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. أصبح هذا النظام المائي الهام سيبوسيشمل هذا العمل دراسة التوصيف والتلوث المعدني لرسوبيات وادي  

محطات تقع  4ختيار إالأنشطة الصناعية والحضرية. تم  ستقبال لمختلف التصريفات السائلة والصلبة الناتجة عنإجهاز 

 لهذه الدراسة. سيبوسعلى جانبي وادي 

(، H( والرطوبة )Drالمعلمات الفيزيائية والكيميائية: الملمس، والكثافة الحقيقية ) حددناب، لتوصيف الرواس 

( والكربونات CEC(، والقدرة على تبادل الأيونات الموجبة )CE(، التوصيل الكهربائي )pH (Eau)ودرجة الحموضة )

 سمح السامة.ة متعددة الحلقات )الحلقات( الهيدروكربونات العطري,HPLC  11(. تقييم من خلال Ptot) ومجموع الفسفور

 بواسطة حيود الأشعة السينية . التحليل المعدنيصدرالم تمكنا من تحديدحساب مؤشراتها من خلال التلوث و بدراسةلنا 

 إلى أن الرواسب التي تمت دراستها لها تركيبة متماثلة يسيطر عليها الكوارتز. لنا أشار

خلال  ( منV) والفناديوم( Cd( والكادميوم )اAs، الزرنيخ )(Co)الكلي من الكوبالت يسمح تحديد المحتوى  

أجرينا دراسة مقارنة ضد القيم  بذلك،دراسة تلوث الرواسب من قبل هذه العناصر. للقيام بمطياف الامتصاص الذري لنا 

( مؤشر mCFجة التلوث )(، ودرCF(. حساب عوامل التلوث بالمعادن: عامل التلوث )PNECو TEC ،PECدليل )

 تدهور تدريجي لجودة الرواسب.لوحظ  ر لنا أنه بغض النظر عن الموسم( أظهPLI) مؤشر حمل التلوث( وIgéoالتلوث )

 . التوصيف. معادن ثقيلة. التلوثسيبوس: الرواسب. واد كلمات البحث
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Ce travail consiste à l’étude de la caractérisation et la pollution métallique des 

sédiments de l’oued Seybouse. Cet important système aquatique est devenu un récepteur de 

différents rejets liquides et solides engendrés par les activités industrielles et urbaines. Quatre 

stations situées de part et d’autre de l’oued Seybouse ont été retenues pour cette étude. 

Pour caractériser les sédiments, nous avons déterminé les paramètres physico-

chimiques : texture, densité réelle (Dr), humidité (H), pH (Eau), conductivité électrique (CE), 

capacité d’échange cationique (CEC), carbonates et phosphore total (P (total)). L’évaluation 

par HPLC de 11 hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) toxiques nous a permis 

d’étudier leur contamination et le calcul de leurs indices nous a permis de définir leur origine. 

L’analyse minéralogique par diffraction des RX nous a indiqué que les sédiments étudiés ont 

une composition identique dominée par le quartz. 

La détermination des teneurs totales de cobalt (Co), arsenic (As), cadmium (Cd) et 

vanadium (V) par spectrométrie d’absorption atomique nous a permis d’étudier la pollution 

des sédiments par ces éléments. Pour ce faire, nous avons réalisé une étude comparative par 

rapport aux valeurs guides (TEC, PEC et PNEC). Le calcul des facteurs de contamination 

métalliques : facteur de contamination (FC), degré de contamination (mCF), indice de 

géoaccumulation (Igéo) et l’indice de charge de pollution (PLI) nous ont montrés que quel 

que soit la saison, une dégradation progressive de la qualité des sédiments est constatée. 

Mots-clés : Sédiments. Oued Seybouse. Caractérisation. Métaux lourds. Pollution  
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 This work involves the study of the characterization and metallic pollution of 

sediments of the Seybouse valley. This important aquatic system has become a receiver of 

different liquid and solid discharges generated by industrial and urban activities. Four stations 

located on both sides of Seybouse valley were selected for this study. 

 To characterize the sediments, we determined the physicochemical parameters: 

texture, real density (Dr), humidity (H), pH (Water), electrical conductivity (EC), cation 

exchange capacity (CEC), carbonates and phosphorus total (P (total)) The HPLC evaluation 

of 11 toxic polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) allowed us to study their contamination 

and the calculation of their indices has defined their origin. The X-ray diffraction mineralogy 

indicated that the sediments studied have an identical composition dominated by quartz. 

 The determination of the total contents of Cobalt (Co), arsenic (As), cadmium (Cd) 

and vanadium (V) by atomic absorption spectrometry allowed us to study the sediment 

pollution by these elements. To do this, we conducted a comparative study against the guide 

values (TEC, PEC and PNEC). The calculation of the metallic contamination factors: 

contamination factor (CF), degree of contamination (mCF), geoaccumulation index (Igeo) and 

the pollution load index (PLI) have shown us that, whatever the season; a progressive 

degradation of the quality of the sediments is noted. 

Keywords: Sediments. Seybouse valley. Characterization. Heavy metals. Pollution. 
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Introduction générale 

La pollution de l’environnement aquatique par les substances toxiques d’origine 

anthropique, en particulier les substances organiques et les métaux lourds, est un des 

problèmes majeurs auxquels doivent faire face les sociétés actuelles. Ces polluants 

contaminent les systèmes aquatiques à partir de sources ponctuelles et diffuses (eaux de 

drainage, eaux usées, effluents industriels et agricoles) [1-3]. 

Dans les systèmes aquatiques, les sédiments sont étudiés pour leur rôle d’indicateurs 

de contamination du milieu, à cause de leur pouvoir de fixation des polluants, en particulier 

les métaux lourds, et constituent alors un réservoir puis une source potentielle de 

contamination pour les eaux [4]. 

Le sédiment est un dépôt de matériaux détritiques minéraux et organiques issu de 

l'érosion, transporté et déposé par un cours d'eau, et n'ayant pas encore subi de transformation 

diagénétique. Un sédiment est toutefois, caractérisé essentiellement par : sa granulométrie, sa 

composition minérale et sa teneur en matière organique. [5] 

La composition et la nature de ce dépôt sont partiellement liées à la constitution 

pétrographique des bassins versants et à la structure du couvert végétal. Ces dépôts sont 

d’origine allochtone quand ils sont issus de l’érosion du bassin versant par des agents 

dynamiques externes comme l’eau ou le vent et d’origine autochtone quand ils sont constitués 

par la précipitation de composés minéraux (carbonates, évaporites…) et organique (fragments 

végétaux aquatiques, algues planctoniques mortes…) [5]. L’occupation humaine de bassins 

versants peut influencer cette composition naturelle. Le sédiment est une matrice relativement 

hétérogène constituée d’eau, de matériaux inorganiques et organiques et de composés 

anthropiques [6]. Les sédiments sont composés d’éléments chimiques « principaux » (Si, Al, 

K, Na, Mg) et d’éléments carbonatés (CaCO3…) de nutriments (carbone organique, N, P) et 

d’éléments mobiles (Mn, Fe, S). Les métaux lourds représentent souvent moins de 0,1 % des 

éléments présents dans les sédiments [7]. 

Les sédiments constituent également une source importante de produits chimiques 

toxiques persistants et bioaccumulables qui présentent des risques pour l’écologie, voire 

même pour la santé humaine. Ils constituent un réservoir naturel des contaminants. Leur 

matrice complexe possède de multiples possibilités d’association avec les contaminants 
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présents dans l’environnement [8-10]. La pollution des sédiments est due principalement aux 

activités anthropiques autour des voies maritimes et fluviales et provient de rejets industriels, 

urbains et agricoles entrainant l’apport d’un grand nombre de substances toxiques de nature 

organique (HAP, PCB, TBT…) et inorganique (métaux lourds : Cd, Cr, Cu, Hg, Pb, Zn, As, 

Mo) [11] qui vont s’accumuler dans les sédiments. Depuis les années 1970, les substances 

toxiques sont considérées comme une destination finale vers les sédiments qui deviennent par 

la suite une réserve toxique potentiellement mobilisable. 

Les polluants n’ont pas le même pouvoir de fixation selon les conditions géochimiques 

et la nature des solides. En effet, le sédiment peut présenter des teneurs élevées de polluants 

qui ne sont pas remobilisables dans les conditions naturelles du milieu, mais il peut aussi 

devenir toxique lorsque les conditions physico-chimiques sont modifiées. Les sédiments ne 

constituent pas uniquement un simple réservoir pour les polluants, ce sont de véritables 

réacteurs biogéochimiques capables d’adsorber et de transformer les polluants, de modifier 

leur biodisponibilité, de les recycler ou de les transférer vers la colonne d’eau, vers le sol ou 

les nappes phréatiques. [11] 

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) désignent les substances dont la 

structure chimique est constituée de plusieurs noyaux aromatiques ayant en commun plus 

qu’un atome de carbone. Les HAP forment une classe assez étendue des polluants organiques 

[12]. Les dernières années plusieurs chercheurs se sont particulièrement intéressés à l’étude 

des HAP à cause de leur toxicité et le caractère cancérigène et mutagène [13]. Les HAP sont 

ubiquitaires (c’est-à-dire ont la capacité d’habiter dans des biotopes variés) et peuvent 

apparaître dans l’environnement par différents procédés [14]. Ces procédés sont générés par 

l’incinération des déchets agricoles, la combustion du bois, du charbon ou des ordures 

ménagères ainsi que par le fonctionnement des moteurs à essence ou diesel [15]. Les apports 

en HAP dans l'environnement résultent de phénomènes naturels tels que les feux de forêts, les 

éruptions volcaniques ou les fuites de réserves naturelles de pétrole, et d'activités humaines, 

comme la combustion du pétrole, du charbon, du gaz naturel ou du bois, ainsi que le 

déversement de pétrole lors de son exploitation, de son transport ou lors des opérations de 

dégazage [16]. Etant de faible solubilité dans l'eau, ils ont tendance à s'accumuler dans les 

sédiments, où leur dégradation est particulièrement lente [17-19]. Les sédiments les plus 

pollués en HAP, dragués de différents points de la mer méditerranée, sont prélevés des ports 

[20].  
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 Les HAP sont présents dans tous les compartiments de la géosphère (atmosphère, 

hydrosphère, pédosphère et aussi biosphère. Les HAP constituent ainsi la troisième classe de 

polluants présents dans les sédiments après les métaux lourds et les PCB. 

Les métaux lourds peuvent s’accumuler dans le compartiment sédimentaire formant 

ainsi des stocks de polluants, potentiellement toxiques pour l’environnement. Ainsi, les zones 

sédimentaires possèdent des propriétés accumulatrices et constituent des compartiments 

sensibles dans lesquels on peut trouver les concentrations environnementales les plus 

importantes. Le problème n’est pas tant l’accumulation dans le sédiment mais plutôt la 

remobilisation des stocks de polluants lorsqu’un changement environnemental intervient. 

Ainsi ces stocks peuvent évoluer en fonction des conditions physico-chimiques du milieu et 

conditionner en grande partie la toxicité du milieu vis -à- vis des organismes vivants [21]. 

Parmi les nombreux composés émis par les activités humaines, les métaux lourds 

constituent une des sources majeures de contamination. Ces métaux lourds pénètrent dans les 

systèmes aquatiques, par des sources ponctuelles (effluents industriels et urbains) et diffuses 

(eaux de ruissellement, dépôts atmosphériques secs et humides), sous formes particulaires, 

dissoutes et colloïdales [21]. Certains de ces métaux lourds sont essentiels à la vie des 

organismes, aussi bien micro que macroscopiques [22] ; ainsi une concentration trop faible 

pourra entrainer des phénomènes de carence, cependant présents en trop fortes quantités, ils 

engendreront des risques de toxicité. Pour autant d’autres métaux lourds ne sont pas 

essentiels, et provoquent, même en très faibles quantités, une toxicité avérée (Co, As, Cd, V, 

Hg, Pb,…). Une fois introduits dans le milieu aquatique, les métaux lourds auront tendance à 

s’accumuler dans les sédiments, qui vont ainsi jouer le rôle de puits de contaminants. 

Cependant, suite à des processus physiques, biologiques ou chimiques, les sédiments pourront 

également constituer une source importante en métaux lourds pour la colonne d’eau et les 

organismes benthiques. Ainsi la contamination stockée dans les sédiments pourra, même 

après la prise de mesures destinées à stopper ou à réguler les apports, continuer de perturber 

l’écosystème aquatique. 

Ces éléments peuvent être nécessaires pour le développement des organismes vivants 

mais ils sont souvent néfastes à très fortes concentrations et peuvent entraîner des effets 

toxiques sur les organismes vivants au sein des écosystèmes [23]. 

Dans ce contexte, nous nous sommes particulièrement intéressés aux sédiments de 

l’oued Seybouse (zone industrielle d’Annaba, Nord-est, Algérien). Cet important système 
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aquatique devient un récepteur de différents rejets solides et liquides rejetés quotidiennement 

par des installations industrielles sans aucun traitement. 

L’objectif de notre travail est la caractérisation et l’étude de la pollution métalliques et 

organiques des sédiments.  

Le manuscrit s’articule autour de trois parties : 

La première est une synthèse bibliographique qui présente des généralités sur les 

sédiments, leur origine, composition, granulométrie…ainsi que les principaux polluants 

présents dans les sédiments. Nous avons abordé une étude sur les hydrocarbures aromatiques 

polycycliques (HAP). Elle concerne : le comportement, devenir ces contaminants organiques 

dans l’environnement aquatique, leurs origines, les propriétés physico-chimiques et leurs 

toxicités ainsi que les valeurs guides. Une étude sur les métaux dans les sédiments a été 

abordée, on y trouve les caractéristiques des métaux lourds étudiés (Co, As, Cd et V), la 

mobilité, spéciation et biodisponibilité des métaux dans les sédiments, les mécanismes de 

fixation des métaux lourds dans le sédiment ainsi que la toxicité des éléments étudiés.   

La deuxième partie du manuscrit sera consacré à la description détaillée des sites 

retenus pour cette étude suivie par une présentation des moyens utilisés lors du prélèvement et 

le prétraitement des échantillons pour la caractérisation de sédiments, les analyses par DRX, 

HPLC et spectrométrie d’absorption atomique. 

La troisième partie sera consacrée aux résultats et discussion. Elle concerne la 

caractérisation des sédiments. Pour ce faire, nous avons réalisé une étude granulométrique des 

sédiments et déterminer les paramètres physico-chimiques (densité réelle, humidité, pH (Eau), 

conductibilité électrique, capacité d’échange cationique, carbonates et phosphore total. 

L’évaluation des concentrations des HAP par HPLC et l’étude de leur contamination ainsi que 

les indices permettant de définir leur origine. L’analyse minéralogique par la diffraction des 

rayons X a été également réalisée. Nous avons déterminé les concentrations totales en métaux 

lourds (Co, As, Cd et V) dans les sédiments. Le but de cette étude est d’étudier la 

contamination métallique des sédiments. Nous avons calculé les différents facteurs de 

pollution métallique facteur de contamination (FC), degré de contamination (mCF), indice de 

géoaccumulation (Igéo) et l’indice de charge de pollution (PLI) pour connaitre le risque 

contamination. Nous terminons notre travail par une conclusion générale et une annexe. 
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Partie 1. Synthèse bibliographique 

I Généralités sur les sédiments 

I.1 Définition  

Le dictionnaire de l’environnement et Développement Durable définie les sédiments 

comme étant des dépôts, marins ou continentaux, qui proviennent de l’altération ou de la 

désagrégation des roches préexistantes et de la précipitation de matières en suspension qui 

transitent dans la colonne d’eau [1]. Ces dépôts sont ensuite transportés par les cours d'eau et/ou 

par le vent [2] pour finalement se déposer dans les rivières, les lacs et les mers [3]. En général, 

les sédiments sont constitués par la réunion de particules plus ou moins grosses de fragments 

de roches ou de restes organiques produits par l'érosion, qui sont entraînés vers les 

hydrosystèmes et déposés au fond de l'eau. Ce sont des compartiments hétérogènes dont les 

capacités pour fixer et libérer dans l'eau des polluants varient en fonction des caractéristiques 

hydrodynamiques, physiques et chimiques du milieu [4]. Ces particules minérales ou 

organiques déposées par l’eau, le vent ou la glace, proviennent de l’usure des continents ainsi 

que des rejets locaux dus à l’activité humaine [5]. Il existe plusieurs sortes de sédiments : les 

sédiments lithogènes, c’est-à dire transportés et dispersés dans l’océan comme particules 

détritiques ; les sédiments biogènes, c’est-à-dire produits par les organismes ou formés par 

accumulation de fragments de squelettes ; les sédiments hydrogènes, c’est-à-dire formés quand 

les particules entrent en contact avec la solution et les sédiments terrigènes qui correspondent 

aux sables, argiles, silt [6]. Dans notre étude, ce sont surtout ces derniers qui nous concernent. 

Un sédiment lacustre est un sédiment reposant sur le fond d’un lac. Un sédiment est caractérisé 

par la nature minéralogique de ses constituants, par leur taille, par leur état de surface et par 

leur éventuelle cimentation de ces caractéristiques, on peut avoir des indications sur le mode de 

mise en place du sédiment et de son évolution postérieurement au dépôt [1].  

I.2 Origine  

On distingue deux origines de sédiments [7] : 
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I.2.1 Origine endogène  

Provient de la production autochtone du milieu, cette production primaire engendre des 

débris de macrophytes comme les plantes aquatiques, les cadavres de microphytes et 

d’animaux.  

1.2.2 Origine exogène  

Les particules exogène sont issues principalement du ruissellement des fleuves, des 

effluents ou de l'atmosphère, il provient d’un apport de matières allochtone, qui peut être 

d’origine naturelle (érosion des sols, décomposition de la matière végétale...) ou anthropique 

(apports de matière en suspension, de matières organiques, de nutriments ou de micropolluants 

en raison des rejets agricoles, industriels et domestiques) qui apportent des polluants organiques 

(HAP, PCB,…) et inorganiques (éléments traces métalliques ETM) [8,9]. 

I.3 Composition  

Le sédiment est une matrice relativement hétérogène constituée d’eau et de matériaux 

inorganiques et organiques [10,11] (Figure I.1) ces composés jouent un rôle sur les 

caractéristiques physiques, mécaniques et environnementales du sédiment. 

 

 

Figure I.1 : Composition des sédiments [12]. 
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I.3.1 Eau interstitielle 

Correspond à l’eau qui occupe l’espace entre les particules sédimentaires et représente 

une fraction importante du sédiment [13]. L’eau interstitielle peut être découpée en quatre 

catégories : 

 eau libre, qui n’est pas liée aux fines ; 

 eau capillaire, qui est liée aux fines par des forces de capillarité ; 

 eau colloïdale, qui hydrate les colloïdes ; 

 eau intercellulaire, qui est liée chimiquement à la surface des particules, et 

constitue un film autour d’elles [14].  

 

I.3.2 La phase minérale 

La composition minérale des sédiments est différente selon leur provenance. Les 

silicates (feldspath, micas), les argiles (la kaolinite, l’illite et la smectite), les carbonates et la 

silice (le quartz) sont les constituants majeurs [15] répartis selon différentes tailles de particules 

(d’environ 0,1 µm à quelque mm) [16,17]. 

L’importance du rôle des minéraux concerne à la fois la structure des matériaux et 

leur interaction avec les polluants des écosystèmes aquatiques : leurs structures en feuillet, leur 

grande surface spécifique et leur capacité d’échanges cationiques élevés en font des sites de 

fixation et de transit privilégiés des polluants organiques et inorganiques [18]. 

a Les silicates  

Représentent le composant minéralogique des sédiments le plus important. On les 

trouve principalement dans le sable, les limons et les argiles. Les silicates sont des groupements 

chimiques anioniques très stables dont la structure est basée sur des tétraèdres de [SiO4]
4-. Ils 

peuvent être présents sous la forme d’unités isolées ou liés entre eux par leurs sommets de façon 

à former des chaînes simples ou doubles, des couches ou des réseaux tridimensionnels. Des 

substitutions isomorphiques de Si par Al, Al par Fe(III) et Mg par Fe ou Al se produisent 

simultanément aux substitutions de nombreux éléments traces. L’attaque chimique des silicates 

primaires contribue à la libération d’espèces majeures telles que le Na+, Mg2+, K+, Ca2+, Mn2+ 

et Fe2+. Les cations métalliques Co2+, Cu2+et Zn2+ se trouvant dans les silicates primaires à 

l’état de traces sont libérés par érosion [19]. 
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b Les argiles  

Les argiles sont des phyllosilicates d'aluminium hydratés [20] présentent une structure 

cristalline en feuillets permettant leur hydratation avec parfois un phénomène de gonflement 

très important [21]. Ces derniers sont constitués de couches d'octaèdres Al(OH)6 et de couches 

de tétraèdres SiO4 reliées par les atomes O et OH mis en commun. Ces argiles sont caractérisées 

par la distance inter-réticulaire d séparant 2 feuillets successifs [22] (Figure I.2). 

Figure I.2 : Structure des minéraux argileux [23]. 

Dans la structure tétraédrique, Al3+ se substitue généralement à Si4+, alors que dans les 

couches octaédriques la substitution s’opère entre Al3+ et des ions divalents tels que Mg2+ ou 

Fe2+. Suite à ces réactions de substitution, il apparaît des charges négatives à la surface des 

minéraux argileux, qui peuvent être compensées par des cations métalliques entre les feuillets 

en zone dite interfolliaire. Placés sur ces sites dont la charge est permanente, indépendante du 

pH, les cations sont dits réellement échangeables, car lors de leur transport fluvial avec les 

composés solides. Ils vont s’échanger par simple échange cationique avec les éléments de la 
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phase aqueuse [24]. En plus, les minéraux argileux, grâce à leur granulométrique très fine et 

leur structure en feuillet, possèdent de très grandes surfaces spécifiques comprises entre 5 et 

800 m2/g [25] et qui donnent un fort pouvoir d’immobilisation des ETM et, en ce qui concerne 

les argiles de type 2:1, de leur forte capacité d’échange cationique (CEC). Ces dernières 

possèdent une charge négative de surface permanente provenant de substitutions isomorphiques 

au sein des feuillets, favorisant l'adsorption des ETM [26] quand la compétition avec les protons 

n'est pas trop forte. En bordure de feuillets, la discontinuité du réseau cristallin laisse place à 

des sites aluminols (AlOH) et silanols (SiOH) amphotères. Lorsque ces sites sont chargés 

négativement des complexes de sphère interne ou externe peuvent se former [27]. 

Parmi les multiples variétés d'argiles, il y en a trois qui sont connues et trouvées 

fréquemment dans les sédiments [28,29] : 

 La Kaolinite 

Elle se trouve dans les roches argileuses, comme le kaolin, ou dans les roches 

magmatiques et se compose de plusieurs couches de feuillets de silice et d’alumine. Les argiles 

kaoliniques se caractérisent par une plasticité relativement faible mais qui sèchent rapidement 

et sans problème grâce à leur forte porosité à sec. 

 L’illite  

C’est un minéral argileux non gonflant qu’on trouve dans les sédiments, les sols et les 

roches argileuses sédimentaires ainsi que dans certaines roches métamorphiques. En règle 

générale, l’illite ne présente pas de problème de séchage et a une bonne résistance mécanique à 

la flexion à l’état sec. 

 La smectite 

Les smectites ont un caractère gonflant et leur présence dans les sols peut déclencher 

des glissements de terrain catastrophiques en période de fortes crues. En revanche, sa résistance 

mécanique à sec est importante. 

c les carbonates  

Les carbonates constituent un groupe de minéraux regroupant 130 espèces, largement 

dominé en milieu aquatique par la calcite (CACO3(s)), la dolomite CaMg(CO3)2(s), la sidérite 

(FeCO3(s)) et la rhodocrosite (MnCO3(s)) [30]. Ils jouent un rôle important dans les sédiments, 

http://fr.wikipedia.org/wiki/Roche
http://fr.wikipedia.org/wiki/Kaolin_(g%C3%A9ologie)
http://fr.wikipedia.org/wiki/Roche_magmatique
http://fr.wikipedia.org/wiki/Roche_magmatique
http://fr.wikipedia.org/wiki/S%C3%A9diment
http://fr.wikipedia.org/wiki/Roches_m%C3%A9tamorphiques
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car leur équilibre de dissolution contrôle Partiellement le pH ; ainsi, une basicité élevée peut 

être attribuée à la présence importante de carbonates, ce qui favorise l’ensemble des modes de 

fixation des métaux par augmentation du nombre global de charges négatives [2]. De plus, la 

surface des carbonates est le siège de phénomènes de sorption des ions métalliques par 

précipitation, adsorption ou même inclusion dans leur maille cristalline [31]. 

d Silice 

La silice est présente en abondance dans les milieux naturels à l’état cristallin (quartz, 

opale, stishovite, cristobalite) ou amorphe. Dans les sédiments, elle se présente principalement 

sous forme de quartz (SiO2) [31, 32]. 

En outre, des oxydes MxOy métalliques, hydroxydes M(OH)x et oxyhydroxydes 

MxOy(OH)z, des sulfures, des phosphates sont plus ou moins présents dans les sédiments. 

Les oxydes, les hydroxydes et oxyhydroxydes : les oxydes métalliques sont présents 

sous forme amorphe ou cristalline dans la majorité des sédiments : ce sont principalement des 

oxydes de fer, de manganèse et d’aluminium. Ils se forment par oxydation des cations Fe2+, 

Mn2+ et Al3+. Sous le terme générique d’ « oxydes » sont souvent regroupés les précipités sous 

formes d’oxydes, d’hydroxydes ou d’oxyhydroxydes. 

Les plus abondants sont les oxydes de fer [6,33] il se présente sous forme d’oxydes, 

d’hydroxydes et d’oxy-hydroxydes et leur structure est composée de Fe, O et/ou OH. Les 

hydroxydes de fer possèdent des groupements hydroxyles sur leur surface, ce qui leur confère 

des propriétés acidobasiques. Ils seront donc très fortement impliqués dans les mécanismes 

d’adsorption des cations métalliques en solution. Le fer peut se trouver sous forme divalente 

(ex : FeO, Fe(OH)2) mais également être sous forme trivalente (Fe2O3). Les composés ferriques 

les plus communément rencontrés dans les systèmes environnementaux sont [34]. 

 la goethite (α-FeOOH), qui est la forme hydroxyde la plus stable 

thermodynamiquement à température ambiante. 

 la ferrhydrite (5Fe2O3, 9H2O) qui est un oxyde de fer amorphe très répandu 

dans les environnements de surface. 

 l’hématite (α-Fe2O3) qui est une forme cristalline très répandue dans les sols et 

les roches et est extrêmement stable d’un point de vue thermodynamique. 
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De par leurs propriétés, les oxydes de fer présentent de nombreuses interactions avec les ETM 

[34]. 

Pour les oxydes de manganèse, les principaux produits d’oxydation sont de formes 

amorphes ou peu cristallisées : l’hausmannite (Mn3O4), la feitknechtite (β-MnOOH) et une 

forme thermodynamiquement stable. Par vieillissement, ces formes évoluent vers la birnessite 

(δ-MnO2), la manganite amorphe (γ-MnO2), l’hollandite (BaMn8O16) et la lithiophorite 

((Al,Li)MnO2(OH)2 [6,35]. Pour les oxydes d’aluminium, la gibbsite (Al(OH)3) est la forme 

la plus abondante [35] Les oxydes métalliques, et notamment les oxydes de fer et de manganèse, 

jouent un rôle important dans le comportement des métaux.  

Les oxydes, les oxyhydroxydes et les hydroxydes jouent un rôle prépondérant dans les 

processus d’adsorption et de co-précipitation des ions métalliques. Cependant, ils n’ont pas la 

même affinité avec les composés métalliques. En effet, il a été démontré que parmi les 

composés du fer les plus communs, la goethite (Fe2O3. H2O) adsorbe préférentiellement le 

cuivre (Cu), alors que le ferrihydrite (5Fe2O3. 9H2O) et l’hématite (Fe2O3) adsorberont 

préférentiellement le plomb (Pb) [36,37]. 

f Les sulfures et les sulfates  

Les sulfures se forment en milieu anaérobie par réduction des ions sulfates SO4
2- en H2S 

et forment des composés très stables avec les métaux. En raison des conditions réductrices et 

de leur faible solubilité, les sulfures sont prépondérants par rapport aux sulfates (SO4
2-) et sont 

à l’origine de la couleur grise ou noire de certains sédiments. Ils jouent un rôle important dans 

le piégeage des métaux [38,39]. Les sédiments bien oxydés, la majorité du soufre se trouve en 

revanche sous forme de sulfates. 

g Les phosphates  

Dans les sédiments, les minéraux phosphatés sont généralement des fluoropatites 

carbonatées (Ca5(PO4)3(F, Cl, OH)) et des hydroxapatites (Ca10(PO4)6(OH)2). Les minéraux 

phosphatés participent à l’immobilisation des métaux par co-précipitation ou adsorption. Pb par 

exemple peut rapidement précipiter sous forme de minéraux phosphatés [40,41] tels que la 

plumbogummite et la chloro-pyromorphite [42]. Les mécanismes régissant les réactions 

d’immobilisation des métaux (Cd, Cu et Zn) à la surface des phosphates ne sont pas totalement 

définis, quelques mécanismes ont été proposés comme l’échange ionique (en surface des 
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hydroxyapatites), la complexation de surface ou la précipitation de phases amorphes ou 

cristallisées avec substitution du Ca par un métal [41]. 

Les minéraux phosphatés se retrouvent dans tous les types de roches et sédiments. Les 

plus abondants sont les phosphates de fer (vivianite) et la famille des apatites, plus 

spécifiquement des apatites calciques (Ca5(PO4)3(F, Cl, OH)). Dans les sédiments, ce sont 

généralement des fluorapatites carbonatées et des hydroxyapatites (Ca5(PO4)3OH) [30]. 

I.3.3 La phase organique  

L’origine des matières organiques dans les sédiments est très variée, elles peuvent être 

composées de débris végétaux, des colloïdes humiques ou des micro-organismes. Elles 

subissent une décomposition continue par la biomasse microbienne (microflore : bactéries, 

champignons, et micro-faune). La fraction organique est faiblement représentée dans le sol, en 

comparaison avec la fraction minérale, cette fraction est très variable au cours du temps, Les 

matières organiques sont généralement regroupées en quatre classes [43] : 

 La matière organique vivante (biomasse active). 

 La matière organique fraîche (débris végétaux, cadavres, excréments, …). 

 Les composés en cours d’évolution dits transitoires. 

 Les composés organiques stabilisés, appelés communément humus. 

 L’humus se divise en trois groupes selon leur solubilité : 

 les acides humiques insolubles dans l’acide mais solubles en milieu alcalin. 

 les acides fulviques solubles dans les acides et les bases. 

 l’humine insoluble dans les acides et les bases. 

Les acides humiques jouent un rôle très important dans les écosystèmes naturels car ils 

ont tendance à former des complexes organométalliques et par conséquent à modifier la 

disponibilité d’un élément métallique ou organométallique [44]. Ces acides proviennent de la 

dégradation chimique et biologique de végétaux et de résidus d’animaux et sont riches en 

groupements fonctionnels –OH et –COOH. La présence de sites hydrophiles et hydrophobes 

favorise l’adsorption de la matière organique sur la surface des particules minérales ainsi que 

la complexation de contaminants organiques, métalliques et organométalliques sous forme 

ionique et sous forme de molécules non chargées [45]. Ils sont de nature acide et chargés 

négativement [46]. 
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Ils sont souvent associés à la fraction argileuse (complexe argilo-humique). Ils ont 

beaucoup d’affinité pour les polluants qu’ils soient organiques ou inorganiques, car elle possède 

une grande surface spécifique et un caractère lipophile (présence de nombreux noyaux 

aromatiques reliés par des chaines aliphatiques). Certains groupement fonctionnels, tels les 

fonctions carboxyles, carbonyles, phénoliques (etc…) présentes dans les substances humiques 

ou fulviques, peuvent chélater très fortement et sélectivement certains métaux [3]. 

I.4 Granulométrie  

Les sédiments sont classés en fonction de la taille de leurs particules [47]. En effet, les 

grosses particules restent en amont tandis que les plus fines se retrouvent en aval. 

Les différentes classes granulométriques sont présentées dans le tableau I.1 :  

Tableau I.1 : Classement granulométrique des sédiments [48]. 

Taille Dénomination 

> 20 mm Cailloux 

2 mm à 20 mm Graviers 

63 μm à 2 mm Sables (grossiers et fins) 

2 μm à 63 μm Limons (ou silt) 

< 2 μm Argiles 

Les fractions supérieures à 63 µm qui consistent de sable et de matière inorganique 

silicaté caractérisé par une faible cohésion, une surface de contact peu importantes et peu 

associées aux contaminants. On distingue généralement les graviers (diamètre supérieur à 2 

mm) et les sables (diamètre compris entre 63 µm et 2 mm). 

Les particules d’une taille inférieure à 63µm sont constituées de minéraux argileux ayant 

un diamètre compris entre 0,2 et 2µm et de silt ayant un diamètre compris entre 2µm et 63µm. 

Les particules fines sont très cohésives, elles sont chargées négativement et leur surface de 

contact est importante : ces caractéristiques leur donnent un grand pouvoir adsorbant vis-à-vis 

des contaminants métalliques. [49,50]. Une vase est généralement constituée des 3 dernières 

classes : sables, limons et argiles. Précisons que le terme d’argile utilisé en minéralogie n’a pas 

le même sens que celui utilisé en granulométrie. Ici, c’est un critère uniquement basé sur la 

taille des particules et non sur leur composition chimique et minéralogique. La proportion de 
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sables, limons et argiles d’un sédiment peut varier très fortement en fonction de leur provenance 

géographique, du lieu de prélèvement (portuaire, estuarien ou fluvial), de la nature de la matière 

solide, etc. Cependant, la fraction argileuse est généralement prédominante. Par exemple, une 

étude effectuée par les Voies Navigables de France (VNF) a montré que sur le bassin de 

l’Escault, 90 % du volume des échantillons sont composés d’éléments de taille inférieure à 400 

µm parmi lesquels 50 % se situent en dessous de 63 µm [51]. Pour classer les matériaux fins 

dont la taille des particules est inférieure à 2 mm, les géotechniciens utilisent le diagramme 

triangulaire des sols fins de la figure 2. Ce type de diagramme est particulièrement adapté aux 

sédiments [50] (Figure I.3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure I.3 : Diagramme triangulaire de classification des sédiments en fonction 

de leur texture [52]. 

I.5 Formation des sédiments  

Les sédiments de rivière résultent d’une accumulation de particules en suspension au 

fond des cours d’eau. La sédimentation dépend de trois grands types de paramètres intimement 

liés : les paramètres hydrodynamiques (débit de la rivière, direction du courant, forme et 

profondeur des cours d’eau), physiques (taille des particules) et chimiques (conditions de pH et 

d’oxydo réduction) [53] et proviennent aussi de différents processus de dégradation des roches, 

appelés processus sédimentaires [54]. 
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Les processus sédimentaires comprennent différentes étapes : l’altération, l’érosion, le 

transport, le dépôt et la diagénèse [55]. 

 L’altération  

L’altération est caractérisée par la destruction des roches ignées, métamorphiques ou 

sédimentaires par voie physique (processus de gel-dégel, variations répétées de températures, 

décompression, usure mécanique par des grains détritiques emportés par le vent, l’eau, la glace, 

la fracturation par les animaux ou les plantes…), ou par voie chimique (dissolution des 

minéraux, hydratation ou déshydratation, hydrolyse, oxydo-réduction, réaction avec la matière 

organique…). Elle dépend donc de plusieurs paramètres tels que la température, l’humidité 

ainsi que le pH et le degré d’oxydoréduction de l’eau.  

 L’érosion  

L’érosion correspond à la mobilisation des produits de l'altération. Ces produits sont 

transportés par l’air, l’eau, la glace. Elle va définir, suivant la géologie du milieu, plusieurs 

types de surfaces et de paysages. Dans le cas de l’érosion éolienne, les particules fines vont être 

balayées par le vent, faisant apparaître la surface rocheuse plus dense. De la même manière, 

l’érosion fluviale va entraîner les particules les plus fines créant ainsi plusieurs types de 

paysages. L’érosion glaciaire se manifeste par des surfaces lisses et arrondies. Enfin, l’érosion 

marine est l’action des vagues et des courants ainsi que des embruns emportés par le vent. Le 

matériel sédimentaire mobilisé subit ensuite un tri granulométrique : le matériel fin est emporté 

vers le large ou déposé dans des zones calme alors que le matériel grossier s'accumule à 

proximité de la côte [56]. 

 Le transport  

Le transport des sédiments dépend surtout de leur granulométrie. La Figure I.4 décrit de 

manière explicite plusieurs modes de transport des sédiments dans un milieu aqueux avec un 

courant.  
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Figure I.4 : Modes de transport des particules dans un courant [57]. 

Trois types de processus interviennent dans le transport des sédiments des zones sources 

aux zones de dépôts : le glissement en masse par gravité en l’absence de fluide, les écoulements 

gravitaires en présence de fluides et les écoulements d’eau, d’air ou de glace. Le premier 

processus entraîne des masses considérables de débris rocheux sur des distances très courtes 

(de l’ordre du kilomètre). Dans le cas des écoulements gravitaires, les particules sédimentaires 

sont en suspension dans le fluide. Leur déplacement est donc dû à la gravité et non au 

déplacement du fluide lui-même [57] .  

 Le dépôt  

Le dépôt des sédiments a lieu lorsque la vitesse de l'agent de transport diminue ou 

lorsque cet agent de transport disparaît (ex. fonte de la glace). La granulométrie des particules, 

la texture des sédiments et la géométrie des dépôts sont d'importants indices sur l'agent de 

transport, sa vitesse au moment du dépôt et sa direction. Le dépôt, ou « sédimentation », est 

régit par la loi de Stockes qui définit la vitesse de sédimentation d’une particule [58]. 

I.6 Les principaux polluants dans les sédiments  

Les sédiments sont reconnus pour être un réservoir d’une grande diversité de polluants 

environnementaux incluant les substances rencontrées naturellement et sujettes aux 

influences anthropiques (nutriments et métaux) et les composés xénobiotiques (PCBs,  

HAPs) [59]. 

On distingue trois grandes familles des polluants : les métaux lourds, les composés 

organiques et les éléments nutritifs. Ils ont des origines principalement dues aux activités 
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humaines : industrielles, agricoles, rejets urbains, etc ; leurs origines peuvent être de différentes 

natures [60] : 

Pollutions locales (sites industriels et stockage de déchets minéraux) : il s’agit 

principalement d’anciens sites industriels qui sont susceptibles d’être réutilisés (friches 

industrielles). 

Pollutions de proximité : il s’agit par exemple des contaminations en provenance de 

stations d’épuration, des eaux d’inondation ou encore du dragage des sédiments des canaux et 

ports. 

Sites miniers : les zones minières constituent un cas particulier, les concentrations en 

éléments traces métalliques étant localement très élevées. Bien qu’à l’origine ces éléments 

soient en général inclus dans des structures cristallines, donc peu mobiles, les risques de 

migration résultent de l’oxydation des sulfures (au sein des galeries ou des terrils présents en 

surface). L’acidification des eaux qui en résulte permet le transport à l’état dissous des éléments 

(phénomène appelé drainage minier acide dans le cas d’une eau d’exhaure).Ces polluants 

peuvent être généralement classés dans deux catégories : inorganiques (métaux lourds) et 

organiques [60]. 

I.7 Interaction entre les polluants et les sédiments  

Les sédiments constituent un réservoir naturel des polluants. Leur matrice complexe 

possède de multiples possibilités d’association avec les polluants présents dans 

l’environnement [61,62]. La répartition des polluants dans les différentes composantes du 

sédiment (particules, eau, organismes) est contrôlée par des processus physiques, chimiques ou 

biologiques [63]. Il dépend des conditions hydrodynamiques (dynamique calme ou forte, 

turbidité, lumière…), des paramètres physico-chimiques du milieu (pH, potentiel-redox, 

salinité…) ainsi que de l’activité biologique (activités bactériennes, bioturbation, 

dégradation…) [64]. 

Pour une bonne compréhension du comportement des sédiments, il est donc important 

de bien connaître les interactions entre les phases composant le sédiment, et dans le cas d’une 

zone polluée, le type et le comportement des polluants présents. Les composés organiques 

s’associent facilement avec les particules fines des sols et en particulier, les argiles. Cette 

association va augmenter la capacité de fixation des cations, Ces interactions sont provoquées 
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par le phénomène d’adsorption entre les éléments, et les cations de liaison, tels que l’aluminium 

et le fer qui ont tendance à se lier étroitement avec les particules de sol et les éléments 

organiques. La capacité d’absorption se trouvant augmentée [43]. 

En effet, les métaux lourds apportés dans les rivières s’adsorbent sur les particules, le 

processus de sédimentation transfert rapidement les métaux lourds de l’eau au sédiment. Selon 

les mécanismes d’accumulation des métaux lourds dans les sédiments. On peut distinguer cinq 

fractions aux propriétés différentes selon [65,66] : 1) échangeable, 2) lié aux carbonates, 3) lié 

aux oxyde de fer et de manganèse, 4) lié à la matière organique et aux sulfures, et 5) les métaux 

résiduaires. Ainsi, dans le milieu aquatique, les métaux lourds sont sujets à la précipitation, la 

complexation, l’adsorption et la solubilisation, et cela dépend des propriétés physiques et 

chimiques du milieu [67]. Les métaux lourds dans les sédiments ne sont pas fixés d’une manière 

permanente, le changement de pH et du potentiel redox, la teneur en matière organique [39] la 

teneur en argiles, la teneur en eau [68] les sulfures [69] modifient leur spéciation et par 

conséquence, leur mobilité. Les polluants associés aux particules peuvent donc retourner dans 

la phase aqueuse sous l’effet de processus physique (diffusion) ou chimique (désorption). Les 

organismes vivants modifient également les caractéristiques physiques et chimiques du milieu 

(biodégradation, bioturbation…), ils accumulent les polluants à partir des phases aqueuses et 

particulaires par adsorption [50]. 

I.8 Caractérisation physico-chimique des sédiments  

I.8.1 Généralités 

Les sédiments sont également caractérisés par leur pH, leur potentiel redox, leur salinité, 

leur teneur en oxygène et en sulfures. Ces paramètres gèrent la répartition des contaminants 

entre les différentes phases d’un sédiment, ainsi que leur biodisponibilité [50]. Les 

caractéristiques physico-chimiques du sédiment telles que la distribution granulométrique, le 

pH, la salinité, la matière organique et les conditions d’oxydo-réduction sont très importantes 

car elles influent sur les formes chimiques des contaminants. 

I.8.2 pH  

Le pH est un paramètre majeur dans les processus d’adsorption/désorption des éléments 

traces [70]. En effet de par son influence sur la charge surfacique des particules, le pH contrôle 

la complexation des éléments traces ainsi que la solubilisation des oxydes, des minéraux 
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carbonatés et silicatés [71]. Dans les sédiments, le pH est contrôlé par les activités biologiques 

et dépend de la capacité tampon du système (équilibre CO3
2-/HCO3-...) : carbonates (Equilibre 

CO3
2-/ HCO3-), les ions échangeables, les argiles et les hydroxydes d’Aluminium [39]. La 

réduction des sulfates (SO4
-2) en sulfure (S) entraîne une augmentation du pH qui est 

proportionnelle au pouvoir tampon alors que la dénitrification (réduction des nitrates (NO3-) en 

azote (N2)) entraîne une diminution du pH [72]. Dans ce dernier cas, on observe une dissolution 

des carbonates et une augmentation de la compétition entre les éléments traces métalliques et 

les ions hydrogènes vis-à-vis des sites d’adsorption ; ceci se traduit par un relargage de métaux 

sous forme hydraté et par la suite une augmentation de leur biodisponibilité et leur toxicité 

[73,74]. 

Cependant, dans des conditions complexantes favorables (présence de matière 

organique), les métaux cationiques (Cu, Pb...) qui ont une forte affinité avec la matière 

organique se comportent comme des anions et restent piégés dans la phase solide à pH acide 

[75,76]. Evidemment, le pH contrôle les équilibres entre les formes non ionisées et les formes 

ionisées des molécules organiques. En conditions alcalines, la proportion de forme ionisée 

(moins toxique) des nitrophénols augmente et les organophosphates sont hydrolysés en sous-

produits moins toxiques que les molécules mères (sauf quelques cas comme le trichlorfon dont 

l’hydrolyse produit à pH alcalin du dichlorvos qui est 3 à 350 fois plus toxique) [77]. Cependant, 

le pH affecte de manière limitée la structure des molécules qui possèdent peu de groupes 

polaires (pyrène, ...) [78]. Des mesures effectuées dans une centaine de sédiments océaniques 

et continentaux montrent que les valeurs de pH sont relativement uniformes et se situent entre 

6 et 8 [79]. 

I.8.3 Le potentiel d’oxydoréduction  

Le potentiel d’oxydoréduction ou potentiel redox (Eh en millivolts) mesure l’aptitude à 

l’oxydation -ou à la réduction- d’une solution et permet de déterminer les possibilités de mise 

en solution ou de précipitation de divers composés minéraux présents dans les sédiments [80]. 

La dégradation de la matière organique par les bactéries entraîne une diminution du potentiel 

redox et une augmentation des conditions réductrices dans le sédiment [72]. Les conditions 

redox ont une influence significative sur la solubilité de certains métaux comme le fer, le 

manganèse ou le chrome. D’autres métaux, qui ne sont normalement pas affectés par le potentiel 

redox du milieu, voient leur mobilité indirectement influencée par la disponibilité d’éléments 

complexants, comme les hydroxydes de fer et de manganèse et certains anions (sulfures). Ainsi, 
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en conditions réductrices, l’excès de sulfure limite la mobilité des métaux et ils coprécipitent 

(fer,...). Lorsque les conditions deviennent oxydantes, les sulfures sont oxydés et les métaux 

cationiques sont relargués sous forme dissoute [75]. Le potentiel redox (Eh) quantifie la 

propension du milieu à céder des électrons. C’est une valeur délicate à mesurer dans les sols et 

les sédiments. Généralement, dans un sédiment la gamme de potentiel redox s'étend de 50 à 

300 mV dans la zone oxique, et de -100 à -300 mV dans la zone suboxique et anoxique [81]. 

Les conditions sont d'autant plus réductrices qu'un milieu est riche en matière organique, en 

raison de l'oxydation du carbone organique par les microorganismes [82]. 

L’oxydoréduction du sédiment, ne change rien dans le comportement des carbonates de 

calcium, si ce n’est la réaction avec les petites quantités d’acide qui peuvent se former lors de 

l’oxydation du sédiment (oxydation des sulfures) [39]. Dans le milieu réducteur, les oxydes de 

Fe et de Mn se réduisent et se dissolvent. Cela s’accompagne par un départ des métaux lourds 

adsorbés, qui vont rapidement s’adsorber sur d’autres composants du sédiment tels que la 

matière organique, l’argile et surtout les sulfures [83]. 

I.8.4 La capacité d’échange cationique  

La capacité d’échange cationique (CEC) se définit comme la quantité de charge négative 

à la surface d’une particule adsorbante [84]. Elle s’exprime en milliéquivalents par 100 gramme 

de sédiments. L’activité des particules vis-à-vis des éléments traces est d’autant plus importante 

que leur CEC est élevée. La teneur en argiles, oxydes et en matière organique procurent aux 

sédiments une plus grande capacité d’échange cationique [85]. 

I.8.5 La salinité  

La salinité peut être un facteur particulièrement critique pour la répartition de certains 

contaminants entre la phase dissoute et la phase solide. Ainsi certains métaux dissous (Cd, 

Zn,...) peuvent se complexer avec l’ion chlorure et précipiter [63]. 
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Partie 1. Synthèse bibliographique 

II Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) dans les sédiments 

II.1 Définition et origine des HAP   

Les HAP sont des molécules carbonées formées par la condensation linéaire ou 

angulaire de cycles benzéniques. Il existe de nombreux HAP, qui diffèrent par le nombre et la 

position de cycles aromatiques [1]. Le nombre de HAP identifiés à ce jour est de l'ordre de 

130. Parmi ceux-ci, une liste de 16 composés est généralement considérée pour les études 

environnementales (Figure II.1). Ce sont les polluants qui ont été retenus comme prioritaires 

par l'agence environnementale américaine (US-EPA) dès 1976 [2]. Ces HAP, les plus étudiés, 

posent des problèmes environnementaux majeurs du fait de leur toxicité. Désormais, ils font 

également partie des listes de l’Organisation Mondiale de la Santé [3] et de la communauté 

européenne [4] relatives à la qualité des eaux. Les HAP sont rencontrés dans l’environnement 

sous forme non substituée ou substituée par des radicaux alkyles. Ils sont souvent nommés 

dans la littérature sous le terme de Contaminants Organiques Hydrophobes (COH ou HOC en 

anglais) [1]. Leur masse molaire est comprise entre 128 g/mol et 300 g/mol. Les HAP, qui se 

caractérisent notamment par leur persistance dans l’environnement [5,6] ainsi que leur 

toxicité reconnue vis-à-vis de nombreux organismes vivants, ont été inclus dans les listes de 

polluants prioritaires de l’USEPA [7] et de l’Union Européenne [8]. Il a été reconnu que 

l’exposition chronique à certains HAP peut induire des mutations et des cancers chez de 

nombreuses espèces. La solubilité et le degré de dégradation sont deux autres paramètres qui 

peuvent influencer de manière importante la distribution des HAP entre les différents 

compartiments de l’environnement. La solubilité a tendance à diminuer avec le nombre de 

cycles aromatiques. Les HAP présentent par ailleurs une forte affinité vis-à-vis de la matière 

organique.  
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Figure II.1 : Liste des 16 HAP classés prioritaires par l’US-EPA. [7] 

De formule générale CnH2n-6, ils sont caractérisés par la présence d’au moins un cycle 

à six atomes de carbone, présentant un système particulier de liaison, qui confère à la 

molécule une grande stabilité, ainsi que certaines propriétés chimiques spécifiques très 

recherchées, dans les industries des parfums, des colorants et pharmaceutiques [9]. 

Leurs propriétés physico-chimiques varient selon leur masse moléculaire et leur 

structure. Les HAP composés de 2 à 7 noyaux aromatiques sont les plus présents dans 

l’environnement et les plus mobiles. Ces composés sont semi- volatils, tout comme les PCB, 

et sont en conséquence des contaminants ubiquistes de l'environnement. Les HAP sont des 

composés aromatiques, leur réactivité sera donc relativement faible [10]. De plus, ils sont 

stables chimiquement et auront tendance à être rémanents. Certains sont néanmoins sensibles 

à l’oxydation chimique (anthracène, benzo (a)pyrène), photochimique et biologique [11]. Le 

pyrène, composé formé par l'association de 4 cycles benzéniques, ainsi que 16 autres HAP, 

sont classés comme polluants prioritaires par   l'US-EPA.  Les HAP purs sont des solides 

habituellement colorés, cristallins à la température ambiante. La structure spatiale des 

molécules est en générale plane, mais il existe également des molécules tridimensionnelles. 
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Malgré leur structure chimique relativement proche, il est difficile de généraliser les 

propriétés physico-chimiques des molécules de cette famille. 

À l’exception du naphtalène, leur solubilité dans l’eau est très faible en raison de leur 

caractère apolaire (lipophile), et en général, l’augmentation du nombre de cycles benzéniques 

diminue leur solubilité [2], tandis que l’augmentation de la température augmente légèrement 

leur solubilisation en phase aqueuse. Parallèlement, leurs coefficients de partage octanol/eau 

(Kow) sont relativement élevés, témoignant d’un important potentiel de bioconcentration dans 

les organismes [11].  

II.1.1 Propriétés physico-chimiques 

 

Le comportement des HAP dans l'environnement dépend de leurs propriétés physico-

chimiques : la solubilité dans l'eau, la pression de vapeur, la constante de Henry, le coefficient 

de partage octanol/eau et le coefficient de partage du carbone organique. 

Les HAP sont classés en fonction de leur nombre de cycles aromatiques qu’ils contiennent et 

leurs masses molaires : 

 Les HAP de faibles masses molaires (de l’ordre de 152-178 g/mol, soit 2 à 3 cycles) : 

naphtalène, acénaphthylène, acénaphthène, fluorène, anthracène et phénanthrène. 

 Les HAP de masses molaires intermédiaires (de l’ordre de 202 g/mol, 4 cycles) : 

fluoranthène, pyrène. 

 Les HAP de masses molaires élevées (de l’ordre de 228-278 g/mol, soit 4 à 6 cycles) : 

benzo(a)anthracène, chrysène, benzo(a)pyrène, benzo(b)fluoranthène, 

dibenzo(ah)anthracène, benzo(k)fluoranthène, benzo(ghi)pérylène, indéno(1,2,3-

cd)pyrène. 

Selon le tableau II.1, les HAP sont classés en peu volatils, très peu solubles dans l’eau [12]. 

Leur biodégradabilité varie fortement en fonction des conditions du milieu. L’existence des 

HAP est aussi fonction de leur temps de demi-vie, qui est plus important pour les HAP les 

plus lourds donc les moins solubles [13].  

Les HAP sont caractérisés la constante de Henry (KH) qui est un coefficient qui 

exprime le rapport de la concentration dans l'air et dans l'eau à l'équilibre. Le coefficient de 

partage octanol / eau (Kow), ou en log Kow, qui définit le déplacement des HAP vers des 

lipides [14].  
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Le coefficient de partage du carbone organique (Koc) définit la capacité des HAP à se 

fixer à la matière organique du sédiment.  

De façon générale, les HAP ont une faible solubilité, de l’ordre de 30 ppm pour les 

composés légers et 10-4 ppm pour les plus lourds [12].  

Tableau II.1 : Propriétés physico-chimiques des HAP prioritaires [12]. 

 

II.1.2 Principales sources d’émission des HAP [15,16] 

Les HAP présents dans l’environnement proviennent de phénomènes naturels : feux de 

forêt, éruptions volcaniques. Une grande partie est d’origine anthropique. On distingue deux 

sources importantes de HAP :  

 Pyrolytiques  

Proviennent par la combustion incomplète de matière organique naturelle ou 

anthropique (activités industrielles ou urbaines). Les sources d’émission sont le transport 

routier (combustion du carburant automobile), le chauffage domestique, les industries 

métallurgique, l’industrie chimiques. 

 

 

NOM 

Masse 

molaire M 

(g/mol) 

Constante de 

Henry 

(Pa.m3 /mol) 

Solubilité 

dans l’eau S 

à25°C 

(mg/l) 

Coefficient de 

partage 

octanol- 

eau log Kow 

vie (j=jour, 

a=an) 

Naphtaléne 128,2 48,9 32 3,30 16-48j 

Acénaphthylène 152,2 / 3,93 4,07 / 

Acénaphthène 154,2 14,7 3,42 3,98 / 

Fluorène 166,2 9,2 1,90 4,18 32-60j 

Anthracène 178,2 5,04 0,07 4,45 50j-1,3a 

Phénanthrène 178,2 2,9(à 20°C) 1 4,45 16-200j 

Fluoranthène 202,3 1,5(à 25°C) 0,27 4,90 140j-1,2a 

Pyrène 202,3 1,1.10-3(à 25°C) 0,16 4,88 210j – 5,2a 

Benzo(a)anthracène 228,3 / 0,0057 6,61 102j – 1,9a 

Chrysène 228,3 0,1 (à 25°C) 0,002 6,16 1 – 2,7a 

Benzo(a)pyrène 252,3 4,0.10-12 0,0038 6,06 57j – 1,5a 

Benzo(b)fluoranthène 252,3 0,05 (à 25°C) 0,0010 6,57 360j – 1,7a 

Dibenzo(ah)anthracène 278,3 4,8.10-3(à 25°C) 0,0005 6,84 361j – 2,6a 

Benzo(k)fluoranthène 252,3 0,069 (à 25°C) 0,0008 6,8 2,5 – 5,9a 

Benzo(ghi)pérylène 276,3 2,7 10-2 (à 20°C) 0,002 6,50 0,25a – 1,8a 

Indéno(1,2,3cd)pyrène 276,3 2,9.10-2 0,0008 6,58 1,6 – 2a 
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 Pétrogéniques  

Proviennent de produits pétroliers ou dérivés (essence, d’huile, traitement du bois, etc. 

Dans l’atmosphère, les HAP sont véhiculés avec les masses d’air pour se déposer sur les sols 

par sédimentation. Les rejets d’eaux usées issues de stations d’épuration représentent 

également une source de HAP dans les eaux, mais ces apports tendent à diminuer avec 

l’amélioration des procédés de traitement. En milieu rural et agricole, les sources de HAP 

incluent entre autres l’épandage de boues résiduaires de stations d’épuration ou d’engrais de 

ferme.  

 Diagénétiques  

Les HAP pyrolytiques et pétrogéniques représentent les catégories majeures de HAP 

dans l’environnement, des HAP diagénétiques, ou biogéniques, peuvent être formés par les 

organismes vivants. Cette source de HAP est naturelle. Par exemple certaines plantes 

conduisent à la formation de composés tels que le rétène, et autres dérivés du phénanthrène et 

le chrysène.  

II.1.3 Formation des HAP  

          La formation des HAP peut se réaliser par pyrolyse en fonction de : la quantité 

d’oxygène disponible, du type de carburant secondaire, utilisation ou non d’un catalyseur, de 

la température des combustibles et carburants, la pression des gaz de précombustion et de la 

vitesse réactionnelle de la combustion. 

Les HAP sont formés dans les flammes « riches » de diffusion (fusée, diesel…). La 

combustion qui conduit à la formation des HAP se réalise avec une suite de réactions : 

d’initiation, de propagation, de ramification, de recombinaison radicale, d’isomérisation… 

Cette série de réaction conduit à la formation des premiers cycles aromatiques : le benzène et 

le phényle. La formation des HAP a été décrite par plusieurs auteurs. 

La formation de benzène et de phényle peut se faire par addition d’une molécule en C2 

par une autre en C4. Une réaction de combinaison entre de l’acétylène et du n-C4H3 (réaction 

1) a été proposée par Bittner et Howard, 1981 et Wang et Frenklach, 1994 [17,18] ainsi 

qu’une combinaison entre de l’acétylène et du 1-buten-3yn-1-yl (réaction 2).  

                  n-C4H3    +   C2H2    →    n-C6H5       →    C6H5                                         (1) 
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                    n-C4H5   +  C2H2     →    n-C6H7       →    C6H6 + H                                (2) 

D’autre part, une voie plus directe et rapide (réactions 3 et 4) a été proposée par 

Westmoreland et al, 1989 [19] : 

                    n-C4H3    +   C2H2       →    C6H5                                                               (3)    

                    n-C4H5   +   C2H2       →    C6H6 + H                                                        (4)                 

A partir du premier cycle formé, différentes voies conduisent à augmenter la taille des 

différentes molécules HAP. 

II.2 Comportement et devenir des contaminants organiques étudiés dans         

        l’environnement aquatique                                                     

Après leur rejet et leur transport jusqu’au milieu aquatique, les contaminants 

organiques vont se distribuer entre les différentes formes dissoutes, complexées par la matière 

organique ou associées au matériel particulaire (Figure II.2) [20]. Nous nous intéresserons 

dans un premier temps à l’association des contaminants organiques avec les particules et la 

matière organique, qui jouent un rôle prépondérant dans leur mobilité et leur biodisponibilité. 

Nous verrons ensuite quels sont les principaux mécanismes intervenant dans la mobilisation et 

la dégradation de ces contaminants. 

II.2.1 Association des contaminants organiques avec la matière organique et les 

particules sédimentaires 

Du fait de leur hydrophobicité, les contaminants organiques s’associent rapidement 

aux matières en suspension. Ces composés accompagnent les particules en suspension lors de 

leur sédimentation et ont tendance à s’accumuler dans les sédiments [21]. 
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Figure II.2 : Cycle biogéochimique des contaminants organiques. 

Les processus de sorption qui affectent ces contaminants à l’interface eau- sédiment 

tendent à établir un équilibre thermodynamique entre les concentrations dans les phases 

dissoutes et particulaires. Dans le cas des hydrocarbures, ces processus sont principalement 

régis par la matière organique associée aux particules [22]. La sorption des contaminants 

organiques s’effectue suivant deux processus distincts : l’adsorption à la surface des particules 

organiques et minérales et l’absorption à l’intérieur de la matière organique [23] . L’efficacité 

de la sorption dépend alors respectivement de la surface du sorbant et du volume de matière 

organique [22]. L’affinité des contaminants vis-à-vis de la matière organique est illustrée par 

le Koc, coefficient de partition eau-carbone organique particulaire, qui augmente 

généralement avec le nombre de cycles aromatiques dans le cas des HAP. Comme pour les 

éléments traces métalliques, une proportion plus élevée de contaminants organiques est 

généralement relevée dans la fraction fine et riche en matière organique du sédiment [24]. 
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Figure II.3 : Mécanismes de sorption intervenant à l’interface eau – matière particulaire [22] 

Il est cependant important de noter l’influence des conditions environnementales (pH, 

température, force ionique) et de l’hétérogénéité du matériel particulaire (composition, 

structure) sur les cinétiques d’adsorption [23,25]. Des cinétiques lentes et parfois même très 

lentes peuvent être observées dans le cas de la matière organique condensée ou des particules 

de suie auxquelles les HAP d’origine pyrolytique sont associés [26-28]. Cette rétention des 

contaminants, qui augmente par ailleurs avec le temps de contact, entraîne une diminution de 

la biodisponibilité [29]. La diffusion des contaminants organiques vers la colonne d’eau ou les 

eaux interstitielles est généralement lente du fait du caractère hydrophobe de ces composés et 

des phénomènes de sorption détaillés précédemment. La matière organique dissoute et les 

colloïdes présents dans la colonne d’eau et les eaux interstitielles peuvent donc favoriser le 

passage des contaminants apolaires vers la phase liquide [23]. 

II.2.2 Mobilité des HAP : granulométrie et carbone organique 

Les HAP, faiblement solubles dans l’eau, s’associent très facilement aux particules 

ainsi qu’à la matière organique. Cependant, des échanges existent entre la phase particulaire et 

la phase dissoute ; ils sont influencés par la teneur en matière organique (exprimée en teneur 

de carbone organique, CO) [30] et la granulométrie des sédiments. La mobilité et la 

disponibilité des HAP dépendent également de la source qui les a générés. Les HAP 

pétroliers, présents sous forme d’émulsion avec l’eau sont plus facilement disponibles en 

comparaison des HAP d’origine pyrolytique fortement adsorbés sur et dans les particules [26]. 
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Le passage des composés organiques de la phase particulaire à la phase dissoute est 

principalement géré par le caractère hydrophobe de ces molécules, ainsi que par la quantité et 

la qualité de la matière organique. Plus un composé est hydrophobe, plus il est fortement 

adsorbé sur les particules [31]. De la même façon plus la teneur en matière organique est 

élevée, moins les HAP sont mobiles et leur coefficient Kp diminue [24,32]. Plusieurs 

phénomènes tels que l’activité bactérienne, qui utilise la matière organique comme source 

d’énergie, peuvent entraîner la libération d’HAP sous forme dissoute. La quantité de colloïdes 

dans l’eau interstitielle joue également un rôle important dans la mobilité des composés 

organiques. La granulométrie du sédiment joue également un rôle important dans la 

distribution des HAP. Les HAP de poids moléculaire élevé (peu hydrosolubles) sont 

préférentiellement associés aux particules fines en comparaison aux composés plus 

hydrosolubles ; leur mobilité et leur biodisponibilité diminuent donc lorsque la fraction de 

particules fines d’un sédiment augmente [33]. 

II.2.3 Biodisponibilité et biodégradation des HAP dans l’environnement  

Les HAP sont des composés ubiquistes présents dans tous les compartiments 

environnementaux : atmosphère, colonne d’eau, sédiment, sols. Cette large distribution est 

due à leur grande stabilité et multiplicité de sources [34]. Leur distribution dans 

l’environnement résulte de multiples processus abiotiques et biotiques, contrôlés par leurs 

propriétés physico-chimiques : volatilisation, transport à longue distance, dépôt 

atmosphérique, adsorption sur les particules, sédimentation, bioaccumulation, activités 

microbiennes, oxydation chimique et photooxydation. Les HAP d’origine pyrolytique 

constituent la majeure partie des HAP introduits dans l’environnement et sont présents sur une 

échelle géographique très large. La notion de biodisponibilité se situe à l’interface entre le 

milieu et l’organisme. Elle dépend à la fois du polluant, de son devenir dans l’environnent et 

de la physiologie de l’organisme exposé (Figure II.4) [34]. 
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Figure II.4 : Relation schématique entre la biodisponibilité, l’accumulation et la toxicité 

d’un contaminant dans l’environnement. 

Les contaminants organiques ont la faculté de pouvoir être dégradés par des 

phénomènes physiques, chimiques et/ou biologiques [35]. Ainsi la photodégradation, la 

biodégradation ou encore l‘hydrolyse sont les principaux processus de dégradation permettant 

l‘élimination des contaminants organiques dans l‘environnement. Ces mécanismes mènent 

rarement à une dégradation totale (transformation en CO2, H2O et minéraux uniquement) mais 

le plus souvent à des produits de dégradation qui peuvent être plus toxiques ou plus 

persistants que la molécule initiale. Pour les contaminants qui se dégradent peu, une 

préoccupation supplémentaire est due à leur persistance puisqu‘ils peuvent être transportés sur 

de longues distances et ne sont pas dégradés lors de leur ingestion par les organismes vivants 

et peuvent s‘accumuler tout au long de la chaîne alimentaire (bioaccumulation et 

bioamplification) [36]. Les transformations chimiques comme l'hydrolyse, les réactions redox 

et les réactions d'élimination ne sont pas des voies de dégradation dominantes des HAP dans 

les systèmes aquatiques peu profonds [37]. Par ailleurs, la biodégradation est peut-être le 

mécanisme de réaction le plus important pour la dégradation des HAP dans les 

environnements aquatiques. La dégradation bactérienne (aérobie ou anaérobie) a été reconnue 

comme le mécanisme le plus proéminant pour éliminer les HAP des environnements 

contaminés, même si les HAP de hauts poids moléculaires semblent plus résistants aux 

processus de dégradation bactérienne et tendent à persister plus longtemps dans les 

environnements contaminés [37,38]. 
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II.3 Toxicité des HAP 

Les HAP peuvent avoir un caractère toxique aigu ou chronique, mais également un 

effet mutagène (génotoxicité). Une des caractéristiques en ce qui concerne la toxicité des 

HAP est la différence d’effets biologiques que l’on peut observer entre deux isomères (Ex, le 

BeP et le BaP). La génotoxicité de ces composés est affectée par leur transformation au sein 

des organismes. Au cours des mécanismes de détoxication (augmentation du caractère 

hydrosoluble du composé pour être éliminé), il peut y avoir formation de composés 

électrophiles qui se fixent sur les sites nucléophiles de l’ADN et de l’ARN, provoquant des 

dysfonctionnements cellulaires, pouvant conduire au développement de cancers [39]. 

Le caractère lipophile des HAP est à l’origine de leur effet toxique cancérigène, voire 

même mutagène, car ils pénètrent facilement les membranes des cellules et s’accumulent dans 

les organismes vivants, préférentiellement dans les tissus lipidiques. Lors de la métabolisation 

des HAP dans les organismes, certaines enzymes oxydent tout d’abord les HAP, ce qui 

fragilise les liaisons éthyléniques et permet le clivage des noyaux aromatiques. Cependant, 

certains HAP oxygénés (HAP hydroxylés) ont la faculté de se lier irréversiblement à l’ADN 

(formation d’adduits) et cette modification de l’ADN induit alors des effets cancérigènes, 

voire mutagènes quand il s’agit de cellules reproductrices [40]. 

Les HAP constituent une classe de contaminants dangereux à la fois pour l’homme et 

pour les organismes aquatiques. Les HAP peuvent présenter une toxicité aiguë même si des 

concentrations relativement élevées doivent alors être rencontrées dans le milieu aquatique 

[34]. En se liant avec les sites hydrophobes des membranes cellulaires, les HAP peuvent 

interférer avec certains processus physiologiques et biochimiques [41]. L’exposition 

prolongée à des doses plus faibles de contamination peut également engendrer des effets 

chroniques et affecter de manière importante les organismes aquatiques en inhibant ou 

stimulant leur croissance et en perturbant la division cellulaire [41]. Certains HAP ainsi que 

leurs dérivés métabolitiques sont également considérés comme des perturbateurs endocriniens 

[42]. Il a été reconnu que l’exposition chronique à certains HAP peut induire mutations et 

cancers chez de nombreuses espèces. Les HAP ne deviennent cancérogènes qu’après avoir 

subi une oxydation enzymatique par le cytochrome P-450. Cette métabolisation conduit à la 

formation de diol époxydes hautement réactifs et capables de détruire l’ADN cellulaire [43]. 

Les HAP possédant quatre, cinq et six cycles aromatiques semblent être les plus cancérogènes 
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[41], même si les effets synergiques ou antagonistes d’un mélange complexe de HAP restent 

difficiles à évaluer [44]. 

II.3.1 Les valeurs guides des HAP dans les sédiments 

 

L’évaluation de l’exposition de l’environnement à la contamination par les HAP, peut 

être réalisées selon l’analyse chimique pour évaluer la qualité des sédiments et d’identifier 

leurs sources et l’étude écotoxicologique qui comprend une étude comparative des dosages 

chimiques à des niveaux de référence, de contamination diffuse ou ponctuelle.  

L’hypothèse d’un équilibre entre les différentes phases d’un sédiment permet d’extrapoler les 

données de toxicités aigüe/chronique issues généralement de tests sur la phase aqueuse pour 

déterminer des critères de qualité [45,46]. 

La méthode « biostatistique » est basée sur les effets biologiques et de gradients de 

concentrations de HAP pour déterminer des niveaux sans ou avec effets [47]. 

Les approches de biotests se basent sur l’évaluation des réponses d’organismes tests 

exposés par contact aux sédiments en laboratoire [48-50]. Chapman (1990) [51] a ainsi 

proposé l’approche tri-partite « sediment quality triad (SQT) » permettant d’intégrer le volet « 

Chimie » qui mesure la contamination d’un sédiment, le volet « Biotest » qui en mesure la 

toxicité et le volet « Surveillance biologique » qui mesure les altérations des communautés 

benthiques qui vivent à son contact. 

Les critères sur la toxicité des sédiments par les HAP étudiées sont réunis dans le Tableau 

II.2.  

 

II.3.1.1 Seuils de qualité des sédiments « SQG » (Sediment Quality Guidelines) 

 

Les SQGs ont été établis par plusieurs pays pour évaluer la qualité écotoxicolique des 

sédiments pollués par les composés organiques [52-54].  

Les SQGs sont basés sur des effets sur les macro-vertébrés benthiques et les 

concentrations totales dans les sédiments. Ces paramètres sont importants pour prévoir les 

effets biologiques dans les sédiments d’eau douce.  

Les Consensus- basé CBSQGs (Doyle et al, 2003 [55] ; MacDonald et al, 2000 [56] ; 

Long et al. (1995) [52] et MacDonalds et al. (1996)  [54] ont été introduits pour étudier les 

effets de mélange de polluants dans un milieu. Différentes valeurs seuils sont incluses : 
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Nous avons répertorié les valeurs guides pour les onze (11) HAP étudiés (Tableau II.2) : 

En toxicologie environnementale, la gamme des effets faible (ERL) et la gamme des 

effets médianes (ERM) [effects range low (ERL) and effects range median (ERM)] sont des 

mesures de toxicité dans les sédiments marins. Ils sont utilisés par les organismes publics aux 

États-Unis dans la formulation de lignes directrices pour l’évaluation des dangers de la 

toxicité, en particulier des métaux traces ou des contaminants organiques. 

Les mesures ERL et ERM sont exprimées sous forme de concentrations chimiques 

spécifiques d’une substance toxique dans les sédiments. L’ERL indique la concentration en 

dessous de laquelle les effets toxiques sont à peine observés ou prédits : le ERM indique que 

les effets ci-dessus sont généralement ou toujours observés. Ils proviennent de tests de toxicité 

biologique et d’échantillonnage synoptique. 

Le TEL (threshold effect level): concentration sans effet probable et le PEL (probable 

effect level): concentration à effet probable. 

La TEC «Threshold Effect Concentration » correspond à une concentration en dessous 

de laquelle on ne se s’attend pas à observer des effets. La PEC «Probable Effect 

Concentration» correspond à une concentration à partir de laquelle une forte probabilité 

d’avoir des effets est attendue. 

Ces valeurs guides sont établies à partir du traitement statistique de données d’effets 

biologiques observés in situ, en laboratoire et par modélisation, sur des espèces benthiques 

marines ou d’eau douce, avec des données d’analyse chimique des sédiments où évoluent les 

espèces vivantes.  

MacDonald et al. (2000) [56] ont établis de nouveaux critères à partir d’au moins trois 

critères SQG disponibles (dont les seuils ERL/ERM et TEL/PEL) pour l’évaluation de la 

qualité de sédiments d’eau douce : valeurs « TEC » (threshold effect concentration) et « PEC* 

»1 (probable effect concentration). 

Le MEC (Midpoint Effect concentration : MEC = (TEC + PEC) / 2 : la concentration à 

effet qui est recommandée pour mieux interpréter l’impact potentiel des concentrations entre 

le TEC et le PEC [55].    
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Tableau II.2 : Valeurs guides empiriques pour l’évaluation de la toxicité des sédiments 

marins et côtiers d’après ⃰ Long et al., 1995[52].  ;   ⃰⃰ MacDonald et al., 1996 [54]. .  ⃰⃰ 

MacDonald et al., 2000 [56].    ⃰⃰  ⃰ MacDonald et al., 1996 [54] pour les sédiments d’eaux 

douces.  

HAP ERL⃰ ERM⃰ TEL   ⃰  ⃰ PEL⃰⃰   ⃰ CBSQGs 

TEC  ⃰⃰⃰  ⃰   ⃰

MEC ⃰ ⃰  

(TEC+PEC)/2 

CBSQGs 

PEC   ⃰  ⃰  ⃰

Naphtalène 

(N) 

160 2100 34,6 391 176 368,5 561 

Acénaphtylène 

(Acy) 

44 640 5,87 128 5,9 66,95 168 

Acénaphtène 

(Ace) 

16 500 6,71 58,0 6,7 47,85 89 

Phénanthrène 

(P) 

240 1500 86,7 544 204 687 1170 

Anthracène 

(A) 

85 1100 46,9 245 57,2 451,1 845 

Pyrène 

(Pyr) 

665 2600 153 1398 195 857,5 1520 

Benzo(a)anthr

acène (BaA) 

260 1600 74,8 693 108 579 1050 

Benzo(b)fluor

anthène 

(BbF) 

- - - - 240 6,820 13400 

Benzo(a)pyrèn

e 

(BPer) 

430 1600 88,8 763 150 800 1450 

Indéno(1,2,3-

c,d)pyrène 

(IdP) 

240 950 - - 200 1,700 3200 

Benzo(g,h,i)pé

rylène 

(BPer) 

85 330 - - 170 1685 3200 
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Long et al. (1998) [53] et MacDonald et al. (2000) [56] ont proposé par ailleurs 

l’utilisation d’un rapport ERM ou PEC* moyen « QERM ou PEC*m » afin d’introduire les 

effets des mélanges de contaminants organiques et inorganiques : 

                                                    

Pour des valeurs inférieures à 0,1, le risque de toxicité du sédiment est nul pour 88 % 

des cas considérés (n= 1 068 ; dont 20 % peuvent être également ‘marginalement’ toxiques, 

76-83 % de taux de survie lors des tests) dans l’étude de Long et al. (1998) utilisant les SQG 

ERL/ERM et TEL/PEL, et 90 % de ceux étudiés (n=347) dans l’étude de MacDonald et al. 

(2000) [56] avec les critères TEC/PEC*. Dans le cas de valeurs supérieures à 1, les sédiments 

sont toxiques dans 71 %, 56 % et 83 % lors de l’utilisation des SQG ERL/ERM, TEL/PEL et 

TEC/PEC* respectivement [53, 56]. 

Swartz et al. (1999) [57] ont mis en évidence le bon accord entre les évaluations 

effectuées à partir de différents SQG lorsqu’ils sont utilisés dans le cas de mélange ; les 

auteurs ont ainsi pu conclure qu’il s’agit bien d’une relation cause à effet entre les 

concentrations en contaminants et les effets observés, et non pas d’une coïncidence de 

corrélation. Les auteurs ont effectué les moyennes arithmétiques des différents SQG existants 

pour proposer des critères dits « consensuels » « TEC/MedianEC/ExtremeEC » basés sur les 

concentrations en HAP totaux : 

- TEC moyen : 290 μg.g-1 CO (de sédiment sec normalisé en carbone organique), soit 2 900 

ng. g-1 PS (teneur moyenne de CO de 1% dans l’étude de Swartz et al. (1999) [57]) 

- MedEC moyen : 1 800 μg.g-1 CO, soit 18 000 ng. g-1 MS 

- EEC moyen : 10 000 μg.g-1 CO, soit 100 000 ng. g-1 MS 

D’après les différents auteurs, les SQG doivent être appliqués avec une étude de surveillance 

biologique in situ et/ou de biotests de toxicité notamment pour les valeurs de quotients 

intermédiaires 0,1 [53]. 
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Partie 1. Synthèse bibliographique 

III Les métaux lourds dans les sédiments 

III.1 Définition et origine  

La définition du terme « métaux lourds » varie selon les auteurs. On classe sous cette 

définition les éléments ayant une densité supérieure à 5g/cm3. Parmi les métaux lourds, nous 

retrouvons des éléments majeurs et des éléments traces, c'est-à-dire des éléments dont la 

concentration dans la croûte terrestre est pour chacun d’entre eux inférieure à 1%. 

Parmi les métaux lourds, on peut citer le Cd, Cr, Co, Cu, Sn, Fe, Mn, Hg, Mo, Ni, Pb, Zn 

ainsi que trois autres éléments, le B, As et Se qui ne sont cependant pas des métaux par leur 

structure atomique [1]. 

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

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

biologiques [2].Certains peuvent devenir toxiques lorsque la concentration dépasse un 

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

exemple, le zinc (Zn), à la concentration du milli-molaire, est un oligo-élément qui 

intervient dans de nombreuses réactions enzymatiques (déshydrogénases, protéinase, 

peptidase) et joue un rôle important dans le métabolisme des protéines, des glucides et 

des lipides [3]. 

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

organismes vivants même à faible concentration. Ils n’ont aucun effet bénéfique connu pour 

la cellule. C’est le cas du plomb (Pb), du mercure (Hg), du cadmium (Cd). Le terme métaux 

lourds, implique aussi une notion de toxicité. Le terme « éléments traces métalliques » est 

aussi utilisé pour décrire ces mêmes éléments, car ils se retrouvent souvent en très faible 

quantité dans l’environnement [4]. Certains métaux dans les sédiments sont d’origine 

naturelle, issus de l’altération des roches du sous-sol ou de l’érosion d’un bassin versant. Ils 

constituent donc le fond géochimique naturel, auquel s’ajoutent les polluants provenant des 

activités anthropiques, dont l’industrie (mines, fonderies…) et l’agriculture (épandage de 

boues, traitements tels que la bouillie bordelaise…) sont les deux principales sources, suivies 

des activités urbaines et domestiques (combustion des moteurs, usines thermiques utilisant 
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des combustibles fossiles, décharges publiques sans tri sélectif (présence de piles, 

batteries…), usines d’incinération…) [4]. 

III.2 Présentation des principaux métaux lourds étudiés  

III.2.1 Cobalt (Co) 

Le cobalt est l’élément de numéro atomique 27. Il est le 30ème élément le plus 

abondant de la croûte terrestre. C’est un métal de transition de couleur blanc-argenté 

présentant deux états d’oxydation (II, III) [5,6], il souvent associé au nickel, à l'argent, au 

plomb et au cuivre. Les minerais sulfurés ou sulfuro-arsénics représentent les sources 

principales de cobalt dans l’environnement. Dans des sols et des sédiments, le cobalt est 

fortement et rapidement adsorbé sur les oxydes de fer et de manganèse ainsi que sur les 

argiles et la matière organique [7,8]. 

Il est utilisé dans les alliages, la fabrication d’aimants et pour ses propriétés de 

catalyseur dans l’industrie chimique et pétrolière. C’est un élément essentiel entrant dans la 

composition de la vitamine B12, cependant une ingestion élevée peut entraîner des problèmes 

cardiaques et respiratoires [7,8]. Sa toxicité est cependant supposée depuis longtemps ; le mot 

cobalt provenant d'ailleurs de l'allemand cobalt ou kobold ; un esprit maléfique qui hantait les 

mines dans la tradition germanique. Le métal aurait été ainsi nommé par les mineurs qui en 

éprouvaient la toxicité (de plus, il dévalorisait ou dégradait les autres éléments minés comme 

le nickel). Sa toxicité peut être double, due à ses propriétés chimiques et/ou radiotoxiques de 

ses isotopes radioactifs dont le cobalt 60, utilisés pour la recherche et en médecine nucléaire, 

par exemple sous forme d'aiguilles pour tuer des cellules cancéreuses [9]. 

Dans les écosystèmes : Le cobalt a été peu tracé dans les environnements aquatiques. 

Selon Ifremer [10]. Sa toxicité varie selon les organismes, les individus, le contexte et l'espèce 

chimique considérée (cobalt pur, en nanoparticule, cobalt II ou cobalt III, radioactif ou non, 

ou encore sels organiques et/ou inorganiques). Sa toxicité et sa mobilité pour les plantes et 

animaux augmentent avec l'acidité du sol. Les pluies acides peuvent en accentuer la mobilité 

et la biodisponibilité, avec risque de bioaccumulation et bioturbation par certaines plantes, 

champignons et animaux [11]. 
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III.2.2 Arsenic (As) 

L’arsenic est l’élément de numéro atomique 33. De couleur gris métallique, il possède 

2 états d'oxydation (III et V). Il présente des propriétés intermédiaires entre celles des métaux 

et des non-métaux, il fait partie des métalloïdes. Les principaux minerais de As sont le réalgar 

(AsS) et l’orpiment (As2S3) mais il est présent dans de nombreux minéraux (~200) comme 

les arséniures, les arséniates et quelques sulfosels [12]. Il peut également être retrouvé au 

niveau de gisements de charbon [13]. Il a été utilisé en agriculture en tant que pesticide 

(arséniate de plomb) ou pour les traitements antifongiques du bois en association avec Cr et 

Cu [14]. C’est un élément non essentiel et un poison puissant dont la toxicité varie avec sa 

nature chimique et son état d’oxydation [14]. Les pH acides (<6) et basiques (>8) favorisent la 

disponibilité d’As. En prise chronique, même à de très faibles doses, il engendre le 

développement de cancers des poumons, de la peau, de la vessie et des reins [15]. 

Dans les sédiments récents, l'anoxie progressive solubilise à nouveau l'arsenic sous 

forme d'As(III) et contribue donc à sa remobilisation partielle. Par contre, dans les horizons 

profonds, la présence de sulfures favorise la fixation définitive de l'arsenic et de certains 

autres métaux. Les ions arsénites et arséniates sont les formes les plus dangereuses pour les 

espèces marines et pour le consommateur de produits marins [16]. 

Du fait de l’accumulation de l’arsenic dans l’organisme, de sa toxicité à faible dose et 

de son éventuelle action cancérogène, les teneurs limites sont basses : l’OMS les fixe à 0,01 

mg/l pour l’eau destinée à la consommation humaine, alors que l’union européenne et la 

réglementation française indiquent une valeur limite de 0,05 mg/l [17]. Pour ce qui est de la 

vie aquatique, des teneurs supérieures à 2 mg/l peuvent déclencher des phénomènes de 

toxicité chez certaines espèces de poisson. 

III.2.3 Cadmium (Cd) 

Le cadmium est l’élément de numéro atomique 48. Il se présente sous la forme d'un 

métal blanc argent très malléable et ductile. On le retrouve à l'état d'impureté dans tous les 

minerais de Zn, de Pb et de Cu ainsi que dans les phosphates naturels [18]. C'est un élément 

non essentiel qui présente une toxicité élevée : atteintes rénales, pulmonaires et osseuses lors 

d'expositions chroniques [19,20]. Dans le milieu naturel, il présente une mobilité importante 

ce qui augmente sa disponibilité et de fait sa toxicité. Ainsi, à l’interface eau douce-eau salée, 

Cd est soumis à des phénomènes de désorption entraînant une augmentation des 
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concentrations en Cd dissous dans la colonne d’eau. Ces processus ont été décrits pour de 

nombreux environnements : Amazone [21], Mississippi [22], Gironde [23,24] Escaut [25], 

Loire [26], Seine [27], etc... Les maximas de Cd dissous sont observés pour des salinités 

moyennes. 

Dans la nature, le cadmium se trouve sous la forme oxydée (+2) de manière stable. La 

forme la plus fréquente est le sulfure de cadmium (CdS), mais on le trouve également sous 

forme d’hydroxydes ou formant des complexes avec les ions ammonium et cyanides. Les 

principaux minerais cadmifères sont les sulfures de zinc, la sphalérite et la wartzite, dans 

lesquelles le cadmium constitue une impureté [28]. 

Le Cd est principalement utilisé pour la fabrication des batteries, mais son introduction 

dans le sédiment peut résulter de l'activité minière, des eaux de lavage des routes et des 

déchets d’hydrocarbures [29]. Ses niveaux de présence dépendent non seulement de la 

contamination, mais aussi de certains paramètres physico-chimiques influant les équilibres et 

les distributions [30]. 

L'élément cadmium est très toxique, comme l'avait pressenti Friedrich Stromeyer, 

aussi toxique que le plomb et le mercure. Par ingestion de produits solubilisés par l'organisme 

ou par inhalation via les sites alvéolés des bronches, passe dans le sang, s'accumule dans le 

foie tout en provoquant des troubles rénaux graves. Il forme des composés métalliques avec 

l'urée, qui joue le rôle d'un complexant. Cet élément est toxique à faibles doses pour de 

nombreuses espèces animales et végétales, aquatiques et terrestres. 

III.2.4 Vanadium (V) 

Le vanadium est l’élément atomique de numéro 23. C’est un métal blanc, mou et 

ductile. Il présente 4 états d’oxydation (II, III, IV, V). Il est principalement rejeté dans 

l’environnement via la combustion d’énergies fossiles et il est essentiellement utilisé en 

alliage dans les métaux ferreux et non-ferreux [31]. À faible dose, le vanadium est un 

oligoélément, composant essentiel de certaines enzymes, il présente également des effets 

régulateurs pour des maladies telles que le diabète et les troubles du rythme cardiaque [32]. A 

plus fortes doses il peut provoquer des irritations des cavités respiratoires [33].  
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Sa toxicité aiguë pour l'homme semble modérée [34], mais il peut avoir des effets 

néfastes à mortels à haute-dose et des effets secondaires reprotoxiques et génotoxiques 

préoccupants. 

Des effets toxiques et écotoxiques ont été constatés chez diverses espèces animales et 

végétales notamment parce que le vanadium peut inhiber certaines réactions enzymatiques et 

perturber le système endocrinien des mammifères. Nombre de ses composés ont aussi des 

effets toxiques [35]. 

L'exposition aux composés du vanadium chez les humains (comme chez l'animal) 

montre des effets variables selon le composé et selon la dose, la voie et à la durée 

d'exposition. Les formes les plus toxiques du vanadium (en toxicité aiguë) sont le 

vanadium(V) et ses composés, plus toxiques que le vanadium(IV). De plus les oxydes de 

vanadium sont également plus toxiques que les sels de vanadium [36]. La toxicité de court, 

moyen et long terme des composés de vanadium varie aussi selon le taux d'accumulation du 

métal dans certains organes et tissus de l'organisme exposé [37] (qui varie avec l'âge). 

III.3 Mobilité, spéciation et biodisponibilité des métaux lourds dans les 

sédiments  

Les sédiments peuvent avoir deux types de comportement. (1) Les sédiments peuvent 

accumuler les métaux lourds dans les différents compartiments minéralogiques (argiles, oxyde 

de fer et manganèse, carbonate) provenant de sources terrigènes ou océaniques ou produit in 

situ. (2) En fonction des conditions physico-chimiques, les sédiments peuvent être remis en 

suspension et susceptibles de libérer les métaux lourds dans la colonne d’eau (plus facilement 

assimilables par les organismes vivants). La Figure III.1 décrit ces différents processus. 
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Figure III.1 : Modèle d’interaction entre les métaux lourds et les sédiments [38,39]. 

La mobilité, la spéciation et la biodisponibilité sont des aspects qui doivent être pris en 

compte pour décrire le comportement des métaux lourds dans les sédiments. Les principaux 

processus contrôlant les formes chimiques des métaux lourds (spéciation) et influençant leur 

transport potentiel dans les sédiments sont les phénomènes d’adsorption/désorption, de 

précipitation/dissolution et de formation/dissociation de complexes en solution. Ces processus 

sont régis par des lois cinétiques et d’équilibre en fonction des conditions physico-chimiques 

du milieu [40]. 

La mobilité est l’aptitude d’un élément à passer d’un compartiment (Figure III.2), où il 

est retenu avec une certaine énergie, à un autre, où il est retenu avec une moindre énergie 

[41]. 
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Figure III.2 : Localisation et mobilité des métaux lourds dans les sédiments [42]. 

La spéciation d’un élément correspond à la forme chimique (monoatomique ou 

moléculaire) sous laquelle se trouve cet élément (Figure III.3) dans un milieu donné [43] en 

fonction le plus souvent de leurs stades d’oxydation [44]. Dans les phases solides, le terme « 

spéciation » peut être retrouvé dans la littérature comme la distribution ou la répartition des 

éléments dans les différentes phases solides [45]. Ainsi, dans les sédiments, les métaux lourds 

peuvent se trouver sous forme de cation hydraté, sous formes complexées à des ligands 

organiques ou inorganiques, ou adsorbés sur des phases solides mobiles appelés colloïdes 

[46]. 

 

Figure III.3 : Schématisation de la notion de spéciation 
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La biodisponibilité peut se définir comme l’aptitude des métaux à passer dans un 

compartiment sédimentaire dans lequel il sera directement assimilable par un organisme 

vivant [47]. Les métaux entrent ainsi dans la chaîne trophique [48]. Ce terme se caractérise 

par l’aptitude d’un élément à s’incorporer à un organisme vivant plus que le déroulement 

effectif du phénomène (Figure III.4) [49]. 

 

Figure III.4 : Modèle de biodisponibilité des métaux lourds dans les sédiments 

Tout comme la biodisponibilité, la toxicité d’un élément est difficile à définir car elle 

dépend de l’organisme et de son métabolisme, mais également de paramètres extérieurs. Un 

contaminant pris isolément n’aura pas la même toxicité que dans un mélange de polluants 

(encore appelé "cocktail") [50]. Des effets de synergie sont alors souvent observés [51]. Les 

fractions solubles et échangeables sont considérées comme étant directement biodisponibles, 

alors que les autres fractions ne peuvent libérer partiellement les métaux qu’elles contiennent 

uniquement dans le cas où les conditions de pH et redox changent [52]. Par ailleurs, plusieurs 

facteurs contrôlent les processus de mobilité et biodisponibilité des métaux lourds : les 

mécanismes géochimiques, les événements climatiques, l’activité biologique… [51]. Dans ce 

contexte, l’étape de séparation de la phase liquide de la phase solide est essentielle. Cette 

étape conditionne la qualité du processus analytique. Il s’agit de ne pas perturber les 

équilibres chimiques établis entre les particules et l’eau interstitielle. Pour cela différentes 

techniques existent : les méthodes in situ (bougie poreuse, diffusion sur gel) et les méthodes 

indirectes (centrifugation, pressage). Enfin contrairement aux contaminants organiques, les 

métaux lourds ne sont pas dégradables et ils peuvent s’accumuler dans les sols et les 

sédiments [53]. En revanche, leur spéciation et donc leur mobilité peuvent être radicalement 

modifiées par l’action des organismes vivants et notamment par les bactéries. L’influence des 
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bactéries sur le devenir des polluants dans le sédiment peut être directe ou indirecte et résulte 

des métabolismes bactériens et de leurs propriétés de biosorption, de bioaccumulation et de 

bioturbation. 

III.4 Mécanismes de fixation des métaux lourds dans le sédiment 

La fixation des métaux lourds dans les différentes phases porteuses d’un sédiment peut 

se faire selon différents processus géochimiques (adsorption, complexation, précipitation) 

responsables des transferts de ces éléments entre l’eau interstitielle et la phase particulaire 

[54,55]. 

Les métaux lourds se fixent alors, en partie, via des sites réactifs de surface, c’est-à-

dire des entités chimiques susceptibles de réagir avec des espèces chimiques de la solution 

(protons, cations, molécules neutres). Les différents mécanismes géochimiques qui contrôlent 

la fixation des métaux sont décrits ci-dessous. 

 Adsorption 

L’adsorption ou échange d’ions correspond à la formation d’un complexe de sphère 

externe, c'est-à-dire que les ions adsorbés gardent leur sphère d’hydratation et sont retenus via 

les charges de surface par des interactions électrostatiques. Ce type de complexe se caractérise 

par la présence d’au moins une molécule d’eau entre l’ion adsorbé et les groupes fonctionnels 

de surface. Les métaux retenus par ces types de liaisons très fréquents dans les minéraux 

argileux sont considérés mobiles car facilement échangeables [56]. Ces échanges sont 

d’autant plus importants que la teneur en matières organiques est élevée. 

Suivant le type d’oxyde, la force d’adsorption des métaux lourds est différente. Ainsi 

sur la goethite, le cuivre est le métal le plus fortement adsorbé suivi par le Pb, Zn, Cd, Co, Ni 

et Mn alors que sur l’hématite, les forces d’adsorption du Cu et du Pb sont inversées [57]. 

L’adsorption des métaux lourds est influencée par le pH dont l’augmentation favorise 

la fixation des éléments sur la fraction réductible des sédiments (oxydes de fer et de 

manganèse), après échange des cations métalliques avec les ions H+ sur certains sites de 

surface [58,59]. 
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 Complexation 

La complexation consiste en un partage d’une ou de plusieurs liaisons des métaux 

lourds avec un ou plusieurs oxygènes de l’adsorbant. Il s’agit plus précisément d’une 

accumulation nette de matière (métaux lourds) à l’interface d’une phase solide (sédiment) et 

d’une solution aqueuse (colonne d’eau) [60]. Ce mécanisme par lequel les métaux lourds 

adhèrent de manière plus importante à la surface des particules par des liaisons ioniques ou 

covalentes est difficilement réversible ce qui rend les métaux lourds moins mobiles que ceux 

adsorbés par échanges d’ions. La complexation est considérée comme le principal mécanisme 

de fixation des métaux lourds par de nombreux minéraux et composés organiques. Par 

exemple, des études ont montré que le Cu et le Zn sont complexés dans les sédiments 

principalement par la matière organique [61,62]. 

 Précipitation 

La précipitation a lieu lorsque la concentration des espèces ioniques est supérieure au 

produit de solubilité de la phase solide [63]. Elle correspond à la cristallisation de solides à 

partir d’éléments dissous dans l’eau interstitielle. Les métaux lourds précipitent 

principalement sous forme de carbonates, de sulfures, de phosphates ou d’hydroxydes, ceci en 

fonction des conditions physicochimiques du milieu (pH, Eh, température). Quelques 

exemples ont été fournis par [64] : 

À pH élevé, l’otavite (CdCO3) contrôle la solubilité du Cd alors qu’en milieu 

réducteur, la solubilité du Cd est diminuée par le CdS les phosphates, insolubles pour une 

large gamme de pH, contrôlent la solubilité du Pb, la solubilité du manganèse est contrôlée 

par la pyrolusite (MnO2) en milieu bien oxydé et par le manganite (MnO(OH)) dans des 

conditions fortement réductrices. 

La co-précipitation est définie comme étant la précipitation simultanée de plusieurs 

phases quel que soit le mécanisme d’interaction. A titre d’exemple, les oxydes de fer peuvent 

co précipiter le Cu, Ni, Mn et Zn ; les oxydes de manganèse le Fe, Ni, Zn et Pb ; les 

carbonates avec Fe, Mn et Cd et les argiles le Ni, Zn, Cu, Pb, Mn et Fe [64]. 

On voit donc que ces processus géochimiques (adsorption, complexation, 

précipitation) provoquent une immobilisation des métaux lourds qui peut être réversible ou 

non et tout ceci en fonction des conditions physicochimiques du milieu. 
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III.5 Toxicité des métaux lourds  

Suivant leur nécessité pour les organismes vivants, les métaux lourds peuvent être 

classés en deux groupes : les éléments essentiels ou oligo-éléments et les éléments non 

nécessaires [65]. De plus, un élément peut être essentiel pour un type d’organisme et non 

nécessaire pour un autre. Les organismes vivants présentent des besoins en éléments 

essentiels en concentrations bien définies. Une carence peut entraîner l’inhibition d’une 

fonction de l’organisme alors qu’un excès est à l’origine d’une toxicité. La majeure partie des 

études portant sur la toxicité des métaux lourds dans les sédiments, les rivières et les sols 

concerne leurs effets sur les micro-organismes et/ou l’adaptation de ces derniers à leur 

présence [66,67]. Dans les sols, l’effet toxique des métaux lourds est principalement étudié 

sur les nématodes. Des concentrations importantes en Cr et Se (> 90 mg.kg-1 de sol) 

entraînent une baisse significative de la diversité de la communauté [68]. De même, le Co, Ni 

et Zn présentent des effets sur la communauté à partir d’une teneur de 1600 mg.kg-1 de sol. 

Les nématodes semblent être cependant plus sensibles au Cd puisqu’une diminution de la 

diversité est observée à partir de 160 mg.kg-1 de sol [69]. Dans les rivières, la toxicité des 

métaux lourds a été largement étudiée sur la moule Dreissena polymorpha, particulièrement 

sensible aux contaminations métalliques [70,71]. L’accumulation des métaux lourds dans 

l’organisme peut conduire à des dysfonctionnements du système rénal (Pb, Cd, Cr) 

neurologique (Pb, As, Cd, Mn) ou hépatique (Cd) et provoquer des cancers [72]. 

L’accumulation des métaux lourds dans les tissus vivants provient de leur forte capacité à 

former les liaisons avec les ligands cellulaires [65]. De la nature et de la force de ces liaisons 

découlent le degré de toxicité. Ainsi, plus ces liaisons sont ioniques, plus le métal sera 

électronégatif, plus la liaison sera forte et donc la toxicité importante. Les cations métalliques 

peuvent aussi former des liaisons de coordination c’est-à-dire de complexation avec différents 

ligands cellulaires contenant des groupes –OH, -NH2, -SH et les peptides. Plus le complexe 

cation métallique-ligand cellulaire sera stable et plus la toxicité sera importante. Certains 

cations métalliques, tels que Hg2+, Cd2+ ou Pb2+ peuvent induire une toxicité dans les cellules 

animales en perturbant l’action d’enzymes protectrices impliquées dans l’élimination des 

radicaux libres. Or ces derniers sont particulièrement toxiques car ils entraînent l’oxydation 

des lipides membranaires donc une destruction membranaire. La toxicité aiguë d’un métal 

lourd pour un organisme dépend de plusieurs facteurs [65] :  

 sa forme (spéciation),  
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 la façon dont il est absorbé (ingestion, inhalation…),  

 le type d’organisme dans lequel il se trouve (plantes, animaux…),  

 l’âge de l’organisme et son état de développement,  

 son accumulation à certains endroits de l’organisme.  

La toxicité des métaux lourds dépend de plusieurs paramètres environnementaux 

modifiant leur spéciation en solution. Parmi ces paramètres, on peut citer notamment le pH 

dont une augmentation entraîne la précipitation des cations métalliques sous forme 

d’hydroxydes ou d’oxydes de métaux insolubles. Il en résulte une diminution de la toxicité car 

les précipités formés sont généralement moins disponibles et moins toxiques que les cations 

métalliques libres. La valeur du potentiel d’oxydo-réduction peut également affecter la 

toxicité des métaux lourds en favorisant la prédominance de leurs formes oxydées ou réduites. 

Il en est ainsi du chrome et de sa forme Cr(VI) dont la toxicité est beaucoup plus importante 

que la forme réduite Cr(III). 

 

III.6 Evaluation de la pollution métallique des sédiments 

III.6.1 Facteur de contamination (FC) 

Le facteur de contamination (FC), l'indice de géoaccumulation (Igéo), le degré de 

contamination modifié (mCF) et l’indice de charge de pollution (PLI), ont été utilisés pour les 

contributions anthropiques des métaux dans les sédiments. Le FC a été appliqué pour évaluer 

le degré de pollution, en comparant les niveaux testés à la période préindustrielle [73]. Le 

facteur de contamination a été calculé en utilisant le ratio suivant : 

                                                     FC= Cmétal / Cbackground                                                          (1) 

Où Cmétal la concentration de l’élément dans l'échantillon de sédiment et CBacground est 

la valeur de fond géochimique de l’élément. 

Les valeurs des FC ont été interprétées selon [73], avec : FC < 1 représente une faible 

contamination ; 1 < FC < 3 indique une contamination modérée ; 3 < FC < 6 est une 

contamination importante ; et FC > 6 est une très forte contamination. 
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Le Background du métal indique la concentration de métal dans le sédiment en 

absence d’apport d’origine anthropique. Compte tenu de non disponibilité de fond 

géochimique dans le bassin de la Seybouse-Meboudja, nous avons considéré l’échantillon de 

la station 4 qui est éloigné des activités industrielles comme fond géologique pour les 

sédiments étudiés. Dans cette station, quatre échantillons de sédiments ont été prélevés à une 

profondeur de 50 cm, suffisante (par rapport au taux de sédimentation de cette zone) et non 

affectés par les activités anthropiques.  

Pour le calcul du degré de contamination mCF), nous avons utilisé la relation (2) : 

                                           mCF = (CFCo +CFAs+ CFCd+CFV) / n                                      (2) 

Avec n : nombre de métaux analysés. 

mCF < 1,5 représente néant à très faible degré de contamination, et 1,5 < mCF < 2 représente 

un faible degré de contamination [74]. 

III.6.2 Indice de géoaccumulation (Igéo) 

L'indice Igéo a été utilisé pour évaluer l'accumulation de métaux lourds dans les 

sédiments tel qu'introduit par Müller [75] et utilisé par d'autres auteurs [76-78]. L'indice Igéo 

peut être utilisé comme référence pour estimer l'étendue des processus de pollution. La 

méthode évalue le degré de pollution des métaux en fonction de sept classes d'enrichissement 

en fonction des valeurs numériques croissantes de l'indice. Cet indice est calculé comme 

suit :                                    

                                           I géo = Log2 (Cn / 1.5 Bn)                                                            (3) 

Avec Cn : la concentration dans le sédiment du métal considéré (n), et Bn la teneur 

naturelle du fond géochimique pour le métal (n). La constante 1.5 est introduite pour prendre 

en compte l’effet de possibles variations de la valeur du fond géochimique, qui peuvent être 

attribuées à des changements minéralogiques du sédiment [79,80].  

Selon Muller [81], il existe sept classifications de l'indice de Igéo : non pollués (Igéo ≤ 

0), non pollués à modérément pollués (0 < Igéo ≤ 1), modérément polluées (1 < Igéo ≤ 2), 

modérément à fortement polluées (2 < Igéo ≤ 3), fortement pollué (3 < Igéo ≤ 4), fortement à 

extrêmement pollué (4 < Igéo ≤ 5) et extrêmement pollué (Igéo > 5). 
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III.6.3 Indice de charge de pollution (PLI) 

 

L’évaluation du degré de contamination a été aussi réalisée en utilisant l'indice de 

charge de pollution (PLI). Ce dernier a été largement utilisé pour évaluer le niveau de 

contamination et de pollution dans les sédiments côtiers et estuariens. Une valeur PLI 

supérieur à 1 indique la détérioration progressive de la qualité de l'estuaire. L'équation utilisée 

pour calculer PLI a été développé par Tomlinson et al [82]. 

Le facteur de contamination (FC) a été calculé en utilisant l’équation : 

                                                         FC = Cm / Cn                                                                  (4) 

 

Avec (Cm) comme concentration de l'élément dans l'échantillon analysé et (Cn) correspond 

aux valeurs de fond ou à un échantillon non contaminé [73]. Dans cette étude, nous 

choisissons des échantillons en amont et loin de l'exploitation minière comme échantillons de 

référence. Hakanson (1980) [73] a suggéré un niveau de contamination des sédiments en 

fonction de la valeur des FC obtenue (tableau 2).  

L'indice de charge de pollution (PLI), calculé via l'équation : 

  

                                              PLI = (FC1 x FC2 x FC3 x ... x FCn) 1 / n                                  (5) 

Offre un moyen rapide et fiable d'évaluer la contamination polymétallique des 

sédiments, PLI de valeur > 1 indique le Présence d'une pollution polymétallique, alors que 

cette pollution ne se produit pas lorsque la valeur PLI < 1 [82]. 

III.7 Les valeurs guides des métaux lourds dans les sédiments 

La pollution métallique des sédiments présente des risques pour l’environnement 

aquatique (faune et flore). Cette contamination présente des risques pour l’Homme par le biais 

d’expositions directes et indirectes (par ex. consommation de poissons contaminés). 

L’absence de critères de qualité et de recommandations en Algérie pour la surveillance de la 

qualité des sédiments peut causer des effets négatifs pour l’environnement. 

Les sédiments ont fait l’objet d’études depuis plusieurs décennies en Amérique du 

Nord, pionnier dans l’évaluation du risque écotoxique des sédiments. A l’échelle européenne, 

en revanche, c’est au début des années 2000, que le sédiment a pris une place importante dans 
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l’évaluation de l’état écologique des cours d’eau. En effet, après l’avoir longtemps ignoré, la 

Directive cadre sur l’eau (DCE), qui a pour objectif « le bon état écologique des cours d’eau». 

D’ici 2015, préconise, dans son approche par bassin versant, de ne pas négliger ni 

ignorer la contamination des sédiments en place, même si elle est complexe, car le statut 

écologique des eaux de surface en dépend [83,84]. 

III.7.1 Critères de qualité des sédiments 

Des critères de qualité basés sur des données écotoxicologiques permettent 

l’estimation d’un risque de toxicité sur les organismes benthiques. Les valeurs TEC et PEC 

pour les sédiments d’eau douce, développées par MacDonald [83], semblent correspondre le 

mieux à l’objectif de protection des sédiments. 

La TEC «Threshold Effect Concentration » correspond à une concentration en dessous 

de laquelle on ne se s’attend pas à observer des effets. La PEC «Probable Effect 

Concentration» correspond à une concentration à partir de laquelle une forte probabilité 

d’avoir des effets est attendue. Des valeurs de TEC et de PEC ont été définies de manière 

consensuelle pour 28 substances. Nous présentons dans le tableau uniquement les quatre 

métaux lourds étudiés. 

Des valeurs guides ont été aussi fixées. Elles représentent un niveau supplémentaire 

dans la gestion de la contamination des eaux et pour suivre la contamination des sédiments 

par les substances organiques et inorganiques [85]. 

Les « valeurs guides » (sédiment guidelines) résultent des différentes approches. 

Certaines valeurs découlent des expériences réalisées sur les organismes aquatiques exposés à 

des sédiments contenant des métaux à des teneurs croissantes. Certaines valeurs résultent des 

expériences sur les organismes aquatiques et en tenant compte de l’acceptabilité sociale et la 

faisabilité économique [84]. 
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Tableau III.1 : Valeurs guides des métaux lourds étudiés dans les sédiments  

(en μg.g-1 poids sec) 

 

Métaux Co As Cd V 

TEC - 9,79 0,99 - 

PEC - 33 4,98 - 

NOAA 

ER-L 

- 33 5 - 

NOAA 

ER-M 

85 85 9 - 

EPA non pollué 

(inférieur à) 

- - - - 

EPA pollué 

(supérieur à) 

- - - - 

EPA SQG 85 85 9 - 

PNEC - - - 23,6 

En toxicologie environnementale, la gamme des effets faible (ERL) et la gamme des 

effets médianes (ERM) [effects range low (ERL) and effects range median (ERM)] sont des 

mesures de toxicité dans les sédiments marins. Ils sont utilisés par les organismes publics aux 

États-Unis dans la formulation de lignes directrices pour l’évaluation des dangers de la 

toxicité, en particulier des métaux traces ou des contaminants organiques. 

Les mesures ERL et ERM sont exprimées sous forme de concentrations chimiques 

spécifiques d’une substance toxique dans les sédiments. L’ERL indique la concentration en 

dessous de laquelle les effets toxiques sont à peine observés ou prédits : le ERM indique que 

les effets ci-dessus sont généralement ou toujours observés [86]. Ils proviennent de tests de 

toxicité biologique et d’échantillonnage synoptique. 

Les valeurs numériques sont incorporées dans les lignes directrices sur la qualité des 

sédiments (SQG) [sediment quality guidelines (SQGs)] qui ont été développées par Long et 

Morgan [87] pour le programme national d’état et de tendances de l’Administration océanique 

et atmosphérique (NOAA) [National Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA)] 

comme outils informels pour évaluer si une concentration d’un contaminant dans les 

sédiments pourrait avoir des effets toxicologiques [88]. Ces lignes directrices sont utilisées 
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pour le dépistage des sédiments pour les métaux traces et les contaminants organiques. Ils ne 

sont en aucun cas des critères réglementaires et ne sont pas destinés à être utilisés en tant que 

tels [89]. 

Les lignes directrices sur la qualité des sédiments (SQG) sont utilisées par les 

organismes fédéraux américains, les agences de l’État et les cabinets d’experts-conseils en 

environnement pour caractériser les niveaux toxiques de produits chimiques dans les 

sédiments marins et d’eau douce. 

L’EPA [United States Environmental Protection Agency (EPA)] utilise les valeurs 

ERL et ERM comme un type de sédiment « benchmark ». Ils définissent une référence 

comme une concentration qui, lorsqu’elle est dépassée, risque de causer des dommages ou des 

risques importants pour les humains ou les animaux dans l’environnement [89]. 

La concentration sans effet sur l’environnement (PNEC) est utilisée par la 

communauté européenne [90]. 
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Partie 2. Matériels et méthodes 

I Techniques d’analyses des sédiments 

I.1 Description et localisation de la zone d’étude   

L’Algérie est l’un des grands pays en voie de développement, caractérisée par ses 

richesses naturelles, la plupart des ressources en eaux, proviennent des oueds, des lacs, des 

eaux souterraines. Parmi les plus importantes de ces ressources en eaux, on trouve l’oued 

Seybouse qui occupe la deuxième place en Algérie, par son débit, par sa richesse en espèces 

animales et végétales, il est considéré comme une source vitale pour la région Nord-est de 

l’Algérie, mais il est conforté à de grand problèmes de pollution confirmés par les études et 

les recherches scientifiques [1]. 

La région de Annaba (Figure I.1) est située dans l’extrême Est de l'Algérie, entre les 

latitudes 36° 30 N et 37° 30 N et la longitude 7° 20 E et 8° 40 E, ouverte sur le littoral 

méditerranéen sur 80 km. Elle s'étend sur 1 439 km² soit 0,06 % du territoire national. Elle est 

délimitée au sud par la région de Guelma, à l'ouest par la région de Skikda, à l'est par la 

région d'El Tarf (frontière tunisienne) et au nord par la mer Méditerranée.  

Le climat est caractérisé par une irrégularité pluviométrique dans l’espace et le temps 

et par une persistance des périodes de sécheresse.  

Les vents dominants sont les vents du Nord et d’Ouest, soufflant de la mi-avril à 

décembre et les vents du nord soufflant de décembre à la mi-avril. Les vents de l’Est sont 

généralement faibles. 

Le rivière Seybouse se situe au nord-est de l’Algérie à 600 Km à l’Est d’Alger, il 

s’étend vers le Sud jusqu'à la fin de l’atlas Saharien, il se dirige vers le Nord pour se terminer 

dans le littoral de Annaba et se jette finalement dans la mer méditerranée. 

Elle s’étant sur une distance de 240 Km, passant par les territoires des wilayas de 

Souk-Ahras, Guelma, Annaba et El-Tarf.  

La rivière Seybouse parcourt la plaine d’Annaba pour rejoindre la rivière Meboudja 

dans la zone industrielle. Ce dernier assure la vidange du lac Fetzara [1,2]. 
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L’oued Seybouse est devenu un milieu récepteur de différents rejets solides et liquides 

rejetés quotidiennement sans aucun traitement [3]. Cette rivière reçoit également sur son 

parcours des rejets urbains de plusieurs villages (HadjarDiss, Bergouga, Sidi Amar, El 

Hadjar.) ainsi que des rejets industriels engendrés par le complexe sidérurgique "ex : Arcelor-

MittalSteel" d’El Hadjar, la zone industrielle de Chaiba, Pont Bouchet et le complexe 

d’engrais phosphatés : Fertial.  

La zone d'étude compte actuellement plus de 47.106 habitants. Les agglomérations de 

la région se trouvent des deux côtés des rivières Seybouse et son affluent Meboudja. C'est 

l'une des régions les plus humides d'Algérie.  

Le choix de ces deux rivières, pour cette étude, est motivé d’une part, par leur 

alimentation en eau pour l’agriculture et les différentes industries de la région et d’autre part, 

par le manque d’études fiables sur le comportement des éléments traces dans les 

compartiments, que sont la phase dissoute et les sédiments de ces rivières.  

Le but de notre étude est de déterminer les teneurs en métaux lourds (de Co, As, Cd, 

V) dans les sédiments des rivières Seybouse et Meboudja dans la zone industrielle d’Annaba 

et de déterminer les hydrocarbures aromatiques polycycliques HAP afin de prévoir leur 

impact sur l’environnement.  

Il est important d’étudier certaines propriétés physico-chimiques importantes des 

sédiments qui permettront de mieux comprendre le mécanisme d’échange des métaux dans les 

sédiments. 

La diffraction des rayons X nous permettra d’identifier la nature et la structure des 

produits cristallisés (cristaux, minéraux, argiles…). L’analyse des échantillons étudiés a 

montré que le quartz est la composante principale de tous les échantillons de sédiments 

étudiés ainsi que la présence de montmorillonite ; de petites quantités de goethite, calcite et de 

calcite magnésienne. 
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Figure I.1 : Carte de la zone étudiée et les points d’échantillonnage. 

I.2 Échantillonnage et prétraitement des échantillons 

Pour cette étude, 4 stations ont été choisies  à l’intérieur de zones industrielles (situées 

de part et d’autre de  l’oued Meboudja et le long de l’oued Seybouse [Fig. I.1 (b)]: 1 : zone 

sidérurgique d’El Hadjar; 2 : zone industrielle de Pont Bouchet; 3 : Zone des industries 

(ferroviaire,  engrais phosphatés, véhicules, laitière) ; 4 : situé à environ 10 km de la zone 

industrielle d’El Hadjar (quatre échantillons de sédiments de cette station sont utilisés pour 

déterminer le  background des métaux en absence d’activités anthropiques). 

Trois campagnes d’échantillonnage ont été réalisées en 2016 : mi- décembre 2016 ; 

mi-avril et mi-août. Sur chacune des 4 stations, quatre échantillons de sédiments ont été 
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prélevés   à 1m des rivages des 2 rivières et dans une surface d’environ 4 m2. Les sédiments 

ont été prélevés à l’aide d’une tarière en acier inoxydable, toujours au même endroit et à une 

profondeur de 0 - 30 cm. Ces prélèvements nous permettent de comprendre les conséquences 

des apports d’origine anthropique et d’étudier l’accumulation verticale des métaux lourds 

dans les sédiments. 

Les échantillons d’environ 0.5 kg, de même profondeur et d’un même horizon sont 

mis dans des sacs en plastique numérotés et conservés à 4°C. Afin d’éviter toute 

contamination par l’environnement ou le matériel de prélèvement [4] et transportés au 

laboratoire. Les échantillons de sédiments étudiés ont été traités selon la norme ISO 11 464.  

Pour l’analyse des métaux les échantillons ont été séchés dans une étuve pendant 24 

heures jusqu'à 60°C. Pour les HAP, les échantillons ont été séché à l’aide d’un lyophilisateur. 

Ils sont ensuite finement broyés à l’aide d’un mortier et homogénéisé. La réduction de 

l’échantillon en poudre fine permet également, par augmentation de la surface spécifique de 

l’échantillon, de favoriser la mise en solution des métaux lors du contact entre le sédiment et 

les réactifs. Les sédiments ont été tamisés sur des tamis en acier oxydable de maille <63 μm.  

I.3 Caractérisation des sédiments 

I.3.1 Analyse granulométrique des sédiments. Norme AFNOR NF X31-107 

L’analyse granulométrique est définie comme étant la séparation d’un ensemble de 

particules en fonction de leur grosseur afin d’obtenir des ensembles de particules appelés 

fractions granulométriques. Ces fractions sont constituées de particules dont la grosseur 

couvre un intervalle relativement restreint et diminue d’une fraction à l’autre. L’analyse 

granulométrique appliquée dans un contexte environnemental est indispensable pour localiser 

les substances qui contaminent les sédiments, les sols et les boues. Elle sert à déterminer si 

elles sont situées dans les fractions fines, moyennes ou grossières. 

L’analyse granulométrique permet de caractériser la distribution de taille des 

particules d’un solide. Elle permet, également, d’identifier les différentes familles 

granulométriques (sable, limon, argile) afin de les associer à une texture. Certaines 

caractéristiques d’un sédiment qui peuvent avoir une influence sur la spéciation des polluants 

sont dépendantes de la taille des grains qui le compose (réactivité, surface spécifique…). 
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L’étude granulométrique a été réalisée suivant la norme NF X31-107 (AFNOR, 1996) 

[5]. Ce travail a été réalisé au « Laboratoire d’analyses des sols et des eaux (Horizon-

Annaba)».  

Le protocole de fractionnement mettant en œuvre deux méthodes complémentaires 

(fractionnement par voie sèche jusqu’à 80 µm puis séparation gravimétrique jusqu’à 2 µm par 

sédimentation des particules (selon la loi de Stockes) permet de classer les particules en 

fonction de leur diamètre [6]. 

I.3.2 Densité réelle (Dr) 

Elle exprime la densité des éléments constituants la phase solide du sédiment, et 

représente la masse du solide / le volume du solide, elle est généralement entre 2,5 g/cm3 et 

2,6 g/cm3 [7]. 

Nous avons utilisé un pycnomètre de marque HERKA INTERCOLOR, d'une capacité 

de 50 cm3. Le mode opératoire est porté en annexes. 

I.3.3 Paramètres physico-chimiques 

I.3.3.1 Détermination du taux d’humidité résiduelle. Norme ISO 11465 : 1993-1994 

 

Principe 

 

Les échantillons de sédiments sont séchés jusqu’à masse constante à (105 ± 5) °C. La 

différence de masse avant et après séchage sert de mesure pour la teneur en matière sèche et 

en eau. Ces teneurs sont exprimées en pourcentage de masse. Lorsque le taux de matières 

sèches est faible (de l’ordre de 10 %), voire très faible (< 5 %) (Cas de certains digestats), il 

est recommandé de sécher en deux étapes : d’abord de préférence à60 °C et ensuite à 105 °C. 

I.3.3.2 Détermination du pH (Eau). Norme ISO 10390 : 2005 

Principe 

Le pH fait partie d’une des plus importantes caractéristiques physico-chimiques 

des sédiments, car la spéciation, et donc la mobilité et la biodisponibilité des éléments traces 

métalliques sont liées à sa valeur. Il exprime l’acidité ou l’alcalinité de chimisme du milieu. 

Le pH(Eau) du sédiment exprime une acidité « actuelle » qui correspond à la 

concentration en ions H+ libres libérés dans la solution d’extraction ; sa mesure ne donne pas 
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toujours des résultats reproductibles due probablement à la variabilité de l’échantillonnage. 

Une suspension de matrice solide est préparée dans 5 fois son volume d’eau. Le pH est 

mesuré à l’aide d’un pH-mètre de marque HANNA 211 Microproprocessor. 

I.3.3.3 Détermination de la capacité d’échange cationique (CEC).Méthode de 

              Metson [8].Norme AFNOR NF X 31-130 (1993) 

Principe  

La capacité d’échange cationique (CEC) est également une caractéristique importante 

d’une matrice solide. Elle représente la quantité maximale d’ions susceptible d’être échangée 

sur un solide en présence d’un excès d’ions en solution. Cela correspond en fait à la charge 

nécessaire pour atteindre l’électroneutralité du sédiment. Cette capacité d’échange peut être 

soit cationique (CEC), soit anionique (CEA), selon que la surface du milieu est chargée 

positivement ou négativement. 

La détermination de la CEC consiste à mesurer un paramètre caractérisant un état 

d’équilibre du sédiment et un environnement expérimental donné. 

Les valeurs obtenues sont fonction du milieu (cation saturant, pH, force ionique, 

présence d’autres ions, etc.), ainsi que des conditions de réalisation influençant le rendement 

des réactions d’échange. La CEC est initialement liée à la présence d’argile, de matière 

organique et par même occasion aux métaux lourds. Pour son évaluation, nous avons procédé 

selon la méthode au chlorure de cobaltihexamine [Co (NH3) Cl3] décrite dans la norme NF X 

31-130. 

Pour évaluer le nombre total de sites disponibles à l’échange, la méthode par titrage 

acidobasique peut être utilisée. 

I.3.3.4 Détermination de la conductivité électrique (CE). Norme NF 31-113 

Principe 

La conductivité électrique est une mesure qui donne une approximation de la 

concentration des sels solubles présents dans l’échantillon. Elle est définie comme l’inverse 

de la résistance d’un volume de 1,0 cm3 de solution. Sa mesure s’effectue par l’utilisation 

d’une cellule de conductivité couplée à un conductimètre, La norme NF X 31-113 a été 

utilisée pour la détermination de la conductivité électrique des sédiments. Cette méthode est 
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basée sur l’extraction des sels d’un échantillon, solubles dans l’eau, dans des conditions bien 

définies et dans un rapport sédiment sec/eau égal à 1/5. Nous avons utilisé un conductimètre 

de type MettlerToledo Mpc 227, Le conductimètre possède une sonde de température qui 

corrige la conductivité à 25 °C. Les résultats sont lus directement et sont exprimés en μS/cm. 

I.3.3.5 Détermination du carbone organique total (COT) et de la matière organique    

            (MO) Norme DIN EN 1414 

 Principe  

La détermination du COT dans les sédiments spectrophotométrie UV/Vis a été réalisée 

selon la norme DIN EN 1414. Une extraction du sédiment par le chlorure de calcium (CaCl2) 

est réalisée avant la détermination du carbone organique total (COT). Ensuite, on procède à 

l’élimination du carbone inorganique (CIT) par agitation suivi d’une décomposition oxydative 

du COT en dioxyde de carbone. La minéralisation se fait pendant 2 h à 120 0C. Connaissant la 

teneur en COT dans les sédiments, on peut calculer le taux de matière organique (MO %). Le 

mode opératoire est porté en annexes. 

I.3.3.6 Détermination du taux de carbonates par la méthode de calcimètre de Bernard. 

            Norme NF ISO 10693  

Principe 

On utilise la propriété du carbonate de calcium à se décomposer sous l’action d’un 

acide (acide chlorhydrique, HCl, dans le cas présent) en H2O et CO2. Le volume de CO2 

dégagé est mesuré dans un tube gradué étanche, par la variation de niveau d’une colonne 

d’eau. 

           La réaction est la suivante : 

                                             CaCO3 + 2HCl → CO2 + H2O + CaCl2                                          (1) 

Une molécule-gramme de CaCO3 (100 g) donne 22,4 L de CO2 à pression normale et 

0°C. Dans les mêmes conditions, 1 litre de gaz carbonique est engendré par 4,5 g de CaCO3 

(règle de 3). On en déduit que 100 ml de CO2 sont fournis par 0,45 g de CaCO3, ce qui permet 

de calculer toutes teneurs en CaCO3 par rapport au volume de gaz, pour autant que l’appareil 

ait été étalonné en fonction de la température et de la pression ambiante ! La détermination 
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des teneurs en carbonates a été réalisée à l’aide d’un calcimètre de Bernard selon la norme NF 

ISO 10693. 

I.3.3.7 Détermination du Phosphore total (P total). Norme DIN EN ISO 6878-D11 

Principe  

Le phosphore total (Ptot) est la somme des orthophosphates, des polyphosphates et des 

phosphates organiques. 

Le phosphore présent dans les sédiments existe sous plusieurs formes : phosphore 

inorganique, composé essentiellement d’orthophosphates et de polyphosphates et phosphore 

organique. Les composés phosphorés sont de bons indicateurs de la pollution aussi bien 

diffuse que ponctuelle, la teneur en orthophosphates, phosphonates et composés organiques 

est appelée phosphore total. La détermination du phosphore total (Ptotal) par 

spectrophotométrie a été réalisée selon la norme (DIN EN ISO 6878-D11). 

I.3.4 Analyse minéralogique des sédiments par diffraction des rayons X (DRX) [9].  

Principe 

La Diffraction des Rayons X (DRX) est une technique d’étude non destructive utilisée 

couramment pour identifier les espèces minérales cristallines d’une matrice solide. Elle est 

effectuée dans cette étude à l'aide d'un diffractomètre Bruker D8 avancé dans la plage de 

l'angle de diffraction (2Ѳ) entre 8° et 80°, avec une hauteur de 0,05 de 2θ et 2 secondes de 

temps de comptage par étape. Elle consiste à irradier un échantillon solide (plus la 

granulométrie est fine, meilleure est l’analyse) à l’aide d’un faisceau de rayons X de longueur 

d’onde (λ) donnée sous un angle d’incidence (θ). Lors de l’irradiation du matériau cristallin, 

le faisceau de rayons X est diffracté, selon un angle θ spécifique à la distance inter-réticulaire 

d (distance la plus courte entre deux plans réticulaires parallèles) et à la longueur d’onde λ du 

faisceau incident. Les conditions de diffraction des rayonnements X sont connues et sont 

définies par la loi de Bragg qui s’exprime selon l’équation : 

                                                 λ = 2dhkl × sinθhkl                                                                                        (2) 

Avec λ longueur d’onde de la source (en nm) ; d distance entre deux plans parallèles 

successifs du réseau cristallin (en Å) ; θ angle entre le faisceau incident et le réseau plan (en 

°) ; hkl indices de Miller : désignent la direction des plans considérés dans le cristal. 
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L’analyse des faisceaux diffractés se traduit sous la forme d’une figure de diffraction 

qui exprime l’intensité des rayons X diffractés émis par l’échantillon en fonction de l’angle du 

détecteur. L’identification des minéraux est alors possible en comparant le diffractogramme 

obtenu avec ceux de toutes les phases cristallines connues. 

 

I.3.5 Analyse des HAP par chromatographie en phase liquide à haute performance    

        (HPLC). Norme ISO 13-877 [10] 

Principe 

L’extraction des échantillons de sédiments lyophilisés a été réalisée par un mélange 

acétone / hexane au moyen d’un extracteur de soxhlet. 

Après concentration et application des méthodes de purification nécessaires, l’extrait est 

analysé par chromatographie. 

Les limites de quantification sont comprises entre 0,025 et 0,05 mg/kg de sédiment 

sec. Le mode opératoire de dosage par HPLC de 11 HAP dans les sédiments par HPLC est 

donné en annexes. 

I.3.6 Dosage des métaux lourds par spectrométrie d’absorption atomique (SAA) 

Introduction 

La spectroscopie d’absorption atomique depuis son avènement comme technique 

d’analyse incontournable pour les dosages des espèces métalliques, n’a cessé d’évolue r dans 

le sens de l’accroissement de sa sensibilité, sa fiabilité et sa reproductibilité. La théorie de la 

spectrométrie d’absorption atomique a été décrite par plusieurs auteurs [11,12]. Cette 

technique qui emploie les transitions électroniques à travers l’excitation des électrons en les 

transformant en signaux électroniques via un dispositif assez complexe mais performant et 

simple d’utilisation, a toujours été associée au dosage des métaux lourds dans leur différente 

matrice. Cependant, avec le développement parallèle de nouvelles techniques concurrentielles 

comme l’émission atomique par plasma ou la chromatographie ionique, ou encore l’utilisation 

des électrodes spécifiques, l’absorption atomique s’est vu suivre cette évolution par 

l’introduction de nouveaux systèmes de nébulisation, d’excitation et de correction 

d’interférences tels que l’effet Zeeman ou l’atomisation dans un four à graphite. 
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Principe 

L’absorption atomique est une méthode utilisée pour l’analyse quantitative d’un grand 

nombre d’élément chimique (environ 70 éléments) [13,14]. Un rayonnement 

monochromatique, émis par une lampe et correspondant à la raie de résonnance de l’élément à 

doser est envoyé sur une population d’atomes du même élément à l’état de vapeur. La mesure 

de l’affaiblissement de l’intensité lumineuse est, dans des conditions déterminées, fonction de 

la concentration de l’élément à doser [15]. 

I.3.6.1 Mesure d’absorption (loi de Beer-Lambert) [13,15]. 

 

L’absorption va varier entre 0 et 100% suivant la concentration, mais suivant aussi la 

longueur d'onde des photons, l'absorption étant maximum (pour une concentration donnée) au 

maximum du profil d'absorption. 

Dans les techniques de spectrophotométrie d'absorption, on va donc utiliser des rayonnements 

considérés comme "monochromatiques", c'est-à-dire plus étroits que les profils d'absorption, 

et si possible centrés sur les maxima d'absorption où l'absorption est maximum pour une 

concentration donnée. Dans certains cas (spectrophotomètre d'absorption moléculaire) il 

faudra rechercher ces maxima d'absorption en traçant d'abord le spectre d'absorption, puis 

sélectionner un rayonnement "monochromatique" centré sur le maximum de la bande 

d'absorption, puis établir la relation entre l'absorption et le nombre d'absorbeurs, à cette 

longueur d'onde. 

Pour l'établissement de la loi de Beer-Lambert on suppose donc que l'on dispose d'un 

rayonnement monochromatique (ou du moins de largeur plus fine que le profil d'absorption) 

d'intensité constante I0λ à la longueur d'onde λ correspondant en général au maximum du 

profil d'absorption. 

L’équation de l’absorbance A d’un rayonnement monochromatique est une des 

expressions de la loi de Beer-Lambert et s’écrit : 

 

                                                A = - log T = log (Io /I) = Ɛ C L                                               (3) 

Avec : 

- Io : faisceau incident (W/m2) ; 

- I : faisceau émergent (W/m2) ; 

- A : indice d’absorption (L.g-1cm-1) ; 

- T : Transmittance (T= I/ Io) ; 
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- C : concentration de l’espèce absorbante (g/L) ; 

- Ɛ : coefficient d’absorption molaire (L.mol-1cm-1) ; 

- L : parcours dans l’échantillon (cm). 

 

Pour les dosages des métaux étudiés, on établit une courbe d’étalonnage, A = Ɛ C Lest 

en pratique, généralement linéaire. Un élément est dosé par absorption de sa raie la plus 

intense.  

Cependant, plusieurs facteurs peuvent affecter la position des raies donc conduire à 

des dosages inexacts. De ce fait, on doit éliminer les interférences qui perturbent le dosage des 

métaux (spectral, chimique, physique et d’ionisation). 

Les conditions opératoires de dosage de Co, As, Cd et V par SAA sont donnés dans la 

partie résultats et discussion. 
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Partie 3. Résultats et discussion 

I Caractérisation et analyse des sédiments 

I.1 Texture et densité réelle (Dr) 

L’étude granulométrique a été réalisée suivant la norme NF X31-107. Ce travail a été 

réalisé au « Laboratoire d’analyses des sols et des eaux (Horizon-Annaba) ». Le protocole de 

fractionnement mettant en œuvre deux méthodes complémentaires (fractionnement par voie  

sèche jusqu’à 80 µm puis séparation gravimétrique jusqu’à 2 µm par sédimentation des 

particules (selon la loi de Stockes) permet de classer les particules en fonction de leur 

diamètre. 

Les résultats de la sédimentation pour les couches 0-30 cm (tableau I.1) montre que les 

sédiments étudiés appartiennent à la même classe texturale, de type sablo-limoneuse. 

Tableau I.1 : Classification texturale des particules en % et densité des grains (Dr). 

Stations Sable 

grossier 

Sable 

fin 

Limon 

grossier 

Limon 

fin 

Argile 

 

Dr 

(g/cm3) 

1 53,76 19,15 15,92 0,18 10,19 2,34 

2 52,50 20,20 14,15 0,14 12,05 2,36 

3 50,10 20,30 14,60 0,15 14,00 2,24 

4 52,90 19,30 15,10 0,16 12,10 2,48 

 

La composition granulométrique, renseigne sur la texture des sédiments. La 

granulométrie joue un rôle important dans les processus d’adsorption des métaux. Les 

fractions fines présentent de grandes surfaces spécifiques renfermant de nombreux sites 

d’adsorption constitués de composés actifs (hydroxydes ou matières organiques) [1]. La 

composition chimique des sédiments change avec la taille des grains et la composition 

minéralogique. Généralement, la concentration des métaux augmente avec la diminution de la 

taille de grain.  
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Ceci s’explique par le fait que les fractions fines contiennent plus de minéraux 

capables de retenir les métaux ainsi qu’une unité de surface plus importante [2].  

Dans cette étude toutes les analyses ont été réalisées sur la fraction fine < 63 μm. Le 

choix d’une fraction spécifique permet de comparer les résultats par rapport aux seuils 

admissibles et avec d’autres travaux. Cette fraction est utilisée par plusieurs études [3]. 

La mesure de la densité des grains a été effectuée en utilisant à l’aide d’un 

pycnomètre. La densité mesurée varie peu (2,24 -2,48) g/cm3.  

Cette stabilité peut s’expliquer par le fait que les sédiments se composent en général 

essentiellement d’oxydes de métaux, particulièrement SiO2 et Al2O3.  

A partir du tableau I.2, on recherche la classe texturale à laquelle appartiennent les sédiments 

étudiés. 

 

Tableau.I.2 : Classe texturale d’après les dimensions des particules (USDA) [4,5]. 

 

Texture (pourcentages, poids sec). ⃰ Notre étude. 

 

Appellation 

courante 

Sable 

(%) 

Limon 

(%) 

Argile 

(%) 
Classe texturale 

Sableux  

(texture 

grossière) 

86-100 

70-86 

0-14 

0-30 

0-10 

0-15 
⃰ Sable limoneux 

Limoneux  

(texture 

modérément 

Grossière) 

50-70 0-50 0-20 Limon sableux 

Limoneux  

(texture 

moyenne) 

20-52 

20-50 

0-20 

28-50 

74-88 

88-100 

7-27 

0-27 

0-12 

Limon 

Limon silteux 

Limon très fin (silt) 

Limoneux  

(texture 

modérément fine) 

0-45 

45-80 

0-20 

15-52 

0-28 

40-73 

27-40 

20-35 

27-40 

Limon argileux 

Limon sablo-argileux 

Limon silto-argileux 

Argileux  

(texture fine) 

45-65 

0-20 

0-45 

0-20 

40-60 

0-40 

35-55 

40-60 

40-100 

Argile sableuse 

Argile silteuse 

Argile 

 

La caractérisation physico-chimique des sédiments a été réalisée sur la fraction 

granulométrique <63μm. Le choix de cette fraction est lié à la méthode d’analyse mise en 

œuvre pour déterminer soit le niveau de contamination totale des métaux lourds et à l’échelle 

de mobilité des polluants, qui ne sont pas adaptées à l’analyse des particules grossières [4,5]. 
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I.2 Détermination des paramètres physico-chimiques 

I.2.1 Taux d’humidité résiduelle 

Cette mesure permet de calculer la masse sèche utilisée lors des différentes 

expériences. La méthode de détermination est définie par la norme ISO 11465. Le principe est 

le séchage d’une masse d’échantillon dans une étuve à 105 ± 5°C jusqu’à ce que la masse soit 

constante. 

L’humidité moyenne (%) des sédiments est représentée par le tableau I.3. La 

plus basse valeur est observée au point (1) qui est de l’ordre 5,08 ±. Les échantillons (2) et 

(3) ont un taux d’humidité moyen de 10,19 et 13,6 respectivement. Les résultats relatifs à la 

teneur en eau de sédiments étudiés montrent une fluidité de ces sédiments. Dans le milieu 

naturel, l’adsorption des polluants organiques et inorganiques dans le sol ou sédiment 

s’effectue sur le solide humide. La teneur en eau des sédiments est un facteur important pour 

la répartition du polluant dans les sédiments.  

Tableau I.3 : Variation du taux d’humidité (%) dans les échantillons de sédiments. 

Les échantillons (1) (2) (3) 

Taux d’humidité 

(%) 

5,08 10,19 13,6 

 

I.2.2 pH (Eau) 

Les mesures de pH (tableau I.4) des sédiments ont été réalisées selon la norme NF ISO 

10390 par un pH- mètre de marque HANNA 211 Microproprocessor. 

Le pH constitue un facteur important pour la mobilité des ions métalliques, car il 

influence le nombre de charges négatives pouvant être mises en solution [6]. Les protons 

proviennent majoritairement de la respiration végétale et microbienne, ainsi que de 

l’oxydation des sulfures. A l’inverse, ils sont consommés par l’hydrolyse des minéraux 

altérables.  

Le pH du sédiment est une donnée essentielle car l’existence d’une phase minérale, sa 

spéciation et sa toxicité sont autant de paramètres liés au pH du milieu. L’adsorption des 

métaux sur la surface du sédiment augmente quand le pH est basique. Le pH des sédiments 
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dans la zone d'étude est alcalin et varie de (7,75 à 8,33) (Tableau I.4). L’augmentation du pH 

permet donc l'accumulation des métaux étudiés dans les sédiments.  

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

peuvent limiter la solubilité et la biodisponibilité de toutes les espèces ioniques [7]. 

I.2.3 Capacité d’échange cationique (CEC) 

La CEC est une caractéristique importante d’une matrice solide. Elle correspond à la 

quantité de cations saturants fixés par le sédiment dans un milieu tamponné. Pour son 

évaluation, nous avons procédé selon la méthode au chlorure de cobaltihexamine [Co (NH3) 

Cl3] décrite dans la norme NF X 31-130.  

La CEC mesure la capacité d’une argile à échanger des cations. Elle varie de 10 

meq/100g à 200 meq/100g respectivement pour les chlorites et les vermiculites [8,9]. Les 

sédiments des stations 1 et 2 présentent une CEC moyenne et de même ordre, avec des valeurs 

oscillant entre 13,04 et 13,78 meq/100g. Tandis que les sédiments de la station 3 présentent 

une CEC faible (de 6,12 à 6,81) meq/100g.   

I.2.4 Conductivité électrique (CE)  

La norme NF X 31-113 a été utilisée pour la détermination de la conductivité 

électrique des sédiments. Cette méthode est basée sur l’extraction des sels d’un échantillon, 

solubles dans l’eau, dans des conditions bien définies et dans un rapport sédiment sec/eau égal 

à 1/5. Nous avons utilisé un conductimètre de type METTLER TOLEDO MPC 227. Les 

mesures moyennes de la CE sont présentées dans le tableau I.4. Les valeurs de la CE des 

sédiments sont comprises entre 1<CE<2, indiquent que les sédiments analysés sont salins. Ces 

résultats sont en accord avec les valeurs du pH. La salure des sédiments étudiés est due aux 

sels solubles en générale qui sont les chlorures, les sulfates, les carbonates, les bicarbonates et 

parfois les nitrates. L’augmentation de la salinité implique la remobilisation des métaux 

sédimentaire par compétition des ions magnésium et calcium vis-à-vis des autres métaux sur 

les sites de fixation [10,11].  

I.2.5 Taux de carbone organique total (COT %) et de matière organique (MO%) 

La détermination du COT dans les sédiments spectrophotométrie UV/Vis a été réalisée 

selon la norme DIN EN 1414. Une extraction du sédiment par le chlorure de calcium (CaCl2) est 

réalisée avant la détermination du carbone organique total (COT). Ensuite, on procède à 
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l’élimination du carbone inorganique (CIT) par agitation suivi d’une décomposition oxydative du 

COT en dioxyde de carbone. La minéralisation se fait pendant 2 h à 120 0C. 

Les sédiments étudiés présentent un taux en COT moyen (tableau I.4) compris dans 

l’intervalle 0,52 à 0,83%, dans l’ensemble, supérieurs à ceux observés dans d’autres écosystèmes 

aquatiques [12,13]. Ceci est lié principalement aux rejets des eaux usées durant des années.  

Des teneurs plus ou moins élevées en COT se trouvent dans les sédiments de la station 1 

et 2.  Ces teneurs de COT sont associées à une contribution anthropique importante marquée 

d’une part, par des teneurs en éléments nutritifs élevés dans les eaux et d’autre part, par les rejets 

liquides du complexe sidérurgique d’El Hadjar et les petites et moyennes industries de Pont 

Bouchet. En revanche, de faibles taux de COT sont observés dans les zones situées près du littoral 

(station 3). Ces bordures sont caractérisées par un faciès sableux et un fort hydrodynamisme qui 

ne favorise pas l’accumulation et la préservation de la COT. 

Le taux de matière organique dans les sédiments étudiés varie de 3,48 ± 0,20 (Ech.1) à 

6,26 ±0,1 (Ech.3). Ces quantités proviennent des déchets et rejets liquides urbains et des 

activités industrielles environnantes. 

I.2.6 Taux en carbonates 

La détermination des teneurs en carbonates a été réalisée à l’aide d’un calcimètre de 

Bernard selon la norme NF ISO 10693.  

Les carbonates constituent un groupe de minéraux de plusieurs espèces, dominé en milieu 

aquatique par la calcite (CaCO3(s)), la dolomite CaMg(CO3)2(s), la sidérite (FeCO3(s)) et la 

rhodocrosite (MnCO3(s)) [14]. 

Les concentrations en carbonates (tableau I.4) dans la tranche 0-30 cm des sédiments 

étudiés varient de 4,46 à 6,54%, indiquant que les sédiments étudiés renferment peu de 

carbonates, ce qui réduit leurs participations dans les processus d’adsorption/désorption, ils 

renferment des surfaces spécifiques sur lesquelles peuvent se fixer les métaux. La calcite, par 

exemple, présente une grande affinité, d’intensité décroissante, pour les métaux divalents suivants 

[15] : Cd> Zn> Mn> Co> Ni. La calcite est un constituant majeur qui intervient dans la fixation 

des métaux lourds à l’état de traces, soit par adsorption, précipitation d’hydroxydes ou de 

carbonates, ou par insertion dans le réseau de CaCO3[16]. Cependant, la formation de carbonate 

métallique est possible en milieu alcalin riche en CO2 [17]. 
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I.2.7 Phosphore total (Ptotal) 

              La détermination du phosphore total (Ptotal) par spectrophotométrie a été réalisée 

selon la norme (DIN EN ISO 6878-D11).  

             Pendant les trois saisons, les concentrations en Ptotal dans les sédiments (tableau I.4) 

varient de 420,10 à 786,84 mg/kg. Les sédiments de la station 3, présentent des teneurs les 

plus élevées (de 765,31 à 786,84%). Cette dernière est très proche du complexe d’engrais 

phosphatés (Asmidal) et du littoral. 

              Le phosphore est considéré comme l'un des principaux facteurs limitant de la 

productivité primaire des écosystèmes d'eau douce. Il est donc désigné comme le grand 

responsable de l'eutrophisation. Pour quantifier le cycle du phosphore dans un milieu 

aquatique, on utilise la concentration du phosphore emmagasiné dans les sédiments. 

              Les échanges entre les sédiments et l'eau sont un élément majeur du cycle du 

phosphore dans les eaux naturelles [18]. Dans les sédiments, ce sont généralement des 

fluorapatites carbonatées et des hydroxyapatites (Ca5(PO4)3OH) [14]. Les phosphates 

(groupement PO4
3-) sont des minéraux peu abondants dans les sols, mais susceptibles, comme 

les carbonates, de substitution du calcium par des éléments métalliques divalents, en 

particulier dans des sols à tendance basique [9]. Les accumulations de Ptotal dans les 

sédiments étudiés sont donc importantes à considérer puisque tant les formes dissoutes que 

particulaires du phosphore participent au processus d'eutrophisation. 
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Tableau I.4 : Caractéristiques physico-chimiques. 

 

 Hiver Printemps Eté 

           Horizons   

 
Paramètres 

 

(1) 

 

(2) 

 

(3) 

 

(1) 

 

(2) 

 

(3) 

 

(1) 

 

(2) 

 

(3) 

pH (Eau) 7,75 

± 0,11 

8,33 

± 0,14 

8,16 

± 0,11 

7,64 

± 0,12 

8,11 

±0,16 

8,12 

±0,18 

7,63 

±0,18 

7,90 

±0,15 

8,00 

±0,13 

CEC 

(meq/10g) 

13,62 

± 1,04 

13,04 

± 0,94 

6,81 

± 0,76 

13,67 

± 1,10 

13,11 

±1,08 

6,74 

±1,13 

13,78 

±1,15 

13,06 

±1,07 

6,12 

± 1,21 

CE 

(mS/cm) 

1,64 

±0,10 

1,55 

± 0,17 

1,65 

± 0,12 

1,45 

± 0,10 

1,60 

±0,18 

1,45 

±0,12 

1,38 

±0,15 

1,65 

±0,20 

1,63 

± 0,12 

 

COT (%) 

0,74 0,70 0,56 0,83 0,81 0,59 0,75 0,78 0,52 

 

MO(%) 

3,48 6,01 6,26 3,57 6,10 6,23 3,66 6,15 6,29 

 

Carbonates 

(%) 

5,54 5,67 4,46 5,78 5,65 4,62 6,16 6,54 4,71 

 

P (mg/kg) 

420,10 460,22 765,31 427,52 436,23 786,84 435,35 443,68 784,19 

 

I.3 Analyse minéralogique des sédiments étudiés 

Les spectres de diffraction des RX ont été réalisés au Laboratoire de l’Institut de 

Chimie des Matières condensées (Bordeaux, France). 

L’analyse diffractométrique de rayons X (DRX) des échantillons de sédiments a été 

réalisée à l'aide d'un diffractomètre Bruker D8 avancé dans la plage de l'angle de diffraction 

(2Ѳ) entre 8° et 80°, avec une hauteur de 0,05 de 2θ et 2 secondes de temps de comptage par 

étape. La figure I.1 affiche un diagramme de diffraction des rayons X identique pour tous les 

échantillons de sédiments étudiés. Les spectres DRX obtenus montrent clairement que le  

quartz (SiO2) est la composante principale des échantillons de sédiments correspondant aux  
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diagrammes de diffraction à 2Ѳ (21° ; 26,8° ; 36,8° ; 39,6° ; 50,3° ; 64,17° et 68,4°), 

également l'apparence d'un pic de diffraction à 2Ѳ (19,9° ; 30°, 35°, 54,2° et 61°) sont affectés 

à la phase montmorillonite de la formule générale (Na,Ca)0,3(Al,Mg)2Si4O10(OH)2·nH2O. 

Cependant, l'apparition de petits pics de diffraction à 41° ; 43° ; 44° ; 55° et 76° peut 

correspondre à la présence d'une petite quantité de goethite de formule chimique αFe+3O(OH) 

et de calcite (CaCO3) avec des traces de Mn, Fe, Zn, Co, Ba, Sr, Pb, Mg, Cu, Al, Ni, V, Cr, 

Mo. L'abondance des cations autres que le calcium explique la richesse des variétés décrites 

pour ce minéral et également de calcite magnésienne (Mg-calcite), de formule [CaXMg1 

X(CO3)]. 

 

Figure I.1 : Diffraction des rayons X des échantillons de sédiments étudiés : 

(1, 2, 3 et 4 : points de prélèvement) 

I.4 Détermination des HAP dans les sédiments étudiés par HPLC 

Dans le cadre de ce travail, nous avons analysés 11 HAP au « Laboratoire d’analyses 

des sols et des eaux (Horizon-Annaba) », à l’aide d’un chromatographe de marque « HPLC 

Thermo TSP Pump 4000 ». Les conditions opératoires sont réunies dans le tableau I.5 : 
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Tableau I.5 : Conditions opératoires d’analyses des 11 HAP par HPLC 

Colonne Phase éluant Pas de 

température 

Détecteur Volume 

d’injection 

Température 

YMC 5µm 

dim : 100x3 

mm 

méthanol 

/eau : 60/40 

0,7 ml/min UV à 254 nm 10 µl 35°C 

 

 

Le mode opératoire est consigné en annexe. 

Les chromatogrammes des composés analysés sont représentés par les Figures (I 2, I 3 et I 4), 

qui montrent que les 11 HAP étudiés. 

 

Figure I.2 : Chromatogramme de 11 HAP par HPLC ; Echantillon 1 

 

Figure I.3 : Chromatogramme de 11 HAP par HPLC ; Echantillon 2 
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Figure 1.4 : Chromatogramme de 11 HAP par HPLC ; Echantillon 3 

Les concentrations des 11 HAP en µg/kg de matière sèche des sédiments étudiés sont 

présentées dans le tableau I.6. Les résultats obtenus sont comparés aux valeurs guides. 
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Tableau I.6 : Concentrations des HAP (en µg/kg MS) dans les sédiments étudiés et leurs 

valeurs guides. ⃰MacDonald et al., 1996 ; ⃰Swartz et al., 1999; ⃰ Doyle et al., 2003 pour les 

sédiments d’eaux douces [19-21]. Les prélèvements ont été réalisés à la mi-mars 2015. 

HAP Ech1 Ech2 Ech3 CBSQGs 

⃰ TEC 

⃰ MEC 

(TEC+PEC)/2 

CBSQGs 

⃰ PEC 

Naphtalène 

(N) 

37 41 32 176 368,5 561 

Acénaphtylène 

(Acy) 

58 63 46 5,9 66,95 168 

Acénaphtène 

(Ace) 

80 86 75 6,7 47,85 89 

Phénanthrène 

(P) 

235 252 231 110,0 687 1170 

Anthracène 

(A) 

175 183 164 57,2 451,1 845 

Pyrène 

(Pyr) 

470 495 460 195 857,5 1520 

Benzo(a)anthracène 

(BaA) 

120 132 105 108 579 1050 

Benzo(b)fluoranthène 

(BbF) 

219 237 213 

 

240 6820 13400 

Benzo(a)pyrène 

(BPyr) 

360 390 304 150 800 1450 

Indéno(1,2,3-c,d)pyrène 

(IcdPyr) 

249 257 238 200 1700 3200 

Benzo(g,h,i)pérylène 

(BghiPL) 

255 268 247 170 1685 3200 

∑ HAP 2430 2404 2115 - - - 

[P] / [A] 1,34 1,38 1,41 - - - 

[IcdPyr] / [IcdPyr + 

Bghi PL] 

0,49 0,49 0,49 - - - 

           Les concentrations en HAP les plus élevées dans les sédiments se trouvent dans 

l’échantillon 2, situé dans la zone industrielle de Pont Bouchet où tous les rejets liquides du 

complexe sidérurgique d’El Hadjar s’additionnent avec les rejets des petites et moyennes 

industries de cette zone. 

On constate que les concentrations en naphtalène et benzo(b) fluoranthène dans les 

sédiments étudiés (Ech1, Ech2 et Ech3) sont largement inférieures aux valeurs guides (TEC, 

PEC et MEC) ce qui montre que les quantités trouvées n’ont pas d’effet immédiat sur le 

milieu. Les sédiments de l’Ech3, qui se trouvent dans la zone d’El Bouni (industrie laitière…) 

renferment une concentration en benzo(a)anthracène qui est du même ordre (105µg/kg MS) 
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que la valeur TEC (108µg/kg MS), ce qui prouve que les sédiments de cette zone ne sont pas 

contaminés par ce composé. 

En dessous du seuil TEC, les organismes ne sont pas considérés comme affectés par 

les différentes substances, car les concentrations sont telles qu’elles n’induisent pas d’effet 

observé. Au-dessus du seuil PEC, les concentrations chimiques sont suffisamment élevées 

pour produire des effets néfastes sur les organismes. Entre la valeur TEC et PEC, la qualité 

peut être dite moyenne, mais aucune conclusion claire ne peut être tirée sur le risque réel. 

Pour le reste des HAP analysés, leurs concentrations dépassent les valeurs TEC. Aussi, 

leurs valeurs sont inférieures aux valeurs PEC et MEC. Ce qui signifie que les organismes les 

plus sensibles sont affectés par les HAP. D’autre part, les résultats obtenus montrent que les 

sédiments étudiés contiennent des concentrations en acénaphtène de 80, 86 et 75 µg/kg MS 

respectivement dans les échantillons 1, 2 et 3. Ces valeurs sont presque le double de la valeur 

MEC qui est de 48 µg / kg MS et du même ordre que la valeur PEC qui est de 89 µg/kg MS. 

Ce qui signifie que les quantités d’acénaphtène peuvent causer des effets nocifs sur 

l’environnement.  

Les contaminations en HAP observées dans les sédiments peuvent donc s’expliquer 

par l’émission dans l’atmosphère de composés issus de combustions incomplètes. 

L’accumulation des HAP dans les sédiments de l’oued Seybouse semble donc liée à des 

activités humaines utilisant des combustibles fossiles ou des combustibles comme les bois 

susceptibles d’émettre des HAP dans l’atmosphère.  

Nous avons établi une répartition massique des 11 HAP étudiés, représentée par la 

Figure I.5. 
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Figure 1.5 : Distribution massique des 11 HAP analysés par HPLC 

Cette étude nous permettra de déterminer des indices qui caractérisent l’origine des 

HAP étudiés : 

Indice  IcdPyr / (IcdPyr + BghiPL)  

Un rapport IcdPyr / (IcdPyr+BghiPL) < 0,2 caractérise une contamination des 

sédiments par les HAP d’origine pétrogénique. Par contre, un rapport IcdPyr / (IcdPyr + 

BghiPL) > 0,2 représente une origine pyrolytique. Selon Yunker et al. (Yunker et al., 2002) 

[22], les rapports compris entre 0,2 et 0,5 indiquent des sources liées à la combustion de 

produits pétroliers tandis que les rapports supérieurs à 0,5 caractérisent la combustion de 

biomasse (herbe, bois, charbon) [22].  

Selon (Kavouraset al., 2001) [23], l’indice IcdPyr/(IcdPyr+BghiPL) de 0,35 à 0,70 

indiquent une contamination en HAP d’origine pyrolytique (moteurs diesels, …). Les rapports 

IP/(IP+BghiPL) constatés dans notre étude restent invariable dans les trois échantillons 

étudiés, de l’ordre de 0,49. Ce qui confirme une contamination des sédiments par les HAP 

d’origine pyrolytique. 

[N] [Acy] [Ace] [P] [A] [Pyr] [BaA] [BbF] [BaPyr] [IcdPyr] [BghiPL]

Ech1 1.52 2.39 3.29 9.67 7.2 19.34 4.94 9.01 14.81 10.25 10.49

Ech2 1.7 2.62 3.57 10.48 7.61 20.59 5.49 9.86 16.22 10.69 11.15

Ech3 1.51 2.17 3.55 10.92 7.75 21.75 4.96 10.07 14.37 11.25 11.68
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Les rapports IcdPyr/(IcdPyr+BghiPL) calculés dans notre étude restent invariable dans 

les trois échantillons étudiés, de l’ordre de 0,49. Ce qui correspond à une contamination des 

sédiments par les HAP d’origine pyrolytique. 

Indice Phe /Ant  

Des rapports en Phe/Ant>10 dans les sédiments indiquent que les contaminations sont 

d’origine pétrogènique. Un rapport [Phe] / [Ant] <10 sont indicateurs d’une contamination 

pyrolytique [24,25]. 

Selon notre étude, les rapports [Phe] / [Ant] varient de 1,34 à 1,41 montre que les HAP 

contaminant les sédiments sont d’origine pyrolytiques. Un rapport nulindique que l’un des 

composés étudié présente une concentration inférieure à la limite de détection par HPLC. 

La distribution des 11 HAP (FigureI.5), montre que la majorité des composés sont 

d’origine pyrolytique composée de plus de 4 cycles. Le reste des HAP sont de faible poids 

moléculaires sont d’origine pétrogénique (2 à 3 cycles) [26,27]. 

Selon les résultats obtenus, les HAP retrouvés dans les sédiments sont majoritairement 

pyrolytique (Figure I.5). Ils proviennent de la combustion incomplète de matière organique 

naturelle ou anthropique (activités industrielles ou urbaines). Les sources d’émission sont le 

transport routier (combustion du carburant automobile), le chauffage domestique, les 

industries métallurgique, l’industrie chimiques. 

Les HAP possèdent des propriétés toxiques, mutagènes et cancérigènes [28]. Les 

propriétés cancérigènes des HAP n’ont été prouvées que pour le benzo(a)pyrène [29], le 

dibenzo(a,h)anthracène [30], le naphtalène [31], le benzo(k)fluoranthène[32], l’indéno(1,2,3-

cd)pyrène [33], le benzo(a)pyrène[34].et le benzo(b)fluoranthène[35].  

Les autres HAP n’ont pas fait l’objet d’études, où ne sont pas classifiables quant à leur 

effet cancérogène pour l’homme. Ainsi, les HAP sont considérés comme la première source 

de cancer en zone urbaine [36], soit par contact direct, soit par ingestion ou par inhalation [37-

40].        

Dans le cadre de notre étude, nous avons comparé les concentrations des 11 HAP 

obtenues par HPLC avec les concentrations trouvées dans les sédiments d’autres rivières dans 

le monde (tableau I.7) 
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Tableau I.7 : Comparaison des concentrations maximales (ng/g) des HAP dans les sédiments 

étudiés par rapport à ceux des autres rivières dans le monde. (1) Notre étude 

 

 

 

 

 

HAP 

(1) Rivière 

Seybouse, 

Annaba, 

Algérie 

(2) Rivière 

Hugli, 

Calcuta. 

Inde[41,42] 

(3) Rivière 

Mersey, 

Oglet, 

Royaume- 

-Uni[41,43] 

(4) Rivière 

Seine, 

Oisse, 

France 

[41,44] 

(5) Rivière 

Lenga, 

Concepcion, 

 Chili[41,45] 

Naphtalène 

(N) 

41 31 56 68 29 

Acénaphtylène 

(Acy) 

63 - - 63 - 

Acénaphtène 

(Ace) 

86 <5 51 87 134 

Phénanthrène 

(P) 

252 - 251 790 440 

Anthracène 

(A) 

183 16 82 152 180 

Pyrène 

(Pyr) 

495 144 331 1418 953 

Benzo(a)anthracène 

(BaA) 

132 - 201 1096 425 

Benzo(b)fluoranthène 

(BbF) 

237 41 185 

 

- 234 

Benzo(a)pyrène 

(BPer) 

390 69 332 1122 564 

Indéno(1,2,3-

c,d)pyrène 

(IdP) 

257 50 345 766 327 

Benzo(g,h,i)pérylène 

(BPer) 

268 37 301 651 398 

 

 

Il ressort des résultats du tableau que les concentrations des HAP dans les sédiments 

de l’Oued Seybouse sont largement supérieures aux teneurs trouvées dans les sédiments de le 

rivière Hugli,Calcuta. Inde. La concentration en naphtalène (41 ng/g) est inférieure à celles 

trouvées dans les sédiments des rivières Oglet, Royaume-Uni et Seine, Oisse, France (56 et 

68) ng/g, elle est supérieure à celle trouvée dans les sédiments de la rivière Lenga, 

Concepcion, Chili qui est de 29 ng/g. La concentration en acénaphtène (86 ng/g) est de même 
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ordre que celle trouvée dans les sédiments de la Seine, France (87 ng/g), elle reste inférieure à 

celle de la rivière Lenga, Chili (134 ng/g) et supérieure à celle de la rivière Mersey, Royaume-

Uni (51 ng/g). La concentration en phénanthrène, selon notre étude est de 252 ng/g est de 

même ordre que celle trouvée dans les sédiments de la rivière Mersey, Royaume-Uni qui est 

de 251 ng/g. Elle est inférieure aux concentrations trouvées dans les sédiments de la Seine 

(790 ng/g) et de la rivière Lenga, Chili (254 ng/g). La concentration en anthracène est 

supérieure aux autres études mais de même ordre que celle trouvée dans les sédiments de la 

rivière Lenga, Chili. Les concentrations en pyrène, benzo(b)fluranthène et benzo(ghi) 

pérylène sont supérieures dans les sédiments des autres études. La concentration en 

benzo(a)anthracène est inférieure à celle trouvée dans les autres sédiments. La concentration 

en Indo (1,2,2-c,d) pyrène est presque identique que celle trouvées dans les sédiments des 

rivières Mersey, Royaume-Uni et Lenga, Chili mais elle reste inférieure à celle de la Seine. 

On peut avancer qu’une majorité des HAP étudiées présentent des concentrations 

proches à celles trouvées dans les sédiments d’autres rivières, là où des activités anthropiques 

se développent et présentent un risque de contamination de l’environnement.     

I.5 Détermination de la concentration totale des métaux étudiés dans les 

sédiments 

I.5.1 Dosage de Co, As, Cd et V dans les sédiments par spectrométrie d’absorption 

atomique 

I.5.1.1 Protocole d’extraction des sédiments 

Les procédures d’extraction simple sont des méthodes qui s’exécutent en une seule 

étape. Elles sont retenues en sciences des sols ou des sédiments afin de quantifier la 

disponibilité potentielle des métaux lourds et pour diagnostiquer l’insuffisance ou l’excès des 

éléments dans les sols ou les sédiments pour pouvoir étudier le comportement physico-

chimique. 
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I.5.1.2 Prétraitement des échantillons 

Les échantillons de sédiments sont homogénéisés, puis séchés à 105 ± 5°C selon la 

norme US EPA 3050B (EPA, 1996). Les échantillons sont ensuite tamisés à <63 μm 

(élimination des végétaux, plastique, verres, cailloux, etc.) selon la norme NF ISO 11464 de 

décembre 1994. 

I.5.1.3 Minéralisation des échantillons 

Les métaux présents dans les échantillons sont généralement analysés au laboratoire par 

spectrométrie d’absorption atomique (SAA). Cependant les sédiments, étant des solides, il est 

nécessaire de les minéraliser pour pouvoir ensuite déterminer les teneurs en métaux dans les 

solutions d’attaque. 

Mise en solution  

Nous avons utilisé le protocole décrit selon la norme US EPA 3050B (EPA, 1996).  

500 mg de sédiments sont introduits dans un bécher de 30 ml, 5 ml de HNO3 concentré (65%) 

sont ajoutés, et le bécher est couvert avec un verre de montre. Le mélange est chauffé pendant 

30 minutes à 95°C sur une plaque chauffante qui contrôle la température. L’échantillon est 

refroidi, puis 2,5 ml de HNO3 (65%) sont ajoutés. Le mélange est à nouveau chauffé à 95°C 

pendant 30 minutes. Si des vapeurs rousses sont dégagées, l’étape d’ajout de 2,5 ml de HNO3 

est répétée jusqu’à leur disparition complète, indiquant la fin de la réaction d’oxydation avec 

HNO3. Le volume de l’échantillon est réduit à 5 ml par chauffage à 95°C pendant 2 heures. 

Après refroidissement, 1 ml d'eau ultra pure, et 1,5 ml de H2O2 (suprapur à 30%) sont ajoutés. 

Le mélange est mis à chauffer à 95°C pendant 30 minutes. La réaction avec le peroxyde 

d'hydrogène (H2O2) s’identifie par une effervescence importante de l’échantillon. Le 

chauffage est maintenu jusqu’à ce que l’effervescence disparaisse. Le mélange est refroidi, 

puis à nouveau chauffé à 95°C après l’addition d'1 ml de H2O2. Cette étape est répétée jusqu’à 

dissipation complète de l’effervescence si elle persiste. Après refroidissement de 

l’échantillon, 5 ml d'HCl (supra pur à 30%) sont ajoutés, suivi du chauffage du mélange à 

95°C, pendant 15 minutes. Après réduction de son volume à 2,5 ml, l’échantillon est refroidi, 

et son volume est augmenté à 50 ml par addition d’eau distillée. Il est ensuite filtré avec un 

filtre de porosité 0,45µm. Laisser refroidir à température ambiante. 
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La solution est récupérée pour l’analyse des métaux par spectrométrie d’absorption 

atomique. 

Filtration  

Après l’attaque par les acides, les échantillons sont ensuite filtrés sur des papiers filtres 

en papier pour éliminer toutes les matières en suspensions, avant d’être conservés dans des 

flacons en polyéthylène jusqu’au temps de dosage de Co, As, Cd et V dans les sédiments. 

Les dosages des métaux ont été réalisés par spectrométrie d’absorption atomique 

(Perkin Elmer 3100).  Les analyses ont été réalisées en respectant les conditions 

expérimentales pour chaque élément : les longueurs d'onde de résonance, le courant la lampe 

à cathode creuse, les débits de la solution d'échantillon, du gaz comburant et combustible. Des 

solutions standards de provenance Merck-Titrisols ont été utilisées pour chaque dosage. 

L’étude des interférences inter-éléments lors des dosages pour chaque élément analysé a 

été étudiée. 

Pour les teneurs élevées des métaux étudiés, les échantillons sont donc préalablement 

dilués pour que la concentration de l’élément soit comprise dans la gamme d’étalonnage.  

I.5.1.4 Conditions opératoires de dosage par spectrométrie d’absorption atomique 

 

Les concentrations totales de métaux lourds (Co, As, Cd et V) dans les sédiments ont 

été analysées à l’aide d’un spectromètre d’absorption atomique par flamme de marque Perkin 

Elmer au « Laboratoire Horizon- Annaba ». Les conditions opératoires pour la détermination 

des métaux lourds étudiés sont réunies dans le tableau I.8. Les solutions standard des métaux 

sont de provenance Merck, Titrisols. 
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Tableau I.8 : Conditions opératoires de dosage des métaux étudiés par S.A.A. A-Ac : Air-

Acétylène ; N-Ac : Protoxyde d’azote-Acétylène 

 

Métaux Longueur 

d’onde 

(nm) 

Bande 

passante 

(nm) 

Courant 

cathode 

creuse 

(mA) 

Nature 

de 

la 

flame 

Débit 

de 

la 

solution 

(l/min) 

Atomi- 

Sation 

(°C) 

Sensibilité 

(ppm) 

Limite 

de 

détection 

(ppm) 

Co 240,7 0,2 10 A-Ac 2 2850 0,005 0,001 

As 193,7 0,7 10 A-Ac 2 2850 0,003 0,002 

Cd 228,8 0,7 10 A-Ac 2 2850 0,005 0,002 

V 318,4 0,7 10 N-Ac 2 2850 0,003 0,002 

Les concentrations des métaux dans les sédiments, pendant les trois saisons sont 

rassemblées dans le tableau I.9. 

Parmi les éléments étudiés, Co et V sont des oligo-éléments. Ils sont essentiels pour 

une activité biologique raisonnable concentrations. Co est fortement et rapidement adsorbée 

sur le feret les oxydes de manganèse, les argiles et les matières organiques [46]. Les argiles 

les montmorillonites et les illites [47] sont les plus impliqués dans l’absorption du cobalt. En 

moyenne, environ 80% des Co dans les sols seraient associés à des oxydes de manganèse. 

L'adsorption des oxydes de manganèse est un phénomène qui se renforce avec le temps, 

surtout si le milieu est oxydant [48]. 

Dans l’environnement, le Co se trouve sous forme Co2+ ou Co3+ ; l’état divalent est 

relativement plus stable que le Co+3. Sous ces états, il est fortement complexé par les oxydes 

de fer et de manganèse, en plus des argiles et des matières organiques [49]. Du fait des 

processus d’adsorption, le Co semble ne pas migrer sous la forme soluble. En revanche, les 

chélates organiques de Co seraient très mobiles dans les sols et facilement disponible pour les 

plantes [50].  

La concentration moyenne de Co dans les sédiments analysés est comprise entre 7,51 

mg/kg dans les sédiments de la station 1 et 10,91 mg/kg dans la station 3, ceci est 

probablement lié aux rejets de l’usine Arcelor-Mittal ainsi que la pollution atmosphérique 

engendrée par cette industrie métallurgique. Les concentrations de Co dans les sédiments 

étudiés sont comprises dans l’intervalle des concentrations des sédiments des rivières à travers 

le monde (Tableau I.10).   
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Le Co ne présente pas de toxicité vis à vis des organismes benthiques. De ce fait, 

aucune norme pour les sédiments n’a été fixée [51]. 

A l'inverse, Cd et As, malgré leur affinité avec le –SH et -NH dans les enzymes, n’ont 

pas jusqu’à présent de fonction biologique reconnue et sont donc considérés comme 

particulièrement dangereux et toxiques pour les écosystèmes ainsi que pour la santé Humaine 

[49,51]. Ces éléments sont nommés "PHE" (potentiel Eléments nocifs) de Plant et al [52] et 

de Salvarredy Aranguren et al [53] et se produisent naturellement par l’altération des 

minéraux contenus dans les roches, la diffusion d’aérosols naturels du sol et de l’eau et 

anthropogéniques, englobant les minéraux liquides atmosphériques et industriels, etc., ainsi 

que l’utilisation d’engrais, de pesticides dans l'agriculture. 

L’As apparaît dans l’environnement sous 5 états d’oxydation (5+, 3+, 0, 1- et 2- ) 

parmi lesquels les formes oxydées (As3+ et As5+) sont relativement plus toxiques que les 

autres [54]. Les formes trivalentes et pentavalentes constituent des espèces anioniques en 

solution aqueuse au niveau de laquelle elles peuvent être adsorbées par les surfaces minérales 

ou précipiter. La forme pentavalente s’adsorbe plus fortement sur les surfaces minérales que 

la forme trivalente ; il est ainsi moins mobile et moins toxique que l’arsenic trivalent [55,56]. 

Le pH des sédiments étudiés est basique, ce qui peut favoriser les formes toxiques de l’As. La 

concentration de l’As dans la station 3 est double (8,19 mg/kg) que celle trouvées (4,20 

mg/kg) dans les sédiments de la station 1. Ce qui montre une accumulation de cet élément 

causée par les différents rejets en amont de la rivière Seybouse et d’autre part, la station 3, est 

situé à environ 20 m du complexe d’engrais phosphatés et de la mer méditerranée.  

Les concentrations en As dans les sédiments de la station 1 et 2 représentent la moitié 

de la valeur TEC [57]. Les sédiments de la station 3, donnent des concentrations en As 

proches de valeur TEC.  

Cependant, les concentrations de l’As dans les sédiments étudiés coïncident avec les 

concentrations de l’As des sédiments de Luanhe River Estuary, China [58] et Sédiments de 

l'estuaire de la rivière Cai, Vietnam [12] (Tableau I.10).  

Les activités métallurgiques, la combustion de produits pétroliers ainsi que la 

fabrication et l’épandage d’engrais phosphatés sont à l’origine de la contamination des 

sédiments par le Cd. Le cadmium ne présente pas de toxicité aiguë pour les écosystèmes 
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aquatiques de l’organisme en fonction des concentrations rencontrées dans cet environnement 

[59]. 

Différentes études ont montré que l’adsorption de Cd par la goethite augmente avec la 

présence du phosphate [60,61]. Selon Collins et al. (1999) [61], cette augmentation est 

seulement due à une interaction électrostatique. Cependant les travaux de Wang et Xing [62] 

ont montré que le Cd et le phosphate ont des effets mutuels sur leur cinétique de sorption 

respective. Le Cd est, parmi les métaux bivalents, l’élément présentant la plus grande affinité 

avec la calcite [15]. Selon McBride [63] et Davis et al. [64] la sorption chimique de Cd sur les 

surfaces de calcite est une réaction d’échange de surface d’équilibre entre les cations Ca+2 et 

Cd+2. 

Les concentrations de Cd dans les sédiments de la station 1 et 2 sont le tiers (1/3) de la 

valeur TEC. Tandis que ceux de station 3 donnent des concentrations en Cd correspondant à 

la moitié de la valeur TEC. 

Les concentrations de cet élément à la station 3 représentent la moitié de cette valeur. 

Les concentrations de Cd dans les sédiments étudiés sont inférieures à celles de Cd dans les 

sédiments de la rivière Odra, en Pologne. Par contre, ils sont proches des valeurs trouvées 

dans les sédiments fluviaux d’autres études (tableau I.10) 

Les sources artificielles de V dans l’air proviennent de l’industrie (extraction, 

concassage et broyage des minerais), est une source importante de poussière contenant du V ; 

mais le phénomène reste localisé près des sources émettrices. Les sources d’exposition au V 

sont surtout naturelles. Le V, se trouve dans plusieurs substances. Le comportement du V 

dans l’environnement dépend de son degré d’oxydation. Son état d’oxydation varie de –1 a +5 

[65] Toutes les espèces ioniques du V ont une forte tendance à se complexer et à s’adsorber 

sur les minéraux, les oxydes et les matières organiques.  

Les teneurs de V sont très variables d’un endroit à un autre. Miramand et Fowler [66] 

(1998) estiment que la concentration du V dans les sédiments marins se situe dans de 20 à 200 

mg/kg d’extrait sec, les valeurs les plus élevées se situant près des côtes. Les sédiments 

contiennent moins de 150 mg de V par kg d’extrait sec. 

Selon des études de l’E.C., 1996 [67], aucune toxicité du V vis-à-vis des organismes du 

sédiment n’a été recensée. Cependant, une PNEC [67] mes de 23,6 mg/kg MES secs a été 
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proposée en utilisant la méthode des coefficients de partage [67]. Les concentrations en V 

dans sédiments étudiés dépassent cette valeur. Excepté, les sédiments de la station 3, en hiver 

et au printemps qui renferment des concentrations en V proches de la valeur PNEC. Les 

concentrations de V dans les sédiments étudiés étaient inférieures à celles de V dans les 

sédiments provenant d'autres études (tableau I.10). Par contre, ils sont inclus dans la plage de 

concentration des sédiments de l'estuaire d'Aviles, en Espagne (tableau I.10). 

Les concentrations du V dans les échantillons étudiés sont comprises entre 20,72 et 

27,82 mg/kg dans les sédiments de la station 3. 

Les valeurs trouvées dans les sédiments d’autres rivières sont presque le double à celles 

trouvées par notre étude (Tableau I.10). 

La distribution des métaux étudiés des sédiments de la Seybouse et de Meboudja est 

dans l’ordre V >Co>As >Cd, montre une relation avec l’occupation des sols de la région.  Elle 

est liée aux différentes activités urbaines et industrielles. La deuxième source 

d’enrichissement en métaux lourds des sédiments de la Seybouse est essentiellement agricole. 

 Les concentrations en métaux étudiés semblent être issue des apports de fertilisants, 

certainement ceux contenant des phosphates. 

Selon les résultats obtenus, les sédiments de la Seybouse et son affluent la Meboudja à 

une profondeur de 0-30 cm sont de mauvaise qualité. Néanmoins selon Salomons et Förstner 

[68] l’évaluation de la qualité d’un sédiment ne doit pas se limiter uniquement à la 

détermination de la concentration totale, car la toxicité d’un élément dépend aussi de la nature 

de son association dans le sédiment. 
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Tableau.I.9 : Distribution des métaux lourds en (mg/kg, poids sec) dans les sédiments de 

l’oued Seybouse. (m = 40 ; n = 160). Profondeur : 0-30 cm. 

 

 

Abréviations : m : nombre d’échantillons et n : nombre de mesures ; SD, Déviation standard.  

Les valeurs entre parenthèses représentent la déviation standard relative en pourcent (RSD). 

 a Valeurs TEC (Threshold Effect Concentration). b PEC (Probable Effect Concentration) pour 

les sédiments d’eau douce, développées par Macdonald et al, [57]. c Predicted No Effect 

Concentration (PNEC), CE, [67]. 

 

 

 

 

 

 

métau

x 

Hiver Printemps Eté Background 

de métaux 

 

 

 

 

Normes 

1 2 3 1 2 3 1 2 3 

Moy 

±SD 

(RSD) 

Moy 

±SD 

(RSD
) 

Moy 

±SD 

(RSD) 

Moy 

±SD 

(RSD
) 

Moy 

±SD 

(RSD
) 

Moy 

±SD 

(RSD) 

Moy 

±SD 

(RSD
) 

Moy 

±SD 

(RSD
) 

Moy 

±SD 

(RSD
) 

Moy 

±SD 

(RSD) 
 

 

Co 

7,51 

±0,55 

(7,32) 

8,10 

±0,54 

(6,66) 

10,06 

±0,68 

(6,76) 

8,64 

±0,62 

(7,17) 

9,26 

±0,47 

(5,07) 

10,91 

±0,69 

(6,32) 

9,45 

±0,64 

(6,77) 

9,53 

±0,75 

(7,87) 

10,27 

±0,93 

(9,05) 

5,82 

±0,39 

(6,70) 

 

- 

 

- 

 

As 

4,20 

±0,32 

(7,62) 

 

4,24 

±0,30 

(7,07) 

 

7,80 

±0,45 

(5,77) 

 

4,25 

±0,40 

(9,41) 

 

4,35 

±0,33 

(7,59) 

 

7,94 

±0,50 

(6,30) 

 

4,60 

±0,22 

(4,78) 

 

4,66 

±0,37 

(7,94) 

 

8,19 

±0,58 

(7,08) 

 

 

3,67 

±0,21 

(5,72) 

 

 

9,79a 

 

 

33,0b 

 

Cd 

0,25 

±0,02 

(8,00) 

 

0,28 

±0,02 

(7,14) 

 

0,45 

±0,05 

(11,11) 

 

0,31 

±0,03 

(9,67) 

 

0,33 

±0,02 

(6,06) 

 

0,47 

±0,05 

(10,64) 

 

0,34 

±0,03 

(8,82) 

0,37 

±0,04 

(10,8) 

 

0,55 

±0,05 

(9,10) 

 

0,16 

±0,01 

(6,25) 

 

0,99a 

 

4,98b 

 

V 

27,33 

±2,14 

(7,83) 
 

25,16 

±2,10 

(8,35) 
 

20,72 

±1,55 

(7,48) 
 

28,59 

±2,61 

(9,13) 
 

26,12 

±2,44 

(9,34) 
 

21,0 

±1,87 

(8,90) 
 

28,77 

±2,39 

(8,31) 
 

26,47 

±2,20 

(8,31) 
 

27,82 

±2,18 

(7,99) 
 

18,26 

±1,07 

(5,86) 

 

23,6c 
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Tableau I.10 : Comparaison de la concentration en éléments (mg / kg, poids sec) rapportée 

dans les valeurs de la littérature de différentes régions du monde 

Location Co As Cd V Référence 

Loire River 

sediments 

(France). 

- 13,1 0,62 - Grosbois 

et 

2012[69] 

 

Benthic sediments 

of the water 

bodies, Ethiopia 

6,69-34,53 1,76-4,29 0,15-0,39 44,45 MinbaleAs

chale et 

al., 

2016[70] 

sédiments de 

surface du 

Golfe du 

Morbihan, France 

8,4-11,3 18,1-50,2 0,5-1,2 90,7-127,7 JoselynJim

enez. 2016 

[71] 

Sediments from 

the Cai River 

estuary and 

NhaTrang Bay 

(South China Sea, 

Vietnam) 

4,4-12,5 7,1-23,6 <0,03-0,2 43,3-101 Koukina et 

al, 2016 

[12] 

Aviles estuary, 

Spain 

- - - 4-67 (Menchaca 

et al., 

2012) [72] 

Odra River, 

Poland 

- 62,60 9,71 - Edeltrauda 

et al, 

2005[73] 

Luanhe River 

Estuary, China 

- 3,4-13,6 0,002-0,241 - Jinqing 

Liu et al, 

2016 

[58] 

Seybouse River, 

Algeria 

7,51-10,27 4,20-8,19 0,25-0,55 20,72-28,77 Notre 

étude 

I.6 Évaluation de la contamination des sédiments 

Le facteur de contamination (CF), l'indice de géoaccumulation (Igéo), le degré de 

contamination modifié (mCF) et l’indice de charge de pollution (PLI), ont été utilisés pour les 

contributions anthropiques des métaux dans les sédiments. Le FC a été appliqué pour évaluer 

le degré de pollution, en comparant les niveaux testés à la période préindustrielle [74]. Le 

facteur de contamination a été calculé en utilisant le ratio suivant : 

                                                 FC= Cmetal / Cbackground                                                                                               (I.1)       
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Où Cmétal la concentration de l’élément dans l'échantillon de sédiment et Cbacground est la valeur 

de fond géochimique de l’élément. 

Les valeurs des FC ont été interprétées selon (Hakänson, 1980) [74] avec : FC < 1 

représente une faible contamination ; 1<FC<3 indique une contamination modérée ; 3<FC<6 

est une contamination importante ; et FC> 6 est une très forte contamination. 

Le Background du métal (tableau I.11), indique la concentration de métal dans le 

sédiment en absence d’apport d’origine anthropique. Compte tenu de non disponibilité de 

fond géochimique dans le bassin de la Seybouse-Meboudja, nous avons considéré 

l’échantillon de la station 4 qui est éloigné des activités industrielles comme fond géologique 

pour les sédiments étudiés. Dans cette station, quatre échantillons de sédiments ont été 

prélevés à une profondeur de 50 cm, suffisante (par rapport au taux de sédimentation de cette 

zone) et non affectés par les activités anthropiques.  

Pour le calcul du mCF), nous avons utilisé la relation : 

                               mCF = (CFCo + CFAs + CFCd + CFV) / 4                                        (I.2)            

mCF <1,5 représente néant à très faible degré de contamination, et 1,5 <mCF<2 représente un 

faible degré de contamination [75]. 

L'indice Igéo a été utilisé pour évaluer l'accumulation de métaux lourds dans les 

sédiments tel qu'introduit par Müller [76] et utilisé par d'autres auteurs [77,78]. L'indice Igéo 

peut être utilisé comme référence pour estimer l'étendue des processus de pollution. La 

méthode évalue le degré de pollution des métaux en fonction de sept classes d'enrichissement 

en fonction des valeurs numériques croissantes de l'indice. Cet indice est calculé comme suit : 

                                      I geo = Log2 (Cn / 1,5 Bn)                                                                      (I.3)       

Avec Cn : la concentration dans le sédiment du métal considéré (n), et Bn la teneur 

naturelle du fond géochimique pour le métal (n). La constante 1,5 est introduite pour prendre 

en compte l’effet de possibles variations de la valeur du fond géochimique, qui peuvent être 

attribuées à des changements minéralogiques du sédiment [79,80].  

Selon Muller [81], il existe sept classifications de l'indice de Igéo: non pollués (Igéo ≤ 

0), non pollués à modérément pollués (0 <Igéo ≤ 1), modérément polluées (1 <Igéo ≤ 2), 
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modérément à fortement polluées (2 <Igéo ≤ 3), fortement pollué (3 <Igéo ≤ 4), fortement à 

extrêmement pollué (4 <Igéo ≤ 5) et extrêmement pollué (Igéo> 5). 

L’évaluation du degré de contamination a été aussi réalisée en utilisant l'indice de 

charge de pollution (PLI). Ce dernier a été largement utilisé pour évaluer le niveau de 

contamination et de pollution dans les sédiments côtiers et estuariens. Une valeur PLI 

supérieur à 1 indique la détérioration progressive de la qualité de l'estuaire. L'équation utilisée 

pour calculer PLI a été développé par Tomlinson et al, 1980 [82]. 

                                     PLI = (FCCo x FCAs x FCCd x FCV) 0, 25                                     (I.4)   

Les résultats de cette étude sont rassemblés dans le tableau I.11.  En général, les FC des 

quatre métaux étudiés augmentent légèrement en été et ont des valeurs comprises entre 

1<CF<3, indiquant une contamination modérée. Sauf en été, la station 3, proche du complexe 

d’engrais phosphatés (Asmidal), enregistre un CFCd = 3,44, représentant une contamination 

plus ou moins importante des sédiments. L’ensemble des valeurs de mFC des métaux varient 

de 1.5<mCF<2 représentant un faible degré de contamination. Tandis qu’en été, la station 3, 

donne un mFC=2,24 ce qui montre que les sédiments de cette station sont modérément 

pollués. 

Tableau I.11 : Facteurs de contamination (FC), indices de géoacumulation (Igeo), indices de 

charge de pollution (PLI) et degré de contamination modifié (mCF) des métaux étudiés dans 

les sédiments de la zone d'étude. 

Indices  Hiver   Printems  Eté 

1 2 3 1 2 3 1 2 3 

FCCo 1,29 

 

1,39 1,73 1,48 1,59 

 

1,87 1,62 1,64 1,76 

IgeoCo -0,22 -0,11 0,20 -0,02 0,08 0,32 0,11 0,13 0,23 

FCAs 1,14 1,15 2,13 1,16 1,19 2,16 1,25 1,27 2,23 

IgeoAs -0,39 -0,38 0,50 -0,37 -0,34 0,53 -0,26 -0,24 0,57 

FCCd 1,56 1,75 

 

2,81 1,94 2,06 2,94 2,31 

 

2,61 3,44 

IgeoCd 0,06 0,22 0,91 0,37 0,46 0,97 0,50 0,62 1,20 

FCV 1,50 1,38 1,13 1,57 1,43 1,15 1,58 1,45 1,52 

IgeoV 0,17 0,16 

 

0,16 0,18 0,17 0,16 0,18 0,17 0,18 

mCF 1,37 1,42 1,95 1,54 1,57 2,03 1,69 1,74 2,24 

PLI 1,36 1,40 1,85 1,51 1,54 1,92 1,65 1,68 2,13 
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Pendant les 3 saisons, les valeurs de Igéo de tous les éléments sont comprises dans 

l’intervalle 0 <Igéo<1, indiquant que les sédiments sont non pollués à modérément pollués. 

Excepté, en hiver (stations 1 et 2) et au printemps (station 1), les sédiments ne sont pas 

pollués par le Co, avec des valeurs de IgéoCo<0.  Les sédiments stations 1 et 2 sont non 

pollués par l’As, les valeurs de Igéo As sont négatives, tandis que, les sédiments de la station 

3, sont non pollués à modérément pollués, avec des valeurs de Igéo comprises entre 0 

<IgéoAs ≤ 1. Les valeurs de Igéo Cd sont comprises dans l’intervalle 0<IgéoCd≤1, indiquant 

que les sédiments sont non pollués à modérément pollués. Sauf, en été, les sédiments de la 

station 3 sont modérément pollués, avec des valeurs comprises dans l’intervalle 1 <IgéoCd≤2. 

Enfin, quel que soit la saison, les valeurs de PLI sont supérieures à 1, indiquant une 

détérioration progressive de la qualité des sédiments. Particulièrement, en été, où la station 3 

donne des valeurs de PLI>2, confirmant que les sédiments de cette station sont les plus 

contaminés par les métaux étudiés. 

I.7 Variabilité spatio-temporelle  

 

Les conditions hydrologiques, varient en fonction des saisons et peuvent influencer la 

concentration des éléments chimiques dans les systèmes aquatiques. De ce fait, nous avons 

comparé les concentrations des métaux étudiés dans les sédiments, prélevés au cours des 

différentes campagnes (hiver, printemps et été).  

Dans l’ensemble, la variation des concentrations, d’une saison à une autre, n’est pas 

assez significative (figure I.6). Néanmoins, nous remarquons que les concentrations des 

métaux lourds des sédiments prélevés en été sont légèrement plus élevées que celles des deux 

autres saisons. Ceci est être dû du fait que pendant la saison sèche, la pluviométrie est 

insuffisante, le débit des eaux est faible, favorisant la précipitation de particules fines dans les 

fonds des rivières, provoquant une augmentation des concentrations en métaux lourds. Les 

particules fines adsorbent de façon privilégiée les cations métalliques.  
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Figure I.6 : Variation spatio-temporelle des concentrations en métaux lourds (mg/kg, Poids 

sec) des sédiments(a), (b) and (c) : Hiver ; Printemps et Eté 2016. 

La distribution spatiale des métaux lourds, indique globalement une faible variabilité.  

Quel que soit la saison, les concentrations des métaux lourds sont, pour la majorité des 

stations presque du même ordre. Cependant, en été, la station 3 se démarque des autres avec 

des concentrations les plus élevées. Les sédiments de la station 3 accumulent des 

concentrations en métaux provenant des différents rejets industriels, en amont de la rivière 

Seybouse. Les concentrations des métaux étudiés évoluent très peu d’une saison à une autre. 

Ceci montre que le changement de saisons et les conditions hydrologiques ont peu d’influence 

sur les teneurs des métaux lourds dans les sédiments de la Seybouse et son affluent la 

Meboudja. D’autre part, on constate que les concentrations des métaux en fonction des 

saisons varient du double au triple par rapport à celle du background du métal. Compte tenu 

de la particularité de la zone d’étude (urbaine, agricole et industrielle), on peut donc avancer 

que les processus naturels et particulièrement anthropiques influencent les concentrations en 

éléments étudiés dans cet environnement. 
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Conclusion générale 

Cette étude nous a permis de réaliser une caractérisation et une évaluation du niveau 

de contamination et d’accumulation de Co, As, Cd et V dans les sédiments de la rivière 

Seybouse. 

L’étude granulométrique nous a montré que les sédiments ont une texture sablo- 

limoneuse, Cette texture joue un rôle important dans les processus d’adsorption des métaux. 

Les fractions fines présentent de grandes surfaces spécifiques renfermant de nombreux sites 

d’adsorption constitués de composés actifs (hydroxydes ou matières organiques). 

Généralement, la concentration des métaux augmente avec la diminution de la taille de grain. 

Le pH constitue un facteur important pour la mobilité des ions métalliques, car il 

influence le nombre de charges négatives pouvant être mises en solution. Le pH du sédiment 

est une donnée essentielle car l’existence d’une phase minérale, sa spéciation et sa toxicité 

sont autant de paramètres liés au pH du milieu. L’adsorption des métaux sur la surface du 

sédiment augmente quand le pH est basique. Le pH des sédiments dans la zone d'étude est 

alcalin et varie de (7,75 à 8,33). Ce qui permet donc l'accumulation des métaux étudiés. 

Les métaux lourds dans les sédiments ne sont pas fixés en permanence ; les paramètres 

qui influencent la mobilité des métaux lourds sont : la texture du sédiment, la matière 

organique, le pH du mélange. Ils modifient également leur spéciation et, par conséquent, leur 

mobilité. 

Les sédiments de la station 1 et 2 présentent une CEC moyenne. Tandis que les 

sédiments de la station 3 présentent une CEC faible. Les valeurs de la CE des sédiments sont 

comprises entre 1<CE<2, indiquent que les sédiments analysés sont salins. Ces résultats sont 

en accord avec les valeurs du pH. Les sédiments étudiés présentent un taux en COT moyen 

compris dans l’intervalle 0,52 à 0,83%, dans l’ensemble, supérieurs à ceux observés dans d’autres 

écosystèmes aquatiques. Ceci est lié principalement aux rejets des eaux usées durant des années.  

Le taux de matière organique dans les sédiments étudiés varie de 3,48 (S1) à 6,29 (S3). 

Ces quantités proviennent des déchets et rejets liquides urbains et des activités industrielles 

environnantes. 
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Les concentrations en carbonates dans la tranche 0-30 cm des sédiments étudiés 

varient de 4,46 à 6,54%, indiquant que les sédiments étudiés renferment peu de carbonates, ce 

qui réduit leurs participations dans les processus d’adsorption/désorption des métaux, car ils 

renferment des surfaces spécifiques sur lesquelles peuvent se fixer les métaux. 

Les teneurs en phosphore total trouvées dans les sédiments peuvent favoriser le 

processus d'eutrophisation. 

L’analyse diffractomètrique de rayons X a montré que la phase majoritaire dans les 

sédiments étudiés est le quartz. Les spectres indiquent la présence de montmorillonite, de 

petites quantités de goethite, de calcite et calcite magnésienne. 

L’analyse par HPLC, nous a permis de déterminer les concentrations en naphtalène et 

benzo(b)fluoranthène dans les sédiments étudiés (Ech1, Ech2 et Ech3) qui sont largement 

inférieures aux valeurs guides (TEC, PEC et MEC) ce qui montre que les quantités trouvées 

n’ont pas d’effet immédiat sur le milieu.  

Pour le reste des HAP analysés, leurs concentrations dépassent les valeurs TEC. Aussi, 

leurs valeurs sont inférieures aux valeurs PEC et MEC. Ce qui signifie que les organismes les 

plus sensibles sont affectés par les HAP. D’autre part, les résultats obtenus montrent que les 

sédiments étudiés contiennent des concentrations en acénaphtène de 80, 86 et 75 µg / kg MS 

respectivement dans les échantillons 1, 2 et 3. Ces valeurs sont presque le double de la valeur 

MEC qui est de 48 µg / kg MS et du même ordre que la valeur PEC qui est de 89 µg / kg MS. 

Ce qui signifie que les quantités d’acénaphtène peuvent causer des effets nocifs sur 

l’environnement.  

Selon le calcul des indices caractérisant l’origine des HAP, la contamination des 

sédiments par les HAP d’origine pyrolytique. 

Cette pollution par les HAP observées dans les sédiments peut donc s’expliquer par 

l’émission dans l’atmosphère de composés issus de combustions incomplètes. L’accumulation 

des HAP dans les sédiments de l’oued Seybouse semble donc liée à des activités humaines 

utilisant des combustibles fossiles ou des combustibles comme le bois susceptibles d’émettre 

des HAP dans l’atmosphère.  
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La distribution des métaux étudiés des sédiments de la Seybouse et de Meboudja est 

dans l’ordre V >Co>As >Cd, montre une relation avec l’occupation des sols de la région.  Elle 

est liée aux différentes activités urbaines, agricoles et industrielles.  

Les concentrations des métaux lourds des sédiments prélevés en été sont légèrement 

plus élevées que celles des deux autres saisons.  

Selon les résultats obtenus, nous pouvons avancer que les sédiments de la Seybouse à 

une profondeur de 0-30 cm sont de mauvaise qualité.  

Les contributions anthropiques des métaux dans les sédiments ont été étudiées. 

Différents indices de pollution : le facteur de contamination (FC), l'indice de géoaccumulation 

(Igeo), le degré de contamination modifié (mCF) et l’indice de charge de pollution (PLI), ont 

été utilisés pour fournir un classement relatif de la zone d'étude. 

Ces paramètres indiquent que dans l’ensemble, les sédiments étudiés sont non pollués 

à modérément pollués. Sauf, en été, les sédiments de la station 3 sont modérément à fortement 

pollués. Enfin, quel que soit la saison, les valeurs de PLI sont >1, indiquant une détérioration 

progressive de la qualité des sédiments. Particulièrement, en été, la station 3 donne des 

valeurs de PLI > 2, confirmant que les sédiments de cette station sont les plus contaminés par 

les métaux étudiés. 
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I.1 Détermination de la densité réelle (Dr) 

Matériel : 

-Pycnomètre de 100 mL 

-Dessiccateur. 

-Trompe à vide. 

Mode opératoire : 

On effectue les mesures sur les échantillons de sédiments séchés à l’air. 

On introduit 10 g de sédiments secs dans le flacon à densité (pycnomètre), on le rempli à 

moitié d’eau distillée. On agite et on place le flacon dans un dessiccateur. A l’aide d’une 

trompe à vide on fait le vide pendant 30 minutes. On laisse reposer une nuit. 

Le lendemain, on remplit le flacon avec de l’eau distillée jusqu’au trait de repère. On ferme à 

l’aide d’un bouchon. 

On pèse rapidement le flacon, soit M(g). On vide le flacon à densité puis on effectue une 

pesée après l’avoir rempli d’eau distillée, soit m (g). 

La densité réelle (Dr) est obtenue à partir de l’expression : 

Dr = Masse des sédiments secs/Volume des sédiments, soit : 

                                                10/ (m + 10) – M                                                                  (I.1) 

 

I.2 Détermination du taux d’humidité résiduelle. Norme ISO 11465 : 1993- 1994 

Préparation de l’échantillon : 

On Place l’échantillon sur une surface n’absorbant pas l’humidité, on mélange l’échantillon et 

on enlève toutes les pierres et brindilles dont le diamètre dépasse 2 mm. 

Mode opératoire : 

- On pèse le récipient (m0) ; 

- On transfère 10 à 15 g d’échantillon séché dans le récipient et on détermine la masse de 

l’échantillon et du récipient (m1) ; 

-  On place le tout dans une étuve à 105 °C jusqu’à obtenir une masse constante (masse 

atteinte lorsque, au cours des opérations de séchage, la différence entre deux pesées 

successives de l’échantillon refroidi, à 4 h d’intervalle, ne dépasse pas 0,2 % (m/m) par 

rapport à la dernière masse déterminée. Il suffit en général de 16 h à 24 h pour sécher la 

majorité des sols jusqu’à masse constante) ; 

-On laisse refroidir le récipient dans un dessiccateur durant au minimum 45 minutes ; 

-On détermine la masse du récipient (m2). 
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Calcul : 

Le taux d’humidité résiduelle : 

H (%) = [(m1 − m2)⁄ (m1 − m0)]∗ 100 (I.2) 

I.3 Détermination du pH (Eau). Norme ISO 10390 : 2005 

Préparation de l’échantillon : 

Les échantillons sont séchés à l’air ou dans une étuve à une température inférieure à 40 °C. Ils 

sont alors émottés et tamisés au travers d’un tamis à mailles de 2 mm. 

Mode opératoire : 

Préparation de la suspension : 

- On prélève 5 g d’échantillon ; 

- On transfère cette masse dans un bécher et on ajoute 5 fois son volume d’eau ; 

- On agite à l’aide d’un mélangeur durant (60 ± 10) minutes et on attend au moins 1 heure 

(pas plus de 3 heures). 

- Il convient d’éviter l’entrée d’air pendant le temps de repos après l’agitation. 

Etalonnage du pH-mètre : 

-On étalonner le pH-mètre à l’aide des solutions à disposition à une température de (20 ± 2) 

°C. 

Mesures du pH : 

On mesure la température de la suspension et on veille à ce que ces températures soient 

identiques à celles des étalons (pas plus de 1 °C de différence). 

- On mesure le pH de la suspension immédiatement après l’agitation. L’agitation doit se faire 

à une vitesse permettant d’obtenir une suspension suffisamment homogène sans entraîner de 

l’air. 

- On relève le pH lorsque l’équilibre est atteint (variation maximale de 0.02 unités sur une 

période de 5 secondes). 

I.4 Détermination de la capacité d’échange cationique (CEC), méthode de Metson. 

Norme AFNOR NF X 31-130 (1993) 

Protocole : 

On utilise une colonne de percolation (qui ressemble à une colonne de chromatographie), on 

ajoute du coton, puis une prise d’essai pour chaque sol égale à 2,5 ± 0,005 g tamisé à 2 mm, 
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puis on ajoute environ 75 mL d’acétate d’ammonium (C2H7NO2, pH = 7,1mol/L), que l’on 

laisse percoler. Au total, il faut réaliser cinq percolations. 

L’échantillon est ensuite rincé à l’alcool éthylique. Il est généralement nécessaire d’effectuer 

six rinçages pour obtenir une élimination complète des ions ammonium en excès. A la suite 

du rinçage, l’échantillon est mis à sécher pendant 24 h à température ambiante. L’échantillon 

est placé dans un récipient à agitation. L’extraction des ions ammonium est réalisé grâce à (50 

± 0,1) mL de NaCl (1 mol/L). L’agitation dure 1 heure. 

La solution ensuite est filtrée (sur des filtres sans cendres). Vingt-cinq millilitres du filtrat sont 

versés dans le ballon d’un appareil à distiller à l’aide d’une pipette, ainsi que 10 mL de soude 

NaOH (33% dans l’eau (m/v)), ensuite on complète à 200 mL par l’eau distillée et on ajoute 

des régulateurs d’ébullition (comme par exemple des pierres ponce). 

Ajouter dans le récipient de récupération du distillat, 40 ± 0,1 mL de l’acide borique (40 g/L) 

et quelques gouttes d’indicateur de Toshiro, plonger l’extrémité du réfrigérant sur une 

profondeur d’au moins de 1mL, dans le liquide de récupération, on ajoute quelques gouttes de 

phénophtaléine dans le ballon de l’appareil à distiller. (Vérifier l’étanchéité d’assemblage de 

l’appareil). 

On chauffe progressivement le ballon de façon à distiller environ 150 mL. On vérifier la 

neutralité du filtrat qui s’écoule à l’extrémité du réfrigérant au moyen d’un papier pH ou 

phénophtaléine. Si la réaction est alcaline, on poursuit la distillation. 

On procède au titrage d’ammoniaque par la solution sulfurique de 0,025 mol/L. Et en 

parallèle on effectue un essai à blanc (sans filtrat du départ), et on calcul comme suit : 

                                 T = (V1-V2) × 2C × 50× 100 / V × m                                                  (I.3) 

- V1 : volume de l’acide sulfurique utilisé pour l’essai, exprimé en mL; 

- V2 : volume de l’acide sulfurique utilisé pour l’essai à blanc, exprimé en mL; 

- C : est la concentration de l’acide sulfurique, en mol/L ; 

- V : volume de prise d’essai pour la distillation, en mL; 

- m : prise d’essai, en g. 

La valeur de capacité d’échange cationique T est exprimée en méq / 100g. 

Remarque : on peut effectuer le dosage par spectrophotométrie à une longueur d’onde de 600 

nm au lieu de faire un dosage par une solution sulfurique. 
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I.5 Détermination de la conductivité. Norme NF 31-113 

Mode opératoire 

On pèse 10 g d’échantillon de sédiment préparé pour essai qu’on transvase dans un flacon en 

polyéthylène, on y ajoute 50 mL d’eau distillée, on ferme le flacon et on place un agitateur 

magnétique, on agite pendant 30 min. Après filtration, on mesure la conductivité de la 

solution obtenue. Les mesures sont réalisées à température contrôlée et maintenue à 20 ± 1°C. 

Le conductimètre utilisé est un METTLER TOLEDO MPC 227. 

I.6 Détermination du carbone total (COT) et de la matière organique (MO). Norme DIN 

EN 1414 

Procédure 

Le mode opératoire passe par trois étapes : 

1-Une extraction du sédiment par du di-chlorure de calcium(CaCl2) est faite avant l’analyse 

du COT. 

L’extraction est réalisée avec une solution de CaCl2 à 0,01 mol.l-1. 10 grammes d’échantillon 

sont mis en agitation dans 100 mL de solution pendant 2 h. Après 10 mn de centrifugation à 

1300 g, le surnageant est filtré (0,22 µm) puis acidifié (0,5 % HCl) avant le dosage 

spectrophotométrie. Il s’agit d’une extraction par une solution saline non tamponnée 

permettant la solubilisation des éléments par des réactions d’échanges cationiques.  

2- L’élimination du carbone inorganique (CIT) de l’échantillon de sédiment par agitation.  

3- Décomposition oxydative du carbone organique (COT) en dioxyde de carbone (CO2) et 

détermination. La minéralisation se fait pendant 2h à 1200C. Le dosage a été réalisé par un 

spectrophotomètre de marque NANACOLOR UV/Vis sous une longueur d’onde de 585 nm. 

La teneur en COT dans les sédiments permet de déterminer la teneur en matière organique 

(MO%) d’après la relation : 

                                         MO (%)   = COT (%) x 1, 724                                                     (I.4) 
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I.7 Détermination du taux de carbonates par la méthode de calcimètre de Bernard. 

Norme : AFNOR, 1987 « Norme X31-105, juillet 1982 

Matériel : 

-Calcimètre Bernard rempli d’eau (figure II.1). Colorer éventuellement l’eau de remplissage 

au méthylorange pour faciliter la lecture. La quantité d’eau, au départ, doit permettre une 

lecture à 0 ml sous la pression atmosphérique. 

- Erlenmeyers modifiés, muni d’une expansion latérale en forme de doigt. 

- Pipette jaugée 10 ml, coudée à son extrémité. 

- Balance analytique, précision 0.0001 g. 

Réactifs : 

Acide chlorhydrique concentré (HCl = 6 M) 

Calcaire pur (CaCO3), anhydre, conservé en étuve ou en dessiccateur. 

Mode opératoire 

a) Echantillon de départ : 

Echantillon de sédiment finement broyé (le sédiment broyé doit passer en totalité à travers les 

mailles d’un tamis de 2 mm). 

Les prises d’essai de 1,0 gramme de sédiments de granulométrie 2 mm sont utilisées.  

b) Blancs : 

On remplacer le sédiment par de l’eau distillée et procéder comme ci-dessous. 

1. On pèse une prise d’essai et noter la masse m, en g. 

2. On introduit la prise d’essai dans un erlenmeyer. On rince d’éventuels dépôts sur les parois 

avec de l’eau distillée, en humectant sans excès l’échantillon avec de l’eau distillée 

3. On introduit dans l’erlenmeyer 10 mL HCl (6 M) avec une pipette. 

4. On ferme l’erlenmeyer en le raccordant au tuyau souple du calcimétre. On prend soin de ne 

pas faire couler d’HCl sur l’échantillon. On régle le calcimètre à zéro en ouvrant le robinet 

latéral, puis on referme ce robinet. 

5. On verse lentement HCl sur l’échantillon en inclinant le flacon. Il se produit alors un 

dégagement rapide de CO2 refoulant l’eau dans la colonne du calcimètre. 

6. On continue de secouer l’erlenmeyer jusqu’à stabilisation du niveau d’eau. Tout le CaCO3 

alors réagit avec HCl. 

7. On équilibre la pression interne avec la pression atmosphérique en abaissant l’ampoule, de 

manière à faire coïncider les 2 niveaux d’eau. 
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8. On lit et on note le volume de CO2 dégagé soit : V en ml. 

Connaissant les différents volumes de CO2 dégagés par la série d’échantillons, on procède 

immédiatement à un étalonnage de l’appareil afin d’éviter les corrections de température et de 

pression. 

c) Etalonnage de l’appareil. 

1. Si le volume V mesuré précédemment est inférieur à 50 ml : 

On répéte les opérations en remplaçant l’échantillon de sédiment par 100 mg (= 0,100 g) de 

CaCO3 pesés très précisément. Lire et noter le volume de CO2dégagé, soit V0.1 en ml. 

2. Si le volume V est supérieur à 50 ml : 

Procéder comme précédemment en remplaçant l’échantillon de sol par 200 mg (= 0,200 g) de 

CaCO3 cette fois-ci. On lit et on note le volume de CO2dégagé, soit V0.2en ml. 

3. Récupération : 

La récupération se fait à l’évier sous flux d’eau important puisque la réaction avec HCl a créé 

de l’eau avec le calcaire. 

4. Calculs : 

Sachant que : 

m (en g) = masse m de la prise d’essai de sol (corrigée par rapport au taux d’humidité 

à105°C). 

m0.1 ou m0.2 (en g) = masse de CaCO3 utilisé pour l’étalonnage. 

V (en ml) = volume de CO2 dégagé pour m g d’échantillon de sédiment. 

V0.1 (en ml) = volume de CO2 dégagé pour 100 mg de CaCO3. 

V0.2 (en ml) = volume de CO2 dégagé pour 200 mg de CaCO3. 

La teneur en carbonates, exprimée en carbonate de calcium, dépend du volume de CO2 

dégagé ; deux cas de figure se présentent. 

Pour les échantillons où V est inférieur à 50 ml, le CaCO3 total est donné par la formule : 

CaCO3total (%) = (m 0,1 ∗ V⁄m ∗ V0,1 ) ∗ 100 = (10 ∗ V⁄m ∗ V0,1)             (I.5) 

Pour les échantillons où V est supérieur à 50 ml, le CaCO3total est donné par la formule : 

CaCO3total (%) = (m0.2 ∗ V/m ∗ V0.2) ∗ 100 = (20 ∗ V/m ∗ V0.2)        (I.6) 

Par convention, la teneur en calcaire total s’exprime en pourcentage de matière sèche de 

l’échantillon du sédiment. 
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I.8 Dosage du Phosphore total (Ptot). Norme DIN EN ISO 6878-D11 

Technique : 

-On fait réagir les ions orthophosphates avec le molybdate d’ammonium pour donner de 

l’acide phosphomolbydique. 

-On réduit l’acide phosphomolbydique en bleu molybdène. On procède par 

Par une minéralisation oxydative à 100-120°C pour libérer les polyphosphates et le phosphate 

organique. 

- La détermination du taux de phosphore total a été réalisée par un spectrophotomètre de 

marque NANOCOLOR à une longueur d’onde de 690 nm.  

Les dosages, ont nécessités un étalonnage qui consiste à mesurer la densité optique ou 

l’absorbance d’une série de solution de concentrations précises connue et de tracer la droite 

d’étalonnage qui servira à déterminer les concentrations des solutions inconnues à partir des 

mesures de l’absorbance, en calculant préalablement la pente de droite d’étalonnage par 

régression linéaire. 

I.9 Dosage des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) par chromatographie 

en phase liquide à haute performance (HPLC) 

Matériel : 

-Balance de précision. 

-Lyophilisateur. 

-Tube extracteur de de soxhlet : tube de 125 mL, muni d’un ballon de 250 mL et d’un 

condensateur approprié. 

-Evaporateur rotatif sous vide. 

Réactifs (PA) : 

-Hexane. 

-Acétone. 

-Silice de magnésium (granulométrie comprise entre 150 et 250 µm, activé par chauffage à 

550 0C pendant 2 heures. 
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-Sulfate de sodium anhydre 

-Cuivre en lamelles préalablement activé à l’acide nitrique dilué (5 % v/v) puis rincé à l’eau 

puis à l’acétone et séché. 

Mode opératoire  

On procède à la déshydratation par lyophilisation de l’échantillon. On monte l’extracteur de 

soxhlet sous la hotte avec : 

-2,5 g d’échantillon lyophilisé ; 

-200 mL de solvant (on ajoute quelques granules de régulateur d’ébullition). 

On lance le chauffage de façon à extraire pendant 8 heures entre 4 cycles à cycles par heure. 

Lorsque l’extrait est refroidi, il est concentré à l’aide d’un évaporateur rotatif à vide puis 

séché 30 minutes sur sulfate de sodium anhydre ; le volume final est ajusté à 50 ml. 

Purification de l’extrait : 

-On dépose l’extrait (2 mL concentrés à environ 1 mL) et l’hexane de rinçage du tube et faire 

pénétrer dans la couche de Na2SO4. 

-On dépose 50 mL d’hexane et on élue goutte à goutte en receuillant l’éluat dans un ballon. 

-On concentre le contenu du ballon sous vide et on transvase dans un tube à vis. 

-On concentre sous courant d’azote à sec et on ajoute précisément 1 mL de méthanol pour un 

dosage en HPLC. 
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