plus ou moins stable, et à grande capacité à retenir des particules 

fines (fraction argileuse) favoriserait probablement la formation des complexes organo-

métalliques et argilo-métalliques qui permettent eux-mêmes la complexation ou l’inclusion 

des substances métalliques (cas du Pb et du Zn).  

L’étude a permis de montrer pour le plomb, que lorsque les taux de matière organique 

sont élevés, c’est celle-ci avec l’argile qui engendre sa rétention dans le sol. Tandis que pour 

le zinc, c’est l’argile qui intervient le plus. Cependant, pour le Cd, l’étude a mis en évidence 

que son comportement dans le sol est gouverné par le pH et le manganèse. A l’inverse, 

lorsque les taux de matière organique sont faibles, ce sont le pH, la CEC et les limons qui 

agissent sur la rétention du Pb et du Cd, alors que se sont les oxydes de fer et de manganèse 

qui gouvernent celle du zinc 

En conclusion, les résultats obtenus dans ce travail montrent que le tamarin, colonisant 

les bordures de l’oued Kébir-Rhumel, pourrait être utilisé comme " paravent" contre la 

pollution métallique en provenance de l’atmosphère, ainsi que dans la rétention des particules 

fines susceptibles de favoriser l’envasement des barrages 

D’autres études pourraient être envisagées en prolongement de ce travail, elles 

pourraient concerner principalement la phase solide du sol. Il serait ainsi intéressant de 

quantifier les teneurs de ces éléments traces métalliques dans les deux parties anatomiques de 

la plantes, racines  et feuilles, afin de mieux comprendre les mécanismes de tolérance de cette 

espèce vis-à-vis de ces métaux traces. Il serait intéressant également d’étudier les exsudats 

racinaires de cette plante et leur rôle dans la remobilisation des métaux. 



  

En outre, ce travail a porté préférentiellement sur le plomb, le cadmium et le zinc. Or, 

il serait également intéressant d’élargir cette liste à d’autres métaux traces tels que l’arsenic et 

le mercure, qui sont des polluants potentiellement plus dangereux et plus toxiques que le 

plomb, le cadmium et le zinc.  
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Annexe 02 
 

Résultats de l’analyse de la variance  « ANOVA »  des paramètres physico-
).stationeffet (chimiques en fonction des stations  

(n=240) 
 
 

pH 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 0.12 230 0.06 2.1 0.032 

Matière organique (MO) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 3.395 230 0.583 5.822 0.000000 

Conductivité électrique (CE) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 132015 230 25332 5.23 0.000002 

Calcaire total (CT) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 409.8 230 37.3 10.99 0.000000 

Capacité d’échange cationique (CEC) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 20.55 230 8.81 2.33 0.015 

Argile (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 29.49 230 6.63 4.44 0.000022 

Limon (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 266.2 230 39.6 6.72 0.000000 

Sable (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 434.4 230 56.7 7.66 0.000000 
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Annexe 05 
 

Résultats de l’analyse de la variance  « ANOVA »  des éléments traces 
).stationeffet (métalliques en fonction des stations  

(n=240) 
 
 

Plomb (Pb) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 907.04 230 74.57 12.13 0.000000 

Cadmium (Cd) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 1.0242 230 0.0394 25.99 0.00000 

Zinc (Zn) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 3631 239 368 9.86 0.000000 

Fer (Fe) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 6,8229E+08 230 1,1771E+08 5.79 0.000000 

Manganèse (Mn) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 112750 230 2203 51.17 0.000000 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

 

Annexe 06 
 
 

Résultats de l’analyse statistique « test-t » : comparaison des paramètres 
physico-chimiques et des teneurs en éléments traces métalliques en fonction 

).profondeureffet (de la profondeur  
(n=120) 

 
pH 

Profondeur Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 7,84 0,05496 120 
20-40 cm 7,80 0,06548 120 -0.83 0.701 

Matière organique (MO) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 3.12 0,7490 120 
20-40 cm 3,42 0,5883 120 2.86 <0.01 

Conductivité électrique (CE) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 406,36 28385.41 120 
20-40 cm 414,44 30334.88 120 0.365 0.188 

Calcaire total (CT) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 38.26 53.95814 120 
20-40 cm 37.04 48.29372 120 -1.32 0.188 

Capacité d’échange cationique (CEC) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 16.54 9.76352 120 
20-40 cm 17,31 6.68459 120 5.56 <0.001 

Argile (A%) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 8.8675 3.99952 120 
20-40 cm 11.6391 7.18761 120 9.07 <0.001 

Limon (L%) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 29.11333 45.11646 120 
20-40 cm 32.71667 45.0251 120 4,15 <0.001 

Sable (%) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 61.27333 56.24685 120 

20-40 cm 55.31167 68.2923 120 -5,85 <0.001 

 



  

 

Annexe 07 
 
 

Résultats de l’analyse statistique « test-t » : comparaison des teneurs en 
).profondeureffet (ction de la profondeur éléments traces métalliques en fon 

(n=120) 
 

Plomb (Pb) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 17.11 98.75943 120 
20-40 cm 18.81 112.86071 120 1.28 0.201 

Cadmium (Cd) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 0.479 0.07266 120 
20-40 cm 0.462 0.07762 120 -0.47 0.636 

Zinc (Zn) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 83.16 453.41101 120 
20-40 cm 86.69 483.35015 120 1,26 0,207 

Fer (Fe) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 24632.38 2.11679E8 120 
20-40 cm 23428.72 6.67134E7 120 -0.79 0,06 

Manganèse (Mn) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
0-20 cm 273.47 5685.616 120 
20-40 cm 271.68 7098.651 120 -0,92 0.430 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

 

Annexe 08 
 
 

Résultats de l’analyse statistique « test-t » : comparaison des paramètres 
chimiques entre les placettes sous végétation et les placettes nues -physico

).effet placette( 
(n=120) 

 
pH 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 7,93 0,02922 120 

Placettes nues 7,72 0,06864 120 7,42 <0.001 

Matière organique (MO) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 3,51 0,54545 120 

Placettes nues 3,03 0,54545 120 4,59 <0.001 

Conductivité électrique (CE) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 470,32 17388,77 120 

Placettes nues 350,48 34123,04 120 5,78 <0.001 

Calcaire total (CT) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 38,84 49,36742 120 

Placettes nues 36,46 50,77045 120 2,61 <0.01 

Capacité d’échange cationique (CEC) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 17,31 9,777 120 

Placettes nues 17,31 8,671 120 8,671 0.183 

Argile (A%) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 11,15 5,22109 120 

Placettes nues 9,29 8,08853 120 5,57 <0.001 

Limon (L%) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 33,02 45,97129 120 

Placettes nues 28,80 41,70941 120 4,94 <0.001 

Sable (%) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 55,62 64,6300 120 

Placettes nues 60,96 63,4246 120 -5,17 <0.001 

 



  

 
 

Annexe 09 
 
 

Résultats de l’analyse statistique « test-t » : comparaison des teneurs en 
éléments traces métalliques entre les placettes sous végétation et les 

).effet placette(placettes nues  
(n=120) 

 

Plomb (Pb) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 19,91 144,007 120 

Placettes nues 16,01 61,372 120 2,98 <0.01 

Cadmium (Cd) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 0,475 0,09344 120 

Placettes nues 0,465 0,05694 120 0,26 0,787 

Zinc (Zn) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 84,41 2,74316E7 120 

Placettes nues 85,44 2,47627E8 120 -0,36 0,713 

Fer (Fe) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 22610,95 135,136 120 

Placettes nues 25450,15 64,526 120 1,87 0,06 

Manganèse (Mn) 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Placettes sous végétation 267,79 6337,444 120 

Placettes nues 277,36 6402,260 120 -0,92 0,353 

 
 
 
 
 
  
 
 
 
 
 
 
 
 



  

 

Annexe 10 
 
 

Résultats de l’analyse de la variance  « ANOVA » : comparaison des 
paramètres physico-chimiques dans les deux types de placettes en fonction 

).positioneffet (de position  
 
 

)120=n( Placettes sous végétation 
 

 
pH 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 0.067 117 0.029 2. 4 0.099 

Matière organique (MO) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 3.163 117 0.684 4.62 0.011 

Conductivité électrique (CE) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 605590 117 24354 24.86 0.000000 

Calcaire total (CT) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 148.5 117 47.7 3.11 0.048 

Capacité d’échange cationique (CEC) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 136.20 10 7.62 17.88 0.000000 

Argile (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 88.78 117 6.71 3.134 0.000007 

Limon (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 10.4 117  46.6 0.224 0.799 

Sable (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 125.4 117 63.6 1.972 0.143 

 
 

 
 



  

Placettes nues (n=120) 
 

pH 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 0.066741 117 0.068671 0.971 0.381 

Matière organique (MO) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 1.440016 117 0.530175 2.716 0.070 

Conductivité électrique (CE) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 207378.4 117 14141.09 14.66 0.000002 

Calcaire total (CT) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 176.3026 117 48.62460 3.625 0.029 

Capacité d’échange cationique (CEC) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 48.74557 117 7.986166 6.103 0.003 

Argile (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 25.12633 117 4.880318 5.154 0.007 

Limon (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 34.55308 117 41.83174 0.826 0. 440 

Sable (%) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 52.20100 10 63.61650 0.820 0.442 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

Annexe 11 
 
 

Résultats de l’analyse de la variance  « ANOVA » : comparaison des teneurs 
en éléments traces métalliques dans les deux types de placettes en fonction 

).sitionpoeffet (des positions  
 
 

)120=n( Placettes sous végétation 
 

 

Plomb (Pb) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 1350.54 117 123.38 10.94 0.00004 

Cadmium (Cd) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 0.5399 117 0.0858 6.29 0.002 

Zinc (Zn) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 8652.4 117 340.2 25.43 0.000000 

Manganèsec (Mn) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 5206 117 6357 0.82 0.443 

Fer (Fe) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 1.48917E+08 117 2.49314E+08 0.597 0.551 

 
 

Placettes nues (n=120) 
 
Plomb (Pb) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 117.80 117 60.41 1.95 0.146 

Cadmium (Cd) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 0.19286 177 0.05462 3.53 0.032 

Zinc (Zn) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 2672.4 117 424.8 6.29 0.002 

 



  

Manganèsec (Mn) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 6500 117 710 0.11 0.896 

Fer (Fe) 

Effet position dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 2 2.33588E+06 117 2.78606E+07 0.084 0.919 

  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

 

Annexe 13 
 
 

Résultats de l’analyse statistique « test-t » : comparaison des teneurs en 
éléments traces métalliques entre les feuilles non lavées et les feuilles lavées. 

(n=20) 
 

Pb 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Feuilles non lavées 1,232 0,61467 20 

Feuilles lavées 0,536 0,17424 20 -7,32 <0.001 

Cd 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Feuilles non lavées 350.48 17388.77 20 

Feuilles lavées 470.32 34123.04 20 5.78 <0.001 

Zn 

Sols Moyenne Variance Effectif  N t p 
Feuilles non lavées 3.03 0.54545 20 

Feuilles lavées 3.51 0.72552 20 4.59 <0.001 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 



  

Annexe 14 
 
 

Résultats de l’analyse de la variance  « ANOVA » : comparaison des teneurs 
. en éléments traces métalliques des dix stations des les feuilles non lavées

).stationeffet ( 
 

(n=20) 
 

 
Plomb (Pb) 

Effet station dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 0.958064 10 0.305620 3.134 0.044 

 

Cadmium (Cd) 

Effet station dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 0.118751 10 0.024674 4.818 0.011 

 

Zinc (Zn) 

Effet station dl effet MC effet dl Erreur MC Erreur F niveau p 
1 9 266.8725 10 16.57344 16.102 0.000079 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

Résumé  

 L’oued Kébir-Rhumel, bordé par une ripisylve plus ou moins dégradée et entrecoupée 

par de larges morceaux de terres totalement dénudées, est longé sur son parcours par une 

route à grande circulation, susceptible de le contaminer par des métaux lourds, en particulier 

le plomb (Pb), le zinc (Zn) et le cadmium (Cd). Le présent travail a pour objectif de 

déterminer le rôle de la tamaricée, formation végétale constitutive de la ripisylve, dans la 

contamination des sols par les métaux lourds en question. 

 Pour réaliser cette étude, dix sites ont été sélectionnés le long de l’oued Kébir-Rhumel 

de façon à comporter côte à côte une placette avec végétation et une placette dénudée. Dans 

chaque placette les échantillons de sol sont prélevés dans une bande centrale et de part et 

d’autre de celle-ci, du côté de la route et en bordure de l’oued. Les feuilles de tamaris font 

l’objet d’un échantillonnage moyen. Les concentrations en Pb, Zn et Cd sont déterminées par 

ICP-OES dans les feuilles lavées et non lavées et dans les sols. Ces derniers font également 

l’objet de la détermination de leur matière organique, du pH, de la conductivité électrique, du 

calcaire total (CaCO3), de la conductivité électrique et de la granulométrie. 

 Les résultats font ressortir des différences significatives entre les feuilles lavées et non 

lavées des tamaris, du point de vue des teneurs en Pb, Zn et Cd, suggérant une origine 

atmosphérique de leur contamination par ces métaux lourds. La détermination des coefficients 

de corrélation met en évidence, pour les sols des placettes avec végétation, une rétention du 

Pb par la matière organique et l’argile, celle du Zn par l’argile et du Cd par le pH et le 

manganèse. Dans les placettes nues, la rétention du Pb et du Cd est gouvernée par le pH, la 

CEC et les limons, alors que celle du Zn l’est par le fer et le manganèse. L’analyse de la 

variance révèle des teneurs significativement plus importantes que dans les placettes dénudées 

en Pb, Zn, Cd, matière organique et argile des placettes sous végétation, particulièrement au 

milieu de la tamaricée.  

Il ressort de notre étude que l’efficacité de la tamaricée dans la capture d’éléments 

traces métalliques se traduit par une importante accumulation du Pb et du Zn, suite à la 

rétention de grandes quantités d’argile et à la génération de taux élevés de matière organique. 

 
Mots clés : sol, contamination, tamaris, oued Kébir-Rhumel, Pb, Cd, Zn 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

Abstract 
 

Wadi Kebir-Rhumel, surrounded by a more or less degraded riparian forest and 

interspersed with wide pieces of completely denuded land, is bordered throughout by a main 

road probably to be contaminated by heavy metals, particularly lead (Pb), zinc (Zn) and 

cadmium (Cd). The present study has for objectives to determine the role of tamarisk grove in 

the soil contamination by heavy metals.  

For this purpose, ten sites were selected along the Wadi Kebir-Rhumel so as to have         

a side by side plot with vegetation and bare plot. In each plot, soil samples were collected in              

a central band and, on either side of it, on the side of the road and the edge of the wadi. 

Tamarisk leaves have been a sampling means. The concentrations of Pb, Cd and Zn were 

determined by ICP-OES in the washed, unwashed leaves and soils. These, have also been the 

determination of the organic matter, pH, electrical conductivity, the total limestone (CaCO3),  

cation exchange capacity and the particle size.  

The results show significant differences between the washed and unwashed leaves of 

tamarisk from the viewpoint of the contents of Pb, Zn and Cd, suggesting an atmospheric 

origin of their contamination by heavy metals. The determination of the correlation 

coefficients shows, for soils with vegetated plots, that the retention of Pb was by the organic 

matter and clay, that of Zn by clay and Cd by pH and manganese. In bare plots, retention Pb 

and Cd is governed by pH, CEC and silt, whereas Zn is by iron and manganese. The analysis 

of variance revealed the contents of Pb, Zn, Cd, organic matter and clay for the plots under 

vegetation, particularly in the middle of the tamarisk, significantly greater than in the bare 

plots.  

It comes out from this study that the efficiency of tamarisk grove in the retention of 

metallic trace elements is the results of an important accumulation of Pb and Zn following the 

retention of great quantities of clay and organic matter. 

Keywords : soil, contamination, tamarisk, Kebir-Rhumel wadi, Pb, Cd, Zn. 
 
 
 
 
 
  
 
 
 
 
 



  

 ــصـــــــــخلــــــم
  

 رمال، غابـة نھریة متآكلة من نبات الطرفاء مѧشكلة ممѧرات عاریѧة -تمتد على ضفاف واد الكبیر         
من الغطاء النباتي ومجاورة لطریق رئیسي یعرف حركة مѧرور كثیفѧة،  قѧد تكѧون مѧصدر لتلѧوث التربѧة 

  .الرصاص، الزنك والكادمیوم: بالمعادن الثقیلة بخاصة
 تحدید الدور الذي تلعبھ الغابة النھریة المكونة من نبات الطرفاء في تلوث إلىتھدف ھذه الدراسة          

  .التربة بالمعادن المذكورة
 - محطѧات علѧى طѧѧول المجѧرى المѧائي لѧواد الكبیѧѧر10 اختیѧار أجѧل إجѧراء ھѧذه الدراسѧѧة، تѧممѧن          

   .ة  عاری لتربةمجاورمغطى بنبتة الطرفاء رمال، بحیث تحتوي كل محطة على جزء من التربة 
م أخد عینات من التربة وسط وعلى جانبي الحزام النباتي من جھة الطریѧق ومѧن ـع تـل موقـفي ك         

  .من أوراق النبات، كما تم أخد عینات متوسطة الواد جھة مجرى
 ،  فѧѧي ICP-OESمѧي البѧصري  البلازالانبعѧѧاثتقنیѧة طیѧف          تѧم تحدیѧد تراكیѧز المعѧѧادن بواسѧطة 

،  كمѧا تѧم تحدیѧد نѧسبة المѧادة العѧضویة،  الأس عینات الأوراق المغسولة وغیر المغسولة وعینات التربة ّ
  .الھیدروجیني ،  الناقلة الكھربائیة،  نسبة الجیر،  السعة التبادلیة الكاتیونیة وقوام التربة 

 النتائج وجود فروق ذات دلالات إحصائیة بѧین الأوراق المغѧسولة وغیѧر المغѧسولة  بالنѧسبة    تظھر     
  .لتراكیز الرصاص،  الزنك والكادمیوم مما یثبت الأصل الغازي لھذه الأخیرة 

        كما أظھر معامѧل الإرتبѧاط الخطѧي بالنѧسبة لتربѧة المواقѧع المغطѧاة بѧأن الرصѧاص مѧرتبط بالمѧادة 
أما بالنسبة للتربѧة .  والمنغنیز لطین ،  الزنك مرتبط بالطین والكادمیوم  بالأس الھیدروجیني العضویة وا

العاریѧѧѧة فإسѧѧѧتبقاء الرصѧѧѧاص والكѧѧѧادمیوم یѧѧѧتحكم فیѧѧѧھ الأس الھیѧѧѧدروجیني ،  الѧѧѧسعة التبادلیѧѧѧة الكاتیونیѧѧѧة 
  .والطمي،  أما فیما یخص الزنك فمرتبط بمعدني الحدید والمنغنیز

دمیوم ،  المѧادة الزنك،  الكѧا للتربة المغطاة أن تراكیز الرصاص، (ANOVA) ار التباین       كشف إختب
  .العضویة والطین وسط الحزام النباتي أكبر بكثیر مما كانت علیھ في التربة العاریة

لѧة النھریة المكونة من نبتة الطرفاء في إلتقاط المعѧادن الثقی      یتضح من خلال دراستنا أن كفاءة الغابة 
ѧاظ ھѧـذه التجمعـیترجم بتراكم كبیر للرصاص والزنك وذلك لإحتفѧین ـѧن الطѧرة مѧات كبیѧة بكمیѧات النباتی

    .وتولید مستویات عالیة من المادة العضویة 
 

  . الزنك،الكادمیوم ، الرصاص،رمال  -  واد كبیر،الطرفاء ،التلوث  ،التربة  :الكلمـات المفتاحیـة
  


