
REPUBLIQUE ALGERIENNE DEMOCRATIQUE ET POPULAIRE 

MINISTERE DE L’ENSEIGNEMENT SUPERIEUR ET DE LA 

RECHERCHE SCIENTIFIQUE 

UNIVERSITE FRÈRES MENTOURI- CONSTANTINE 

FACULTE DES SCIENCES DE LA NATURE ET DE LA VIE 

DEPARTEMENT DE BIOLOGIE ET ECOLOGIE VEGETALE 

 

N° d’ordre :06/D3C/2020 

N° Série :01/ECO/2020 

THÈSE 

En vue de l’obtention du diplôme de Doctorat 3
ème

 cycle 

Filière : Sciences Biologiques  

Spécialité : Ecologie et Environnement  

 

THÈME 

 

 

 

                                                                                         

 

 

Présentée par : Hana ALATOU 

                                                                                  Soutenue le :   16 / 02 / 2020 

Présentée devant le jury : 

Présidente : 

            Fatima-Zohra AFRI-MEHENNAOUI                          Professeur, UFM-Constantine. 
 

Rapporteur : 

            Leila SAHLI                                         
 

Examinateurs :    

            Ahmed MENAD                                         

            Kamel Eddine BAZRI                                       

            Oualida RACHED-MOSBAH                   
 

Année universitaire : 2019/ 2020 

Utilisation des arbres et des sols des bords de routes 

comme indicateurs de la pollution métallique : 

approches physico-chimique, biochimique et 

écotoxicologique. 

Professeur, ENSB-Constantine. 

MCA, UFM-Constantine.           

MCA, UFM-Constantine.           

Professeur, UFM-Constantine.          



 
 

 

 

 

 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

« À tous ceux qui se consacrent à la science, 

 à la recherche et au savoir ». 

 

 

 



 
 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                          « La réussite est liée à la patience mais elle dépend 

                                           également de beaucoup de bonne volonté » 

 

                               Henry Ford (1863-1947) 

 

 

 

 

 

 



 

Remerciements 

 Avant toute chose, je remercie Dieu le tout puissant d’avoir éclairé et guidé mes traces sur le chemin 

de la science et du savoir, me donnant la force, la pertinence et la volonté dans mon travail. 

 J’aimerai en premier lieu exprimer mes vifs remerciements à ma directrice de thèse Mme SAHLI Leila, 

qu’elle trouve ici la preuve de toute ma reconnaissance et mes remerciements pour son savoir, ses 

orientations et ses précieux conseils tout au long de ce travail. Je remercie son professionnalisme. 

 Je tiens à exprimer mes sincères remerciements au professeur AFRI-MEHENNAOUI F-Z d’avoir 

accepté de bien vouloir honorer de sa présence afin de présider mon jury et d’évaluer mon travail. 

 Je remercie également les examinateurs Mr. MENAD Ahmed, Mr. BAZRI Kamel Eddine  et Mme. 

RACHED-MOSBAH Oualida, d’avoir accepté et consacré du temps à l’évaluation de mon travail, veuillez 

trouver madame et messieurs l’expression de ma reconnaissance et mes remerciements. 

 J’adresse mes remerciements au personnel de la conservation des forêts de Constantine pour leur 

assistance et disponibilité me permettant d’accéder au terrain.  

 Je remercie également le professeur KOULOUGHLI de m’avoir accueilli dans son laboratoire, de 

m’avoir consacré du temps et tout le nécessaire dont j’avais besoin. Je n’oublierai jamais votre gentillesse.  

 J’exprime mes sincères remerciements au personnel et à toute l’équipe des laboratoires : « Analyses 

environnementales » et « Culture in vitro » du CRBT de Constantine, en particulier Mr. CHIHOUB Salah 

et BEN AHMED Amira pour leur accueil et leur précieuse aide. 

 Je ne remercierai jamais assez Mr. GHNAYA Taher de m’avoir accueilli dans son pays et au sein de 

son laboratoire, vous m’avez amplement aidé, je vous serai toujours reconnaissante.  

 Je suis également très touchée par l’accueil, la bonté et les facilités accordées par le personnel du 

laboratoire d’écologie de l’université de Biskra. Je vous serais toujours reconnaissante. 

 J’exprime ma profonde gratitude à mon enseignant Mr. ARFA M-A-T pour son aimable et précieuse 

aide, vous m’avez toujours prêtée main-forte à tout moment, je vous remercie.  

 Je ne remercierai jamais assez le professeur ALATOU Djamel pour l’identification des espèces, pour 

ses conseils omniprésents, ses connaissances, son amour du métier et sa rigueur dans le travail. 

 Cette thèse n’aurait jamais pu voir le jour sans le laboratoire de recherche (LBE) « Biologie et 

Environnement » de la Faculté des Sciences de la Nature et de la Vie, Université des Frères Mentouri, 

Constantine, qui m’a accueillie et fourni tout le matériel et produits nécessaire à la réalisation de ce travail. 

 J’exprime ma gratitude également au laboratoire de recherche (DVRP) « Développement et 

Valorisation des Ressources Phytogénétiques ». Je tiens à souligner la confiance, les facilités et l’ensemble 

des moyens qui m’ont été accordés avec un accès sans réserve. 

 Si par hasard, je venais à oublier de citer certaines personnes, qu’elles sachent que ma reconnaissance 

va bien au-delà de ces remerciements. 

HaNa 

 

  



 
Dédicaces 

 Je dédie ce travail à mes très chers parents qui ont cru en moi, m’ont toujours soutenue, 

encouragée et contribué à ma réussite. J’espère qu’en ce jour-là vous êtes fiers de votre fille. Vous 

m’avez tout donné, je ne vous remercierai jamais assez ! 

 
 À toi mon Papa chéri, ma fierté, mon modèle dans la vie, tu m’a accompagnée dans toutes les 
étapes de ma vie, tu as toujours cru en moi depuis ma tendre enfance, tu m’a poussée à aller de l’avant, 
tu m’a encouragée et persuadée que la recherche me conviendrait et tu as eu raison comme toujours ! Je 
t’aime tellement, tu es le plus beau Papa au monde !!! 
 
 À ma douce Maman, sans qui je ne serai jamais devenue celle que je suis aujourd’hui, ta douceur, 
ta tendresse, ton amour ont été mon moteur et ma force pendent toutes ces années, seuls tes bras m’ont 
réchauffée, rassurée et réconfortée. Merci pour tous les sacrifices que tu as fait pour mes sœurs et moi. Je 
t’aime infiniment ma Maman chérie !!!  
 
 À mes adorables sœurs : Nour el Houda, Radia et Souheila ; mes sœurs aînées sur qui je peux 
compter et à qui je peux me confier. Vous êtes ma plus grande richesse qui m’apporte tant de joie, 
d’amour et de satisfaction. Je suis fière d’être votre sœur, je vous aime plus que tout au monde.  
 
 À mes nièces et neveux adorés à qui je souhaite la réussite et le triomphe : Darine, Mayssa, 
Nour-Line, Mohamed Amine, Yanis et Anes. Vous avez fait de moi la plus heureuse tante au monde. Je 
vous aime tellement mes loulous. 

 
 À mon trésor, mon fiancé chéri qui a toujours était là pour moi, m’a encouragée, m’a soutenu et 
m’a réconfortée dans les moments les plus difficiles. Je te dis Merci pour ta patience, ta gentillesse et 
ton grand amour. Le meilleur reste à venir Incha’Allah … ! 
 
À mes grands-parents décédés (puissent-ils reposer en paix), j’espère qu’ils sont fiers de leur petite fille. 

 
À mes tantes et oncles paternels et maternels. 

 
À mes cousins et cousines. 

 
                                  Aux familles « ALATOU » & « AMIROUCHE » 
 
                             À la mémoire de mon beau père (puisse-t-il reposer en paix). 

À ma belle-mère qui ne cesse de prier pour moi, ma belle- sœur ‘Ilhem’ et mes beaux-frères ‘Hamza’ et 
‘Midou’. 

 
À mes sœurs de cœur qui m’ont toujours encouragée et soutenue, je leur exprime ma profonde gratitude : 

Chahrazed, Racha et Mina. 
 
À tous ceux qui m’ont aidé de près ou de loin, à tous ceux qui me souhaitent la réussite, à tous ceux qui 
ont contribué à la réalisation de ce travail et à tous ceux qui se consacrent à la science, à la recherche et 

au savoir. 

HaNa 

 



 

 

 

 ملخص

بشكل تمنٌة بٌنٌة جد فعالة وهً مستعملة ، إن تمٌٌم شدة التلوث بواسطة تراكم عناصر الملوثات المتواجدة فً الجو عند الكائنات الحٌة 

المباشرة، والتً غالبا  ٌسمح لٌاس التراكم فً هذه الكائنات بتفادي الصعوبات التً تواجه المٌاسات الفٌزٌوكٌمٌائٌة. منذ عمود من الزمن 

ٌرة سٌارات كبٌرة من جهة لتواجد حظفً لسنطٌنة من السهل الملاحظة أن هنان تلوث متغٌر وهذا راجع . ما تكون معمدة وباهظة الثمن 

ذه الهدف من ه .بالنسبة للمسافات الممطوعة، ومن جهة أخرى لوجود عوامل بٌئٌة وتضارٌسٌة  خاصة والتً تعمل على زٌادة التلوث

 . الجوي فً البٌئة الحضرٌةكمؤشر للتلوث  )الأوراق، اللحاء )   الدراسة هو تمٌٌم مدى أهمٌة استعمال التربة و الأشجار 

 لتحمٌك الأهداف المسطرة تم دراسة ثلاثة محاور أساسٌة :

عن طرٌك الخصائص ( 40cm-20)أو (  (20cm-0الخاصٌة الفٌزٌوكٌمٌائٌة للتربة، تمٌٌم مدى تأثٌر المعادن الثمٌلة فً التربة ما بٌن 

 3رلم  الوطنًنوع منها. و المنطمة العنٌة هً الطرٌك  21البٌوكٌمائٌة ودراسة التسمم البٌئً للتربة وبعض أنواع الأشجار وذلن بدراسة 

 شاهدة بعٌدة عن كل مصدر تلوث. منطمة الرابط بٌن لسنطٌنة وبلدٌة الحامة بوزٌان بالإضافة إلى

لأبحاث المرتبطة بتمٌٌم مستوى التلوث بجزٌئات المعادن الثمٌلة كالكادٌوم والنحاس والمنغنٌز والرصاص والزنن سجل التركٌز إن ا

 .Mn>Pb >Zn >Cu >Cdالتالً:

ثٌرات حٌث أن دراسة محتوٌات متسلسلة فً التربة تسمح بتمٌٌم توزٌع كمٌة المعادن الثمٌلة فً مختلف أجزاء التربة لإظهار مدى التأ

 البشرٌة علٌها.

والسكرٌات الذائبة ممارنة  ة ضعٌفة من الٌخضور و نسبة مرتفعة للبرولٌنبٌنت النتائج أن أشجار البٌئة الخضرٌة تحتوي على نسب

   بالمنطمة الشاهدة التً لم تمر بها ٌد البشر، إن تحدٌد كمٌة المعادن الثمٌلة فً الأوراق و اللحاء للأشجار سجل الترتٌب التالً: 

Mn>Zn >Pb >Cu >Cd  و البٌولوجً الطبٌعً   ن عامل التركٌزإ للتلوث الجوي. حٌث جلٌة و الذي بٌن أنها مؤشرات واضحة

                              .عن طرٌك النبات فً البٌئة الملوثة  تخلص  من المعادنال، الذي بٌن أهمٌة وفعالٌة مؤشر التراكم المعدنً 

و   C. Semperviens للفئة  ugL-1 64,97% من البذور ٌمدر بـ 05فٌما ٌخص تموٌم التلوث البٌئً و التركٌز الذي ٌمنع إنبات 

ugL-1 0,43  للفئة P. halepensisإذ ٌبدو أن للرصاص تأثٌر مضر و سام فً انبات  نبات بذور . C. Semperviens 

 . P. halepensisاكثر من بذور   

  

 

 

                                                                                     : الةالكلمات الد                                              

                       قسنطينة. – بيو كيميائيةعلامات  – معادن ثقيلة –الاشجار  –التربة                                              



Résumé : 

L’évaluation de l’intensité de la pollution, via les processus de biosurveillance passive 

constitue une technique environnementale très efficace utilisée depuis plusieurs décennies. En 

effet, l’utilisation d’organismes permet de pallier aux difficultés rencontrées lors des mesures 

physico-chimiques directes, souvent très complexes et couteuses. Dans la région de 

Constantine, il est aisé de constater qu’on a un véritable problème de pollution d’une part à 

cause de l’existence d’un parc automobile très important par rapport aux distances parcourues, 

et d’autre part de certaines caractéristiques climatiques et topographiques qui créent un climat 

propice au développement de la pollution. Dans ce contexte, cette étude a porté sur l’intérêt de 

l’utilisation des sols et des arbres (feuilles et écorces) comme indicateurs de la pollution 

métallique en milieu urbain. La zone concernée est la route nationale N°03 reliant le centre 

ville de Constantine à la commune de Hamma Bouziane, en plus d’une zone témoin éloignée 

de toute source de perturbation anthropique (Arboretum Draa Naga). Afin d’appréhender les 

objectifs visés, trois axes principaux ont été développés à savoir : une quantification des 

teneurs pseudo-totales et séquentielles en éléments traces métalliques (ETM) dans les sols (0-

20 cm et 20-40 cm), une évaluation du stress abiotique voir métallique via le dosage de 

marqueurs biochimiques et d’ETM dans les feuilles et les écorces de 12 espèces ligneuses 

rencontrées in situ, et également une évaluation de l’écotoxicité du plomb chez quelques 

espèces via des tests d’écotoxicité. Nos investigations relatives à l’évaluation du niveau de 

contamination par les ETM ont porté sur : le cadmium (Cd), le cuivre (Cu), le manganèse 

(Mn), le plomb (Pb) et le zinc (Zn). Les teneurs pseudo-totales en ETM des sols dans les deux 

profils enregistrent l’ordre d’abondance suivant : Mn > Pb > Zn > Cu > Cd. Par ailleurs, 

l’étude des teneurs séquentielles dans les sols nous a permis d’évaluer la répartition des ETM 

dans les différentes fractions et ainsi de faire ressortir l’apport anthropique. Par rapport aux 

résultats des marqueurs révélateurs de stress abiotique, il apparait que les arbres de la zone 

urbaine présentent des taux en chlorophylle faibles, et des taux en proline et de sucres 

solubles élevés comparés à ceux de la zone témoin. La quantification des ETM dans les 

feuilles et les écorces a enregistré l’ordre d’abondance suivant : Mn > Zn > Pb > Cu > Cd. Les 

arbres se sont révélés être de bons indicateurs de la pollution atmosphérique métallique. Le 

facteur de bioconcentration et l’indice d’accumulation métallique ont confirmés l’utilité et 

efficacité de ces espèces dans la bioindication et/ou la phytoremédiation. Pour ce qui est des 

tests d’écotoxicité, la concentration qui inhibe la germination de 50% des graines est de 64.97 

µg.L
-1

 pour C. sempervirens et 110.43 µg.L
-1

 pour P. halepensis. Le plomb semble ainsi avoir 

un effet toxique beaucoup plus important sur la germination des graines de C. sempervirens 

que sur celles de P. halepensis. 

 

Mot clés : Sol, arbres, Eléments Traces Métalliques, marqueurs biochimiques, Constantine. 



Abstract 

The assessment of pollution intensity, through passive biomonitoring processes is a very 

efficient environmental technique used for several decades. Indeed, the use of organisms 

makes it possible to overcome encountered the difficulties during direct physico-chemical 

measurements, which are often very complex and expensive. In the region of Constantine, it is 

easy to see that we have a real pollution problem, on the one hand because of the existence of 

a large car fleet compared to the distances traveled and on the other hand certain climatic and 

topographical characteristics which create a favorable climate to the development of 

pollution. In this context, this study focused on the use interest of soils and trees (leaves and 

bark) as metal pollution indicators in urban areas. 

The concerned area is the national road N ° 03 linking the Constantine city center to  Hamma 

Bouziane commune, in addition to a control zone which is remoted from any anthropogenic 

disturbance source (Arboretum of Draa Naga). In order to understand the objectives, three 

main axes were developed, namely: a pseudo-total and sequential contents quantification in 

metallic trace elements (HMS) in soils (0-20 cm and 20-40 cm), an abiotic or metallic stress 

evaluation via the assay of biochemical and HMS markers in 12 ligneous species leaves and 

bark that found, and also, the lead ecotoxicity assessment in some species via ecotoxicity 

tests. Our investigations related to the contamination level assessment by HMS were: 

cadmium (Cd), copper (Cu), manganese (Mn), lead (Pb) and zinc (Zn). Pseudo-total contents 

in HMS soils in both profiles record the following abundance order : Mn > Pb > Zn > Cu > 

Cd. Otherwise, the sequential contents study in soils allowed us to evaluate the HMS 

distribution in the different fractions and thus to highlight the anthropic contribution.  

Regarding to the revealing markers results of abiotic stress, it appears that the urban area trees 

have low chlorophyll levels, and high proline and soluble sugars levels compared to those in 

the control zone.  

The HMS quantification in leaves and bark recorded the following order of abundance:       

Mn > Zn > Pb > Cu > Cd. Trees turned out to be good metallic air pollution. The 

bioconcentration factor and the metal accumulation index confirmed the usefulness and 

effectiveness of these species in bioindication and / or phytoremediation 

For the ecotoxicity tests, the concentration that inhibits the 50% of seeds germination is 64.97 

μg.L-1 for C. sempervirens and 110.43 μg.L-1 for P. halepensis. Lead seems to have a much 

greater toxic effect on seed germination of C. sempervirens than on P. halepensis. 

 

Key words: Soil, trees, Metallic Trace Elements, biochemical markers, Constantine. 
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Durant le dernier siècle, l’industrialisation et l’essor des transports ont joué un rôle 

prépondérant dans l’évolution de la société. Ces activités étaient synonymes de progrès, de 

modernité et d’enrichissement. Mais depuis, la prise de conscience de l’homme quant aux 

conséquences environnementales n’a cessé de croître. En effet, de grandes quantités de 

substances chimiques sont relâchées dans l’environnement, la plupart d’entre elles sont 

considérées comme étant potentiellement dangereuses (Zhao et al. 2016). L’introduction de 

ces composés implique des risques sérieux pour l’environnement et les organismes vivants, 

mais aussi pour la santé humaine (Miet, 2003 ; Maizi et al. 2010 ; Ndong, 2019). 

Parmi les divers polluants déversés régulièrement dans l’environnement « les éléments 

traces métalliques » (ETM) ; qui sont des polluants issus de différentes sources telles que 

les industries et le trafic routier, et dont la toxicité sur les organismes vivants a été 

démontrée par de nombreux auteurs (Darmendrail et Roy, 2001 ; El-Hasan et al. 2002 ; de 

Vives et al. 2006; Yu et al. 2007 ; Kummer et al. 2009 ; Fujiwara et al. 2011; Jean Huss, 

2011 ; Tomaševića et al. 2011 ; Ribeiro de Souza et al. 2012 ; Leon et al. 2016). 

La surveillance de la qualité du sol, de l’eau, ou encore de l'air, est généralement assurée 

par des méthodes physico-chimiques donnant des valeurs numériques. Néanmoins, ces 

mesures ont des limites liées entre autres au fait qu'il n'est pas possible d'associer 

facilement ces valeurs aux effets qui se manifesteraient chez les êtres vivants (Garrec, 

2002). Une alternative consiste alors à avoir recours à des méthodes basées directement sur 

l'observation et l'étude des réactions d'organismes vivants exposés aux différents 

xénobiotiques dans l’environnement ; on parle alors de biosurveillance.  

Les méthodes de biosurveillance des ETM ne peuvent remplacer les mesures physico-

chimiques ; elles sont complémentaires puisque elles nous renseignent sur les effets de ces 

polluants et l’imprégnation de l’environnement. Les études de biosurveillance permettent 

de localiser les sources majeures, et de suivre l’évolution de la contamination 

environnementale dans l’espace et/ou le temps (Rzepka et Cuny, 2008 ; Allahabadi et al. 

2017). 

Les végétaux sont exposées en continu à de multiples stress qui peuvent être soit d'origine 

biotique comme les infections par les virus, les bactéries et les champignons, soit 

abiotiques comme les variations extrêmes de température, de sécheresse et d'inondations. 

Outre ces stress d'origine naturelle, les plantes subissent d'innombrables agressions 

d'origine anthropique provenant en partie de la pollution de l'atmosphère (Elloumi et al. 

2003 ; Mukherjee et al. 2016).   

Selon Garrec et Van Haluwyn (2002), la biosurveillance végétale de la qualité de l’air est 

https://tel.archives-ouvertes.fr/search/index/q/*/authFullName_s/Awa+Ndong
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l’utilisation des réponses à tous les niveaux d’organisation biologique, d’un ou plusieurs 

organismes vivants, pour prévoir et/ou révéler une altération de l’environnement en 

fonction des niveaux de réaction des organismes. Elle implique l’utilisation de lichens, de 

mousses et certains végétaux supérieurs. Selon Rzepka et Cuny (2008), cette 

biosurveillance peut se faire via quatre approches : la biointégration (modifications de la 

présence et de l’abondance des espèces), la bioindication (altérations macroscopiques 

individuelles morphologiques ou tissulaires), et la recherche de biomarqueurs (réactions 

précoces infra individuelles invisibles, comme les altérations cellulaires, moléculaires, 

physiologiques et biochimiques), et la bioaccumulation (i.e. la capacité de certains 

organismes à accumuler les polluants présents dans le sol et/ou l’air). Les principaux 

critères d’un bon bioindicateur des ETM atmosphériques sont: sa large représentation dans 

la zone d’étude, sa grande distribution géographique, sa facilité d’échantillonnage et 

d’identification, mais surtout la possibilité de faire la différence entre les dépôts 

atmosphériques et le piégeage racinaire (Palmieri et al. 2005).  

De par leur dépendance exclusive via à vis de l’atmosphère, les lichens et les mousses sont 

considérés comme les meilleurs bioindicateurs (Berdonces et al. 2017). Néanmoins, dans 

les environnements fortement dégradés où la pression anthropique élevée provoque la 

raréfaction de ces organismes, certains végétaux supérieurs qui persistent peuvent être 

utilisés (Pacheco et al. 2002 ; Tomasevic et al. 2005; Berlizov et al. 2007; Gratani et al. 

2008). Pour certains auteurs l’utilisation des arbres est même meilleure puisque ces 

derniers peuvent refléter les effets d’une exposition chronique aux ETM (Allahabadi et al. 

2017; Berdonces et al. 2017). Ainsi, Bargagli (1998) dresse une liste non exhaustive des 

espèces végétales qui peuvent servir aux études de biosurveillance des ETM. Parmi celles-

ci figurent notamment le tilleul, le bouleau, le chêne, le peuplier, le pin et le sureau, mais 

aussi l’ortie, le pissenlit, le plantain, et le ray-grass. Les espèces sont choisies en fonction 

de la localisation et de l’échelle de la zone d’étude. Le plus souvent, l’étude de 

l’accumulation se fait sur les feuilles. 

Dans les endroits très pollués, notamment par les ETM, où les lichens, mousses et feuilles 

d’arbres sont rares ou inaccessibles, les écorces peuvent être utilisées seules comme 

bioaccumulateurs ou encore bioindicateurs. Les polluants s’y déposent sous forme de 

dépôts secs, et par impaction sous l’effet du vent. Les capacités d’accumulation varient en 

fonction de l’espèce, l’épaisseur, la porosité et la rugosité de l’écorce. Chaque nouvelle 

couche constituant l’écorce est isolée par rapport à l’intérieur du tronc, et il n’y a pas de 

phénomènes de translocation, ce qui convient bien pour l’étude des tendances 
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spatiotemporelles. En outre, les transports des éléments à partir des racines vers l’écorce 

peuvent être considérés comme négligeables (Bargagli, 1998 ; Migeon et al. 2011). 

L’utilisation des végétaux comme bioaccumulateurs d’ETM a donné des résultats 

impressionnants au cours des 40 dernières années dans différentes parties du monde au vue 

des différents travaux réalisés (Rühling et al. 1969; Tyler, 1990; Grodzinska et al. 1990 ; 

Thoni et al. 1996; Gerdoll et al. 2000; Fernandez et al. 2002; Garrec, 2002; Malandrino et 

al. 2006 ; Mukherjee et al. 2016; Safari et al. 2018 ; Birke et al. 2018). 

Dans la région Est du pays, il existe depuis plusieurs années un problème progressif de 

pollution atmosphérique lié à des réseaux routiers importants (Semadi et Decormis, 1993 ; 

Maizi, 2006 ; Maatoug et al. 2010 ; Lakhdari et Benabdeli, 2012). A Constantine, il est aisé 

de constater qu’on a un véritable problème de pollution d’une part à cause de l’existence 

d’un parc automobile très important par rapport aux distances parcourues, et d’autre part de 

certaines caractéristiques climatiques et topographiques qui créent un climat propice au 

développement de la pollution (Bouraghda, 2004). En effet, la ville est structurée autour 

d’un centre principal, le centre-ville. Ce dernier convoité par le citoyen, ainsi que par 

l’aménageur est l’espace le plus fréquenté de la ville. L’espace central de la ville ne prend 

pas en charge uniquement la population Constantinoise mais aussi les populations des 

agglomérations limitrophes, ou toutes les activités y sont présentes de commerces, 

marchés, bureaux, stations de taxis et de transport en commun. 

Ce problème de pollution concerne tous les écosystèmes de la ville et leurs composantes. 

Ainsi, plusieurs travaux visant la quantification des ETM dans les différentes matrices 

(eau, MES, sédiments, sols, végétaux aquatiques, faune macroinvertébrée benthique, vers 

de terre, poissons) ont été conduits (Afri-Mehennaoui et al. 2004 ; Ouahrani et Gheribi-

Aoulmi, 2007 ; Sahli et al. 2011, 2012 ; Krika et al. 2013 ; El-Hadef El-Okki et al. 2015 ; 

Djeddi, 2019).  

Par ailleurs et à notre connaissance, peu de travaux relatifs à la quantification des ETM 

chez les espèces ligneuses ont été conduits en Algérie. Nous citons celui de Maatoug et al. 

(2007) sur  Platanus acerifolia.Wil et Cupressus sempervirens L ; celui de Lakhdari et 

Benabdeli (2012) sur l’espèce Casuarina equisitifolia L., et celui de Krika (2013) sur 

Tamarix gallica.  

Ainsi, la problématique de recherche menée dans le cadre de cette thèse porte sur l’intérêt 

de l’utilisation des sols et des arbres des bordures de routes comme indicateurs de la 

pollution métallique en milieu urbain. Les sols et les végétaux concernés par cette 

investigation sont ceux des bordures de la route nationale N°03 reliant le centre-ville de 
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Constantine à la commune de Hamma Bouziane. Nos investigations ont porté sur les 

principaux ETM rejetés par le parc automobile et les infrastructures routières à savoir : le 

cadmium (Cd), le cuivre (Cu), le plomb (Pb) et le zinc (Zn) comme éléments toxiques et 

dont l’origine est en grande partie anthropique, et le manganèse (Mn) dont l’origine est 

plutôt géogène.  

Visant un triple objectif, cette thèse combine trois approches (physico-chimique, 

biochimique et écotoxicologique), et vise quatre objectifs principaux : 

 Une surveillance physico-chimique basée sur la quantification des teneurs pseudo-

totales et séquentielles en ETM (Cd, Cu, Mn, Pb et Zn) dans les sols au niveau de 

deux profils : 0-20 cm et 20- 40 cm, 

 La quantification de ces mêmes éléments traces métalliques dans les feuilles lavées, 

non lavées et écorces de douze espèces implantées le long de la route nationale 

N°03; les espèces étudiées sont : Eucalyptus globulus, Eucalyptus cladocalyx, 

Eucalyptus gomphocephala, Nerium oleander, Fraxinus excelsior, Olea europaea, 

Acacia cyanophylla, Acacia horrida, Tamarix gallica, Pinus halepensis, Cupressus 

sempervirens var. fastigiata, Cupressus sempervirens var. horizontalis, 

 La quantification de marqueurs biochimiques révélateurs de stress abiotiques chez 

ces mêmes espèces (chlorophylle, sucres solubles, proline), 

 Evaluation de l’écotoxicité du plomb sur la germination en conditions contrôlées 

des graines des deux espèces C. sempervirens et P. halepensis.  

 

Ce document est organisé en trois chapitres. Le premier chapitre constitue une synthèse 

bibliographique qui décrit les différents problèmes en rapport avec la problématique de la 

contamination métallique des sols et des végétaux, les mécanismes de transfert des ETM 

dans le système sol-plantes ainsi que le rôle joué par les végétaux dans la bioindication. 

 

Le deuxième chapitre, Matériel et méthodes, est consacré à la description de la zone 

d’étude, à la méthodologie d’échantillonnage, et aux divers protocoles et plans 

expérimentaux retenus pour les analyses physicochimiques, biochimiques et 

écotoxicologiques. 

 

Le dernier chapitre, Résultats et Discussion, présente et discute les différents résultats 

obtenus dans le cadre de cette étude. Ce chapitre comporte plusieurs parties ; en premier 

lieu, sont présentés et discutés les résultats relatifs à la physico-chimie des sols et aux 
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teneurs pseudo-totales et séquentielles en ETM. Cette partie est suivie par les résultats 

relatifs au compartiment végétation à savoir : les indicateurs de stress abiotique ; en 

l’occurrence la chlorophylle, les sucres solubles et la proline, et les teneurs en ETM chez 

les douze espèces. Enfin, la dernière partie est consacrée aux résultats des tests 

d’écotoxicité effectuées sur les graines de C. sempervirens et P. halepensis. 

 

Une synthèse sous forme de Conclusions des aspects les plus marquants de la 

caractérisation physico-chimique, biochimique et écotoxicologique clôturera le manuscrit. 

 

Enfin, des Perspectives seront présentées concernant les pistes à suivre et à développer 

dans les prochaines études liées à la contamination, la bioindication et l’écotoxicité des 

ETM en milieu terrestre. 



 

 

Chapitre I 
 

Synthèse 
bibliographique 

 

 
« La théorie, c’est quand on sait tout et que rien ne fonctionne. La pratique, c’est quand 

tout fonctionne et que personne sait pourquoi. Ici, nous avons réuni théorie et pratique : Rien ne 

fonctionne… et personne ne sait pourquoi ! »  

Albert Einstein 

 

http://citation-celebre.leparisien.fr/auteur/albert-einstein
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I.1. Généralités sur les éléments traces métalliques (ETM) 

I.1.1. Définitions 

Les éléments sont dits traces par rapport à leur concentration massique dans un certain 

milieu. Lorsque leur teneur est inférieure à un pour mille en moyenne dans la croûte 

terrestre, ce sont des éléments traces de la croûte. Lorsque leur concentration est inférieure 

à 0,1 pour mille chez les êtres vivants, ils sont qualifiés d’éléments-traces. Hodomihou 

(2016) donne une limite de 1 % dans les plantes. Certains métaux sont des éléments 

majeurs (Ca, Mg, K), d’autres des éléments-traces (Zn, Cd, Cu, Co, Cr, Tl, Hg, Ni, Mo, 

Pb). Le Selenium (Se) et l’arsenic (As) sont des métalloïdes (Baize, 2009). Par ailleurs, les 

éléments traces sont ceux dont la concentration moyenne dans la croûte terrestre est 

inférieure à 0,1 % (80 éléments minéraux). Ils représentent ensemble 0,6 % du total, alors 

que les 12 éléments majeurs (Si, Al, Fe, Ca, Na, Mg, K, Ti, P, Mn, S et Ba) interviennent 

pour 99,4 % (Alloway, 2013). 

Le carbone et l’azote sont des éléments-traces dans la croûte terrestre, mais des éléments 

majeurs chez les animaux et les végétaux. À l’inverse, le fer, le manganèse et l’aluminium 

sont des éléments majeurs dans la croûte terrestre, alors qu’ils sont présents à l’état de 

traces chez les êtres vivants (Nabulo et al. 2011 ; Singh et al. 2010). 

Le terme « métaux lourds » est utilisé pour un ensemble d’éléments ayant une densité 

élevée de plus de 5 kg/dm
3
 (Steketee, 2010). Ils forment des précipités insolubles avec les 

sulfures  (Aranguren, 2008). D’autres définitions existent : considéré comme métal tout 

élément chimique ayant une masse volumique supérieure à 6 g.mL
–1

  et un numéro 

atomique supérieur à 20 (Zorrig et al. 2010). 

Les métaux lourds sont réputés toxiques, alors que certains sont des oligo-éléments (Cu, 

Zn, Fe). C’est pourquoi le terme de métal lourd est souvent appliqué à tort à des éléments 

en raison de leur toxicité (Tremel-Schaub et al. 2005). Chez les végétaux, certains métaux 

lourds (Cu, Zn, Ni, Fe, Co) sont indispensables aux processus physiologiques majeurs, en 

particulier la respiration, la photosynthèse ou l’assimilation des macronutriments (Cu, Zn, 

Ni, Fe, Co) (Kabata-Pendias and Pendias, 2001). 

I.1.2. Origine des ETM 

La présence des ETM dans les sols peut être d’origine naturelle ou anthropique. Une 

quantité importante d’ETM est introduite dans l’environnement par l’intermédiaire de 

sources naturelles et humaines (Vanobberghen, 2010). 
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I.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 (Burak et al. 2010 ; Wu et al. 2011 ; Krika, 2014). 

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

ou anthropiques, actuelles ou passées, peuvent présenter des teneurs en ETM 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 (Esteban, 2009). 

 

I.1.2.2. Origine anthropique 

Les principales sources d’ETM d’origine anthropique sont : 

 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), 

et le trafic routier (apport de Zn, de Pb et de Cd lors de la combustion des carburants), 

(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). 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 320 m de part et d’autre d’une autoroute, avec un maximum 

observé entre 5 et 20 m (Viard et al. 2004). 

 les sources agricoles correspondent aux impuretés présentes dans les produits, les 

lisiers ou les engrais (Mn dans les scories potassiques, Cd dans les engrais, les déchets de 
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collectivités, les déchets industriels, les apports). La contamination provient d’apports 

directs gérés au niveau  de la parcelle ou de son environnement via les eaux de 

ruissellement (Shah et al. 2010; Sekomo et al. 2011). 

 

I.1.3. Transferts des ETM dans le sol 

Les flux de transfert et 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, ils peuvent être absorbés par les plantes ou les organismes du sol et 

peuvent même atteindre l’homme par la suite (Pagnanelli et al. 2009). La méso et la 

macrofaune contribuent aussi à ce transfert (Fernandez et al. 2007 ; Rickson, 2013) (Figure 

1). 

Le transfert et le devenir des ETM dans le sol dépend de plusieurs facteurs tels que les 

paramètres physico‐chimiques et biologiques des sols, qui vont d’une manière ou autre 

contrôler les processus d’adsorption sur les surfaces des particules solides, de 

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

ou de précipitation sous forme de sels (Vymazal et al. 2010 ; ElBishlawi et al. 2013). Plus 

de précisions seront données dans les parties relatives aux paramètres physico-chimiques 

contrôlant le comportement des ETM.   

       Figure 1. Les principaux flux des ETM dans le sol (Lopareva-Pohu, 2011). 
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I.1.4. Caractérisation des ETM considérés dans cette étude 

Etant donné qu’on s’intéresse aux compartiments biotiques et abiotiques, les ETM 

considérés dans notre étude sont : le Cadmium (Cd) et le plomb (Pb) en tant qu’éléments 

toxiques, le cuivre (Cu), le manganèse (Mn) et le zinc (Zn) en tant qu’éléments essentiels, 

bien qu’à des fortes concentrations, ils peuvent être nocifs et peuvent même entraver ou 

empêcher le développement des organismes vivants. Enfin le Fe car non seulement c’est un 

élément essentiel pour les organismes mais aussi son importante utilisation comme élément 

de normalisation lors de l’évaluation du niveau de contamination des sols par les ETM  via 

la méthode des indices (Tremel-Schaub et al. 2005). 

 

I.1.4.1. Le Cadmium (Cd) 

Le cadmium est un élément chimique de symbole Cd et de numéro atomique 48. Le 

cadmium fut découvert en 1808 par Magnus Martin (Ditria, 2002). Le cadmium est un 

métal blanc, mou et malléable. Il ternit au contact de l'air (Callender, 2003). 

Les concentrations naturelles dans les horizons supérieurs des sols cultivés sont comprises 

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

 (Kabata-Pendias, 2011). Elles peuvent atteindre des valeurs 

supérieures à 150 mg.kg
-1

 sur certains sites pollués suite, par exemple, à l’épandage de 

boues contaminées (Krika, 2014). 

Le transfert du cadmium du sol 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 : le cadmium peut en effet être phytoaccumulé sous forme de complexe 

cadmium-acide organique à faible poids moléculaire (Tremel-Schaub et Feix, 2005). En 

plus de ces différents facteurs, la biodisponibilité peut être modifiée lors de l’ajout 

d’amendements variés (Kirkham, 2006).  

Très toxique sous toutes ses formes (métal, vapeur, sels, composés organiques), le 

cadmium est l'un des rares éléments n'ayant aucune fonction connue dans le corps humain 

ou chez l'animal. Les effets toxiques du Cd ne le sont pas seulement pour l’homme, mais 

aussi pour les végétaux et les animaux (Plumlee et Ziegler, 2003).  

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 
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mais aussi à celle 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

 (Astier, 2010). En effet, l’exposition des plantes à 

de fortes concentrations en 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 (Clemens, 2006 ; Moussavou 

Moudouma, 2010). 

 

I.1.4.2. Le Cuivre (Cu) 

Le cuivre est un élément chimique de symbole Cu et de numéro atomique 29. Métal de 

couleur rougeâtre, il possède une haute conductivité thermique et électrique à température 

ambiante (Tremel-Schaub et Feix, 2005). Le cuivre est un des rares ETM qui existe à l'état 

natif. Il est moyennement abondant dans la croûte terrestre pour être un métal lourd; on le 

trouve le plus fréquemment sous forme de sulfure ou de sulfosel (Aranguren, 2008). 

Les teneurs moyennes en Cu d’un sol non contaminé, sont comprises entre 13 et 24 ppm 

(Oorts, 2013). Rousseaux (1988) donne une concentration maximale « normale » de 100 

ppm. Les moyennes les plus élevées sont rencontrées dans les chernozems et les sols 

châtains.  

Chez les plantes, le Cu s’accumule dans les racines. Le chaulage ou l’apport de matières 

organiques diminuent le transfert vers les plantes. Le Zn ralentit l’absorption du Cu. Un 

excès de MO induit une carence en Cu (Kadem, 2005). Le Cu semble poser plus des 

problèmes de carence chez les végétaux, il peut provoquer une phytotoxicité dans certains 

cas, comme sur des sols acides anciennement plantés en vignes ayant été traités à la 

bouillie bordelaise pendant des années. Il a induit alors des symptômes de la chlorose 

ferrique et une diminution de l’absorption du Fe et du P (Aranguren, 2008). 

 

I.1.4.3. Le Manganèse (Mn) 

Le manganèse est un élément chimique, de symbole Mn et de numéro atomique 25. Ce 

nom découle des propriétés magnétiques de la pyrolusite, un minéral qui était déjà connu 

dans l'Antiquité (Aranguren, 2008). Le manganèse est un métal de transition gris-blanc qui 
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ressemble  au fer. C'est un métal dur et fragile, il fond sans difficulté, mais il est facilement 

oxydé. Le manganèse n'est ferromagnétique qu'après un traitement spécifique. Le métal et 

ses ions les plus communs sont paramagnétiques (Sterckeman et al. 2007). Les états 

d'oxydation les plus communs sont : +2, +3, +4, +6 et +7, bien que tous les états entre +1 

et +7 soient observés. Mn
2+

 est souvent en compétition avec Mg
2+

 dans les systèmes 

biologiques (Aranguren, 2008).  

 

I.1.4.4. Le Plomb (Pb) 

Le plomb est un élément chimique de la famille des cristallogènes, de symbole Pb et de 

numéro atomique 82. Le plomb est un produit naturel de la désintégration de l'uranium 

(Lenntech, 2007). Le Pb a deux états d’oxydation +2 et +4. L’état tétravalent est un très 

fort oxydant, mais il n’est pas fréquent dans l’environnement, en revanche l’état divalent 

est le plus stable dans l’environnement (Callender, 2003).  

Le plomb est le micro-polluant métallique le moins mobile dans le sol (Steinnes, 2013). 

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 (Steinnes, 

2013). 

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

 (Kabata-Pendias, 

2011) et varient entre 2 et 200 mg.kg 
-1

 dans les sols agricoles (Pais et Benton, 2000). 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 (Aranguren, 2008). 

Les apports naturels de plomb dans l’environnement ne représentent qu’environ 4% des 

émissions totales et se font essentiellement sous forme inorganique (Patra et al. 2004). Les 

émissions de cet élément sont donc notamment liées à des activités anthropiques, 

l’industrie minière, la métallurgie et la sidérurgie représentant environ 80% des émissions 

de Pb dans l’environnement (Aranguren, 2008).  

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

Cormis, 1979 ; Baldantoni et al. 2014; Mukherjee et al. 2016; Allahabadi et al. 2017).  Le 

plomb est l'un des ETM les moins facilement transférés dans les parties aériennes des 

plantes (Baize, 1997). Cependant, la quantité de métal présente dans les divers organes 
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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 (Vanobberghen, 2010). 

Le Pb est très peu prélevé par les racines des plantes où il s’accumule. Le transfert sol-

plante du Pb est négligeable par rapport au dépôt direct sur les parties aériennes de 

poussières contenant du Pb, surtout dans les zones urbaines ou industrielles ou le long des 

grands axes routiers (Aranguren, 2008). Il n’est que très peu soluble dans le sol, et les 

poussières contenant le Pb se déposent sur les fruits et légumes poussant près des sources 

atmosphériques fortement polluées notamment à proximité des axes routiers sont retirées à 

90% par lavage (Tremel-Schaub et Feix, 2005). 

 

I.1.4.5. Le Zinc (Zn) 

Le zinc est un élément chimique, de symbole Zn et de numéro atomique 30. C’est un 

métal, moyennement réactif, qui se combine avec l'oxygène et d'autres éléments non-

métaux, et qui réagit avec des acides dilués en dégageant de l'hydrogène (Biomnis, 2013). 

L'état d'oxydation unique du zinc est +2 (appelé ion zincique). 

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). 

Comme tout oligo-élément, l’incorporation du Zn en quantité trop importante peut 

entraîner un phénomène de toxicité. Les teneurs en zinc dans les sols varient entre 10 et 

300 mg.kg
-1

 et sont en moyenne de 50 mg.kg
-1

 (Pais et Benton, 2000 ; Lenntech, 2007). 

Le caractère phytotoxique du Zn a été montré dans de nombreuses études qui ont souligné 

une diminution de la production de biomasse dans des sols amendés avec des boues riches 

en Zn (Korboulewsky et al. 2001 ; Aranguren, 2008 ; Mouassan et Saidi, 2015). Même si 

les végétaux arrivent à se développer sur des sols pollués par le Zn, ces derniers présentent 

des concentrations importantes, certaines dépassant les normes internationales de qualité 

alimentaire (Liu et al. 2005), on peut citer comme exemple les céréales et les produits 
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céréaliers (95 mg.kg
-1

), les légumes (4.5 mg.kg
-1

) et les cacahuètes (30 mg.kg–
1
) (Tremel-

Schaub et Feix, 2005). 

La toxicité du zinc vis-à-vis des plantes se traduit par une diminution du fer qui accentue le 

phénomène de chlorose et peut aller jusqu’à la nécrose des tissus (Liu et al. 2005). Cette  

phytotoxicité est accrue par la présence du cadmium (Adriano, 2001 ; Aranguren, 2008).  

 

I.2. Contamination des sols par les ETM en milieu urbain  

I.2.1. Définition d’un sol contaminé 

Le sol constitue une interface entre la roche, l’atmosphère et l’hydrosphère. Il s’est formé à 

partir des roches et comprend des constituants secondaires minéraux ou organiques dotés 

de propriètés spécifiques. On dit qu’un sol est contaminé lorsqu’il contient une 

concentration anormale de composés chimiques potentiellement dangereux pour la santé 

des plantes et/ou des animaux. La contamination de ces derniers peut se fait soit par voie 

digestive, respiratoire ou par contact cutané (Ponzoda, 2014). 

Les éléments traces métalliques présents dans les roches, se concentrent au cours de la 

pédogénèse dans certains horizons et constituents des stocks, appelés fonds pédo-

géochimiques, qui préexistent dans le profil avant toute intervention humaine. D’après 

Baise (1997), le fond pédo-géochimique naturel local résulte de phénomènes naturels 

géologiques et pédologiques. Par exemple, les teneurs en plomb et en zinc des fonds pédo-

géochimiques peuvent être extrêmement variables d’un sol à l’autre. C’est un milieu 

poreux tri phasique complexe, intégrant une phase de nature variable, une phase aqueuse, 

et une phase gazeuse. 

 

I.2.2. Sources de contamination des sols par les ETM en milieu urbain 

La contamination des sols urbains par ETM provient de plusieurs sources. On distingue 

quatre principales pollutions : chronique, accidentelle, temporaire et saisonnière. 

 

I.2.2.1. Pollution chronique 

Les sources chroniques d’éléments traces métalliques en milieu urbain sont de deux 

sortes ; les véhicules et les infrastructures routières.  
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a. Pollution chronique liée à l’automobile  

Les émissions polluantes liées aux véhicules sont dues en partie, à l’abrasion et la 

corrosion des matériaux solides du véhicule et en partie à l’utilisation de différents fluides. 

Les principaux matériaux solides à considérer sont les pneumatiques, les garnitures de 

freins et la carrosserie (Gadras, 2000). L’étude réalisée par Pagotto (1999) a permis 

d’estimer les flux de polluants liés à ces matériaux solides, d’après les taux d’usure des 

matériaux et leurs teneurs en éléments traces (tableau 1). 

  

           Tableau 1. Flux des polluants liés à l’abrasion des matériaux solides (µg/véh/km) 

                                                              (Pagotto, 1999). 

 

Polluants Pneumatiques Garnitures de freins 

Plomb 0.05-1050 1.6-16 

Zinc 10.3-615 0.2-2 

Cadmium 0.01-85 46-460 

Chrome 4.3-180 3-33 

 

La pollution par les ETM et les HAP est due à l’usure des pneumatiques (divers additifs du 

caoutchouc comme Zn, Cd,...), des garnitures de frein, de carrosserie (Fe, Cr, Ni, Mn), aux 

émissions de gaz d’échappement, à la combustion des carburants, aux pots catalytiques, 

aux fuites d’huiles et autres liquides et aux pièces métalliques (Durant, 2003). 

Les flux de plomb, de zinc et de chrome provenant de la corrosion des 

pneumatiques sont importants. Les garnitures de freins sont à l’origine d’apport en 

cadmium, chrome et plomb. L’utilisation de divers fluides comme le carburant, les 

graisses de lubrification ou l’huile de moteur, contribue également aux émissions polluantes 

des véhicules (tableau 2). 

 

      Tableau 2. Teneurs en ETM de divers fluides (Shaheen, 1975 ; Rahaoui, 2012). 

 

Type de fluide  Plomb Zinc Cuivre 

Huile moteur (µg/g) 9 1060 3 

Graisse lubrification (µg/g)  0 164 0 

Antigel (µg/g) 6 14 76 

Fluide pour les freins (µg/g)  7 15 5 

Fluide de transmission (µg/g)  8 244 0 

Essence (mg/L) 501 7.5 3 

Gazole (mg/L) 9.1 9.1 6 
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Les émissions provenant de l’échappement des véhicules sont influencées par de nombreux 

facteurs tels que l’âge et l’entretien du véhicule, le mode de carburation ainsi que les 

variables propres à l’usage des véhicules comme la vitesse moyenne d’utilisation ou la 

charge (Gadras, 2000).  

 

 b. Pollution chronique liée aux infrastructures urbaines  

Les infrastructures participent également à la pollution, notamment la chaussée, les 

barrières de sécurité (Fe, Zn), les toitures ainsi que les panneaux de signalisation. Par 

exemple, les glissières de sécurité larguent d’importantes quantités de zinc comme le 

montrent les études de Baladès et al. (1984) et de Pagotto (1999). Les glissières de sécurité 

au bord des routes et des autoroutes sont couramment réalisées en acier galvanisé, 

actuellement remplacées par des terre-pleins centraux en béton. Ces glissières sous l’action 

de l’air et de l’eau se corrodent au fil du temps et le ruissellement des pluies sur celles-ci 

entraîne des polluants métalliques tel que le Zn et le Pb. Pagotto (1999) a pu estimer le flux 

de polluants que génèrent ces glissières (Tableau 3). 

 

       Tableau 3. Flux des polluants issus des infrastructures urbaines estimés par 

(Pagotto, 1999). 

 

Métal Chaussées (µg/veh/km) Glissière (mg/m/an) 

Plomb 0,01-2,4  2.3 

Zinc 0,1-4,3  1050 

Cuivre 0,08-1,9 0.5 

Cadmium 0.0004-0.02 0.17 

 

  

I.2.2.2. Pollution accidentelle  

La pollution accidentelle implique le transport de matière dangereuse. La pollution 

accidentelle est consécutive à un accident de circulation au cours duquel des matières 

dangereuses sont déversées avec des conséquences plus ou moins graves (Rahaoui, 2009). 

Les accidents se produisent surtout hors agglomération (72 %) et se répartissent sur les 

différents réseaux routiers: 35 % sur les routes départementales, 32 % sur les routes 

nationales, 20 % sur les autoroutes et les bretelles d’accès (Lemière et al. 2008). La nature 

de cette pollution est très diverse mais les hydrocarbures sont fréquemment impliqués 

(Durant, 2003). La fréquence d’accident entraînant un déversement sur autoroute est assez 

faible : un accident/an/100 km (Durant, 2003). 
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I.2.2.3. Pollution temporaire 

La pollution temporaire est liée aux travaux de construction de la route : poussières, rejets 

d’huiles d’engins (Rahaoui, 2009). Lors de la construction et du terrassement, d’importants 

volumes de terres sont mobilisés et de grandes surfaces sont défrichées laissant 

momentanément la terre à nu. Ces surfaces subissent, par la pluie, des ravinements et des 

érosions, surtout dans les secteurs à fortes pentes (Gadras, 2000). Au niveau des ouvrages, 

cet entraînement de matières peut provoquer des ravinements de talus, des destructions de 

remblais et de déblais ainsi que le comblement des ouvrages de drainage. Les eaux de 

ruissellement issues de ces plates-formes sont essentiellement chargées de MES d’origine 

minérale (Rahaoui, 2009). 

 

I.2.2.4. Pollution saisonnière  

La pollution saisonnière est engendrée par les produits de déverglaçage et fondants abrasifs 

utilisés dans le cadre du service hivernal. Le chlorure de sodium est le fondant le plus 

utilisé. Ces opérations sont nécessaires au maintien de bonnes conditions de circulation et 

nécessitent l’emploi de produits qui peuvent présenter des risques pour l’environnement 

(Gadras, 2000). Il est important de considérer la pollution hivernale car les sels peuvent 

apporter de petites quantités de métaux, augmenter la corrosion des surfaces métalliques 

(véhicules et glissières) et favoriser la mobilité des ETM dans les sols (Durant, 2003). 

 

I.2.3. Comportement et interaction des ETM avec les constituants du sol  

Les processus chimiques les plus importants affectant le devenir et la mobilité des 

éléments traces métalliques dans les sols, sont les transferts de la phase solide vers la 

phase liquide et inversement. Plusieurs mécanismes physico-chimiques interviennent au 

cours de ces transferts : l’échange ionique (ou adsorption non spécifique), l’adsorption 

spécifique (complexation de surface) sur les phases minérales, la complexation avec la 

matière organique et la précipitation et co-précipitation (figure 2).  

 

I.2.3.1. Adsorption non spécifique (physisorption) 

Ce processus est appelé adsorption non spécifique, physisorption (Yong et al. 1992) ou 

plus communément échange ionique. C’est une réaction réversible contrôlée par la 

diffusion, la stœchiométrie et l’affinité de l’ion pour l’adsorbant. Les atomes du métal ne 
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sont pas directement en contact avec la surface des particules du sol mais sont présents au 

sein d’une sphère de molécules d’eau enrobant les particules du sol. L’adsorption physique 

se produit sans modification de la structure moléculaire et elle est réversible. On nomme ce 

type d’interaction «complexe de sphère externe» (Hlavackova, 2005). 

 

I.2.3.2. Adsorption spécifique (chimisorption) 

L’adsorption spécifique est une liaison chimique forte, sans molécule d’eau interposée 

entre les cations métalliques et un atome du substrat. On parle de formation de complexe 

de sphère interne (Lemière et al. 2008). En effet, la réaction d’adsorption, engendrant la 

formation de complexes de sphère interne peut être décrite selon l’équation suivante 

(Evans, 1989): 

M
+

 + H2O ⇔ MOH
+

 + H
+

 

≡ S−O− + MOH+ ⇔ ≡ S −O − M –OH 

 

Les éléments métalliques ainsi chimisorbés seront beaucoup moins susceptibles d’être 

mobilisés. Le complexe de sphère interne fait intervenir des liaisons ioniques, covalentes 

ou une combinaison des deux (Blanchard, 2000), plus stables que la liaison électrostatique 

de sphère externe. 

 

I.2.3.3. Complexation  

Les complexes sont des entités chimiques qui possèdent une liaison de coordination entre un 

atome « donneur » (ligand avec au moins une paire d’électrons libres) et un atome ou un ion 

métallique « accepteur » (Stumm et Morgan, 1996). 

Les ions métalliques peuvent être complexés avec la matière organique du sol par 

association entre les cations métalliques et les groupes fonctionnels des substances 

humiques. Les groupes de surface de ces substances se comportent comme des ligands 

organiques complexants (Evans, 1989). Une réaction de complexation se produit quand un 

cation métallique réagit avec un anion ayant une fonction de ligand. Les ligands sont des 

atomes possédant une paire d’électrons libres. Ce sont généralement des éléments non 

métalliques, électronégatifs donneurs d’électrons comme O, N et S (Qasim, 2015). 

La complexation entre un métal et un ligand est régie par l’affinité du métal pour le 

ligand. Ce principe est à la base de l’extraction des éléments traces métalliques par un 

agent complexant. Si cet agent présente des ligands ayant une plus forte affinité pour les 

éléments  traces métalliques que ceux de la matrice solide et s’il forme des complexes 
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plus stables que ceux présents dans le sol, alors les complexes associés à la phase solide 

du sol, seront extraits et transférés en phase liquide (Hlavackova, 2005). 

 

I.2.3.4. Précipitation et co-précipitation 

La précipitation et la co-précipitation sont des phénomènes qui jouent un rôle très 

important dans la rétention des ETM dans les sols (Sposito, 1989). La précipitation est 

définie comme le passage à l’état solide d’un des solutés d’une solution. Dans le milieu 

naturel, les métaux et les métalloïdes précipitent principalement sous la forme 

d’hydroxydes, de sulfures et de carbonates (Qasim, 2015). La précipitation est 

généralement favorisée par des pH élevés pour les cations métalliques, car la concentration 

en solution des ions d’hydroxyde ou de carbonate augmente avec le pH (Hlavackova, 

2005).  

La co-précipitation est définie comme la précipitation simultanée d’un élément chimique 

conjointement avec d’autres éléments (Zn, Pb, Cu, Ni, Cd) qui peuvent co-précipiter avec 

des oxydes de fer, de manganèse et des phyllosilicates (Alloway, 1995; Sposito, 1989). Le 

pH du sol et de la solution de sol, la température, le potentiel d’oxydo-réduction et la 

concentration en solutés sont les facteurs majeurs qui contrôlent la précipitation et la 

coprécipitation des éléments traces métalliques dans les sols (Garnier-Laplace et al. 1997 ; 

Qasim, 2015). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

             

       Figure 2. Différentes formes et mécanismes de fixation des éléments traces métalliques 

dans les sols (Gadras, 2003). 
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I.2.4. Influence de la physico-chimie du sol sur la spéciation des ETM 

Les ETM ont tendance à passer d’une forme à l’autre et leur répartition dans les différents 

compartiments du sol évolue dans le temps. On appelle spéciation l’ensemble des espèces 

chimiques sous lesquelles les éléments traces métalliques se présentent dans le sol. Selon la 

spéciation, les liaisons qui se formeront entre les ETM et les autres composés seront 

différentes, influençant la mobilité et donc la toxicité de ceux-ci (Baba Ahmed, 2012). 

Quatre facteurs influencent le comportement prévisible des ETM dans les sols : l’héritage 

minéralogique, les processus pédologiques, la dynamique de l’élément chimique et le 

fonctionnement actuel des sols (Baize, 1997) (figure 3). 

    

 Figure 3. Localisation et spéciation des ETM dans le sol (Baize, 2000). 

  

La mobilité d’un élément trace métallique constitue l’aptitude d’un élément à passer dans 

des compartiments du sol où il est de moins en moins énergétiquement retenu, avec comme 

compartiment ultime la phase liquide ou, dans certains cas, l’atmosphère du sol (Qasim, 

2015). Sans un minimum de mobilité ou de biodisponibilité, les ETM, disséminés dans 

l’atmosphère puis de manière non homogène dans le sol, peuvent y rester de nombreuses 
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années étant donné leur persistance, c'est-à-dire leur faible capacité de dégradation par voie 

biologique ou chimique (Colinet, 2003). 

De nombreux paramètres influencent la mobilité et la spéciation des ETM dans le sol. Les 

plus notoires sont le pH, le potentiel redox, la quantité et la composition de la matière 

organique, la capacité d’échange cationique, la température et l’activité microbiologique 

(Evlard, 2013). 

 

I.2.4.1. Influence du pH 

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

il influence le nombre de charges négatives pouvant être mises en solution (Mc Laughlin, 

et al. 2000). De nombreuses études ont mis en évidence l’influence du pH sur la mobilité 

des ETM dans un sol (Zhao et al. 2010). En effet, les travaux de Shu et al (2001) ont mis 

en évidence un appauvrissement en Pb, Zn, Cu et Cd dans des horizons superficiels acides 

de sols miniers. Cet appauvrissement serait causé par une augmentation de la mobilité des 

ETM due à une acidification des résidus miniers. Ainsi, le chaulage des boues utilisées en 

agriculture entraîne une augmentation du pH qui permet de réduire considérablement la 

mobilité et la biodisponibilité des ETM contenus dans les boues (Esteban, 2009). 

De plus, l’augmentation du pH induit souvent la formation d’espèces précipitées qui 

peuvent limiter la solubilité et la biodisponibilité de toutes les espèces ioniques (Deneux-

Mustin et al. 2003). Cependant, elle entraîne également la dissolution de matières 

organiques et la formation consécutive de complexes organo-métalliques plus solubles. Les 

variations du pH ont donc des conséquences complexes et parfois contraires sur la mobilité 

des ETM, en particulier en présence de ligands organiques et inorganiques (Chaignon, 

2001). 

 

I.2.4.2.  Influence du potentiel redox 

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

chimiques, Il est contrôlé par l’activité des électrons en solution. Ainsi, les formes oxydées 

prédominent pour un potentiel redox élevé, alors que les faibles valeurs favorisent 

l’apparition d’espèces réduites. Les valeurs les plus courantes du potentiel redox dans les 

sols naturels sont comprises entre -200 et 400 mV, domaine de potentiel qui recouvre des 
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degrés d’oxydation variés de nombreuses espèces en solution, influant ainsi directement ou 

indirectement la mobilité des ETM qui constituent ces espèces minérales (Esteban, 2009).  

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

métal influence indirectement la solubilité des ETM. En conditions réductrices, les sulfates 

sont réduits en sulfures qui piègent volontiers les éléments tels que Fe, Zn, Pb, Cd 

(Deneux-Mustin et al. 2003). D’autre part, la dissolution des hydroxydes est favorisée 

entraînant de manière opposée la solubilisation des ETM associés (Chaignon, 2001). 

Bien que l’influence des conditions oxydoréductrices du sol semble très importante au 

regard de la mobilité des ETM, il n’en demeure pas moins que ce facteur apparaît souvent 

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

inverse du pH, il augmente quand le pH diminue (Deneux-Mustin et al. 2003). 

  

I.2.4.3. Influence de la matière organique  

La matière organique joue un rôle dans la partition des ETM, entre la phase solide et la 

phase liquide du sol, par complexation des éléments métalliques (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).  

Sous l’action d’agents chélatants et par leur grande affinité avec la matière organique, les 

ETM peuvent être complexés. Ils forment alors un complexe organométallique et sont 

immobilisés. Malgré l’immobilisation, il peut y avoir un phénomène de co-précipitation, 

c'est-à-dire la précipitation simultanée d’un agent chimique en conjonction avec la matière 

organique (Kabata-Pendias et Pendias, 2001). 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. 

 

I.2.4.4. Influence de la capacité d’échange cationique 

L’effet cationique fait référence à la compétition existant entre les différentes espèces 

cationiques présentes dans le sol et traduit également la force ionique de ce dernier. Cette 
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compétition survient généralement lorsque les sites d’adsorption spécifiques deviennent 

saturés, à la suite de l’accroissement de la salinité du milieu, de l’acidification du milieu ou 

de l’apport ponctuel de contaminants. En outre, le phénomène de compétition peut 

également être déclenché lorsque les mécanismes d’échanges cationiques entrent en action. 

À titre d’exemple, il a été démontré que le cuivre peut entraîner une interférence dans les 

mécanismes d’adsorption à l’égard du Zn et du Cd (Hammadache et Guerrache, 2016). 

Les ETM ont une grande affinité avec la fraction argileuse du sol ainsi qu’avec d’autres 

phases minérales comme les oxydes de fer, d’aluminium, de manganèse ou de phosphates, 

les carbonates, etc. La présence de ces éléments favorise l’immobilisation des ETM. En 

effet, ils possèdent une charge électronégative qui leur permet de contracter des liaisons 

réversibles avec, notamment, les cations métalliques, qui restent échangeables. La capacité 

d’échange ionique minérale joue un rôle plus important dans la fixation que la matière 

organique (Baba Ahmed, 2012). 

 

I.2.4.5. Influence de la température  

La température du sol dépend en premier lieu de la météorologie, et donc du climat, mais 

elle est également liée à l’activité biologique et influence rétroactivement la formation de 

complexes avec des ligands inorganiques, en modifiant l’activité de l’élément en solution 

(Deneux- Mustin et al. 2003). La température a un impact direct sur la mobilité des 

éléments métalliques en déplaçant les équilibres des réactions de dissolution, de 

précipitation et co-précipitation, et un impact indirect, en modifiant la teneur en eau du sol, 

le pH ou l’Eh (Kabata-Pendias et Pendias, 2001). 

 

I.2.4.6. Influence des micro-organismes  

Les microorganismes présents dans le sol se différencient par leur très grande diversité 

métabolique. Ils ont une action directe sur les ETM dont le métabolisme peut entrainer des 

changements considérables de leur solubilité par la mise en œuvre de diverses voies 

métaboliques qui influent sur leur spéciation, et aboutissent, soit à la leur solubilisation 

dans la phase liquide, soit à leur précipitation (Desjardin et al. 2002). Par ailleurs, l’activité 

microbienne est susceptible d’induire des modifications importantes des conditions 

physicochimiques du sol. La modification de cet environnement et la libération de 

métabolites organiques ou inorganiques par ces organismes peuvent modifier la solubilité 

de ces éléments (Stolz et al. 2002). 
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I.3. Transfert des ETM dans le système sol-plante  

Les plantes sont exposées de deux façons aux ETM: par les parties ariennes et par les 

racines. Les ETM peuvent être déposés à la surface des feuilles et des racines ou pénétrer 

dans la plante. Les ETM peuvent y pénétrer par les parties aériennes (feuilles, tiges et 

fruits), à partir de particules en suspension dans l'air, de composés gazeux ou de composés 

dissous dans l'eau de pluie ou d'irrigation. Ils peuvent pénétrer par les racines à partir du 

sol. Une fois prélevés par la plante, les ETM peuvent être piégés et ne pas circuler dans la 

plante, ou alors transportés du lieu de l'absorption vers d’autres organes (Tremel-Schaub et 

Feix, 2005). 

Dans les zones de forte pollution atmosphérique, comme d'une industrie de fabrication 

d'alliages de métaux ou à côté d'une autoroute, les retombées atmosphériques des ETM sur 

les parties aériennes des plantes, par les pluies ou les poussières sont importantes. Dans ce 

cas la contamination des feuilles, tiges et fruits est élevée. Une partie de cette 

contamination peut être enlevée par simple lavage à l'eau, ce qui montre qu'elle reste à la 

surface des parties aériennes en dépôt superficiel. Une autre partie reste piégée dans les 

feuilles par exemple. Il est vraisemblable qu'une troisième partie des ETM peut être 

transportée dans la plante, mais son importance est controversée (Baba Ahmed, 2012). 

Les éléments-traces doivent être sous une forme disponible pour que les plantes puissent 

les prélever ou les plantes doivent présenter des mécanismes permettant de rendre les ETM 

disponibles (Prasad et Hagemeyer, 1999). Les interactions entre les composants du sol 

jouent un rôle probablement plus important que les caractéristiques chimiques propres à 

chaque élément dans la détermination du rôle du sol sur le prélèvement des éléments-traces 

par les plantes. Le prélèvement des ETM, qu’il se fasse par les racines ou par les feuilles, 

augmente quand la concentration du métal dans le milieu extérieur augmente. (Prasad et 

Hagemeyer, 1999). Ceci est dû au fait que les ETM sont fixes dans les tissus, induisant une 

saturation qui dépend également du taux d’évacuation du metal. 

Selon Remon (2006), les plantes peuvent être classées en quatre groupes en fonction du 

facteur de transfert sol-végétal des éléments traces métalliques, on distingue : les 

excluantes, les indicatrices, les accumulatrices et les hyperaccumulatrices (Figure 4). 
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Figure 4. Les différentes stratégies de réponse des plantes face à l'accroissement de 

 la concentration en ETM dans le sol (d'après Baker, 1981). 

 

  

I.3.1. Les plantes excluantes 

Elles mettent en place des mécanismes d'exclusion des ETM selon des stratégies bien 

distinctes. D'une part, l'exclusion est caractérisée par le phénomène d'évitement défini 

comme la capacité de certains organismes à empêcher l'absorption des ETM et d’autre part, 

la concentration des ETM dans les feuilles est maintenue à un niveau faible et constant 

jusqu’à ce qu’une concentration critique dans le sol soit atteinte (Saad, 2017). 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 (Austruy, 2012).  

Les ETM peuvent être évacués de la vacuole vers le cytoplasme ou du cytoplasme vers 

l’apoplaste et à partir de là, leur relâchage est possible vers le milieu environnant. Les 

ETM relâchés dans la rhizosphère le sont sous forme complexée ou libre. Il peut se 

produire également, dans les feuilles, un relâchage des ETM de la couche cuticulaire 
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pendant les pluies dites acides. Ceci est dû à des phénomènes d’échange cationique entre 

les ions hydrogène et métalliques (Tremel-Schaub et Feix, 2005). 

 

I.3.2. Les plantes indicatrices  

Elles présentent une capacité de prélèvement des ETM proportionnelle à la fraction totale 

en ETM dans les sols jusqu'à des teneurs toxiques (Petit, 2017). Dans ce cas, l'absorption 

est régulée ou se fait de manière passive. Les plantes sont dites indicatrices car les 

concentrations mesurées dans la plante reflètent celles observées dans le sol (Austruy, 

2012). 

 

I.3.3. Les plantes accumulatrices  

Les ETM sont activement concentrés à l’intérieur des tissus de la plante. Elles sont 

caractérisées par une forte biomasse et un enracinement important permettant d'augmenter 

leur surface de contact avec le sol et leur capacité de stockage des éléments traces (Faucon, 

2009). Les études réalisées sur les plantes accumulatrices suggèrent une tendance à 

l’accumulation des ETM en concentrations plus importantes dans les parties aériennes de 

la plante et préférentiellement dans les feuilles (Vanobberghen, 2010). 

 

I.3.4. Les plantes hyperaccumulatrices  

Elles possèdent deux caractéristiques essentielles. D'une part, un facteur de translocation 

(FT), rapport de la concentration en ETM dans les feuilles à la concentration en ETM dans 

les racines, qui est supérieur à 1 et d'autre part, elles concentrent les polluants métalliques à 

des concentrations au moins 10 fois plus importantes que les plantes accumulatrices (Zhao, 

2009). 

Ces espèces sont alors qualifiées de plantes hyperaccumulatrices (ex : Alyssum bertolonii, 

Sebertia acuminata, Silene cobalticola, Thlaspi caerulescens, Brassica napus, Pteris 

vittata) car certaines accumulent des quantités inhabituelles d’éléments métalliques ; 100 

mg/kg de matière sèche pour le Cd, 1000 mg/kg pour le Ni, le Cu, le Co ainsi que 10 000 

mg/kg pour le Zn et le Mn. Ainsi, plus de 400 espèces hyperaccumulatrices sont recensées, 

dont plus de 300 pour le nickel et seulement une pour le cadmium (N. caerulescens) 

(Remon, 2009). 



Chapitre I                                                                                     Synthèse bibliographique 
 

26 
 

D’une manière générale, tous les végétaux et les groupes voisins sont des accumulateurs 

d’ETM, qu’ils soient aquatiques (algues) ou terrestres (lichens, mousses, végétaux 

supérieurs…). Premier maillon des chaînes alimentaires, les végétaux sont le point de 

départ du transfert des ETM dans ces chaînes et peuvent ensuite se concentrer de manière 

parfois importante dans les niveaux trophiques supérieurs (Catinon, 2011) (Figure 5). 

 

 

 

Figure 5. Transfert des ETM dans l’environnement en milieu continental 

 (Gombert et al. 2005). 
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Un autre groupe vient s’ajouter à ceux déjà présentés auparavant, ce sont « les 

métallophytes » ; plantes ayant la faculté de pousser sur des sols contaminés en ETM, par 

leur tolérance ou leur accumulation elles sont appelées métallophytes (on parle également 

de populations métallicoles). Selon leur situation géographique, ces plantes peuvent être 

nommées (Meerts, 2010) : 

 

 Métallophytes absolues (eumétallophytes) : ces plantes sont endémiques aux sols 

contaminés ; 

 Métallophytes locales : ces plantes ne se rencontrent, dans un territoire donné, que 

sur les sites contaminés ; 

 Pseudométallophytes : ces plantes se développent tant sur des sites contaminés 

que sur des sites sains. 

Le flux de transfert des ETM hors du sol est faible si on le compare aux réserves 

potentielles (tableau 4). Les ETM sont mal absorbés par les plantes, un excès de plomb ou 

de cadmium enrichi peu les plantes en ces éléments, un excès de zinc enrichi les plantes 

très modérément (Grantz et al. 2003 ; Susarla et al. 2002 ; Catinon, 2011). 

 

            Tableau 4. Teneurs comparées des sols et des végétaux en ETM (mg/kg MS). 

 

Métaux Sol (fraction totale) Végétaux (feuilles) 

Fe 10 000 - 50 000 50 - 200 

Mn 200 - 1 000 50 - 150 

Ni 10-1000 1 - 3 

Cr 5-3 000 2- 1 

Zn 10-100 25- 50 

Cu 8-40 5-15 

Cd 0,3 - 11 >13 

 

 

I.4. La phytodisponibilité et prélèvement des ETM par les plantes 

La phytodisponibilité d'un ETM est la quantité d'élément qui peut être transférée dans la 

plante durant son développement. Elle est la résultante d'un ensemble de processus 

successifs: l'offre du sol, le transport vers les racines, et le prélèvement par les racines en 

lui- même, qui contribuent au transfert de l'élément de la phase solide du sol à la solution 

du sol puis aux tissus de la plante (Ademe, 2017). 
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I.4.1. Prélèvement des ETM par les racines 

Pour entrer dans la racine, le métal peut emprunter soit la voie intracytoplasmique 

(symplaste), soit la voie extracytoplasmique (apoplaste) via des transports passifs ou actifs, 

spécifiques ou non. Une fois à l’intérieur de la cellule, le métal peut être rejeté (stratégie 

d’exclusion). Des transporteurs d’ETM sont alors impliqués pour transférer les ions 

métalliques du symplaste vers l’apoplaste. Si le métal reste au sein de la cellule, la plante 

est capable de minimiser son impact en régulant sa distribution au sein de la cellule et des 

organes. La plante peut ainsi empêcher le transport des ETM vers les parties aériennes et 

limiter l’accumulation uniquement au niveau racinaire ou, à l’inverse, optimiser son 

accumulation au niveau supérieur (Evlard, 2013). 

Le prélèvement racinaire est fonction (Alloway, 1995) : 

 De la spéciation et des concentrations en ETM dans la solution du sol ; 

 Des mouvements des ETM dans le sol vers la surface racinaire ; 

 Du transport des ETM de la surface des racines vers l’intérieur de la racine via des 

transporteurs (protéines) ; 

 De la translocation des racines aux feuilles. 

 

Ces mécanismes sont influencés par la présence des micro-organismes dans la rhizosphère, 

qui peuvent augmenter la surface racinaire d’absorption et aider à prélever les éléments 

nutritifs. Les micro-organismes peuvent également avoir des effets négatifs comme 

libération de substances toxiques et séquestration de nutriments. 

Les racines possèdent une capacité d’échange cationique signifiante et libèrent des 

exsudats capables de complexer les ETM et de les mobiliser ou de les immobiliser selon 

leurs besoins. 

Les mécanismes d’absorption des ETM par les racines peuvent être passifs (non 

métaboliques) ou actifs. Le prélèvement passif correspond à la diffusion des ions dans la 

solution du sol vers l’endoderme des racines. Le prélèvement actif, basé sur des processus 

métaboliques à l’intérieur des racines, requiert de l’énergie métabolique et s’oppose au 

gradient des concentrations. Les mécanismes de prélèvement diffèrent selon les ETM mais 

aussi en fonction des espèces (Kabata-Pendias et Pendias, 2001). 

Les interactions entre les ETM peuvent également influencer le prélèvement racinaire suite 

à des mécanismes d’antagonisme ou de synergie. On parle d’antagonisme lorsque la 

combinaison des effets physiologiques de deux ou plusieurs éléments est inférieure à la 
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somme de leurs effets indépendants et de synergie lorsque la combinaison de ces éléments 

est favorable (Alloway, 1995; Kabata-Pendias et Pendias, 2001; Vanobberghen, 2010).  

 

I.4.2. Pénétration des ETM par les parties aériennes 

Les éléments traces entrent dans la composition des matériaux minéraux et organo-

minéraux qui composent les fines poussières présentes dans l’air et qui se déposent sur les 

parties aériennes des végétaux (feuilles, tiges, et fruits). 

La contamination par voie aérienne est généralement faible, sauf lorsque les retombées 

atmosphériques sont importantes ; dans certains lieux comme les zones industrielles ou 

pour certains éléments comme le Pb, à cause des résidus de combustion de l’essence 

plombée. 

Les éléments-traces essentiels, ainsi que les non-essentiels, peuvent être prélevés par les 

feuilles sous forme gazeuse, ils rentrent dans les feuilles à travers les stomates ; sous forme 

d’ions, ils rentrent surtout à travers les cuticules des feuilles (Beba Ahmed, 2012). 

Les éléments-traces sous forme de poussière ou de gaz peuvent entrer directement par les 

stomates des feuilles. Une partie des retombées atmosphériques, solubilisée par l’eau de 

pluie ou d’irrigation, peut traverser la cuticule des feuilles et des fruits (Tremel-Schaub, 

2010). 

Cette fraction solubilisée fonctionne comme un faible échangeur de cations. Un gradient de 

la plus basse à la plus forte densité de charge se met en place à partir de la surface externe 

vers les parois des cellules, la pénétration des ions à travers la cuticule s’en trouvant 

favorisée le long de ce gradient (Dauguet et al. 2011). La perméabilité de la cuticule est 

ainsi supérieure pour les cations par rapport aux anions. Le passage des cations est 

inversement proportionnel à la taille du cation hydraté (Abdul et al. 2012). La perméabilité 

de la cuticule est plus élevée au niveau des cellules stomatiques (Ferrandon & Chamel, 

1989). 

Selon Alloway (1995), l’absorption foliaire s’ajoute au prélèvement racinaire et dépend 

de : Vanobberghen (2010) 

 l’espèce à laquelle appartient la plante ; 

 son état nutritionnel ; 

 l’épaisseur de sa cuticule ; 

 l’âge de la feuille ; 

 la présence de cellule stomatique ; 

 l’humidité à la surface des feuilles. 
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L’absorption foliaire se déroule en deux phases : la pénétration non métabolique par la 

cuticule et les mécanismes métaboliques qui sont responsables du transport des ions à 

travers la membrane plasmique et à l’intérieur du protoplaste (Mediadico, 2010). 

L’absorption foliaire est plus efficace que l’absorption racinaire puisqu’il n’y a plus de 

concurrence avec l’adsorption du sol (Kabata-Pendias et Pendias, 2001 ; Vanobberghen, 

2010). Après l’absorption racinaire et foliaire, les espaces intercellulaires et les parois 

cellulaires sont accessibles et les ions vont soit s’y diffuser, soit interagir avec les charges 

négatives des parois cellulaires qui vont limiter leur transfert. Dans le premier cas, les 

éléments traces métalliques poursuivent leur chemin jusqu’à la membrane plasmique où ils 

sont transférés de la solution externe vers le cytoplasme. Les ETM absorbés dans la cellule 

sont immobilisés et détoxifiés dans le cytoplasme grâce à la formation de complexes avec 

les molécules organiques (acides organiques, acides aminés ou phytochélatines). Les ETM 

sont ensuite transférés dans les vacuoles, lieux importants pour la séquestration des 

éléments toxiques, des cellules racinaires ou transportés vers les parties aériennes. Si les 

ligands chélateurs sont les éléments les plus importants pour le contrôle des transferts de 

cations métalliques dans les plantes, d’autres facteurs comme le pH, l’état redox, les 

cations en compétition, l’hydrolyse, la polymérisation et la formation de sels insolubles 

gouvernent également la mobilité des métaux dans les tissus de la plante (Petit, 2017). 

Lorsque les concentrations en ETM sont importantes, leur accumulation et immobilisation 

se fait généralement dans les racines. Cependant, certaines espèces de plantes peuvent 

accumuler les ETM dans leurs parties supérieures (Kabata-Pendias et Pendias, 2001 ; 

Vanobberghen, 2010). 

  

I.5. Bioindication et bioaccumulation des ETM par les espèces ligneuses  

L’utilisation des végétaux comme bioaccumulateurs d’ETM a donné des résultats 

impressionnants au cours des 40 dernières années dans différentes parties du monde au vue 

des différents travaux réalisés (Rühling et al. 1969; Tyler, 1990; Grodzinska et al. 1990 ; 

Thoni et al. 1996; Gerdoll et al. 2000; Fernandez et al. 2002; Garrec, 2002; Malandrino et 

al. 2006), (figure 6). 

Différents êtres vivants sur les troncs des arbres ont été utilisés comme bioindicateurs (De 

Bruin et Hackeniz, 1986 ; Walkenhorst et al. 1993 ; Bargagli, 1998 ; Asta et al. 2002 ; 

Garrec et Van Haluwyn, 2002, Elloumi et al. 2003). De multiples travaux ont été conduits 

à l’aide des lichens dans de nombreux pays comme bioindicateurs et bioaccumulateurs des 
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ETM (Leblanc et De Sloover, 1970 ; Trass, 1973 ; Van Haluwyn et Lerond, 1986 ; Wirth, 

1988 ; Herzig et al. 1989 ; Seaward, 1989 ; Van Dobben et Ter Braak, 1998 ; Nimis, 1999 ; 

Freitas et al. 2001 ; Jeran et al. 2002).  

Les mousses épiphytes ont été également largement utilisées dans plusieurs études 

relatives aux phénomènes de bioindication (Winner, 1988 ; Tyler, 1990 ; Rühling, 1994 ; 

Steinnes, 1995 ; Galsomies et al. 1999 ; Berg et al. 2003 ; Harmens et al. 2004 ; Gombert 

et al. 2005 ; Freitas et al. 2006). 

De même, les arbres ont aussi été utilisés dans de nombreuses études pour détecter la 

pollution atmosphérique liée aux ETM (Maatoug et al. 2007 ; Louati, 2008 ; Maizi et al. 

2010 ; Migeon et al. 2011 ; Lakhdari et Benabdeli, 2012 ; Astier et al. 2014 ; Ejidike and 

Onianwa, 2015 ;  Mukherjee et al. 2016 ; Zhai et al. 2016 ; Allahabadi et al. 2017 ; Liang 

et al. 2017 ; Gondek et al. 2018). 

 

 
 

Figure 6. Présentation schématique des taxons bioaccumulateurs d’ETM et des paramètres  

régissant les phénomènes d’accumulation (Bargagli, 1998). 
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L’utilisation des arbres pour la bioindication et la phytoremédiation est un problème 

d’actualité surtout que ceux-ci peuvent se révéler être de bons candidats pour plusieurs 

raisons : 

a) Le système racinaire des arbres est plus développé que celui des herbacées 

hyperaccumulatrices, ce qui permet d’une part une plus grande absorption des ETM 

localisés en profondeur et d’autre part une érosion des sols plus limitée et donc un risque 

de lessivage moindre des ETM vers les milieux adjacents au site contaminé (Pulford et 

Dickinson, 2005). 

b) Les arbres possèdent une biomasse beaucoup plus importante que les herbacées 

hyperaccumulatrices, ce qui permettrait d’accumuler davantage d’ETM en quantité relative 

même si la concentration en ETM est inférieure à celle des herbacées hyperaccumulatrices 

(Pulford et Watson, 2003). Par exemple, pour le cas du cadmium Thlaspi caerulescens 

(une herbacée hyperaccumulatrice particulièrement performante) peut produire de 0,5 à 4 

tonnes de biomasse par hectare et par an selon le type de sol (Yanai et al. 2006), alors que 

la biomasse annuelle moyenne de saules ou de peupliers atteint en moyenne 20 tonnes par 

ha (Robinson et al. 2000). 

 

I.6. Utilisation des feuilles et des écorces d’arbres dans la bioindication  

I.6.1. Utilisation des feuilles 

Ce sont le plus souvent les feuilles qui sont récoltées, dans lesquelles les polluants 

particulaires peu solubles peuvent être recueillis par lavage ou à l’aide d’un solvant 

(Stenbock-Farmer,  1978), et les polluants gazeux peuvent être analysés aisément dans les 

feuilles broyées à partir de leurs principaux éléments minéraux. En effet, les surfaces 

foliaires, grâce à la présence de cires et de trichomes, retiennent fortement les particules 

collectées par les végétaux et se révèle une méthode simple et peu onéreuse pour avoir 

rapidement une très bonne estimation des niveaux relatifs de différentes pollutions 

atmosphériques présentent en zones urbaine et péri-urbaine. C'est une méthode avant tout 

complémentaire des méthodes physico-chimiques classiques de mesure de la qualité de 

l'air (Garrec et al. 2002, Agnan, 2013 ; Omar 2015). 
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I.5.1.2. Utilisation des écorces  

La partie superficielle de l'écorce des arbres (rhytidome) est produite par l'activité de 

l’assise subéro-phellodermique qui fournit principalement du suber (ou liège). A l’origine, 

les premières études sur les écorces étaient liées à celle des lichens. L'acidité de l'écorce a 

un effet sur la présence de lichens épiphytes sur les troncs et les branches des arbres 

(Barkman, 1958). L'écorce a été employée comme un indicateur de la pollution de l'air, 

après qu’il ait été constaté une corrélation entre l'acidité de l'écorce et les concentrations 

atmosphériques de SO2. 

Les émissions des ETM provenant des activités industrielles ont été étudiées autour de 

sources d’émissions ponctuelles, ainsi que dans les zones industrielles (Catinon, 2011). 

Des études conduites sur les émissions de plomb provenant du trafic ont montré que la 

concentration en plomb dans l'écorce était corrélée avec, par exemple, la densité de la 

circulation (Hampp et Holl, 1974 ; Ward et al. 1974 ; Laaksovirta et al. 1976), et les 

concentrations atmosphériques de CO. Dans certaines études réalisées en zones urbaines, il 

a été trouvé que les concentrations en ETM dans l'écorce étaient plus élevées dans les 

zones industrielles et dans les centres-villes (Catinon, 2011). Le développement des 

techniques d'analyse au cours des dernières années a fait que certains éléments présents 

dans l'écorce à de très faibles concentrations ont également pu être étudiés, par exemple, 

les éléments qui sont libérés dans l'atmosphère à partir de trafic (par exemple, le plomb et 

le zinc sont issus des gaz d'échappement, de l'usure des garnitures de freins, des 

pneumatiques et de la corrosion des glissières de sécurité ; les freins constituent une source 

importante de cuivre) (Forget, 1994 ; Maatoug et al. 2007), ainsi que des éléments 

radioactifs (Bellis et al. 2001). 

 

I.7. Effets et toxicité des ETM sur les plantes 

Certains ETM sont essentiels au fonctionnement des espèces végétales, mais leur 

absorption en excès peut avoir des effets toxiques. C'est le cas de Cu, Fe, Mn et Zn qui sont 

impliqués dans les réactions d'oxydo-réduction et dans le fonctionnement de certaines 

enzymes.  

D'autres ne jouent aucun rôle connu dans la plante, mais sont absorbés malgré tout, et 

peuvent engendrer une toxicité même à de faibles concentrations. C'est le cas de Cd, Pb, 

As, Sb, Hg qui sont des éléments dits xénobiotiques (Nagajyoti et al. 2010). La 

phytotoxicité se révèle généralement par une réduction de la croissance et de symptômes 
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foliaires comme des chloroses et des nécroses (Nagajyoti et al. 2010; Reichman, 2002). 

L'action des ETM au niveau physiologique touche en particulier la photosynthèse, la 

nutrition, la transpiration et le bilan hydrique (Austruy, 2012). 

La photosynthèse est diminuée en présence d'ETM par plusieurs mécanismes. Cela peut 

être le fait de la réduction de la biosynthèse de chlorophylles et de la modification du 

rapport chlorophylles a et b (Clijsters and Assche, 1985). Les modifications de 

l'accumulation de chlorophylle induite par les ETM dépendent fortement du stade de 

croissance et de la tolérance des plantes. Ainsi, en présence d'un excès de Cu, le niveau de 

chlorophylles augmentera chez une espèce tolérante et diminuera chez une espèce sensible. 

Certains ETM comme Pb, Cd et Zn sont des inhibiteurs du transfert d'électrons. Ils peuvent 

agir au niveau des photosystèmes, dès les premières étapes de la chaine réactionnelle, en 

inhibant le transfert d'électrons. Ils agissent également sur les enzymes du système 

photosynthétique affectant les trois étapes clés du cycle de calvin (Singh, 2005). 

Les plantes exposées à un excès d'ETM augmentent leur résistance stomatique et 

diminuent la transpiration, induisant un stress hydrique. Le Cd limite généralement la 

tolérance au stress hydrique des plantes causant une perte de turgescence et une diminution 

du potentiel hydrique foliaire (Prasad, 2004). La transpiration et la teneur relative en eau 

montrent également une diminution dans le cas de concentrations excessives en Pb, Cu et 

Zn dans les tournesols (Prasad, 2004). Les ETM influencent également la relation plante-

eau en inhibant la formation de poils racinaires, réduisant la capacité des plantes à explorer 

le sol pour l'absorption d'eau et de nutriments. Une autre conséquence de la présence 

d'ETM est l’augmentation de la résistance du flux hydrique dans le système racinaire. En 

effet, la perméabilité des membranes est réduite par un renforcement de la subérisation et 

de la lignification (Menon, 2006). Concernant le transfert de l'eau vers les parties 

aériennes, il est limité par la réduction du nombre et du diamètre des faisceaux vasculaires 

(Pal et al. 2006), (Figure 7). 
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Figure 7. Courbe dose/réponse montrant l'effet des ETM essentiels et non essentiels sur la     

croissance des plantes (d'après Baker et Brooks, 1989). 

 

Les plantes sont capables de tolérer les ETM et ainsi de se développer sur des sols très 

contaminés. Pour de nombreuses plantes, des concentrations excessives en ETM entrainent 

des désordres métaboliques comme le remplacement des ions essentiels par des ions non 

essentiels, la concurrence pour les emplacements entre les ions métalliques et les 

métabolites essentiels, des modifications de la perméabilité des cellules membranaires, etc 

(Assad, 2018). 

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 

abîmées, 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. précèdent souvent ces symptômes (Kabata-Pendias et Pendias, 2001).  
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Le premier effet des ETM observable chez les végétaux est une inhibition de la croissance. 

Celle-ci s’accompagne très souvent de nombreux autres indices de dysfonctionnement : 

chlorose foliaire, importantes lésions nécrotiques, jaunissement progressif, repliement ou 

dessèchement du feuillage. A l’heure actuelle, les bases moléculaires de ces perturbations 

sont encore mal connues, mais on admet généralement qu’elles résultent d’un stress 

oxydatif, dû à la production d’espèces réactives de l’oxygène ou « Réactive Oxygen 

Species » (ROS). Les ROS altèrent toute une série de substrats biologiques importants, 

avec comme conséquence la modification des domaines fonctionnels des biomolécules : 

inhibition de l’activité enzymatique, perturbation du métabolisme végétal (photosynthèse 

et respiration), oxydation de protéines, altération des membranes cellulaires via l’induction 

de phénomènes de péroxydation lipidique, apparition de cassures au sein de l’ADN, 

pouvant conduire à la mort cellulaire (Cheng, 2003). 

Pour éviter ces inconvénients, des systèmes de stockage ou de détoxication des ETM 

accumulés existent chez certains végétaux. D’efficacité variée selon les espèces, il semble 

à l’heure actuelle que trois mécanismes, encore mal compris, soient largement 

prépondérants : la modification de la perméabilité membranaire, qui permet de réduire 

l’entrée des ETM dans la cellule, le système anti-oxydant, qui limite les dégâts des espèces 

réactives de l’oxygène et la chélation intracellulaire, qui empêche l’activité de l’ion 

métallique (Remon, 2009). 

Les teneurs normales et critiques en ETM sont présentés dans les tableaux 5. 

Tableau 5. Teneurs critiques en ETM (mg/kg de matière sèche) dans les plantes 

(Fageria et al. 2002). 

ETM Déficience Toxicité 

Cu 3-5 20-100 

Fe 50 1000 

Mn 10-20 300-500 

Cd - 5 

Zn 15-20 100-400 

Ni 1-5 10-100 

Co 0,2 15-50 

Pb - 12-300 

Cr - 3 
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I.8. Réponses des végétaux aux ETM 

I.8.1. Translocation 

Après leur absorption, le transport des éléments dans le xylème de la plante vers les parties 

aériennes, appelé « translocation », peut nécessiter ou non la prise en charge des éléments 

par des agents complexants, tels que les acides organiques, les acides aminés et divers 

peptides : le fer est pris en charge par le citrate ; le zinc peut être transporté par un 

complexe anionique (Alloway, 1995); la majorité du cuivre et une partie du nickel sont 

chélatés par un acide polyaminopolycarboxylique (Pétriacq, 2012); le cadmium est 

transporté sous forme libre (Greger, 1999). 

Chez certaines espèces la translocation d’éléments toxiques est plus importante que chez 

d’autres, pouvant conduire à une accumulation des métaux dans les feuilles et les autres 

parties aériennes, sans que l’on sache avec rigueur si elle est due à un transport plus actif 

ou une absence d’immobilisation dans les racines (Serra, 2015).  

Le transport des éléments toxiques par le phloème est moins évident du fait que les cellules 

qui le constituent sont vivantes et forment un piège supplémentaire (Greger, 1999). 

Toutefois, chez certaines plantes, la nicotianamine, dérivée de la méthionine, pourrait être 

responsable du transport des ETM, Fe, Cu, Zn et Mn, dans la sève du phloème ( 

Khemmoudj et Merabet , 2017). 

 

I.8.2. Tolérance 

Certains arbres sont également tolérants aux ETM. Ils sont capables de croître et d’achever 

leur cycle (c'est-à-dire fournir des graines viables) sur des sols contaminés. Ces arbres 

peuvent accumuler et stabiliser les ETM de manière importante grâce à leur forte biomasse 

et leur système racinaire profond et très développé. Leur durée de vie importante peut 

également être un atout (Pulford et Watson, 2003). Selon Impens et al. (1991), parmi les 

espèces d’arbres les plus tolérantes, certaines espèces colonisatrices appartenant aux 

Betulaceae (bouleau, aulne, noisetier) seraient les plus résistantes. De nombreuses études 

sont également réalisées sur le saule et le peuplier (Alkorta et al. 2004 ; Vanobberghen, 

2010). 

Pour mesurer la tolérance d’une plante, les scientifiques observent le plus souvent 

l’allongement racinaire des plantes cultivées dans un milieu liquide additionné ou non à un 

métal. Parallèlement, à l’allongement racinaire, ils observent également l’état de santé des 

https://www.semanticscholar.org/author/Khemmoudj-Kaddour/107986585
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plantes (arrêt de la croissance, troubles de photosynthèse…) et mesurent leur biomasse 

(Bert et Deram, 1999). Un indice de tolérance a été développé. Il correspond au rapport de 

l’allongement racinaire en solution toxique sur l’allongement racinaire en solution témoin 

(Bert et Deram, 1999). Cet indice pose cependant quelques problèmes (Meerts, 2010) : 

 c’est un ratio ; 

 il varie selon la concentration en métal ; 

 un génotype peut donner lieu à plusieurs indices de tolérance. 

Au fur et à mesure, les scientifiques se sont tournés vers des substituts de l’indice de 

tolérance (Meerts, 2010) : 

 la DL50 ou dose létale moyenne : dose qui entraine la mort de 50% de la population ; 

 la DL100 ou dose létale 100 : dose minimale qui entraine la mort de 100% de la 

population ; 

 la CE50 ou concentration efficace moyenne (indicateur de morbidité) : concentration 

qui inhibe un processus chez 50% de la population ; 

 la CE100 ou concentration efficace 100 : concentration qui inhibe un processus chez 

100% de la population. 
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« Je suis de ceux qui pensent que la science est d'une grande beauté. Un scientifique dans 

son laboratoire est non seulement un technicien : il est aussi un enfant placé devant des 

phénomènes naturels qui l'impressionnent comme des contes de fées »  

Marie Curie 

 

http://citation-celebre.leparisien.fr/citations/122464
http://citation-celebre.leparisien.fr/auteur/marie-curie
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L’objectif de la présente étude est de mettre en évidence l’intérêt de l’utilisation des arbres 

et des sols des bords de routes comme indicateurs de la pollution atmosphérique 

métallique. Deux zones ont été choisies pour mettre en œuvre cette problématique ; elles 

sont localisées dans le constantinois au Nord-Est Algérien. L’une en zone urbaine à 

perturbation anthropique importante, et l’autre en zone témoin éloignée de toutes sources 

de perturbations anthropiques (figure 8). 

Les données relatives à la situation géographique, le climat ainsi que le réseau routier sont 

décrites ci-dessous pour chacune des deux zones.   

 

Figure 8. Localisation de la zone urbaine et de la zone témoin. 

 

II.1. Présentation de la zone urbaine 

II.1.1. Situation géographique 

La zone urbaine est située le long de la route nationale RN 03 reliant le centre de la ville de 

Constantine à la commune d'El Hamma Bouziane, cette route est caractérisée par un trafic 

routier jugé intense (figure 9).  
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Figure 9. Localisation des points d’échantillonnage dans la zone d’étude. 

Commune d’El Hamma Bouziane 

Centre-ville de Constantine  
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II.1.2. Etude des données climatiques 

L’Algérie est sous l’influence d’un climat méditerranéen. Comme l’ensemble de l’aire 

méditerranéenne, la région de Constantine est caractérisée par des précipitations 

irrégulières et soumises à l’alternance bien marquée d’une saison sèche et d’une saison de 

pluies. 

Les données climatiques, concernant la température, les précipitations, vent et humidité ont 

été obtenus à partir de la station météorologique de Ain El Bey pour la période de 1996-

2015, et sont récapitulées dans les tableaux 6, 7 et 8. 

  

II.1.2.1. Précipitations 

L’analyse du tableau 6, nous permet de constater que, la moyenne annuelle de la 

pluviométrie est de 512,1 mm. La valeur maximale est de 67,9 mm enregistrée pendant le 

mois de décembre, par contre le mois le plus sec est le mois de juillet avec une 

pluviométrie de 4,5mm.  

 

Tableau 6. Variabilité des précipitations mensuelles de la ville de Constantine 

(1996- 2015). 

Mois Jan Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aou Sep Oct Nov Dec 

1996-2015 63.8 62.1 56 51 41.1 15.9 4.5 19.9 39.2 34.9 55.9 67.9 

 

 

II.1.2.2. Température 

La température représente un facteur limitant de première importance car, elle contrôle 

l’ensemble des phénomènes métaboliques et conditionne de ce fait la répartition de la 

totalité des espèces et des communautés d’êtres vivants dans la biosphère (Ramade, 1984). 

La température est donc l’un des éléments majeurs influençant le climat d’une région. 

L’examen du tableau 7, montre que la température moyenne annuelle est de l’ordre de 

16.30°C. Le maximum des températures minimales est observé au mois d’août (18.4°C) 

alors que les valeurs les plus faibles sont enregistrées pendant le mois de janvier (2.3°C). 

L’étude des moyennes des maxima montre que les plus basses d’entre elles sont de l’ordre 

de (12.6°C) en janvier tandis que les valeurs les plus élevées sont celles du mois d’août 

(34.9 °C). 

 



Chapitre II                                                                                        Matériel et Méthodes 

42 

 

Tableau 7. Les gradients mensuels des minima et des maxima de température de la ville de 

Constantine (1996- 2015). 

  Jan Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aou Sep Oct Nov Dec 

T° max 12,6 12,6 16,6 20,7 25,6 31,4 35,2 34,9 29,5 25,2 17,7 13,4 

T° min 2,3 2,1 4,7 7,1 10,4 14,9 18,3 18,4 15,7 12,2 6,9 3 

 

II.1.2.3. Diagramme ombrothermique 

Le diagramme ombrothermique de Gaussen est utilisé dans le monde entier. Il est construit 

à partir des courbes des moyennes des précipitations et des températures, selon l’échelle (P 

≤ 2T). 

Les courbes des valeurs mensuelles des températures et des précipitations le long d’une 

année permettent d'identifier la période sèche et humide ainsi que les seuils des 

températures et des précipitations mensuelles. 

Le diagramme ombrothermique de Gaussen fait apparaître deux périodes bien délimitées : 

 Une période sèche  qui s’étale du mois de mai jusqu’à la fin du mois d’octobre ; 

 Une période humide qui s’étale sur le reste de l’année (figure 10). 

 

       

 Figure 10. Diagramme ombrothermique de la station d’Ain El bey.  
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II.1.2.4. Climagramme d’Emberger 

 

Les coordonnées climatiques de la région de Constantine (Station météorologique d’Ain 

El-Bey) sont calculées à partir des données de la même période (1996- 2015). La 

projection des coordonnées de cette station sur le climagramme d’Emberger (fig.11) a 

permis de déterminer le bioclimat à la région de Constantine. Il s’agit d’un bioclimat de 

type semi-aride à hiver frais. 

 

    Figure 11. Bioclimat de la région de Constantine (station météorologique d’Ain El-bey)   

selon le climagramme d’Emberger. 

 

II.1.2.5. Humidité atmosphérique  

L’Humidité a une grande importance pour les essences ligneuses. C’est la source de toutes 

les précipitations, et contrôle en outre pour une large part les taux d’évaporation du sol et 

de la couverture végétale. 
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L’évolution mensuelle de l’humidité mesurée dans la station d’Ain El bey sur une période 

de vingt ans (1996- 2015) est représentée dans la figure 16 qui montre que l’humidité est 

souvent supérieure à 50 % sauf en été avec une valeur minimale de l’ordre 47,6 % au mois 

de juillet. La valeur maximale du mois de janvier est de 78,8 % ceci indique que 

l’atmosphère se trouve dans un état plus ou moins proche de la saturation. 

 

 

             

   Figure 12. Moyenne mensuelle de l'humidité (station d’Ain El bey 1996- 2015). 

 

II.1.2.6. Vents 

En ce qui concerne les vents (tableau 8), ils soufflent dans une direction dominante Nord-

Ouest et Nord avec des masses d’air provenant des monts de la région de Constantine. 

Aussi, la région est caractérisée par des vents du Sud qui soufflent surtout en été et à la fin 

de l’automne. Ces derniers sont souvent chargés d’une quantité appréciable de sable, de 

limon, et de particules qui peuvent êtres nuisibles pour la végétation en accentuant 

l’évaporation. 

Tableau 8. Moyennes de vitesse de vent de Constantine durant la période 1997- 2015. 

 

Mois Jan Fév Mars Avr Mai Juin Juil Août Sep Oct Nov Déc 

Vent (m/s) 2,7 3,2 2,9 2,5 2,4 2,6 2,5 2,3 2,2 2,2 2,5 2,3 
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II.1.3. Trafic routier et parc automobile 

De part sa position de carrefour entre le sud-est du pays et la côte  méditerranéenne d’une 

part et entre l’est et le centre du pays d’autre part, la  wilaya de Constantine est 

relativement bien équipée en infrastructure de base. La wilaya est traversée par 07 routes 

nationales, 21 chemins wilaya et une multitude de chemins communaux (Figure 13). 

      

            Figure 13. Schéma simplifié du réseau routier de la ville de Constantine 

 (ANIREF, 2011). 

 

Comparée aux autres wilayas algériennes, Constantine est classée troisième après Alger la 

capitale avec un parc auto atteignant 1 427 799 véhicules et Blida avec 301 076 véhicules 

tous types confondus. 

En 2015, le parc automobile de la Wilaya de Constantine était constitué de 210 175 

véhicules, avec 12 809 véhicules neufs. Ce parc est fortement hétérogène du fait de la 

variété des véhicules qui le constitue : véhicule, camion, autocar, moto, tracteur routier, 

etc. (Figure 14), et la source d'énergie: essence la plus polluante et la plus utilisée ou gazoil 

la moins courante et la moins polluante (Figure 15). 
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Sur ce total, les voitures neuves ne représentent que 5.58 % du parc. Le parc de 

Constantine se caractérise donc par un âge certain des véhicules qui le compose et ce sont 

justement ces véhicules âgés qui sont les plus polluants (ONS, 2015). 

 

 

 

 

 

 

               

 

 

 

 

 

            

               

Figure 14. Composition du parc automobile de la wilaya de Constantine. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

           

              Figure 15. Sources d’énergies du parc automobile de la wilaya de Constantine. 

 

II.2. Présentation de la zone témoin « Arboretum de Draa Naga »  

II.2.1. Situation géographique 

Gérée par la Conservation des Forêts de Constantine, la station forestière « Draa Naga » 

appartenant administrativement à la wilaya de Constantine est formée d’un arboretum de 
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77 parcelles (implanté entre 1954 et 1967). Plusieurs espèces sylvicoles (feuillus et 

résineux) de provenances diverses sont plantées. Ces espèces ont été introduites dans le but 

de connaitre leurs potentialités, adaptations, productivités et de mettre à la disposition des 

forestiers une gamme d’espèces leurs permettant d’orienter la reconstitution de la forêt. Il 

occupe une superficie totale de 30 ha, sur le territoire de la commune d’El-khroub (figure 

16). 

Figure 16. Situation géographique de l’arboretum de Draa Naga. 
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II.2.2. Caractéristiques écologiques de la zone d’étude 

Les caractéristiques écologiques de l’arboretum de Draa Naga sont résumées dans le 

tableau 9. 

Tableau 9. Caractéristiques écologiques de l’arboretum de Draa Naga (Alatou, 2015). 

Situation 

géographique 

Relief et hydrographie Climat 

 

Sol 

- Longitude 

X1 : 6° 42′5ʺ 

X2 : 6° 42′ 30ʺ 

 - Latitude 

Y1 : 36° 20′ 45ʺ 

Y2 : 36° 22′ 15ʺ 

-Altitude : 950 m 

- Le relief se caractérise par 

une faible pente (3 à 12%). 

  

- Le réseau hydrographique 

est constitué par quelques 

ravins encaissés à 

d’écoulement temporaire. 

- Etages bioclimatiques : 
semi-aride et subhumide.  

 

- Climat : été chaud et 

sec, et un hiver froid et 

humide. 

 

Le type du sol de  

la station 

forestière de Draa 

Naga est silico-

argileux. 

 

II.2.2.1. Précipitations 

La distribution des précipitations dans la forêt de Djebel Ouahch est irrégulière comme le 

montre le tableau 10: le maximum de pluie est atteint au mois de décembre et janvier, 

tandis que les mois de juillet et aout ne reçoivent que de faibles quantités.   

Tableau 10. Variabilité des précipitations mensuelles de la forêt de Djebel Ouahch  

(1996- 2015). 

Mois Jan Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aou Sep Oct Nov Dec 

P 76.5 74.5 67.2 61.2 49.4 19.1 05.3 23.9 47.1 41.8 67.0 81.5 

 

II.2.2.2. Température 

Du tableau 11, on remarque que la température moyenne annuelle dans la station de Djebel 

Ouahch est de 13.75°C. Le maximum des températures minimales est observé au mois 

d’août (16.4°C) alors que les valeurs les plus faibles sont enregistrées pendant le mois de 

février (0.1°C). L’étude des moyennes des maxima montre que les plus basses d’entre elles 

sont de l’ordre de (9.48°C) en janvier et février tandis que les valeurs les plus élevées sont 

observées au mois de juillet enregistrant 32.08°C. 

Tableau 11. Les gradients mensuels des minima, des maxima et des moyennes mensuelles de la 

forêt de Djebel Ouahch (1996- 2015). 

Mois Jan Fév Mar Avr Mai Juin Juil Aou Sep Oct Nov Dec 

T° max 9,48 9,48 13,48 17,58 22,48 28,28 32,08 31,78 26,38 22,08 14,58 10,28 

T° min 0,3 0,1 2,7 5,1 8,4 12,9 16,3 16,4 13,7 10,2 4,9 1 

T° moy 4,89 4,79 8,09 11,34 15,44 20,59 24,19 24,09 20,04 16,14 9,74 5,64 
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II.2.2.3. Diagramme ombrothermique 

Le diagramme ombrothermique de Gaussen de la station forestière de Djebel Ouahch fait 

apparaître deux périodes bien délimitées : 

 Une période sèche, qui s’étale du mois du Mai jusqu'au début du mois d’octobre ; 

 Une période humide qui s’étale sur le reste de l’année (Figure 17). 

 

  

      Figure 17. Diagramme ombrothermique de la forêt de Djebel Ouahch. 

 

II.3. Prélèvement et traitement des échantillons 

II.3.1. Méthode d’échantillonnage  

Le plan d’échantillonnage adopté pour cette étude est de type aléatoire. Les prélèvements 

ont été effectués le long de la RN 03 reliant le centre-ville de Constantine à la commune de 

Hamma Bouziane. Pour une meilleure appréciation des relations sol-plante, nous avons 

adopté la démarche ponctuelle proposée par de nombreux auteurs, tels que Lee (1985) et 

Blakemore (2008). Cette démarche permet de conserver les liens qui existent entre les deux 

types de prise (sol et végétal) dans le même point de prélèvement. Elle consiste donc à 

prélever le sol et le végétal dans un seul point dans le but de conserver l’information des 

deux compartiments échangeant les ETM.  
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Les prélèvements ont été réalisés durant la période de février à mai 2016 et ont portés sur 

un ensemble de 50 points répartis de part et d’autre le long de la route nationale N°03 à une 

distance allant de 4 à 100 m à proximité de la route. 

 

II.3.2. Prélèvement des sols 

Dans chaque point, trois prélèvements différents ont été réalisés à l’aide d’une tarière en 

acier sur deux profondeurs (0-20 cm) et (20-40 cm). Un mélange des trois prélèvements 

(environ 1 kg) a été effectué afin d’obtenir un échantillon moyen représentatif de chaque 

point de prélèvement. Les sols sont mis dans des sachets en plastiques, étiquetés (date, lieu, 

profondeur) et transportés au laboratoire pour analyse. Le schéma suivant résume la 

méthode d’échantillonnage adoptée (Figure 18). 

 

Figure 18. Méthode de prélèvement des sols. 
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II.3.3. Prélèvement de la végétation 

Pour les échantillons de végétation (feuilles et écorce), un échantillon moyen a été prélevé 

au niveau de chaque pied d’arbre de façon à couvrir l’ensemble de la couronne et du fût 

aux mêmes points de prélèvement des sols. Les feuilles saines et adultes des arbres ont été 

collectées. Nous avons opté pour des feuilles adultes (feuilles de l’année) afin de 

déterminer une éventuelle pollution ancienne. Pour chaque espèce, l’échantillonnage a été 

effectué sur une hauteur de 1-3 mètres du sol pour éviter les contaminations dues aux 

projections venant du sol et à une distance allant de 4 à 100 m à proximité de la route. 

L’échantillonnage de chaque espèce a été effectué sur un ensemble de 5 pieds.  

Les feuilles sont conservés dans du papier aluminium et mis dans des sacs en papier kraft, 

transportés au laboratoire et conservés à 4°C dans un réfrigérateur jusqu’à analyse. Les 

écorces sont à leur tour misent dans des sacs en papier Kraft et transportés au laboratoire 

en attendant leur traitement (Figure 19). 

 

 

 Figure 19. Méthode de prélèvement du matériel végétal. 
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Les espèces proviennent d’un reboisement âgé de 44 ans issu de graines récoltées en 

Algérie. Au total, douze espèces ont été retenues lors de cette étude : Eucalyptus globulus 

Labill. (Gommier bleu), Eucalyptus cladocalyx F. Muell. (Gommier à sucre), Eucalyptus 

gomphocephala DC., Nerium oleander L. (Laurier rose), Fraxinus excelsior L. (Frêne 

commun), Olea europaea L. (Olivier), Acacia cyanophylla Lindl. (Acacia bleu), Acacia 

horrida (L.) Willd. (Gommier du Cap), Tamarix gallica L. (Tamaris commun), Pinus 

halepensis Mill. (Pin d’Alep), Cupressus sempervirens var. fastigiata, Cupressus 

sempervirens var. horizontalis (Cyprès toujours vert). 

 

Le choix de ces espèces peut être justifié par la simple présence et abondance de ces 

dernières in situ. Les espèces retenues présentent les caractéristiques décrites dans tableau 

12. La nomenclature et la description des diverses espèces est présentée selon Tela 

Botanica (APG III, 2014 ; 2016 et 2018). 

 

Tableau 12. Nomenclature et description des diverses espèces prélevées. 

 

Gommier bleu  

 
 

Classification : 

 

Cladus:        Plantae 

  Cladus :       Angiospermes 

Ordre :        Myrtales 

Famille :      Myrtaceae 

Genre :        Eucalyptus 

Nom latin :  Eucalyptus globulus Labill 

 

 

Description : Cet arbre peut atteindre 30 à 40 mètres de hauteur. L'écorce du gommier 

bleu pèle en larges bandes. Les feuilles des arbres juvéniles apparaissent par paires sur des 

tiges carrées. Elles mesurent de 6 à 15 cm de long et sont couvertes d'une pruine cireuse 

bleu-gris, qui est à l'origine du nom de « gommier bleu ». Les feuilles des arbres matures 

sont alternes, étroites, en forme de faux et d'un vert foncé luisant. Elles poussent sur des 

tiges cylindriques et mesurent de 15 à 35 cm de long. Les boutons floraux en forme de 

toupie sont côtelés et recouverts d'un opercule aplati portant un bouton central. Les fleurs 

https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=95&type_nom=nom_scientifique&nom=
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couleur crème sont solitaires à l'aisselle des feuilles et produisent un abondant nectar que 

les abeilles transforment en un miel à saveur prononcée. Les fruits ligneux mesurent de 1,5 

à 2,5 cm de diamètre ont une capsule très dure. De nombreuses petites graines s'échappent 

par des valves qui s'ouvrent sur le dessus du fruit. 

Gommier à sucre  

 
 

Classification : 

 

Sous- genre : Plantae 

  Cladus :        Angiospermes 

Classe :         Magnoliopsida 

Famille :       Myrtaceae 

  Genre :         Eucalyptus 

Nom latin :  Eucalyptus cladocalyx F. Muell. 

 

 

 

Description : L'arbre se distingue par son écorce colorée, tachetée de jaune à orange, ses 

feuilles fortement décolorées et ses inflorescences groupées sur des rameaux sans feuilles à 

l'intérieur de la couronne. La vieille écorce est lisse et grise. Les fleurs sont blanc crème en 

été. Les capsules sont en forme de baril à urne. 

Les gommes à sucre peuvent atteindre une hauteur de 35 mètres avec un tronc droit et des 

branches abruptes se produisant à mi-hauteur. Chaque branche principale se termine par sa 

propre petite canopée. Celles-ci sont couramment cultivées comme brise-vent de ferme et 

comme bois d’œuvre. 

Eucalyptus gomphocephala  

 
 

Classification : 

 

Sous-genre : Plantae 

Cladus :         Angiospermes 

Classe : Magnoliopsida 

Famille : Myrtaceae 

Genre : Eucalyptus 

Nom latin :    Eucalyptus gomphocephala DC. 

  

 

Description : L’Eucalyptus gomphocephala est une plante à feuilles persistantes. Son 

écorce est crapulée et grise. Elle présente des feuilles simples et alternes. Elles sont 
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lancéolées et pétiolées avec un bord entier. D’un gris-vert, mesurant 12 centimètres de long 

pour 2 cm de large. Ces arbres peuvent atteindre une hauteur de 10 à 40 mètres. La 

floraison de l’Eucalyptus gomphocephala a lieu de janvier à avril. Les plantes présentent 

des fleurs de couleur blanche qui s'organisent en ombelle. Les arbres produisent des 

capsules de déhiscence poricide. 

Laurier rose  

 
 

Classification : 

 

Cladus :  Plantae 

Cladus :  Angiospermes 

Ordre : Gentianales 

Famille : Apocynaceae 

Genre :           Nerium  

Nom latin :    Nerium oleander L. 

  

 

Description : Le laurier-rose est un arbuste d'environ 2 m de hauteur mais il peut mesurer 

plus de 4 m de haut si on le forme en arbre. Ses fleurs sont blanches, jaunes, orangées, 

rouges ou de diverses nuances de rose. Le tronc à l’écorce grise porte des branches avec 

des feuilles vert foncé allongées et persistantes. Les fleurs simples, doubles ou triples 

s'épanouissent en été, de juin à octobre. C’est un arbre ornemental très répandu dans le 

pourtour méditerranéen, pratique car résistant à la sécheresse et à la taille, il forme haies et 

taillis dans les jardins des particuliers, dans les parcs ou à proximité des édifices publics. 

Frêne commun 

  
 

Classification :  

 

Cladus :  Plantae 

Cladus :  Angiospermes 

Ordre : Lamiales     

Famille : Oleaceae    

Genre : Fraxinus 

Nom latin :    Fraxinus excelsior L. 

 

 

 

Description : Le frêne commun est un grand arbre, pouvant atteindre les 40m. son port est 

érigé à cime arrondie, clairsemée. L'écorce rugueuse, gris verdâtre ou jaunâtre, en 
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vieillissant se gerçure longitudinalement ou verticalement et vire au gris brun. Les rameaux 

sont glabres gris clair ou gris olivâtre. Son feuillage est caduc, d'apparition tardive, vert 

foncé, vire au jaune à l'automne. Les Feuilles sont opposées (20 -30 cm), imparipennées, 

composées de 9 à 15 folioles (6 - 12 cm) lancéolées, dentelées. Sa floraison est au 

printemps avant le feuillage (avril-mai) sur le bois de l'année en panicules latérales, 

dressés, apétales, juste des anthères. Les fleurs sont unisexuées ou hermaphrodites. La 

pollinisation se fait par le vent. 

Olivier  

 
 

Classification : 

Cladus :  Plantae 

Cladus :  Angiospermes 

Ordre : Lamiales 

Famille : Oleaceae 

Genre : Olea 

Nom latin :    Olea europaea L. 

 

 

 

Description : C’est un arbre fruitier pouvant être centenaire à l'enracinement très ramifié, 

au tronc tortueux, à l'écorce grise et lisse se fissurant avec l'âge, il émet des souchets (rejets 

basaux). Son port est érigé, cime arrondie qui en vieillissant prend une forme étalée. Le 

feuillage est persistant, coriace, glauque, vert grisâtre sur le dessus au revers pubescent 

d'un gris-argenté. Les petites feuilles sont simples, opposées, ovales-lancéolées à nervure 

saillante et courtement pétiolées. La floraison est très courte (une semaine) à la fin du 

printemps (mai-juin), parfumée, nectarifère. La pollinisation est effectuée par le vent 

(anémophile). Les fruits sont des drupes charnues oléagineuses ovoïdes d'un vert plus ou 

moins pruineux virant durant l'hiver au noir violacé avec un noyau dur fusiforme contenant 

une graine.  

Acacia bleu  

 
Classification : 

Cladus :  Plantae 

Cladus :  Angiospermes 

Ordre :           Fabales 

Famille : Fabaceae 

Genre : Acacia 

Nom latin:     Acacia cyanophylla Lindl. 

 

https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=95&type_nom=nom_scientifique&nom=
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Description : C'est un arbuste à croissance rapide, atteignant 6 m de haut. Il s'agit d'un 

arbrisseau à croissance rapide, Les feuilles polymorphes sont de couleur bleue glauque. 

Son écorce est lisse d’une couleur grise. Les fleurs, jaune d'or, sont groupées en tète 

globuleuse d'environ 1 cm de diamètre. Cette espèce conserve ses feuilles durant une année 

et demie. Cette espèce s'adapte à la majorité des sols, mais elle préfère les sols sableux. 

Elle supporte le calcaire et une légère salure. C'est une espèce qui participe à l'amélioration 

du sol où elle est plantée, pour sa faculté de fixer l'azote atmosphérique. 

Gommier du Cap  

 
 

Classification : 

 

Sous- genre : Plantae 

Classe :   Magnoliopsida 

Famille :   Fabaceae 

Genre :   Acacia 

  Nom latin:     Acacia horrida (L.) Willd. 

 

 

 

Description : C’est un arbuste ou arbre atteignant 4 à 6 m de haut quand son 

développement est laissé libre. Le port dépend des conditions de vie et d'exploitation par 

l'homme de ce végétal. Il est très communément doté d'épines stipulaires de 9.5 cm de 

longueur sur les tiges et les rameaux. Les feuilles sont bipennées, de couleur vert pâle, 

glauques, composées, alternes, avec de nombreux folioles. Son écorce est grise avec des 

fissures. Les glomérules de fleurs jaunes groupées en courtes grappes donnent ensuite des 

gousses aplaties et oblongues, contenant des graines de couleur noire. 

Tamaris commun  

 
 

Classification : 

 

Cladus : Plantae 

Cladus : Angiospermes  

Ordre : Caryophyllales  

Famille : Tamaricaceae  

Genre : Tamarix 

Nom latin :           Tamarix gallica L. 

 

https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=101135&type_nom=nom_scientifique&nom=Angiospermes
https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=101040&type_nom=nom_scientifique&nom=Caryophyllales
https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=100942&type_nom=nom_scientifique&nom=Tamaricaceae
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Description : C’est un arbuste ou arbre, fortement rameux. Il mesure de 1 à 8 m de haut. 

Son écorce est d’un brun foncé ou pourpre foncé. Son port est étalé, les rameaux grêles, 

effilés et rougeâtres. Ses feuilles sont caduques, squamiformes, ovales-lancéolées, longues 

de 1-3 mm, pointues, imbriquées, vertes ou parfois gris-vert. Ses fleurs sont petites (2-3 

mm de diamètre) mellifère, réunies en grappes serrées formant de grandes panicules 

terminales, 5 sépales verts, corolle formée de 5 pétales roses ou plus rarement blancs, longs 

de 1,5 à 2mm, 5 étamines saillantes à anthères apiculées. Ses fruits sont sous forme de 

capsule trigone, progressivement rétrécie de la base au sommet. Les graines sont munies 

d'une touffe de poils. 

Pin d’Alep  

 
 

Classification :  

 

Cladus :        Plantae 

Cladus :        Gymnospermes  

Ordre :         Pinales 

Famille :       Pinaceae 

Genre :          Pinus 

Nom latin :    Pinus halepensis Mill. 

 

 

 

Description : C’est un arbre conifère monoïque, xérophile au tronc large bien souvent 

noueux et tordu, à l'écorce lisse d'un gris cendré qui en vieillissant se fissure et s'écaille 

virant à l'ocre rouge. Son port est conique chez les jeunes sujets puis arrondi à l'aspect 

assez clairsemé car les faisceaux sont situés à l'extrémité des rameaux. Le feuillage est  

persistant, aromatique d’un vert vif. Les feuilles sont longues (5-10cm) fines et molles 

aiguilles pointues, réunies en faisceaux de deux. La floraison se fait au printemps (avril-

mai), les cônes mâles sont jaunes teintés de rouge gorgés de pollen, oblongs, peu serrés ; 

les fleurs femelles sont pédonculées rose-violacé.  Les fruits sont formés tous les deux ans, 

longs cônes coniques-ovoïdes de 6 à 12cm de couleur ocre clair cendré, contenant des 

graines ailées comestibles. 

 

 

 

https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=101135&type_nom=nom_scientifique&nom=Angiospermes
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Cyprès toujours vert  

 
 

Classification : 

 

Cladus : Plantae 

Cladus : Gymnospermes  

Ordre : Pinales 

Famille : Cupressaceae 

Genre : Cupressus 

Variété :                Fastigiata 

Nom latin : Cupressus sempervirens var. fastigiata. 

 

 

 

 

Description : C’est un arbre conifère à grande longévité, monoïque et thermophile, au 

tronc rectiligne à l'écorce grise brunâtre fibreuse et striée verticalement, les rameaux 

écailleux sont bruns. Son port est élancé, conique, en étroite colonne compact et dense. Le 

feuillage  est persistant, aromatique, vert foncé. Sur de courtes ramures, petites feuilles 

glanduleuses (glandes résinifères), squamiformes, imbriquées sur au moins 4 rangs à la 

pointe émoussée. Les chatons mâles oblongs sont de couleur ocre jaune à brun clair 

chargés en pollen pouvant être allergisant (en février-mars), les femelles globuleuses vertes 

réunis en bouquet à l'extrémité des jeunes pousses. Fruits sont des strobiles globulaires, 

vertes (3,5 à 4cm) et brillantes légèrement mucronées à 6-14 écailles ligneuses polygonales 

d'un brun clair à brun foncé à maturité (tous les deux ans), contenant de nombreuses petites 

graines ailées. 

 

Cyprès toujours vert  

 
 

Classification : 

 

Cladus :     Plantae 

Cladus :     Gymnospermes  

Ordre :       Pinales 

Famille :     Cupressaceae 

Genre :       Cupressus 

Variété :     Horizontalis 

Nom latin : Cupressus sempervirens var. horizontalis. 

 

 

https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=101135&type_nom=nom_scientifique&nom=Angiospermes
https://www.tela-botanica.org/eflore/?referentiel=bdtfx&niveau=2&module=fiche&action=fiche&num_nom=101135&type_nom=nom_scientifique&nom=Angiospermes


Chapitre II                                                                                        Matériel et Méthodes 

59 

 

Description : Le Cupressus sempervirens var. Horizontalis est un conifère de Provence 

étalé, idéal pour haies brise vent épaisses et dense. Il est couramment utilisé pour faire des 

haies taillées. En effet, il est plus ventru et moins élancé que son cousin le Cupressus 

sempervirens fastigiata. Ce cyprès s’adapte parfaitement aux terrains secs et calcaires. 

C’est une variété au port plus étalé et donc plus adaptée à la réalisation de haies, il peut 

atteindre une hauteur de 8 mètres en haie libre. Le Cupressus sempervirens horizontalis 

supporte très bien la taille. Ces branches sont étalées, son écorce est d’une couleur gris-

rouge, les feuilles vertes sont en écailles. Les fruits sont des cônes  de  3-5  cm. 

 

 

 

II.4. Caractérisation physicochimique des sols 

La préparation des sols à l’analyse physicochimique nécessite un prétraitement. Ainsi, une 

fois ramenés au laboratoire, les grosses mottes de sol sont brisées manuellement, les débris 

végétaux et les petites pierres sont retirés. Les sols sont mis à sécher à l’air ambiant à l’abri 

de la poussière. Après séchage les agrégats sont réduits à l’aide d’un mortier en 

porcelaine. Les sols sont tamisés à travers un tamis à mailles de 2 mm afin d’éliminer les 

gros éléments et les débris végétaux et obtenir ainsi une fraction homogène et fine pour les 

différentes analyses. Au final, les sols ont été conservés dans des sacs en papier Kraft à 

température ambiante jusqu’à analyse. 

Dans le cadre de cette étude, les analyses physicochimiques les plus courantes ont été 

réalisées selon des protocoles normalisés. Les différents paramètres pris en considération 

dans cette étude sont décrits ci-dessous. 

 

II.4.1. Le pH 

La détermination du pH des sols a été effectuée selon la norme NFX31-103 (AFNOR, 

1998). Cette méthode consiste en la mise en suspension de l'échantillon de sol (10g) dans 

l'eau distillée selon un rapport pondéro volumique de 1/2,5. Le pH est mesuré à l’aide d’un 

pH-mètre et exprimé en unité pH.  

 

II.4.2. Le calcaire total (CT) 

La quantification des taux en calcaire total a été réalisée selon la méthode du calcimètre de 

Bernard (ISO10693, 1995). La teneur en calcaire total est exprimée en pourcentage. 
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II.4.3. La conductivité électrique (CE) 

La CE a été déterminée selon la méthode (ISO11265, 1994). Elle permet d'estimer le taux 

de salinité d'une solution. La CE a été mesurée dans une solution sol/eau (rapport pondéro-

volumique : 1/5) à l'aide d'un conductimètre en plongeant l’électrode dans le surnageant. 

Les résultats sont exprimés en µs/cm. 

 

  II.4.4. La Matière organique (MO) 

 La détermination de la matière organique a été effectuée selon la méthode de Walkley et 

Black (Duchaufour, 1991). Cette méthode consiste en une oxydation du carbone par le 

bichromate de potassium en milieu fortement acide (H2SO4). Le taux de MO est obtenu en 

multipliant le taux du carbone organique par le coefficient 1,724. Les résultats sont 

exprimés en % de carbone organique. 

 

 II.4.5. L’Azote total (N) 

 

 La détermination de l’azote total a été effectuée selon la méthode Kjeldahl selon la norme 

(ISO11261, 1995). L’azote du sol est minéralisé sous forme de NH4
+ 

en utilisant de l’acide 

sulfurique concentré (H2SO4). Le NH4
+ 

est transformé en NH3 en présence de soude 

(NaOH) en excès. Le NH3 est ensuite déplacé par distillation et piégé dans une solution 

d’acide borique (H3BO3) où il est titré à l’aide de H2SO4 1N, en présence d’un indicateur 

coloré (vert de bromocrésol et rouge de méthyle). Les résultats sont exprimés en %. 

 

  II.4.6. Rapport (C/N) 

 Le rapport C/N est calculé à partir des taux de carbone organique et d’azote, les valeurs du 

rapport C/N renseignent sur l’état biologique du sol, en évaluant l’évolution de la MO. En 

effet, lorsque la MO est décomposée, il y a perte de carbone sous forme de CO2 et l’azote 

se combine à l’humus. Ainsi, le rapport C/N diminue. Par contre, si le rapport est trop 

élevé, il doit y avoir un ralentissement de la décomposition de la MO (Duchaufour, 1991). 

 

 II.4.7. Analyse granulométrique 

 La détermination de la texture des sols prélevés a été effectuée selon la norme NF P 94-057 

(AFNOR, 1996). Le principe de la méthode consiste en une analyse granulométrique par 

tamisage humide suivie d‘une analyse granulométrique par sédimentométrie.   
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 Analyse granulométrique par tamisage humide 

  Elle consiste à séparer les différentes fractions et à les évaluer en pourcentage 

pondéraux pour l'ensemble de l'échantillon. Chaque matériau est d'abord séché à l'air 

ambiant, puis étuvé à 105°C pendant 24 h. Par la suite, 500 g de matériau sont pesés, 

trempés dans l'eau pendant 24 h, puis passés à travers une colonne de tamis : 2, 1.25, 0.8, 

0.5, 0.25 et 0.08 mm. Après plusieurs lavages, les tamis contenant les résidus sont séchés à 

l'étuve pendant 24 h à 105°C. Les différentes fractions sont déterminées par pesée. Enfin, 

la proportion de particules inférieures à 0.08 mm est retenue pour effectuer l'analyse 

granulométrique par sédimentométrie. 

 

 Analyse granulométrique par sédimentométrie 

  Cette analyse permet de déterminer le pourcentage de particules argileuses dans un 

matériau. Dans l'étude des sols, on désigne par argile la fraction de matériau comprenant 

des éléments de diamètres inférieurs à 2µm, et séparés au cours de l'analyse mécanique. 

Pour cela, 40 g de matériau sec sont pesés et introduits dans une éprouvette A. Par la suite, 

30 cm
3
 de solution d'hexamétaphosphate de sodium à 5% et 200 cm

3
 d'eau déminéralisée 

sont ajoutés, le tout est agité manuellement. Après un repos de 24 h, une deuxième 

agitation d’une durée de 10 mn est effectuée, et le volume de la solution de l'éprouvette A 

est complété à 1000 cm
3
 avec l'eau déminéralisée. De la même manière, on prépare une 

autre solution dans une éprouvette B contenant 30 cm
3
 de la solution d'hexamétaphosphate 

de sodium à 5%, complétée à 1000 cm
3
 avec l'eau déminéralisée. Les éprouvettes A et B 

sont placées dans un bain d'eau froide afin d'uniformiser la température. Le densimètre est 

d'abord introduit dans l'éprouvette B et on agite vigoureusement la solution de l'éprouvette 

A. Après avoir effectué la lecture de B, le densimètre est enlevé et introduit d’une manière 

délicate dans l'éprouvette A de façon à éviter la remise en suspension des différentes 

particules. La lecture est à nouveau effectuée et elle concerne le contenu de l’éprouvette A.  

A chaque lecture du densimètre, la température est notée dans le bain d'eau froide. Neuf 

lectures sont enregistrées aux temps suivants (0.5, 1, 2, 5, 10, 20, 40, 80 min et 24 h). Ces 

deux étapes complémentaires (tamisage et sédimentation) permettent de classer les 

particules en fonction de leur taille. 

Enfin, la projection des résultats obtenus sur le triangle textural américain permet la 

détermination de la texture globale des sols étudiés (Figure 20). 
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         Figure 20. Triangle textural américain, système USDA (SSDS, 1993). 

 

 

II.5. Détermination des teneurs en ETM dans les sols 

II.5.1. Méthode d’extraction des ETM 

Différentes techniques sont utilisées pour déterminer les teneurs des ETM. Ainsi, les 

extractions chimiques permettent de spécifier des fractions, en fonction du réactif utilisé et 

de la procédure d’extraction. En cas d’extraction séquentielles, cinq fractions sont 

généralement retenues: la fraction échangeable, la fraction liée aux carbonates, la fraction 

liée aux oxydes et hydroxydes de Fer, la fraction liée à la MO et la fraction résiduelle 

(Tessier et al. 1979; Sposito et al. 1982; Emmerich et al. 1982 ; Ure et al. 1995 ; Lebourg 

et al. 1998). Dans le cadre de cette étude, l’extraction séquentielle a été réalisée selon la 

méthode décrite par Tessier et al. (1979). 

La prise d’essai est de 1g de sol sur laquelle l’extraction des ETM associés aux cinq 

fractions est réalisée par des attaques successives de réactifs chimiques appropriés et de 
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plus en plus agressifs. Le déroulement du processus d’extraction séquentielle se fait 

comme suit : 

 Fraction échangeable 

Cette fraction représente la fraction la plus disponible et la plus mobile. Elle regroupe les 

ETM adsorbés non spécifiquement sur les particules et facilement remobilisables par 

échange d’ions avec des cations tels que Ca
2+

, Mg
2+

 ou NH4
+
, le contre ion étant 

généralement Cl
−
, CH3COO− et NO3

−
 (Gleyzes et al. 2002). 

Selon le protocole de Tessier et al. (1979), les réactifs utilisés pour déterminer la fraction 

échangeable sont les chlorures de magnésium ou de calcium (Tessier, 1979). Cependant 

Shuman (1985) a proposé de remplacer les chlorures par les nitrates qui n’ont pas de 

pouvoir complexant avec les ETM (Hlavackova, 2005).  

Dans notre cas, nous avons utilisé une solution de chlorures de magnésium (1M) à pH 7. 

Ainsi 8 mL de la solution d’extraction sont ajoutés à 1g de sol, le mélange est agité 

pendant 1h à 20°C, centrifugé puis filtré. 

 

 Fraction liée aux carbonates  

Cette fraction est essentiellement composée de constituants carbonatés, elle est sensible à 

une faible diminution du pH. Le mécanisme utilisé pour évaluer la quantité des ETM 

associés à cette fraction est la dissolution du matériau solide par des acides faibles à un pH 

voisin de 5. Elle regroupe les ETM précipités ou coprécipités avec les carbonates naturels 

qui se dissolvent avec une diminution du pH (Tessier et al. 1979). Cette fraction est 

réalisée avec le résidu obtenu de la première fraction (fraction échangeable). L’utilisation 

d’acide faible est efficace pour dissoudre la calcite sans mobiliser les autres fractions 

métalliques. Les réactifs les plus largement utilisés sont l’acide acétique ou les acétates à 

un pH acide (pH = 5), car la solution acide permet de dissoudre les carbonates et le pouvoir 

complexant de l’acétate empêche la réadsorption ou la reprécipitation des ions libérés 

(Tessier et al. 1979).  

Ainsi, au résidu issu de la fraction précédente, nous avons rajouté 8 mL d’une solution de 

NaOAc (1 M) à pH 5.0 (ajusté avec de l’acide acétique), le tout est agité pendant 5h à 

température ambiante, centrifugé, puis filtré.  

 

 Fraction liée aux oxydes de fer et manganèse  

Cette fraction représente la quantité du métal principalement liée aux oxydes de fer, 

d’aluminium et de manganèse, faiblement cristallisés ou amorphes. Le principe des 
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protocoles expérimentaux est la réduction des oxydes qui a pour but la libération des ETM 

liés. En pratique, tous les protocoles utilisent le réactif proposé par Tessier et al. (1979), le 

chlorhydrate d’hydroxyle amine dans l’acide acétique à pH = 2 à 96°C pendant 6h. Cette 

méthode ne fait pas de différence entre les trois oxydes (Hlavackova, 2005). 

Pour l’extraction de cette fraction, 20 mL d’une solution de NH2OH-HCl à 25% HOAc 

(v/v) sont ajoutés au résidu de la fraction précédente. Le tout est placé dans un bain marie à 

96±3°C pendant 6h avec agitation manuelle occasionnelle, centrifugé puis filtré.   

 

 Fraction liée à la matière organique  

Les ETM extraits dans cette fraction sont liés à la matière organique. La liaison principale 

est la complexation. Cette fraction est obtenue par action d’eau oxygénée acidifiée sur 

l’échantillon, suivie d’une extraction à l’acétate d’ammonium pour maintenir en solution 

les ETM solubilisés. 

Ainsi 3 ml de HNO3 (0.02 M) et 5 ml de H2O2 à 30 % (ajusté à pH 2 avec HNO3) sont 

ajoutés au résidu de la fraction précédente, le tout est placé dans un bain marie à  85°C 

pendant 2 h avec agitation manuelle occasionnelle. Ensuite, 3 ml de H2O2 à 30% (ajusté à 

pH 2 avec du H2SO4) sont à nouveau ajoutés au mélange. Le tout est placé une deuxième 

fois au bain marie à 65°C pendant 3 h. Après refroidissement, 5 ml de NH4OAc (3.2 M) à 

20 % HNO3 (v/v) sont ajoutés au mélange, le tout est agité pendant 30 mn, centrifugé puis 

filtré.  

 

Il est à noter qu’à la fin de l’extraction de chaque fraction, la récupération du surnageant du 

sol a été faite par centrifugation (15 min). Les surnageants sont par la suite acidifiés avec 

de 2 ml de HNO3, filtrés et dilués avec de l’eau pure dans des fioles de 20 ml. Le tout est 

conservé dans des flacons en polyéthylène (préalablement nettoyés à l’acide nitrique 5%) à 

4°C jusqu’à analyse. 

Notons aussi que, le résidu obtenu à la fin de chaque fraction est rincé avec 20 ml d’eau 

pure et centrifugé pendant 15 min. Le surnageant est éliminé et le résidu de sol est alors 

prêt pour l’extraction des ETM liés à la fraction suivante.  

 

 Fraction résiduelle  

Cette fraction est essentiellement constituée de minéraux primaires et secondaires, ce sont 

des minéraux silicatés dont la structure cristalline peut contenir des ETM. Pour déterminer 

la quantité fixée dans cette fraction, la digestion par des acides forts est alors réalisée 
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(Tessier et al. 1979). Cette dernière fraction est réalisée avec le résidu de la prise d’essai de 

1g de sol ayant subi le traitement des 4 premières fractions. L’extraction est réalisée en 

présence d’un mélange d’acides purs. La démarche est inspirée de la norme (ISO 11466, 

1995). Le résidu issu des étapes précédentes est placé dans des bombes en téflon en 

présence de 7,5 ml d’acide chlorhydrique (37 %) et 2,5 ml d’acide nitrique concentré (65 

%). Les ajouts d’acide sont réalisés sous hotte. Les bombes doivent être fermées 

hermétiquement et placées à l’intérieur de la cavité du four microondes type Berghof-

Speedwave R-2 (Figure 21). La digestion  a été effectuée en deux étapes selon un 

programme de température, puissance et temps bien définis (tableau 13). Après 

refroidissement, les liquides obtenus sont filtrés sur papier filtre sans cendres (Whatman, 

540, Réf. 1540-090) dans des fioles jaugées de 20 ml et complétés avec de l’eau pure 

jusqu’au trait de jauge (Figure 21). 

 

Tableau 13. Etapes de digestion au four micro-ondes. 

Etape Temps (Mn) Température (°C) Puissance (%) 

1 20 100 80 

2 20 175 20 

Figure 21. Bombes en téflon, four microonde et processus de filtration des échantillons et 

conservation des échantillons. 
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II.5.2. Contrôle de la répétabilité et la reproductibilité de la méthode d’extraction des 

ETM dans le sol 

Afin de vérifier la répétabilité, l’efficacité et la précision de la méthode d’extraction, des 

blancs et un échantillon de référence certifié ont été utilisés.  

En ce qui concerne les blancs, ils ont été préparés dans les mêmes conditions que les 

échantillons de sols et ont subi les mêmes traitements afin de pouvoir détecter une 

éventuelle contamination dû au matériel ou aux réactifs. 

L’échantillon  de référence certifié utilisé est « BCR-CRM 141R ». Cet échantillon a subi 

aussi les mêmes traitements que ceux réalisés sur les échantillons de sols. Les résultats sont 

très satisfaisants ; en effet, les % de récupération sont relativement importants (tableau 14). 

 

Tableau 14. Résultats d’analyse des ETM du sol référence  (n = 6). 

 

 Valeur certifiée (μg/g) Valeur observée (μg/g) Récupération (%) 

Cd 14.0 ± 0.4 14.18 ± 0.03 101.29 

Cu 46.9 ± 1.8 47.6 ± 0.69 101.49 

Mn 653 ± 16 665.87 ± 1.40 101.97 

Pb 51.3 ± 2.0 52.55 ± 0.94 102.44 

Zn 270.0 ± 8 269.94 ± 0.54 99.98 

 

 

II.6. Détermination des marqueurs biochimiques chez les espèces ligneuses 

Les végétaux sont exposées en continu à de multiples stress qui peuvent être soit d'origine 

biotique comme les infections par les virus, les bactéries et les champignons, soit 

abiotiques comme les variations extrêmes de température, de sécheresse et d'inondations. 

Outre ces stress d'origine naturelle, les plantes subissent d'innombrables agressions 

d'origine anthropique provenant en partie de la pollution de l'atmosphère (Elloumi et al. 

2003). Dans notre étude, nous nous sommes intéressés principalement à trois marqueurs 

biochimiques révélateurs de stress : la chlorophylle, les sucres solubles et la proline.  

 

II.6.1. La chlorophylle 

La chlorophylle est extraite selon la méthode de Mac Kiney (1941) et Arnon (1949) qui 

consiste en une macération des feuilles dans un mélange d’acétone et d’éthanol (75% et 
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25%). La densité optique est mesurée au spectrophotomètre aux longueurs d’ondes 663 nm 

et 645 nm respectivement pour les chlorophylles (a) et (b). 

Les résultats sont exprimés en mg/g MF. Les concentrations en chlorophylles (a) et (b) 

sont déterminées à l’aide des équations suivantes :  

 

 Chl. (a) mg/g MF = [12.7DO (663) - 2.69DO (645)] 0.1 

 Chl. (b) mg/g MF = [22,9DO (645) - 4.69DO (663)] 0.1 

 Chl. totale (mg/g) = Ch. (a) + Ch. (b) 

 

II.6.2. Les sucres solubles 

Les sucres solubles totaux sont dosés par la méthode de Dubois et al. (1956). La présence 

des sucres solubles est observée par l’obtention d’une couleur jaune-orange après ajout du 

phénol et de l’acide sulfurique au mélange de l’éthanol à 80 % et d’eau distillée. Le calcul 

de la concentration se fait à partir d’une courbe d’étalonnage réalisée avec une série de 

quantités connues de glucose à partir d’une solution mère et des solutions filles (100 - 80- 

60- 40- 20 ppm). La lecture de la densité optique est effectuée sur une longueur d’onde de 

490 nm. 

 

II.6.3. La proline 

La méthode suivie pour le dosage de la proline est celle de Trolls et Lindsley (1955), 

simplifiée et mise au  point par  Rasio et  al. (1987).  Cette méthode est basée sur la 

formation d’un chromogène rose-rouge entre la proline et la ninhydrine en milieu acide et 

chaud et extrait par le toluène. 

La lecture de la densité optique est effectuée sur une longueur d’onde de 528 nm. Le calcul 

de la concentration se fait à partir d’une courbe d’étalonnage réalisée à partir de quantités 

connues en proline dans une solution mère à 100 ppm et une série de solutions filles (80- 

60- 40- 20 ppm)  mélangés au mélange (acide acétique, eau distillée, acide ortho 

phosphorique et ninhydrine). 

La mesure des différents marqueurs (chlorophylle, sucres solubles et proline) a été 

effectuée en utilisant un spectrophotomètre de type Perkin Elmer/UV/VIS Spectrometer 

Lambda 25 (Figure 22). 
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                Figure 22. Spectrophotomètre utilisé pour la mesure des différents 

                                                 marqueurs biochimiques. 

 

II.7. Détermination des teneurs en ETM dans les feuilles et écorces 

II.7.1. Extraction des ETM au niveau des feuilles 

L’extraction des ETM a été effectuée sur les feuilles lavées (FL) et non lavées (FNL) des 

12 espèces étudiées selon la méthode décrite par Benton (2001) en utilisant 1 g de feuilles 

séchées à 85°C et broyées. La technique consiste en une calcination sèche dans un four à 

moufle à 450°C par paliers successifs pendent 16 heures (Figure 23), suivie d’une 

récupération des cendres blanches à l’eau régale diluée au 1/3 sur bain de sable. On 

procède par la suite à une filtration sur du papier filtre Watman 540 sans cendres, puis une 

dilution dans des fioles de 20 ml préalablement traitées à l’acide nitrique (5%). 

 

 

 

 

   

 

 

 

 

 

Figure 23. Four à Moufle utilisé pour la calcination. 
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 II.7.2. Extraction des ETM au niveau des écorces 

 L’extraction des ETM a été effectuée au niveau de l’écorce des 12 espèces étudiées selon 

la méthode décrite par Benton (2001). Nous avons poursuivi la même extraction que celle 

réalisée pour les feuilles, sauf qu’après calcination, nous n’avons pas obtenu de cendres 

blanches comme la méthode l’exige. Une deuxième technique est alors décrite par Benton 

(2001), qui consiste d’abord en l’ajout d’acide nitrique sur un bain de sable (figure 24), 

suivie d’une calcination sèche dans un four à moufle à 450°C par paliers successifs 

pendent 16 heures. Des cendres blanches ont ainsi été obtenues. Ces dernières ont été 

récupérées avec de l’eau régale diluée au 1/3 sur bain de sable. A près refroidissement le 

tout est filtré du papier filtre Watman 540 sans cendres, puis dilué dans des fioles de 20 ml 

en utilisant de l’eau pure. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 24. Bain de sable utilisé pour l’extraction. 

  

II.7.3. Contrôle de la répétabilité et la reproductibilité de la méthode d’extraction des 

ETM dans la végétation 

 Afin de vérifier la répétabilité et la reproductibilité de la méthode d’extraction des ETM 

pour le compartiment végétation, deux blancs et un échantillon de référence certifié ont été 

utilisés. 

Les blancs ont été préparés dans les mêmes conditions que les échantillons de végétation et 

ont subi les mêmes traitements afin de pouvoir détecter une éventuelle contamination due 

au matériel et/ou réactifs. 

L’échantillon de référence certifié BCR-62 d’Olea europaea, a subi aussi les mêmes 

traitements que ceux réalisés sur les échantillons de végétation. Le tableau 15 présente les 
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résultats obtenus lors du contrôle de la reproductibilité de la méthode d’extraction. Les 

résultats sont très satisfaisants ; en effet, les % de récupération sont importants. 

Tableau 15.  Résultats d’analyse des ETM de l’échantillon référence de la végétation 

(n = 6). 

 

 Valeur certifiée (μg/g) Valeur observée (μg/g) Récupération (%) 

Cd 0.10 ± 0.20 0.10 ± 0.01 100 

Cu 46.6 ± 1.8 45.81 ± 0.32 98.30  

Mn 57.0 ± 2.4 59.65 ± 1.78 104.65 

Pb 25.0 ± 1.5 24.17 ± 1.17 96.68  

Zn 16.0 ± 0.7 15.31 ± 0.34 95.69  

 

 Tous les échantillons sont conservés à 4°C dans des flacons en polyéthylène 

préalablement traités à l’acide nitrique (5%) jusqu’à analyse (Figure 25). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

       Figure 25. Conservation des extraits pour le dosage. 

 

II.8. Dosage des ETM dans le sol, les feuilles et les écorces 

Le dosage a concerné cinq ETM (Cd, Cu, Mn, Pb et Zn) dans les sols, les feuilles et les 

écorces des arbres. 

 Le dosage dans les extraits de sol a été effectué par Inductively Coupled Plasma-

Optical Emission Spectroscopy (ICP-OES) Perkin Elmer 8000 Optima (Figure 26). 
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 Le dosage dans les extraits de feuilles et d’écorces a été effectué par 

Spectrophotométrie d’Absorption Atomique à Flamme de type PERKIN-ELMER. A 

Analyst 100 (Figure 27). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 26. ICP-OES PERKIN-ELMER 8000 Optima utilisée pour le dosage des 

 ETM de sol. 

 

Figure 27. Spectrophotométrie d’Absorption Atomique à Flamme de type 

 PERKIN-ELMER. A Analyst 100 utilisée pour le dosage des ETM de végétation. 
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II.9. Ecotoxicité du plomb chez les espèces ligneuses : test d’inhibition de la 

germination  

Dans le cadre de cette étude, le test d’écotoxicité retenu est le test d’inhibition de la 

germination. Il a pour objectif de déterminer la capacité d’une substance soluble ou d’un 

échantillon de l’environnement liquide ou solide à inhiber la germination de semences dans 

des conditions expérimentales bien définies. La germination se définie comme 

"l’apparition, puis le développement à partir de l’embryon de la semence, des organes 

essentiels qui prouvent leur aptitude à produire une plante normale en pleine terre et dans 

des conditions normales". 

En l’absence de norme spécifique aux tests de toxicité de substances chimiques sur les 

espèces ligneuses, Nous nous sommes inspirés de la norme (AFNOR X31-201, 1982) et 

des recommandations du Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Québec 

(CEAE, 2003) pour réaliser les tests prévus dans le cadre de cette étude. 

Le test a été réalisé sur les graines de 4 espèces ligneuses (Cupressus sempervirens, 

Eucalyptus cladocalyx F. Muell., Fraxinus excelsior L., et Pinus halepensis Mill.). Le 

choix des espèces est justifié par la disponibilité des semences ; ces dernières ont été 

fournies par la conservation des forêts de la wilaya de Constantine. Au totale, 2000 graines 

ont été utilisées pour les tests. 

Le toxique pris en considération est le plomb compte tenu de ses concentrations 

relativement importantes notamment en milieu routier (la pollution en domaine routier 

constitue le cœur de notre travail). Plusieurs concentrations en plomb ont été testées sous 

forme de nitrates de plomb.  

Par ailleurs, deux tests ont été réalisés dans des boites de pétri, l’un sur papier filtre et 

l’autre sur de la tourbe 

 

II.9.1. Stérilisation du matériel 

Tout le matériel, la verrerie (pipettes, béchers, fioles, poires….) et l’eau pure, utilisés pour 

les tests ont été stérilisés dans un autoclave pendant 20 minutes à 120°C selon les 

prescriptions de la norme. Le papier filtre et les pinces sont stérilisées dans une étuve à 

220°C.  
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La tourbe est mise dans des sacs spéciaux bien fermés dans un autoclave destructeur 

pendant 20 min. Après 24 heures, un deuxième passage dans l’autoclave est effectué 

pendant 20 min afin d’éliminer les spores (Krzyzanowski et Neumaier, 1995). 

Une fois tout le matériel nécessaire au lancement du test stérilisé, il est mis immédiatement 

sous une hotte à flux laminaire afin d’éviter d’éventuelles contaminations (Figure 28). 

 

Figure 28. Préparation et stérilisation du matériel du matériel au test. 

 

II.9.2. Stérilisation des graines 

Les tests ont été effectués sur les graines des 4 espèces ligneuses précitées (figure 29). 

Préalablement aux essais, les graines doivent être stérilisées sous une hotte à flux 

laminaire. Compte tenu de la sensibilité des tests et du risque de contamination, la 

stérilisation des graines est une exigence fondamentale pour les tests d’écotoxicité sur 

végétaux supérieures en conditions contrôlées. Ainsi, et afin de s’assurer de l’efficacité de 
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la méthode de désinfection, plusieurs techniques ont été utilisées en testant différents 

désinfectants:  

 Une solution de domestos-eau (50%) pendant 30 mn ; 

 Une solution d’eau oxygénée (H2O2) à 30% pendant 20 minutes ; 

 Une solution d’hypochlorite de sodium à 50% pendant 3 à 5 mn. 

   

Pour le test final, nous avons retenu la solution d’eau  oxygénée (H2O2) à 30% pendant 20 

minutes car toutes les autres méthodes ont abouti au même résultat ; contamination des 

boites. 

Après stérilisation, les graines sont lavées à l’eau distillée stérile 3 fois.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 29. Les graines d’arbres utilisées pour le test. 

 

II.9.3. Préparation des solutions  

Les solutions sont préparées sous une hotte à flux laminaire. Une solution mère (1g/L) est 

préparée à partir des nitrates de plomb suivie d’une série de dilutions ; les concentrations 

testées sont : 10, 20, 40, 60, 80, et 100 µg/L (Figure 30). Etant donné que c’est un test 
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préliminaire, les concentrations ont été choisies en se basant sur des études similaires déjà 

réalisées sur d’autres espèces ligneuses, mais aussi en s’inspirant des recommandations des 

normes internationales relatives aux tests d’écotoxicité notamment la norme (AFNOR 

X31-201, 1982). En effet, lors des tests préliminaires, le meilleure moyen quant aux choix 

des concentrations serait d’utiliser une échelle logarithmique couvrant une large gamme de 

concentrations notamment celles permettant des effets d’environ 100% et 0%. Le plan 

expérimental retenu pour cet essai est illustré par la figure 31. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 30. Préparation des solutions utilisées lors du test. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 31. Plan expérimental du test de germination réalisé sur boites de pétri. 
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II.9.4. Déroulement du test 

Il s’agit d’un test d’inhibition de la germination des semences mises en contact avec des 

substrats contaminés avec des concentrations croissantes en plomb. 

Ainsi dans chaque boite de pétri stérile, 10 graines de chaque espèce sont mises à germer 

sur 3 disques de papier filtre ou 50 g de tourbe humidifiée avec 10 ml d’eau pure stérilisée 

pour les témoins, ou 10 ml de la solution à tester pour les différentes concentrations (six 

concentrations ont été testées dans notre cas). Il est à noter que la surface de la tourbe doit 

être lisse afin de permettre un développement normal et une observation facile des graines 

germées à travers les boites. Chaque lot (couple espèce/concentration) est répété 3 fois. Les 

répétitions (30 graines) sont réparties dans 3 boites de germination différentes (Figure 32). 

Les boites sont par la suite scellées avec du film plastique et incubées dans une chambre de 

culture à 21°C avec un éclairage de 1000 Lux et une photopériode de 16/8 (16 heures de 

lumière et 8 heures d’obscurité) (Figure 33). 

La durée d’incubation et donc de dénombrement des graines germées est fixée 

généralement à 7 jours, sous réserve que le témoin présente une germination correcte. 

Selon les recommandations de la norme AFNOR X31-201 (1982), cette durée peut être 

prolongée en fonction des espèces (faculté germinative) et surtout en fonction du taux de 

germination chez les témoins. Ainsi, Fatarna et al. (2017) ont retenu une durée de 14 jours 

pour Atriplex halimus, et Moussavou Moudouma et al. (2012) ont retenu 30 jours pour le 

Mélèze.  

La durée retenue dans le cadre de cette étude est de 4 semaines. Ce choix est justifié 

principalement par les taux de germination obtenus chez les témoins. 

Par rapport aux observations et mesures, le nombre de graines germées est enregistré 

chaque jour pendant toute la durée du test. De plus, tous les effets phytotoxiques observés 

(anormalités, déformations…) sont également notés. 

 

II.9.5. Critères de validité du test  

Les résultats du test d’écotoxicité sont considérés comme valables si : 

- Le taux de germination chez les témoins est ≥ 90% à la fin du test, 

- La faculté germinative observée pour l’essai témoin est au moins égale à la valeur 

commerciale en vigueur pour l’espèce considérée à la fin du test, 

- Absence de contamination (bactéries, champignons) pour l’ensemble des concentrations 

testées tout au long du test. 
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Figure 32. Préparation des boites de pétri avec substrat et graines. 

 

Figure 33. Mise en culture des boites et début du test. 
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II.10. Traitement des résultats et étude statistique 

Le traitement des résultats de la caractérisation physico-chimique et des teneurs en ETM 

pseudo-totales et séquentielles dans les sols sont reproduits par leurs éléments statistiques 

pour l’ensemble de la zone d’étude, comme suit : 

Dans un premier temps, les indicateurs statistiques suivants ont été déterminés :  

 Le minimum (0 % des mesures sont inférieures à cette valeur), 

 Le premier décile (10 % des mesures sont inférieures à cette valeur), 

 Le premier quartile (25 % des mesures sont inférieures à cette valeur), 

 La médiane (50 % des mesures sont inférieures à cette valeur), 

 La moyenne, 

 Le troisième quartile (75 % des mesures sont inférieures à cette valeur), 

 Le neuvième décile (90 % des mesures sont inférieures à cette valeur), 

 Le maximum (100 % des mesures sont inférieures à cette valeur). 

Par ailleurs, pour l’interprétation des résultats, nous avons opté pour la médiane car c'est 

un indicateur statistique insensible à l'existence d'un certain nombre de valeurs 

anomaliques très élevées soit naturelles soit correspondant à des erreurs lors de la 

manipulation. 

En ce qui concerne les résultats de végétation relatifs aux marqueurs biochimiques et 

teneurs en ETM dans les différents organes, nous avons calculé les paramètres statistiques 

suivants :   

 Minimum, 

 Moyenne, 

 Écart type, 

 Maximum. 

De plus, différents graphiques (histogrammes) sont réalisés pour la représentation des 

résultats (sol et végétation) permettant de mieux visualiser les mesures effectuées et donc 

de les commenter aisément. 

Dans le but de détecter les différences entre les différentes situations étudiées, l’analyse de 

la variance (Anova) à un facteur (effet station, effet espèce et effet organe) a été effectuée 

pour chaque paramètre étudié. Cette analyse permettra de mettre en évidence l’effet du 

trafic routier et des infrastructures routières, d’une part sur les propriétés 

physicochimiques, et les teneurs métalliques dans les sols, et d’autre part sur les marqueurs 

de stress et les teneurs métalliques chez les différentes espèces ligneuses. Si le résultat du 
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test est significatif, il existe une différence réelle, l’analyse est suivie d’un test posthoc, 

celui de Newman-Keuls (SNKt) (Zar, 1999), qui permet de réunir les moyennes en groupes 

homogènes. Aussi, afin de mieux déceler l’impact du trafic routier et des infrastructures 

routières sur les sols et les arbres, nous avons fait appel au test de Student pour la 

comparaison des moyennes des différents paramètres étudiés dans la zone urbaine et la 

zone témoin. Pour les différents tests, les seuils de signification utilisés sont :  

 p > 0,05 : non significatif, 

 p < 0,05 : significatif, 

 p < 0,01 : très significatif, 

 p < 0,001 : hautement significatif, 

 

De plus, des corrélations ont été réalisées afin de tisser les liens qui peuvent exister entre 

les différents paramètres étudiés. Ces différentes analyses ont été, par la suite, complétées 

et confirmées par des analyses multi-variées (ACP). Ces méthodes semblent respecter le 

mieux la démarche écologique. L’Analyse en Composante Principale (ACP) est une 

technique mathématique qui permet de détecter les dépendances statistiques entre un grand 

nombre de variables quantitatives. Elle sert essentiellement à réduire un système complexe 

de corrélations en un plus petit nombre, c’est-à-dire de « résumer » les grandes masses de 

données sous la forme de vecteurs représentatifs (vecteurs propres) montrant la dispersion 

des individus que l’on peut lier aux influences susceptibles d’expliquer la variabilité du 

champ étudié. A chaque champ spatial, est associée une chronique temporelle (composante 

principale) qui reproduit le résumé des variables obtenues par combinaison linéaire et 

explique un certain pourcentage par rapport à la variance totale.  

Pour l’ensemble des analyses statistiques effectuées, nous avons utilisé le logiciel Statistica 

7.0. 

En ce qui concerne le test d’écotoxicité réalisé (test de germination), le calcul de la CE50 

est réalisé avec le programme Regtox 7.0.5 (macro pour Microsoft Excel macro mise à 

disposition par Éric Vindimian, INERIS, France. email : Eric.VINDIMIAN@wanadoo.fr). 

Cet outil de régression est basé sur le modèle de Hill (1910), initialement établi pour 

modéliser la liaison de l’oxygène sur l’hémoglobine, mais qui est aussi approprié pour 

d’autres mécanismes comme des réactions enzymatiques, des relations concentration-

réponse en toxicologie et écotoxicologie (Vindimian, 2005). Ce modèle convient à un large 

nombre de cas où la mesure d’un effet biologique est exprimée en fonction d’une 

concentration. Deux paramètres, le nombre de Hill et la CE50 sont les caractéristiques de 
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la relation concentration-réponse. Les CE50 est calculée à partir d’au moins trois 

concentrations ou temps (Sahli, 2012). 

Préalablement au calcul de la CE50, des courbes sont aussi réalisées. Ces dernières 

concernent la variation du pourcentage de germination et d’inhibition chez les espèces 

étudiées en fonction des concentrations croissantes des nitrates de plomb dans la solution 

d’arrosage. 

Pour tracer les courbes dose-réponse, nous avons utilisé MLA Quest Graph™ EC50 

Calculator." AAT Bioquest, Inc (https://www.aatbio.com/tools/ec50-calculator). 
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III.1. Caractérisation physico-chimique des sols  

La caractérisation physicochimique des sols prélevés sur deux profils (0-20 cm et 20-40 

cm) en bordures de route dans la zone urbaine (ZU) et la zone témoin (ZT) a porté sur les 

paramètres suivants : Potentiel hydrique (pH), conductivité électrique (CE), calcaire total 

(CT), matière organique (MO), azote total (N), rapport (C/N) et granulométrie (argile-A, 

limon-L et sable-S). Les données statistiques des paramètres définissant la physico-chimie 

des sols sont récapitulées dans le tableau 16. Les indicateurs statistiques déterminés sont : 

le minimum, le premier décile, le premier quartile, la moyenne, la médiane, le troisième 

quartile, le neuvième décile, le maximum et l’écart-type. 

 

III.1.1. Le potentiel hydrogène (pH) 

L’examen du tableau 16 montre que les pH des sols varient entre les deux profils et les 

deux zones (ZU et ZT). Les conclusions relatives à la nature des sols d’un point de vue pH 

sont tirées à partir de la grille d’évaluation des valeurs du pH (tableau 17). En zone urbaine 

(ZU), pour le profil de surface (0-20 cm), nous avons enregistré un maximum de 9.18 et un 

minimum de 7.22. Les fluctuations d’un point à l’autre pour ce profil sont remarquables. 

La médiane est de 7.79. Le sol peut ainsi être considéré comme légèrement alcalin. 

Cependant, l’analyse de la variance à un facteur a révélé un effet station non significatif. 

Pour le même profil en zone témoin (ZT), nous avons enregistré les valeurs extrêmes 

suivantes 4.75 et 5.64. La médiane est de 5.10. Le sol est ainsi considéré comme acide.  

En ce qui concerne le profil (20-40 cm), de légères augmentations sont enregistrées par 

rapport au premier profil. Pour la (ZU) nous avons enregistré un maximum et un minimum 

de (9.39 et 7.40) respectivement. La médiane est de 7.95 décrivant ainsi un sol alcalin. Le 

test d’anova a révélé un effet station non significatif. Pour la zone témoin (ZT) nous avons 

enregistré un pH médian de l’ordre de 5.26 traduisant un sol acide. Le maximum enregistré 

est de 5.72 et le minimum de 5.19. 

                 Tableau 17. Grille d’évaluation des valeurs du pH du sol 

                (SSDS: Soil Survey Division Staff, 1993). 

 

 

 

 

pH     Classes 

Fortement acide < 5 

Acide 5 – 6 

Légèrement acide 6 – 6.6 

Neutre 6.6 –7.4 

Légèrement alcalin 7.4 – 7.8 

Alcalin >7.8 
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  Tableau 16. Données statistiques des paramètres physico-chimiques des sols. 

Paramètre pH CE (us/cm) CT (%) MO (%) N (%) C/N (%) 
Granulométrie 

A (%) L (%) S (%) 

0-20 cm 

Par. stat ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT 

Minimum 7.22 4.75 51.30 38.10 4.24 1.98 1.20 2.45 0.02 0.34 1.78 4.18 3 25 15 25 30 25 

1
er

 décile 7.44 4.82 76.30 38.56 13.22 2.02 2.43 2.60 0.08 0.36 5.48 4.19 8.8 25.6 16.8 32.2 56 38.2 

1
er

 quartile 7.57 4.93 103.6 39.25 15.51 2.08 2.74 2.82 0.12 0.39 7.94 4.20 10 26.5 18 32.5 62 38.5 

Moyenne 7.99 5.16 221.36 40.43 19.5 2.11 3.83 3.50 0.24 0.48 13.91 4.21 13.53 27.33 21.6 33.00 61.93 39.67 

Médiane 7.79 5.10 133.2 40.40 19.07 2.18 3.78 3.19 0.18 0.44 11.74 4.21 13 28 21.5 33 65 39 

3ème quartile 8.34 5.37 177.03 41.60 28.75 2.18 4.96 4.02 0.30 0.56 16.96 4.22 15.75 28.5 24 33.5 65 40.5 

9ème décile 8.87 5.53 546.94 42.32 33.36 2.19 5.48 4.52 0.40 0.63 20.13 4.22 20 28.8 27.2 33.8 67 41.4 

Maximum 9.18 5.64 1230.92 42.80 41.43 2.18 6.61 4.85 1.24 0.67 62.97 4.23 20 29 30 29 75 29 

Ecart type 0.55 0.45 252,94 2.35 8.92 0.12 1.33 1.23 0.21 0.17 11.09 0.02 4.51 1.70 4.12 0.82 9.62 1.70 

20-40 cm 

 ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT 

Minimum 7.40 5.19 78.70 39.40 6.09 2.39 0.40 2.28 0.007 0.31 1.61 4.21 8 25 12 25 55 25 

1
er

 décile 7.54 5.20 116.73 40.16 14.40 2.43 0.86 2.36 0.02 0.32 6.53 4.21 10 28.2 17 34 58.9 34.2 

1
er

 quartile 7.69 5.23 129.58 41.30 16.07 2.49 1.24 2.48 0.05 0.34 9.39 4.21 13 28.5 18 34 60 34.5 

Moyenne 8.15 5.39 277.80 42.83 23.16 2.65 2.61 2.74 0.10 0.38 25.16 4.22 15.5 29.33 21.78 35 62.93 35.67 

Médiane 7.95 5.26 173.5 43.2 20.20 2.59 2.34 2.68 0.10 0.37 15.49 4.22 15 29 21 34 62 35 

3ème quartile 8.59 5.49 195.85 44.55 29.05 2.78 3.53 2.97 0.12 0.41 24.78 4.23 18 30 24.25 35.5 66.25 36.5 

9ème décile 9.00 5.63 599.87 45.36 34.35 2.90 5.02 3.14 0.25 0.43 53.68 4.23 20 30.6 30 36.4 68 37.4 

Maximum 9.39 5.72 2080.89 45.90 54.20 2.98 5.87 3.25 0.40 0.45 184.52 4.23 23 29 34 29 75 29 

Ecart type 0.58 0.29 351,56 3.27 9.49 0.30 1.48 0.49 0.08 0.07 31.04 0.01 3.91 1.25 5.45 1.41 4.25 1.70 
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III.1.2. La conductivité électrique (CE) 

L’examen du tableau 16 montre que la CE des sols varie non seulement d’un profil à 

l’autre mais aussi d’une zone à l’autre. Les conclusions sont tirées à partir de la grille 

d’appréciation de la salinité des sols en fonction de la CE (tableau 18). Pour le profil (0-20 

cm) en zone urbaine (ZU), les variations de la CE sont très remarquables d’une station à 

l’autre, nous avons enregistré un maximum de 1230.92 (µS/cm) et un minimum de 51.30 

(µS/cm). La médiane est de 133.2; ce qui décrit un sol non salin. Le test d’anova a révélé 

un effet station significatif (F = 2.17 ; p < 0.05). Pour la zone témoin (ZT), la CE varie 

entre un maximum de 42.80 µS/cm et un minimum de 38.10 µS/cm. La médiane est de 

5.10 traduisant ainsi un sol non salin.  

En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm), les variations de la CE sont plus 

importantes, la CE a tendance à augmenter en profondeur. Pour la (ZU), nous avons 

enregistré un maximum de 2080.89 µS/cm et un et un minimum de 78.70 µS/cm. La 

médiane est de 173.5 décrivant un sol non salin. Le test d’anova a révélé un effet station 

hautement significatif (F = 5.66 ; p < 0.001). Pour la zone témoin (ZT), nous avons 

enregistré une CE médiane de l’ordre de 43.2 traduisant un sol non salin. Le maximum 

enregistré est de 45.90 µS/cm et le minimum de 39.40 µS/cm.  

Le test t de Student a révélé une différence très significative entre les deux profils (p < 

0.01).  

 

Tableau 18. Grille d’appréciation de la salinité des sols en fonction de la CE 

(SSDS, 1993). 

 

CE (dS.m
-1

) Classe  

0 – 2 Non salin 

2 – 4 Salinité très faible 

4 – 8 Salinité faible 

8 –16 Salinité modérée 

≥ 16 Salinité élevée 

 

 

III.1.3. Le calcaire total (CT) 

Les conclusions concernant les taux en calcaire total dans les sols sont tirées à partir de la 

grille d’appréciation de celui-ci décrits dans le tableau 19.  

En zone urbaine (ZU), pour le profil de surface (0-20 cm), nous avons enregistré un 

maximum de 41.43 % et un minimum de 4.24 %. La médiane est de 19.07 % ce qui décrit 
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un sol modérément calcaire. L’anova n’a pas révélé d’effet station significatif pour ce 

profil. Le CT de la zone témoin (ZT) varie entre un maximum de 2.18 % et un minimum 

1.98 %, avec une médiane de l’ordre de 2.18. Le sol est ainsi considéré comme peu 

calcaire.  

En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm), nous avons enregistré des valeurs 

extrêmes de l’ordre de (54.20 % et 6.09 %) en zone urbaine (ZU) avec une médiane est de 

20.20 décrivant un sol modérément calcaire. Cependant, le test d’anova n’a pas révélé 

d’effet station significatif. Pour la zone témoin (ZT) nous avons enregistré un taux médian 

en calcaire total de l’ordre de 2.59 ce qui décrit un sol peu calcaire. Le maximum 

enregistré est de 2.98 contre de l’ordre de minimum de 2.39.  

Le test t de Student a révélé une différence non significative entre les deux profils. 

 

Tableau 19. Grille d’appréciation du calcaire total du sol 

(proposées par GEPPA in Baize, 1988). 

 

Calcaire total (%) Classe  

< 1% Non calcaire 

1 – 5% Peu calcaire 

5 – 25% Modérément calcaire 

25 – 50% Fortement calcaire 

50 – 80% Très fortement calcaire 

> 80% Excessivement calcaire 

 

 

III.1.4. La matière organique (MO) 

Les résultats relatifs aux taux de la matière et carbone organiques sont présentés dans le 

tableau 16, et  les conclusions concernant ce même paramètre sont tirées à partir de la 

grille d’appréciation représentée dans le tableau 20. 

En zone urbaine (ZU), pour le profil de surface (0-20 cm), nous avons enregistré un 

maximum de 6.61 % et un minimum de 1.20 % de MO. La médiane est de 3.78 % ce qui 

décrit un taux très élevée en matière organique dans le sol. Le test d’anova a révélé un effet 

station très significatif (F = 3.24 ; p < 0.01). Les taux de la matière organique dans les sols 

prélevés en zone témoin (ZT) varient entre un maximum et un minimum de (4.85 % et 2.45 

%) respectivement. La médiane est de 3.19 % ce qui décrit un sol très riche en matière 

organique.  
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En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm), les variations de la matière organique 

ont tendance à diminuer en profondeur. Pour la zone urbaine (ZU) nous avons enregistré 

un maximum de 5.87 % et un minimum de 0.40 %, avec une médiane de l’ordre de 2.34 % 

décrivant ainsi un sol dont le taux en matière organique est jugé élevé. Cependant, le test 

d’anova n’a pas révélé d’effet station significatif. Pour la zone témoin (ZT) nous avons 

enregistré un taux en matière organique médian de l’ordre de 2.68 % ; ce taux considéré 

comme élevé. Le maximum enregistré est de 3.25 et le minimum est de 2.28.  

Le test t de Student a révélé une différence hautement significative entre les deux profils (p 

< 0.001). 

 

Tableau 20. Grille d’appréciation du taux en matière organique dans sol 

 (Hazelton et Murphy, 2007). 

MO (%) Classe 

< 0.4 Extrêmement faible 

0.4 – 0.6 Très faible 

0.6 – 1 Faible 

1 – 1.8 Modéré 

1.8 – 3 Elevé 

> 3 Très élevée 

 

 

III.1.5. Azote total (N) 

L’examen du tableau 16 montre que les taux d’azote dans les sols étudiés varient entre les 

deux profils et entre les deux zones (ZU et ZT). Les conclusions relatives à ce paramètre 

sont décrites dans le tableau 21. 

Pour le profil (0-20 cm) en zone urbaine (ZU), les taux en azote total (N) fluctuent 

considérablement d’une station à l’autre. Nous avons enregistré un maximum de 1.24 % et 

un minimum de 0.02 %. La médiane est de l’ordre de 0.18 % ; ce qui décrit un sol 

moyennement riche en azote (tableau 23). Le test d’anova a révélé un effet station 

hautement significatif (F = 3.24 ; p < 0.001).  Le taux d’azote enregistré en zone témoin 

(ZT) varie entre un maximum de 0.67 % et un minimum de 0.34 %. La médiane est de 0.44 

% ; le sol est considéré ainsi comme très riche en azote.  

En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm), globalement les variations des taux en 

azote total tendent à diminuer. Pour la zone urbaine (ZU) nous avons enregistré un 

maximum et un minimum de (0.40 % et 0.007 %) respectivement. La médiane est de 0.10 

% décrivant un sol moyennement riche en azote. Le test d’anova n’a pas révélé d’effet 
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station significatif. Pour la zone témoin (ZT), nous avons enregistré une médiane de l’ordre 

de 0.37 % traduisant un sol très riche en azote. Le maximum enregistré est de 0.45 % et le 

minimum est de 0.31 %.  

Le test t de Student a révélé une différence hautement significative entre les deux profils (p 

< 0.001). 

 

Tableau 21. Grille d’appréciation de la teneur en azote (SSDS, 1993). 

 

Azote total (%) Classe 

< 0.1 Faiblement riche en azote 

0.1 – 0.2 Moyennement riche en azote 

0.2 – 0.3  Riche en azote 

> 0.3 Très riche en azote 

 

 

III.1.6. Rapport C/N 

Les conclusions concernant le rapport C/N dans les sols sont tirées à partir de la grille 

d’appréciation de celui-ci illustré par le tableau 22.  

En zone urbaine (ZU), pour le premier profil (0-20 cm), nous avons enregistré un 

maximum de 62.97 et un minimum de 1.78. Globalement, la variation du rapport C/N dans 

ce profil est assez remarquable. La médiane est de 11.74, ce rapport est considéré comme 

légèrement élevé ce qui signifie que la décomposition de la matière organique est lente. Le 

test d’anova a révélé un effet station significatif (F = 3.09 ; p < 0.05). Le rapport C/N de la 

zone témoin (ZT) varie entre un maximum 4.23 et un minimum de 4.18. La médiane est de 

4.21; ce rapport est très faible ce qui décrit un sol dont la décomposition de la matière 

organique est rapide.  

En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm), les variations du rapport C/N ont 

tendance à augmenter en profondeur. Pour la zone urbaine (ZU) nous avons enregistré un 

maximum et un minimum de (184.52 et 1.61) respectivement. La médiane est de 15.49, ce 

taux très élevé traduit une décomposition de la matière organique relativement lente. 

Cependant, le test d’anova n’a pas révélé d’effet station. Pour la zone témoin (ZT) nous 

avons enregistré un rapport C/N médian de l’ordre de 4.22, ce taux est très faible et la 

décomposition de la matière organique est rapide. Le maximum enregistré est de 4.23 et le 

minimum de 4.21.  

Le test t de Student a révélé une différence significative entre les deux profils (p < 0.05). 
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Tableau 22. Grille d’appréciation du rapport C/N 

  (Laboratoire de Conseils et d’Analyse-LCA, 2008). 

 

Classe C/N (%) Evolution de la MO 

Très faible < 6 
Décomposition rapide de la MO 

Faible 6 -9 

Normal 9 – 11 Bonne décomposition de la MO 

Légèrement élevé 11- 12 
 

Décomposition lente de la MO 
Elevé 12 – 14 

Très élevé > 14 

 

III.1.7. Granulométrie 

La texture d’un sol correspond à la composition granulométrique de ses particules (argile, 

limon et sable). Ces proportions peuvent être regroupés en 4 grandes catégories de texture 

(argileuse, limoneuse, sableuse et équilibrée), qui peuvent être reportées sur un triangle 

textural qui permet de déterminer la texture et la catégorie du sol en question. 

La fraction argileuse (A) correspond aux particules dont les dimensions sont inférieures à 2 

μm (tableau 23). A partir de l’examen du tableau 16, en zone urbaine (ZU) le taux d’argile 

varie entre un maximum et minimum de (20.0 % et 3.0 %) respectivement pour le profil 

(0-20 cm) et de (23.0 % et 8.0 %) pour le profil (20-40 cm). La médiane enregistrée et de 

13.0 % pour le profil (0-20 cm) et de 15.0 % pour (20-40 cm). Le test d’anova n’a pas 

révélé d’effet station significatif pour les deux profils. En zone témoin (ZT), le taux 

d’argile varie entre un maximum de 29.0 %, un minimum de 25.0 % et une médiane de 

l’ordre de 28.0 % dans le profil (0-20 cm). Pour le profil (20-40 cm), le maximum et le 

minimum sont de l’ordre de (29.0 % et 25.0 %) respectivement. Ce taux a tendance à 

augmenter en profondeur, nous avons enregistré une médiane de 29.0 %.  

Le t de student a révélé une variation significative entre les deux profils (p < 0.05). 

La fraction limoneuse (L), correspond aux particules dont les dimensions sont comprises 

entre 2 et 50 μm (tableau 23). En zone urbaine (ZU), elle varie entre un maximum de 30.0 

% et un minimum de 15.0 % dans le profil (0-20 cm) et de 34.0 % et 12.0 % 

respectivement dans le profil (20-40 cm). La médiane enregistrée dans les deux profils (0-

20 cm et 20-40 cm) est de l’ordre de 21.5 % et 21.0 % respectivement (Tableau 16). 

Cependant, cette variation s’est révélée non significative d’un point de prélèvement à 

l’autre pour le profil (0-20 cm) et significative (F = 2.75 ; P < 0.05) pour le profil (20-40 

cm). En zone témoin (ZT), le pourcentage de limon varie entre 29.0 % et 25.0 % pour les 



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

88 
 

deux profils. La médiane varie entre 33.0 % et 34.0 % respectivement pour les profils 1 et 

2 respectivement (tableau 17). 

Le test t de student a révélé une variation non significative entre les deux profils.  

Pour la a fraction sableuse (S), elle correspond aux particules dont les dimensions sont 

comprises entre 50 μm et 2 mm (tableau 23). Pour la zone urbaine (ZU), elle varie de 30.0 

% et 75,0 % dans le profil (0-20 cm), et entre 55.0 % et 75.0 % dans le profil (20-40 cm). 

La médiane est de l’ordre de 65.0 % pour le profil (0-20 cm) et de 62.0 % pour le profil 

(20-40 cm) (tableau 16). Néanmoins, le test anova n’a pas révélé d’effet station significatif. 

Pour la zone témoin (ZT) les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) présentent respectivement 

les résultats suivants : le maximum enregistré est de (29.0 % versus 29.0 %), le minimum 

est de (25.0 % versus 25.0 %) et la médiane est de (39.0 % versus 35.0 %). Cette fraction 

est donc la fraction la plus importante dans les sols étudiés, comparativement aux deux 

précédentes. 

Le test t de student a révélé une variation non significative entre les deux profils.  

La projection des résultats des 3 fractions granulométriques sur le triangle textural 

américain montre que les sols étudiés présentent une texture équilibrée. D’après la figure 1, 

tous les sols font partis de la classe limono-sableuse. 

 

Tableau 23. Grille d’appréciation des unités granulométriques du sol 

 (Duchaufour, 1991). 

 

Classer granulométrique Dimension (µm) 

Argile < 2 

Limon fin 2 – 20 

Limon grossier 20 - 50 

Sable fin 50 - 200 

Sable grossier 200 - 2000 
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Figure 34. Classification des sols étudiés selon triangle textural Américain système USDA 

(SSDS, 1993). 
 

III.2. Teneurs des ETM dans les sols 

Pour les résultats relatifs aux teneurs en éléments traces métalliques dans le sol, chaque 

ensemble de données pour chaque élément est étudié de manière détaillée. Dans un premier 

temps une vue d’ensemble sur les teneurs pseudo-totales en ETM dans la zone urbaine et la 

zone témoin ainsi qu’une comparaison entre les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm), est 

donnée. Dans un deuxième temps, une approche encore plus détaillée va nous permettre de 

mieux comprendre l’accumulation des ETM dans le sol via l’analyse des résultats relatifs 

aux teneurs séquentielles par zone et par profil pour chaque élément étudié. 

 

 

: Zone témoin (ZT) : Zone urbaine (ZU) 
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III.2.1. Teneurs pseudo-totales en ETM dans les sols 

Les teneurs pseudo-totales en éléments traces métalliques (ETM) des sols étudiés sont 

récapitulées dans le tableau 24. Les paramètres statistiques indiqués sont : le minimum, le 

premier décile, le premier quartile, la moyenne, la médiane, le troisième quartile, le 

neuvième décile, le maximum et l’écart-type.         

 

Tableau 24. Données statistiques des teneurs pseudo-totales en ETM dans les sols (μg/g). 

 

  

En absence d’informations sur le fond géochimique en Algérie et faute de normes 

algériennes pour l’évaluation du niveau de contamination métallique des sols, les teneurs 

en ETM déterminées dans cette étude ont été comparées avec les données existantes dans 

la littérature et comparées à ceux rapportés par différents auteurs dans le monde (Tableau 

25). Cette comparaison nous permet d’avoir une idée générale sur les teneurs en ETM dans 

les sols de la zone urbaine et la zone témoin par rapport aux teneurs enregistrées par 

différents auteurs dans le monde. Etant donné que l’objectif de notre étude est de mettre en 

évidence l’impact du trafic routier sur les sols des bords de routes et leurs utilisations 

comme indicateurs de la pollution atmosphérique métallique, les résultats obtenus en zone 

0-20 cm 

ETM 
CdT CuT MnT PbT ZnT 

ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT ZU ZT 

Minimum 0.17 0.14 8.88 6.94 92.42 59.91 22.88 22.66 49.31 39.78 

1
er

 décile 0.24 0.14 10.20 7.15 101.99 61.12 33.47 22.68 54,49 39,95 

1
er

 quartile 0.32 0.14 11.17 7.46 112.07 62.94 42.90 22.71 56,61 41,22 

Moyenne 0.78 0.15 13.71 7.73 123.80 67.31 83.85 22.90 62.44 41.75 

Médiane 0.50 0.14 13.43 7.98 120.00 65.98 66.12 22.75 61,96 40,66 

3
ème

 quartile 0.91 0.15 14.69 8.12 136.22 71.01 123.46 23.01 67,10 42,73 

9
ème

 décile 1.32 0.15 20.67 8.20 150.66 74.03 164.10 23.17 69,77 43,98 

Maximum 5.64 0.16 23.26 8.25 160.68 76.04 222.63 23.28 92.79 44.80 

Ecart type 0.93 0.01 3.73 0.69 18.68 8.15 53.97 0.33 7.78 2.68 

20-40 cm 

Minimum 0.05 0.08 3.61 1.76 74.79 44.69 10.27 10.38 15.44 14.39 

1
er

 décile 0.11 0.08 4.38 1.86 78.85 44.74 15.40 10.88 21.85 14.77 

1
er

 quartile 0.17 0.09 5.25 2.01 83.48 44.83 18.76 11.63 24.54 15.34 

Moyenne 0.43 0.10 6.43 2.52 93.54 46.65 42.37 12.48 27.54 15.72 

Médiane 0.25 0.09 5.60 2.26 89.60 44.96 31.8 12.87 26.18 16.29 

3
ème

 quartile 0.60 0.10 6.98 2.89 100.96 47.63 57.84 13.53 30.01 16.38 

9
ème

 décile 0.76 .0.11 8.10 3.27 114.00 49.23 85.29 13.92 32.34 16.43 

Maximum 2.82 0.11 18.48 3.53 131.06 50.29 136.77 14.18 43.38 16.47 

Ecart type 0.50 0.01 2.49 0.91 14.50 3.16 30.58 1.93 5.55 1.15 



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

91 
 

témoin ont été considérés comme des valeurs de référence, et ont servi à l’interprétation de 

ceux obtenus en zone urbaine. 

 

Tableau 25. Synthèse des backgrounds et teneurs en ETM (µg/g) dans les sols dans le 

monde. 

  

  

Globalement, les résultats des concentrations pseudo-totales obtenus révèlent la présence 

du Cd, Cu, Mn, Pb et Zn dans tous les échantillons de sols prélevés au niveau des deux 

profils (0-20 cm et 20-40 cm) sur les 50 stations étudiées (figure 35). En effet, les 

concentrations de l’ensemble des cinq ETM étudiés révèlent des teneurs plus importantes 

en zone urbaine (ZU) où l’impact du trafic routier se fait nettement ressentir via les 

concentrations relativement importantes en ETM notamment celles du plomb et du 

cadmium qui sont les plus rejetés par le parc automobile et les infrastructures routières ; 

ces deux éléments sont les plus redoutables pour la santé environnementale. L’ordre 

d’abondance des éléments est le suivant : 

 

Mn > Pb > Zn > Cu > Cd 

Références 
Background ETM 

Cd Cu Mn Pb Zn 

Giuffré et al. (1997) 0.5 100.00 - 16.00 50.00 

Baize (2000) 0.70 35.00 - 60.00 150.00 

Canadian Environmental Quality Guidelines 

(CEQCs) (2007) 
1.40 63.00 - 70.00 200.00 

Kabata-Pendias (2011) 0.41 38.90 - 27.00 70.00 

Khan et al. (2013) 0.56 5.26 117.6 12.30 13.83 

Normes Chinoises de Qualité de 

l'Environnement pour les Sols (NCQES) (2016) 
0.11 26.00 615 26.00 80.00 

Zhongmin  et al. (2018) 0.33 26.99 569.10 27.90 87.91 
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                Figure 35. Teneurs pseudo-totales moyennes des ETM dans les sols étudiés. 

 

III.2.1.1. Cadmium (CdT) 

L’examen du tableau 24 et de la figure 36 montre que les teneurs en cadmium (CdT) dans 

les sols varient entre les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) et entre les deux zones (ZU et 

ZT). 

 Pour le profil de surface (0-20 cm) : 

En zones urbaine (ZU) et témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de (0.17 μg/g  

versus 0.14 μg/g) et un maximum de (5.64 μg/g versus 0.16 μg/g). La médiane est de (0.50 

μg/g versus 0.14 μg/g). Les fluctuations des teneurs en CdT dans la zone urbaine de ce 

profil restent assez remarquables. Néanmoins, le test d’anova a révélé un effet station non 

significatif pour cette zone.  

Par ailleurs, il apparait que les teneurs enregistrées en zone urbaine (ZU) sont plus élevées 

que celles de la zone témoin (ZT) et de la norme donnée par Kabata-Pendias (2011) qui est 

de l’ordre de 0.41 μg/g, des normes chinoises de qualité de l’environnement pour les sols 

(NCQES) (0.11 μg/g) ainsi que les résultats obtenus par Zhongmin et al. (2018) (0.33 

μg/g). Les teneurs en CdT enregistrées au niveau des sols de la zone témoin sont inférieurs 

aux limites des teneurs dans les sols non-pollués établies par Kabata-Pendias (1992) qui 

sont de l’ordre de 0.78 μg/g. Les fluctuations entre les deux zones (ZU versus ZT) sont 

confirmées par le test t de Student qui a révélé une différence hautement significative (p < 

0.001). 
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 En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm) : 

En zone urbaine (ZU) et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de (0.05 

μg/g versus 0.08 μg/g) et un maximum de (2.82 μg/g versus 0.11 μg/g). La médiane est de 

(0.25 μg/g versus 0.09 μg/g). L’anova n’a pas révélé d’effet station significatif pour la 

zone urbaine.  

Les concentrations en CdT en zone urbaine (ZU) restent toujours plus élevées que celles 

enregistrées en zone témoin (ZT), le test t de Student montre une différence hautement 

significative entre les deux zones (p < 0.001).  

Par ailleurs, il ressort que les teneurs en CdT dans ce profil sont nettement plus faibles 

comparé à celles enregistrées dans le premier profil (0-20 cm) où la contamination se fait 

nettement ressentir via des concentrations plus élevés enregistrées au niveau de celui-ci. 

Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence hautement 

significative entre les deux profils (p < 0.001) pour la zone urbaine (ZU).  

 

 

 

Figure 36. Teneurs pseudo-totales moyennes en cadmium (CdT) dans les sols étudiés. 

 

 

III.2.1.2. Cuivre (CuT) 

Comme pour le cadmium, l’examen du tableau 24 et de la figure 37 montre que les teneurs 

en cuivre (CuT) dans les sols varient entre les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) et entre 

les deux zones (ZU et ZT). 
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 Pour le profil de surface (0-20 cm) : 

Nous avons enregistré un minimum de (8.88 μg/g versus 6.94 μg/g) et un maximum de 

(23.26 μg/g versus 8.25 μg/g) pour les zones urbaine et témoin respectivement. La médiane 

est de (13.43 μg/g versus 7.98 μg/g) respectivement. Les fluctuations du CuT dans ce profil 

restent assez remarquables surtout en zone urbaine. Ceci est confirmé par l’anova  qui a 

révélé un effet station très significatif (F = 5.20 ; p < 0.01) pour cette zone (ZU). Il apparait 

aussi que les teneurs enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus élevées 

comparer à celles de la zone témoin (ZT) et aux résultats obtenus par Khan et al. (2013) 

qui sont de l’ordre de 5.26 μg/g. Par ailleurs, les teneurs enregistrées sont inférieures aux 

normes données par Giuffré et al. (1997), Baize (2000), CEQCs (2007), Kabata-Pendias 

(2011), NCQES (2016), Zhongmin et al. (2018) et Proshad et al. (2019) qui sont de l’ordre 

de 100, 35, 63, 38.90, 26, 26.99 et 24.69 μg/g respectivement. Les teneurs en CuT 

enregistrées au niveau des sols de la zone témoin sont inférieurs aux limites des teneurs 

dans les sols non-pollués établies par Kabata-Pendias (1992) qui sont de l’ordre de 24.00 

μg/g. La variation entre les deux zones est confirmée par le test t de Student qui a révélé 

une différence hautement significative (p < 0.001). 

 

 En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm) : 

Les teneurs en CuT ont tendance à diminuer en profondeur. En effet, nous avons enregistré 

un minimum de (3.61 μg/g versus 1.76 μg/g) et un maximum de (18.48 μg/g versus 3.53 

μg/g) pour la zone urbaine (ZU) et la zone témoin (ZT) respectivement. Les variations des 

teneurs en CuT de ce profil sont remarquables pour la zone urbaine. La médiane est de 

l’ordre de (5.60 μg/g  versus 2.26 μg/g). Cependant, le test d’anova n’a pas révélé d’effet 

station significatif en zone urbaine.  

En outre, les concentrations en CuT en zone urbaine (ZU) restent toujours plus élevées que 

celles enregistrées en zone témoin (ZT), le test t de Student montre une différence 

hautement significative entre les deux zones (p < 0.001). Il ressort que les teneurs en CuT 

dans ce profil sont nettement plus faibles comparé à celles enregistrées dans le premier 

profil (0-20 cm) où la contamination est plus importante. Ceci est confirmé par le test t de 

Student qui a révélé une différence hautement significative entre les deux profils (p < 

0.001) pour la zone urbaine (ZU) et (p < 0.01) pour la zone témoin (ZT). 
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 Figure 37. Teneurs pseudo-totales moyennes en cuivre (CuT) dans les sols étudiés. 

 

III.2.1.3. Manganèse (MnT) 

L’examen du tableau 24 et de la figure 38 montre que les teneurs en manganèse (MnT) 

dans les sols varient entre les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) et les deux zones (ZU et 

ZT). 

 Pour le profil de surface (0-20 cm) : 

En zone urbaine (ZU) et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de 

(92.42 μg/g versus 59.91 μg/g) et un maximum de (160.68 μg/g versus 76.04 μg/g) 

respectivement. La médiane est de (120.00 μg/g versus 65.98 μg/g). Les fluctuations des 

teneurs en MnT de ce profil restent assez remarquables surtout en zone urbaine. Le test 

d’anova a révélé un effet station très significatif (F = 4.45 ; p < 0.01). Aussi, il apparait que 

les teneurs enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus élevées comparer à 

celles de la zone témoin (ZT). Cette variation est approuvée par le test t de Student qui a 

révélé une différence hautement significative entre les deux zones (p < 0.001). Nos 

résultats sont inférieurs à ceux établis par NCQES (2016) et Zhongmin et al. (2018), qui 

sont de l’ordre de 615.00 μg/g et 569.10 μg/g respectivement, et plus élevés que ceux 

enregistré par Khan et al. (2013) (117.60 μg/g). 
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 En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm) : 

En zone urbaine (ZU) et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de 

(74.79 μg/g versus 44.69 μg/g) et un maximum de (131.06 μg/g versus 50.29 μg/g). Les 

variations des teneurs en MnT dans ce profil sont assez remarquables surtout en zone 

urbaine. La médiane est de (89.60 μg/g  versus 44.96 μg/g). Cependant, le test d’anova a 

révélé un effet station non significatif. Les concentrations en MnT en zone urbaine (ZU) 

restent toujours plus élevées que celles enregistrées en zone témoin (ZT) ; le test t de 

Student montre une différence hautement significative entre les deux zones (p < 0.001).  

Par ailleurs, il ressort que les teneurs en MnT dans ce profil sont nettement plus faibles 

comparées à celles enregistrées dans le premier profil (0-20 cm). Ceci est confirmé par le 

test t de Student qui a révélé une différence très hautement significative entre les deux 

profils (p < 0.001) pour la zone urbaine (ZU). 

 

 

 

 Figure 38. Teneurs pseudo-totales moyennes en manganèse (MnT) dans les sols étudiés. 

 

 

III.2.1.4. Plomb (PbT) 

L’examen du tableau 24 et la figure 39, montre que les teneurs en plomb (PbT) dans les 

sols varient entre les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) et entre les deux zones (ZU et 

ZT). 
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En zone urbaine (ZU) et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de 

(22.88 μg/g versus 22.66 μg/g) et un maximum de (222.63 μg/g versus 23.28 μg/g). Les 

variations des teneurs en PbT dans ce profil sont très remarquables pour la zone urbaine. La 

médiane est de (66.12 μg/g versus 22.75 μg/g). Le test d’anova a révélé un effet station 

significatif (F = 3.23 ; p < 0.05) pour cette zone. Ainsi, il ressort que les teneurs 

enregistrées en zone urbaine (ZU) sont beaucoup plus élevées comparées à celles de la 

zone témoin (ZT) et largement supérieures aux normes et aux résultats obtenus par Giuffré 

et al. (1997), Baize (2000), Kabata-Pendias (2011), Khan et al. (2013), NCQES (2016), 

Zhongmin et al. (2018) et Proshad et al. (2019) qui sont de l’ordre de 16, 60, 27, 12.30, 26, 

27.90 et 19.9 μg/g respectivement. Les teneurs en PbT enregistrées au niveau des sols de la 

zone témoin sont inférieurs aux limites des teneurs dans les sols non-pollués établies par 

Kabata-Pendias (1992) qui sont de l’ordre de 44 μg/g. Cela signifie que les résultats 

obtenus peuvent être considérées comme très proches ou encore servir de Background pour 

la caractérisation des sols de la région de Constantine. Cette variation entre les deux zones 

est confirmée par le test t de Student qui a révélé une différence hautement significative 

entre les deux zones (p < 0.001). 

 

 En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm) :  

Les teneurs en PbT ont tendance à diminuer en profondeur. En effet, en zone urbaine (ZU) 

et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de (10.27 μg/g versus 10.38 

μg/g) et un maximum de (136.77 μg/g versus 14.18 μg/g). Les variations des teneurs en 

PbT dans ce profil sont très remarquables pour la zone urbaine. La médiane est de (31.82  

μg/g versus 12.87 μg/g). Le test d’anova a révélé un effet station très significatif (F = 

3.96 ; p < 0.01) pour cette zone. Les concentrations en PbT en zone urbaine (ZU) restent 

toujours plus élevées que celles enregistrées en zone témoin (ZT), le test t de Student 

montre une différence hautement significative entre les deux zones (p < 0.001). Il ressort 

que les teneurs en PbT dans ce profil sont nettement plus faibles comparées à celles 

enregistrées dans le premier profil (0-20 cm) où la contamination se fait nettement ressentir 

via des concentrations plus élevés. Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé 

une différence hautement significative entre les deux profils (p < 0.001) pour la zone 

urbaine (ZU). 
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Figure 39. Teneurs pseudo-totales moyennes en plomb (PbT) dans les sols étudiés. 

 

 

III.2.1.5. Zinc (ZnT) 

L’examen du tableau 24 et de la figure 40 montre que les teneurs en zinc (ZnT) dans les 

sols varient entre les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) et entre les deux zones (ZU et 

ZT). 

 Pour le profil de surface (0-20 cm) : 

En zone urbaine (ZU) et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de 

(49.31 μg/g versus 39.78 μg/g) et un maximum de (92.79 μg/g versus 44.80 μg/g). Les 

variations des concentrations en ZnT dans ce profil sont très remarquables pour la zone 

urbaine. La médiane est de (61.96 μg/g versus 40.66 μg/g). Le test d’anova a révélé un 

effet station hautement significatif (F = 9.54 ; p < 0.001) pour la zone urbaine. Il ressort 

aussi que les teneurs enregistrées en zone urbaine (ZU) sont beaucoup plus élevées 

comparées à celles de la zone témoin (ZT) et aux résultats obtenus par Giuffré et al. (1997) 

et Khan et al. (2016) qui sont de l’ordre de 50.00 μg/g et 13.83 μg/g respectivement. Les 

teneurs en ZnT enregistrées au niveau des sols de la zone témoin sont inférieurs aux limites 

des teneurs dans les sols non-pollués établies par Kabata-Pendias (1992) qui sont de l’ordre 

de 100.00 μg/g. Ces résultats, enregistrés en zone témoin (Arboretum Draa Naga) 

s’ajoutent à ceux des autres ETM présentés plus haut qui de façon général peuvent être pris 
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comme référence dans notre étude mais aussi peuvent servir de Background pour la 

caractérisation des sols dans le Constantinois. Cette variation entre les zones est confirmée 

par le test t de Student qui a révélé une différence hautement significative (p < 0.001). 

 

 En ce qui concerne le deuxième profil (20-40 cm) : 

Les teneurs en ZnT ont tendance à diminuer en profondeur. En effet, en zone urbaine (ZU) 

et en zone témoin (ZT), nous avons enregistré un minimum de (15.44 μg/g  versus 14.39 

μg/g) et un maximum de (43.38 μg/g versus 16.47 μg/g). La médiane est de (26.18 μg/g  

versus 16.29 μg/g). Les variations des teneurs en ZnT dans ce profil sont remarquables ; 

l’anova a révélé un effet station significatif (F = 3.40 ; p < 0.05) pour la zone urbaine. Les 

concentrations en ZnT en zone urbaine (ZU) restent toujours plus élevées que celles 

enregistrées en zone témoin (ZT), le test t de Student montre une différence hautement 

significative entre les deux zones (p < 0.001). Il ressort que les teneurs en ZnT dans ce 

profil sont nettement plus faibles comparées à celles enregistrées dans le premier profil (0-

20 cm) où la contamination se fait nettement ressentir via des concentrations nettement 

plus importantes. Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence 

hautement significative entre les deux profils (p < 0.001) pour la zone urbaine (ZU). 

 

 

Figure 40. Teneurs pseudo-totales moyennes en zinc (ZnT) dans les sols étudiés. 

D’après les différents résultats des teneurs en ETM, les sols se sont avéré être de bons 

indicateurs de la pollution atmosphérique métallique en domaine routier. En effet, les 
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teneurs en ETM et plus précisément ceux du Cd, Cu, Pb et Zn enregistrées en zone urbaine 

sont très élevés par rapport à celles de la zone témoin (Draa Naga) ; l’intensité du trafic 

routier en zone urbaine est jugée dense en comparaison avec la zone témoin éloignée de 

toutes perturbations anthropiques.  

La majeure partie des ETM en milieu urbain et surtout en domaine routier est issue de 

l’automobile. Ainsi, le carburant est la principale source de plomb, cela s’explique par 

l’ajout de dérivés alkylés du plomb comme antidétonant dans les carburants des véhicules 

(Alloway, 1995 ; Wawer et al. 2015). Après la combustion du carburant, le Pb est relargué 

dans l’atmosphère sous différentes formes tels que les sulfates ou carbonates insolubles, 

oxydes peu solubles ou halogénures très solubles (Falahi-Ardakani, 1984 ; Gochfeld, 2003 

; Haferburg et Kothe 2012). Les flux de plomb et de zinc provenant de la corrosion des 

pneumatiques sont importants. Les garnitures de freins sont à l’origine d’apport en 

cadmium, chrome et plomb. L’utilisation de divers fluides comme le carburant, les graisses 

de lubrification ou l’huile de moteur, contribue également aux émissions polluantes des 

véhicules (Gadras, 2000 ; Bucko et al. 2010 ; Zereini et al. 2012). 

Le zinc est très présent dans les huiles de moteur et les lubrifiants, dans lesquels il est 

ajouté comme antioxydant (Falahi-Ardakani, 1984) mais aussi dans le fluide de 

transmission. Cependant, le cuivre est contenu dans l’antigel avec une quantité notable et 

faiblement rencontré dans les fluides. 

Par ailleurs, les garnitures de freins actuellement utilisées sont constituées de métaux qui se 

dégradent lors de décélérations ou de frictions internes à l’origine d’une production de 

chaleur et d’usure. Les principaux ETM présents dans la structure des garnitures de freins 

sont le cuivre, le zinc et le plomb, mais ces teneurs sont variables suivant la marque de 

plaquettes de frein utilisée (Pagotto, 1999). Les alliages à base de fer constituent une 

proportion élevée de matières premières utilisées pour la construction des véhicules. Des 

alliages non ferreux sont également employés. Afin de limiter les phénomènes de corrosion 

certains produits sont utilisés (peinture ou enduit). Ces produits peuvent également être à 

l’origine d’une pollution métallique. Par exemple les peintures contiennent de nombreux 

pigments riches en certains ETM tels que le plomb et le cadmium. Par ailleurs, l’usure des 

pneumatiques dépend de nombreux paramètres comme le type de routes utilisées, le type 

de véhicules (usure plus grande pour un poids lourd qu’un véhicule léger), l’état de la 

chaussée, les conditions de conduite (accélération, décélération, charge du véhicule, 

pression de gonflage des pneus…). Les émissions d’échappement sont influencées par de 
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nombreux facteurs, regroupant des variables propres au véhicule comme le mode de 

carburation, l’âge du véhicule, son entretien, ainsi que des variables propres à l’usage du 

véhicule comme la charge ou la vitesse moyenne d’utilisation (Pagotto, 1999). Le 

cadmium provient des impuretés contenues dans les additifs à base de zinc et entre dans la 

composition des huiles et des pneus (de 0,20 ppm à 0,26 ppm), dans les  lubrifiants des 

moteurs à essence (de 0,07 ppm à 0,10 ppm), dans ceux des moteurs diesel (de 20 ppm à 

90 ppm), (Gadras, 2000).  

En addition, les infrastructures participent également à la pollution, notamment les 

barrières de sécurité, les toitures ainsi que les panneaux de signalisation. De plus, les 

glissières de sécurité relarguent d’importantes quantités de Zn comme (Baladès et al. 

1985 ; Pagotto, 1999). Les glissières de sécurité au bord des routes et des autoroutes sont 

couramment réalisées en acier galvanisé (remplacées par moment par du béton). Ces 

glissières sous l’action de l’air et de l’eau se corrodent au fil du temps et le ruissellement 

des pluies sur celles-ci entraîne des polluants métalliques tels que le Zn (Gaber, 1993). 

Le plomb et le zinc sont les principaux éléments relargués au cours de la corrosion des 

infrastructures routières. D’après (Chocat, 1997), les peintures de marquage au sol sont 

également une source potentielle d’éléments traces métalliques et particulièrement de 

plomb.  

De plus, le vent constitue un facteur important de transport et de dispersion des ETM ; sa 

direction détermine l’axe de transport maximum. Par ailleurs, les précipitations réduisent 

les distances de transport et favorisent la déposition sur ou à proximité de la route. D’autres 

facteurs peuvent également influencer le transport et la dispersion des ETM tels que les 

caractéristiques de la chaussée ; par exemple une chaussée poreuse, arrive à piéger plus 

d’ETM. Aussi, la présence du couvert végétal fait qu’une partie des ETM soit intercepter et 

déposer sur des végétaux (Kumar et al. 2007 ; Paz-Ferreiro et al. 2014 a et b). 

 

III.2.2. Influence des paramètres physicochimiques sur les teneurs pseudo-totales en 

ETM dans les sols 

La distribution spatiale des teneurs en ETM dans le sol est souvent liée à l’action des 

paramètres physico-chimiques du milieu. Dans le but de faire ressortir les relations entre 

les teneurs en ETM des sols et leur physico-chimie, des corrélations, ainsi que des ACP 

(Analyse en Composante Principale) ont été réalisées pour les données obtenues en zone 

urbaine. Un tel type d’analyses statistiques de données permet d’avoir une idée sur 
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l’origine des ETM, d’apprécier la représentativité des analyses et de faire apparaitre les 

liens existants entre les différents paramètres étudiés. 

Les principaux résultats relatifs aux deux profils (corrélations ETM-ETM, et ETM-

physico-chimie) sont résumés dans les tableaux 26 et 27. Seules les corrélations positives 

sont indiquées. 

 

Tableau 26. Matrice des corrélations entre les teneurs pseudo-totales en ETM dans le sol 

de la (0-20 cm et 20-40 cm). 

 0- 20 cm 20-40 cm 

ETM CdT CuT MnT PbT ZnT CdT CuT MnT PbT ZnT 

CdT 1     1     

CuT 0.39 1    ns 1    

MnT ns ns 1   ns ns 1   

PbT 0.80 0.35 ns 1  0.68 ns ns 1  

ZnT 0.50 0.58 ns 0.47 1 ns ns ns ns 1 
ns : Non significatif ; p < 0.05 ; p < 0.01 ; p < 0.001 

 

Tableau 27. Corrélation entre les paramètres physico-chimiques et les teneurs pseudo-

totales en ETM dans le sol (0-20 cm et 20-40 cm). 

ns : Non significatif ; p < 0.05 ; p < 0.01 ; p < 0.001 

  

L’analyse de la matrice des corrélations des teneurs pseudo-totales en ETM (tableau 26) 

indique l’existence de plusieurs corrélations entre les ETM. Ainsi, les éléments sont 

positivement corrélés les uns aux autres, à l’exception du Mn qui ne présente aucune 

corrélation avec les autres ETM. Cela pourrait s’expliquer par le fait que ce dernier est en 

grande partie d’origine géogène contrairement aux autres éléments (Cd, Pb, Cu, Zn), dont 

Paramètre pH CE CT MO N C/N A L S 

0-20 cm 

CdT ns 0.54 ns ns ns ns ns ns ns 

CuT 0.34 0.34 ns ns ns ns ns ns ns 

MnT ns ns ns ns ns ns 0.32 0.34 ns 

PbT ns 0.33 ns 0.34 0.37 ns ns ns ns 

ZnT ns 0.55 ns ns ns 0.33 ns ns ns 

     20-40 cm 

CdT ns 0.57 0.39 ns 0.37 ns ns ns ns 

CuT ns ns ns ns ns ns ns ns ns 

MnT ns ns ns ns ns ns ns ns ns 

PbT ns ns ns 0.41 0.51 ns ns ns ns 

ZnT ns 0.47 ns ns ns ns ns ns ns 
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l’origine est principalement anthropique (Baize, 1997 ; Kabata-Pendias, 2001 ; Qasim, 

2016). 

En ce qui concerne le profil (0-20 cm), le CdT est lié au CuT (p < 0.05), au ZnT (p < 0.001), 

et au PbT (p < 0.001). Ce sont justement les deux ETM (Cd et Pb) les plus présents en 

milieu urbain mais aussi les plus dangereux et les plus néfastes. Le CuT est à son tour 

corrélé positivement au Pb (p < 0.05) et au ZnT (p < 0.001). Alors que le PbT est corrélé au 

ZnT (p < 0.001). Pour le profil (20-40 cm), une seule corrélation positive est enregistrée ; il 

s’agit de celle reliant le CdT  au PbT (p < 0.001). De telles liaisons suggèrent souvent une 

origine commune. Notons aussi que le cadmium est souvent associé au plomb et au zinc 

dans les cas de pollution anthropique notamment celle de l’air (Dubois et al. 2002). Ces 

résultats sont compatibles avec les travaux antérieurs réalisés sur les sols des bordures de 

l’oued Rhumel dans la Constantinois (El-Hadef El-Okki, 1998, 2002, 2015 ; Krika, 2013). 

Ils concordent aussi avec ceux d’Abdul Rida (1992), ceux de Dragović et al. (2008) et ceux 

de Bhuiyan et al. (2010). Selon ces auteurs, les fortes liaisons sont une indication que ces 

ETM proviennent de sources similaires notamment des apports anthropiques. En domaine 

routier, les ETM sont transportés sous forme particulaire. Ces poussières générées par les 

véhicules et les infrastructures routières, se dispersent par voie atmosphérique ; une partie 

qui représente seulement 10 % reste sur la chaussée et 90 % sont dispersés par voie 

aérienne (Kebir, 2012). 

Par ailleurs, l’analyse de la matrice des corrélations relatives aux liens existants entre les 

paramètres physicochimiques et les teneurs pseudo-totales en ETM montre que le pH est 

corrélé au CuT (p < 0.05) au niveau du profil (0-20 cm), la CE est liée au CdT (p < 0.001), 

CuT (p < 0.05), PbT (p < 0.05) et ZnT (p < 0.01) dans le profil (0-20 cm), et au CdT (p < 

0.001) et ZnT (p < 0.01) au niveau du profil (20-40 cm). Les carbonates sont corrélés au 

CdT  (p < 0.05), alors que les taux en matière organique sont liés principalement au plomb 

(p < 0.05 et p < 0.01 pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement). L’azote est lié 

aux deux éléments dont l’origine est principalement anthropique, en l’occurrence le 

cadmium et le plomb avec (p < 0.05) pour le cadmium (profil 0-20 cm), et (p < 0.05 et p < 

0.01) dans le cas du plomb pour les deux profils respectivement. Contrairement aux autres 

paramètres, la fraction limoneuse est plutôt liée au manganèse dont l’origine est souvent 

géogène (p < 0.01).  

Le pH est l’un des paramètres clés du comportement des ETM dans l’environnement. Il 

influe sur la partition entre la phase dissoute et particulaire et sur tous les paramètres qui en 
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dépendent, à savoir la mobilité, la réactivité, la biodisponibilité, la bioaccumulation et la 

toxicité. En effet, une diminution du pH entraîne la mise en solution des sels métalliques, 

la dissolution des phases de rétention, la désorption des cations et l’adsorption des anions. 

Cependant, l’augmentation du pH entraîne la formation de composés insolubles. Ainsi, la 

rétention maximale des ETM survient généralement lorsque le pH est supérieur à 7 

(USEPA, 1992). Les sols étudiés dans le cadre de cette étude sont caractérisés par un pH 

plutôt alcalin notamment en zone urbaine ; une situation qui favorise la sorption des ETM 

sur les particules du sol et la formation de précipités. 

Par ailleurs, une grande affinité a été enregistrée entre la conductivité électrique et les 

polluants métalliques pris en considération dans le cadre de cette étude notamment avec le 

cadmium, le cuivre, le plomb et le zinc. Dans la solution du sol, les ETM se présentent soit 

sous forme libre ou sous forme de sels solubles. Ils peuvent également former des sels 

insolubles en s’associant avec certains composés notamment les sulfures (Smolders et 

Mertens, 2013). 

Il est à noter qu’une bonne partie des ETM peut également être liée aux particules du sol, 

en particulier les carbonates, la matière organique, limon, etc. (Hettiarachchi et al. 2003). 

Ainsi, des relations de dépendance positive ont été enregistrées entre les ETM et les taux 

en calcaire total pour les sols prélevés en milieu urbain. De telles affinités ont été 

confirmés par plusieurs auteurs ; en effet, les carbonates ont des surfaces considérées 

comme le siège de phénomène de sorption d’ions métalliques (Kribi, 2005). Ils sont ainsi 

considérés comme des sorbants relativement importants des ETM (Assadian et Fenn, 

2001 ; Fengxiang et Arieh, 2007 ; Tack, 2010 ; Alloway, 2013). Pour ce qui est de la 

matière organique, les corrélations concernent surtout le plomb aussi bien pour le profil (0-

20 cm) que pour le profil (20-40 cm). Les travaux de Morin et al. (1999) et Dumat et al. 

(2000) 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 2 mm. 

Contrairement à la plupart des autres éléments présents dans le sol, l'azote ne provient 

jamais de l'altération des roches. Il se retrouve sous 3 formes à savoir : organique, 

ammoniacale et nitrique. La forme organique constitue les réserves du sol en cet élément 

(Baize, 2000). Il est combiné à des atomes de carbone qui constituent la MO.  

La représentation graphique des 14 variables à l’intérieur du cercle de corrélation sur le 

plan factoriel 1-2 est présentée dans la figure 41. Les résultats obtenus sur les deux 
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premiers axes résument 72.99 % de l’information totale pour le profil (0-20 cm) et 59.42 % 

pour le profil (20-40 cm).  

En effet, pour le profil (0-20 cm), le premier axe est représenté par le Cu, le Pb, le Cd et le 

Zn (variables actives) qui sont étroitement liées ; ce qui suggère l’origine commune 

notamment le trafic routier et les infrastructures routières. Ces éléments forment un groupe 

avec certains paramètres physico-chimiques, notamment la CE, le N, et la MO. Dans le sol, 

ces éléments sont souvent adsorbés par la MO avec laquelle ils forment des complexes ; 

ceci pourrait expliquer en partie leur accumulation plus importante dans les horizons de 

surface (Khan et al. 2011; Young, 2013). Selon, Kabata-Pendias (2011), Khan et al. (2011) 

et Alloway (2013), la matière organique compte parmi les principaux paramètres qui 

influencent les teneurs métalliques dans le sol. 

Pour ce qui est du deuxième profil (20-40 cm), le côté négatif de l’axe 1 est représenté 

surtout par le Cd et le Pb qui sont étroitement liés. De même, les paramètres physico-

chimiques (N, L, CT, MO, pH et CE) introduits comme variables supplémentaires sont 

projetés du côté négatif de ce même axe ; ce qui suggère une influence et des liaisons 

considérables avec le Cd et le Pb. De semblables influences des propriétés des sols, telles 

que la MO, l’azote, et la CE sur les teneurs en ETM du sol ont été enregistrées par 

plusieurs auteurs : Dube et al. (2001); Chaignon et al. (2002) ; Yin et al. (2002) ; Uchimiya 

et al. (2011).   

Pour l’axe 2 et plus particulièrement, c’est plutôt le Mn qui contribue le plus à sa formation 

du côté négatif pour le profil (0-20 cm) et du côté positif pour le (20-40 cm). Ce dernier est 

lié aux particules du sol notamment le limon ; ceci suggère l’origine géogène de cet 

élément dans les sols de la zone d’étude.   
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Figure 41. Plan principal de l’ACP effectuée entre les paramètres physico-

chimiques et les  teneurs pseudo-totales en ETM des sols étudiés au niveau des deux 

profils (0-20 cm et 20-40 cm). 
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III.2.3. Teneurs séquentielles en ETM dans le sol  

Les résultats des teneurs séquentielles (Fraction échangeable (Fe), fraction liée aux 

carbonates (Fc), fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (Fo), fractions liée à la 

matière organique (Fm) et la fraction résiduelle (Fr)) en ETM des sols prélevés au niveau 

de la zone urbaine sont récapitulés dans le tableau 28. Les paramètres statistiques indiqués 

sont : le minimum (Min), le maximum (Max), la moyenne (Moy), et l’écart-type (ET). 

Tableau 28. Données statistiques des teneurs séquentielles en ETM (μg/g) dans les sols de 

la zone urbaine pour les profils (0-20 cm et 20-40 cm). 

 

Fraction Fe Fc Fo Fm Fr 

Cd 

0
-2

0
  Min - Max 0.003 - 1.888 0.005 – 2.874 0.001 – 0.198 0.000 – 0.069 0.090 – 0.988 

Moy ± ET 0.113 ± 0.292 0.193 ± 0.482 0.054 ± 0.053 0.015 ± 0.015 0.405 ± 0.300 

2
0

-4
0
 

Min - Max 0.001 – 1.015 0.001 - 1.367 0.000 – 0.124 0.000 – 0.021 0.015 – 0.832 

Moy ± ET 0.067 ± 0.159 0.103 ± 0.250 0.030 ± 0.038 0.006 ± 0.006 0.225 ± 0.189 

Cu 

0
-2

0
  Min - Max 0.13 – 2.66 0.11 – 0.98 0.11 – 2.29 0.59 – 11.78 5.09 – 11.99 

Moy ± ET 0.88 ± 0.61 0.50 ± 0.16 0.70 ± 0.42  2.95 ± 3.15 8.68 ± 1.65 

2
0

-4
0
 

Min - Max 0.05 – 0.66 0.02 – 0.29 0.05 – 0.32 0.02 – 1.09 2.94 - 17.81 

Moy ± ET 0.17 ± 0.13 0.09 ± 0.09 0.13 ± 0.07  0.43 ± 0.21 5.61 ± 2.47 

Mn 

0
-2

0
  Min - Max 1.20 – 5.99 7.92 – 59.88 29.04 – 65.90 4.79 – 19.76 24.90 – 50.56 

Moy ± ET 4.03 ± 1.31 26.90 ± 14.05 50.81 ± 9.17 7.92 ± 3.37 34.15 ± 6.41 

2
0

-4
0
 

Min - Max 0.87 – 6.78 8.25 – 46.35 1.28 - 59.55 1.01 – 14.12 19.15 – 41.86 

Moy ± ET 2.20 ± 1.12 20.70 ± 10.41 38.57 ± 10.76 4.08 ± 2.88 27.99 ± 5.66 

Pb 

0
-2

0
  Min - Max 0.71 - 79.51 0.01 – 7.30 0.22 – 31.57 0.03 – 25.44 14.68 – 149.35 

Moy ± ET    4.94 ± 12.35 0.49 ± 1.22 8.65 ± 8.54 5.44 ± 5.50 64.32 ± 43.36 

2
0
-4

0
 

Min - Max 0.15 – 35.48 0.01 – 3.48 0.15 – 60.49 0.01 – 12.49 6.32 – 99.80 

Moy ± ET 2.34 ± 5.51 0.27 ± 0.60 5.74 ± 9.91 2.66 ± 3.01 31.36 ± 22.58 

Zn 

0
-2

0
  Min - Max 4.49 – 5.69 1.58 – 5.24 0.96 – 15.78 1.26 – 14.14 35.63 – 55.98 

Moy ± ET 5.10 ± 0.26 3.94 ± 1.15 3.92 ± 3.63 3.02 ± 1.95 46.45 ± 5.59 

2
0

-4
0
 

Min - Max 0.31 – 4.24 0.63 – 3.27  0.10 – 6.31 0.51 – 2.86 12.70 – 36.84 

Moy ± ET 2.72 ± 0.84 1.25 ± 0.62 1.18 ± 1.07  0.97 ± 0.52 21.41 ± 4.69 
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III.2.3.1. Cadmium (Cd) 

L’examen du tableau 28 et de la figure 42 montre que les teneurs séquentielles en cadmium 

(Cd) dans le sol varient considérablement non seulement au sein d’un même profil mais 

aussi d’un profil à l’autre.  

Globalement, les résultats des teneurs séquentielles en Cd obtenus révèlent sa présence 

dans toutes les fractions et dans tous les échantillons prélevés au niveau des deux profils 

(0-20 cm et 20-40 cm). L’ordre d’abondance des différentes fractions est le suivant : CdR > 

CdC > CdE > CdO > CdM. 

Le cadmium résiduel (CdR) représente ainsi la partie la plus importante dans le sol, son 

pourcentage est estimé à 52 % pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). La fraction liée 

aux carbonates (CdC) représente 25 % du cadmium total pour le profil (0-20 cm) et 24 % 

pour le profil (20-40 cm). La fraction échangeable (CdE) représente 14 % et 16 % pour les 

deux profils respectivement. La fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (CdO) ne 

représente que 7 % pour les deux profils. La fraction liée à la matière organique (CdM) 

vient en dernière position, et ne représente que 1 % et 2 % les profils (0-20 cm) et (20-40 

cm) respectivement.  

a. Fraction échangeable (CdE) : 

Nous avons enregistré pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, des 

minimum de 0.003 μg/g et 0.001 μg/g, des maximum de 1.888 μg/g et 1.015 µg/g, et des 

médianes de l’ordre de 0.047 μg/g, et 0.022 μg/g. Les fluctuations d’une station à l’autre 

sont remarquables, l’anova a révélé un effet station significatif pour les deux profils (F = 

6.13 ; p < 0.05). Par ailleurs, la différence entre les deux profils est très significative ; ceci 

a été confirmé par le test t de Student pour (p < 0.01). 

b. Fraction liée aux carbonates (CdC) : 

Pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, nous avons enregistré des 

minimum de 0.005 μg/g versus 0.001, des maximum de 2.874 μg/g versus 1.367µg/g, avec 

des médianes de l’ordre de 0.065 μg/g versus et 0.027 μg/g. Les fluctuations d’une station 

à l’autre sont remarquables, l’anova a révélé un effet station très significatifs et hautement 

significatifs pour les deux profils (F = 12.09 ; p < 0.01) et (F = 5.32 ; p < 0.001) 

respectivement. La différence entre les deux profils est très significative ; ceci a été 

confirmé par le test t de Student pour (p < 0.01).  
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c. Fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (CdO) : 

Pour le profil (0-20 cm) nous avons enregistré un minimum de 0.001 µg/g, un maximum 

de 0.198 µg/g et une médiane de 0.024 µg/g. Pour le profil (20-40 cm), les valeurs 

extrêmes sont de (0.000 - 0.124 µg/g) avec une médiane de (0.011 μg/g). Les fluctuations 

au sein d’un même profil sont remarquables et ont été confirmées par l’analyse de la 

variance à un facteur qui a révélé des effets très significatifs et hautement significatifs pour 

les deux profils (F = 3.08 ; p < 0.01) et (F = 5.30 ; p < 0.001) respectivement. 

Notons aussi, que les teneurs en CdO sont plus importantes pour le profil de surface (0-20 

cm). Le test t de Student a révélé un effet profil significatif (p < 0.05).  

d. Fraction liée à la matière organique (CdM) : 

Pour la fraction liée à la matière organique nous avons enregistrés un minimum de l’ordre 

de 0.000 µg/g versus un maximum 0.069 µg/g pour le profil 0-20 cm, et 0.000 µg/g versus 

0.021 µg/g pour le 20-40 cm. Les médianes sont de l’ordre de 0.010 μg/g et 0.003 μg/g 

pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement. Notons que la variabilité intra-zone 

des teneurs en cadmium lié à la matière organique est non significative pour le profil (0-20 

cm) et significative (F = 2.29 ; p < 0.05) pour le profil (20-40 cm). Les fluctuations entre 

les deux profils sont hautement significatives pour (p < 0.001) ; les teneurs les plus élevées 

sont celles enregistrées pour le profil (0-20 cm).  

e. Fraction résiduelle (CdR) : 

Pour cette fraction, nous avons enregistrés des teneurs médianes de l’ordre de (0.290 μg/g 

et 0.132 μg/g) avec des valeurs extrêmes sont de l’ordre de de (0.090 µg/g versus 0.988 

µg/g), et (0.015 µg/g versus 0.832 µg/g) pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm 

respectivement. La variation d’une station à l’autre est significative pour le profil (0-20 

cm) avec (F = 3.44 ; p < 0.05) et non significative pour le profil (0-40 cm). Notons aussi 

que la variation des teneurs en CdR entre les deux profils est remarquable. Le test t de 

student a révélé un effet profil significatif pour (p < 0.05). 
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Figure 42. Teneurs séquentielles en cadmium (Cd) dans les différentes fractions de sols. 

 

III.2.3.2. Cuivre (Cu) 

L’examen du tableau 28 et de la figure 43 montre que les teneurs séquentielles en cuivre 

(Cu) dans le sol varient considérablement non seulement au sein d’un même profil mais 

aussi d’un profil à l’autre.  

Globalement, les résultats des teneurs séquentielles en Cu obtenus révèlent sa présence 

dans toutes les fractions de sol et dans tous les échantillons prélevés au niveau des deux 

profils (0-20 cm et 20-40 cm). L’ordre d’abondance des différentes fractions est le suivant 

: CuR > CuM > CuE > CuO > CuC. 

Le cuivre résiduel (CuR) représente ainsi la partie la plus importante dans le sol, son 

pourcentage est estimé à 63 % et 87 % pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) 

respectivement. La fraction liée à la matière organique (CuM) représente 22 % du cuivre 

total pour le profil (0-20 cm) et 7 % pour le profil (20-40 cm). La fraction échangeable 

(CuE) représente 6 % et 3 % pour les profils (0-20 cm et 20-40 cm) respectivement. La 

fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (CuO) représente seulement 5 % pour le 

profil (0-20 cm) et 2 % pour le profil (20-40 cm). La fraction liée aux carbonates (CuC) 

vient en dernière position, elle ne renferme que 4 % du cuivre total pour le profil (0-20 cm) 

et 1 % pour le profil (20-40 cm). 
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a. Fraction échangeable (CuE) : 

Nous avons enregistré pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, des 

minimum de 0.13 μg/g et 0.05 μg/g, des maximum de 2.66 μg/g et 0.66 µg/g, et des 

médianes de l’ordre de 0.66 μg/g, et 0.12 μg/g. Les fluctuations d’une station à l’autre sont 

remarquables, néanmoins le test l’anova n’a pas a révélé d’effet station significatif aussi 

bien pour le profil 0-20 cm que pour le 20-40 cm. Le test t de Student a révélé une 

différence hautement significative entre les deux profils (p < 0.001). 

  

b. Fraction liée aux carbonates (CuC) : 

                  Pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, nous avons enregistré des 

minimums de 0.11 μg/g versus 0.02 μg/g, des maximums de 0.98 μg/g versus 0.29 µg/g, 

avec des médianes de l’ordre de 0.49 μg/g versus et 0.05 μg/g. Les fluctuations d’une 

station à l’autre sont remarquables, le test d’anova a révélé un effet station très significatif 

(F= 4.63 ; p < 0.01) pour le profil (0-20 cm) et significatif (F = 2.41 ; p < 0.05) pour le 

profil (20-40 cm). La différence entre les deux profils est significative ; ceci est confirmé 

par le test t de Student qui a révélé une différence hautement significative (p < 0.001). 

  

c. Fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (CuO) : 

Pour le profil (0-20 cm) nous avons enregistré un minimum de 0.11 µg/g, un maximum de 

2.29 µg/g et une médiane de 0.69 µg/g. Pour le profil (20-40 cm), les valeurs extrêmes sont 

de (0.05 - 0.32 µg/g) avec une médiane de (0.12 μg/g). Les fluctuations au sein d’un même 

profil sont remarquables. Cependant, l’analyse de la variance à un facteur n’a pas révélé 

d’effet station significatif pour le profil (0-20 cm), mais significatif (F = 3.10 ; p < 0.01) 

pour le profil (20-40 cm). 

Notons aussi, que les teneurs en CuO sont plus importantes pour le profil de surface (0-20 

cm). Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence hautement 

significative entre les deux profils (p < 0.001). 

 

d. Fraction liée à la matière organique (CuM) : 

Pour la fraction liée à la matière organique nous avons enregistré un minimum de l’ordre 

de 0.59 µg/g versus un maximum 11.78 µg/g pour le profil 0-20 cm, et 0.02 µg/g versus 

1.09 µg/g pour le 20-40 cm. Les médianes sont de l’ordre de 1.46 μg/g et 0.38 μg/g pour 

les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement. Notons que la variabilité intra-zone des 

teneurs en cuivre lié à la matière organique est hautement significative (F = 7.45 ; p < 

0.001) pour le profil (0-20 cm) et non significative pour le profil (20-40 cm). Les 
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fluctuations entre les deux profils sont hautement significatives (p < 0.001) ; les teneurs les 

plus élevées sont celles enregistrées pour le profil (0-20 cm). 

 

e. Fraction résiduelle  (CuR) : 

Pour cette fraction, nous avons enregistrés des teneurs médianes de l’ordre de (8.98 μg/g et 

5.61 μg/g) avec des valeurs extrêmes qui sont de l’ordre de (5.09 µg/g versus 2.94 µg/g), et 

(11.99 µg/g versus 17.81 µg/g) pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement. La 

variation d’une station à l’autre est très hautement significative pour le profil (0-20 cm) 

avec (F = 9.10 ; p < 0.001) et non significative pour le profil (20-40 cm). Notons aussi que 

la variation des teneurs en CuR entre les deux profils est remarquable. Le test t de student a 

révélé un effet profil hautement significatif pour (p < 0.001). 

 

 

         

     Figure 43. Teneurs séquentielles en cuivre (Cu) dans les différentes fractions de sols. 

 

III.2.3.3. Manganèse (Mn) 

L’examen du tableau 28 et de la figure 44 montre que les teneurs séquentielles en 

manganèse (Mn) dans le sol varient considérablement non seulement au sein d’un même 

profil mais aussi d’un profil à l’autre.  

Globalement, les résultats des teneurs séquentielles en manganèse obtenus révèlent sa 

présence dans toutes les fractions de sol et dans tous les échantillons prélevés au niveau 
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des deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). L’ordre d’abondance du MnT dans les fractions est 

le suivant : MnO > MnR > MnC > MnM > MnE. 

La fraction du manganèse liée aux oxydes de fer et manganèse (MnO) représente la partie 

la plus importante dans le sol, son pourcentage est estimé à 41 % pour les deux profils (0-

20 cm et 20-40 cm). La fraction résiduelle (MnR) représente 28 % du manganèse total pour 

le profil (0-20 cm) et 30 % pour le profil (20-40 cm). La fraction liée aux carbonates (MnC) 

représente seulement 22 % pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). La fraction liée à 

la matière organique (MnM) ne représente que 6 % pour le profil (0-20 cm) et 5 % pour le 

profil (20-40 cm). La fraction échangeable vient en dernière position, elle ne renferme que 

6 % du manganèse total pour le profil (0-20 cm) et 2 % pour le profil (20-40 cm). 

  

a. Fraction échangeable (MnE) : 

Nous avons enregistré pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, des 

minimum de 1.20 μg/g et 0.87 μg/g, des maximum de 5.99 μg/g et 6.78 µg/g, et des 

médianes de l’ordre de 3.98 μg/g, et 2.05 μg/g. Les fluctuations d’une station à l’autre sont 

remarquables, ceci est confirmé par le test d’anova qui a révélé un effet station hautement 

significatif (F = 9.74 ; p < 0.001) pour le profil (0-20 cm) et très significatif (F = 3.87 ; p < 

0.01) pour le profil (20-40 cm). Le test t de Student a révélé une différence hautement 

significative entre les deux profils (p < 0.001). 

 

b. Fraction liée aux carbonates (MnC) : 

Pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, nous avons enregistré des 

minimum de 7.92 μg/g versus 8.25 μg/g, des maximum de 59.88 μg/g versus 46.35 µg/g, 

avec des médianes de l’ordre de 24.71 μg/g versus et 16.56 μg/g. Les fluctuations d’une 

station à l’autre sont remarquables, le test d’anova a révélé un effet station hautement 

significatif (F = 9.02 ; p < 0.001) pour les deux profils. La différence entre les deux profils 

est significative ; ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence 

hautement significative profils (p < 0.001). 

 

c. Fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (MnO) : 

Pour le profil (0-20 cm) nous avons enregistré un minimum de 29.04 µg/g, un maximum 

de 65.90 µg/g et une médiane de 50.62 µg/g. Pour le profil (20-40 cm), les valeurs 

extrêmes sont de (1.28 – 59.55 µg/g) avec une médiane de (37.22 μg/g). Les fluctuations 

au sein d’un même profil sont remarquables. L’analyse de la variance à un facteur a révélé 
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un effet station hautement significatif (F = 5.258 ; p < 0.001) pour le profil (0-20 cm) et 

non significatif pour le profil (20-40 cm).  

Notons aussi, que les teneurs en MnO sont plus importantes pour le profil de surface (0-20 

cm). Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence hautement 

significative entre les deux profils (p < 0.001). 

 

d. Fraction liée à la matière organique (MnM) : 

Pour la fraction liée à la matière organique nous avons enregistrés un minimum de l’ordre 

de 4.79 µg/g versus un maximum 19.76 µg/g pour le profil 0-20 cm, et 1.01 µg/g versus 

14.12 µg/g pour le 20-40 cm. Les médianes sont de l’ordre de 32.92 μg/g et 3.34 μg/g pour 

les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement. Notons que la variabilité intra-zone des 

teneurs en manganèse liées à la matière organique est hautement significative (F = 8.78 ; p 

< 0.001) pour les deux profils. Les fluctuations entre les deux profils sont hautement 

significatives (p < 0.001) ; les teneurs les plus élevées sont celles enregistrées pour le profil 

(0-20 cm). 

 

e. Fraction résiduelle  (MnR) : 

Pour cette fraction, nous avons enregistrés des teneurs médianes de l’ordre de (32.92 μg/g 

et 28.13 μg/g) avec des valeurs extrêmes qui sont de l’ordre de de (24.90 µg/g versus 19.15 

µg/g), et (50.56 µg/g versus 41.86 µg/g) pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm 

respectivement. La variation d’une station à l’autre est hautement significative (F = 9.33 ; 

P < 0.001) pour le profil (0-20 cm) et non significative pour le profil (20-40 cm). Notons 

aussi que la variation des teneurs en MnR entre les deux profils est remarquable. Le test t 

de student a révélé un effet profil hautement significatif pour (p < 0.001). 
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Figure 44. Teneurs séquentielles en manganèse (Mn) dans les différentes fractions de sols. 

 

 

III.2.3.4. Plomb (Pb) 

L’examen du tableau 28 et de la figure 45 montre que les teneurs séquentielles en plomb 

(Pb) dans le sol varient considérablement non seulement au sein d’un même profil mais 

aussi d’un profil à l’autre.  

Globalement, les résultats des teneurs séquentielles en plomb obtenus révèlent sa présence 

dans toutes les fractions de sol et dans tous les échantillons prélevés au niveau des deux 

profils (0-20 cm et 20-40 cm). L’ordre d’abondance du PbT dans les fractions est le suivant 

: PbR > PbO > PbM > PbE > PbC. 

Le plomb résiduel (PbR) représente la partie la plus importante dans le sol, son pourcentage 

est estimé à 77 % et 74 % pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) respectivement. La 

fraction liée aux oxydes de fer et manganèse (PbO) vient en deuxième position, elle 

représente 10 % du plomb total pour le profil (0-20 cm) et 14 % pour le profil (20-40 cm). 

La fraction liée à la matière organique (PbM) ne représente que 6 % pour les profils (0-20 

cm et 20-40 cm). La fraction échangeable (PbE) représente seulement 6 % pour le profil (0-

20 cm) et 5 % pour le profil (20-40 cm). La fraction liée aux carbonates vient en dernière 

position, elle ne renferme que 1 % du plomb total pour les deux profils (0-20 cm et 20-

40cm).  
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a. Fraction échangeable (PbE) : 

Nous avons enregistré pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, des 

minimum de 0.71 μg/g et 0.15 μg/g, des maximum de 79.51 μg/g et 35.48 µg/g, et des 

médianes de l’ordre de 1.99 μg/g, et 1.10 μg/g. Les fluctuations d’une station à l’autre sont 

remarquables. Le test d’anova a révélé un effet station significatif pour les deux profils (F 

= 4.64 ; p < 0.05 et F = 4.74 ; p < 0.05) respectivement. 

Par ailleurs, le test t de Student a révélé une différence significative entre les deux profils 

(p < 0.05).  

 

b. Fraction liée aux carbonates (PbC) : 

Pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, nous avons enregistré des 

minimum de 0.01 μg/g versus 0.01 μg/g, des maximum de 7.30 μg/g versus 3.48 µg/g, 

avec des médianes de l’ordre de 0.16 μg/g versus et 0.11 μg/g. Les fluctuations d’une 

station à l’autre sont remarquables. Cependant, le test d’anova n’a pas révélé d’effet station 

significatif pour les profils. Par ailleurs, le test t de Student n’a pas révélé d’effet 

significatif entre les deux profils. 

 

c.  Fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (PbO) : 

Pour le profil (0-20 cm) nous avons enregistré un minimum de 0.22 µg/g, un maximum de 

31.57 µg/g et une médiane de 3.86 µg/g. Pour le profil (20-40 cm), les valeurs extrêmes 

sont de (0.15 – 60.49 µg/g) avec une médiane de (1.77 μg/g). Les fluctuations au sein d’un 

même profil sont remarquables. L’analyse de la variance à un facteur a révélé un effet 

station très significatif (F = 5.16 ; p < 0.01) pour le profil (0-20 cm) et non significatif pour 

le profil (20-40 cm).  

Notons aussi, que les teneurs en PbO sont plus importantes pour le profil de surface (0-20 

cm). 

Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence significative entre les 

deux profils (p < 0.05). 

 

d. Fraction liée à la matière organique (PbM) : 

Pour la fraction liée à la matière organique nous avons enregistrés un minimum de l’ordre 

de 0.03 µg/g versus un maximum 25.44 µg/g pour le profil 0-20 cm, et 0.01 µg/g versus 

12.49 µg/g pour le 20-40 cm. Les médianes sont de l’ordre de 3.59 μg/g et 1.27 μg/g pour 

les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement. Notons que la variabilité intra-zone des 

teneurs en plomb liées à la matière organique est non significative pour les deux profils. 
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Les fluctuations entre les deux profils sont très significatives (p < 0.01) ; les teneurs les 

plus élevées sont celles enregistrées pour le profil (0-20 cm). (F = 38.54 ; p < 0.001). 

 

e. Fraction résiduelle  (PbR) : 

Pour cette fraction, nous avons enregistrés des teneurs médianes de l’ordre de (52.29 μg/g 

et 23.04 μg/g) avec des valeurs extrêmes qui sont de l’ordre de de (14.68 µg/g versus 6.32 

µg/g), et (149.35 µg/g versus 99.80 µg/g) pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm 

respectivement. La variation d’une station à l’autre est hautement significative (F = 5.54 ; p 

< 0.001) pour le profil (0-20 cm) et très significative (F = 3.65 ; p < 0.01) pour le profil 

(20-40 cm). Notons aussi que la variation des teneurs en MnR entre les deux profils est 

remarquable. 

Le test t de student a révélé un effet profil hautement significatif pour (p < 0.001). 

 

 

 

Figure 45. Teneurs séquentielles en plomb (Pb) dans les différentes fractions de sols.  

 

III.2.3.5. Zinc (Zn) 

L’examen du tableau 28 et de la figure 46 montre que les teneurs séquentielles en zinc (Zn) 

dans le sol varient considérablement non seulement au sein d’un même profil mais aussi 

d’un profil à l’autre.  

Globalement, les résultats des teneurs séquentielles en zinc obtenus révèlent sa présence 

dans toutes les fractions de sol et dans tous les échantillons prélevés au niveau des deux 
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profils (0-20 cm et 20- 40 cm). L’ordre d’abondance du ZnT dans les fractions est le 

suivant : ZnR > ZnE > ZnC > ZnO > ZnM. 

Le zinc résiduel (ZnR) représente la partie la plus importante dans le sol, son pourcentage 

est estimé à 75 % et 78 % pour les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement. La 

fraction échangeable (ZnE) vient en deuxième position, elle représente 8 % du ZnT pour le 

profil (0-20 cm) et 10 % pour le profil (20-40 cm). La fraction liée aux carbonates 

représente seulement 6 % du ZnT pour le profil (0-20 cm) et 5 % pour le profil (20-40 cm). 

La fraction liée aux oxydes de fer et manganèse (ZnO) ne renferme que 6 % et 4% du zinc 

total les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement. La fraction liée à la matière 

organique (ZnM) vient en dernière position, elle ne renferme que 5 % et 3 % du ZnT pour 

les deux profils (0-20 cm et 20-40cm).  

 

a. Fraction échangeable (ZnE) : 

Nous avons enregistré pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, des 

minimum de 35.63 μg/g et 12.70 μg/g, des maximum de 55.98 μg/g et 36.84 µg/g, et des 

médianes de l’ordre de 45.73 μg/g, et 20.82 μg/g. Les fluctuations d’une station à l’autre 

sont remarquables, néanmoins, le test d’anova n’a pas révélé d’effet station significatif 

quel que soit le profil. 

Par ailleurs, le test t de Student a révélé une différence très hautement significative entre 

les deux profils (p < 0.05). 

 

b. Fraction liée aux carbonates (ZnC) : 

Pour les profils (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, nous avons enregistré des 

minimum de 1.58 μg/g versus 0.63 μg/g, des maximum de 5.24 μg/g versus 3.27 µg/g, 

avec des médianes de l’ordre de 4.45 μg/g versus et 1.01 μg/g. Les fluctuations d’une 

station à l’autre sont remarquables. Le test d’anova a révélé un effet station hautement 

significatif (F = 21.43 ; p < 0.001) pour me profil (0-20 cm) et très significatif (F = 4.08 ; p 

< 0.01) pour le profil (20-40 cm). 

Par ailleurs, le test t de Student a révélé une différence hautement significative entre les 

deux profils (p < 0.001).  
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c. Fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (ZnO) : 

Pour le profil (0-20 cm) nous avons enregistré un minimum de 0.96 µg/g, un maximum de 

15.78 µg/g et une médiane de 2.64 µg/g. Pour le profil (20-40 cm), les valeurs extrêmes 

sont de (0.10 – 6.31 µg/g) avec une médiane de (0.85 μg/g). Les fluctuations au sein d’un 

même profil sont remarquables. L’analyse de la variance à un facteur a révélé un effet 

station hautement significatif (F = 9.35 ; p < 0.001) pour le profil (0-20 cm) et très 

significatif (F = 5.04 ; p < 0.01) pour le profil (20-40 cm).  

Notons aussi, que les teneurs en ZnO sont plus importantes pour le profil de surface (0-20 

cm). Ceci est confirmé par le test t de Student qui a révélé une différence hautement 

significative entre les deux profils (p < 0.001). 

 

d. Fraction liée à la matière organique (ZnM) : 

Pour la fraction liée à la matière organique nous avons enregistrés un minimum de l’ordre 

de 1.26 µg/g versus un maximum 14.14 µg/g pour le profil 0-20 cm, et 0.51 µg/g versus 

2.86 µg/g pour le 20-40 cm. Les médianes sont de l’ordre de 2.76 μg/g et 0.78 μg/g pour 

les profils 0-20 cm et 20-40 cm respectivement. Notons que la variabilité intra-zone des 

teneurs en zinc liées à la matière organique est hautement significative (F = 16.50 ; p < 

0.001) pour le profil (0-20 cm) et significative (F = 2.77 ; p < 0.05) pour le profil (20-40 

cm). Les fluctuations entre les deux profils sont hautement significatives (p < 0.001) ; les 

teneurs les plus élevées sont celles enregistrées pour le profil (0-20 cm). 

 

e. Fraction résiduelle  (ZnR) : 

Pour cette fraction, nous avons enregistrés des teneurs médianes de l’ordre de (45.73  μg/g 

et 20.82 μg/g) avec des valeurs extrêmes qui sont de l’ordre de de (35.63 µg/g versus 12.70 

µg/g), et (55.98 µg/g versus 36.84 µg/g) pour les profils 0-20 cm et 20-40 cm 

respectivement. La variation d’une station à l’autre est hautement significative (F = 10.08 ; 

p < 0.001) pour le profil (0-20 cm) et significative (F = 3.34 ; P < 0.05) pour le profil (20-

40 cm). 

Notons aussi que la variation des teneurs en ZnR entre les deux profils est remarquable. Le 

test t de student a révélé un effet profil hautement significatif pour (p < 0.001). 
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Figure 46. Teneurs séquentielles en zinc (Zn) dans les différentes fractions de sols. 

 

III.2.4. Mobilité des ETM dans les sols étudiés (FM) 

La détermination de la mobilité des ETM est basée sur la quantité relative de l’ETM dans 

la fraction échangeable (Fe) contenant les formes mobiles et dans la fraction liée aux 

carbonates (Fc) contenant des phases facilement mobilisables. Le facteur de mobilité (FM) 

nous renseigne sur la disponibilité des ETM et leur toxicité vis-à-vis des organismes 

vivants dans le sol. Il est exprimé en tant que facteur de mobilité (FM) et est calculé selon 

l'équation suivante : (Narwal et al. 1999; Salbu et al. 1998 ; Kabala et Singh, 2001 ; Qasim, 

2016). 

 

   
     

              
     

 

 Où :  

 

 Fe = Teneur de l’ETM dans la fraction échangeable, 

 Fc = Teneur de l’ETM dans la fraction liée aux carbonates, 

 Fo = Teneur de l’ETM dans la fraction liée aux oxydes de fer et manganèse, 

 Fm = Teneur de l’ETM dans la fraction liée à la matière organique, 

 Fr = Teneur de l’ETM dans la fraction résiduelle. 
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La figure 47 présente les résultats des calculs du facteur de mobilité. En général, les 

facteurs de mobilité sont faibles (ne dépassant pas les 40 % en moyenne) pour les 5 ETM 

étudiés du fait que la majeure partie de ces ETM est fortement liée aux particules du sol. 

Nous avons enregistré les séquences de mobilité suivantes : 

 Profil 0- 20 cm   :  FMCd > FMMn > FMZn > FMCu > FMPb 

 Profil 20- 40 cm :  FMCd > FMMn > FMZn > FMPb > FMCu 

  

Ainsi, le Cd est le métal le plus mobile dans les sols de la zone urbaine. Sa mobilité est de 

39.25 ± 16.22 % et 39.53 ± 17.51 % pour les deux profils (0- 20 cm et 20- 40 cm) 

respectivement. Les résultats obtenus sont conformes à ceux obtenus par Kapusta et al. 

(2011), Vaněk et al. (2005), Qasim et al. (2014) et Qasim (2016) indiquant que le cadmium 

est le plus mobile des cinq ETM testés (Cd, Cu, Pb, Zn). Le manganèse enregistre des 

valeurs de (24.98 % et 24.48 %) et le zinc (14.49 % et 14.44 %) pour les deux profils (0- 

20 cm et 20- 40 cm) respectivement. Avec des facteurs de mobilité de l’ordre de (6.48 % et 

6.16 %) pour le plomb et (10.07 % et 3.99 %) pour le cuivre des deux profils (0- 20 cm et 

20- 40 cm) respectivement, ces deux ETM (Pb et Cu) semblent être les moins mobiles 

parmi les ETM pris en considération dans cette étude. 

Les proportions relativement élevées en cadmium pourraient être une indication à son 

origine anthropique ; la fraction mobile de cet élément, connu pour son effet toxique, est 

susceptible d’augmenter sa dangerosité dans le sol mais aussi vis-à-vis des organismes 

vivants tel que les végétaux présent dans le site et pris en considération dans notre étude 

(Sauvé, 2002). En revanche, les valeurs faibles du facteur de mobilité du plomb et cuivre, 

montrent que les ETM sont beaucoup plus liés aux particules des sols étudiés ; ils sont 

donc moins mobiles (Kabala et Singh, 2001). Les résultats obtenus concordent avec ceux 

de El-Hadef El-Okki (2016) pour les sols des bordures de l’oued Rhumel dans la région de 

Constantine.  



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

122 
 

 

 

Figure 47. Les facteurs de mobilité des ETM au niveau des deux profils étudiés. 

 

Les extractions séquentielles permettent de connaître la localisation géochimique des 

polluants. Une fois déterminée, cette distribution permet d’évaluer le rôle relatif joué par 

les constituants du sol et d’identifier les principaux mécanismes de rétention des polluants. 

(Bermond et Yousif, 1997 ; Nabulo et al. 2011 ; Qasim, 2016). 

Outre la nature du sol (granulométrie, constitution…), de nombreux paramètres influencent 

les teneurs en éléments traces métalliques que l’on peut rencontrer dans les sols en 

domaine routier. L’intensité du trafic, qui est une source majoritaire d’apport en polluants, 

va conditionner le niveau de pollution du sol à proximité de la chaussée. En outre, 

l’ancienneté de la route a un impact sur les teneurs en polluants présents dans les sols ; leur 

accumulation au cours du temps conditionne la quantité de métal contenue dans la matrice 

solide. Le type d’infrastructure composant la chaussée et son utilisation jouent également 

un rôle important. Des différences ont été observées par Cappuyns et al. (2007) en fonction 

du type de chaussée utilisée, classique ou drainante envers le relargage de polluants vers le 

sol. Pagotto (1999) et Dierkes et al. (1999), ont démontré que la présence de barrières de 

sécurité a une répercussion sur la teneur en zinc du sol proche. Les conditions 

météorologiques, telles que le vent dont la direction et la force orientent les polluants, 

l’intensité des pluies qui conditionne le ruissellement et le transport des ETM, ont 

également un impact (Falahi-Rodrigue et al. 2018). 
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La mobilité potentielle des contaminants est directement fonction de leur sensibilité aux 

variations des conditions chimiques du milieu, notamment aux écarts de pH, de force 

ionique ou de la teneur en ligands qui peut favoriser ou inhiber la formation de complexes 

solubles, de la composition de l’eau interstitielle. Les interactions entre la matrice solide et 

les éléments traces métalliques sont également influencées par le potentiel rédox de la 

solution interstitielle (Zheng et al. 2015). Celui-ci contrôle le degré d’oxydation des cations 

métalliques dissous. Les formes oxydées ou réduites des cations présentent des solubilités 

et des charges différentes modifiant leurs capacités de fixation (Gadras, 2000). 

Le sol est le lieu privilégié d’accumulation des ETM, plusieurs études réalisées sur la 

spéciation de ces éléments ont pu déterminer les affinités entre la distribution des éléments 

traces métalliques dans le sol et les paramètres physico-chimiques tel que le pH, la 

conductivité électrique, la texture, etc. (Kabata-Pendias et Sadurski 2004; Meers et al. 

2006; Gonnelli et Renella, 2013; Oorts, 2013; Smolders et Mertens, 2013; Steinnes, 2013).  

Les principaux constituants des sols susceptibles de fixer les éléments traces métalliques 

sont les argiles, les carbonates, la silice, les hydroxydes des ETM principalement ceux de 

fer ou de manganèse et la matière organique. Les processus physico-chimiques de rétention 

peuvent intervenir simultanément avec une plus ou moins grande importance sur 

l’interaction totale entre les contaminants et les constituants du sol (Olujimi et al. 2015).  

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 ; Zimmerman, 2010 ; Cheng et al, 2010). Selon 

Almas et al. (2000), un ajout de matière organique au sol contribue à augmenter la mobilité 

du cadmium et du zinc 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). 

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. Sajidu et al. (2008) ont montré que lorsque les 

teneurs en argile (teneur > 10%) et en matière organique (taux > 3%) augmentent, la 
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phytodisponibilité des ETM diminue notamment celle du zinc et du manganèse (Brandel et 

al. 2012).  

 

 

III.2.5. Influence des paramètres physicochimiques sur les teneurs séquentielles en 

ETM dans les sols  

Dans le but de faire ressortir les relations entre les teneurs séquentielles en ETM des sols et 

leur physico-chimie, des corrélations ont été réalisées. Un tel type d’analyses statistiques 

de données permet d’avoir une idée sur la répartition des ETM dans les différentes 

fractions de sol, d’apprécier la représentativité des analyses et de faire apparaitre les liens 

existants entre les différents paramètres étudiés. 

Les principaux résultats relatifs aux deux profils sont présentés dans les tableaux (29 et 

30).  

 

Tableau 29. Corrélation entre paramètres physico-chimiques et teneurs séquentielles des 

ETM dans les sols du profil (0-20 cm). 

ns : Non significatif ; p < 0.5 ; p < 0.01 ; p < 0.001 

 

ETM Fraction pH CE CT MO N C/N A L S 

 

 

Cd 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.50 

0.58 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.34 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.36 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.33 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

 

 

Cu 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

0.42 

ns 

0.34 

ns 

ns 

ns 

0.42 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.39 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.35 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.58 

ns 

ns 

-0.33 

ns 

-0.39 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

 

 

Mn 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

-0.36 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.33 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.45 

ns 

ns 

ns 

0.34 

0.53 

ns 

-0.38 

-0.35 

ns 

ns 

ns 

0.33 

ns 

 

 

Pb 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.52 

0.58 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.34 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.35 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.34 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

 

 

 Zn 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.34 

0.47 

0.56 

0.33 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.52 

0.54 

ns 

ns 

ns 

0.44 

-0.42 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.34 

-0.41 

ns 

ns 

ns 
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Tableau 30. Corrélation entre paramètres physico-chimiques et teneurs séquentielles des 

ETM dans les sols du profil (20-40 cm). 

ns : Non significatif ; p < 0.5 ; p < 0.01 ; p < 0.001 

 

L’examen des matrices de corrélations (ETM-physico-chimie) permet de tirer les 

conclusions suivantes (tableaux 29 et 30) : 

 Le pH présente des corrélations avec le CuO et le CuR (p < 0.01) pour le profil (0-20 

cm) et avec le CdC et le ZnR (p < 0.05) pour le profil (20-40 cm). En effet, 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 ETM est plus mobile en conditions acides qu’en 

conditions alcalines ; c’est-à-dire que l’abaissement du pH favorise leur mobilité 

notamment par la mise en solution des sels métalliques alors que, l’augmentation du pH 

provoque l’immobilisation de ces derniers par la formation de composés insolubles (Du 

Laing et al. 2007). Le pH du milieu influence la solubilité des ETM en modifiant 

l'équilibre de répartition des ETM entre la phase liquide et la phase solide ; en outre, 

lorsque les éléments sont stables sous forme cationique (Cd
2+

, Zn
2+

, Cu
2+

, etc.) 

l’augmentation du pH favorise l’augmentation et la fixation des cations par le sol. 

ETM Fraction pH CE CT MO N C/N A L S 

 

 

Cd 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

0.66 

ns 

ns 

ns 

0.40 

0.66 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.40 

0.32 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.37 

0.34 

0.41 

0.33 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.51 

ns 

ns 

 

 

Cu 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.39 

0.38 

0.42 

ns 

ns 

-0.36 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.50 

-0.44 

ns 

ns 

 

 

Mn 

E 

C 

O 

M 

R 

0.33 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.33 

ns 

-0.34 

ns 

ns 

ns 

0.38 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.44 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.53 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

 

 

Pb 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.49 

ns 

ns 

   0.38 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.38 

0.32 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.38 

0.47 

0.51 

ns 

0.34 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.34 

ns 

 

 

 Zn 

E 

C 

O 

M 

R 

ns 

ns 

ns 

-0.38 

0.33 

ns 

ns 

0.73 

ns 

0.34 

ns 

ns 

0.44 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

0.38 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

ns 

-0.36 

ns 

ns 
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Cependant, lorsque les éléments sont stables sous forme anionique, la solubilité augmente 

lorsque le pH augmente (Moszkowicz, 2002 ; Lisbeth et al. 2009). 

 La conductivité électrique (CE) présente des affinités avec le CdC, le PbE, le PbC, le 

ZnM (p < 0.001), le CdE, le CuM, le ZnO (p < 0.01), et avec le ZnR (p < 0.05) pour e profil 

(0-20 cm). En ce qui concerne le profil (20-40 cm), cette dernière est corrélée avec le CdC, 

ZnO (p < 0.001), le PbC (p < 0.01) et le CdE, le PbR et le ZnR (p < 0.05) dans le profil (20-

40 cm). D’après les résultats obtenus, il ressort que la CE est le paramètre du sol le plus lié 

aux fractions étudiées. Selon Kabata-Pendias (2011), la plupart des sels métalliques sont 

solubles, et c’est sous cette forme là que les ETM contaminent l’environnement.  

 Le calcaire total (CT) présente a des affinités avec le ZnO (p < 0.01), le CdC, le CdO 

et le PbR (p < 0.05) uniquement pour le profil (20 - 40 cm). 

 La matière organique (MO) est corrélée avec le CdE et le PbE (p < 0.05) pour le 

profil (0-20 cm) et avec le CdM, le CdR, le MnE et le PbE (p < 0.05) pour le profil (20-40 

cm).  

 L’azote (N) révèle des affinités avec le ZnO (p < 0.001), le CdR et le CuO (p < 0.05) 

pour le profil (0-20 cm). Cependant, pour le profil (20-40 cm), ce paramètre est corrélé 

avec le PbO (p < 0.001), le CdE et le PbC (p < 0.01), le CdC, le MnC, le PbE, le PbR et le ZnO 

(p < 0.05).  

 Le rapport C/N est corrélé seulement avec le ZnC (p < 0.05).  

 Les particules d’argile (A) sont corrélées avec le CuO (p < 0.001) pour le profil (0-

20 cm) et avec le CuO (p < 0.01), le CuE et le CuC (p < 0.05) pour le profil (20-40 cm). Le 

limon (L) présente à son tour des corrélations avec le MnC (p < 0.001), le CdE, le MnM et le 

PbE (p < 0.05). Cependant, pour le profil (20-40 cm), ce dernier est corrélé uniquement 

avec le MnC (p < 0.001). Les particules de sable (S) sont corrélées seulement avec le MnM 

(p < 0.001) dans le profil (0-20 cm). Cette tendance indique que les ETM se concentrent 

dans les fractions fines, tandis que les fractions grossières agissent plutôt comme des 

agents diluants. Ce phénomène a été observé par d'autres chercheurs (Forstner et Wittman, 

1979 ; Galvez-Cloutier, 1995 ; Stone et Marsalek, 1996). La forte concentration des ETM 

dans la fraction fine peut résulter de la présence de particules détritiques à teneur élevée en 

ETM ou ayant une capacité de rétention importante, tandis que la faible concentration en 

ETM dans la fraction grossière découle du faible potentiel de rétention de ces particules 

ainsi que de leur structure cristalline (Forstner et Wittman, 1979 ; Manouchehri et 

Bermond, 2011).  
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III.3. Evaluation de la contamination métallique des sols étudiés : approches des 

indices 

L’évaluation de la pollution par les ETM et l’identification des sources de pollution 

reposent sur des principes relativement simples de mesure des concentrations, de calcul 

d’indices et de leur comparaison avec les normes établies qui varient en fonction de la 

nature de l’élément, de sa toxicité et du milieu récepteur. Les méthodes d’évaluation visent 

généralement à s’affranchir du bruit de fond naturel. Ainsi, les données analytiques ont été 

soumises à des méthodes de calcul de différents indices mono-élémentaires et multi-

élémentaires.  

Dans la présente étude, les indices ont été calculés par rapport aux teneurs métalliques de 

la zone témoin (Arboretum de Draa Naga) située au niveau du grand massif de Djebel 

Ouahch dans la région de Constantine. Cette zone est supposée être loin de toutes sources 

de perturbations anthropiques susceptibles d’induire un enrichissement des sols en ETM. 

Les teneurs enregistrées pour cette zone sont récapitulées dans le tableau 31.  

 

Tableau 31. Résultats des teneurs pseudo-totales en ETM des sols de la zone témoin 

(Arboretum de Draa Naga). 

 

ETM 
0 -20 cm 20 – 40 cm 

Moyenne Ecart type Moyenne Ecart type 

Cd 0.15 0.01 0.10 0.01 

Cu 7.73 0.69 2.52 0.91 

Mn 67.31 8.15 46.65 3.16 

Pb 22.90 0.33 12.48 1.93 

Zn 41.75 2.68 15.72 1.15 

 

 

III.3.1. Les indices monométalliques  

III.3.1.1. Facteur de contamination (FC) 

Cet indice est le rapport entre la teneur métallique du sol et la valeur de référence de 

l’ETM en question. Il est déterminé selon l’équation développée par Hakanson (1980) : 

   
[ ] 

[ ]   
 

 

Où : 

 [C]x : Teneur d’un seul ETM dans le sol prélevé, 

 [C]réf : Teneur de référence pour le même élément métallique. 
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D’après Hakanson (1980), quatre classes de contaminations sont définies (tableau 32) : 

 

Tableau 32. Répartition des classes de contamination des sols selon les valeurs du FC 

(Hakanson, 1980). 

Valeurs  Classes 

      FC < 1 Faible contamination  

1 ≤ FC < 3 Contamination modérée   

3 ≤ FC < 6 Contamination considérable   

6 ≤ FC Contamination très élevée   

 

Les résultats relatifs au calcul du FC (figure 48), montrent que cet indice dépend du métal, 

mais aussi du profil pour un même métal. L’examen de la figure 48 montre que la 

contamination par le cadmium et le plomb se fait le plus ressentir au niveau du profil (0-20 

cm) ; les FC les plus importants ont été enregistrés pour ce profil. A l’inverse, pour les 

autres éléments (Cu, Mn, Zn), les FC les plus élevés sont ceux relatifs au profil (20-40 

cm) ; la contamination est ainsi plus prononcée pour ce profil pour lesdits éléments.  

Pour les profils (0-20 cm et 20-40 cm) respectivement, nous avons enregistré une médiane 

de (3.34 versus 2.53) pour le Cd, (1.74 versus 2.38) pour le Cu, (1.78 versus 1.92) pour le 

Mn, (2.89 versus 2.55) pour le Pb, et (1.48 versus 1.67) pour le Zn.  

Les séquences enregistrées pour les profils 0-20 cm et 20- 40 cm sont les suivantes :  

 Profil (0-20 cm) : FCCd > FCPb > FCMn > FCCu > FCZn 

 Profil (20-40 cm) : FCCd > FCPb > FCCu > FCMn > FCZn 

Les résultats obtenus montrent qu’en moyenne, la majorité des stations étudiées présentent 

des FC compris dans l’intervalle de 1 à 3, appartenant ainsi à la classe 02 traduisant ainsi 

un degré de contamination modérée et ceci quelque soit le métal. Notons aussi, que le Cd 

et le Pb présentent les valeurs les plus élevées de cet indice par rapport aux autres 

éléments ; les FC du cadmium dépassent dans certains cas le seuil de la deuxième classe et 

reflètent par conséquent des situations de contaminations considérables. Cependant, 

certaines stations présentent même une contamination très élevée (6 ≤ FC) atteignant un 

maximum de 37.59 pour le Cd et 9.72 pour le Pb. 
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            Figure 48. Facteur de contamination moyen des 5 ETM au niveau des deux 

                                                        profils de sols étudiés. 

 

III.3.1.2. Facteur d’enrichissement (FE) 

Les facteurs d’enrichissement (FE) permettent d’identifier les contaminations anthropiques 

par rapport aux teneurs naturelles présentes dans les sols (Redon et al. 2013). Le facteur 

d’enrichissement fournit le nombre de fois qu’un élément est enrichi par rapport à 

l’abondance de cet élément dans le matériau de référence (Sterckeman et al. 2012). Le 

calcul du FE a été défini en rapportant la teneur d’un élément contaminant de l’échantillon 

à la concentration d’un élément réputé relativement immobile, comparé avec le même 

rapport trouvé dans le matériau de référence (Bergamaschi et al. 2004 ; Ekengele Nga et al. 

2016). Le fer (Fe) a été choisi comme élément immobile de référence pour réaliser ce 

calcul, il est considéré comme étant l'une des principales composantes de la croûte 

terrestre, et sa concentration dans le sol est liée à la matrice. 

Dans le cadre de cette étude, les facteurs d’enrichissement ont été calculés selon la formule 

développée par Menard et Buat-Chesselet (1979) : 

    

[  ] 
[   ] 
[  ]   
[   ]   
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 Où :  

 [Cx]n : Teneur de l’ETM dans l’échantillon de sol, 

 [CFe]n : Teneur du Fe dans l’échantillon de sol, 

 [Cx]réf : Teneur de référence de l’ETM, 

 [CFe]réf : Teneur de référence du Fe. 

 

Selon Tessier (2012), les facteurs d’enrichissement peuvent être regroupés en 5 cinq 

catégories de contamination (tableau 33) (Charbonnier, 2014). 

 

Tableau 33. Classes de contamination des sols en fonction du facteur d’enrichissement  

(Tessier, 2012). 

 

  

 

 

 

  

Les résultats des calculs montrent que le facteur d’enrichissement (FE) varie 

considérablement d’un métal à l’autre, mais aussi d’un profil à l’autre. L’examen de la 

figure 49 montre que l’enrichissement est légèrement plus prononcé pour le profil (0-20 

cm) dans le cas du cadmium et du plomb ; en effet, les FE sont plus importants. Et de 

même que pour le facteur de contamination, nous avons enregistré la situation inverse pour 

le Cu, Mn et au Zn ; les FE les plus élevés sont ceux du profil (20-40 cm). Les résultats de 

ce facteur sont ainsi en parfaite similarité avec ceux obtenus pour le facteur de 

contamination (FC). 

Ainsi, pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) respectivement, nous avons obtenue des 

médianes de l’ordre de (2.13 et 1.63) pour le Cd, (1.06 et 1.60) pour le Cu, (1.17 et 1.33) 

pour le Mn, (1.76 et 1.75) pour le Pb et (0.94 et 1.15) pour le Zn. En moyenne, nous avons 

enregistré les séquences décroissantes suivantes pour les deux profils : 

 Profil (0-20 cm) :    FECd > FEPb > FEMn > FECu > FEZn 

 Profil (20-40 cm) : FECd > FEPb > FECu > FEMn > FEZn 

 

Les résultats obtenus montrent qu’en moyenne, la majorité des sols étudiés présentent des 

FE ≤ 2, reflétant ainsi des situations normales. Ceci est le cas pour le Cu, Mn et Zn. 

Cependant, le Cd et le Pb présentent des valeurs plus élevées dépassant la limite de la 

Valeur FE Classes  Intensité de la pollution  

FE ≤ 2 1 Non-contaminé   

   2 ≤ FE < 5 2 Modérée  

   5 ≤ FE < 20 3 Modérée à élevée   

 20 ≤ FE < 40 4 Elevée à extrêmement élevée   

 40 ≤ FE 5 Extrêmement élevée  
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première classe et reflétant par conséquent des situations de contamination variables. Pour 

le Cd, nous avons enregistré des FE allant de 0.62 à 21.89 pour le profil (0-20 cm) et de 

0.36 à 20.90 pour le profil (20-40 cm), traduisant ainsi des situations de sols non contaminé 

(FE ≤ 2) à extrêmement contaminés (20 ≤ FE < 40) ; la valeur maximale enregistrée est de 

l’ordre de 21.89. En ce qui concerne le Pb, nous avons atteint un maximum de 5.66, ce qui 

signifie que l’intensité de la pollution en Pb est jugée modérée à élevée (5 ≤ FE < 20). 

 

 

  

Figure 49. Facteur d’enrichissement moyen des 5 ETM au niveau des deux 

 profils de sols étudiés. 

 

III.3.1.3. Indice de géo-accumulation (Igeo) 

L’indice de géo-accumulation est un critère d’évaluation de l’intensité de la contamination 

métallique (Müller, 1969 ; Aoua Sougo et al. 2014). Cet indice à caractère empirique 

compare une concentration donnée versus une valeur considérée comme fond 

géochimique. Initialement utilisé avec les sédiments de fond (Müller, 1969), il a été par la 

suite utilisé pour l'évaluation de la contamination des sols (Taylor et Mc Lennan, 1995). Il 

est calculé selon l'équation suivante : 

 

         (
[ ] 

      [ ]   
) 
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Où : 

 log2 : logarithme de base 2, 

 [C]x : Teneur totale de l’élément donné dans l’échantillon de sol, 

 1.5 : Facteur de correction dû à des effets lithogènes, 

 [C]réf : Teneur de référence pour le même élément métallique. 

 

L’indice de géoaccumulation, bien que ne faisant pas intervenir une normalisation des 

concentrations métalliques par rapport à un élément "immobile", a l’avantage d’être 

associé à une échelle qualitative de pollution (Ahmedat et al. 2018). En effet, Müller 

(1981) a défini une échelle avec six classes d’indice de géoaccumulation. Cette échelle de 

l’intensité de pollution est comprise entre 0 (pollution nulle) et 6 (pollution très forte) 

(tableau 34). 

 

Tableau 34. Classes de contamination des sols en fonction de l’Igeo (Müller, 1981). 

 

Les résultats des calculs montrent que l’indice de géo-accumulation (Igeo) varie 

considérablement d’un métal à l’autre et également entres les deux profils (0-20 cm et 20-

40 cm) (figure 50). La contamination se fait le plus ressentir au niveau du profil (0-20 cm) 

où on a enregistré des Igeo supérieurs à ceux du profil (20-40 cm) notamment pour Cd et 

Pb. Contrairement au Cu, Mn et au Zn qui enregistrent des Igeo plus élevés au niveau du 

profil (20-40 cm) et donc une contamination plus importante que celle observée au niveau 

du profil (0-20 cm). Les résultats de cet indice sont en parfaite similarité avec ceux obtenus 

pour le facteur de contamination (FC) et le facteur d’enrichissement (FE). 

En effet, pour les deux profils (0-20 cm/20-40 cm) nous avons enregistré des médianes de 

(0.67 et 0.51) pour le Cd, (0.35 et 0.48) pour le Cu, (0.36 et 0.39) pour le Mn, (0.85 et 

0.51) pour le Pb et (0.30 et 0.33) pour le Zn. En moyenne, nous avons enregistré les 

séquences suivantes : 

 Profil (0-20 cm) :    Igeo Cd > Igeo Pb > Igeo Mn > Igeo Cu > Igeo Zn 

 Profil (20-40 cm) : Igeo Cd > Igeo Pb > Igeo Cu > Igeo Mn > Igeo Zn 

 Valeur de l’index (Igeo) Classes Igeo Intensité de la pollution  

 Igeo ≤ 0 0 Non-contaminé   

0 < Igeo ≤ 1 1 Non-contaminé à modérée   

1 < Igeo ≤ 2 2 Modérée  

2 < Igeo ≤ 3 3 Modérée à élevée   

3 < Igeo ≤ 4 4 Elevée  

4 < Igeo ≤ 5 5 Elevée à extrêmement élevée   

5 < Igeo 6 Extrêmement élevée  
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Les résultats obtenus montrent qu’en moyenne, la majorité des stations étudiées présentent 

un Igeo compris dans la classe (0 < Igeo ≤ 1) pour le Cu, Mn et Zn; les sols étudiés sont 

ainsi considérés comme non contaminés à modérément contaminés par ces éléments. 

Cependant, le Cd et le Pb présentent des valeurs plus élevées de cet indice tout comme le 

facteur de contamination et le facteur d’enrichissement, et reflètent ainsi des situations 

contamination variables. La valeur maximale enregistrée est de l’ordre de 7.54. En ce qui 

concerne le Pb, nous avons atteint un maximum de 1.95, ce qui traduit un état de pollution 

jugée modérée (1 < Igeo ≤ 2). 

 

  

 

Figure 50. Indice de géoaccumulation moyen des 5 ETM au niveau des deux 

 profils de sols étudiés. 

 

 

III.3.1.4. Facteur de risque écologique (FRE) 

L’indice de risque écologique reflète la relation existante entre la contamination causé par 

un ETM et sa réponse toxicologique. Le facteur de la réponse toxicologique (Tr) à son tour 

varie selon l’ETM considéré. Ses valeurs sont de l’ordre de 30, 5, 1, 5 et 1 pour les 

éléments Cd, Cu, Mn, Pb et Zn, respectivement. 

Selon Hakanson (1980), le risque écologique d’un ETM dans le sol peut être estimé selon 

l’équation suivante : 

FRE = FCX   Tr 
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 Où :  

 FCx : Facteur de contamination de l’ETM considéré, 

 Tr : Facteur de la réponse toxicologique lié à l’ETM en question. 

 

Les classes ajustées au risque écologique de ces éléments dans le sol sont résumées dans le 

tableau 35 selon (Hakanson, 1980). 

 

 Tableau 35. Répartition des classes de risque écologiques selon les valeurs de l’indice 

FRE (Hakanson, 1980). 

 

Valeurs  Classes 

  FRE < 40 Risque faible   

  40 ≤ FRE < 80 Risque modéré   

  80 ≤ FRE < 160 Risque considérable  

160 ≤ FRE < 320 Risque élevé   

320 ≤ FRE Risque très élevé  

 

  

Les résultats des calculs montrent que le facteur de risque écologique (FRE) est très 

variable non seulement d’un métal à l’autre mais aussi entres les deux profils. L’examen de 

la figure 51 montre que le risque se fait le plus ressentir au niveau du profil (0-20 cm) où 

on a enregistré un FRE supérieur à celui du profil (20-40 cm) pour Cd, Pb et Zn. Par 

ailleurs, le Cu et le Mn enregistrent un FRE plus élevé au niveau du profil (20-40cm) et 

donc un risque plus important que celui observé au niveau du profil (0-20 cm). 

En effet, pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) nous avons obtenus des médianes de 

(100.20 et 75.90) pour le Cd, (8.89 et 11.62) pour le Cu, (1.89 et 1.92) pour le Mn, (14.44 

et 9.86) pour le Pb, et (2.89 et 1.97) pour le Zn. La séquence enregistrée pour les deux 

profils est la suivante : 

FRECd > FREPb > FRECu > FREZn > FREMn  

 

Les résultats obtenus montrent qu’en moyenne, la majorité des stations étudiées présentent 

un FRE inférieur à 40 ; selon la classification de Hakanson (1980), le risque écologique est 

considéré comme faible pour Cu, Mn, Pb et Zn, alors que celui du Cd est jugé considérable 

(80 ≤ FRE < 160). 

Pour le Cd, les valeurs obtenues reflètent des situations allant de risque faible à très élevé 

en passant par les classes de risque modéré et considérable. Le maximum enregistré est de 

1127.71 pour le profil (0-20 cm) et 846.30 pour le profil (20-40 cm), ce qui reflète un 

risque écologique très élevé (320 ≤ FRE). En ce qui concerne le Pb, nous avons atteint un 
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maximum de 48.61 ; le risque écologique est considéré ainsi comme modéré pour ce cas 

(40 ≤ FRE < 80). 

 

 

                              

                       Figure 51. Facteur de risque écologique moyen des 5 ETM au niveau 

des deux profils de sols étudiés. 

 

III.3.2. Les indices polymétalliques 

Ces indices sont calculés en combinant l’ensemble des ETM analysés, cinq dans le cadre 

de cette étude (Cd, Cu, Mn, Pb, Zn). De même que pour les indices monométalliques, ces 

indices permettent d’évaluer le niveau de contamination, pollution ou encore de risque 

écologique liés à l’ensemble des éléments en même temps. 

 

III.3.2.1. Degré de contamination (DC)  

Le degré de contamination est la somme des facteurs de contamination calculés par 

élément. Il est calculé selon la formule décrite par Hakanson (1980) : 

   ∑   

 

   

 

 Où :  

 FC: Facteur de contamination, 

 i : ETM en question qui varie de 1 à 6, 

 n : Nombre d’ETM analysés (5 éléments). 
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Le degré de contamination vise à fournir une évaluation du degré de contamination 

polymétallique. Afin de donner une signification à ce degré de contamination, Hakanson 

(1980) a défini 4 classes de degrés de contamination. Ces dernières sont données dans le 

tableau 36. 

 

Tableau 36. Classes de degrés de contamination (Hakanson, 1980). 

 

Valeur DC Classe Degré de contamination 

DC < 6 1 Faible  

   6 ≤ DC < 12 2 Modéré  

 12 ≤ DC < 24 3 Considérable  

  24 ≤ DC 4  Très élevé  

 

  

Les résultats obtenus montrent que le degré de contamination (DC) varie considérablement 

dans la zone d’étude, du fait de la pollution ponctuelle monométallique enregistrée au 

niveau de la zone d’étude. Cette contamination est due principalement au cadmium et au 

plomb, qui représentent respectivement 37 % et 26 % de la contamination enregistrée au 

niveau du profil (0-20 cm) et de 34 % et 21 % dans le profil 20-40 cm. Le Manganèse, le 

cuivre et le zinc représentent à leur tour respectivement pour les deux profils (0-20 cm et 

20-40 cm) une contribution de (14 %, 13 % et 10 %) et (16 %, 20 % et 9 %) de la 

contamination total enregistré dans la zone d’étude. 

L’examen de la figure 52 montre que la contamination ressentie au niveau des deux profils 

(0-20 cm et 20-40 cm) est pratiquement la même. En effet, pour les deux profils (0-20 et 

20-40 cm), nous avons enregistré des médianes de (12.85 ± 8.59 et 12.90 ± 7.06) 

respectivement. En moyenne le degré de contamination de la zone d’étude est jugé 

considérable (12 ≤ DC < 24) selon les classes établies par Hakanson (1980). Notons que 

dans certains cas, nous avons enregistré des degrés de contamination de l’ordre de 55.41 et 

43.26 respectivement pour les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm), reflétant ainsi des 

situations de contamination très élevé (24 ≤ DC).  

 



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

137 
 

 

 

Figure 52. Présentation du degré de contamination moyen (DC) au niveau 

 des deux profils de sols étudiés. 

 

 

III.3.2.2. Indice du niveau de pollution (PLI) 

L’indice du niveau de pollution est utilisé afin de déterminer le niveau de pollution causé 

par les ETM pris en considération dans cette étude. Cet indice (PLI) a été développé par 

Tomlinson et al. (1980). Il est calculé en utilisant la racine (n éléments) à partir du produit 

des FC calculés précédemment selon l’équation suivante: 

  

    √                       
 

 

  

  Où :  

 FC: Facteur de contamination, 

 i : ETM en question qui varie de 1 à 6, 

 n : Nombre d’ETM  analysés (5 éléments). 

 

Selon Hakanson (1980), cet indice dégage deux niveaux de pollution et fournit des moyens 

simples mais comparatifs pour évaluer la qualité du sol dans une région donnée. 

L’appréciation de cet indice est donnée dans le tableau 37. 
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Tableau 37. Classes du niveau de pollution (Hakanson, 1980). 

 

Valeur PLI classe Niveau de pollution 

PLI < 1 1 Absence de pollution  

PLI > 1 2 Présence de pollution  

 

 Les résultats obtenus montrent que le niveau de pollution (PLI) varie 

considérablement dans la zone d’étude. Cette variation du PLI s’observe également entre 

les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). Cette pollution est due principalement au cadmium 

et au plomb, qui représentent respectivement 37 % et 26 % du degré de pollution 

enregistrée au niveau du profil (0-20 cm) et de 31 % et 24 % dans le profil 20-40 cm. Le 

cuivre, le manganèse et le zinc représentent à leur tour respectivement pour les deux profils 

(0-20 cm et 20-40 cm) une contribution de (13 %, 13 % et 11 %) et (18 %, 14 % et 13 %) 

de la pollution totale enregistrée dans la zone d’étude. 

L’examen de la figure 53 montre que le niveau de pollution est pratiquement le même pour 

les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). 

En effet, pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) respectivement, nous avons 

enregistré une médiane de (8.85 ± 14.21 et 8.96 ± 13.73), un minimum de (3.08 et 3.09) et 

un maximum de (73.21 et 70.31). Selon Hakanson (1980), les deux profils sont jugés 

pollués (PLI > 1). 

 

 

            Figure 53. Présentation de l’indice du niveau de pollution (PLI) moyen au 

niveau des deux profils de sols étudiés. 
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III.3.2.3. Indice du risque écologique potentiel (RI) 

L’indice du risque écologique potentiel est représenté par la somme des risques 

écologiques relatifs aux éléments pris individuellement. Il a été calculé selon la formule 

décrite ci-dessous: 

    ∑                         

 

   

 

Où :  

 FRE : Risque écologique élémentaire, 

 i : ETM en question qui varie de 1 à 6, 

 n : Nombre d’ETM analysés (5 éléments). 

 

Selon Hakanson (1980), cet indice permet d’évaluer le degré de pollution des sols par les 

ETM et d'associer leurs effets écologiques et environnementaux à leurs effets 

toxicologiques (Duong, 2013). Cet auteur a défini cinq classes de risques écologiques 

(tableau 38). 

 

Tableau 38. Classes de contamination des sols en fonction du RI (Hakanson, 1980). 

 

Valeurs du RI Classes 

        RI < 90 Risque faible  

        90 ≤ RI < 180 Risque modéré  

      180 ≤ RI < 360  Risque considérable  

      360 ≤ RI < 720  Risque élevé  

      720 ≤ RI  Risque très élevé  

 

Les résultats obtenus montrent que l’indice du risque écologique potentiel (RI) varie 

considérablement. Cette variation du RI s’observe également entre les deux profils (0-20 

cm et 20-40 cm). Ce risque est dû principalement au cadmium qui représente 82 % du 

risque total enregistré au niveau du profil (0-20 cm) et de 81 % pour le profil 20-40 cm. Le 

plomb, le cuivre, le manganèse et le zinc représentent à leur tour respectivement pour les 

deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) une contribution de (10 %, 5 %, 1 % et 2 %) et (8 %, 8 

%, 1 % et 2 %) du risque écologique potentiel qui règne au niveau de la zone.  

L’examen de la figure 54 montre que le risque se fait le plus ressentir au niveau du profil 

(0-20 cm) où on a enregistré un risque écologique potentiel supérieur à celui du profil (20-

40 cm). 

En effet, pour les deux profils (0-20 et 20-40 cm), nous avons enregistré une médiane de 

(130.03 ± 198.22 et 99.98 ± 157.27) respectivement ; ainsi, le risque écologique potentiel 
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(RI) au niveau de la zone d’étude est jugé modéré (90 ≤ RI < 180) selon les classes établies 

par Hakanson (1980). Cependant, nous avons atteint un maximum que 1201.02 et 893.59 

respectivement pour les deux profils 0-20 cm et 20-40 cm, ce qui représente des cas de 

risques très élevés (720 ≤ RI).  

 

 

 

Figure 54. Présentation de l’indice de risque écologique potentiel (RI) au 

niveau des deux profils de sols étudiés. 

 

Les calculs des différents indices ont permis de mettre en évidence une grande variabilité 

de ceux-ci. Cependant, il en résulte que le Cd et le Pb sont les ETM qui contaminent le 

plus les sols des zones urbaines. En effet, les teneurs totales des ETM dans ces sols 

dépassent largement ceux enregistrées en zone témoin (Arboretum de Draa Naga) éloignée 

de toutes sources de perturbations anthropiques. Ces deux éléments (Cd et Pb) résultent 

principalement du trafic routier et de l’infrastructure routière qui participe 

considérablement à la contamination voir la pollution des sols. Nos résultats rejoints ceux 

obtenus pas Sahli (2012) dans les sédiments et El-Hadef El-Okki (2016) dans les sols en 

bordures de l’oued Rhumel dans la région de Constantine. La situation semble être 

préoccupante, surtout pour le Cd et le Pb qui sont très toxiques sous toutes leurs formes 

pour le sol et auront certainement des effets négatifs sur la pédofaune, les plantes et toute 

les composantes de l’environnement d’une manière générale (Kabata-Pendias, 2011 ; 

Smolders et Mertens, 2013; Steinnes, 2013). 
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III.4. Cartographie de la pollution métallique des sols et du risque écologique  

La cartographie est l’art, la technique et la science de l’élaboration des cartes. Elle permet 

la représentation géographique des éléments naturels et/ou artificiels d'un territoire. Dans le 

domaine de la pollution métallique des sols, la connaissance de la distribution spatiale des 

ETM dans un territoire donné permet de distinguer ce qui est naturel, de ce qui anthropique 

(Baize et Roddier, 2002). 

Ainsi et dans le but d’une connaissance spatialisée des teneurs en ETM dans la zone 

urbaine, des cartes des pollutions monométallique et polymétallique des sols ont été 

établies pour les deux profils en utilisant le facteur de contamination et le degré de 

contamination comme critères de classification et donc de cartographie en utilisant QGIS 

3.4. Ces cartes permettront de visualiser les gradients de concentrations en ETM le long de 

la route nationale N°03. Notons que ces gradients sont souvent attribués aussi à l’action 

combinée de la direction des vents et des ruissellements ; deux critères qui ne seront pas 

pris en considération pour l’interprétation des cartes.  

 

III.4.1. Cartographie de la contamination monométallique 

Les cartes de la répartition spatiale des ETM dans les sols de la zone urbaine sont illustrées 

dans les figures 55, 56, 57, 58 et 59. L’examen de ces cartes permet de faire les constations 

suivantes :  

 Cadmium : Nous avons enregistré un minimum de (1.18 et 0.49) et un maximum 

de (35.03 et 26.34) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 55 montre une 

répartition décroissante des teneurs en cadmium et donc du niveau de contamination aussi 

bien pour le profil (0-20 cm) que pour le profil (20-40 cm). Il apparait aussi que la classe 

de contamination considérable domine pour le profil (0-20 cm), alors que pour le profil 

(20-40 cm), deux zones se distinguent ; l’une reflétant un état de contamination modérée et 

l’autre considérable. Les superficies des deux zones sont aussi importantes l’une que 

l’autre au niveau de ce profil. Notons par ailleurs, que des situations de contamination 

ponctuelle élevée existent au niveau de la zone d’étude ; ces dernières sont beaucoup plus 

prononcées pour le profil (0-20 cm) et sont localisées au Sud-Est de la zone d’étude. 

  

 Cuivre : Nous avons enregistré un minimum de (1.14 et 1.43) et un maximum de 

(2.96 et 7.22) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 56 montre une répartition 

décroissante des teneurs en cuivre et donc du niveau de contamination aussi bien pour le 

profil (0-20 cm) que pour le profil (20-40 cm). Il apparait aussi que la classe de 
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contamination modérée domine pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). Notons par 

ailleurs, que des situations de contamination ponctuelle existent au niveau de la zone 

d’étude ; ces dernières sont beaucoup plus prononcées pour le profil (20-40 cm) et sont 

localisées au Nord-Ouest dans la même direction du vent de la zone d’étude. 

 

 Manganèse : Nous avons enregistré un minimum de (1.37 et 1.60) et un maximum 

de (2.37 et 2.80) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 57 montre une 

dominance de la classe de contamination modérée pour les deux profils (0-20 cm) et (20-

40 cm). 

 

 Plomb : Nous avons enregistré un minimum de (0.99 et 0.82) et un maximum de 

(9.29 et 10.93) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 58 montre que c’est la 

classe de contamination considérable qui domine pour le profil (0-20 cm) avec quelques 

situations de contamination modérée située au Nord-Ouest de la zone, alors que pour le 

profil (20-40 cm) c’est plutôt la classe de contamination modérée qui domine. Notons par 

ailleurs, que des situations de contamination ponctuelle considérable existent au niveau de 

la zone d’étude ; ces dernières sont beaucoup plus prononcées pour le profil (20-40 cm) et 

sont localisées au Sud-Est de la zone d’étude. Cette situation reflète une contamination qui 

semble être en parfaite similarité avec celle du cadmium, du fait de leur origine 

probablement anthropique.  

 

 Zinc : Nous avons enregistré un minimum de (1.18 et 0.98) et un maximum de 

(2.21 et 2.75) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). D’après la figure 59, il apparait que 

la classe de contamination modérée domine pour les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm). 
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0-20 cm                                                           20-40 cm 

Figure 55. Cartographie de contamination monométallique liée au cadmium. 
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0-20 cm                                                          20-40 cm 

 

Figure 56. Cartographie de contamination monométallique liée au cuivre. 
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0-20 cm                                                            20-40 cm 

 

Figure 57. Cartographie de contamination monométallique liée au manganèse. 
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     0-20 cm                                                               20-40 cm 

  

Figure 58. Cartographie de contamination monométallique liée au plomb. 

Centre-ville de Constantine Centre-ville de Constantine 
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0-20 cm                                                                  20-40 cm 

Figure 59. Cartographie de contamination monométallique liée au zinc. 
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III.4.2. Cartographie du risque monométallique 

Les cartes de la répartition spatiale du risque causé par les ETM dans les sols de la zone 

urbaine sont illustrées dans les figures 60, 61, 62, 63 et 64. L’examen de ces cartes permet 

de faire les constations suivantes :  

 Cadmium : Nous avons enregistré des minimums de (35.35 et 14.76) et des 

maximums de (1050.85 et 790.34) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 

60 montre que la classe de risque considérable domine pour les deux profils (0-20 cm) et 

(20-40 cm). Notons par ailleurs, que des situations de risque ponctuel modéré à élevé 

existent au niveau de la zone d’étude ; ces dernières sont beaucoup plus prononcées pour 

les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm) et sont localisées respectivement au Nord et au 

Sud de la zone d’étude.  

 

 Cuivre : Les minimums sont de (5.88 et 7.00) et les maximums sont de (15.19 et 

35.28) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 60 montre que c’est plutôt la 

classe de risque écologique faible qui domine pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm).  

 

 Manganèse : Nous avons enregistré des minimums de (1.46 et 1.60) et des 

maximums de (2.51 et 2.80) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). De même que pour 

le cuivre, la figure 62 indique une de la classe de risque écologique faible pour les deux 

profils (0-20 cm et 20-40 cm).  

 

 Plomb : les minimums et les maximums enregistrés sont de (4.99 et 3.18) et (46.46 

et 42.27) respectivement pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). Globalement c’est la 

classe de risque écologique faible qui domine pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm). 

Notons que des situations ponctuelles de risques considérables ont été enregistrées (figure 

63). 

 

 Zinc : les minimums sont de (0.99 et 0.63), alors que les maximums sont de (9.29 

et 8.45) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40) respectivement. La figure 64 montre une 

fois de plus que c’est la classe de risque écologique faible qui domine pour les deux profils 

(0-20 cm et 20-40 cm).  
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0-20 cm                                                                      20-40 cm                      

Figure 60. Cartographie du risque monométallique liée au cadmium. 
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                                 0-20 cm                                                                         20-40 cm  

Figure 61. Cartographie du risque monométallique liée au cuivre. 
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                                  0-20 cm                                                                  20-40 cm 

Figure 62. Cartographie du risque monométallique liée au manganèse. 
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0-20 cm                                                                  20-40 cm 

Figure 63. Cartographie du risque monométallique liée au plomb. 
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0-20 cm                                                                 20-40 cm 

Figure 64. Cartographie du risque monométallique liée au zinc. 
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III.4.3. Cartographie de la contamination polymétallique 

La cartographie de la répartition spatiale de la contamination polymétallique en utilisant le 

degré de contamination dans les sols de la zone urbaine est illustrée dans la figure 65.  

Nous avons enregistré un minimum de (8.93 et 9.21) et un maximum de (52.18 et 41.22) 

pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 65 montre une répartition décroissante 

des teneurs en ETM et donc du niveau de contamination aussi bien pour le profil (0-20 cm) 

que pour le profil (20-40 cm). Il apparait aussi que la classe de contamination considérable 

domine pour les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm). Notons par ailleurs, que des 

situations de contamination ponctuelle modérée existent au niveau de la zone d’étude ; 

celles-ci concernent les deux profils et sont localisées à proximité de la chaussée le long de 

la RN°3.  
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Figure 65. Cartographie de la contamination polymétallique. 
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III.4.4. Cartographie du risque polymétallique 

La cartographie de la répartition spatiale du risque polymétallique dans les sols de la zone 

urbaine est illustrée dans la figure 66. Cette cartographie est réalisée à partir des résultats 

obtenus par le calcul du risque écologique potentiel (RI), cet indice permet d’évaluer le 

degré de pollution des sols par les ETM et d'associer leurs effets écologiques et 

environnementaux à leurs effets toxicologiques.  

Nous avons enregistré un minimum de (56.59 et 37.87) et un maximum de (1121.38 et 

836.92) pour les deux profils (0-20 cm et 20-40). La figure 66 montre que c‘est la classe de 

risque modéré qui domine pour les deux profils (0-20 cm) et (20-40 cm). Notons par 

ailleurs, que des situations de risque ponctuel jugé considérable, existent au niveau de la 

zone d’étude ; ces dernières concernent les deux profils mais sont beaucoup plus 

prononcées pour le profil (0-20 cm) et sont localisées au Sud-Est de la zone d’étude. 
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Figure 66. Cartographie du risque polymétallique. 
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III.5. Réponses physiologiques des espèces ligneuses au stress abiotique en milieu 

urbain 

Dans cette étude, il nous a paru intéressant d’élucider les effets du stress abiotique en 

domaine routier, notamment celui induit par les polluants métalliques, sur les 12 espèces 

ligneuses implantées le long de la route nationale N°03 reliant le centre-ville de 

Constantine à la commune de Hamma Bouziane. Ainsi, plusieurs marqueurs biochimiques 

révélateurs de stress ont été déterminés, à savoir : la chlorophylle (a et b), les sucres 

solubles et la proline. 

 

III.5.1. La Chlorophylle 

Les chlorophylles sont des pigments photosynthétiques les plus dominants chez les plantes 

vertes ; l’évaluation de leurs concentrations dans le système foliaire peut fournir une 

estimation du potentiel photosynthétique (Weinman et Méhul, 2004), ainsi qu’un aperçu 

sur le statut physiologique du végétal (Moran et al. 2000). En effet, la teneur en 

chlorophylle totale (a+b) est un indicateur important du stress chez les végétaux (Zarco-

Tejada et al. 2002 ; Rejskova et al. 2007). Elle est très instable et se décompose facilement 

sous l’effet de la lumière. Cependant, d’autres facteurs environnementaux peuvent 

intervenir dans la décomposition et la diminution de la chlorophylle tel que la température 

(basse ou haute) qui crée un stress thermique, le manque d’eau qui crée un stress hydrique, 

ou encore la présence de polluants (Karp, 2004 ; Joshi et Swami, 2007; Lambert et al. 

2008 ; Saquib, 2008 ; Pathak et al. 2015).  

 

 Les chlorophylles (a) et (b) 

Les résultats relatifs aux teneurs en chlorophylles (a) quantifiées pour les douze espèces en 

zones urbaine et témoin sont illustrés par la figure 67.  L’examen de cette dernière montre 

que les teneurs en chlorophylle (a) sont espèce-dépendante. Pour l’ensemble des espèces 

prises en considération dans le cadre de cette étude, nous avons enregistré la séquence 

suivante en zone urbaine : T. gallica > O. europaea > E. cladocalyx > A. cyanophylla > E. 

gomphocephala > C. horizontalis > N. oleander > E. globulus > F. excelsior > C. fastigiata 

> P. halepensis > A. horrida. Ainsi, la teneur la plus élevée (3.14 mg/g MF) a été 

enregistrée chez T. gallica alors que la plus faible (1.95 mg/g MF) a été enregistrée chez A. 

horrida. Néanmoins, cette variabilité s’est révélée non significative. 
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De plus, les teneurs en Chl (a) enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus 

faibles que celles enregistrées pour la zone témoin (ZT) quelle que soit l'espèce (figure 67). 

Pour T. gallica, nous avons enregistré (3.41 ± 1.05 versus 5.57 ± 0.06 mg/g MF). Le test t 

de Student a révélé une différence significative (p < 0,05). Pour C. horizontalis, O. 

europaea et E. globulus, nous avons enregistré (2.75 ± 0.62 versus 7.08 ± 0.64 ; 3.39 ± 

1.04 versus 6.89 ± 0.03, et 2.50 ± 0.90 versus 6.90 ± 0.03 mg/g MF) respectivement. Le 

test t de Student a montré une différence très significative (p < 0,01). En ce qui concerne C. 

fastigiata, E. cladocalyx, P. halepensis, E. gomphocephala, N. oleander, F. excelsior, A. 

cyanophylla, A. horrida, nous avons enregistré (2.22 ± 0.18 versus 6.75 ± 0.25 ; 3.19 ± 

0.86 versus 8.55 ± 0.3 ; 2.04 ± 0.40 versus 7.20 ± 0.22 ; 2.82 ± 2.58 versus 7.75 ± 0.11 ; 

2.52 ± 0.33 versus 6.62 ± 0.07 ; 2.39 ± 0.46 versus 7.79 ± 0.22 ; 3.13 ± 0.81 versus 7.14 ± 

0.07, et 1.95 ± 0.23 versus 8.50 ± 0.03 mg/g MF) respectivement. Le test t de Student a 

montré une différence très hautement significative (p < 0,001). 

 

 
 

Figure 67. Teneurs en chlorophylle (a) chez les espèces étudiées. 

 

 

De même que pour la chlorophylle (a), des variations de la teneur en chlorophylle (b) ont 

été enregistrées entre les différentes espèces étudiées (figure 68). La teneur la plus élevée 

est de l’ordre de 2.58 mg/g MF enregistrée chez T. gallica, alors que A. horrida enregistre 

la teneur la plus faible (0.96 mg/g MF). La séquence enregistrée en zone urbaine est la 
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suivante : T. gallica > O. europaea > A. cyanophylla > E. cladocalyx > N. oleander > E. 

globulus > C. fastigiata > E. gomphocephala > F. excelsior > P. halepensis > C. 

horizontalis > A. horrida. L’analyse de la variance a révélé une variabilité significative 

entre les espèces (F = 2.68 ; p < 0.05). La comparaison des moyennes par le test de 

Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir trois groupes homogènes (A, B et AB). La répartition 

des espèces par rapport à ces 3 groupes est indiquée dans la figure 68.  

De plus, les teneurs en Chl (b) enregistrées en zone urbaine (ZU) sont plus faibles que 

celles enregistrées pour la zone témoin (ZU) pour quelques espèces tel que A. cyanophylla 

et A. horrida chez qui nous avons enregistré (2.29 ± 0.35 versus 3.59 ± 0.02 et 0.96 ± 0.47 

versus 2.27 ± 0.02 mg/g MF) respectivement. Le test t de Student a montré une différence 

hautement significative (p < 0,001). P. halepensis et E. gomphocephala enregistrent à leur 

tour (1.31 ± 0.35 versus 1.92 ± 0.02 et 1.61 ± 0.71 versus 2.19 ± 0.02 mg/g MF) 

respectivement, avec une différence significative entre les deux zones (p < 0,05). F. 

excelsior présente aussi des valeurs plus élevées en zone témoin qu’en zone urbaine (1.53 

± 0.48 versus 2.03 ± 0.02 mg/g MF), mais cette différence est non significative.  

Pour C. fastigiata, O. europaea et N. oleander, c’est plutôt l’inverse ; les teneurs en 

chlorophylle (b) sont plus élevées en zone urbaine (ZU) qu’en zone témoin (ZT). Nous 

avons enregistré (1.65 ± 0.12 versus 1.36 ± 0.02 ; 2.40 ± 0.45 versus 1.32 ± 0.02 et 1.90 ± 

0.39 versus 1.00 ± 0.02 mg/g MF) pour ces 3 espèces respectivement. Le test t de Student a 

révélé une différence significative entre les deux zones pour C. fastigiata (p < 0,01), O. 

europaea et N. oleander (p < 0,05). C. horizontalis, E. globulus, T. gallica et E. cladocalyx 

enregistrent aussi des teneurs en chlorophylle (b) plus élevées en zone urbaine (ZU). Les 

teneurs sont de l’ordre de (1.23 ± 0.42 versus 0.86 ± 0.02 et 1.73 ± 0.41 versus 1.52 ± 

0.02 ; 2.58 ± 0.60 versus 1.65 ± 0.02 et 1.98 ± 0.77 versus 1.50 ± 0.02 mg/g MF) 

respectivement. Néanmoins, le test t de Student n’a pas révélé de différence significative. 
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Figure 68. Teneurs en chlorophylle (b) chez les espèces étudiées. 

 

 

 Le rapport Chl (a) / Chl (b)  

Les résultats de calculs du rapport Chl (a) / Chl (b) sont illustrés par la figure 69. L’examen 

de cette dernière montre que les fluctuations de ce rapport suivent celles des chlorophylles 

(a) et (b). Le rapport le plus élevé est de l’ordre de 2.40 enregistré chez C. horizontalis, 

alors que le plus faible (1.95) enregistré chez T. gallica. La séquence par rapport à 

l’ensemble des espèces est : C. horizontalis > A. horrida > E. gomphocephala > E. 

cladocalyx > F. excelsior > P. halepensis > E. globulus > O. europaea > A. cyanophylla > 

C. fastigiata > N. oleander > T. gallica. Néanmoins, cette variabilité s’est révélée non 

significative. 

Par ailleurs, le rapport Chl (a) / Chl (b) enregistré pour les arbres de la zone urbaine (ZU) 

est nettement plus inférieur à celui de la zone témoin (ZT) et ceci quelque soit l'espèce. En 

effet, en zone urbaine, la diminution de la Chl (a) a fait que la Chl (b) augmente pour 

quelques espèces et diminue pour d’autres ; cette variabilité est dû probablement a un 

stress subit par les arbres.  
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Figure 69. Variation du rapport Chl (a) / Chl (b) des espèces étudiées. 

 

 La chlorophylle totale (Chl tot) 

Les teneurs en chlorophylle totale (Chl tot) calculés pour les douze espèces sont illustrés 

par la figure 70. La teneur la plus élevée est de l’ordre de 5.99 mg/g MF enregistrée chez 

T. gallica, et la plus faible (2.90 mg/g MF) est enregistrée pour A. horrida. La séquence 

enregistrée est la suivante : T. gallica > O. europaea > A. cyanophylla > E. cladocalyx > E. 

gomphocephala > N. oleander > E. globulus > C. fastigiata > C. horizontalis > F. excelsior 

> P. halepensis > A. horrida. Les fluctuations des teneurs en chlorophylle totale sont 

confirmées par l’anova à un facteur qui a révélé un effet espèce significatif (F = 3.03 ; p < 

0.01). Par ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait 

ressortir cinq groupes homogènes (A, B, C, AB et ABC). L’appartenance des espèces aux 

différents groupes est indiquée sur la figure 70. 

De plus, les teneurs en Chl (tot) enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus 

faibles que celles enregistrées en zone témoin (ZT) et ceci quelque soit l'espèce (figure 70).  
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Figure 70. Teneurs en chlorophylle totale chez les espèces étudiées. 

 

III.5.2. Les sucres solubles 

Les sucres jouent un rôle central dans la vie des plantes (Loretti et al. 2001) ; ils sont 

produits par la photosynthèse, transportés dans les tissus, affectés à la respiration ou 

convertis en composés de stockage qui seront dégradés en glucides constitutifs (Jouve, 

2004). Les changements en glucides à la suite d’une exposition au stress peuvent être, dans 

une large mesure, causés par une photosynthèse affaiblie, ce qui n’est pas un mécanisme de 

défense au stress (Rejskova et al. 2007). L’accumulation des sucres solubles est un moyen 

adopté par les plantes en cas de stress, afin de résister aux contraintes du milieu 

(Martinelli, 2008). 

Les résultats du dosage des sucres solubles au niveau des douze espèces sont illustrés par 

la figure 71. L’examen de cette dernière montre que les teneurs en sucres solubles varient 

considérablement d’une espèce à l’autre. La teneur la plus élevée (194.34 mg/g MF) a été 

enregistrée chez E. globulus, alors que la plus faible (37.51 mg/g MF) a été enregistrée 

chez C. horizontalis. La séquence enregistrée en zone urbaine est la suivante : E. globulus 

> A. horrida > E. gomphocephala > F. excelsior > N. oleander > T. gallica > O. europaea 

> C. fastigiata > E. cladocalyx > P. halepensis > A. cyanophylla > C. horizontalis. 

L’anova à un facteur a révélé un effet espèce significatif (F = 2.17 ; p < 0.05), et la 
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groupes homogènes (A, B et AB). La répartition des 12 espèces dans ces 3 groupes est 

indiquée dans la figure 71. 

De plus, les teneurs en sucres solubles enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement 

plus élevées que celles enregistrées en zone témoin (ZT) et ceci quelque soit l'espèce 

(figure 71). Pour E. gomphocephala, nous avons enregistré (110.03 ± 31.48 versus 56.44 ± 

0.02 mg/g MF). Le test t de Student a révélé une différence hautement significative pour   

(p < 0,001). C. fastigiata, F. excelsior et A. horrida enregistrent respectivement (81.18 ± 

17.41 versus 48.62 ± 0.02 ; 107.74 ± 29.31 versus 43.08 ± 0.02 et 120.29 ± 28.66 versus 

34.91 ± 0.02 mg/g MF), et le test t de Student a révélé une différence très significative (p < 

0,01). Pour T. gallica, C. horizontalis, O. europaea, E. globulus, E. cladocalyx, P. 

halepensis, N. oleander, A. cyanophylla, nous avons enregistré (85.48 ± 29.56 versus 51.20 

± 0.02 ; 37.51 ± 17.07 versus 16.83 ± 0.02 ; 82.24 ± 37.86 versus 56.37 ± 0.02 ; 194.34 ± 

172.27 versus 41.01 ± 0.02 ; 75.71 ± 65.45 versus 63.96 ± 0.02 ; 46.56 ± 15.20 versus 

32.41 ± 0.02 ; 95.33 ± 23.58 versus 61.32 ± 0.02 ; 40.29 ± 20.41 versus 11.73 ± 0.02 mg/g 

MF) respectivement. Cependant, le test t de Student n’a pas révélé d’effets significatifs. 

 

 

 

Figure 71. Teneurs en sucres solubles chez les espèces étudiées. 
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III.5.3. La proline  

Les acides aminés sont des métabolites énergétiques dont beaucoup sont des nutriments 

indispensables. Les protéines sont formées de 20 acides aminés standards (Rejskova et al. 

2007). La proline est un acide aminé cyclique à fonction amine secondaire (Vereyken et al. 

2003). Elle est connue pour être un soluté compatible dans les cellules sous conditions de 

stress (Ashraf and Foolad, 2007). Elle s’accumule dans de nombreuses plantes en réponse 

aux températures extrêmes, au manque d’eau, aux conditions ultraviolettes et à la présence 

d’éléments traces métallique (Banu et al. 2009). 

Les résultats relatifs au dosage de ce biomarqueur chez les douze espèces étudiées sont 

illustrés par la figue 72. L’examen de cette figure montre que les teneurs en proline varient 

considérablement d’une espèce à l’autre. La teneur la plus élevée est de l’ordre de (160.53 

mg/g MF) enregistrée chez E. globulus, alors que la plus faible (40.78 mg/g MF) a été 

enregistrée chez O. europaea. Nous avons enregistré la séquence suivante en zone 

urbaine : E. globulus > A. horrida > A. cyanophylla > E. gomphocephala > T. gallica > N. 

oleander > C. fastigiata > E. cladocalyx > F. excelsior > C. horizontalis > P. halepensis > 

O. europaea. Ainsi, les teneurs en proline semblent être espèces-dépendantes. Ceci a été 

confirmé par l’analyse de la variance à un facteur qui a révélé un effet espèce très 

significative (F = 2.90 ; p < 0.01). Par ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de 

Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir trois groupes homogènes (A, B et AB) ; la répartition 

des 12 espèces dans ces groupes est indiquée sur la figure 72. 

De plus, les teneurs en proline enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus 

élevées que celles enregistrées en zone témoin (ZT) et ceci quelque soit l'espèce (figure 

72). Pour E. gomphocephala, nous avons enregistré (105.67 ± 45.31 versus 41.54 ± 0.02 

mg/g MF), et la différence est hautement significative pour (p < 0,001). A. cyanophylla 

enregistre à son tour (118.38 ± 22.97 versus 66.29 ± 0.02 mg/g MF), avec une différence 

très significative (p < 0,01). Pour C. fastigiata, F. excelsior A. horrida T. gallica, C. 

horizontalis, O. europaea, E. globulus, E. cladocalyx, P. halepensis, et N. oleander, nous 

avons enregistré (81.80 ± 23.33 versus 63.38 ± 0.02 ; 74.68 ± 31.32 versus 48.78 ± 0.02 ; 

129.81 ± 45.29 versus 85.38 ± 0.02 ; 96.74 ± 59.34 versus 60.29 ± 0.02 ; 54.44 ± 35.83 

versus 3.77 ± 0.02 ; 40.78 ± 23.68 versus 4.58 ± 0.02 ; 160.53 ± 20.46 versus 126.95 ± 

0.02 ; 39.20 ± 31.08 versus 10.65 ± 0.02 ; 54.38 ± 47.48 versus 23.10 ± 0.02 et 83.17 ± 

68.50 versus 33.38 ± 0.02 mg/g MF) respectivement. Néanmoins, le test t de Student n’a 

pas révélé d’effet significatif. 
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Figure 72. Teneurs en proline chez les espèces étudiées. 

 

III.5.4. Corrélation entres les marqueurs biochimiques étudiés 

Afin de faire ressortir les différents liens qui pourraient exister entre les paramètres 

biochimiques étudiés pour les 12 espèces implantées en zone urbaine, nous avons établie 

des matrices de corrélations pour chacune des espèces. Les principaux résultats obtenus 

sont donnés dans le tableau 39. Seules les corrélations entre les paramètres quantifiés sont 

présentés (chlorophylle a, chlorophylle b, sucres solubles et proline). Ceux des paramètres 

calculés (rapport Chlo a/ Chlo b et Chlo tot), sont donnés en annexe 7 à titre indicatif. 

L’examen des différentes matrices permet de faire les constations suivantes : 

 E. cladocalyx : La Chl a est corrélée positivement avec la Chl b (r = 0.73) et 

négativement avec la proline (r = -0.87). La Chl b présente aussi une corrélation négative 

avec la proline (r = -0.68), qui est à son tour corrélé négativement aux sucres solubles       

(r = -0.75).  

 

 C. fastigiata : La Chl b est corrélée positivement à la proline (r = 0.60).  

 

 

A 
AB 

A 

A 
A 

AB 
AB 

AB 

AB 

AB AB 

B 

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180

200
m

g/
g 

M
F 

Espèces 

Proline ZU

ZT



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

165 
 

 C. horizontalis : Les teneurs en Chl a sont corrélées positivement avec celles des 

sucres solubles (r = 0.63) et négativement avec la proline (r = -0.82). La Chl b présente des 

corrélations négatives avec la proline (r = -0.63) et positives avec les sucres solubles (r = 

0.82). La proline est corrélée négativement avec les sucres solubles (r = -0.96). 

 

 O. europaea : La Chl a présente des corrélations positives avec la Chl b (r = 0.76) 

et négatives avec la proline (r = -0.77). La Chl b présente à son tour une corrélation 

hautement significative et négatives avec la proline (r = -1.00). En ce qui concerne les 

teneurs en sucres solubles, ces derniers sont corrélés négativement avec la proline (r = -

0.58).  

 

 P. halepensis : Les teneurs en Chl a sont corrélées positivement avec celles de la 

proline (r = 0.90), et négativement avec la Chl b et les sucres solubles (r = -0.90). La Chl b 

présente des corrélations positives avec les sucres solubles (r = 0.65) et négatives avec la 

proline (r = -1.00). De même, les sucres solubles sont corrélées négativement avec la 

proline (r = -0.61).  

 

 E. gomphocephala : Les paramètres dosés ne présentent aucune corrélation 

significative. 

 

 N. oleander : La Chl a présente des corrélations hautement significatives et 

positives avec la Ch b (r = 0.95) et les sucres solubles (r = 0.94). Les teneurs en Chl b sont 

corrélées positivement aussi avec la proline (r = 0.61) et les sucres solubles (r = 1.00). De 

même, la proline est à son tour corrélée positivement avec les sucres solubles (r = 0.64).  

 

 F. excelsior : Les teneurs en Chl a présentent des corrélations positives avec la Chl 

b, et les sucres solubles (r = 0.53, r = 0.51) respectivement. En ce qui concerne la Chl b, 

cette dernière est corrélée positivement aux sucres solubles (r = 0.94) et négativement avec 

la proline (r = -0.94). La proline est corrélée négativement avec les sucres solubles (r = -

0.93).  

 

 E. globulus : La Chl a présente des corrélations négatives avec les sucres solubles 

(r = -0.97) et la proline (r = -0.61). La Chl b est corrélée négativement avec la proline (r = -

0.65), et cette dernière est corrélée positivement aux sucres solubles (r = 0.79).  
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 T. gallica : Les teneurs en Chl a présentent des corrélations positives avec la Chl b, 

les sucres solubles, et la proline (r = 0.99, r = 1.00, et r = 0.62) respectivement. La Chl b 

est corrélée positivement avec les sucres solubles (r = 0.97), et ces derniers sont corrélés 

positivement avec la proline (r = 0.68). 

 

 A. cyanophylla : Les teneurs en Chl a présentent des corrélations positives avec 

tous les paramètres dosés avec (r = 0.88, r = 0.68 et r = 0.61) pour Chl b, sucres solubles et 

proline respectivement. La Chl b est à son tour corrélée positivement avec les sucres 

solubles (r = 0.69), qui sont à leur tour corrélés positivement avec la proline. 

 

 A. horrida : Les teneurs en Chl a présentent une corrélation positive avec les sucres 

solubles (r = 0.58), alors que les teneurs en Chl b présentent des corrélations négatives 

avec les sucres solubles (r = -0.94) et la proline (r = -0.98). Les teneurs en sucres solubles, 

présentent des corrélations positives avec celles de la proline (r = 0.99). 
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Tableau 39. Matrice de corrélation des paramètres biochimiques étudiés. 

 

Espèce Paramètre  Chl a Chl b SS Pro 

E. cladocalyx Chl a 1    

Chl b 0.73 1   

SS ns ns 1  

Pro -0.87 -0.68 -0.75 1 

C. fastigiata Chl a 1    

Chl b ns 1   

SS ns ns 1  

Pro ns 0.60 ns 1 

C. horizontalis Chl a 1    

Chl b ns 1   

SS 0.63 0.82 1  

Pro -0.82 -0.63 -0.96 1 

O. europaea 

 

Chl a 1    

Chl b 0.76 1   

SS ns ns 1  

Pro -0.77 -1.00 -0.58 1 

P. halepensis 

 

Chl a 1    

Chl b -0.90 1   

SS -0.90 0.65 1  

Pro 0.90 -1.00 -0.61 1 

E. gomphocephala 

 

Chl a 1    

Chl b ns 1   

SS ns ns 1  

Pro ns ns ns 1 

N. oleander Chl a 1    

Chl b 0.95 1   

SS 0.94 1.00 1  

Pro ns 0.61 0.64 1 

F. excelsior 

 

Chl a 1    

Chl b 0.53 1   

SS 0.51 0.94 1  

Pro ns -0.94 -0.93 1 

E. globulus 

 

Chl a 1    

Chl b ns 1   

SS -0.97 ns 1  

Pro -0.61 -0.65 0.79 1 

T. gallica Chl a 1    

Chl b 0.99 1   

SS 1.00 0.97 1  

Pro 0.62 ns 0.68 1 

A. cyanophylla 

 

Chl a 1    

Chl b 0.88 1   

SS 0.68 0.69 1  

Pro 0.61 ns 0.57 1 

A. horrida Chl a 1    

Chl b ns 1   

SS 0.58 -0.94 1  

Pro ns -0.98 0.99 1 
Chl a : Chlorophylle a, Chl b : Chlorophylle b, SS : Sucres solubles,  Pro : Proline. 
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Discussion : 

Généralement, le métabolisme de stress chez les végétaux est étudié au cours 

d’expériences axées sur les effets à court terme des agents de stress, donc sous une forme 

aigu et dans des conditions de laboratoire. Cependant, cette forme de stress ne reflète pas 

réellement les conditions environnementales et naturelles du milieu où, au contraire, les 

végétaux croissent et se développent dans des conditions de stress plutôt chroniques. C’est 

pourquoi nous nous sommes intéressés dans le cadre de cette étude aux modifications, 

impliquées dans le métabolisme, résultants d’un stress chronique induit par des polluants 

d’origine anthropique. En effet, la capacité de défense biochimique est un bon indicateur 

d’expression ou de résistance potentielle au stress chez les arbres (Polle and Rennenberg, 

1994 ; Tegischer et al. 2002). 

Les résultats obtenus à partir de l’analyse des marqueurs biochimiques révèlent que les 

arbres des bords de routes de la zone d’étude ont subi et subissent encore un stress non 

négligeable dû entre autre aux polluants atmosphériques provenant du trafic routier et des 

infrastructures routières. En effet, nous avons enregistré des teneurs plus faibles en 

chlorophylle et plus élevées en sucres solubles et en proline pour la plupart des espèces 

présentes en zone urbaine, comparées à celles de la zone témoin éloignée de toutes sources 

de perturbations anthropiques.  

En ce qui concerne la chlorophylle totale, T. gallica enregistre les teneurs les plus élevées 

(5.99 mg/g MF) en zone urbaine, comparativement à A. horrida qui enregistre les teneurs 

les plus faibles (2.90 mg/g MF). Les teneurs en chlorophylle sont ainsi espèce-dépendante ; 

constatation faire aussi bien pour la zone urbaine que pour la zone témoin. Ces résultats 

concordent avec la littérature. En effet, à Dehradun en Inde, près d’un rond-point d’une 

route principale à trafic routier intense, Chauhan (2010) a relevé les taux suivants en chl a : 

0.86 mg.g
-1

 MF pour Ficus religiosa, 2.38 mg.g
-1

 MF pour Mongifera indica, 0.94 mg.g
-1

 

MF pour Polyalthia longifolia, et 1.04 mg.g
-1 

MF pour Delonis regia. Iqbal et al. (2015) a 

leur tour ont enregistré des taux de l’ordre de 0.26 mg.g
-1 

MF pour Azadirachta indica, 

0.30 mg.g
-1

 MF pour Conocarpus erectus, 0.22 mg.g
-1

 MF pour Guiacum officinale, et 

0.24 mg.g
-1

 MF pour Eucalyptus sp. près d’un carrefour à Karachi (capitale économique) 

au Pakistan.   

Par ailleurs, toutes les espèces étudiées présentent des concentrations en Chl (a, b ou 

encore totale) plus faibles en zone urbaine qu’en zone témoin. A titre d’exemple, chez T. 

gallica, nous avons enregistré des taux en chl a de l’ordre de (3.41 mg/g MF) en zone 
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urbaine versus (5.57 ± 0.06 mg/g MF) en zone témoin, et chez A. cyanophylla nous avons 

enregistré des taux en chlo b de l’ordre de (2.29 ± 0.35 mg/g MF) en zone urbaine versus 

(3.59 ± 0.02 mg/g MF) en zone témoin. Encore une fois, ces résultats sont en concordance 

avec la littérature. En effet, Pavlovic et al. (2017) ont enregistré un taux de 2.57 mg.g
-1

 MS 

pour les feuilles de Betula pendula prélevées dans un parc en zone urbaine à Belgrade en 

Serbie, alors que Petrova (2011) a relevé un taux de l’ordre de 1.32 pour la même espèce 

prélevée à proximité d’un zone industrielle à Plovdiv en Bulgarie.   

Les changements des teneurs en chlorophylle est un indicateur de stress (Naumann et al. 

2008). Ainsi, la diminution de la teneur en chlorophylle des feuilles peut servir 

d’indicateurs relatifs de la vigueur de la plante et la qualité de l’environnement (Carter et 

Spiering, 2002). Chez les végétaux stressés, les teneurs en chlorophylle foliaire diminuent, 

changeant ainsi la proportion de pigments absorbant la lumière et affectant l’absorption 

globale (Zacro-Tejada et al. 2001). Quand les plantes montrent des variations dans leurs 

caractéristiques physiologiques, ça explique qu’il y a une baisse dans les concentrations 

des pigments chlorophylliens à cause de la grande pollution industrielle et urbaine dans 

l’environnement, et les pigments photosynthétiques sont généralement les plus 

endommagés par la pollution de l’air (Giri et al. 2013). En effet, la diminution de la 

quantité de chlorophylle produite, affecte la coloration de la plante et ralentit sa croissance 

(Kassaoui et al. 2009). L’observation visuelle de la croissance des végétaux est souvent 

trop tardive par rapport aux solutions qui peuvent être apportées. Les premiers signes 

visuels du dépérissement sont précédés par des signes invisibles qui traduisent un 

affaiblissement général du métabolisme des végétaux. Les premières manifestations de 

stress apparaissent au niveau de la photosynthèse dont le rendement est moindre du fait 

d’une diminution de la concentration en chlorophylle.  

De plus, les effets de la pollution relient la réponse physiologique des plantes à 

l’accélération du processus de sénescence. Une des manifestations évidentes de la 

sénescence des plantes est la disparition graduelle de la chlorophylle, associée au 

jaunissement des feuilles qui peut être lié à une baisse conséquente de la capacité 

photosynthétique (Mandal and Mukherji, 2000). La chlorose et la pâleur des parties vertes 

de la plante, sont la réponse caractéristique de la pollution atmosphérique. Dans la 

chlorose, la couleur vert normal disparaît et les feuilles de la plante deviennent vert pâle, 

jaune ou même blanc. Notons que des symptômes non spécifiques, tels que la décoloration 
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ou la transparence accrue de la couronne, reflètent l’état de santé général des arbres 

résultant des effets cumulatifs des événements de stress à long terme (Karp, 2004). 

Aussi, une diminution de la chlorophylle entraîne une dégradation des cellules du 

parenchyme, de ce fait, les stomates restent anormalement ouverts, ce qui provoque une 

transpiration excessive qui peut être dommageable pour les plantes (Gunthardt-Goerg and 

Vollenweider, 2007). Kammerbauer et al. (1987) et Bhatti et al. (1988) ont montré que la 

croissance des nouvelles pousses chez le sapin de Norvège est réduite de 25 % en bordure 

de routes par rapport à des arbres qui poussent en milieu témoin, ce qui se traduit par une 

diminution de la taille des aiguilles (Cosio et al. 2006).  

A la lumière de ces résultats, la chlorophylle est un bon indicateur de l’effet de la pollution 

atmosphérique. Par ailleurs, l’effet de la pollution de l’air sur l’accumulation de la 

chlorophylle provoque une diminution dans le taux de sa biosynthèse qui va souvent de 

pair avec l’augmentation des taux de sucres et de la proline (Mahi et al. 2015). Ceci est 

confirmé par les multiples corrélations négatives enregistrées entre les taux en chlorophylle 

et en proline notamment chez E. cladocalyx, C. horizontalis, O. europaea, P. halepensis, 

F. excelsior, E. globulus, et A. horrida (tab. 39). 

Contrairement à la chlorophylle, les taux en sucres solubles sont beaucoup plus élevées en 

zone urbaine qu’en zone témoin. E. globulus enregistre les teneurs les plus élevées (194.34 

mg/m MF), contrairement au C. horizontalis qui enregistre les teneurs les plus faibles 

(37.51 mg/g MF). Les sucres solubles se retrouvent à la surface des feuilles comme 

d’autres métabolites qui circulent dans l’espace inter-cellulaire (apoplasme) et traversent la 

couche externe qui recouvre la cuticule (Beldjazia et al. 2015). Leurs quantités sont faibles 

(nanogramme par cm²) et sont liées à la perméabilité cuticulaire de l’espèce végétale ou de 

l’organe et suivent la dynamique de leur biosynthèse dans la plante (Arnault, 2015). Les 

sucres solubles, principalement le saccharose, le glucose et le fructose, jouent un rôle 

central dans la structure, le métabolisme et le fonctionnement des plantes. Ils sont 

impliqués dans de nombreux mécanismes de réponse aux stress biotiques et/ou abiotiques, 

où ils agissent non seulement en tant que métabolites, mais aussi en tant que signaux 

capables d’activer des voies de signalisation aboutissant à des modifications d’expression 

génétique (Mohammad khani et Heidari, 2008 ; Derridj, 2013). 

Les fortes concentrations enregistrées en sucres solubles indiquent une activation de la 

dégradation des réserves glucidiques, ce qui suggère une adaptation de la plante aux 

contraintes de la pollution au risque de provoquer un épuisement des réserves surtout qu’à 
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ce niveau, une baisse des taux en chlorophylle a été remarquée ; cette baisse se traduit par 

une faible élaboration de la matière organique, principalement les glucides. Encore une 

fois, cette hypothèse est confirmée par les nombreuses corrélations négatives enregistrées 

entre les taux en sucres solubles et en chlorophylle en particulier chez C. fastigiata, P. 

halepensis et E. globulus (tab. 39). 

Aussi, les fortes teneurs en sucres solubles laissent supposer qu’à ce niveau, la pollution 

agirait de deux manières différentes : soit qu’elle inhibe l’activité de la dégradation des 

réserves glucidiques ou que ces espèces ne sont plus en mesure d’élaborer des réserves 

leurs permettant de s’adapter au climat de pollution, ce qui appuie l’hypothèse de 

dépérissement que subissent les arbres urbains de la région. Les cellules végétales peuvent 

adapter leur métabolisme aux conditions de pollution en dégradant des sucres. Une 

concentration élevée en sucres suggère un bon métabolisme comme les basses teneurs 

indiquent un imminent manque (Loretti et al. 2001).  

Par ailleurs, les faibles teneurs enregistrées impliquent une inhibition de la dégradation des 

sucres, donc une adaptation médiocre au climat de pollution avec une conservation des 

réserves. Tous les arbres accumulent plus de sucres solubles, ce qui montre que ce 

métabolite pourrait être influencé par les rejets in situ. Nos résultats sont en bon accord 

avec la littérature ; en effet, Massantini et al. (1995) précisent que sous stress métallique, 

les plantes accumulent des teneurs en sucres solubles supérieures à 35.5 % de plus que 

dans les témoins.  

En ce qui concerne la proline, cette dernière présente des variations similaires à celles des 

sucres solubles. En effet, les concentrations en proline enregistrées chez toutes les espèces 

étudiées sont plus élevées en zone urbaine qu’en zone témoin. E. globulus enregistre la 

teneur la plus élevée (160.53 ± 20.46 mg/g MF) et E. cladocalyx la teneur la plus faible 

(39.20 ± 31.08 mg/g MF) en zone urbaine. Ces espèces semblent ainsi montrer leur 

caractère de tolérance au stress puisque ils sont soumis aux rejets du parc automobile et de 

l’infrastructure routière, en particulier les rejets métalliques ; ainsi ce stress semble jouer 

un rôle important dans l’activation de la biosynthèse de la proline. Cette hypothèse relative 

à l’accumulation de la proline chez les plantes sous conditions de stress métallique a été 

démontrée par plusieurs auteurs notamment Briat et Lebrun (1999) ; Bert et al. (2000) ; 

Shevyakova et al. (2003) ; Lefévre et al. (2009) et Nedjimi et Daoud (2009).  
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En effet, en réponse au stress abiotique variés, plusieurs plantes accumulent des acides 

aminés ou leurs dérivés (Bagni, 1994). Pour Schwakee et al. (2000), la proline représente 

l’acide aminé libre le plus abondant dans le pollen de Petunia sous conditions de stress.  

Selon Roosens et al. (1999), dans les plantes supérieures, l’enzyme Δ-pyrroline-5 

carboxylate synthétase (Δ-P5CS) qui joue un rôle primordial et critique dans la synthèse de 

la proline est stimulée sous conditions de stress notamment en présence de teneurs 

anormales d’ETM.  

L’accumulation de la proline, induite par les stress, peut être le résultat de trois processus 

complémentaires : stimulation de sa synthèse (Morris et al. 1969 ; Boggess et al. 1976 ; 

Hong et al. 2000 ; Klotke et al. 2004), inhibition de son oxydation (Rayapati et stewart, 

1991; Ashraf et Foolad, 2007) et/ou altération de la biosynthèse des protéines (Stewart et 

al. 1977). Cette accumulation de la proline a été démontrée chez de nombreuses espèces et 

dans différentes situations de stress métallique, osmotiques, hydriques et thermiques (Tahri 

et al. 1998 ; Vereyken et al. 2003). 

La proline peut servir de source facilement disponible de carbone et d’azote équivalents, 

durant la restauration du stress (Hellman et al. 2000). En effet, de nombreux auteurs 

rapportent que l’accumulation de la proline dans les plantes est la conséquence d’une 

grande diversité de stress environnementaux (Kishore et al. 2005) y compris les métaux 

lourds (Hare and Cress, 1997 ; Lagriffoul et al. 1998 ; Pavlikova et al. 2008).  

Outre son rôle dans le métabolisme primaire en tant que constituant des protéines, la 

proline est l’un des solutés compatibles le plus fréquemment accumulé en réponse à des 

contraintes environnementales variées et joue un rôle important dans la tolérance des 

plantes (Zhu et al. 2005). Elle a été proposée comme stabilisateur de protéines et de 

complexes macromoléculaires, piégeur de radicaux libres et régulateur du potentiel redox 

cellulaire. La concentration intracellulaire de la proline dépend d’une régulation fine entre 

sa biosynthèse et sa dégradation. Cependant le rôle exact de la proline et les voies de 

signalisation impliquées dans la régulation de son métabolisme ne sont pas encore 

complètement élucidés (Arnault, 2015). L’effet physiologique de l’accumulation de la 

proline peut-être exprimé dans la photosynthèse soutenue et/ou la prévention de la 

dégradation des protéines et des enzymes (Wang et al. 2007). 

Bien que la sécheresse ne soit pas prononcer pendant nos périodes de prélèvements, 

l’accumulation de la proline pour toutes les espèces est beaucoup plus élevée en zone 

urbaine qu’en zone témoin, ce qui nous laisse supposer qu’en absence de stress hydrique 
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ou thermique, les arbres ont subi un stress dû à la pollution qui règne sur la zone urbaine, 

probablement métallique.  

En se basant sur les réactions métaboliques, comme la baisse observée des teneurs en 

chlorophylle, l’augmentation en sucres solubles et en proline, par rapport à la zone témoin, 

le stress et le dépérissement de quelques pieds dans la zone d’étude paraissent bien 

évidents avec des signes de dommages dans la partie aérienne des arbres. 

 

III.6. Teneurs des ETM dans les feuilles et les écorces des arbres  

Les arbres possèdent une considérable faculté de s’adapter au stress induit par les métaux 

toxiques. En dépit de cette capacité, il existe une importante variation d’aptitude chez les 

différentes espèces et populations d’arbres pour survivre et se développer en réponse aux 

teneurs élevées en ETM (Ashraf and Foolad, 2007).  

Les résultats des ETM (Cd, Cu, Mn, Pb, Zn) dans les différentes parties (feuilles 

lavées/non lavées, et écorces) des douze espèces étudiées, sont récapitulés dans le tableau 

40 et illustrés par les figures 91, 92, 93, 94, 95. Sur les figures, en plus des résultats relatifs 

à la zone urbaine, sont indiqués aussi les résultats de la zone témoin. Pour chaque espèce et 

chaque élément, sont indiqués : le minimum, le maximum, la moyenne et l’écart-type. 

Notons que les abréviations suivantes ont été utilisées pour les différentes parties : FNL 

pour les feuilles non lavées, FL pour les feuilles lavées, et EC pour l’écorce.  
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Esp org Cd Cu Mn Pb Zn 
E

.C
la

d
o

ca
ly

x
 

FL 
[ 0,19 - 0,95 ]

 

0,48 ± 0,33 

[ 5,89 - 8,74 ]
a 

7,41 ± 1,23 

[ 9.45 -20.48 ]
ab 

13.94 ± 4.66
 

[ 6,67 - 10,00 ]
ab 

7,50 ± 1,67 

[ 26,93 - 59,89] 

43,58 ± 15,08 

FNL 
[ 0,19 - 1,33 ]

ab 

0,57 ± 0,51
 

[ 6,12 - 9,53 ]
a 

7.92 ± 1,45 

[ 68.79 - 88.65 ]
c 

74.45 ± 9.49 

[ 10,00 - 13,33 ]
a 

10,83 ± 1,67 

[ 35,64 - 61,01 ] 

48,94 ± 11,89 

EC 
[ 0,19 - 1,14 ]

ab 

0,52 ± 0,42 

[ 14,52 - 30,01 ]
b 

21.86 ± 6.36 

[ 24,72 - 40,35 ]
ab 

33,70 ± 6,58 

[ 13,33 - 33,33 ]
a 

23,33 ± 8,61 

[ 13,07 - 28,49 ] 

23,77 ± 7,20 

C
.f

a
st

ig
ia

ta
 FL 

[ 0,57 - 1,14 ] 

0,81 ± 0,29 

[ 5,58 - 10,23]
a 

7,67 ± 1,92 

[ 5,23 - 9,58 ]
a 

7,60 ± 2,26 

[ 10,00 - 26,67 ]
ab 

14,17 ± 8,34 

[ 24,58 - 44,92 ] 

35,09 ± 10,54 

FNL 
[ 0,95 - 1,52 ]

b 

1,19 ± 0,29 

[ 7,44 - 11,63 ]
a 

9,30 ± 1,97 

[ 12,50 - 36,45 ]
a 

20,43 ± 11,02 

[13,33 - 33,33 ]
ab 

22,50 ± 10,68 

[ 35,64 - 59,55 ] 

47,60 ± 11,06 

EC 
[ 0,95 -1,33 ]

b 

1,09 ± 0,18 

[10,23 -19,53]
ab 

14,53 ± 3,86 

[25,83 -59,58]
abc 

38,09 ± 14,97 

[30,00 -116,67]
a 

63,33 ± 37,22 

[ 25,92 - 74,19 ] 

46,23 ± 22,08 

C
.h

o
ri

zo
n

ta
li

s 

FL 
[ 0,38 - 0,57 ] 

0,51 ± 0,11 

[ 4,65 - 6,98 ]
a 

5,89 ± 1,17 

[ 9,12 - 15,89 ]
a 

12,90 ± 3,45 

[ 10,00 - 23,33 ]
b 

17,78 ± 6,94 

[ 13,74 - 45,03 ] 

26,85 ± 16,25 

FNL 
[ 0,57 -0,76 ]

ab 

0,70 ± 0,11 

[ 4,65 -11,16 ]
a 

8,22 ± 3,30 

[ 22,97 - 29,32 ]
ab 

26,33 ± 3,19 

[ 13,33 - 60,00 ]
b 

35,55 ± 23,41 

[ 23,80 - 48,49 ] 

32,40 ± 13,94 

EC 
[ 0,76 - 0,95 ]

ab 

0,82 ± 0,11 

[ 7,44 - 12,56 ]
a
 

10,70 ± 2,83 

[ 45,38 - 82,12 ]
c 

68,35 ± 20,03 

[16,67 -96,67 ]
a 

64,45 ± 42,21 

[ 20,34 - 52,96 ] 

40,67 ± 17,74 

O
.e

u
ro

p
a

ea
 FL 

[ 0,19 - 0,76 ] 

0,44 ± 0,44 

[ 6,05 -7,91 ]
a 

6,67 ± 1,07 

[ 8,23 - 9,56 ]
a 

8,92 ± 0,67 

[ 3,33 - 13,33 ]
ab 

7,78 ± 5,09 

[ 26,48 - 32,85 ] 

29,09 ± 3,34 

FNL 
[ 0,38 - 0,95 ]

ab 

0,63 ± 0,29 

[ 6,51 - 12,09 ]
a 

8,99 ± 2,84 

[ 22,22 - 88,12 ]
bc 

60,33 ± 34,14 

[ 6,67 - 20,00 ]
a 

13,33 ± 6,67 

[ 29,83 - 38,88 ] 

34,45 ± 4,53 

EC 
[ 0,19 - 0,57 ]

a 

0,38 ± 0,19 

[ 5,12 - 6,51 ]
a 

5,74 ± 0,71 

[ 11,58 - 30,89 ]
a 

18,20 ± 10,99 

[ 6,33 - 23,33 ]
a 

14,33 ± 8.54 

[ 20,56 - 31,40 ] 

24,51 ± 5,99 

P
.h

a
le

p
en

si
s FL 

[ 0,01 - 0,95 ] 

0,51 ± 0,47 

[ 2,33 - 6,05 ]
a 

4,19 ± 1,86 

[ 9,56 -11,68 ]
a 

10,85 ± 1,13 

[ 6,67 - 20,00 ]
ab 

12,22 ± 6,94 

[ 19,89 - 35,64 ] 

28,27 ± 7,92 

FNL 
[ 0,190 - 1,14 ]

ab 

0,57 ± 0,50 

[ 4,65 - 9,30 ]
a 

6,36 ± 2,56 

[ 13,38 - 19,45 ]
a
 

16,78 ± 3,10 

[ 10,00 - 46,67 ]
ab 

22,22 ± 21,17 

[ 27,26 - 65,81 ] 

41,38 ± 21,25 

EC 
[ 0,19 - 0,76 ]

a 

0,38 ± 0,33 

[ 5,58 - 7,44 ]
a 

6,20 ± 1,07 

[ 35,59 - 90,14 ]
bc 

59,11 ± 28,04 

[ 13,33 - 56,67 ]
a 

27,78 ± 25,02 

[ 16,20 - 25,92 ] 

19,59 ± 5,49 

E
.G

o
n

p
h

o
ce

p
h

a
la

 

FL 
[ 0,19 - 0,57 ]

ab 

0,32 ± 0,16 

[ 4,19 - 10,23 ]
a 

7,08 ± 2,13 

[ 10,21 - 23,45 ]
ab 

16,76 ± 5,81 

[ 3,33 - 10,00 ]
a 

6,30 ± 2,00 

[ 15,31 - 40,89 ] 

29,40 ± 9,18 

FNL 
[ 0,19 - 0,95 ]

ab
 

0,57 ± 0,26 

[ 5,12 - 10,70 ]
a 

7,91 ± 2,35 

[ 60,38 - 95,78 ]
c 

71,33 ± 13,68 

[ 6,67 - 20,00 ]
a 

11,11 ± 4,08 

[ 22,79 - 66,59 ] 

38,52 ± 13,71 

EC 
[ 0,19 - 0,95 ]

ab
 

0,57 ± 0,23 

[ 3,26 - 8,84 ]
a 

5,79 ± 1,92 

[ 14,04 - 29,45 ]
a 

22,13± 5,28 

[ 10,00 - 26,67 ]
a 

17,41 ± 4,94 

[ 14,41 -138,77] 

48,47 ± 39,62 

N
.o

le
a

n
d

er
 FL 

[ 0,19 - 0,76 ] 

0,44 ± 0,29 

[ 6,51 - 7,91 ]
a 

7,44 ± 0,81 

[ 22,32 - 28,12 ]
bc 

24,67 ± 3,05 

[ 6.67 - 13.33 ]
ab 

8,89 ± 3,85 

[ 30,28 - 56,31 ] 

41,23 ± 13,50 

FNL 
[ 0,38 - 0,76 ]

ab 

0,51 ± 0,22 

[ 6,98 - 8,84 ]
a 

8,06 ± 0,97 

[ 31,52 - 36,45 ]
ab 

34,19 ± 2,49 

[ 10,00 - 13,33]
a 

11,11 ± 1,92 

[ 24,02 -377,21] 

146,70 ± 199,76 

EC 
[ 0,19 - 0,57 ]

ab 

0,44 ± 0,22 

[ 6,51 - 11,16 ]
a 

8,53 ± 2,39 

[ 39,90 - 81,48 ]
bc 

63,84 ± 21,49 

[13,33 - 20,00 ]
a 

17,78 ± 3,85 

[ 30,61 - 49,50 ] 

36,95 ± 10,87 

F
.e

x
ce

ls
io

r FL 
[ 0,19 - 0,38 ]

 

0,20 ± 0,11 

[ 8,84 -19,07 ]
b 

13,03 ± 4,33 

[ 9,25 - 11,56 ]
a 

10,46 ± 0,97 

[ 3,33 - 6,67 ]
a 

4,17 ± 1,67 

[ 19,89 - 47,04 ] 

30,56 ± 12,13 

FNL 
[ 0,38 - 0,57 ]

ab 

0,48 ± 0,11 

[ 10,23 - 20,00 ]
b 

14,30 ± 4,17 

[ 13,91 - 29,48 ]
ab 

23,37 ± 7,21 

[ 6,67 - 10,00 ]
a 

7,50 ± 1,67 

[ 20,00 - 59,66 ] 

38,35 ± 18,94 

EC 
[ 0,19 - 0,95 ]

ab 

0,76 ± 0,38 

[ 19,07 - 22,79]
b 

20,58 ± 1,58 

[ 29,11 - 52,26 ]
abc 

40,64 ± 9,54 

[ 13,33 - 166,67 ]
a
 

95,00 ± 81,40 

[ 15,31 - 49,61 ] 

36,37 ± 14,71 

E
.G

lo
b

u
lu

s FL 
[ 0,19 - 0,38 ]

 

0,32 ± 0,11 

[ 4,65 - 7,44 ]
a 

5,74 ± 1,49 

[ 19,54 - 42,45 ]
c 

27,48 ± 12,97 

[ 3,33 - 6,67 ]
a 

4,44 ± 1,93 

[ 15,20 - 34,19 ] 

24,66 ± 9,50 

FNL 
[ 0,38 - 0,95 ]

ab 

0,68 ± 0,23 

[ 5,12 - 8,84 ]
a 

6,82 ± 1,88 

[ 21,95 - 58,65 ]
ab 

36,82 ± 19,31 

[ 3,33 - 6,67 ]
a 

5,56 ± 1,93 

[ 15,31 - 34,75 ] 

27,45 ± 10,59 

EC 

 

[ 0,57 - 0,95 ]
ab 

0,76 ± 0,19 

[ 3,72 - 5,58 ]
a 

4,96 ± 1,07 

[ 37,88 - 84,97 ]
bc 

55,00 ± 26,04 

[10,00 - 13,33 ]
a 

12,22 ± 1,92 

[21,23 - 151,96] 

70,54 ± 71,03 

Tableau 40. Teneurs des ETM dans les différents organes des espèces étudiées. 
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Esp : espèce, org : organe, nd : non détectable 

a, b, c, ab, bc : Groupes homogènes (FL)-test Newman-Keuls à 5% 

a, b, ab, bc, abc : Groupes homogènes (FNL)-test Newman-Keuls à 5%  

a, b, ab, ac, bc, ac, cd, abc, acd: Groupes homogènes (EC)-test Newman-Keuls à 5% 

  

 

III.6.1. Cadmium (Cd) 

L’examen de la figure 73 et du tableau 40 montre que les teneurs en Cd quantifiées dans 

les feuilles lavées, non lavées et les écorces des différentes espèces récoltées en zone 

urbaine varient considérablement non seulement d’une espèce à l’autre pour la même 

partie analysée, mais aussi d’une partie à l’autre pour une même espèce. 

C. fastigiata est l’espèce qui accumule le plus de Cd dans ses organes. En effet, nous avons 

enregistré une moyenne de 0.81 µg/g pour les feuilles lavées (FL), 1.19 µg/g pour les 

feuilles non lavées (FNL) et 1.09 µg/g pour l’écorce (EC). La séquence enregistrée est la 

suivante : FNL > EC > FL. Par ailleurs, chez A. horrida nous avons quantifié les teneurs 

les plus faibles en Cd. Les feuilles lavées enregistrent 0.19 µg/g, les feuilles non lavées 

0.34 µg/g et l’écorce 0.57 µg/g. En ce qui concerne cette espèce, nous avons enregistré la 

séquence suivante : EC > FNL > FL. Le maximum de Cd enregistré est de l’ordre de 1.14 

µg/g dans les feuilles lavées et de 1.52 µg/g dans les feuilles non lavées du C. fastigiata et 

de 1.87 µg/g dans l’écorce du T. gallica.  

D’après la figure 73, nous avons également constaté que pour toutes les espèces, 

l’accumulation du Cd dans les feuilles non lavées est plus élevée que celle des feuilles 

lavées (FNL > FL). En ce qui concerne les écorces (EC), celles-ci accumulent plus de Cd 

que les feuilles non lavées (EC > FNL) pour le cas du C. horizontalis, F. excelsior, E. 

T
.g

a
ll

ic
a
 

 

 

FL 

[ 0,26 - 0,57 ] 

0,40 ± 0,16 

[ 5,12 - 6,44 ]
a 

5,87 ± 0,68 

[ 6.48 - 21.68 ]
ab 

12.54 ± 8.07 

[ 6,67 - 10,00 ]
ab 

8,11 ± 1.71 

[ 9.67 - 29,61 ] 

19.02 ± 10.03 

FNL 
[ 0.41 - 0,76 ]

ab 

0,58 ± 0,18 

[ 6,51 - 8,98 ]
a 

7,95 ± 1,29 

[ 14,47 - 54,94 ]
ab 

34,71 ± 28,62 

[ 13,33 - 20,00 ]
a 

17.70 ± 3.79 

[ 25,03 - 31.59 ] 

28.79 ± 3,38 

EC 
[ 0,57 - 1.87 ]

ab 

1.07 ± 0,70 

[ 4,65 - 9,88 ]
a 

8.10 ± 2.99 

[ 12,96 - 25.88 ]
a 

20.61 ± 6.78 

[ 20,00 - 40.55 ]
a 

27.96 ± 11.03 

[ 12,74 - 35,53 ] 

24,29 ± 11.40 

A
.c

y
a

n
o

p
h

yl
la

 FL 
[ 0,19 - 0,38 ] 

0,25 ± 0,0.09 

[ 2,79 - 10,70 ]
a 

5,35 ± 3,61 

[ 8,32 - 15,45 ]
a 

10,90 ± 3,14 

[ 3,33 -6,67 ]
a 

5,84 ± 1,67 

[ 18,21 - 35,64 ] 

30,00 ± 7,96 

FNL 
[ 0,19 - 0,76 ]

ab 

0,52 ± 0,24 

[ 4,19 - 11,16 ]
a 

7,44 ± 3,77 

[ 30,12 - 73,60 ]
abc 

43,89 ± 20,25 

[ 6,67 - 13,33 ]
a 

10,00 ± 3,85 

[ 18,88 - 48,16 ] 

36,65 ± 13,56 

EC 
[0,19- 0,57]

a 

0,33 ± 0,18 

[ 5.58 - 19.65 ]
a 

11.43 ± 6.20 

[ 10,28 - 21,42 ]
a 

14,32 ± 4,88 

[20,00 -56,67 ]
a 

30,00 ± 17,85 

[ 14,64 - 33,63 ] 

21,79 ± 8,95 

A
.h

o
rr

id
a

 FL 
[ nd - 0,38 ] 

0,19 ± 0,19 

[ 3,26 - 5,58 ]
a 

4,50 ± 1,17 

[ 8,32 - 12,65 ]
a 

10,18 ± 2,23 

[ 6,67 - 10,00 ]
ab 

7,78 ± 1,92 

[13,85 - 52,63 ] 

29,27 ± 20,57 

FNL 
[ 0,19 - 0,46 ]

a 

0,34 ± 0,14 

[ 4,65 - 6,51 ]
a 

5,58 ± 0,93 

[ 18,21 - 29,55 ]
ab 

22,44 ± 6,20
 

[ 10,00 - 13,33 ]
a 

12,22 ± 1,92 

[17,09 -96,09] 

47,67 ± 42,41 

EC 
[ 0,38 -0,76 ]

ab 

0,57 ± 0,19 

[ 5,12 -12,56 ]
a 

8,22 ± 3,87 

[ 10,32 -22,40 ]
a 

14,86 ± 6,58
 

[13,33 -56,67 ]
a 

30,00 ± 23,34 

[22,35 -40,22] 

32,07 ± 9,04 
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globulus, T. gallica et A. horrida. Nous avons observé la situation inverse (FNL > EC) 

pour C. fastigiata, E. cladocalyx, O. europaea, P. halepensis, E. gomphocephala, N. 

oleander et A. cyanophylla. Cette variabilité entre les différentes parties analysées a été 

mise en évidence par l’analyse de la variance qui a révélé un effet significatif (p < 0.05) 

notamment pour C. horizontalis, F. excelsior et E. globulus. Par ailleurs, la comparaison 

des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir 3 groupes homogènes, 

pour chaque espèce, illustrés par les symboles (*, **, ***) dans la figure 73.  

Aussi, il apparait que les teneurs en Cd sont espèce-dépendante pour une même partie 

analysée. Pour les feuilles lavées (FL), nous avons enregistré la séquence suivante : C. 

fastigiata > P. halepensis > C. horizontalis > E. cladocalyx > O. europaea > N. oleander > 

T. gallica > E. globulus > E. gomphocephala > A. cyanophylla > F. excelsior > A. horrida. 

Néanmoins, l’analyse de la variance n’a pas révélé d’effet significatif.  

En ce qui concerne les feuilles non lavées (FNL), la séquence est : C. fastigiata > C. 

horizontalis > E. globulus > O. europaea > T. gallica > E. cladocalyx > P. halepensis > E. 

gomphocephala > A. cyanophylla > N. oleander > F. excelsior > A. horrida. Cette 

variabilité a été confirmée par l’anova à un facteur qui a révélé un effet significatif pour 

(F= 2.14 ; p < 0.05). Par ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de Newman-

Keuls à 5 % a fait ressortir trois groupes homogènes (a, b et ab) indiqués dans le tableau 

40.  

De même, les teneurs en cadmium quantifiées dans l’écorce dépendent des espèces. Nous 

avons enregistré l’ordre décroissant suivant : C. fastigiata > T. gallica > C. horizontalis > 

F. excelsior > E. globulus > A. horrida > E. gomphocephala > E. cladocalyx > N. 

oleander > O. europaea > P. halepensis > A. cyanophylla. Ces fluctuations ont été 

confirmés par l’analyse de la variance à un facteur qui a révélé un effet significatif (F = 

2.76 ; p < 0.05). La comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait 

ressortir trois groupes homogènes (a, b et ab) indiqués dans le tableau 40. 

De plus, les teneurs en Cd enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus élevées 

que celles enregistrées en zone témoin (ZT) et ceci quelle que soit l'espèce (figure 73).  

En ce qui concerne les feuilles lavées (FL), le test t de Student a révélé une différence 

significative entre les deux zones (p < 0,01) pour C. fastigiata, C. horizontalis, E. 

gomphocephala et A. cyanophylla. Pour le reste des espèces (E. cladocalyx, O. europaea, 

P. halepensis, N. oleander, F. excelsior,  E. globulus, T. gallica et A. horrida), la 

différence est non significative.  
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Pour les feuilles non lavées (FNL), la différence est significative entre les deux zones avec 

(p < 0,05) pour C. fastigiata, F. excelsior, A. cyanophylla et A. horrida, et (p < 0,01) et (p 

< 0,001) pour C. horizontalis et E. gomphocephala respectivement. Pour les autres espèces 

(E. cladocalyx, O. europaea, P. halepensis, N. oleander, E. globulus, T. gallica), la 

différence est non significative.  

De plus, la différence est significative aussi au niveau des écorces pour A. horrida, F. 

excelsior et C. fastigiata (p < 0,05), et C. horizontalis,  pour E. gomphocephala (p < 

0,001). Pour  T. gallica, E. globulus, E. cladocalyx, N. oleander, O. europaea, P. 

halepensis > A. cyanophylla. La différence est non significative. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 73. Teneurs en cadmium (Cd) dans les feuilles lavées, non lavées et écorces des 

arbres collectés en zone urbaine et témoin. 

 

III.6.2. Cuivre (Cu) 

La figure 74 et le tableau 40 montrent que les teneurs en cuivre quantifiées dans les 

différentes parties (feuilles lavées, non lavées, et les écorces) des arbres urbains, présentent 

des variations considérables entre les espèces pour la même partie mais aussi entre les 

différentes parties pour la même espèce. Les résultats obtenus montrent que F. excelsior 

est l’espèce qui accumule le plus de Cu dans ses organes. Les feuilles lavées (FL) 

enregistrent une moyenne de 13.03 µg/g, les feuilles non lavées (FNL) une moyenne de 

14.30 µg/g et l’écorce (EC) des teneurs de l’ordre de 20.58 µg/g. Nous avons enregistré la 
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séquence suivante : EC > FNL > FL. Par ailleurs, P. halepensis enregistre les teneurs les 

plus faibles en Cu. Les feuilles lavées, non lavées et l’écorce enregistrent respectivement 

4.19 µg/g, 6.36 µg/g et 6.20 µg/g. En ce qui concerne cette espèce, nous avons enregistré la 

séquence suivante : FNL > EC > FL. Le maximum de Cu quantifié est de l’ordre de 10.70 

µg/g dans les feuilles lavées de A.cyanophylla, 20.00 µg/g dans les feuilles non lavées du 

F. excelsior et de 30.01 µg/g dans l’écorce de l’espèce E. cladocalyx. 

D’après la figure 74, nous constatons aussi que pour toutes les espèces, l’accumulation du 

Cu dans les feuilles non lavées est plus élevée que celle des feuilles lavées (FNL > FL). En 

ce qui concerne les écorces (EC), celles-ci accumulent plus de Cu que les feuilles non 

lavées (EC > FNL) pour le cas de : E. cladocalyx, C. horizontalis, C. fastigiata, N. 

oleander, F. excelsior, T. gallica, A. cyanophylla et A. horrida. La situation inverse (FNL 

> EC) est observée chez E. globulus, O. europaea, P. halepensis et E. gomphocephala. 

L’analyse de la variance à un facteur a révélé un effet significatif entre les organes (p < 

0.05) pour C. fastigiata et F. excelsior, et (p < 0.001) pour E. cladocalyx. Par ailleurs, la 

comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir deux 

groupes homogènes (* et **) illustrés dans la figure 74.  

De plus, les teneurs en Cu sont espèce-dépendante. En effet, les teneurs en cuivrent varient 

considérablement entre les espèces étudiées. Pour les feuilles lavées (FL), nous avons 

enregistré la séquence suivante : F. excelsior > C. fastigiata > N. oleander > E. cladocalyx 

> E. gomphocephala > O. europaea > C. horizontalis > T. gallica > E. globulus > A. 

cyanophylla > A. horrida > P. halepensis. Cette variabilité est confirmée par l’analyse de 

la variance qui a révélé un effet espèce significatif (F = 3.84 ; p < 0.01). La comparaison 

des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir deux groupes homogènes 

(a et b), ces derniers sont indiqués dans le tableau 40.  

En ce qui concerne les feuilles non lavées (FNL), nous avons enregistré la séquence 

suivante : F. excelsior > C. fastigiata > O. europaea > C. horizentalis > N. oleander > T. 

gallica > E. cladocalyx > E. gomphocephala > A. cyanophylla > E. globulus > P. 

halepensis > A. horrida. L’analyse de la variance a révélé un effet significatif (F = 2.73 ; p 

< 0.01). Par ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a 

fait ressortir deux groupes homogènes (a et b) indiqués dans le tableau 40.  

De plus, l’accumulation du Cu dans l’écorce présente une grande variabilité entre les 

espèces, nous avons enregistré la séquence suivante : E. cladocalyx > F. excelsior > C. 

fastigiata > A. cyanophylla > C. horizontalis > N. oleander > A. horrida > T. gallica > E. 

globulus > P. halepensis > E. gomphocephala > O. europaea. L’analyse de la variance a 
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un effet significatif (F = 13.91 ; p < 0.001). La comparaison des moyennes par le test de 

Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir deux groupes homogènes (a, b et ab) indiqués dans le 

tableau 40. 

Aussi, il apparait que les teneurs en Cu enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement 

plus élevées que celles enregistrées en zone témoin (ZT) quelle que soit l'espèce (figure 

92). En ce qui concerne les feuilles lavées (FL), le test t de Student a révélé une différence 

très significative entre les deux zones (p < 0,001) pour E. gomphocephala, (p < 0.01) pour 

E. cladocalyx, O. europaea, F. excelsior et A. horrida, et (p < 0.05) pour C. fastigiata, N. 

oleander, T. gallica et A. cyanophylla. Néanmoins, ce test s’est révélé non significatif pour 

C. horizontalis, E. globulus et P. halepensis.  

De même, pour les feuilles non lavées (FNL), le test t de Student a révélé une différence 

très significative entre les deux zones (p < 0,001) pour E. gomphocephala, (p < 0.01) pour 

le C. fastigiata, F. excelsior, T. gallica et A. horrida et (p < 0.05) pour le N. oleander et A. 

cyanophylla. Cependant, cette variation s’est révélée non significative pour E. cladocalyx, 

C. horizontalis, E. globulus, P. halepensis, O. europaea.  

Pour les écorces, le test t de student a révélé une différence significative entre les deux 

zones pour E. gomphocephala, F. excelsior (p < 0,001), E. cladocalyx et C. fastigiata (p < 

0,01), O. europaea et N. oleander (p < 0.05). Cependant, le test s’est révélé non significatif 

pour A. cyanophylla, C. horizontalis,  A. horrida, T. gallica,  E. globulus et P. halepensis. 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 74. Teneurs en cuivre (Cu) dans les feuilles et les écorces des arbres 

collectés en zone urbaine et témoin. 
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III.6.3. Manganèse (Mn) 

L’examen de la figure 75 ainsi que le tableau 40 permet de déceler les variations 

considérables des teneurs en Mn quantifiées surtout en zone urbaine (ZU) entre les douze 

espèces étudiées mais aussi entre les différentes parties analysées au sein de la même 

espèce. N. oleander est l’espèce qui accumule le plus de Mn dans ses organes. En effet, 

nous avons enregistré une moyenne de 24.67 µg/g pour les feuilles lavées (FL), 34.19 µg/g 

pour les feuilles non lavées (FNL) et 63.84 µg/g pour l’écorce (EC). Par ailleurs, A. 

horrida détient les teneurs les plus faibles en Mn. Les feuilles lavées enregistrent 10.18 

µg/g, les feuilles non lavées 22.44 µg/g et l’écorce 14.86 µg/g. En ce qui concerne ces 

deux espèces, nous avons enregistré la séquence suivante : EC > FNL > FL. Le maximum 

de Mn quantifié est de l’ordre de 42.45 µg/g dans les feuilles lavées de l’espèce E. 

globulus, 95.78 µg/g dans les feuilles non lavées de l’espèce E. gomphocephala et de 90.14 

µg/g dans l’écorce de P. halepensis. 

De même, à partir de la figure 75, nous constatons que pour toutes les espèces, 

l’accumulation du Mn dans les feuilles non lavées est plus élevée que celle des feuilles 

lavées (FNL > FL). En ce qui concerne les écorces (EC), celles-ci accumulent plus de Mn 

que les feuilles non lavées (EC > FNL) pour le cas du C. fastigiata, C. horizontalis, P. 

halepensis, N. oleander, F. excelsior et E. globulus. Pour E. cladocalyx, O. europaea, E. 

gomphocephala, T. gallica, A. cyanophylla et A. horrida, nous avons enregistré la situation 

inverse (FNL > EC). L’analyse de la variance à un facteur a révélé une variabilité 

significative entre les organes pour : E. cladocalyx, E. gomphocephala, et F. excelsior (p < 

0.001), C. horizontalis et A. cyanophylla (p < 0.01), ainsi que pour C. fastigiata, O. 

europaea, P. halepensis et N. oleander (p < 0.05). Par ailleurs, la comparaison des 

moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir 3 groupes homogènes (*, ** 

et ***) représentés dans la figure 75.  

En outre, les teneurs en Mn sont espèce-dépendante. Les teneurs varient considérablement 

entre les espèces étudiées. Pour les feuilles lavées (FL), nous avons enregistré la séquence 

suivante : E. globulus > N. oleander > E. gomphocephala > E. cladocalyx > C. horizontalis 

> T. gallica > A. cyanophylla > P. halepensis > F. excelsior > A. horrida > O. europaea > 

C. fastigiata. Ceci est confirmé par l’analyse de la variance qui a révélé une variabilité 

significative entre les espèces (F = 4.55 ; p < 0.001). La comparaison des moyennes par le 

test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir plusieurs groupes homogènes (a, c, ab et bc) 

indiqués dans le tableau 40.  



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

181 
 

De plus, pour les feuilles non lavées (FNL), nous avons enregistré la séquence suivante : E. 

cladocalyx > E. gomphocephala > O. europaea > A. cyanophylla > E. globulus > T. 

gallica > N. oleander > C. horizontalis > F. excelsior >A. horrida > C. fastigiata > P. 

halepensis. L’analyse de la variance a révélé une variabilité hautement significative (F = 

8.08 ; p < 0.001). La comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait 

ressortir plusieurs groupes homogènes (a, c, ab, bc et abc)  représentés dans le tableau 55. 

Même constat pour l’écorce, la séquence enregistrée est : C. horizontalis > N. oleander > 

P. halepensis > E. globulus > F. excelsior > C. fastigiata > E. cladocalyx > E. 

gomphocephala > T. gallica > O. europaea > A. horrida > A. cyanophylla. L’analyse de 

la variance a révélé une variabilité hautement significative (F = 6.93 ; p < 0.001). Par 

ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir 

plusieurs groupes homogènes (a, ab, c, bc et abc) ; ces derniers sont indiqués dans le 

tableau 40.  

Par ailleurs, l’examen des teneurs en manganèse montre celles quantifiées en zone urbaine 

(ZU) sont largement plus élevées que celles de la zone témoin (ZT) et ceci quelle que soit 

l'espèce (figure 75). En ce qui concerne les feuilles lavées (FL), le test t de Student a révélé 

une différence hautement significative entre les deux zones pour E. gomphocephala (p < 

0.001), F. excelsior, A. cyanophylla et A. horrida (p < 0.01), ainsi que pour E. cladocalyx, 

O. europaea, P. halepensis et N. oleander (p < 0.05). Cependant, cette variation s’est 

révélée non significative pour C. fastigiata, C. horizontalis, E. globulus et T. gallica.  

Pour les feuilles non lavées (FNL), le test t de Student a révélé une différence hautement 

significative entre les deux zones pour E. gomphocephala, E. cladocalyx (p < 0.001), pour 

F. excelsior et A. horrida (p < 0.01), et aussi pour C. horizontalis, N. oleander et A. 

cyanophylla (p < 0.05). Néanmoins, cette variation s’est révélée non significative pour P. 

halepensis, E. globulus, C. fastigiata, T. gallica et O. europaea.  

De même, pour les écorces la différence est très significative entre les deux zones 

seulement pour E. cladocalyx et E. gomphocephala (p < 0.01), ainsi que pour C. 

horizontalis et F. excelsior (p < 0.05). Cependant, le test s’est révélé non significatif pour 

N. oleander, P. halepensis, E. globulus, C. fastigiata, T. gallica, O. europaea, A. horrida et 

A. cyanophylla. 
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Figure 75. Teneurs en manganèse (Mn) dans les feuilles et les écorces des arbres collectés 

en zone urbaine et témoin. 

 

 

III.6.5. Plomb (Pb) 

Les teneurs en Pb quantifiées au niveau des différentes parties des douze espèces montrent 

une grande variabilité entre les espèces et au sein des différents organes de la même 

espèce. Les résultats obtenus sont présentés dans la figure 76 et le tableau 40. C. 

horizontalis est l’espèce qui accumule le plus de Pb dans ses organes. En effet, nous avons 

enregistré une moyenne de 17.78 µg/g, 35.55 µg/g et 64.45 µg/g respectivement pour les 

feuilles lavées (FL), les feuilles non lavées (FNL) et l’écorce (EC). Par ailleurs, E. globulus 

enregistre les teneurs les plus faibles en Pb. De plus, les feuilles lavées enregistrent 4.44 

µg/g, les feuilles non lavées 5.56 µg/g et l’écorce 12.22 µg/g. Pour ces deux espèces, nous 

avons enregistré la séquence suivante : EC > FNL > FL. Le maximum de Pb quantifié est 

de l’ordre de 26.67 µg/g dans les feuilles lavées de C. fastigiata, 60.00 µg/g dans les 

feuilles non lavées du C. horizontalis et 166.67 µg/g dans l’écorce de F. excelsior. 

De même, d’après la figure 76, nous avons également constaté que pour toutes les espèces, 

l’accumulation du Pb dans les feuilles non lavées est plus élevée que celle des feuilles 

lavées (FNL > FL). En générale, toutes les écorces accumulent plus de Pb que les feuilles 
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non lavées (EC > FNL). La séquence enregistrée pour l’ensemble des espèces est : EC > 

FNL > FL. L’analyse de la variance à un facteur a révélé une variabilité très significative 

entre les organes pour le cas de E. gomphocephala (p < 0.001), E. cladocalyx et E. 

globulus (p < 0.01), C. fastigiata, N. oleander, F. excelsior, O. europaea et A. cyanophylla 

(p < 0.05). Par ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a 

fait ressortir trois groupes homogènes (*, ** et ***) illustrés dans la figure 76.  

Par ailleurs, les teneurs en Pb sont espèce-dépendante. Ces teneurs varient 

considérablement entre les espèces étudiées et ceci quelle que soit la partie analysée. Pour 

les feuilles lavées (FL), nous avons enregistré la séquence suivante : C. horizontalis > C. 

fastigiata > P. halepensis > N. oleander > T. gallica > O. europaea > A. horrida > E. 

cladocalyx > E. gomphocephala > A. cyanophylla > E. globulus > F. excelsior. Ceci est 

confirmé par l’analyse de la variance qui a révélé un effet très significatif entre les espèces 

(F = 3.39 ; p < 0.01). La comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a 

fait ressortir trois groupes homogènes (a, b et ab) indiqués dans le tableau 40.  

De plus, les feuilles non lavées (FNL) enregistrent aussi la séquence suivante : C. 

horizontalis > C. fastigiata > P. halepensis > T. gallica > O. europaea > A. horrida > E. 

gomphocephala > N. oleander > E. cladocalyx > A. cyanophylla > F. excelsior > E. 

globulus. L’analyse de la variance a révélé une variabilité significative (F = 2.82 ; p < 

0.05). De même, la comparaison des moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait 

ressortir trois groupes homogènes (a, b et ab) présentés dans le tableau 40.  

Les teneurs en Pb dans l’écorce présentent une grande variabilité aussi entre les espèces, 

nous avons enregistré la séquence suivante : F. excelsior > C. horizontalis > C. fastigiata 

> A. horrida > A. cyanophylla > T. gallica > P. halepensis > E. cladocalyx > N. oleander 

> E. gomphocephala > O. europaea > E. globulus. Ceci est confirmé par l’analyse de la 

variance qui a révélé un effet significatif (F = 2.67 ; p < 0.05). La comparaison des 

moyennes par le test de Newman-Keuls à 5 % a fait ressortir deux groupes homogènes (a 

et b) indiqués dans le tableau 40.  

En outre, les teneurs en Pb enregistrées en zone urbaine (ZU) sont nettement plus élevées 

que celles enregistrées en zone témoin (ZT) et ceci quelle que soit l'espèce (figure 76). En 

ce qui concerne les feuilles lavées (FL), le test t de Student a révélé une différence 

hautement significative entre les deux zones pour E. gomphocephala, A. cyanophylla (p < 

0.001), A. horrida et T. gallica (p < 0.01), ainsi que pour E. cladocalyx, C. fastigiata, C. 
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horizontalis et N. oleander (p < 0.05). Néanmoins, cette variation s’est révélée non 

significative pour F. excelsior, P. halepensis, O. europaea et E. globulus.  

De même, pour les feuilles non lavées (FNL), le test t de Student a révélé une différence 

hautement significative entre les deux zones pour E. gomphocephala (p < 0.001), E. 

cladocalyx, T. gallica, A. cyanophylla et A. horrida (p < 0.01), ainsi que pour le F. 

excelsior, N. oleander et C. fastigiata (p < 0.05). Cependant, cette variation s’est révélée 

non significative pour C. horizontalis, P. halepensis, O. europaea et E. globulus.  

Pour les écorces le test t de student a révélé une différence hautement significative entre les 

deux zones seulement pour E. gomphocephala (p < 0.001), E. globulus (p < 0.01), ainsi 

que E. cladocalyx, C. fastigiata, N. oleander, T. gallica et A. cyanophylla (p < 0.05). 

Néanmoins, le test s’est révélé non significatif pour F. excelsior, C. horizontalis, A. 

horrida, cyanophylla, P. halepensis et O. europaea. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

Figure 76. Teneurs en plomb (Pb) dans les feuilles et les écorces des arbres collectés en 

zone urbaine et témoin. 
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Zn dans ses organes. En effet, nous avons enregistré une moyenne de 41.23 µg/g pour les 

feuilles lavées (FL), 146.70 µg/g pour les feuilles non lavées (FNL) et 36.95 µg/g pour 

l’écorce (EC). Par ailleurs, T. gallica enregistre les teneurs les plus faibles en Zn. Les 

feuilles lavées, les feuilles non lavées et l’écorce enregistrent respectivement 19.02 µg/g, 

28.79 µg/g et  24.29 µg/g. En ce qui concerne ces deux espèces, nous avons enregistré la 

séquence suivante : FNL > EC > FL. Le maximum de Zn quantifié est de l’ordre de 59.89 

µg/g dans les feuilles lavées, 377.21 µg/g dans les feuilles non lavées de N. oleander et de 

151.96 µg/g dans l’écorce de l’espèce E. globulus. 

De plus, nous avons également constaté que pour toutes les espèces, l’accumulation du Zn 

dans les feuilles non lavées est plus élevée que celle des feuilles lavées (FNL > FL). En 

parallèle, toutes les écorces accumulent moins de Zn que les feuilles non lavées (FNL > 

EC) à l’exception du C. horizontalis, E. gomphocephala et E. globulus dont les écorces 

accumulent plus que les feuilles non lavées (EC > FNL). L’analyse de la variance à un 

facteur a révélé une variabilité significative entre les organes uniquement pour E. 

cladocalyx (p < 0.05). Par ailleurs, la comparaison des moyennes par le test de Newman-

Keuls à 5 % a fait ressortir deux groupes homogènes (* et **) indiqués dans la figure 77. 

De même que pour le Cd, Cu, Mn et Pb, les teneurs en Zn sont espèce-dépendante mais 

aussi organe-dépendante. Pour les feuilles lavées (FL), nous avons enregistré la séquence 

suivante : E. cladocalyx > N. oleander > C. fastigiata > F. excelsior > A. cyanophylla > E. 

gomphocephala > A. horrida > O. europaea > P. halepensis > C. horizontalis > E. 

globulus > T. gallica. Néanmoins, l’analyse de la variance a révélé une variabilité non 

significative entre les espèces.  

Pour les feuilles non lavées (FNL), nous avons noté la séquence suivante : N. oleander > 

E. cladocalyx > A. horrida > C. fastigiata > P. halepensis > E. gomphocephala > F. 

excelsior > A. cyanophylla > O. europaea > C. horizontalis > T. gallica > E. globulus. 

L’anova à un facteur n’a pas révélé d’effet significatif.  

L’accumulation du Zn dans l’écorce présente une variabilité non négligeable. La séquence 

enregistrée est : F. excelsior > C. horizontalis > C. fastigiata > A. horrida > A. 

cyanophylla > T. gallica > P. halepensis > E. cladocalyx > N. oleander > E. 

gomphocephala > O. europaea > E. globulus. Cependant, cette variabilité est non 

significative.  

En outre, les teneurs en Zn enregistrées en zone urbaine (ZU) sont largement plus élevées 

que celles de la zone témoin (ZT) et ceci quelle que soit l'espèce (figure 77). En ce qui 



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

186 
 

concerne les feuilles lavées (FL), le test t de Student a révélé une différence hautement 

significative entre les deux zones pour E. gomphocephala et A. horrida (p < 0.001), pour 

E. cladocalyx et C. fastigiata (p < 0.01), ainsi que pour P. halepensis, N. oleander, F. 

excelsior et E. globulus (p < 0.05). Cependant, cette variation s’est révélée non 

significative pour C. horizontalis, A. cyanophylla, T. gallica et O. europaea.  

Pour les feuilles non lavées (FNL), le test t de Student a révélé une différence significative 

entre les deux zones pour E. gomphocephala (p < 0.001), E. cladocalyx, A. horrida et C. 

fastigiata (p < 0.01) ainsi que pour E. globulus, F. excelsior et O. europaea (p < 0.05). 

Néanmoins, cette variation s’est révélée non significative pour C. horizontalis, A. 

cyanophylla, T. gallica,  P. halepensis et N. oleander.  

Pour les écorces, le test t de student est significatif aussi pour E. cladocalyx (p < 0.01), le 

C. fastigiata, E. gomphocephala, N. oleander, F. excelsior et A. horrida (p < 0.05). Par 

ailleurs, le test s’est révélé non significatif pour C. horizontalis, A. cyanophylla, T. gallica, 

P. halepensis, O. europaea et E. globulus. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 77. Teneurs en zinc (Zn) dans les feuilles et les écorces des arbres collectés en zone 

urbaine et témoin. 
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Discussion 

La quantification des polluants dans l'air ne fournit pas d'informations pertinentes sur les 

effets que pourraient avoir ces derniers sur les organismes vivants ; la surveillance 

biologique de la qualité de l’air s’avère ainsi plus efficace (Balasooriya et al. 2009; Simon 

et al. 2014, 2016 ; Allajbeu et al. 2017; Margitai et al. 2017). En effet, il n'y a pas de 

meilleur indicateur de l'état d'une espèce ou d'un système, qu'une espèce ou un système lui-

même (Tingey, 1989). 

En milieu urbain, l’arbre agit comme un véritable puits à polluants ; en effet, les 

caractéristiques morphologiques et les paramètres biochimiques affectés par les polluants 

atmosphériques peuvent être particulièrement utiles lors d’études relatives à l’évaluation 

des niveaux de pollution de l’air (Baranyai et al. 2015).  

Les feuilles des arbres ont été largement utilisées comme indicateurs de la pollution 

atmosphérique métallique ; elles interceptent les polluants provenant des dépôts 

atmosphériques aussi bien humides que secs, mais accumulent aussi ceux du sol 

(Mingorance et Rossini 2006; Mukherjee et al. 2016; Safari et al. 2018). L’écorce des 

arbres a également été proposée par plusieurs auteurs comme indicateur de pollution 

métallique de l’air (Baldantoni et al. 2014 ; Parraga-Aguado et al. 2014; Allahabadi et al. 

2017 ; Drava et al. 2017).  

Les ETM pris en considération dans le cadre de cette étude ont été déterminés dans toutes 

les parties analysées et ceci quelque soit l’espèce. Globalement la séquence enregistrée en 

zone urbaine est la suivante : Mn > Zn > Pb > Cu > Cd.  

Le cadmium est ainsi présent avec les concentrations les plus faibles. Néanmoins, ces 

dernières reflètent un enrichissement relativement important ; en effet,  ces concentrations 

sont nettement plus élevées que la limite inférieure de celles considérées comme normales 

chez les plantes et qui sont de l’ordre de 0.2 à 2.4 µg/g (Oliva et Rautio, 2005). Notons que 

les concentrations enregistrées ne dépassent jamais le seuil de toxicité donné par Markert 

(1993) fixé à une concentration en cadmium (>10µg/g) au niveau des feuilles.  

En milieu urbain, les pneus des véhicules, les combustibles fossiles, l’incinération des 

déchets municipaux solides ainsi que la combustion des huiles de graissage sont considérés 

comme les principales sources de cadmium artificielle (Hu et al. 2014). Le cadmium n'est 

pas essentiel au développement des organismes végétaux et ne participe pas à leur 

métabolisme. Pourtant, ses propriétés physiques et chimiques, proches à celles du calcium, 

lui permettent de franchir les barrières biologiques et s'accumuler dans les tissus. La 
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plupart du Cd pris par la plante est stocké dans la cuticule et les parois cellulaires sous 

forme insoluble et ne migre pas dans la plante (Tremel-Schaub et Feix, 2005). 

Par rapport à la littérature, les concentrations en cadmium quantifiées au niveau des 

écorces des douze espèces sont supérieures à celles données par Ejidike et Onianwa (2015) 

à Iban au Niger. En effet, ces auteurs ont enregistré des concentrations de 0.10 µg/g dans 

l’écorce de 65 arbres récoltés dans des sites à différents niveaux de perturbations 

anthropiques. Elles sont du même ordre de grandeur ou nettement supérieures, pour la 

plupart des espèces, que celles enregistrées par Alahabadi et al. (2017) au niveau de 

l’écorce de Robinia pseudoacacia (0.55±0.04 µg/g), Pinus eldarica (0.70±0.08 µg/g), Olea 

europaea (0.66±0.06 µg/g), et Cupressus arizonica (0.7±0.1 µg/g) récoltées en zone 

urbaine dans la ville de Yazd en Iran. Les concentrations dans le sol de cette même zone 

sont de l’ordre de (0.958 ± 0.24µg/g). Cependant, elles sont faibles par rapport à celles 

rapportées par Astier et al. (2014) dans une étude qui a porté sur l’utilisation des jeunes 

sapins de Douglas pour la phytoremédiation des sols contaminés par le Cd ; les teneurs 

enregistrées dans l’écorce sont de l’ordre de 6 µg/g de matière sèche en présence de 68 

µg/g de Cd dans le sol.  

Pour les feuilles aussi bien lavées que non lavées, les teneurs en cadmium sont faibles par 

rapport à celles rapportées par Monfared (2012) pour des feuilles lavées de Platanus 

orientalis, Robinia pseudoacacia et Fraxinus rotundifolia récoltées dans la zone urbaine de 

Karadj ; une ville située dans la province d'Alborz en Iran caractérisée par un trafic routier 

relativement important. Les concentrations enregistrées par ces auteurs sont de l’ordre de 

2.4 ± 0.2µg/g, 2.5 ± 0.1 µg/g, et 2.4 ± 0.2µg/g pour P. orientalis, R. pseudoacacia et F. 

rotundifolia respectivement, avec des concentrations dans les sols de l’ordre de 

3.7±0.3µg/g. Par ailleurs, ces mêmes concentrations sont proches de celles enregistrées par 

Cicek et Koparal (2004) qui sont de l’ordre de 0,1 à 2,73 µg/g pour des feuilles d’arbres 

échantillonnées aux alentours d’une centrale thermoélectrique Tuncbilek dans la ville de 

Kütahya en Turquie. Elles sont par contre nettement supérieures à celles rapportées par 

Alfani et al. (2000) pour des feuilles de Quercus ilex récoltées dans une zone urbaine, en 

bordures de routes et dans un site de contrôle. En effet, ces auteurs ont enregistré des 

concentrations allant de 0.01 à 0.09 µg/g pour la zone urbaine, 0.007 à 0.21 pour celles des 

bordures de routes, et 0.007 à 0.01 µg/g pour des feuilles récoltées dans une zone témoin.  

De même, les concentrations dans les feuilles sont nettement plus élevées que celles 

enregistrées par Alahabadi et al. (2017) au niveau des feuilles non lavées de Robinia 

pseudoacacia (0.5±0.21 µg/g), Pinus eldarica (0.62 ± 0.09 µg/g), Olea europaea (0.45 ± 
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0.17 µg/g), et Cupressus arizonica (0.38±0.22 µg/g) récoltées en zone urbaine dans la ville 

de Yazd en Iran. 

En présence ou non d’activités anthropiques, les plantes peuvent accumuler des quantités 

considérables de cuivre dans leurs tissus (Serbula et al. 2012). Le Cu est un micronutriment 

essentiel qui participe à de nombreuses fonctions physiologiques vitales des plantes ; en 

servant de catalyseur, le cuivre entre dans la constitution de nombreuses enzymes 

impliquées dans les réactions d'oxydoréduction au niveau des mitochondries, des 

chloroplastes et du cytoplasme des cellules (Celik et al. 2005 ; Fargašová, 2004). 

Cependant, et au-delà d’un certain seuil, le cuivre peut devenir toxique pour les plantes 

(Lombardi and Sebastiani, 2005). La gamme normale de concentration en Cu chez les 

végétaux est comprise dans l’intervalle 3-30 µg/g (Kabata et Pendias, 2001). Dans 

l’ensemble, les teneurs en cuivre quantifiées dans les différentes parties des douze espèces 

étudiées sont nettement supérieures à la limite inférieure mais elles restent tout de même 

inférieures à la limite supérieure. Cependant, des cas de dépassement des seuils de toxicité 

(20-100 µg/g et > 20µg/g) fixés par Padmavathiamma et Li (2007) et Markert (1993) ont 

été enregistrés notamment pour E. cladocalyx et F. excelsior. Les concentrations 

enregistrées sont de l’ordre de 30.01µg/g et 22,79µg/g au niveau de l’écorce pour les deux 

espèces respectivement. Une telle situation peut être attribuée au fait que ces espèces sont 

implantées le long d’une route à trafic intense ; en effet, les gaz émis par les pots 

d’échappement, additionnés à l’usure des revêtements routiers, des pneus et des freins 

constituent une source importante d’émission de cuivre en domaine routier (Fujiwara et al. 

2011). 

Par ailleurs et comparativement aux résultats obtenus, Ejidike et Onianwa (2015) ont 

enregistré une teneur de  l’ordre de 7,29 mg/kg de Cu dans l’écorce des arbres de 65 sites 

ayant différentes activités anthropiques. El-Hasan et al. (2002) ont enregistré des teneurs 

en Cu d’environ 1,5 à 82,7 mg/kg dans l’écorce du C. sempervirens var. fastigiata. Dans le 

cadre de notre étude, nous avons quantifié des teneurs de 7.44 µg/g à 11.63 µg/g pour la 

même espèce. Par ailleurs, Cicek et Koparal (2004) ont enregistré des teneurs allant de 2,1 

à 59 mg/kg dans les feuilles des arbres. 

Le Mn est un micronutriment qui joue un rôle essentiel dans de nombreux processus 

métaboliques et de croissance chez les plantes, notamment la photosynthèse, la respiration 

et la biosynthèse d'enzymes (Todorović et al. 2009 ; Schäfer, 2004).  
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Les teneurs moyennes en manganèse dans la matière sèche des plantes cultivées vont de 50 

à 150 ppm. Les teneurs en manganèse mesurées dans les feuilles peuvent atteindre pour 

certaines plantes 6000 ppm (Smith et al. 1997). Dans la présente étude, le maximum 

enregistré dans les feuilles est de l’ordre de 88.12 µg/g chez O. europaea et de 90.14 µg/g 

dans l’écorce du P. halepensis.  

Le Mn
2+

 est la forme de manganèse la plus stable et la plus soluble dans le sol. Un pH 

acide du sol, un taux faible en matière organique, ou encore un potentiel redox réduit 

augmentent la disponibilité ou la toxicité du manganèse pour les plantes (Hue and Mai, 

2002). Ce métal est un élément chimique naturel assez commun, il compose 0,1 % de la 

croûte terrestre et est omniprésent dans l'environnement. Il est présent dans de nombreux 

types de roches et sédiments, dans le sol et dans l'eau. L'érosion des sols est la principale 

source naturelle d’émission de manganèse dans l'air, en plus des embruns marins, des 

incendies de forêt, des émissions de poussière volcanique et des transferts par les végétaux. 

L’absorption racinaire du manganèse augmente avec la diminution du pH du sol. 

Aluminium, cadmium, calcium et fer sont des compétiteurs du manganèse pour les sites 

d’échange du sol et peuvent ainsi influer sur son absorption par les végétaux (Schäfer, 

2004). Le processus d’absorption du manganèse par les plantes est caractéristique de 

l’absorption ionique, conjuguant une phase rapide passive suivie d’une phase lente 

métabolique (Loué, 1993). Ce processus passif semble également se produire à forte 

concentration du métal dans le sol. L’absorption globale dépend du gradient 

électrochimique du sol dans la rhizosphère (Schäfer, 2004). Le manganèse passerait dans le 

cytoplasme pour s’accumuler dans la vacuole des cellules racinaires, d’où il est ensuite 

distribué dans la plante, et plus particulièrement dans le méristème, ce qui génère des 

concentrations plus fortes dans les tissus jeunes (Adam et Beaugelin-Seiller, 2005). 

Toutefois, il existe une très grande disparité de concentration entre espèces, stades de 

croissance et parties de la plante, même si une relation inverse a été généralement observée 

entre ce paramètre et l’âge des plantes. Les feuilles contiennent plus de manganèse que 

n’importe quel autre organe ou partie de la plante (Schäfer, 2004). Dans le cas de notre 

étude, l’accumulation du Mn diffère entre les espèces, certaines accumulent plus de Mn 

dans les feuilles et d’autres dans l’écorce. 

Notons par ailleurs, que les concentrations déterminées en zone urbaine dépassent 

largement celles de la zone témoin et ceci quelle que soit l’espèce et quelle que soit la 

partie analysée ; reflétant par conséquent des situations d’enrichissement en manganèse. En 

bordures de routes, cet élément provient essentiellement de la corrosion de pièces 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Cro%C3%BBte_terrestre
https://fr.wikipedia.org/wiki/%C3%89rosion
https://fr.wikipedia.org/wiki/Embruns_marins
https://fr.wikipedia.org/wiki/Incendies_de_for%C3%AAt
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automobiles et la combustion de l'essence (Shi et al. 2012). Le processus d’absorption du 

manganèse par les plantes est caractéristique de l’absorption ionique, conjuguant une phase 

rapide passive suivie d’une phase lente métabolique (Loué, 1993). Ce processus passif 

semble également se produire à forte concentration du métal dans le sol. L’absorption 

globale dépend du gradient électrochimique du sol dans la rhizosphère (Schäfer, 2004). Le 

manganèse passerait dans le cytoplasme pour s’accumuler dans la vacuole des cellules 

racinaires, d’où il est ensuite distribué dans la plante, et plus particulièrement dans le 

méristème, ce qui génère des concentrations plus fortes dans les tissus jeunes (Adam et 

Beaugelin-Seiller, 2005). Toutefois, il existe une très grande disparité de concentration 

entre espèces, stades de croissance et parties de la plante, même si une relation inverse a 

été généralement observée entre ce paramètre et l’âge des plantes (Kula et al. 2013).  

Les teneurs en Pb considérées comme normales chez les végétaux sont généralement 

inférieures à 10 μg/g (Allen, 1989 ; Brooks, 1998 ; Kabata et Pendias, 2001 ; 

Padmavathiamma et Li, 2007; Hu et al. 2014). Celles qui constituent un danger et sont 

ainsi considérées comme toxiques différent d’un auteur à l’autre. Pour Kabata-Pendias et 

Pendias (2001), le seuil de toxicité du plomb chez les végétaux est de 30 à 300 μg/g, alors 

que pour Opydo et al. (2004) et Markert (1993), ce seuil est compris dans l’intervalle 3-20 

μg/g. Les teneurs enregistrées dans le cadre de cette étude dépassent largement celles 

considérées comme normales et ceci quelque soit la partie analysée et quelque soit 

l’espèce. La limite supérieure du seuil de toxicité fixé par Opydo et al. (2004) est 

également dépassée dans la majeure partie des cas. Une telle situation reflète un 

enrichissement en plomb relativement important chez toutes les espèces implantées le long 

de la route nationale N°03 reliant la ville de Constantine à la commune de Hamma 

Bouziane. Ceci est probablement dû au trafic routier intense caractérisant ladite route. En 

effet, la relation entre les concentrations en plomb et l'intensité du trafic a été démontrée 

par de nombreux auteurs (Li et al. 2001 ; Yilmaz et Zengin, 2004 ; Yan-Ju et al. 2007). Le 

plomb se trouve principalement dans les gaz d'échappement (7227 g/L), les lubrifiants (2,1 

g/L), les pneumatiques (2,6 g/L), les garnitures de freins (438 g/L) et le dégivrage (8,5 g/L) 

(Maatoug et al. 2007). En Algérie, la teneur en plomb dans l'essence est de l’ordre de 0,45 

g/L (Semadi et Deruelle, 1993). Ainsi et compte tenu de cette utilisation intense de cet 

élément, les concentrations en plomb dans la végétation implantées dans les zones 

industrielles et urbaines ont augmentés au cours des dernières décennies (Maatoug et al. 

2007; Kandziora-Ciupa et al. 2016). Ainsi, Zhao et al. (2014) ont enregistré une 

concentration de 50 mg/kg de plomb dans les feuilles des arbres ligneux sauvages croissant 
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naturellement dans la ville de Hunan (Chine). Aussi, Matin et al. (2016) ont signalé une 

concentration en Pb comprise entre 35 et 52 mg/kg lors d’une biosurveillance des 

concentrations en Cd, Pb, Ar et Hg dans les feuilles de peupliers et de pin dans une zone 

industrielle à Izmir en Turquie. En effet, les végétaux peuvent facilement absorber le Pb 

atmosphérique après son dépôt, mais la translocation de ce dernier des racines vers les 

feuilles n'est pas la principale voie d'accumulation (Turer et al. 2001; Hu et al. 2014). Une 

étude des clones de peuplier en bordures de routes, soumis à une fumigation avec des gaz 

d'échappement, a montré une résistance à la diffusion de ces gaz due aux stomates qui 

restent ouverts, et qui entraîne des disfonctionnements chez les plantes (Alfani et 

Baldantoni, 2000). La capacité de ces stomates à réguler les mouvements d’ouverture et de 

fermeture est inhibée par les composants des gaz d'échappement (Maatoug et al. 2010).  

En milieu urbain, un taux relativement important du plomb est transportée sous forme de 

particules, le reste part dans les eaux de ruissellements, soit environ 1mg/km/véhicule/jour 

(Deruelle, 1981). Son dépôt est supérieur lorsque le vent dominant souffle 

perpendiculairement à la route, et lorsque la température augmente (Sawidis et al. 2011). 

Le plomb peut être ainsi considéré comme un bon traceur de la circulation qu’il ne faut pas 

perdre de vue (Carsignol et Calovi, 2004).  

Le zinc est un élément essentiel pour tous les organismes. Il est considéré comme un 

facteur important dans la biosynthèse des enzymes, des auxines et certaines protéines 

(Serbula et al. 2012). La concentration normale en Zn chez les plantes se situe entre 10 et 

150 mg/kg (Markert 1992; Padmavathiamma et Li, 2007; Hu et al. 2014). Le seuil critique 

du Zn dans les feuilles est d'environ 100 ppm (Allen et al. 1974; Yilmaz et Zengin, 2004).  

Dans la présente étude, la majorité des espèces étudiées n'ont pas enregistré de 

concentration en Zn en dehors de la normale et du seuil toxique quelle que soit la partie 

d'arbre analysée.  

Par ailleurs, nos résultats concordent dans l’ensemble avec la littérature. En effet, Ejidike 

et Onianwa (2015) ont enregistré des teneurs de 30,96 mg/kg en zinc dans l'écorce des 

arbres, alors que Cicek et Koparal (2004) ont détecté des teneurs allant de 1,7 à 222,4 

mg/kg dans les feuilles des arbres.  

Cependant chez N. oleander, les teneurs en Zn ont atteint un maximum de 377.21 µg/g au 

sein des feuilles non lavées dépassant ainsi aussi bien la limite supérieure des 

concentrations naturelles que le seuil de toxicité. Il en est de même pour E. globulus et E. 

gomphocephala qui ont enregistré des teneurs maximales de l’ordre de 151.96 µg/g et 

138.77 µg/g respectivement dans l’écorce. Notons que même si les plantes sont exposées à 
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des sources similaires de métaux lourds dans des conditions environnementales similaires, 

l’accumulation diffère énormément entre chaque espèce et d’un organe à un autre 

(Mukherjee et al. 2016). L’excès en zinc chez les végétaux en domaine routier provient 

essentiellement des gaz d’échappement, de l’usure des pneus et freins, des huiles des 

moteurs et des lubrifiants (Fujiwara et al. 2011). 

Par ailleurs, l’accumulation des ETM chez les plantes est très variable et dépend de 

facteurs à la fois physiologiques et environnementaux, même si ces plantes poussent dans 

le même milieu et sont exposés à des sources similaires d’ETM (Satpathy and Reddy, 

2013; Ipeaiyeda and Dawodu, 2014; Mukherjee et al. 2016). L’accumulation des ETM est 

ainsi espèce-dépendante. Dans l’ensemble, les résultats obtenus dans le cadre de cette 

étude montrent que les teneurs en ETM quantifiées chez les résineux dépassent largement 

celles des feuillus notamment pour le cadmium et le plomb et ceci quelque soit l’organe. 

Ces deux éléments sont particulièrement redoutables pour les végétaux supérieurs (Ots et 

Mandre, 2012). Ainsi, les concentrations les plus élevées en cadmium ont été enregistrées 

chez C. fastigiata, alors que pour le plomb c’est C. horizontalis qui enregistre les teneurs 

les plus élevées. Notons que P.halepensis accumule aussi des taux non négligeables non 

seulement en cadmium, mais aussi en plomb. Ces espèces sont caractérisées par des 

feuilles sous forme d’aiguilles à surface rugueuse. Plusieurs études ont montré que, lorsque 

la surface des feuilles est rugueuse et en plus de la présence de trichomes denses, 

l'accumulation des ETM augmente en raison de leur plus grande capacité à piéger les 

polluants en suspension dans l'air et à les absorber (Maatoug et al. 2007 ; Louati, 2008 ; 

Maizi, 2010 ; Sawidis et al. 2011 ; Catinon et al. 2012). 

De plus, ce que nous avons constaté aussi dans le cadre de cette étude, c’est que les teneurs 

en ETM diffèrent d’un organe à l’autre. Les concentrations les plus importantes ont été 

enregistrées au niveau de l’écorce notamment pour le plomb dont l’origine est 

certainement le trafic routier intense caractérisant la zone d’étude. Szopa et al. (1973) ont 

indiqué que la concentration du plomb dans l'écorce réagis rapidement aux changements 

des concentrations de ce métal dans l’atmosphère. Ce polluant s'accumule passivement à la 

surface de l'écorce et peut être absorbé soit par le biais de processus d'échange d'ions dans 

les zones externes de la couche de cellules mortes de suber (Schulz et al. 1997), soit par 

une intégration physique dans le suber (Zhang et al. 2008). L’absorption des ETM dans 

l’écorce peut se faire aussi par translocation à partir des racines. Une fois absorbé par le 

système racinaire, le métal est stocké dans les racines et/ou transporté vers les parties 
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aériennes à travers le xylème. La capacité des plantes à transporter et à stocker les ETM en 

excès dépendent de l’efficacité du système de transport de ces derniers, du 

compartimentage des vacuoles, de la réponse et défense anti-oxydante et de l’état 

physiologique de la plante (Krämer, 2010). 

En raison du piégeage des particules qui est favorisé par la présence de crevasses, et avec 

la formation de tissus supplémentaires à chaque saison de croissance, l'écorce représente 

ainsi un puits biologique potentiel pour la rétention des ETM. Les tissus sont lents et 

prennent du temps à entrer dans le cycle de décomposition. Par conséquent, les ETM 

accumulés peuvent être immobilisés dans un compartiment métaboliquement inactif durant 

une période de temps considérable. Ils sont largement disponibles sans pour autant affecter 

la santé des arbres, ni la structure et la porosité de l'écorce (Mandiwana et al. 2006; 

Berlizov et al. 2007; Sawidis et al. 2011). L’écorce des arbres peut ainsi être considérée 

comme un bon traceur de la pollution plombique en domaine routier. Cucu-Man et 

Steinnes (2013) ont comparé la capacité d’accumulation d’ETM par la mousse épiphyte du 

H. cupressiforme et l'écorce du chêne (Quercus spp) dans de nombreux sites en Romanie, 

et ont conclu que les écorces de chêne possèdent un pouvoir accumulateur important 

d’ETM et qu’elles peuvent ainsi être utilisées comme bioindicateurs de la pollution 

métallique en absence de mousses.  

Notons par ailleurs que l'écorce de plus de 40 espèces d'arbres différentes a été utilisée 

dans des études de biosurveillance, les espèces les plus couramment utilisées sont : Acer 

platanoides, Aesculus hippocastanum, Cupressus. sempervirens, Fraxinus excelsior, 

Quercus robur, Tilia cordata, Picea abies et Pinus sylvestris (El-Hasan et al. 2002 ; 

Saarela et al. 2005 ; Mandiwana et al. 2006 ; Tye et al. 2006 ; Ayrault et al. 2007 ; Shin et 

al. 2007), et les espèces les plus communément utilisées sont : Betula sp. (Herman, 1992) ; 

Pinus nigra ou P. sylvestris (Huhn et al. 1995 ; Schulz et al. 1999 ; Haapala & Kikuchi, 

2000 ; Narewski et al. 2000 ; Harju et al. 2002 ; Saarela et al. 2005), Olea europaea 

(Pacheco et al. 2001 ; 2002, 2004 ; Freitas et al. 2003), Platanus hybrida (Freitas et al. 

2006), Fagus silvatica (Bellis et al. 2004), et Populus nigra (Berlizov et al. 2007). 

 

III.7. Corrélations entre les teneurs en ETM et les marqueurs biochimiques 

Afin de faire ressortir une éventuelle influence de l’accumulation des ETM sur les taux en 

marqueurs biochimiques, nous avons établi une matrice de corrélations entre les taux en 

chlorophylle totale, en sucres solubles, en proline, et les teneurs en Cd, Cu, Mn, Pb et Zn. 
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Les principaux résultats obtenus sont récapitulés dans le tableau 41. Seules les corrélations 

significatives sont indiquées. L’examen de ce dernier permet de faire les constations 

suivantes :  

- E. cladocalyx : la chlorophylle totale (Chl tot) présente des corrélations significatives et 

positives avec le Cd et le Zn (r = 0.64 et r = 0.70) respectivement. Les sucres solubles (SS) 

sont corrélés négativement au Cd (r = -0.55) et positivement au Pb (r = 0.92). La proline 

(Pro), est corrélée négativement au Pb (r = -0.65). 

 

- C. fastigiata : la Chl tot présente des corrélations négatives avec le Cu, Pb (r = -0.95, r = 

-0.81) respectivement. Les sucres solubles sont corrélés positivement avec le Mn (r = 0.87) 

et négativement avec le Pb (r = -0.59). Par ailleurs, la proline est corrélée positivement au 

Zn (r = 0.80) et négativement au manganèse (r = -0.84). La Chl tot présente une corrélation 

négative avec le Cd (r = -0.96). 

 

- C. horizontalis : la Chl tot est corrélée positivement au Pb (r = 1.00), Cu (r = 0.95), Zn (r 

= 0.91), et négativement au Cd (r = -0.93). En ce qui concerne les sucres solubles, ils 

présentent des corrélations positives avec Cu (r = 1.00), Pb (r = 1.00), et Zn (r = 0.74), et 

négative au Cd (r = -0.77). La proline à son tour présente une corrélation négative avec Pb 

(r = -1.00), Cu (r = -0.96), Zn (r = -0.90), Mn (r = -0.50), et positives avec le Cd (r = 0.91).  

 

- O. europaea : la Chl tot présente une corrélation négative avec Pb (r = -1.00), et positive 

avec Cu (r = 0.64) et Mn (r = 0.72). En ce qui concerne les sucres solubles, ces derniers 

présentent une corrélation positive avec Zn (r = 0.94), Cu (r = 0.84) et Cd (r = 0.65). Les 

SS sont corrélés négativement au Mn (r = -0.59). La proline est corrélée positivement au 

Pb (r = 0.90), et négativement au Cu (r = -0.93) et Zn (r = -0.82).  

 

- P. halepensis : la Chl tot présente des corrélations positives avec Cd (r = 0.94), Zn (r = 

0.90) et Mn (r = 0.69). Les sucres solubles présentent une corrélation négative avec Mn (r 

= -0.99), Cu (r = -0.69), Pb (r = -0.62) et Cd (r = -0.54). La proline présente des 

corrélations plutôt positives Cu (r = 0.99), Pb (r = 1.00) et Mn (r = 0.74). 

 

- E. gomphocephala : seules sucres solubles sont corrélés positivement au Zn (r = 0.61) 

pour cette espèce. 

 



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

196 
 

- N. oleander : la Chl tot est corrélée négativement au Pb (r = -1.00) et positivement au Cd 

(r = 0.64) et Zn (r = 0.67). Les sucres solubles aussi présente une corrélation négative avec 

Pb (r = -1.00) et positives avec Cd (r = 0.50) et Zn (r = 0.53). Alors que, la proline est 

corrélée positivement au Cu (r = 0.57) et négativement au Pb et Mn (r = -0.60 et r = -0.86). 

 

- F. excelsior : les sucres solubles ne présentent que des corrélations négatives avec Cu (r 

= -0.73) et Zn (r = -0.58). La proline présente une corrélation positive avec Cu (r = 0.91) et 

Zn (r = 0.52), et négative avec Mn (r = -0.75). 

 

- E. globulus : la chl tot présente une seule corrélation positive avec Zn (r = 0.99). Les 

sucres solubles présentent une corrélation plutôt négative avec Zn (r = -0.95). Alors que la 

proline, présente des corrélations négatives avec Zn (r = -0.94), Cd (r = -0.68) et Mn (r =-

0.52), et positive avec Pb (r = 0.68). 

 

- T. gallica : la Chl tot présente uniquement des corrélations positives avec Cu (r = 1.00), 

Pb (r = 0.98) et Mn (r = 1.00). Les sucres solubles ne présentent aussi que des corrélations 

positives avec Cu (r = 1.00), Pb (r = 0.95) et Mn (r = 0.98). En ce qui concerne la proline, 

les corrélations sont positives avec Cu (r = 0.64), Zn (r = 0.76) et Mn (r = 0.51) et 

négatives avec Cd (r = -0.87). 

 

- A. cyanophylla : la Chl tot présente une corrélation positive Zn (r = 0.75). Les sucres 

solubles présentent des corrélations positives avec Cd (r = 0.94) et Zn (r = 0.72), et 

négatives avec Mn (r = -0.79). En ce qui concerne la proline, les corrélations sont positives 

avec Zn (r = 0.94) et Cd (r = 0.88), et négatives avec Mn (r = -0.55). 

 

- A. horrida : la Chl tot présente des corrélations négatives avec Mn (r = -0.90) et Pb (r = -

0.75), et positives avec Cu (r = 0.79), Cd (r = 0.69) et Zn (r = 0.82). Les sucres solubles 

sont corrélés positivement au Pb (r = 1.00) et Cd (r = 0.96) et Mn (r = 0.59). La proline est 

corrélée positivement au Pb (r = 0.99) et Cd (r = 0.90). 
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Tableau 41. Matrice de corrélation des teneurs métalliques avec les marqueurs 

biochimiques dans les feuilles des arbres étudiés. 

 

Espèce Variable Cd Cu Mn Pb Zn 

 

E. cladocalyx 

Chl tot 0,64 - - - 0,70 

SS -0,55 - - 0,92 - 

Pro - - - -0,65 - 

 

C. fastigiata 

Chl tot - -0,94 - -0,81 - 

SS - - 0,87 -0,59 - 

Pro -0,96 - -0,84 - 0,80 

 

C. horizontalis 

Chl tot -0,93 0,95 0,53 1,00 0,91 

SS -0,77 1,00 - 1,00 0,74 

Pro 0,91 -0,96 -0,50 -1,00 -0,90 

 

O. europaea 

Chl tot -0,67 0,64 0,72 -1,00 - 

SS 0,65 0,84 -0,59 - 0,94 

Pro - -0,93 - 0,90 -0,82 

 

P. halepensis 

Chl tot 0,94 - 0,69 - 0,90 

SS -0,54 -0,69 -0,99 -0,62 - 

Pro - 0,99 0,74 1,00 - 

 

E. gomphocephala 

Chl tot - - - - - 

SS - - - - 0,61 

Pro - - - - - 

 

N. oleander 

Chl tot 0,64 - - -1,00 0,67 

SS 0,50 - - -1,00 0,53 

Pro - 0,57 -0,86 -0,60 - 

 

F. excelsior 

Chl tot - - - - - 

SS - -0,73 - - -0,58 

Pro - 0,91 -0,75 - 0,52 

 

E. globulus 

Chl tot - - - - 0,99 

SS - - - - -0,95 

Pro -0,68 - -0,52 0,68 -0,94 

 

T. gallica 

Chl tot - 1,00 1,00 0,98 - 

SS - 1,00 0,98 0,95 - 

Pro -0,87 0,64 0,51 - 0,76 

 

A. Cyanophylla 

Chl tot - - - - 0,75 

SS 0,94 - -0,79 - 0,72 

Pro 0,88 - -0,55 - 0,94 

 

A. horrida 

Chl tot 0,69 0,79 -0,90 -0,75 0,82 

SS 0,96 - 0,59 1,00 - 

Pro 0,90 - - 0,99 - 

p < 0.5 ;   p < 0.01 ;     p < 0.001 

 

Discussion : 

Tous les polluants atmosphériques déposés et retenus par le système foliaire sont 

transformés à l’intérieur de la plante et affectent sa respiration et sa photosynthèse. Les 

dommages causés apparaissent sous forme de chloroses et de lésions nécrotiques au niveau 

des feuilles (Karp, 2004) ; ces polluants peuvent aussi affecter la formation des parois 

cellulaires, la germination, l’absorption d’eau, le mouvement des minéraux nutritifs, 

l’élongation cellulaire ainsi que d’autres processus physiologiques (Lambert et al. 2008 ; 

Pavlikova et al. 2008).  
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Par ailleurs, sous conditions de stress causé par les ETM, les plantes développent des 

mécanismes de défense afin de préserver le bon fonctionnement de leur métabolisme et 

assurer une production organique stable. Ils peuvent réduire l'absorption des ETM dans les 

cellules, les séquestrer dans des vacuoles en formant des complexes, lier les ions des ETM 

via les phytochélatines, synthétiser des osmolytes, tels que la proline et les sucres solubles 

(Prusty et al. 2005 ; Baumann et al. 2009 ; Emamverdian et al. 2015).  

Dans le cadre de cette étude, nous avons relevé plusieurs corrélations positives et négatives 

entre les marqueurs biochimiques et les différents ETM pris en considération. Ce qui 

apparait, c’est que chaque espèce réagie différemment selon son métabolisme et son 

système de défense ; le stress induit par les ETM a ainsi causé soit une diminution soit une 

augmentation des teneurs en  biomarqueurs biochimiques (chlorophylle, sucres solubles, 

proline). Ainsi et selon les cas, les corrélations entre ces derniers et les ETM sont soit 

positive, soit négatives (tableau, 41).  

Les symptômes initiaux de stress environnementaux liés à un excès d’ETM se manifestent 

souvent par des réductions de la photosynthèse. Par conséquent, évaluer l’intégralité de 

l’appareil photosynthétique conduisant le processus photosynthétique fournit un système 

de diagnostic rapide de la détection et la quantification de la tolérance des plantes aux 

stress environnementaux (Bernal et al. 2007). La fluorescence de la chlorophylle offre 

potentiellement une méthode rapide et précise pour déterminer la santé des arbres urbains. 

Elle fonctionne sur le principe que la photosynthèse est au cœur de l’usine de biosynthèse 

qui fournit un lien interactif entre le métabolisme interne d’un arbre et de l’environnement 

externe (Percival and Fraser, 2001). Les arbres plantés le long des routes et sur les aires de 

loisirs publics sont soumis aux stress environnementaux tels que la pauvreté des sols, la 

pollution de l’air et la chaleur (Philip and Azlin, 2005).  

Par rapport aux résultats obtenus, il apparait que chez certaines espèces, les teneurs en 

chlorophylle enregistrent des corrélations positives avec les ETM, alors que chez d’autres 

elles sont plutôt négatives.  

Les teneurs en chlorophylle sont affectées dans une certaine mesure par divers facteurs, 

tels que l'espèce elle-même, l'âge de la plante, l'âge des feuilles, le type et la concentration 

des polluants atmosphériques et d'autres conditions biotiques et abiotiques (Tanee et 

Albert, 2013). À l'exception de quelques espèces particulièrement tolérantes, le contenu en 

chlorophylle est généralement affecté négativement par la pollution atmosphérique 

(Chauhan, 2010; Sen et al. 2017; Wagh et al. 2006). Les pigments chlorophylliens sont 



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

199 
 

essentiels aux activités de photosynthèse. Par conséquent, la diminution des pigments 

induite par la pollution interfère également avec la production de biomasse et la croissance 

des plantes (Padmaja et al. 1990). 

Dans le cadre de cette étude, plusieurs cas de corrélations négatives entre les taux en 

chlorophylle et les teneurs en ETM ont été enregistrés. A titre d’exemple chez N. oleander, 

les taux en Chl tot sont corrélés négativement au Pb, chez O. europaea la corrélation est 

négative avec Cd et Pb, pour C. horizontalis c’est avec le Cd et pour C. fastigiata c’est 

avec le Cu et Pb. Cette diminution de la teneur en chlorophylle est probablement due au 

voisinage des sources d'émission anthropiques notamment le trafic routier intense 

caractérisant la zone d’étude. De tels situations ont déjà été signalées par plusieurs auteurs 

(Joshi et Swami, 2007; Saquib, 2008 ; Pathak et al. 2015).  

Par ailleurs, plusieurs cas de corrélations plutôt positives entre les taux en chlorophylle 

totale et les teneurs en ETM ont été enregistrés, notamment pour E. cladocalyx et P. 

halepensis avec le Cd, pour A. cyanophylla et E. globulus c’est avec le Zn, pour T. gallica 

et C. horizontalis c’est avec le Cu et le Pb, et pour O. europaea et A. horrida c’est à 

nouveau avec le Cu. Selon Nadgórska-Socha et al. (2017) et Sen et al. (2017), des taux 

élevés en chlorophylle chez les plantes poussant dans un environnement pollué est un signe 

de tolérance. 

Nos résultats concordent avec la littérature ; en effet, plusieurs auteurs ont également 

signalé des corrélations positives entre les taux en chlorophylle et la pollution métallique 

notamment Petrova (2011) et Mukherjee et Agrawal (2015). Dans leurs études, ces auteurs 

ont démontré qu'une charge polluante moyenne de l’air peut entraîner une augmentation de 

la teneur en chlorophylle en raison d'une protection accrue des plantes contre le stress. De 

même, Joshi et Swami (2007) ont signalé une teneur en chlorophylle "a" relativement 

importante pour plusieurs espèces d’arbres poussant sur des sites à forte densité du trafic 

routier à Haridwar, en Inde.  

En ce qui concerne la proline, elle peut être impliquée dans le stress des plantes causé par 

les ETM via des mécanismes différents, comme la régulation osmotique et redox, la 

chélation des ETM et le piégeage des radicaux libres. La possibilité d’une implication de la 

proline dans la chélation des ions métalliques a été prouvée. Sharma and Dietz, (2006), ont 

démontré in vitro qu’elle protège le glucose-6-phosphate déshydrogénase et nitrate 

réductase contre l’inhibition induite par le Zn et le Cd. De plus, tout comme la 

chlorophylle, le stress induit par les ETM peut causer en effet une diminution ou une 
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augmentation de la proline. Une augmentation des teneurs de proline en réponse à un stress 

causé par les ETM est un phénomène répandu parmi de nombreuses espèces de plantes et a 

été démontré par de nombreux chercheurs (Tripathi et Gaur 2004; Balestrasse et al. 2005; 

Sharma et Dietz 2006; Sun et al. 2007 ; Abdel-Latif 2008 ; Karimi et al. 2012). Dans le cas 

de notre étude, plusieurs corrélations positives ont été enregistrées entre la proline et les 

ETM, notamment avec le Cu et le Pb chez P. halepensis, avec le Cd  et Pb chez A. horrida, 

avec le Cu et Zn chez F. excelsior et T. gallica, avec le Cd chez A. horrida, A. cyanophylla 

et C. horizontalis, et avec Pb chez O. europaea, P. halepensis, E. globulus et A. horrida.  

Par ailleurs, chez certaines espèces, nous avons enregistré une situation plutôt inverse, 

autrement dit des affinités négatives entre la proline et les teneurs en ETM. A titre 

d’exemple, avec le Pb chez E. cladocalyx (r = -0.65), C. horizontalis (r = -1.00) et N. 

oleander (r = -0.60), avec Cd chez C. fastigiata (r = -0.96), E. globulus (r = -0.68) et T. 

gallica (r = -0.87), avec Cu chez C. horizontalis (r = -0.96) et O. europaea (r = -0.93) et 

avec Zn chez E. globulus (r = -0.94). 

La production de taux élevés en proline par les plantes supérieures est une réponse non 

enzymatique typique aux tensions causées par un large éventail de facteurs de stress 

biotiques et abiotiques tels que la salinité excessive, la sécheresse, l’augmentation du 

rayonnement ultraviolet solaire (UV), les ETM et le stress oxydatif (Szabados et Savoure, 

2010). En effet, la proline joue plusieurs rôles, dont l’adaptation, la récupération et la 

signalisation en matière de lutte contre le stress chez les plantes (Fidalgo et al. 2013). Un 

certain nombre de mécanismes par lesquels la proline augmente la résistance des plantes à 

la toxicité induite par les ETM ont été proposés. Il est rapporté que la proline peut agir en 

tant que chélateur des ETM et stabilisateur de protéines (Mishra et Dubey, 2006). 

Pour ce qui est des sucres solubles, les cellules végétales peuvent adapter leur métabolisme 

aux conditions de pollution en dégradant les sucres. Une concentration élevée en sucres 

suggère un bon métabolisme comme les basses teneurs peuvent indiquer un imminent 

manque (Rejskova et al. 2007). Les concentrations élevées en sucres solubles sont 

proportionnelles au contenu prolinique cellulaire (Loretti et al. 2001). Dans le cadre de 

cette étude, des affinités positives ont été enregistrés par exemple avec le Cd pour A. 

horrida, A. cyanophylla, N. oleander et O. europaea, avec le Pb pour T. gallica, A. horrida 

et C. horizontalis, avec le Cu pour C. horizontalis, O. europaea et T. gallica, et avec le Zn 

pour A. cyanophylla, N. oleander, E. gomphocephala, C. horizontalis et O. europaea. 
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La sécheresse, la salinité, les basses et/ou les hautes températures et les inondations 

entraînent en général une augmentation des concentrations en sucre soluble, alors qu'une 

forte irradiation lumineuse, les ETM, une pénurie d'éléments nutritifs et l'ozone peuvent 

diminuer les concentrations (Strand et al. 1999). Ainsi, plusieurs affinités négatives des 

sucres solubles avec les teneurs en ETM ont été relevées dans le cadre de cette étude 

notamment pour le Cd chez E. cladocalyx (r = -0.55), C. horizontalis (r = -0.77) et P. 

halepensis (r = -0.54), le Pb chez N. oleander (r = -1.00), P. halepensis (r = -0.62), C. 

fastigiata (r = -0.59) et E. cladocalyx (r = -0.92), le Zn chez E. globulus (r = -0.95) et F. 

excelsior (r = -0.58), et le Cu chez P. halepensis (r = -0.69) et F. excelsior (r = -0.73).  

John et al. (2008) ont rapporté que des concentrations faibles en Cd et en Pb augmentaient 

la teneur en sucre soluble; toutefois, des concentrations plus élevées (40 mg/l de Cd et de 

Pd) ont provoqué une diminution de 74,7 et 73,8 % des teneurs en sucre solubles après 30 

jours d’exposition chez Lemna polyrrhiza L. La diminution des teneurs en sucre dans les 

feuilles stressées correspond probablement à l'effet photosynthétique, et à l’inhibition ou à 

la stimulation du taux de respiration. 

 

III.8. Evaluation de la capacité d’accumulation métallique chez les espèces étudiées 

III.8.1. Facteur de bioconcentration (FBC) 

Le facteur de bioconcentration (FBC) indique la capacité d'une plante a absorbé les ETM 

du sol (Zhuang et al. 2007; Xiaohai et al. 2008; Shi et al. 2011; Hladun et al. 2015; 

Allahabadi et al. 2017). Il est défini comme le rapport entre la concentration d’un ETM 

chez un organisme vivant (feuilles et écorces dans notre cas) et la concentration du même 

élément dans le sol. Il est calculé selon la formule suivante :  

 

 

 

  Où :  

C tissu : Concentration de l’ETM dans le tissu végétal (feuilles, écorce). 

C Sol : Concentration de l’ETM dans le sol (feuilles, écorce). 

 

Les résultats du facteur de bioconcentration (FBC) obtenus pour les 12 espèces étudiées 

sont présentés dans le tableau 42. Selon Yoon et al. (2006), Serbula et al. (2013), Zhai et 

al. (2016) et Liang et al. (2017). le facteur de bioconcentration peut être interprété de la 

manière suivante :  

C 
sol 

 

C 
tissu végétal

 

  FBC  
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 BCF > 1 : indique que l’espèce accumule le métal. 

 BCF < 1 : indique que l’espèce exclue le métal. 

 BCF = 1: indique que l’espèce peut être utilisée comme indicatrice. 

 

Tableau 42. Moyennes et valeurs extrêmes du facteur de bioconcentration (FBC) dans les 

feuilles et les écorces des espèces étudiées. 

Espèce Organe Cd Cu Mn Pb Zn 

E. cladocalyx 

F 
[0,28 - 1,91] 

0.92 

[0,54 - 0,67]  
0.62 

[0,46 - 0,76]
 
 

0.58 

[0,06 - 0,19] 
0.13 

[0,56 - 0,90] 
0.75 

EC 
[0,28 - 1,64] 

0.85 

[1,28 - 2,69]
 
 

1.75 

[0,16 - 0,37]
 
 

0.27 

[0,09 - 0,41]
 
 

0.29 

[0,19 - 0,45] 
0.37 

C. fastigiata 

F 
[0,24 - 2,90] 

1.67 

[0,48 - 1,03]
 
 

0.71 

[0,08 - 0,26]
 
 

0.14 

[0,14 - 0,57] 
0.27 

[0,50 - 0,88] 
0.70 

EC 
[0,24 - 2,90] 

1.53 

[0,65 - 1,31]
 
 

1.09 

[0,17 - 0,42]
 
 

0.25 

[0,51 - 1,01]
 
 

0.66 

[0,38 - 1,04] 
0.67 

C. horizontalis 

F 
[0,13 - 1,48] 

0.72 

[0,20 - 0,76]
 
 

0.50 

[0,14 - 0,29]
 
 

0.21 

[0,14 - 1,34] 
0.53 

[0,50 - 0,80] 
0.49 

EC 
[0,17 - 1,98] 

0.89 

[0,32 - 0,82]
 
 

0.64 

[0,35 - 0,80]
 
 

0.54 

[0,51 - 1,78]
 
 

0.78 

[0,38 - 0,80] 
0.61 

O. europaea 

F 
[0,75 - 2,17] 

1.31 

[0,49 - 1,18]
 
 

0.78 

[0,14 - 0,63]
 
 

0.46 

[0,11 - 0,21] 
0.19 

[0,33 - 0,60] 
0.53 

EC 
[0,38 - 1,45] 

0.81 

[0,42 - 0,63]
 
 

0.49 

[0,08 - 0,26]
 
 

0.14 

[0,13 - 0,39]
 
 

0.26 

[0,28 - 0,49] 
0.38 

P. halepensis 

F 
[0,08 - 0,98] 

0.55 

[0,21 -  0,64]
 
 

0.36 

[0,12 - 0,19]
 
 

0.15 

[0,05 - 0,91] 
0.34 

[0,29 - 0,87] 
0.55 

EC 
[0,08 - 0,49] 

0.32 

[0,24 - 0,51]
 
 

0.33 

[0,32 - 0,77]  
0.53 

[0,07 - 1,10]
 
 

0.42 

[0,18 - 0,41] 
0.27 

E. 

gomphocephala 

F 
[0,73 - 4,01] 

2.42 

[0,35 - 0,91]
 
 

0.63 

[0,46 - 0,70]
 
 

0.56 

[0,06 - 0,58] 
0.29 

[0,38 - 1,21] 
0.68 

EC 
[0,57 - 3,99] 

2.04 

[0,30 - 0,76]
 
 

0.45 

[0,12 - 0,22]
 
 

0.17 

[0,08 - 0,87]
 
 

0.46 

[0,23 - 2,45] 
0.86 

N. oleander 

F 
[0,29 - 3,12] 

1.32 

[0,43 - 0,55]
 
 

0.49 

[0,27 - 0,32]
 
 

0.30 

[0,08 - 0,34] 
0.18 

[0,42 - 6,95] 
2.65 

EC 
[0,15 - 2,34] 

1.10 

[0,44 - 0,54]
 
 

0.50 

[0,35 - 0,71]
 
 

0.55 

[0,11 - 0,68]
 
 

0.32 

[0,45 - 0,91] 
0.63 

F. excelsior 

F 
[1,12 - 2,61] 

1.65 

[0,89 - 1,68]
 
 

1.36 

[0,14 - 0,20]
 
 

0.18 

[0,15 - 0,28] 
0.22 

[0,36 - 0,95] 
0.66 

EC 
[0,54 - 4,36] 

2.70 

[1,72 - 2,11]
 
 

1.96 

[0,30 - 0,36]
 
 

0.32 

[0,38 - 4,57]
 
 

2.55 

[0,24 - 0,93] 
0.63 

E. globulus 

F 
[0,82 - 3,99] 

1.88 

[0,50 - 0,67]
 
 

0.60 

[0,18 - 0,47]
 
 

0.30 

[0,04 - 0,07] 
0.06 

[0,26 - 0,61] 
0.47 

EC 
[0,84 - 4,99] 

2.31 

[0,28 - 0,54]
 
 

0.45 

[0,32 - 0,69]
 
 

0.44 

[0,10 - 0,18]
 
 

0.14 

[0,36 - 2,88] 
1.28 

T. gallica 

F 
[0,63 - 2,04] 

1.17 

[0,59 -  0,65]
 
 

0.62 

[0,12 - 0,55]
 
 

0.37 

[0,11 - 0,58] 
0.33 

[0,38 - 0,56] 
0.49 

EC 
[0,63 - 3,76] 

2.15 

[0,44 - 0,71]
 
 

0.61 

[0,11 - 0,24]
 
 

0.18 

[0,16 - 0,68]
 
 

0.48 

[0,23 - 0,53] 
0.40 

A. cyanophylla 

F 
[0,58 - 2,33] 

1.42 

[0,29 - 1,26]
 
 

0.68 

[0,29 - 0,75]  
0.43 

[0,05 - 0,30] 
0.20 

[0,33 - 0,80] 
0.61 

EC 
[0,19 - 1,67] 

1.03 

[0,54 - 2,21]
 
 

1.06 

[0,11 - 0,22]
 
 

0.14 

[0,17- 1,29]
 
 

0.59 

[0,24 - 0,52] 
0.36 

A. horrida 

F 
[0,32 - 0,81] 

0.59 

[0,41 - 0,47]
 
 

0.43 

[0,17 - 0,22]
 
 

0.19 

[0,09 - 0,25] 
0.16 

[0,27 - 1,70] 
0.86 

EC 
[0,48 - 2,59] 

1.24 

[0,38 - 1,13]
 
 

0.67 

[0,10 - 0,17]
 
 

0.13 

[0,23 - 0,37]
 
 

0.31 

[0,40 - 0,82] 
0.58 
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L’examen du tableau 42 permet de faire les constatations suivantes pour les douze espèces 

étudiées :  

- E. cladocalyx : les séquences des FBC enregistrées sont : Cd > Zn > Cu > Mn > Pb pour 

les feuilles et Cu > Cd > Zn > Pb > Mn pour les écorces. Des FBC en cadmium et cuivre 

dépassant l’unité ont été enregistrés pour les feuilles et les écorces reflétant ainsi des 

phénomènes de bioconcentration. 

- C. fastigiata : pour cette espèce, les phénomènes de bioconcentration (FBC >1) 

concernent 4 éléments sur 5 étudiés pour l’écorce (Cd, Cu, Pb et Zn) et deux pour les 

feuilles (Cd et Cu). Le FBC le plus élevé (2.90) a été enregistré pour le cadmium aussi bien 

pour les feuilles que pour les écorces. La séquence enregistrée est : Cd > Cu > Zn > Pb > 

Mn aussi bien pour les feuilles que pour les écorces. 

- C. horizontalis : chez cette espèce les phénomènes de bioconcentration concernent les 

deux éléments les plus redoutables ; en l’occurrence le cadmium et le plomb aussi bien au 

niveau des feuilles qu’au niveau des écorces. Notons que la bioconcentration est beaucoup 

plus prononcée pour les écorces que pour les feuilles ; les valeurs extrêmes enregistrées 

pour les deux parties analysées sont de l’ordre de 1.48 versus 1.98 et 1.34 versus 1.78 pour 

le cadmium et le plomb respectivement. Les séquences des FBC moyens sont les mêmes 

pour les deux parties analysées : Cd > Pb > Cu > Zn > Mn.     

- O. europaea : chez O. europaea, les FBC dépassant l’unité sont ceux du cadmium pour 

les feuilles et les écorces, et ceux du cuivre pour les feuilles. La séquence pour les feuilles 

est : Cd > Cu > Zn > Mn > Pb avec des valeurs extrêmes de l’ordre de 1.31 et 0.19 

enregistrées pour le cadmium et le plomb respectivement. Pour l’écorce, la séquence est : 

Cd > Cu > Zn > Pb > Mn avec un minimum de l’ordre de 0.14 et maximum de 0.81 

enregistrés pour le cadmium et le manganèse respectivement. 

- P. halepensis : pour cette espèce, seul le plomb semble être concerné par un phénomène 

de bioconcentration au niveau de l’écorce ; le FBC le plus élevé est de l’ordre de 1.10. La 

séquence des FBC moyens pour l’écorce est la suivante : Mn > Pb > Cu > Cd >Zn. Pour 

les feuilles la séquence est : Cd ≈ Zn > Cu > Pb > Mn. 

- E. gomphocephala : d’après le tableau 42, il apparait que l’espèce E. gomphocephala 

accumule surtout le cadmium et le zinc aussi bien au niveau des feuilles qu’au niveau de 

l’écorce. L’accumulation du cadmium est beaucoup plus importante ; nous avons 

enregistré des FBC extrêmes de l’ordre de 4.01 et 3.99 pour les feuilles et l’écorce 
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respectivement. La séquence enregistrée pour les feuilles est : Cd > Zn >Cu > Mn > Pb, 

celle de l’écorce est : Cd > Zn > Pb > Cu >Mn.   

- N. oleander : de même les facteurs de bioconcentration dépassant l’unité sont ceux du 

cadmium pour les feuilles e l’écorce, et ceux du zinc pour les feuilles. Les maximums 

FBC-Cd sont de l’ordre de 3.12 et 2.34 pour les feuilles, celui du zinc est deux fois plus 

important pour les feuilles (6.95). La séquence pour les feuilles est : Zn > Cd > Cu > Mn > 

Pb, alors que pour l’écorce est : Cd > Zn > Mn > Cu > Pb. 

- F. excelsior : le phénomène de bioconcentration chez F. excelsior concerne des éléments 

particulièrement douteux ; il s’agit du cadmium avec un FBC maximum de l’ordre de 2.61 

au niveau des feuilles et 4.36 au niveau de l’écorce, du cuivre avec un FBC max de 1.68 

pour les feuilles et 2.11 pour l’écorce, et enfin le plomb avec un FBC de 4.57 pour 

l’écorce. La séquence enregistrée au niveau des feuilles est Cd > Cu > Zn > Pb >Mn, celle 

de l’écorce est : Cd > Pb > Cu > Zn > Mn.    

- E. globulus : une bioconcentration du cadmium a encore été enregistrée chez E. globulus 

aussi bien au niveau des feuilles que de l’écorce ; les FBC maximums sont de l’ordre de 

3.99 et 4.99 respectivement. Une accumulation du zinc a également été enregistrée au 

niveau de l’écorce pour cette espèce. Les séquences sont : Cd > Cu > Zn > Mn > Pb et Cd 

> Zn > Cu > Mn > Pb pour les feuilles et l’écorce respectivement. 

- T. gallica : les séquences des FBC enregistrées au niveau des feuilles et de l’écorce sont : 

Cd > Cu > Zn > Mn > Pb, et Cd > Cu > Zn > Pb > Mn respectivement. Le phénomène de 

bioconcentration chez cette espèce ne concerne qu’un seul élément ; il s’agit du cadmium. 

Les FBC maximums sont de l’ordre de 2.04 et 3.76 pour les feuilles et l’écorce 

respectivement. 

- A. cyanophylla : chez cette l’accumulation concerne le cadmium et le cuivre au niveau 

des feuilles, le cadmium, le cuivre et le plomb au niveau de l’écorce. La séquence 

enregistrée au niveau des feuilles est Cd > Cu > Zn > Mn > Pb, avec des valeurs extrêmes 

des FBC de l’ordre de 1.42 et 0.20 pour Cd et Mn respectivement. Pour l’écorce, la 

séquence est : Cu > Cd > Pb > Zn > Mn.   

- A. horrida : pour les feuilles de cette espèce, seul le zinc est concerné par le phénomène 

de bioconcentration avec un FBC max de l’ordre de 1.70. Au niveau de l’écorce, c’est 

plutôt le cadmium et le cuivre qui sont concernés par ce phénomène ; les FBC max sont de 

l’ordre de 2.59 et 1.13 respectivement.  
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Discussion :  

Le potentiel d’accumulation des ETM dépend de plusieurs conditions qui régissent de la 

nature interne de l’espèce en question, à savoir la structure interne et externe des racines et 

des tiges, la charge du xylème, les changements dans la réponse de défense anti-oxydante, 

l’état physiologique de la plante, la présence de différentes molécules de chélations, et des 

facteurs externes tels que le pH du sol, la conductivité électrique, la matière organique, la 

texture du sol, la topographie, la concentrations et la spéciation des ETM dans le sol, les 

sources de pollution, la nature de la zone et la saison (humide/sèche) qui conditionnent les 

dépôts ainsi que la direction des vents (Sun et al. 2007; Verbruggen et al. 2009; Chao et al. 

2010; Ugolini et al. 2013; Li et al. 2015 ; Gondek et al. 2018). 

Pour la zone d'étude, le principal facteur possible est l'existence d'un vaste réseau routier et 

la proximité de l'autoroute avec un trafic relativement important pour la ville de 

Constantine. Le deuxième facteur est le transfert de polluants provenant de sources de 

contamination (industries) par les vents. Dans cette région, les vents soufflent en direction 

dominante nord-ouest et nord avec des masses d'air venant des montagnes. En outre, cette 

région est caractérisée par des vents du sud qui soufflent surtout en été et à la fin de 

l'automne. Ceux-ci sont souvent chargés d’une quantité appréciable de sable, limon et 

particules contenant différents types de polluants. 

Selon Baker (1981), en fonction de leur capacité à accumuler les ETM, les espèces 

végétales sont classées en deux grands groupes, à savoir les "exclueurs", caractérisés par 

une accumulation préférentielle d’ETM dans les racines et une faible translocation vers les 

organes aériens, et les "hyperaccumulateurs", des espèces capables d'accumuler et de 

tolérer des niveaux considérables d’ETM dans leurs tissus.  

Ainsi et sur la base des résultats obtenus pour le FBC, il apparait que 10 espèces sur 12 

étudiées accumulent le cadmium non seulement au niveau des feuilles mais aussi de 

l’écorce ; il s’agit de : E. cladocalyx, C. fastigiata, C. horizontalis, O. europaea, E. 

gomphocephala, N. oleander, F. excelsior, E. globulus, T. gallica et A. cyanophylla. De 

même A. horrida accumule du cadmium aussi mais seulement au niveau de l’écorce. Pour 

la plupart des espèces, l’accumulation au niveau des feuilles est plus importante.  

Le cadmium est un oligoélément hautement toxique et un polluant du sol qui pourrait 

facilement être absorbé par les racines via des transporteurs et transféré aux parties 

aériennes (Hall, 2002). Boriševet al. (2016) ont rapporté que la quantité de nutriments 
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essentiels présente dans le sol pouvait avoir une influence significative sur l'absorption et 

l'accumulation du cadmium dans les plantes. Ces auteurs ont observé une accumulation 

accrue de Cd dans les feuilles, les tiges et les racines d'un clone de Salix viminalis dans des 

conditions de carence en Mg et en Fe. En effet, les ions Cd, Mg et Fe utilisent les mêmes 

voies de transport pour leur absorption par les racines et leur translocation vers les parties 

aériennes de la plante. Ainsi, des interactions compétitives peuvent se produire entre ces 

éléments, à la fois dans les régions d'apoplasme et de symplasme de la plante. Si le Cd
2+

 

est présent sous forme soluble dans la région racinaire, il peut atteindre l'apoplaste de la 

racine et traverser les membranes plasmiques des cellules des racines (Maestri, 2010). 

Par ailleurs, P. halepensis semble être une espèce qui exclue le cadmium. Ceci a déjà été 

démontré par Kim et al. (2003) lors d’une étude réalisée sur une espèce du même genre, il 

s’agit de P. sylvestris. Les auteurs ont étudiés les effets du cadmium sur la croissance de 

l’espèce, et l’accumulation et la translocation de ce métal du système racinaire vers les 

parties aériennes, et ont conclu que la croissance des racines était moins affectée par le 

cadmium que celles des autres parties. L’accumulation du cadmium enregistrée pour les 

racines était de l’ordre de 325 µg/g, contre 65.5 µg/g au niveau des tiges et 64.9 µg/g au 

niveau des aiguilles pour un substrat contenant 100 µg/g de cadmium. 

Contrairement au cadmium et exception faite pour F. excelsior, les FBC moyens calculés 

pour le Pb sont inférieurs à l’unité dans 100% des cas et ceci quelque soit la partie 

analysée. Le FBC moyen enregistré pour F. excelsior est de l’ordre de 2.55 traduisant ainsi 

un phénomène de bioconcentration.  

Les FBC du Pb sont ainsi relativement faibles par rapport aux FBC des autres ETM étudiés 

et ceci quelque soit la partie analysée. Dans une étude comparative sur la capacité de 

différentes essences à accumuler les ETM du sol et de l’air, Allahabadi et al. (2017) ont 

aussi enregistré les FBC les plus faibles pour le plomb dans le cas des feuilles. De même, 

Zhao et al. (2014) ont déterminé le BCF dans les feuilles de 18 espèces d'arbres dans 

plusieurs sites contaminés à Hunan (Chine), le plus bas FBC était aussi celui du plomb. 

Jensen et al. (2009) ont démontré que chez les plantes poussant sur des sols contaminés, le 

plomb s'accumule principalement dans les racines plutôt que dans les feuilles, et que dans 

les parties aériennes des plantes, le plomb était plus concentré dans les feuilles que dans les 

rameaux.  

Le cuivre et le zinc sont des oligo-éléments indispensables au métabolisme des plantes 

(serbula, 2012). Ainsi, les plantes peuvent accumuler des quantités considérables de ces 
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éléments dans leurs tissus. Les FBC moyens calculés pour le Cu et el Zn sont supérieurs à 

l’unité pour 5 espèces sur 12 dans le cas du Cu et 2/12 dans le cas du zinc. L’accumulation 

de ces éléments est plus importante au niveau de l’écorce, les FBC les plus importants ont 

été enregistrés chez E. cladocalyx pour Cu, E. gomphocephala et E. globulus pour le Zn. 

De tels résultats sont en contradiction avec ceux de Mughini et al. (2013). Ces auteurs ont 

étudiés le potentiel de 13 clones d'eucalyptus pour l'absorption d’ETM et la production de 

biomasse à partir de sols naturels et pollués. Les auteurs ont rapporté que le Cu et le Zn 

s’accumulaient davantage dans les feuilles que dans les tiges et les branches, ce qui 

suggère que l'élimination de toute la biomasse aérienne, y compris les feuilles, 

augmenterait le potentiel de phytoextraction de ces contaminants à l'aide d'Eucalyptus spp., 

en particulier compte tenu du fait que les eucalyptus sont des arbres à feuilles persistantes. 

A l’issu de ces résultats et bien que les plantes herbacées puissent accumuler de plus fortes 

concentrations de métaux et avoir des facteurs de bioconcentration plus élevés que les 

plantes ligneuses (Dickinson et al. 2009 ; Lai et al. 2009), une solution écologique très utile 

pour nettoyer les zones (forestières) contaminées consiste à cultiver des plantes ligneuses 

caractérisées principalement par de bonnes capacités d'accumulation pour les polluants et 

la production de biomasse élevée. En règle générale, les arbres sont considérés comme des 

plantes appropriées pour l’utilisation dans un but de phytoremédiation en raison de leur 

production rapide et importante de biomasse, leur valeur économique importante, leur 

variabilité génétique, leurs pratiques de culture bien établies, leur degré élevé 

d’acceptabilité pour le public et leur contribution à la stabilité des sites lors de la migration 

des ETM par lessivage, dispersion éolienne ou érosion par l'eau (Pulford et Watson, 2003). 

Ainsi, parmi les espèces investiguées dans le cadre de cette étude, plusieurs peuvent être 

proposés, nous citons à titre d’exemple :  

- C. fastigiata, C. horizontalis, O. europaea, E. gomphocephala et N. oleander pour le traitement 

des sols contaminés par le cadmium, 

- C. fastigiata, A. cyanophylla et F. excelsior pour le traitement des sols contaminés par le cuivre, 

- E. gomphocephala, N. oleander et A. horrida pour le traitement des sols contaminés par le zinc. 

 

III.8.2. Indice d’accumulation métallique (MAI) 

L’indice d’accumulation métallique (MAI) indique la capacité d'une plante a absorbé les 

ETM contenu dans l’atmosphère (Liu et al. 2007; Hu et al. 2014). Il est calculé selon la 

formule suivante :  
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Où :  

n : est le nombre total d’ETM. 

Ij : est un sous-indice (Ij est le rapport entre la concentration moyenne de chaque métal et 

son écart-type). 

Les résultats de l’indice d’accumulation métallique (MAI) obtenus pour les 12 espèces 

étudiées sont représentés dans la figure 78.  

 

Figure 78. Indice d’accumulation métallique (MAI) dans les feuilles et les écorces des 

espèces étudiées. 

 

Globalement, il apparait que les valeurs MAI varient en fonction des espèces mais aussi 

des parties analysées (feuilles et écorces). La séquence enregistrée pour les feuilles est la 

suivante : N. oleander > E. cladocalyx > T. gallica > C. horizontalis > A. horrida > F. 

excelsior > C. fastigiata > O. europaea > E. gomphocephala > E. globulus > P. 

halepensis > A. cyanophylla. 

Ainsi, N. oleander est l’espèce qui enregistre l’indice d’accumulation métallique le plus 

élevé (MAI = 6.18). Sa capacité d’accumulation des ETM semble être plus importante que 

𝑴𝑨𝑰  
1

𝑛 
∑ 𝐼𝑗

𝑛

𝑖 1

 

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

10

Espèces 

EC

F



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

209 
 

celle des autres espèces pour lesquelles nous avons enregistré respectivement 5.01, 4.76, 

4.19, 3.91, 3.51, 3.42, 3.34, 3.20, 2.79, 2.41 et 2.32 pour E. cladocalyx, T. gallica, C. 

horizontalis, A. horrida, F. excelsior, C. fastigiata, O. europaea, E. gomphocephala, E. 

globulus, P. halepensis, et A. cyanophylla.  

De même, les écorces s’avèrent être de bons accumulateurs d’ETM. L’indice 

d’accumulation métallique (MAI) le plus élevé est de l’ordre de 4.58 enregistré chez F. 

excelsior, alors que le plus faible (2.06) a été enregistré chez C. fastigiata. Les espèces E. 

cladocalyx, C. horizontalis, O. europaea, P. halepensis, E. gomphocephala, N. oleander, 

E. globulus, T. gallica, A. cyanophylla et A. horrida enregistrent respectivement (3.16, 

2.37, 3.50, 2.75, 2.89, 3.31, 3.62, 2.39, 2.15 et 2.44). La séquence des MAI_écorce pour 

l’ensemble des espèces étudiée est la suivante : F. excelsior > E. globulus > O. europaea 

> N. oleander > E. cladocalyx > E. gomphocephala > P. halepensis > A. horrida > T. 

gallica > C. horizontalis > A. cyanophylla > C. fastigiata. 

De plus, il apparait que la capacité d’accumulation diffère selon la partie analysée. Nous 

avons constaté que E. cladocalyx, C. fastigiata, C. horizontalis, E. gomphocephala, N. 

oleander, T. gallica, A. cyanophylla et A. horrida présentent une capacité d’accumulation 

dans les feuilles supérieure à celle des écorces (MAIfeuilles > MAI écorces). Cependant, O. 

europaea, P. halepensis, F. excelsior et E. globulus ont une capacité d’accumulation plus 

importante dans les écorces que dans les feuilles (MAI écorces > MAIfeuilles). 

Les feuilles et les écorces des essences d’arbres en zone urbaine sont exposées à la fois aux 

effets de l'air et du sol. L’intensité de la variation des MAI obtenus confirme les 

hypothèses de Yin et al. (2011), Hofman et al. (2013), Remon et al. (2013), Hu et al. 

(2014) et Nadg Orska-Socha et al. (2017) stipulant que la capacité d’accumulation des 

ETM dépend des caractéristiques des espèces, des parties analysées, du métal, du niveau de 

contamination de l'environnement, du gradient de tolérance des espèces aux ETM, mais 

aussi des propriétés météorologiques.  

Contrairement aux arbres à croissance rapide, les feuilles d'arbre à croissance lente sont 

beaucoup plus sujette à l’accumulation des ETM via le sol (Hu et al. 2014). Il est à noter 

aussi que les espèces ayant une surface foliaire plus grande ont la capacité de mieux capter 

et piéger les ETM dans leurs tissus (N. oleander et E. cladocalyx enregistrent les MAI les 

plus élevés dans le cadre de cette étude).  D’ailleurs, de nombreuses études ont rapporté 

que les feuilles des arbres peuvent être utilisées comme bioindicateurs de la pollution 

atmosphérique métallique mais aussi comme de bons outils de monitoring et d’élimination 
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des ETM notamment ceux contenus dans l’atmosphère (Yang et al. 2005; Nowak et al. 

2006; Serbula et al. 2012; Mok et al. 2013). L’écorce aussi s’avère être très intéressante 

pour la biosurveillance de la pollution atmosphérique métallique. En effet, l’écorce des 

arbres peut donner des résultats plus fiables à long terme parce que sa structure lui confère 

la capacité de retenir les polluants plus longtemps (Berlizov et al. 2007). D'autre part, les 

feuilles sont éliminées périodiquement, alors que l’écorce dure plus longtemps. Notons 

que, la structure rugueuse de l’écorce augmente sa capacité à mieux piéger les particules 

atmosphériques (Sawidis et al. 2011).  

Les espèces étudiées possèdent une remarquable capacité à accumuler les ETM (Cd, Cu, 

Mn, Pb et Zn). C’est pourquoi il serait intéressant de sélectionner ces espèces qui 

accumulent de grandes quantités d’ETM pour la surveillance de la qualité de l’air 

notamment en zone urbaine. Selon Liu et al. (2007), les espèces ayant une valeur de MAI 

élevée s’avèrent être intéressantes et forme un bon choix pour la plantation dans les villes 

et les zones urbaines où la contamination métallique peut poser problème (Mok et al. 

2013). Ces espèces peuvent aussi être utilisées comme des barrières entre les zones 

polluées et les zones vulnérables (Hu et al. 2014; Zhai et al. 2016). Aussi, par rapport aux 

végétaux inférieurs, les arbres peuvent accumuler de très grandes concentrations d’ETM en 

raison de leur plus grande surface, une biomasse plus élevée et une durée de vie plus 

longue. 

Ainsi, à cet effet et de même que pour le FBC, parmi les espèces étudiées plusieurs 

peuvent être proposées pour la plantation dans les zones contaminées, nous citons à titre 

d’exemple : N. oleander, T. gallica, E. cladocalyx, C. horizontalis et A. horrida. 

 

III.9. Ecotoxicité du plomb chez les espèces ligneuses : test d’inhibition de la 

germination 

Dans cette partie un test préliminaire d’écotoxicité a été réalisé, il s’agit d’un test 

d’inhibition de la germination effectué sur les graines de 4 espèces ligneuses (C. 

sempervirens, P. halepensis, F. excelsior et E. cladocalyx) fournies par la conservation des 

forêts de la wilaya de Constantine. Pour ce test, seule la toxicité du plomb a été testée ; ce 

dernier s’est révélé être parmi les ETM qui contaminent le plus les sols et les arbres des 

bordures de routes et en milieu urbain. A travers cet essai, nous avons essayé de déterminer 

l’effet toxique de cet élément sur la germination des graines via la contamination du 
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substrat par des concentrations croissantes en plomb. Pour le déroulement de ce test, plus 

de 2000 graines par espèce ont été utilisées. 

La germination est le passage de la vie latente de la graine à la vie active, sous l'effet de 

facteurs favorables. Selon Evenari (1957), c'est un processus physiologique dont les limites 

sont le début de l'hydratation de la semence et le tout début de la croissance de la radicule. 

Une semence germe, lorsque la radicule a percé les enveloppes ou elle est visiblement 

allongée (Hariki et Labiod, 2018). 

 

III.9.1. Test de germination sur papier filtre  

Le test de germination réalisé sur les graines des 4 espèces ligneuses n’a malheureusement 

pas abouti à des résultats. En effet, pour le cas des graines de F. excelsior et E. cladocalyx 

aucun changement et aucune germination n’a été enregistrée aussi bien chez les témoins 

que chez les graines exposées aux différentes concentrations testées. Ceci peut être attribué 

au fait que les graines passent par une période de dormance où la germination n’est pas 

possible, une levée de dormance est alors nécessaire. En ce qui concerne les graines de F. 

excelsior et E. cladocalyx, elles doivent impérativement être stratifiées avant la mise en 

germination. Pour cela, il est possible soit de les stratifier naturellement en laissant les 

graines dehors en hiver, soit en les mettant au réfrigérateur durant 2 à 3 semaines pour le 

cas du F. excelsior et 2 mois pour E. cladocalyx. Faute d’informations, nous ignorons si les 

graines fournies par la conservation des forêts ont été stratifié ou pas. 

En ce qui concerne C. sempervirens et P. halepensis, les premières germinations ont 

débuté le 10
éme

 jour et 6
ème

 jour respectivement. Cependant, dès les premières 

germinations, nous avons constaté la présence d’une contamination qui a affecté la totalité 

des boites, ce qui a forcé l’arrêt immédiat du test. Toute boite ayant été contaminée, devait 

impérativement être sortie de la chambre de culture (figure 79). Le test a été refait 

plusieurs fois et à chaque fois avec beaucoup plus de précautions, le matériel a été stérilisé 

avec un grand soin, et les graines stérilisées de différentes manières (cf. chapitre 2). 

Néanmoins, la contamination par des moisissures était toujours là, nous pensons qu’elle est 

due probablement à la qualité des graines. 
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  Figure 79. Contamination des boites de pétri lors du test de germination sur papier filtre. 

 

 

III.9.2. Test de germination sur la tourbe  

La tourbe est le résultat d’une décomposition de débris végétaux plus ou moins avancée 

dans un milieu naturel très pauvre en oxygène. La tourbe est composée essentiellement : 

d’eau, de cendre et de matière organique décomposée ou en décomposition. Malgré que la 

tourbe soit un agent complexant des ETM, le test de germination réalisé sur cette dernière a 

néanmoins abouti à des résultats très intéressants notamment pour C. sempervirens et P. 

halepensis.  

Pour E. cladocalyx, aucune germination n’a été enregistrée, alors que pour F. excelsior,  

jusqu’au 28
ème

 jour, seulement 8 graines sur un total de 210 ont germés notamment chez 

les témoins. Ces résultats ont été jugés non satisfaisants. L’idée de tester la toxicité du 

plomb chez ces deux espèces a ainsi été abandonnée.  
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Pour C. sempervirens et P. halepensis, les tests ont abouti à des résultats très satisfaisants. 

Les 1
ères

 germinations ont débuté le 10
ème

 jour pour C. sempervirens et le 6
ème

 jour pour P. 

halepensis. 

Les résultats obtenus nous ont permis de valider le test sur tourbe. En effet, les taux de 

germination chez les témoins à la fin du test sont ≥ 90%, et nous n’avons enregistré aucune 

contamination ni bactérienne, ni par les champignons. Par rapport à la faculté germinative, 

les graines fournies ne sont pas certifiées et donc nous ne pouvons conclure quant à ce 

critère. Néanmoins, les graines semblent être de très bonne qualité puisque les taux de 

germination chez les témoins à la fin du test avoisinent les 100%.   

Les résultats du suivi temporel (j10 et j31) de la germination en fonction des différentes 

concentrations en plomb dans le milieu sont récapitulés dans les tableaux 43 et 44. Notons 

que nous avons effectué un suivi journalier de la germination. La durée de la fin du test 

retenue pour C. sempervirens et P. halepensis est de 31 jours. 

Par ailleurs des taux de germination des graines (TG) exprimés en % ont été calculés pour 

les deux espèces. Les résultats sont illustrés par les figures 80 et 83. 

Egalement les taux d'inhibition de la germination (TIG) par rapport aux témoins ont été 

calculés selon la formule décrite ci-dessous. Les résultats sont illustrés par les figures 81 et 

84. 

        
       é                   

              
 

 

L’examen du tableau 43 récapitulant le comportement germinatif des graines de l’espèce 

C. sempervirens, montre qu’au 10
ème

 jour, seulement 2 graines ont germées dans le milieu 

témoin et celui traité avec la solution contenant 10 µg/L de plomb. Au 31
ème

 jour, nous 

avons enregistré un total de germination de 29 graines sur 30 pour le témoin. Pour ce qui 

est des boites traitées, nous avons enregistré un total de 28, 22, 20, 17, 13 et 7 graines sur 

30 pour les concentrations de 10 µg/L, 20 µg/L, 40 µg/L, 60 µg/L, 80 µg/L et 100 µg/L 

respectivement. 
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Tableau 43. Suivi temporel du test de germination sur les graines de C. sempervirens.  

 

Concentration (µg.L
-1

) Témoin 10  20  40  60  80  100  

10
ème

 jour 

R1 1 1 0 0 0 0 0 

R2 0 0 0 0 0 0 0 

R3 1 1 0 0 0 0 0 

Tot/30 2 2 0 0 0 0 0 

31
ème

 jour 

R1 10 9 7 6 6 4 2 

R2 10 10 8 7 6 5 3 

R3 9 9 7 7 5 4 2 

Tot/30 29 28 22 20 17 13 7 

 

 

La figure 80 représente le taux de germination chez le C. sempervirens en fonction des 

différentes concentrations en plomb. Nous avons réalisé un suivi journalier, cependant, 

nous avons opté pour une représentation hebdomadaire (10
ème

, 17
ème

, 24
ème

 et 31
ème

 jours) ; 

le 10
ème

 jour correspond à l’apparition de la germination chez cette espèce.  

Ce qui apparait, c’est qu’au 10
ème

 jour le taux de germination chez les témoins est 

relativement faible (6.67 %). Pour les différentes concentrations testées (10, 20, 40, 60, 80 

et 100 µg/L), les taux sont de l’ordre de 6.67% pour la concentration-test de 10 µg.L
-1

, et il 

est nul pour le reste des concentrations.  

Au fil des jours, le taux de germination n’a pas cessé d’augmenter (figure 80). Pour le 

témoin, au 17
ème

 et au 24
ème

 jour, nous avons enregistré un taux de germination de l’ordre 

de 60 % et 90 % respectivement. Ce taux n’a fait qu’augmenter aussi pour les différentes 

concentrations. En effet, à 10 µg/L, les taux sont de l’ordre de 63.33 % au 17
ème 

jour et 

83.33 % au 24
ème

 jour. Alors qu’à 100 µg/L, les taux sont de 20 % et 23.33 % pour le 17
ème

 

et 24
ème

 jour respectivement.  

A la fin du test, c’est-à-dire au 31
ème

 jour, nous avons obtenu un taux de germination de 

96.67 % pour le témoin. Par ailleurs, nous avons enregistré une grande variation de ce taux 

pour les différentes concentrations. Le taux le plus élevé est de l’ordre de 93.33 % pour la 

concentration-test de 10 µg.L
-1

 et le plus faible de 23.33 % pour 100 µg.L
-1

 (figure 80). En 

ce qui concerne le taux d’inhibition de la germination, le plomb semble exercer un effet 

inhibiteur sur la germination des graines de cette espèce ; cette inhibition est plus 

prononcée pour les concentrations élevées. En effet, nous avons enregistré un taux 
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d’inhibition de l’ordre de 6.67 % pour la concentration à 10 µg.L
-1

 contre 76.67 % pour la 

concentration à 100 µg.L
-1

 (figure 81).  

 

 
 

 Figure 80. Évolution des taux de germination en fonction du temps et des concentrations 

chez C. sempervirens. 

 

 
 

Figure 81. Évolution du taux d’inhibition en fonction du temps et des concentrations 

 chez le C. sempervirens. 

0

20

40

60

80

100

120

10 jours 17 jours 24 jours 31 jours

Ta
u

x 
d

e
 g

e
rm

in
at

io
n

 (
%

) 
 

Temps 

Témoin

10µg/L

20µg/L

40µg/L

60µg/L

80µg/L

100µg/L

0,00

20,00

40,00

60,00

80,00

100,00

120,00

10 jours 17 jours 24 jours 31 jours

Ta
u

x 
d

'in
h

ib
it

io
n

 (
%

) 

Temps 

10µg/L

20µg/L

40µg/L

60µg/L

80µg/L

100µg/L



Chapitre III                                                                                      Résultats et Discussion  
 

216 
 

 

        Figure 82. Résultats du test de germination de C. sempervirens sur tourbe.  

 

De même, l’examen du tableau 44 montre que la première germination pour P. halepensis 

a débuté le 6
ème

 jour, et a concerné seulement une graine sur 30 pour le témoin et les 

milieux traités avec les solutions contenant 10 et 20 µg.L
-1

 de plomb. Au 31
ème

 jour, nous 

avons enregistré 100% de germination chez les témoins, donc 30 graines contre 28, 27, 26, 

23, 19, 16, 13 pour les substrats traités avec 10 µg.L
-1

, 20 µg.L
-1

, 40 µg.L
-1

, 60 µg.L
-1

, 80 

µg.L
-1

, 100 µg.L
-1

 et 120 µg.L
-1

 de plomb respectivement. 

 

Tableau 44. Suivi du test de germination sur les graines de P. halepensis. 

 

Concentration (µg.L
-1

) Témoin 10  20  40  60  80  100  120 

6
ème

 jour 

R1 0 1 0 0 0 0 0 0 

R2 1 0 0 0 0 0 0 0 

R3 0 0 1 0 0 0 0 0 

Tot/30 1 1 1 0 0 0 0 0 

31
ème

 jour 

R1 10 10 9 9 8 7 5 4 

R2 10 9 9 8 7 6 6 5 

R3 10 9 9 9 8 6 5 4 

Tot/30 30 28 27 26 23 19 16 13 
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La figure 83 représente le taux de germination chez P. halepensis en fonction des 

différentes concentrations. Comme pour C. sempervirens, le suivi était journalier, mais la 

représentation graphique des résultats est hebdomadaire (06 jours, 12 jours, 17 jours et 31 

jours) ; le 6
ème

 jour correspond à l’apparition de la germination chez cette espèce.  

Ainsi, au 6
ème

 jour nous avons enregistré chez le témoin et les deux premières 

concentrations testées (10, 20 µg/L), un taux de germination de l’ordre de 3.33 %. Pour le 

reste des concentrations, aucune graine n’a germée.  

Le taux de germination n’a pas cessé d’augmenter avec le temps (figure 133). Pour le 

témoin, au 12
ème

 et au 17
ème

 jour, nous avons enregistré des taux de l’ordre de 16.67 % et 

46.67 % respectivement, et à 10 µg.L
-1

, des taux de l’ordre de 13.33 % au 12
ème 

jour et 40 

% au 17
ème

 jour. A 120 µg/L, nous avons enregistré un taux de 3.33 % au 12
ème

 jour et 20 

% au 17
ème

 jour.  

A la fin du test, c’est-à-dire au 31
ème

 jour, nous avons obtenu un taux de germination de 

100 % pour le témoin. Par ailleurs, nous avons enregistré une grande variation de ce taux 

pour les différentes concentrations. Le taux le plus élevé est de l’ordre de 93.33 % pour la 

concentration de 10 µg.L
-1

 et le plus faible de 43.33 % pour le substrat imbibé avec la 

solution contenant 120 µg.L
-1

 de plomb (figure 83). De même que pour C. sempervirens, 

les taux d’inhibition de la germination sont relativement importants ; ils sont de l’ordre de 

6.67 % pour la concentration à 10 µg.L
-1

 et 65.67 % pour la concentration à 120 µg.L
-1

 

(figure 84).  

 

     Figure 83. Évolution du taux de germination en fonction du temps et des concentrations 

chez le P. halepensis. 
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Figure 84. Évolution du taux d’inhibition en fonction du temps et des  

concentrations chez le P. halepensis. 

 

Figure 85. Résultats du test de germination de P. halepensis sur tourbe.  
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Discussion  

Les essais testant la toxicité des ETM sur la germination ou encore la croissance des 

plantes ligneuses, peuvent fournir un environnement approprié pour la sélection de 

plantules et donc d’espèces tolérantes à ces éléments. En effet, de tels clones de plantes 

ligneuses pourraient constituer un matériau précieux pour les processus de dépollution des 

sols. 

Néanmoins, la germination est l'étape la plus sensible du cycle de vie d'une plante et il n’y 

a pas de test cohérent ni de paramètres mesurables valable pour toutes les conditions 

possibles au moment du semis, les tests de germination en conditions contrôlées ayant 

généralement une valeur prédictive faible pour la croissance des plantes dans les conditions 

naturelles (Naylor et Hutcheson 1986).  

Globalement, dans le cadre de cette étude le test d’écotoxicité effectué par contamination 

du substrat avec des concentrations croissantes en plomb a révélé des perturbations 

considérables par rapport à la germination des graines aussi bien chez C. sempervirens que 

P. halepensis. En effet, nous avons enregistré des taux d’inhibition de la germination 

relativement importants ; cette inhibition a tendance à s’accentuer au fur et à mesure que la 

concentration en plomb dans le milieu augmente.  

Globalement, nos résultats concordent avec la littérature. En effet, plusieurs auteurs ont 

prouvé via des études, en conditions contrôlées, relatives à la toxicité du plomb chez les 

plantes qu'il existe un lien étroit entre les concentrations en plomb dans le milieu et la 

germination des graines ou encore la croissance des plantes.  

Ainsi, Kabir et al. (2011) lors d’une étude en conditions contrôlées de la tolérance de 

Samanea Saman au Cd, Cu, Pb et Zn, ont conclu que le traitement en ETM réduit la 

germination des graines et la croissance de ladite espèce à différentes concentrations. 

Ainsi, après 12 jours d’exposition à un substrat contenant 100 ppm de plomb, cadmium, 

cuivre et zinc, les taux de germination par rapport aux témoins étaient respectivement de 

53 %, 56 %, 60 % et 66 %. Egalement, ces auteurs ont observés des réductions 

significatives et remarquables, par rapport aux témoins, de la taille (longueur de la racine et 

des pousses), le poids frais et sec des plantules pour un milieu contenant 25 ppm de plomb, 

cette réduction est encore plus importante à 100 ppm. Des réductions similaires ont 

également été observées pour le poids sec des racines et le poids sec des semis de S. 

saman. La longueur de la plantule et le poids sec à 100 ppm étaient respectivement de 5,76 

cm et 262 mg contre 11,70 cm et 461 mg pour les témoins. 
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De même, Farooqi et al. (2009) en étudiant les effets toxiques du plomb et du cadmium sur 

la germination et la croissance des semis de l’espèce Albizia lebbeck L., ont conclu que les 

traitements au plomb à des concentrations de 10, 30, 50, 70 et 90 μmol/L produisaient des 

réductions significatives par rapport aux témoins (p < 0,05), et que 50 μmol/L de plomb 

affecte de manière significative la croissance des racines et la biomasse sèche des 

plantules. 

Par ailleurs, les tests d’écotoxicité qui visent à générer des courbes et donc des relations 

doses-réponses, ont l’avantage de tenir compte de la dose du toxique et de la nature et 

l’intensité des effets en même temps. L’interprétation des résultats des tests d’écotoxicité 

peut se décliner à partir de la valeur de la concentration efficace (CE50) qui correspond à 

la concentration du toxique ayant produit un effet sur 50% de la population. 

Les résultats des tests pour les deux espèces après 31 jours d’exposition au toxique nous 

ont servi pour le calcul des CE50 et l’établissement des relations via des représentations 

graphiques de type courbe dose-réponse. Les résultats des CI50 pour les deux espèces sont 

donnés avec leurs intervalles de confiance à 95 % dans le tableau 45 et illustrés par la 

figure 86. 

  

Tableau 45. CI50 (µg.L
-1

) d’inhibition de la germination des graines de C. sempervirens et 

P. halepensis après 31 j d’exposition au plomb. 

 

 
CE50-Inhibition de la germination 

 
Durée 

Espèces C. sempervirens 
P. halepensis 

 

CI50 (µg.L
-1

) 
64.97  

[54.96-74.76] 

110.43  

[103.55-119.49] 

 

31j 
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                          a : C. sempervirens,                                                 b : P. halepensis 

 

Figure 86. Courbe dose-réponse d’inhibition de la germination des graines. 

 

L’examen de ce tableau montre que la concentration qui inhibe la germination de 50 % des 

graines est de l’ordre de 64.97 µg.L
-1

 pour C. sempervirens et 110.43 µg.L
-1

 pour P. 

halepensis. Le plomb semble ainsi avoir un effet toxique beaucoup plus important sur la 

germination des graines de C. sempervirens que sur celles de P. halepensis. Ainsi, les 

graines de C. sempervirens semblent être plus sensibles au plomb, et la toxicité du plomb 

est donc espèce-dépendante.  

La CE50 est un paramètre important qui décrit la tolérance des espèces (animales ou 

végétales) aux multiples concentrations testées d’un toxique (Köhl et Lösch, 1999). Une 

tolérance élevée aux métaux est un facteur clé pour qu'une plante puisse coloniser avec 

succès un sol contaminé par les ETM. D'après les valeurs des CE50 observées, P. 

halepensis s'est révélé être plus tolérant à la présence du plomb dans le milieu ; il pourrait 

donc constituer un candidat approprié pour la phytostabilisation du plomb dans les zones 

contaminées surtout que cette espèce accumule des taux relativement importants en plomb 

dans ses tissus (cf. III.6. Teneurs des ETM dans les feuilles et les écorces des arbres).  

Néanmoins, il est important de signaler que les modèles d'absorption, de transport et 

d'accumulation de Pb dans les plantes sont fortement régis par les facteurs végétaux mais 

aussi par l'accumulation et la distribution de cet élément qui varient largement entre les 

différents organes de la plante (Yang et al. 2004 ; Yoon et al. 2006). Aussi, de nombreux 

a b 
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chercheurs ont montré que, pour la majorité des espèces végétales, l'absorption du Pb se 

limite aux racines, seule une petite partie est transférée aux pousses (Kumar et al. 1995 ; 

Wierzbicka, 1999 ; Grejtovský et al. 2008). 

Nos résultats concordent encore une fois avec la littérature. En effet, Wang et al. (2014), 

dans un objectif d’une sélection efficace de variétés de saules (Weishanhu, Yizhibi, 

Dahongtou) en vue d'une application en phytoremédiation, ont étudié le potentiel 

d’accumulation du plomb et ont déterminé les seuils de toxicité de ce dernier via 

l’estimation de la CE50, pour ces trois variétés cultivées par des méthodes de cultures en 

hydroponie. Toutes les valeurs de CE50 estimées par ces auteurs étaient > 200 mM, la plus 

haute valeur de CE50 a été enregistrée pour les racines (258,5 mM) et les tissus hors sol 

(537,5 mM) de la variété Weishanhu. Les CE50 les plus basses ont été enregistrées pour la 

variété Dahongtou. Ces auteurs ont conclu qu’il existe une variabilité inter-spécifique 

quant à la sensibilité au stress métallique, et que la toxicité est ainsi espèce-dépendante. 

Ces auteurs ont également enregistré des CE50 dans les racines nettement inférieures à 

celles enregistrées pour les parties aériennes, et ont conclu que la toxicité du plomb était 

aussi organe-dépendante. 

 



 

 

 

Conclusion 

 

 
« Les espèces qui survivent ne sont pas les espèces les plus fortes, ni les plus intelligentes, mais 

celles qui s'adaptent le mieux aux changements ». 

Charles Darwin 

http://citation-celebre.leparisien.fr/auteur/charles-darwin
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Ce travail de thèse avait pour objectif de confirmer l’utilité et l’efficacité de l’utilisation 

des sols, des feuilles et de l’écorce des arbres des bords de routes comme des outils de 

screening de la pollution métallique en milieu urbain. Cette dernière constitue aujourd’hui 

un problème environnemental très complexe aussi bien à l’échelle locale que mondiale.  

Pour cela, plusieurs sorties d‘échantillonnage sur terrain couplées à des approches 

méthodologiques diverses au laboratoire ont été effectuées, afin d’obtenir les résultats les 

plus représentatifs possibles sur l’état des lieux. Trois approches ont été développées : une 

approche physico-chimique, biochimique et approche écotoxicologique. Les principales 

conclusions peuvent être résumées comme suit : 

 

 La caractérisation physico-chimique des sols montre que : 

  

 Le pH varie entre 7.22  et 9.18 pour le profil (0-20 cm) et 7.40 et 9.39 pour le profil 

(20-40 cm), il a tendance à augmenter en profondeur. Les sols sont alors considérés 

neutres, légèrement alcalins à alcalins, 

 La CE varie de 51.30 µS/cm à 1230.92 µS/cm et de 78.70  µS/cm à 2080.89 pour le 

profil (0-20 cm) et (20-40 cm) respectivement, elle a tendance à augmenter en profondeur. 

Les sols sont considérés non salins,  

 Pour le calcaire total (CT), ce dernier varie de 4.24 % à 41.43 % pour le profil (0-20 

cm), ces sols sont considérés peu calcaires, modérément calcaires à fortement calcaires. 

Les taux sont plus importants en profondeur, le CT varie de 6.09 % à 54.20 % dans le 

profil (20-40 cm), ces sols sont alors considérés comme modérément calcaires, fortement 

calcaires à très fortement calcaires,  

 Les taux en matière organique (MO) varient de 2.45 % à 4.85 % pour le profil (0- 

20 cm) et de 0.40 % à 5.87 % pour le profil (20-40 cm). Ces taux décrivent des sols riches 

à très riche en matière organique,  

 Les taux en azote varient de 0.02 % à 1.24 % pour le profil (0-20 cm), et de 0.007 

% à 3.25 % dans le profil (20-40 cm). Les sols de la zone urbaine sont considérés comme 

étant faiblement à moyennement riches en azote, 

 De même, le rapport C/N varie considérablement d’une station à l’autre, nous avons 

enregistré des valeurs passant de 1.78 à 62.97 pour le profil (0-20 cm) et de 1.61 à 184.52 

dans le (20-40 cm). Ces taux décrivent une décomposition lente de la matière organique,  

 L’analyse granulométrique a montré que les sols présentent une texture équilibrée, 

toutes les stations étudiées de la zone urbaine et de la zone témoin appartiennent à la classe 

limono-sableuse. 
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 L’évaluation du niveau de contamination des sols par les ETM montre que : 

 Les teneurs pseudo-totales en ETM dans les sols enregistrent l’ordre d’abondance 

suivant : Mn > Pb > Zn > Cu > Cd. Les concentrations sont de l’ordre de : 0.17-5.64 µg/g 

pour le Cd, 0.88-23.26 µg/g pour le Cu, 92.42-160.68 µg/g pour le Mn, 22.88-222.63 µg/g 

pour le Pb et 49.31-92.79 µg/g pour le Zn pour le profil (0-20 cm). On retrouve cette 

contamination beaucoup plus en surface car les concentrations ont tendance à diminuer en 

profondeur, les teneurs sont de 0.05-2.82 µg/g pour le Cd, 3.61-18.48 µg/g pour le Cu, 

74.79-131.06 µg/g pour le Mn, 10.27-136.77 µg/g pour le Pb et le 15.44-43.38 µg/g pour 

le Zn dans le cas du profil (20-40 cm). 

 En comparant les teneurs en ETM avec celles enregistrées par quelques auteurs 

dans le monde, il apparait que globalement nos résultats  reflètent une contamination assez 

prononcé en zone urbain. Cette contamination est due certainement aux polluants rejetés 

par les véhicules et les infrastructures routières. Toutefois, les concentrations enregistrées 

en zone urbaine sont largement plus élevées que celles enregistrées en zone témoin 

éloignée de toutes perturbations anthropiques.  

 Les données de la répartition spatio-temporelles des teneurs séquentielles varient 

d’une fraction à l’autre selon l’ETM en question. Les ordres d’abondance enregistrés pour 

les différents métaux (Cd, Cu, Mn, Pb et Zn) sont les suivants :  

Cd :     CdR > CdC > CdE > CdO > CdM. 

Cu :     CuR > CuM > CuE > CuO > CuC. 

Mn :     MnO > MnR > MnC > MnM > MnE. 

Pb :      PbR > PbO > PbM > PbE > PbC. 

Zn :      ZnR > ZnE > ZnC > ZnO > ZnM. 

Le Cd est le métal le plus mobile, il présente une mobilité estimée à 39.25 ± 16.22 % et 

39.53 ± 17.51 % pour les deux profils (0-20 cm et 20-40 cm) respectivement. Cependant, 

le Pb s’avère être le moins mobile (6.48 %) pour le profil (0-20 cm) et le Cu (3.99 %) pour 

le profil (20-40 cm). En général, les facteurs de mobilité sont faibles pour les 5 ETM 

étudiés du fait que la majeure partie de ces ETM est fortement liée aux particules du sol. 

Toutefois, ces résultats révèlent une séquence de mobilité décroissante pour ces éléments : 

 Profil 0- 20 cm :        FMCd > FMMn > FMZn > FMCu > FMPb 

 Profil 20- 40 cm :      FMCd > FMMn > FMZn > FMPb > FMCu 
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 L’évaluation du niveau de contamination par le calcul d’indices montre que : 

 Les facteurs de contamination (FC) décrivent une contamination modérée par les 5 

ETM étudiés. Le Cd et le Pb présentent les valeurs les plus élevées de cet indice (entre 3 et 

6) dans quelques stations qui se révèlent donc considérablement contaminées. Certaines 

stations présentent même une contamination très élevée (6 ≤ FC) atteignant un maximum 

de 37.59 pour le Cd et 9.72 pour le Pb. 

 En moyenne, les facteurs d’enrichissement (FE) enregistrés permettent de conclure 

que la zone étudiée est non-contaminée par le Cu, Mn et Zn. Cependant, le Cd et le Pb 

présentent des valeurs relativement importantes par rapport à cet indice. Le FE pour Cd 

varie de la classe non contaminée (FE ≤ 2) à extrêmement contaminée (20 ≤  FE < 40), la 

valeur maximale enregistrée est de l’ordre de 21.98. En ce qui concerne le Pb, nous avons 

atteint un maximum de 5.66, ce qui signifie que l’intensité de la pollution en Pb est jugée 

modérée à élevée (5 ≤  FE < 20). 

 Les indices de géoaccumulation (Igeo) classe la zone d’étude dans la catégorie non-

contaminée à modérément contaminée par le Cu, Mn et Zn. Cependant, le Cd et le Pb 

présentent des valeurs plus élevées de cet indice. L’Igeo du Cd varie du non-contaminé à 

modéré (0 < Igeo ≤ 1), élevé au extrêmement élevé (5 < Igeo), la valeur maximale 

enregistrée est de l’ordre de 7.54. En ce qui concerne le Pb, nous avons atteint un 

maximum de 1.95, ce qui décris une intensité de contamination modérée (1 < Igeo  ≤ 2). 

 Les facteurs de risque écologique (FRE) des 4 ETM (Cu, Mn, Pb et Zn) en 

moyenne sont faibles. Pour le Cd, le FRE varie considérablement et reflète toutes les 

classes établies par Hakanson (1980) allant du risque faible, modéré, considérable, élevé à 

très élevé. En ce qui concerne le Pb, nous avons atteint un maximum de 48.61 ; le risque 

écologique est jugé ainsi comme modéré (40  ≤ FRE < 80). 

 Pour le degré de contamination (DC), nous avons atteint un maximum que 55.41 et 

43.26 respectivement pour les deux profils 0- 20 cm et 20- 40 cm, ce qui représente un 

degré de contamination très élevé (24 ≤  DC). 

 L’indice du niveau de pollution (PLI) montre que la contamination se fait le plus 

ressentir au niveau du profil (0-20 cm) où on a enregistré un niveau de pollution supérieur 

à celui du profil (20-40 cm). Les deux profils sont jugés pollués (PLI > 1) et suggère un 

apport anthropique. 

 L’indice du risque écologique potentiel (RI) en moyenne est jugé modéré (90 ≤ RI 

< 180) selon les classes établies par Hakanson (1980). Cependant, nous avons atteint un 
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maximum de 1201.02 et 893.59 respectivement pour les deux profils 0-20 cm et 20-40 cm, 

ce qui représente un risque très élevé (720 ≤  RI). 

 

 L’évaluation du stress métallique chez les arbres via la quantification des    

marqueurs biochimiques montre que : 

 Les taux en chlorophylle totale enregistrés chez toutes les espèces sont moins 

faibles en zone urbaine par rapport à la zone témoin. La teneur la plus élevée est de l’ordre 

de 5.99 mg/g MF enregistrée chez T. gallica,  alors que la plus faible (2.90 mg/g MF) a été 

enregistrée chez A. horrida. Nous avons enregistré la séquence suivante : T. gallica > O. 

europaea > A. cyanophylla > E. cladocalyx > E. gomphocephala > N. oleander > E. 

globulus > C. fastigiata > C. horizontalis > F. excelsior > P. halepensis > A. horrida. 

 Pour les sucres solubles, E. globulus enregistre la teneur la plus élevée (194.34 

mg/g MF), alors que C. horizontalis enregistre la teneur la plus faible de l’ordre de (37.51 

mg/g MF). Nous avons enregistré la séquence suivante : E. globulus > A. horrida > E. 

gomphocephala > F. excelsior > N. oleander > T. gallica > O. europaea > C. fastigiata > 

E. cladocalyx > P. halepensis > A. cyanophylla > C. horizontalis. Les teneurs en sucres 

solubles chez les arbres sont beaucoup élevées en zone urbaine qu’en zone témoin.  

 Les teneurs en proline enregistrées en zone urbaine sont beaucoup plus élevées que 

celles de la zone témoin.  La teneur la plus élevée (160.53 mg/g MF) a été enregistrée chez 

E. globulus, alors que la plus faible (39.20 mg/g MF) chez E. cladocalyx. La séquence 

enregistrée est la suivante : E. globulus > A. horrida > A. cyanophylla > E. 

gomphocephala > T. gallica > N. oleander > C. fastigiata > E. cladocalyx > F. excelsior 

> C. horizontalis > P. halepensis > O. europaea. 

 

 L’évaluation du niveau de contamination des arbres par les ETM montre que : 

 Les teneurs en ETM dans les feuilles et les écorces d’arbres enregistrent l’ordre 

d’abondance suivant : Mn > Zn > Pb > Cu > Cd. Par ailleurs, toutes les espèces implantées 

en zone urbaine accumulent plus d’ETM que les espèces de la zone témoin quel que soit 

l’organe.   

 Toutes les espèces accumulent plus d’ETM dans les feuilles non lavées que dans les 

feuilles lavées, et certaines espèces enregistrent des teneurs plus importantes dans les 

feuilles non lavées que dans l’écorce.  

 Pour le Cd, C. fastigiata est l’espèce qui accumule le plus ce métal dans ses 

organes. Par ailleurs, A. horrida enregistre les teneurs les plus faibles. Le maximum de Cd 
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enregistré est de l’ordre de 1.14 µg/g dans les feuilles lavées et de 1.52 µg/g dans les 

feuilles non lavées du C. fastigiata et de 1.87 µg/g dans l’écorce du T. gallica.  

 F. excelsior est l’espèce qui accumule le plus de Cu dans ses organes. Cependant, 

P. halepensis enregistre les teneurs les plus faibles. Le maximum de Cu quantifié est de 

l’ordre de 10.70 µg/g dans les feuilles lavées de A.cyanophylla, 20.00 µg/g dans les feuilles 

non lavées du F. excelsior et de 30.01 µg/g dans l’écorce de l’E. cladocalyx. 

 N. oleander est l’espèce qui accumule le plus de Mn dans ses organes. Par ailleurs, 

A. horrida enregistre les teneurs les plus faibles. Le maximum de Mn quantifié est de 

l’ordre de 42.45 µg/g dans les feuilles lavées de l’espèce E.globulus, 95.78 µg/g dans les 

feuilles non lavées de l’E. gomphocephala et de 90.14 µg/g dans l’écorce de P. halepensis. 

 C. horizontalis est l’espèce qui accumule le plus de Pb dans ses organes. Par 

ailleurs, E. globulus enregistre les teneurs les plus faibles. Le maximum de Pb quantifié est 

de l’ordre de 26.67 µg/g dans les feuilles lavées de C. fastigiata, 60.00 µg/g dans les 

feuilles non lavées du C. horizontalis et de 166.67 µg/g dans l’écorce de F. excelsior. 

 Pour le Zn, le N. oleander est l’espèce qui accumule le plus de Zn dans ses organes. 

Par ailleurs, T. gallica enregistre les teneurs les plus faibles. Le maximum de Zn quantifié 

est de l’ordre de 59.89 µg/g dans les feuilles lavées, 377.21 µg/g dans les feuilles non 

lavées de N. oleander et de 151.96 µg/g dans l’écorce de l’E. globulus. 

 Les facteurs de bioconcentration (FBC) confirment l’utilité de l’utilisation des 

espèces prises en considérations dans cette étude dans un but de bioindication ou encore de 

phytoremédiation. Par ailleurs, les indices d’accumulation métallique (MAI) confirment 

l’efficacité de l’utilisation des arbres comme bioindicateurs de la pollution métallique de 

l’air. Les feuilles et les écorces d’arbres s’avèrent être de bons outils de la biosurveillance 

de l’air.  

 

 L’évaluation de l’écotoxicité du plomb sur la germination des graines des espèces 

ligneuses a montré que : 

 Le plomb a un réel effet sur le pouvoir germinatif des graines. Plus les 

concentrations augmentent, plus le taux de germination diminue et le taux d’inhibition 

s’élève. Pour C. sempervirens, en espace de 31 jours, nous sommes passés d’un taux de 

germination de 93.33 % pour une concentration de 10 µg/L à 23.33% pour la concentration 

à 100 µg/L, alors que pour P. halepensis, nous sommes passés de 93.33 % pour une 

concentration de à 10 µg/L à un taux plus faible de 43.33 %.  



 

 

 

Perspectives  

 
 

 

 

 

« La bataille contre l'ignorance se gagne tous les jours, et elle finit par ouvrir sur des 

perspectives insoupçonnées ».  

 Dalaï Lama 

 

https://citation-celebre.leparisien.fr/citations/55857
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Via ce travail nous confirmons l’utilité des feuilles et des écorces dans les processus de 

biosurveillance de la pollution atmosphérique métallique. Ainsi comme perspectives à ce 

travail et d’un point de vue fondamental nous suggérons ce qui suit : 

 Elargir la zone d’étude en se concentrant sur les plus grands axes d’entrée de la 

wilaya de Constantine où l’intensité du trafic routier se fait le plus ressentir en 

multipliant les prélèvements ; 

 Prendre en considération d’autres essences ; 

 Exploiter d’autres parties aériennes des végétaux (fleurs, fruits…) ainsi que le 

système racinaire ; 

 Doser d’autres ETM (Cr, Ni, Co …) ainsi que les polluants organiques ; 

 Prendre en considération d’autres paramètres, physiologiques, morphologiques ou 

encore biochimiques révélateurs de stress ; 

 Quantifier et caractériser les polluants particulaires ; 

 Multiplier et renforcer les prélèvements et le dosage d’autres ETM dans la zone 

témoin de « Draa Naga » qui peut refléter le background des ETM dans les sols 

Constantinois. Ce dernier est d’une grande importance pour les études visant à 

évaluer la contamination et/ou la toxicité des matrices solides par les ETM ;  

 Confirmer les résultats des tests d’écotoxicité préliminaires et procéder à d’autres 

tests spécifiques aux végétaux supérieurs notamment les tests de croissance foliaire, 

élongation racinaire, génotoxicité, etc.  
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Annexe 1 : Courbe d’étalonnage du calcaire total. 

 

 

Annexe 2 : Courbe semi-logarithmique de l’analyse granulométrique.  
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Annexe 3 : Courbe d’étalonnage de la proline. 

 

 

Annexe 4 : Courbe d’étalonnage du glucose. 
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Annexe 5 : Courbes d’étalonnage des ETM par SAA. 
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Annexe 6 : Courbes d’étalonnage des ETM par ICP-OES. 
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 Annexe 7 : Matrice de corrélation entre les paramètres biochimiques étudiés.  

Espèce Variable Chl a Chl b Chl a/Chl b Chl tot SS Pro 

   

 

    E. cladocalyx 

Chl a 1      

Chl b 0.73 1     

Chl a/ Chl b ns -0.60 1    

Chl tot 0.94 0.92 ns 1   

SS ns ns ns ns 1  

Pro -0.87 -0.68 ns -0.84 -0.75 1 

      

 

     C. fastigiata 

Chl a 1      

Chl b ns 1     

Chl a/ Chl b 0.67 -0.51 1    

Chl tot 0.55 ns 0.62 1   

SS ns ns ns -0.72 1  

Pro ns 0.60 -0.88 ns ns 1 

    

 

    C. horizontalis 

Chl a 1      

Chl b ns 1     

Chl a/ Chl b ns -0.93 1    

Chl tot 0.98 ns ns 1   

SS 0.63 0.82 -0.55 ns 1  

Pro -0.82 -0.63 ns -0.70 -0.96 1 

      

 

      O. europaea 

 

Chl a 1      

Chl b 0.76 1     

Chl a/ Chl b 0.79 ns 1    

Chl tot -0.67 ns -0.98 1   

SS ns ns -0.67 0.79 1  

Pro -0.77 -1.00 ns ns -0.58 1 

       

 

      P. halepensis 

 

Chl a 1      

Chl b -0.90 1     

Chl a/ Chl b 0.90 -0.99 1    

Chl tot -1.00 0.89 -0.94 1   

SS -0.90 0.65 -0.73 0.90 1  

Pro 0.90 -1.00 0.99 -0.90 -0.61 1 

 

 

E. gomphocephala 

 

Chl a 1      

Chl b ns 1     

Chl a/ Chl b 0.70 -0.83 1    

Chl tot ns ns ns 1   

SS ns ns ns ns 1  

Pro ns ns ns ns ns 1 

 



Espèce Variable Chl a Chl b Chl a/ Chl b Chl tot SS Pro 

 

 

N. oleander 

Chl a 1      

Chl b 0.95 1     

Chl a/ Chl b -0.79 -0.94 1    

Chl tot -0.64 ns ns 1   

SS 0.94 1.00 -0.95 ns 1  

Pro ns 0.61 -0.85 0.51 0.64 1 

 

 

F. excelsior 

 

Chl a 1       

Chl b 0.53 1     

Chl a/ Chl b ns -0.84 1    

Chl tot 0.87 0.88 ns 1   

SS 0.51 0.94 -0.76 0.84 1  

Pro ns -0.94 0.95 -0.69 -0.93 1 

 

 

E. globulus 

 

Chl a 1      

Chl b ns 1     

Chl a/ Chl b 0.92 -0.57 1    

Chl tot 0.90 ns 0.66 1   

SS -0.97 ns -0.79 -0.98 1  

Pro -0.61 -0.65 ns -0.89 0.79 1 

 

 

T. gallica 

Chl a 1      

Chl b 0.99 1     

Chl a/ Chl b 0.96 0.90 1    

Chl tot ns ns ns 1   

SS 1.00 0.97 0.98 ns 1  

Pro 0.62 ns 0.82 0.68 0.68 1 

 

 

A. cyanophylla 

 

Chl a 1      

Chl b 0.88 1     

Chl a/ Chl b 0.87 0.54 1    

Chl tot 0.99 0.94 0.79 1   

SS 0.68 0.69 0.53 0.70 1  

Pro 0.61 ns 0.89 0.51 0.57 1 

 

 

A. horrida 

Chl a 1      

Chl b ns 1     

Chl a/ Chl b ns -1.00 1    

Chl tot 0.73 -0.85 0.83 1   

SS 0.58 -0.94 0.92 0.98 1  

Pro ns -0.98 0.97 0.94 0.99 1 



 

 

Annexe 8 : Corrélation entre les teneurs séquentielles en ETM dans les sols étudiés du profil (0- 20 cm). 

 

ETM Cd Cu Mn Pb Zn 

Fraction E C O M R E C O M R E C O M R E C O M R E C O M R 
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Annexe 9 : Corrélation entre les teneurs séquentielles en ETM  dans les sols étudiés du profil (20- 40 cm). 
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Using tree leaves and barks collected from contaminated and uncontaminated
areas as indicators of air metallic pollution

Hana Alatou and Leila Sahli

Laboratory of Biology and Environment, University Mentouri Brothers-Constantine1, Constantine, Algeria

ABSTRACT
The aim of this study was to show the usefulness of woody species in assessing air pollution by
cadmium, copper, lead, and zinc. For this, washed leaves, unwashed leaves, and barks of a conifer-
ous species (Cupressus sempervirens var. fastigiata) and a broadleaved one (Eucalyptus cladocalyx F.
Muell) were analyzed for cadmium, copper, lead and zinc contents. A transect sampling approach
was carried out during spring 2016. Fifty stations were selected along an intensive traffic road,
and three in a control area. The results showed that the highest concentrations were recorded in
barks for copper (21.86mg/g, 23.33mg/g) and lead (14.53mg/g, 63.33mg/g), and in unwashed
leaves for cadmium (0.57mg/g, 1.19mg/g) and zinc (48.94mg/g, 47.6mg/g) for E. cladocalyx F. Muell,
and C. sempervirens var. fastigiata, respectively. Lead and zinc are the most accumulated metals
compared to cadmium and copper in all samples. The studied metal contents in urban area were
significantly higher than that of the control one. This represents that traffic road has influenced
the metals contamination of the surrounding area. Results of the bioconcentration factor (BCF) for
both species indicate that the studied species could be used as biomonitors to identify ecological
problems and to predict effect on wildlife habitats. The highest values of metal accumulation
index (MAI) indicate the effectiveness of these trees for controlling the air metals in the polluted
areas. Result shows too that the studied species could be used for phytoextraction of heavy met-
als from the polluted soils and/or air.

KEYWORDS
Heavy metals; Cupressus
sempervirens var. fastigiata;
Eucalyptus cladocalyx F.
Muell; leaves; barks

Introduction

Last century, human activities, industrialization, and the
emergence of transport played a leading role in the evolu-
tion of the society. Given these activities, big quantities of
organic and inorganic chemical substances have been
released into the environment. Most of these substances are
considered harmful and even dangerous. These compounds
pose major and serious risks not only to the environment
and the living organisms but also to human health (Maizi
et al. 2010).

In Algeria, there has been, for several years, a progressive
problem in particular metallic atmospheric pollution linked
to important road networks (Maatoug et al. 2007; Maizi
et al. 2010; Lakhdari and Benabdeli 2012). In Constantine
city, where the rate of urbanization is more than 94%, it is
easy to note that we have a real problem of pollution. On
the one hand, due to the existence of a vast road network
and a very large motor vehicle population with regard to the
distances traveled as well as to the density of the traffic of
motor vehicles. And, on the other hand, to topographical
characteristics (the presence of the heights and their orienta-
tions, and the corridors which favor to the phenomenon of
thermal inversion and its persistence) and climatic features
(the direction of the winds resulting in alternating air

movements contributing to maintaining the pollutants above
the emission zone) create a climate conducive to the preva-
lence of pollution (Maizi et al. 2010). Indeed, several studies
carried out in Constantine city revealed a real problem of
metallic pollution in aquatic and terrestrial ecosystems. A
significant enrichment in metals (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb,
Zn) was recorded in water, sediments, soils, and plants
(Sahli et al. 2011; Sahli et al. 2012; Krika et al. 2013; El-
Hadef El-Okki et al. 2015).

Studies on air metallic pollution, using plants as bioindi-
cators and bioaccumulators, are numerous. The accumula-
tion of lead by plants was detected for the first time in
Finland (Lounamaa 1956). Since then, many works have
shown the existence of a relationship between the proximity
of circulation ways and the accumulation of metals by vas-
cular plants and also by lichens. Because of their exclusive
dependence on the atmosphere, lichens are considered the
best bioaccumulators from atmospheric sources. However,
in highly degraded environments where high anthropic pres-
sure causes the absence of these organisms, some persistent
vascular plants can be used as bioaccumulators (Pacheco
et al. 2002; Tomasevic et al. 2005; Berlizov et al. 2007;
Gratani et al. 2008). Further, according to literature, using
trees as biomonitors are preferred to lichens and mosses as
they reflect the heavy metals contamination of the
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environment during a long time (Allahabadi et al. 2017;
Berdonces et al. 2017). Trees are perennial, long-living
plants having a large surface area compared to other groups
of plants. As a result of their large size and longer persist-
ence, they have remarkable adaptability and large accumula-
tion potential to environmental xenobiotics. Much to their
advantage, trees have large canopy area and extensive root
and shoot system to accumulate and store a significant
amount of xenobiotics (Mukherjee et al. 2016).

Compared to other life forms, the accumulation potential
of tree species for heavy metals is less studied. Some trees
types have been studied for biomonitoring of metal pollu-
tion and their advantages/disadvantages for this purpose
have been indicated (Sawidis et al. 2011; Birke et al. 2018).
Bargagli (1998) provides a non-exhaustive list of plant spe-
cies that can be used in heavy metals biomonitoring such as
linden, birch, oak, poplar, pine, and elder, but also nettle,
dandelion, plantain, and ryegrass. Woody species such as
Populus and Salix are frequently grown in sites contami-
nated by heavy metals (Migeon et al. 2011). In Algeria, stud-
ies were conducted on heavy metals accumulation by
Platanus and Cupressus sempervirens (Maatoug et al. 2010),
Casuarina equisitifolia (Lakhdari and Benabdeli 2012), and
Tamarix gallica (Krika et al. 2013).

The use of trees (leaves, barks) for air monitoring pur-
pose is becoming more and more widespread. Tree leaves
have been widely used as an indicator of atmospheric pollu-
tion. Leaves from higher plant intercept pollutants from wet
and dry atmospheric deposition and accumulate metals from
soil and atmosphere (Mingorance and Rossini 2006;
Mukherjee et al. 2016; Safari et al. 2018). Metal is mainly
taken up from the soil by plants via their root system and
translocate to other parts of the plant (Fox and Guerinot
1998). The deposited particles may be washed out by rain
into the soil, suspended or retained on the plant foliage. The
retention degree is influenced by weather conditions, pollu-
tant properties, plant surface characteristics, leaf morph-
ology, and particle size. As already indicated, the metal
accumulation in plants provides a record of the spatial and
temporal history of the pollution. That is why higher plant
assessment can provide important information on various
pollution events (Opydo et al. 2005; Mingorance and
Rossini 2006; Maizi et al. 2010).

The main objective of this study was to assess cadmium,
copper, lead, and zinc concentration in washed leaves,
unwashed leaves and barks of a broadleaved species
(Eucalyptus cladocalyx F. Muell) and a coniferous one (C.
sempervirens var. fastigiata) in a contaminated area
(Constantine, Algeria) and an uncontaminated one (arbor-
etum of Draa Nega, Constantine Algeria), in order to assess
the relationship between the intensity of road traffic and the
trees heavy metal contents, and to highlight the usefulness
of using trees as bioindicators of air metallic pollution. For
this, the bioconcentration factor (BCF) and metal accumula-
tion index (MAI) were used. Bark and leaf have been widely
used for metals biomonitoring than other parts of the tree
like buds, flowers, and needle as their structures can absorb
more air pollutants (Oliva and Mingorance 2006; Matin

et al. 2016). The tree’s bark has also been proposed as pollu-
tion time capsules (Parraga-Aguado et al. 2014; Drava et al.
2017). Thus, the leaf and bark of trees can be used as suit-
able biomonitors for heavy metals pollution (Baldantoni
et al. 2014; Allahabadi et al. 2017). The results of this study
could be beneficial as preliminary reference values for heavy
metals concentrations in urban environments for future
monitoring using other plant species.

Material and methods

Study area and sampling sites

The present study was carried out in Constantine city
located in the Northeast of Algeria at N36�1700000, E6�3700000

and an altitude of 694m (Figure 1). Constantine has an area
of 2197 km2 including with high population density esti-
mated at 428 inhabitants/km2. It is characterized by a
Mediterranean climate with average temperatures ranges
from 25 to 40 �C in summer and 0 to 12 �C in winter and
an annual precipitation of about 350–700mm. In this
agglomeration, traffic load is very intense. In 2016, the car
fleet of Constantine city consisted of 200,000 vehicles, of all
types combined, with 12809 new vehicles. This park is
highly heterogeneous because of the variety of vehicles that
make it up (tourism vehicle, truck, coach, motorcycle, road
tractor, etc.), and the energy source: gasoline as the most
widely used (71.15%) and the diesel oil which is the least
used fuel (28.85%). Of this total, new cars represent only
5.58% of the park which is characterized by a certain age of
the vehicles that compose it and it is exactly these older
vehicles that are the most polluting.

In order to assess the impact of motor vehicle traffic and
road infrastructure on trees, our study focused on two
species: a broadleaved species from Myrtaceae family (E.
cladocalyx F. Muell) and a coniferous one from
Cupressaceae family (C. sempervirens var. fastifigiata). Both
species come from an area reforested (44 years old) by plant-
ing seeds harvested in Algeria. The two species were selected
because of their high dispersion in the studied area. These
species were collected from fifty stations selected along the
national road (RN03) characterized by an intense traffic
load and connecting the center of Constantine city to the
municipality of El Hamma (Figure 1).

Transect approach was adopted. In order to have the
same integration time and intensity of metal pollution, trees
with the same age were used for sampling. All selected trees
had a trunk diameter and height of about 54 cm and 32m for
E. cladocalyx F. Muell, 29 cm and 20m for C. sempervirens var.
fastifigiata. Grown-up leaves and bark of each species have
been harvested at a distance of 4–100 meters from the road.
Leaves were cut directly from the branch, at about 1 cm
from leaves base. They were randomly collected from the
lower two-third of the canopy of each tree. Leaves with
identical length, fully expanded, and with no spots or abnor-
mal appearance (chlorosis or necrosis) were sampled. And,
as recommended by Safari et al. (2018), trees with unusual
leaf and bark (for example, wrinkled or yellow leaf and pes-
tle bark) were excluded. Also, the trees that had honeydew
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were not considered. Care was also taken to avoid selecting
leaf with imperfections like bird dropping, insect infesta-
tions, and pesticide treatment.

The bark sample was taken from the middle of the tree
trunk at about 80–100 cm above ground. All the samples of
leaves and barks were stored separately in clean bags to
avoid further contamination and were transported to the
laboratory on the same day.

Leaf samples were divided into two sub-samples; a sub-
sample was washed with ultrapure deionized water to

remove dust and particulate matter and the other one was
left unwashed. Then, samples of barks and washed and
unwashed leaves were dried at 85 �C and ground.

Besides, the soil cores samples were taken around trees
trunk with an auger soil sampler at 0–20-cm depth. Twigs
and dried leaves were removed before sampling operation.
Soil samples were air-dried and sieved through a 2-mm
stainless steel wire sieve for heavy metals extraction. Soil
samples were analyzed for pH, electric conductivity (EC)
and organic matter content (OM). Soil pH was measured in

Figure 1. Geographical location of the control and urban areas.

INTERNATIONAL JOURNAL OF PHYTOREMEDIATION 3



a ratio of 1/2.5 soil and double distilled water, the electric
conductivity (EC) in a ratio of 1/5 soil and double distilled,
and the OM by Walkley-Black method.

Leaf, bark, and soil samples were also taken from a con-
trol area (arboretum of Draa Nega) situated 10 km away
from the contaminated site (urban area). Sampling of soil,
leaves, and barks of trees was carried out during
spring 2016.

Heavy metals extraction

HMs extraction was carried out according to the method
described by Pais and Jones (2000). It consists of dry calcin-
ation of ground samples (1 g) in a muffle furnace hang 16 h
with a gradual rise of temperature reaching 450 �C. After
cooling, 10ml of diluted aqua regia (1/3) was added to dis-
solve the ash. Digests were filtered using a Whatman filter
paper (Whatman 540). The obtained filtrates were stored in
Teflon bottles and kept at 4 �C until analysis. The concentra-
tions of Cd, Cu, Pb, and Zn were measured by an atomic
absorption spectrophotometer (Perkin-Elmer, AAnalyst 100).

Several quality control methods were used in order to
obtain reliable data. The accuracy of the results in terms of
the linearity of curve calibration, the repeatability, and the
reproducibility of results were carried out. To quantify metal
contents from samples, external standards with calibration
levels ranging from 0.1 to 5mg/l for cadmium, and from 0.5
to 10mg/l for Cu, Pb, and Zn were used. During the experi-
ment, atomic absorption (AAS) used to quantify the targeted
metals revealed good linearity with r� 0.98. The precision
and the repeatability of the analysis was tested on the instru-
ment by analyzing five replicate samples with SD ranging
between 0.01 and 1.17 indicating a high repeatability of the
analysis results. The reproducibility of the method was
tested by analyzing a certified reference material (BCR62
Olea europea Leaves). For all elements studied nearly 100%
recoveries (97–100%) of the analytical method were
obtained. Mean metal concentrations (mg/kg) for five repli-
cates of the reference material were 0.09 ± 0.01 versus
0.1 ± 0.02 for Cd; 45.81 ± 0.32 versus 46.6 ± 1.8 for Cu;
24.17 ± 1.17 versus 25 ± 1.5 for Pb, and 15.31 ± 0.34 versus
16 ± 0.7 for Zn.

For soil, samples (500mg) were digested with 10ml of
aqua regia (3:1 mixture of HCl (12N) and HNO3 (15N)) in
teflon bombs in a microwave oven (model Speedwave R-2.
BERGHOF B). The concentrations of Cd, Cu, Pb, and Zn
were measured by inductively coupled plasma optical emis-
sion spectrometry (ICP-OES Perkin Elmer 8000 Optima).

Accuracy and precision were checked by analysis of
standard reference material (BCR CRM 141R, calcareous
loam soil, Community Bureau of Reference, Brussels,
Belgium). The percent recoveries were 92 ± 1.4 for Cd,
86 ± 1.0 for Cu, 87 ± 1.8 for Pb, and 96 ± 2.1 for Zn.

Data analysis

Statistical analyses were conducted using Statistica 7.0 soft-
ware. For the studied species, minimum, mean, maximum,

and standard deviation were calculated for each element and
each plant parts. In addition, one way Analysis of Variance
(ANOVA) followed by Newman–Keuls test was conducted
to reveal species and/or plant part variation. Data normality
and homogeneity of variance were verified by means of
Shapiro–Wilk and Levene tests, respectively. Furthermore,
an independent-samples t-test was conducted to compare
the urban area to control one. The level of significance was
set at p value (of 5%).

Besides, two factors including bio-concentration factor
(BCF) and metal accumulation index (MAI) were used to
assess the origin and capacity of heavy metals accumulation
in the trees of the studied area.

Bio-concentration factors (BCF) indicate the ability of a
plant in up-taking heavy metals from soil (Zhuang et al.
2007; Xiaohai et al. 2008; Shi et al. 2011; Hladun et al. 2015;
Allahabadi et al. 2017). It is defined as the ratio of total
metal concentrations in sampled tissue (leaves and barks)
and soil. BCF is calculated as follows:

BCF ¼
C
harvested
tissue
Csoil

where Charvested tissue is the metal concentration in harvested
tissues (leaves, barks), and Csoil is the metal concentration
in soil.

Different trees species have different ability to accumulate
atmospheric HMs. Therefore, we used MAI to assess and
compare the overall ability of both species for HMs accumu-
lation. MAI was calculated as follows:

MAI ¼ 1
n

Xn

i¼1

Ij

Where n is the total number of HMs, and Ij is the sub-index
for variable j, obtained by dividing the mean concentration
(x) of each HMs by its standard deviation (Liu et al. 2007;
Hu et al. 2014).

Results and discussion

Plant parts HMs contents

Statistical results of heavy metals contents for the studied
species are summarized in Table 1. Extreme values and
mean ± standard deviation of cadmium, copper, lead and
zinc contents for washed leaves (WL), unwashed leaves
(UL), barks (BK), and soil were mentioned.

Results of urban area showed that heavy metals quanti-
fied in washed leaves, unwashed leaves and bark vary from
one organ to another for the same species and from one
species to another for the same organ (Table 1). The accu-
mulation of cadmium by trees parts was in decreasing order:
UL>BK>WL. Thus, for E. cladocalyx F. Muell, we
recorded a mean value of about 0.20lg/g for washed leaves,
0.48 lg/g for unwashed leaves, and 0.52lg/g for bark.
Unwashed leaves of C. sempervirens var. fastifigiata recorded
the highest value (1.19 lg/g) compared to bark (1.09 lg/g)
and washed leaves (0.81 lg/g). In Ibadan city (Nigeria),
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Ejidike and Onianwa (2015) recorded a concentration of
0.10mg/kg of cadmium in tree bark from 65 sites having
different anthropogenic activities. Astier et al. (2014) when
studying the phytoremediation of a cadmium contaminated
soils by young Douglas fir trees observed high levels of Cd
in wood and especially in barks which had the highest Cd
contents among aerial parts (6mg/kg of dry matter in pres-
ence of 68mg/kg of Cd). For Cicek and Koparal (2004), cad-
mium concentration ranged from 0.1 to 2.73mg/kg in tree
leaves sampled from surroundings of Tuncbilek Thermal
Power Plant in K€utahya Province (Turkey). The normal nat-
ural concentration of cadmium for land plants ranges from
0.2 to 2.4 lg/g (Oliva and Rautio 2005). Comparison of our
results with these findings showed that Cd accumulation
above pollution levels was observed for all samples and plant
parts but the extreme level has never been exceeded. Vehicle
tires, combustion of fossil fuel, municipal solid waste incin-
eration, and the combustion of vehicle lubricating oils are
considered to be the major man-made sources of cadmium
(Hu et al. 2014). Cadmium is not essential to the develop-
ment of plant organisms and does not participate in cellular
metabolism. Yet, its physical and chemical properties, close
to those of calcium, allowing it to cross biological barriers
and accumulate in tissues. Most of the Cd taken by the
plant is stored in the cuticle and cell walls in insoluble form
and does not migrate into the plant (Tremel-Schaub and
Feix 2005).

Copper concentrations recorded the following sequences:
BK>WL>UL for E. cladocalyx F. Muell and
BK>UL>WL for C. sempervirens var. fastifigiata. Thus, for
E. cladocalyx F. Muell, the lowest concentration was recorded
for the unwashed leaves with an average of (7.41lg/g) com-
pared to washed ones that accumulate more Cu with an aver-
age of (7.92lg/g). Compared to leaves, bark accumulates
even more copper (21.86lg/g). For C. sempervirens var. fasti-
figiata, the maximum value (14.53lg/g) was recorded for
bark compared to unwashed leaves (9.30lg/g) and washed
leaves (7.67lg/g) respectively. One-way ANOVA analysis
showed that variations were significant for E. cladocalyx F.
Muell (F¼ 18.27; p< 0.001), and C. sempervirens var. fastifi-
giata (F¼ 6.86; p< 0.05). Ejidike and Onianwa (2015)
recorded a concentration of 7.29mg/kg of copper in tree bark

from 65 sites with different anthropogenic activities, whereas
El-Hasan et al. (2002) recorded a concentration of copper of
about 1.5–82.7mg/kg in barks of C. sempervirens var.
fastigiata. Cicek and Koparal (2004) recorded 2.1–59 for Cu
in tree leaves. Most plants species can accumulate consider-
able levels of copper under natural and anthropogenic condi-
tion (Serbula et al. 2012). Copper is an important constituent
of many enzymes involved in oxidation-reduction reactions
(Celik et al. 2005), but a highly toxic HM. The normal range
of Cu concentrations in the plants is 3–30mg/kg (Kabata and
Pendias 2001), but its phytotoxic concentrations range is
20–100mg/kg (Padmavathiamma and Li 2007). In the present
study, measured concentrations never exceeded the extreme
value of the normal range concentrations whatever the organ
and the species.

For lead, we recorded the following sequences:
BK>UL>WL. Thereby, for E. cladocalyx F. Muell, the low-
est concentration was recorded for the washed leaves with
an average of (7.50lg/g) compared to unwashed ones that
accumulate more with an average of (10.83lg/g) and bark
with an average of (23.33 lg/g). For C. sempervirens var. fas-
tifigiata, the maximum value (63.33 lg/g) was also recorded
for bark compared to unwashed leaves (22.50lg/g) and
washed leaves (14.17lg/g) respectively. This variation was
statistically significant for E. cladocalyx F. Muell (F¼ 10.49;
p< 0.01) and C. sempervirens var. fastifigiata (F¼ 5.29;
p< 0.05). Zhao et al. (2014) recorded a concentration higher
than 50mg/kg of lead in the leaves of wild woody plants
naturally growing in Hunan (China). Also, Matin et al.
(2016) reported the lead concentration of 35–52mg/kg when
monitoring Cd, Pb, Ar, and Hg in honey bees, propolis, and
pine tree leaves in an industrial areas in Izmir (Turkey). The
Pb contents in plants are typically less than 10 mg/g
(Markert 1992; Allen 1989; Brooks 1998; Kabata and
Pendias 2001; Padmavathiamma and Li 2007; Hu et al.
2014). In addition, according to Kabata-Pendias and Pendias
(2001), the normal Pb concentration in the plants can be in
the range of 5–10 mg/g and its toxic level is from 30 to
300mg/g. While Markert (1994) reported the toxic Pb range
for plants to be between 3 and 20 mg/g. In the present study,
measured concentrations exceeded the natural level whatever
the organ and the species. In general, Pb concentrations in

Table 1. Heavy metals concentrations (mg/g dry weight) in organs of studied species (urban area).

Species Plant part Cd Cu Pb Zn

E. cladocalyx WL [0.19–0.95]
0.48 ± 0.33a

[6.12–9.53]
7.92 ± 1.45a

[6.67–10.00]
7.50 ± 1.67a

[26.93–59.89]
43.58 ± 15.08a

UL [0.19–1.33]
0.57 ± 0.51a

[5.89–8.74]
7.41 ± 1.23a

[10.00–13.33]
10.83 ± 1.67a

[35.64–61.01]
48.94 ± 11.89a

BK [0.19–1.14]
0.52 ± 0.42a

[14.52–30.0]
21.86 ± 6.36b

[13.33–33.33]
23.33 ± 8.61b

[13.07–28.49]
23.77 ± 7.20b

Soil [0.36–1.17]
0.79 ± 0.35

[11.32–14.69]
12.95 ± 1.48

[52.59–154.5]
105.3 ± 43.6

[60.28–69.6]
65.4 ± 4.09

C. fastigiata WL [0.57–1.14]
0.81 ± 0.29a

[5.58–10.23]
7.67 ± 1.92a

[10.00–26.67]
14.17 ± 8.34a

[24.58–44.92]
35.09 ± 10.54a

UL [0.95–1.52]
1.19 ± 0.29a

[7.44–11.63]
9.30 ± 1.97a

[13.33–33.33]
22.50 ± 10.68a

[35.64–59.55]
47.60 ± 11.06a

BK [0.95–1.33]
1.09 ± 0.18a

[10.23–19.53]
14.53 ± 3.86b

[30.00–116.67]
63.33 ± 37.22b

[25.92–74.19]
46.23 ± 22.08b

Soil [0.56–0.74]
0.67 ± 0.07

[11.2–16.2]
13.62 ± 2.65

[58.8–222.6]
113.9 ± 73.8

[67.7–71.3]
68.8 ± 1.67

a,bDifferent letters indicate significant differences (Newman–Keuls test, a¼ 0.05) between metal contents in plant parts.
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vegetation grown in industrial and urban areas have
increased in recent decades. The relationship between lead
concentrations and traffic intensity has been demonstrated
in detail by many authors (Li et al. 2001; Yilmaz and
Zengin 2004; Viard et al. 2004). For 1 km road, 12,000
vehicles per day and a two-track road, lead is mainly found
in exhaust gases (7227 g/kg/year), lubricants (2.1 g/kg/year),
pneumatics (2.6 g/kg/year), brake linings (438 g/kg/year), and
De-icing (8.5 g/kg/year) (Maatoug et al. 2007). In Algeria,
the lead content in gasoline is 0.45 g/L (Semadi and Deruelle
1993). Plants can readily uptake Pb from atmosphere after
deposition on their leaves, but Pb translocation from plant
roots to leaves is not the main pathway for Pb accumulation
(Turer et al. 2001; Hu et al. 2014). A study of roadside
Populus clones, subjected to fumigation with exhaust fumes,
shows a resistance to the diffusion of these gases due to the
opening of the stomata which remain open, and which
results in weakened plants (Alfani et al. 2000). The capacity
of these stomata to regulate closing and opening movements
is inhibited by exhaust gas components (Maatoug et al.
2007). Half of the lead is transported in particulate form,
and a half in the runoff, about 1mg/km/vehicle/day
(Deruelle 1981). Lead, therefore, remains a tracer of the cir-
culation and the extent of the area under road influence; so,
it must not be lost sight of (Carsignol and Calovi 2004). Its
deposition is superior when the dominant wind blows per-
pendicularly to the road, and when the temperature
increases (Semadi and Deruelle 1993).

Zinc contents recorded the following sequences:
UL>WL>BK for E. cladocalyx F. Muell. The highest con-
centration was recorded for unwashed leaves (48.94lg/g)
compared to washed ones (43.58lg/g), and bark (23.77lg/g).
For C. sempervirens var. fastifigiata, concentrations were in
decreasing order: UL (47.60lg/g) > BK (46.23lg/g) > WL
(35.09lg/g). Zinc contents differ significantly between
organs only for E. cladocalyx F. Muell (F¼ 5.01; p< 0.05).
Ejidike and Onianwa (2015) recorded a concentration of
30.96mg/kg of zinc in tree bark, and Cicek and Koparal
(2004) recorded 1.7–222.4mg/kg of Zn in tree leaves. Zinc is
an essential element for all organisms. It is considered as an
important factor in the biosynthesis of enzymes, auxins, and
some proteins (Serbula et al. 2012). The normal Zn concen-
tration in plants is in the range of 10–150mg/kg (Markert
1992; Padmavathiamma and Li 2007; Hu et al. 2014). The
critical toxic level of Zn in the leaves is about 100 ppm
(Allen et al. 1974; Yilmaz and Zengin 2004). In the present
study, none of the studied species have Zn concentration
outside of the normal and the toxic range whatever the
tree part.

Furthermore, when plants are exposed to similar sources
of HMs under similar environmental conditions, accumula-
tion patterns are still governed by individual species charac-
teristics (Mukherjee et al. 2016). So, another factor to
consider, in this study, is the fluctuation from one species to
another for the same organ. Indeed, heavy metals concentra-
tions in washed leaves, unwashed leaves and barks were
species-dependent. Thus, for cadmium and lead contents,
we recorded the following sequences: C. sempervirens var.

fastifigiata > E. cladocalyx F. Muell for washed, unwashed
leaves and bark. For copper contents, results showed that
the higher contents for washed leaves and barks were
recorded for E. cladocalyx F. Muell and in C. sempervirens
var. fastifigiata tissues for unwashed leaves. For Zn, contents
were the highest in E. cladocalyx F. Muell tissues for washed
and unwashed leaves, and in C. sempervirens var. fastifigiata
for barks. Nevertheless, none of these differences were statis-
tically significant whatever the tree parts. Generally, HMs
concentration in different plant parts depends on the
amount of HMs in the air and soil, and it is different within
and among the species of plants (Satpathy and Reddy 2013;
Ipeaiyeda and Dawodu 2014). C. sempervirens var.
fastifigiata is a coniferous species with a rough surface.
Several studies have shown that as the surface of the leaves
gets rougher and its trichomes dense, the HMs accumulation
is increased due to their greater ability to trap airborne pol-
lutants and to uptake HMs (Sawidis et al. 2011). C.
sempervirens var. fastifigiata accumulates more Cd and Pb
in its long and fine needles, contrary to E. cladocalyx F.
Muell. Heavy metals concentrations in deciduous trees barks
are much higher than those of conifer ones (Catinon et al.
2012). The penetration of the elements in the plant material
may be in particulate form and/or in soluble one. Trees dif-
fer in their ability to translocate heavy metals from one
organ to another. Bark is an important sink for biologically
available metals, with additional sink tissue being formed
each growing season. These tissues are slow to enter the
decomposition cycle. Therefore, accumulated metals can be
immobilized in a metabolically inactive compartment for a
considerable period of time. They are widely available with-
out affecting the health of the trees, and porosity structure
of bark is very high (Mandiwana et al. 2006; Berlizov et al.
2007; Sawidis et al. 2011). Likewise, a critical factor which
determines heavy metal uptake and bioaccumulation in bark
is deposition in outer surface and translocation from root.
Metal uptake via root system from soil is either stored in
roots or subsequently transported to the aboveground parts
through the xylem. The ability of plants to transport and
store excess metals in aboveground parts depend upon
effective metal transport system, vacuolar compartmentaliza-
tion, antioxidative defense response, and physiological status
of the plant (Kr€amer 2010). Szopa et al. (1973) indicated
that the concentration of lead in the bark reacts rapidly to
marked changes in atmospheric lead concentrations. This is
due to the trapping of the particles which is favored by the
crevasses present in the bark. Once in the bark, the elements
can migrate into different tissues more or less easily depend-
ing on their degree of solubility. A similar study for air
heavy metal contents by using C. sempervirens bark samples
was carried out in Amman City (Jordan) by El-Hasan et al.
(2002). Authors concluded that C. sempervirens bark can be
considered as a useful biomonitor for urban air pollution.
At different sites in Eastern Romania, Cucu-Man and
Steinnes (2013) compared Epiphytic moss H. cupressiforme
and oak tree bark (Quercus spp.) for their metal accumula-
tion and found similar magnitude of metal accumulation in
both moss and tree bark and concluded that oak tree bark
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can be utilized as a suitable biomonitor in the absence of
mosses. Also, in various land use in northwestern Portugal,
Pacheco et al. (2002) compared the olive tree (Olea europaea
Linn.) bark metal accumulation with lichen (Parmelia spp.)
and recorded a strong correlation between metal contents in
the two species and concluded that bark samples can be
used effectively when lichens are absent. Indeed, lichens are
rare or absent in urban condition considering the increment
of air pollution (Pescott et al. 2015).

Moreover, concentrations of heavy metals recorded in
urban area were compared to those of the control one
(Figures 2, 3, 4, and 5). Results showed that the highest con-
centrations were recorded for the urban area regardless of
the species, the organ, and the element. In samples from the
urban area, compared to control one, there have been about
two times more Cd and Cu in washed/unwashed leaves and
barks, three to seven times more Pb, and two to three times
more zinc in unwashed leaves and barks of E. cladocalyx F.
Muell and C. sempervirens var. fastifigiata than in the con-
trols, denoting a very marked accumulation of these trace
elements. However, for cadmium contents, no significant

difference highlighted between contaminated and uncontam-
inated areas (Figure 2). For copper contents, Student’s t-test
showed that there is a significant difference between conta-
minated and uncontaminated areas for bark (p< 0.05) of E.
cladocalyx F. Muell, washed leaves (p< 0.05), and bark
(p< 0.01) of C. sempervirens var. fastifigiata (Figure 3). For
lead contents, Student’s t-test showed that there is a signifi-
cant difference between contaminated and uncontaminated
areas for unwashed leaves (p< 0.01) and bark (p< 0.05) and
no significant effect for washed ones whatever the species
(Figure 4). For Zn contents, Student’s t-test showed a sig-
nificant difference between contaminated and uncontamin-
ated areas for the three organs (p< 0.01), (Figure 5).

Beramendi-Orosco et al. (2013) analyzed HM in tree-ring
sequences of Prosopis juliflora around different urban sites
at different distances from a previously active Cu smelter
facility at San Luis Potosi, Mexico, and recorded the follow-
ing sequence for metals accumulation: ZnoCu> Pb with
enrichment factor up to 26, 8.6, and 1.4, respectively, for
Zn, Cu, and Pb compared to control site.

Figure 3. Copper concentration in leaves and bark of studied trees collected
from urban and control areas. (�Significant at 5% probability level).

Figure 4. Lead concentration in leaves and bark of studied trees collected from
urban and control areas. (�Significant at 5% probability level).

Figure 5. Zinc concentration in leaves and bark of studied trees collected from
urban and control areas. (�Significant at 5% probability level).

Figure 2. Cadmium concentration in leaves and bark of studied trees collected
from urban and control areas.
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Sawidis et al. (2011) compared bioaccumulation of Cr,
Cu, Fe, and Pb in leaf samples of Platanus orientalis L. and
Pinus nigra Arn. around three European cities (Salzburg,
Belgrade, and Thessaloniki) and found an increase in bio-
accumulation of all the studied metals in leaf of plants
grown at polluted areas in comparison to control. Similar
experiment for air quality monitoring using bark samples of
C. sempervirens L. was conducted by El-Hasan et al. (2002)
in Amman City, Jordan. Authors found higher accumulation
of metals in industrial and heavy traffic areas compared to
residential and control sites. Cypress tree showed maximum
accumulation of Zn (442–11 lg/kg) followed by Pb
(445–22.6lg/kg), Mn (56–4 lg/kg), and Cu (82.7–1.5 lg/kg),
and least accumulation of Co (0.49–0.011lg/kg) and Cd
(0.83–0.069lg/kg).

Urban areas are exposed to numerous airborne contami-
nants emitted from anthropogenic sources in the form of
solid particles or gases. The main sources of these pollutants
are industrial plants, power stations, domestic heating sys-
tems and motor vehicles (Nriagu and Pacyna 1988), the last
two usually being prominent in urban areas. In many areas
of Algeria, especially in cities, environment has been subject
to deterioration in water, soil and air quality over decades
due to human activities like industry, agriculture, vehicular
traffic, or waste disposal. Constantine city is located in the
Kebir Rhumel Basin. Throughout this basin, there are 100
agglomerations with a total of 1.62 million inhabitants.
Constantine City alone holds 750,000 inhabitants. Industrial/
agricultural activities and traffic road have significantly
increased during the past century in this area. The most
important rejets are located within a radius of 20 km around
Constantine City (Sahli et al. 2011). Several studies on the
distribution of trace metals in sediments of Rhumel wadi
and its tributaries (one of the most important wadis in
Constantine city) have been previously carried out by Afri-
Mehennaoui et al. (2004), Sahli et al. (2011, 2012). Authors
concluded that all sampling sites studied are more or less
contaminated with trace metals especially Cd, Cr, Cu, Pb,
and Zn. Also, in the previous study carried out by Krika
et al. (2013), significant enrichment by lead in soils of wadi
Rhumel wadi banks was observed. El-Hadef El-Okki et al.
(2015) assessed metal contamination in soil banks of the
Rhumel wadi and their association with soil properties and
conclude that soil banks of Rhumel wadi could be discharg-
ing appreciable quantities of wastes from urban and indus-
trial areas.

Assessment of HMs accumulation capacities for the
studied species

Bio-concentration factor (BCF)
Results of Cd, Cu, Pb, and Zn mean bio-concentration fac-
tor (BCF) for leaf and bark of E. cladocalyx F. Muell and C.
sempervirens var. fastifigiata are shown in Figure 6.

BCF index can reflect the ability of trees to absorb heavy
metals from soil (Zhai et al. 2016). The average BCF of Cd,
Cu, Pb, and Zn for E. cladocalyx F. Muell were respectively
in the range of 0.16–1.41, 0.52–0.64, 0.09–0.19, and

0.59–0.88 for leaves, and 0.16–1.2, 1.28–2.46, 0.15–0.38, and
0.19–0.43 for barks. For C. sempervirens var. fastifigiata, the
average BCF were in the range of 1.29–2.36, 0.48–1.01,
0.15–0.32, 0.50–0.87 for leaves, and 1.39–2.41, 0.65–1.29,
0.51–0.65, 0.38–1.04 for barks, respectively for Cd, Cu, Pb
and Zn. The maximum BCF of Cd in leaves (2.36) and
barks (2.41) were observed to be related to C. sempervirens
var. fastifigiata. For Cu, the maximum BCF values of leaves
(1.01) and barks (2.46) were found in C. sempervirens var.
fastifigiata and E. cladocalyx F. Muell, respectively. C.
sempervirens var. fastifigiata sowed the maximum BCF of Pb
for leaves (0.32) and barks (0.65). For Zn, leaves of E. clado-
calyx F. Muell and barks of C. sempervirens var. fastifigiata
recorded the highest BCF values (0.88) and (1.04)
respectively.

BCF > 1 shows that tree accumulate the metal from soil
and that is enriched in studied metal and can be considered
as accumulator species, BCF < 1 indicates that the tree
excludes the metals from the uptake, and BCF ¼ 1 indicates
that the tree could be used as an indicator for the metal
(Yoon et al. 2006; Serbula et al. 2013; Liang et al. 2017).

Thus, Cd BCF was greater than one for leaves and barks
in 50% of cases for E. cladocalyx F. Muell and at all sites for
C. sempervirens var. fastifigiata. BCF also greater than one
was observed for Cu in all bark samples of E. cladocalyx F.
Muell, and in 25% and 75% of cases for leaves and barks of
C. sempervirens L, respectively. Zn BCF was greater than
one only for barks of the same species (in 25% of cases). Pb
BCF values were lower than 1 whatever the species and tree
parts. In a comparative study on the capability of different
tree species in accumulating heavy metals from soil and
ambient air, Allahabadi et al. (2017) also recorded the lowest
BCF value of lead in leaf samples. Zhao et al. (2014) meas-
ured the BCF in leaves of 18 tree species which the lowest
BCF was form lead metal. Likewise, when evaluating heavy
metal accumulation by application of a comprehensive bio-
concentration index for 18 trees on contaminated sites in
Hunan (China), Zhao et al. (2014) measured the lowest BCF
for lead. In this study, E. cladocalyx F. Muell and C. semper-
virens var. fastifigiata act as excluder for lead since the BCF
values were less than 1.

Figure 6. Mean bio-concentration factor (BCF) for leaves and barks of E. clado-
calyx F. Muell and C. sempervirens var. fastifigiata (L: leaf, B: bark).
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Overall, metal accumulation efficiency in plant tissues dif-
fered considerably between the elements, plant species, and
plant parts. Based on the results provided above, it is
implied that the bark has the higher ability to accumulate
heavy metals than the leaf. Considering BCF values, the abil-
ity of E. cladocalyx F. Muell to accumulate heavy metals in
the leaves for studied metals can be shown as:
Cd>Zn>Cu> Pb and in the bark as Cu>Cd>Zn> Pb.
For C. sempervirens var. fastifigiata, heavy metals accumula-
tion ability can be shown a: Cd>Cu>Zn>Pb for leaves
and barks.

The metal accumulation potential under different envir-
onmental conditions in plant is regulated by several internal
factors such as root and stem anatomy, xylem loading,
changes in antioxidative defense response, physiological con-
dition of plant, presence of different chelator molecules, and
external factors such as soil pH, electric conductivity,
organic matter, soil texture, topography, metal concentra-
tions in soil, nearby pollution sources and dry and wet
deposition, wind direction (Sun et al. 2007; Verbruggen
et al. 2009; Chao et al. 2010; Ugolini et al. 2013; Li
et al. 2015).

For the study area, the major possible factor is of the exist-
ence of a vast road network and the proximity to highway
with the higher traffic of Constantine city. The second factor
is the transfer of pollutants from contamination sources (e.g.,
industries) by the winds. In this region, the winds blow in a
dominant direction North-West and North with air masses
coming from the mountains. Also, this region is characterized
by southerly winds that blow mostly in summer and late fall.
These are often loaded with an appreciable amount of sand,
silt, and particles containing different types of pollutants.
Another factor affecting the concentration of tree metals is
the physic-chemical parameters of soils where the trees grow
(Gondek et al. 2018). Increasing the soil pH reduces the bio-
availability of heavy metals to trees. In this study, the pH of
soil samples for urban area ranged from 7.22 to 9.18, indicat-
ing slightly alkaline to alkaline soil. The EC of the studied
soils ranged from 133mS/cm to 1230mS/cm indicating nonsa-
line soils. Organic matter contents ranged from 1.2% to 6.6%
indicating moderate to high organic matter content for
studied soils. The alkaline range of soil and high content of
organic matter can stabilize heavy metals, resulting in
decreased leaching effects of the soils heavy metals, addition-
ally, heavy metals become stabilized due to high soil pH and
organic matter which may result in lower element concentra-
tion in the soil solution. This may restrain the absorbability
of the elements from the soil solution and transportation into
tree tissues (Malik et al. 2010).

Metal accumulation index (MAI)
Results of Cd, Cu, Pb, and Zn mean metal accumulation
sub-index and MAI for leaf and barks of E. cladocalyx F.
Muell and C. sempervirens var. fastifigiata samples are
shown in Figure 7.

MAI evaluates the ability of different species of trees to
accumulate atmospheric heavy metals. By applying this index
to individual species, we found that the average MAI values

for the investigated HMs were found in the following decreas-
ing order E. cladocalyx F. Muell (4.5) > C. sempervirens var.
fastifigiata (3.8) in tree leaves, and C. sempervirens var.
fastifigiata (3.4) > E. cladocalyx F. Muell (2.7) for barks. For
E. cladocalyx F. Muell leaves, the highest metal accumulation
sub-index (6.51) was recorded for Pb, followed by Cu (6.04),
Zn (4.12), and Cd (1.31), while the highest value for C.
sempervirens var. fastifigiata was recorded for Cu (4.71) fol-
lowed by Zn (4.3), Cd (4.17), and Pb (2.11). For barks of E.
cladocalyx F. Muell, the highest value was recorded for Cu
(3.4), followed by Zn (3.3), Pb (2.7), and Cd (1.2), and for those
of C. sempervirens var. fastifigiata, we recorded the decreasing
order Cd (6.01) > Cu (3.8) > Zn (2.09) > Pb (1.7).

The comparison of heavy MAI confirmed the fact that
metal content is species and plant parts dependent and that
the gradient of environmental metal levels can be reflected
in the gradient of such metal tolerant individuals (Remon
et al. 2013; Nadg�orska-Socha et al. 2017). The leaves of tree
species with slow growth rate are exposed to the soil splash
more than those from fast growth rate trees (Hu et al.
2014). It should be noted that E. cladocalyx F. Muell with
the large surface leaves, had higher MAI values than C. sem-
pervirens var. fastifigiata with needle like leaves. The charac-
teristics of leaf and especially a large surface can increase its
ability to trap atmospheric HMs. In addition, and according
to MAI values it appears that the ability of both species to
accumulate HMs is most important in leaves than in barks
whatever the metal. Many studies have reported that plant
leaves can be used as biomonitors and also for removal of
air HMs (Yang et al. 2005; Nowak et al. 2006; Serbula et al.
2012; Mok et al. 2013).

Furthermore, MAI values in bark samples of C. sempervi-
rens var. fastifigiata were the highest. Several studies report
that as the surface of the plant part gets rougher, the HMs
accumulation is increased due to their greater ability to trap
in the particles (Sawidis et al. 2011). This fact can confirm
that a rougher bark is better to be used for biomonitoring of
atmospheric HMs pollution. The bark of trees can give reli-
able results for the estimation of long term air pollution
because its structure retains HMs pollutants for a long
period of time (Berlizov et al. 2007).

The leaves and barks of tree species in urban area are
exposed to the air and the soil splash. The differences in the

Figure 7. Mean metal accumulation sub-index and MAI (�) for E. cladocalyx
F. Muell and C. sempervirens var. fastifigiata (L: leaf, B: bark).
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amount of MAI from one species to another and one organ
to another largely depends on the local atmospheric chemis-
try and changes, meteorology properties, and tree character-
istics (Yin et al. 2011; Hofman et al. 2013, Hu et al. 2014).
According to Liu et al. (2007), plants with a high value of
MAI would be a good choice for planting in areas of the
city where soil contamination with HMs may be a problem.
Therefore, plants with a high MAI value should be used as
barriers between polluted and vulnerable areas (Hu et al.
2014; Zhai et al. 2016). Both studied species have a remark-
able ability to accumulate Cd, Cu, Pb, and Zn, so these spe-
cies are enriched in these metals and act as accumulator
species. That is why it would be interesting, to select these
species that accumulate large quantities of HMs for air qual-
ity monitoring and for greening urban areas (Mok et al.
2013). Furthermore, compared to grasses, trees can accumu-
late very high concentrations of metals due to their larger
surface area, higher biomass, and longer life span. In this
study, leaf and bark samples showed great variations in
accumulation for overall metal or for individual metal.
Therefore, their role in biomonitoring is of great importance
especially in urban areas, where other groups of plants are
lacking. Results of this study highlighted and confirm the
usefulness of trees in the monitoring and the identification
of different metal sources.

Conclusion

The aim of this study was to assess cadmium, copper, lead,
and zinc contents in leaves (washed/unwashed) and barks of
a broadleaved tree (E. cladocalyx F. Muell) and a coniferous
one (C. sempervirens var. fastifigiata), collected from conta-
minated and uncontaminated areas. There were differences
in HMs concentrations between the species and the plant
parts. According to metal accumulation indexes, the follow-
ing descending orders of the studied species were found:
E. cladocalyx F. Muell > C. sempervirens var. fastifigiata for
leaves, and C. sempervirens var. fastifigiata > E. cladocalyx
F. Muell for barks. The findings confirm that metal content
is species and plant parts dependent. Plant organs and
organisms with large surface areas per unit weight and/or a
long-life span (conifer needles, lichens, and mosses) are con-
sidered to be good accumulators. E. cladocalyx F. Muell and
C. sempervirens var. fastifigiata were found to be a good
bio-indicator for air metallic pollution. For both species, Cd
and Zn are the most pronounced elements detected by
leaves, whereas Cu and Pb are most detected by barks.
Concentration of heavy metals in the bark reacts rapidly to
marked changes in atmospheric concentrations. Another fac-
tor to consider which determines heavy metal uptake and
bioaccumulation in bark is the translocation from root.
Thus, the high levels of lead and copper in the bark of both
species can be attributed to a dual contribution, atmos-
pheric, and edaphic. Otherwise, the Cu–Cd interactions are
reported as both antagonistic and synergistic in the element
uptake by roots. According to our results, low cadmium
contents in barks of studied plant is possibly due to antag-
onistic effect of Cu. Zn is an essential microelement in all

organisms and plays an important role in biosynthesis of
enzymes. Zn has a highest soil-to-plant transfer coefficient;
in part because of is relatively poor sorption in the soil. Our
study showed that Zn most probably is not present in an
available form for plant.

The variation in heavy metals concentration between the
urban area and the control one is due to heavy traffic volume
and industrialization activities. However, traffic emission may
be the main source of metal pollution in the atmosphere of
urban area. In this study, unwashed leaves heavy metal con-
tents were higher than those of washed leaves.

The BCF values indicate that both species could be used
as biomonitors to identify ecological problems and to pre-
dict effect on wildlife habitats. The highest MAI was meas-
ured for E. cladocalyx F. Muell for leaves and for C.
sempervirens var. fastifigiata for barks, which indicates the
effectiveness of these trees for controlling the air metals in
the polluted areas. Result shows too that the studied species
could be used for phytoextraction of heavy metals from the
polluted soils and/or air.

Woody species such as E. cladocalyx F. Muell and C. sem-
pervirens var. fastifigiata are frequently encountered on sites
contaminated by heavy metals, particularly along roadsides.
Their high biomass and rapid growth make them good can-
didates for monitoring of air metallic pollution, and phytor-
emediation program and can be considered as alternative to
small hyperaccumulating plants. Hence, cultivation of these
woody species in urban area can help to remediate the soils
and atmospheric pollution due to HMs.

Furthermore, our results can be used as a preliminary
reference set for the evaluation of future trends and fate of
pollutants, especially in urban area. Because the data are
related to species frequently used in an urban context, they
can be relevant to create a species list in order to support
urban tree planners to select tree species tolerant to heavy
metal pollution in an urban area.
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THÈME : 

 Utilisation des arbres et des sols des bords de routes comme indicateurs de la pollution 

métallique : approches physico-chimique, biochimique et écotoxicologique. 

 

Résumé : 
L’évaluation de l’intensité de la pollution, via les processus de biosurveillance passive constitue une technique 

environnementale très efficace utilisée depuis plusieurs décennies. En effet, l’utilisation d’organismes permet de 

pallier aux difficultés rencontrées lors des mesures physico-chimiques directes, souvent très complexes et 

couteuses. Dans la région de Constantine, il est aisé de constater qu’on a un véritable problème de pollution 

d’une part à cause de l’existence d’un parc automobile très important par rapport aux distances parcourues, et 

d’autre part de certaines caractéristiques climatiques et topographiques qui créent un climat propice au 

développement de la pollution. Dans ce contexte, cette étude a porté sur l’intérêt de l’utilisation des sols et des 

arbres (feuilles et écorces) comme indicateurs de la pollution métallique en milieu urbain. La zone concernée est 

la route nationale N°03 reliant le centre-ville de Constantine à la commune de Hamma Bouziane, en plus d’une 

zone témoin éloignée de toute source de perturbation anthropique (Arboretum Draa Naga). Afin d’appréhender 

les objectifs visés, trois axes principaux ont été développés à savoir : une quantification des teneurs pseudo-

totales et séquentielles en éléments traces métalliques (ETM) dans les sols (0-20 cm et 20-40 cm), une évaluation 

du stress abiotique voir métallique via le dosage de marqueurs biochimiques et d’ETM dans les feuilles et les 

écorces de 12 espèces ligneuses rencontrées in situ, et également une évaluation de l’écotoxicité du plomb chez 

quelques espèces via des tests d’écotoxicité. Nos investigations relatives à l’évaluation du niveau de 

contamination par les ETM ont porté sur : le cadmium (Cd), le cuivre (Cu), le manganèse (Mn), le plomb (Pb) et 

le zinc (Zn). Les teneurs pseudo-totales en ETM des sols dans les deux profils enregistrent l’ordre d’abondance 

suivant : Mn > Pb > Zn > Cu > Cd. Par ailleurs, l’étude des teneurs séquentielles dans les sols nous a permis 

d’évaluer la répartition des ETM dans les différentes fractions et ainsi de faire ressortir l’apport anthropique. Par 

rapport aux résultats des marqueurs révélateurs de stress abiotique, il apparait que les arbres de la zone urbaine 

présentent des taux en chlorophylle faibles, et des taux en proline et de sucres solubles élevés comparés à ceux 

de la zone témoin. La quantification des ETM dans les feuilles et les écorces a enregistré l’ordre d’abondance 

suivant : Mn > Zn > Pb > Cu > Cd. Les arbres se sont révélés être de bons indicateurs de la pollution 

atmosphérique métallique. Le facteur de bioconcentration et l’indice d’accumulation métallique ont confirmés 

l’utilité et efficacité de ces espèces dans la bioindication et/ou la phytoremédiation. Pour ce qui est des tests 

d’écotoxicité, la concentration qui inhibe la germination de 50% des graines est de 64.97 µg.L
-1

 pour C. 

sempervirens et 110.43 µg.L
-1

 pour P. halepensis. Le plomb semble ainsi avoir un effet toxique beaucoup plus 

important sur la germination des graines de C. sempervirens que sur celles de P. halepensis. 
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