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"رینیي التربة بمنطقة البف 90Sr و  137Cs   "دراسة سلوك
ملخـص

یعد  خطوة أساسیة في تطویر نماذج نقل الإشعاع ، وخاصة إن تحسین فھم الآلیات التي تولد الاحتفاظ  بالنویدات المشعة في التربة
للتنبؤ بسلوك التفریغ العمدي أو العرضي  i)سالةتھدف ھذه الرفي ھذا السیاق ، .بتقدیرات على نطاق زمني واسع  الأمریتعلقعندما

تحدید الآلیات المسؤولة عن سلوكھم   ii)رین والبیبمنطقة قریبة من مفاعل السلام ب 90Srو 137Cs: للنویدات المشعة في التربة مثل 
.وتقییم الأثر الإشعاعي على البیئة والبشر بالمنطقةتقدیر iii)وكذا

»الامتصاص الممیز بمعامل التوزیع i): لدراسة ھذه الإشكالیة و ھماجریبییننھجین تموقد تم تنفیذ  Kd لدراسة  حركیة التنقل «
الاستخراج التسلسلي و النوعي لمعرفة تفرع ھذه العناصر واستنتاج سلوكھا على المدى   ii)و للعناصر على المدى القریب والمتوسط

المعادن الطینیة، المواد العضویة وحالة(لتربة یجب أن تسبق بوصف دقیق لھذه الأخیرة جود ملوثات في الوكون أي دراسة . الطویل
.للتربةفقد أجرینا دراسة مستفیضة لتحدید الخصائص الفیزیائیة و الكیمیائیة) …المركب الممتص

  
.رین، امتصاص،  استخراج تسلسليیب، التربة، 137Cs،90Sr :كلمات مفاتیح

"Etude du comportement du Cs et du Sr dans les sols de la région de Birine"
Résumé

L'amélioration de la compréhension des mécanismes qui génèrent la rétention des radionucléides dans 
les sols est une étape essentielle dans le développement des modèles de transport de la radioactivité, en 
particulier lorsque ceux-ci sont destinés à des évaluations sur de grandes échelles de temps. Inscrite 
dans ce contexte, cette thèse a pour objectifs : i) la prédiction du comportement d’un rejet volontaire 
ou accidentel de radionucléides du 137Cs et du 90Sr dans les sols de la région de Birine à proximité du 
réacteur Es-Salam, ii) l'identification des mécanismes responsables de leur comportement et, iii) la 
quantification de leur influence et l’évaluation de l’impact radiologique sur l’homme et 
l’environnement dans la région. 
Deux approches expérimentales ont été mises en œuvre pour appréhender cette problématique : i) la 
sorption caractérisée par le coefficient de distribution Kd pour étudier la mobilité des éléments à moyen 
et court terme et ii) l’extraction séquentielle et sélective pour voir leur spéciation et déduire leurs 
comportements à long terme. Du fait que toute étude de disponibilité des polluants dans les sols doit 
être précédée par une description précise de ces derniers (minéraux argileux, matière organique, état 
du complexe absorbant...), nous avons donc effectué une caractérisation physicochimique plus au 
moins exhaustive des sols sélectionnés.

Mots clés : 137Cs, 90Sr, sols, Birine, sorption, extraction séquentielle

"Behavior study of Cs and Sr in Birine region soils"
Abstract 
A better knowledge about the mechanisms that generate radionuclide’s retention in soils is the key for 
providing accurate models of the radioactivity transport. This knowledge is especially required of the 
models used for long term assessments. In this context, the objectives of this thesis are i) prediction 
of the behavior of a deliberate or accidental release of radionuclides of 137Cs and 90Sr in soils of the 
Birine region near the Es Salam reactor, ii) identification of the mechanisms responsible for their 
behavior and iii) quantification of their impact: assessment of the radiological impacts on the 
population and on the environment in the region. 
In order to investigate this problem, two experimental approaches have been used: i) sorption 
characterized by the distribution coefficient Kd, in order to study the mobility of elements in the 
medium and short time and ii) the sequential extraction for showing their speciation and for deducing 
their long-term behavior. Any study of the availability of pollutants in soils must be preceded by a 
detailed description of these soils (clay minerals, organics, complex absorber…). So, we did an 
exhaustive physicochemical characterization study of the selected soils.

Keywords: 137Cs, 90Sr, soils, Birine, Sorption, sequential extraction. 
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Nomenclature

Caractère Latin

Caractère Grec

γ Facteur d’hétérogénéité de surface 
θ Angle de diffraction degré
λ Longueur d’onde Å

Ce Concentration du soluté dans la phase aqueuse mg L-1

CE Conductivité Electrique μS cm-1

CEC Capacité d’Echange Cationique méq/100g
d Espace interfoliaire Å
Ea Energie d'activation kJ mol-1

Eh Potentiel d'oxydoréduction mV
K1 Constante de l’équation du pseudo-premier ordre min-1

K2 Constante de l’équation du pseudo-second ordre g mg-1 min-1

Kd Coefficient de distribution mL g-1

KF Constante de Freundlich L mg-1

Oc Octaédrique
PAF Perte Au Feu %
qe Quantité adsorbée à l’équilibre mg g-1

qm Quantité maximale adsorbée mg g-1

S Somme des cations basiques échangeables,  Ecart type méq/100g
Te Tétraédrique
V Taux de saturation 
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Abréviation

AAN Analyse par Activation Neutronique
AF Acide Fulvique
AH Acide Humique
ATSDR “Agency for Toxic Substances and Disease Registry”
BCR "Community Bureau of Reference"
BET Brunauer, Emmet et Teller
CEA Commissariat à l’Energie Atomique
CEFAS “Centre for Environment Fisheries and Aquaculture Science”
COGEMA COmpagnie GÉnérale des MAtières nucléaires
DRX Diffraction des Rayons X 
DTPA Acide Diéthylène Triamine Penta Acétique
ECP “Experimental Collaboration Project”
ECS Electrode de référence au Calomel Saturée
ED Eau Déionisée
EDTA Acide Ethylène Diamine Tétra Acétique
EF Eau de Forage
ENH Electrode Normal à Hydrogène
ETM Eléments Trace Métalliques
FES “Frayed Edge Sites”
FF Fraction Fine
FTIR Infra Rouge à Transformée de Fourier 
IRSN Institut de Radioprotection et de Sûreté Nucléaire
LF Limon Fin
MEB Microscopies Electroniques à Balayage
MET Microscopies Electroniques à Transmission
MO Matière Organique
MOS Matière Organique des Sols
RNA Réseaux de Neurones Artificiels
SAA Spectrométrie d’Absorption Atomique
UNSCEAR “United Nations Scientific  Committee on the Effects of Atomic Radiation” 
USDA “United States Department of Agriculture”
WDXRF “Wavelength Dispersive X-Ray Fluorescence”
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INTRODUTION GENERALE

Le développement technologique, l’amélioration du niveau de vie et la concurrence 
industrielle ont poussé les techniques industrielles à augmenter, développer et diversifier les 
sources d’énergie. Les problèmes causés à l'environnement par l’emploi croissant des énergies 
fossiles et leur épuisement ont motivé la recherche et le développement de nouvelles sources 
énergétiques dites propres. Parmi ces sources, le nucléaire jouit d’un intérêt particulier non 
seulement d’un point de vue énergétique, mais aussi dans d’autres domaines d’application 
(médecine, pharmacie, agronomie, … etc.).

L’exploitation des réacteurs nucléaires et la manipulation des sources radioactives dans les 
unités de radiothérapie exigent des précautions particulières de sureté qui ne peuvent exclure 
l'éventualité d'un accident grave entraînant des rejets significatifs de produits radioactifs dans 
l'environnement, menant à une contamination: Mexique (1962), l’Algérie (1978), Maroc (1983), 
Mexique (1983), Tchernobyl (1986), Brésil (1987), Japon (2011). La maîtrise des conséquences 
d'un accident nucléaire sur l'environnement fait partie des exigences de protection et de sûreté 
nucléaire.

La réhabilitation des sols contaminés suite à des essais ou à des accidents nucléaires mérite 
de penser à entreprendre des études de prédiction d’impact radiologique dans les sites 
potentiellement candidats pour d’éventuelles dispersions de radioéléments. Ces sites peuvent être 
aux alentours des installations nucléaires où le risque d’un éventuel accident n’est jamais nul 
quelles que soient les mesures de sécurité et de sûreté prises. Ces études devront être inscrites 
dans un cadre de développement de stratégies post-accidentelles. Le choix de ces stratégies
impose l'optimisation de contre-mesures afin de réduire les conséquences radiologiques sur la 
biosphère. Ceci implique notamment la capacité à fournir des estimations précises des 
conséquences de la dispersion de contaminants issus des sites nucléaires et de stockage de 
déchets radioactifs dans les nappes phréatiques.

De nos jours, les dispositifs et les outils permettant de faire des pronostics d'impact 
radiologique restent insuffisants et fournissent souvent un panel de valeurs entachées 
d'incertitudes importantes, spécialement pour les estimations à long terme. La réduction 
significative de ces incertitudes et l'amélioration de la qualité des pronostics par la mise en 
évidence de la disponibilité réelle des radionucléides sont devenues des sujets de recherche 
prioritaires. Les objectifs de ces études peuvent être atteints, d'une part, via l'élaboration de 
programmes expérimentaux en laboratoire ou sur des zones contaminées et, d'autre part, grâce au 
développement de l’outil informatique via l'amélioration de modèles mathématiques appropriés.

Il est connu depuis longtemps que les composantes environnementales des régions 
contaminés (prairies, forêts, champs cultivés, zones urbaines...) comme la nature des 
radionucléides incriminés (137Cs, 90Sr, 141Am, etc.) jouent un rôle important dans les impacts 
radiologiques potentiels. Ce travail de thèse porte sur des sols, dans la région d’Ain Oussera plus 
exactement à proximité de la localité de Birine aux alentours du réacteur Es-Salam, 
volontairement contaminés au laboratoire par du césium et du strontium. Le choix de ces deux 
éléments n’est pas fait au hasard, en effet, ils ont des périodes de demi-vie très importantes 
(environ 30 ans) et sont également métabolisables dans le corps humain. Le césium, 
chimiquement proche du potassium, se fixe sur les muscles tandis que le strontium se fixe sur les 
os comme son homologue le calcium. Lors des accidents nucléaires, ils sont abondamment 
rejetés dans l'environnement et de nos jours, environ 99% de l'activité des zones contaminées, 
suite à l’accident de Tchernobyl, sont causés par le 137Cs et le 90Sr. Leur différence de 
comportement dans les sols ainsi que leur facilité d'incorporation dans la chaîne alimentaire en 
tant qu'analogues du potassium et du calcium font du 137Cs et du 90Sr des acteurs majeurs de 
l'impact radiologique.
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Cette étude a pour but de prédire le comportement d’un rejet volontaire ou accidentel de 
radionucléides (137Cs et 90Sr) dans le sol du site de Birine, près du réacteur Es-Salam (Aïn 
Oussara), d’évaluer le taux de rétention de ce sol et de prévoir l’impact radiologique sur 
l’environnement et l’homme dans la région. Pour cela, nous avons choisi d’appréhender cette 
problématique par deux approches expérimentales souvent qualifiées d’antagonistes mais qui 
sont pour nous tout à fait complémentaires dans la mesure où on considère autrement l’échelle de 
temps. Il s’agit de la sorption caractérisée par le coefficient de distribution Kd et de l’extraction 
séquentielle et sélective. Antagonistes car, la sorption est soumise à l'hypothèse d'une réaction à 
l'équilibre, instantanée, et réversible alors que l’extraction séquentielle est appliquée pour étudier 
la répartition d’un polluant dans les différentes fractions, notamment celles dites résiduelles ou 
irréversibles. De ce fait, les équilibres ne sont pas du même ordre de grandeur, la sorption est 
instantanée et réversible, alors que l’extraction séquentielle s’applique aux sols contaminés 
depuis de longue durée. Nous les avons considérées complémentaires du fait que la sorption 
pourra nous donner des informations plus fiables sur les contaminations de courte durée alors 
que l’extraction nous permettra des prédictions sur les contaminations à long terme. 

Pour la réalisation de cette étude et par mesure de radioprotection, nous avons employé le 
césium 133 (stable) et le strontium 88 (stable) à la place du césium 137 et du strontium 90, 
sachant que les isotopes, du point de vue chimique, sont semblables, et ainsi, les résultats trouvés 
pour les deux éléments stables seront également valables pour leurs radioisotopes.

Cette thèse est composée de cinq chapitres. Le premier chapitre est une étude 
bibliographique sur les sols. Le deuxième chapitre est consacré aux phénomènes de rétention. La 
caractérisation physicochimique des sols étudiés est présentée dans le troisième chapitre. 
L’évaluation du comportement du césium et du strontium dans les sols de la région de Birine par 
la sorption est décrite dans le quatrième chapitre. Enfin, l’extraction séquentielle du césium et du 
strontium est discutée dans le cinquième et dernier chapitre.
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I.1. Introduction 

Bien que le sol soit le support de la majorité des activités humaines, il reste cependant la 
partie de l’environnement la moins explorée et la plus mal connue. Ce n'est que dernièrement en 
raison de la découverte de la contamination des sols suite à l’intensification des activités 
industrielles et agricoles, que cette pollution est devenue une réalité de plus en plus 
préoccupante imposant des stratégies de sauvegarde des sols et de ses fonctions. En effet, le sol, 
et à travers ses propriétés, constitue  la première barrière contre l’infiltration des polluants. Il 
joue un rôle déterminant comme interface de l’environnement par rapport aux pollutions 
majeures occasionnées par l’activité humaine (Flogeac, 2004).

I.2. Définition du sol

Selon Morel (1989), le sol représente la couche superficielle de la croûte terrestre présentant 
une texture meuble qui est composée de matière organique, de minéraux, d’air, d’eau et 
d’organismes vivants. La matière minérale est constituée principalement d’argile, 
d’oxyhydroxydes et de carbonates alors que la matière organique est composée de débris de 
végétaux et d’animaux ainsi que d’humus. Ces deux constituants confèrent aux sols des 
propriétés réactives très intéressantes en matière de rétention des polluants. La figure I.1 montre 
les phases constitutives d’un sol et selon leurs proportions, leurs structures ainsi que la façon 
dont elles sont organisées, nous pouvons distinguer : 

 Une phase solide composée d’éléments minéraux (sable, limons, argiles, oxydes et 
hydroxydes métalliques) et d’une fraction organique (organismes vivants, débris 
végétaux et animaux, humains, …etc.) ;

 Une phase liquide constituée d’eau dans laquelle est contenue la matière soluble ;
 La dernière phase, celle des gaz, qui présente une composition proche de celle de l’air 

marquée par une présence enrichie en CO2 issu de l’activité respiratoire des micro-
organismes du sol (Chatain, 2004).

Figure I.1 : Composition moyenne des sols (Morel, 1989)

I.3. Pédogenèse 

La pédogenèse est le résultat d’une transformation de la composante minérale du sol sous 
l’effet de phénomènes de nature multiple ; physiques, chimiques et biologiques (figure I. 2). 
Durant cette transformation, la substance minérale est colonisée par des organismes qui 



Chapitre I: Généralités sur les sols

6

composent au fur et à mesure le noyau de la matière organique. Cette matière organique 
s’associera au cours du temps avec la matière minérale pour donner naissance aux complexes 
organo-minéraux (Quenea, 2004).

Figure I.2 : Relation entre organismes, matière organique et roche mère dans le développement 
du sol (d’après Paul et Clark, 1996, extrait de Quenea, 2004).

La transformation ou l’altération a pour effet la décomposition de la roche mère en des ions 
solubles et des grains qui vont être mobilisés par l'érosion d'une part et par un dépôt résiduel 
d'autre part, restant sur place. 

I.3.1. Altération physique

Boulvain (2008) distingue parmi les causes de l’altération physique les  processus suivants : 
 Les alternances de gel-dégel, en climat suffisamment humide, fragmentent les roches. 

L'eau, en gelant, augmente son volume de 9-10% et agit comme un coin, élargissant 
progressivement les fractures;

 Les variations répétées de température (4-50°C d'amplitude journalière dans le Sahara) 
ont à peu près le même effet que le gel: les différences de dilatation thermique entre les 
minéraux d'une roche provoquent l'apparition de fractures;

 La décompression survient lorsque des roches ayant subit un enfouissement sont libérées 
de la pression lithostatique par érosion des formations surincombantes. Des joints de 
décompression, pratiquement parallèles à la surface du sol se développent 
progressivement.

 L'usure mécanique par des grains détritiques emportés par le vent, l'eau et la glace.

I.3.2. Altération biologique

L’altération biologique peut être provoquée par les mécanismes suivants :
 Action chimique moyennant des substances produites par des plantes, des microbes etc.
 Action mécanique engendrée par les plantes ou les animaux (par exemple : 

accroissement progressif des racines jouant le rôle de coin dans des fractures de roches).
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 Ingestion de matériaux par des organismes vivant dans les sols est un processus faisant 
intervenir en même temps les deux types de mécanismes précédents.

I.3.3. Altération chimique

L'altération chimique se manifeste de deux façons : certains minéraux (halite, calcite) sont 
complètement solubilisés et leurs ions sont libérés en solution. D'autres minéraux tels que les 
micas et les feldspaths sont transformés en d'autres espèces minérales (particulièrement en 
argiles), dont la taille des particules est souvent très fine et par voie de conséquence, facilement 
mobilisées par l'érosion. La majorité des réactions chimiques impliquées dans cette altération 
exigent la présence d'eau et d'air.

I.4. Profil de sol

Le profil d’un sol est l'ensemble des horizons qui le constituent. Chaque horizon est  une 
couche reconnaissable et différente. Les horizons sont d'autant plus distincts que le sol est 
évolué. En effet, la différenciation des couches de natures différentes, plus ou moins parallèles à 
la surface du sol, est le fruit de cette évolution sous l’effet des facteurs écologiques. La figure I.3 
fait distinguer trois horizons majeurs. 

Figure I.3 : Les différents horizons d'un profil de sol

I.4.1. Horizon A

L’horizon A est l'horizon supérieur constitué à la fois d'éléments organiques et minéraux. Il 
est fréquemment subdivisé car on distingue par exemple la litière enrichie des cadavres et des 
déjections d'animaux (A0) puis en dessous un horizon humifère (A1) et enfin un horizon A2

surtout minéral. Cet horizon A est plus ou moins appauvri par le lessivage qu’exerce l'eau de 
gravité. De ce fait cet horizon est dit éluvial, facilement soumis à l'érosion et parfois absent.

I.4.2. Horizon B

L’horizon B se situe sous l’horizon précédent. C’est un horizon d’accumulation car nombre 
d’éléments entraînés par les eaux se bloquent à ce niveau et viennent l’enrichir. On parle 
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d’horizon illuvial. Cet horizon est généralement plus coloré car il présente des accumulations de 
fer, d’argile voire de matière organique.

I.4.3. Horizon C

L’horizon C est l'horizon de transition vers la roche mère ou la formation superficielle dont 
il tire son origine et qui le nourrit. 

I.5. Les grands types de sols

La classification des sols est très complexe. Plusieurs classifications existent qui utilisent 
différents critères : climatique, chimique, génétique et descriptive. Parmi les plus classiques en 
France celle de Duchaufour (1997) qui utilise à des degrés divers tous ces critères et s'intéresse 
d'une part à la différenciation en horizons et à la composition de ces horizons et d'autre part elle 
tient compte de la nature de l’humus. La différenciation en horizons est d'autant plus marquée 
que le sol a connu une évolution plus poussée qui l'éloigne de l'influence de la roche mère. On 
peut ainsi, en fonction du degré d'évolution, du degré de pédogenèse, distinguer quelques 
grandes catégories de sols.

I.5.1. Les sols jeunes

Ce sont des sols très peu évolués, pas complètement formés et qui ne présentent pas de 
différenciation en horizon très marquée. Ils sont de type A/C. On classe dans cette catégorie de 
sols dont le développement est empêché par les conditions climatiques :

 Les sols désertiques (aridosols) ; 
 Les sols des régions de toundra qui présentent un horizon gelé en permanence en 

profondeur, le permafrost, ce sont des cryosols ; 
 Les sols alluviaux qui ont pour support les dépôts les plus récents des cours d’eau ;
 Les rankers que l'on rencontre sur les versants montagneux. C'est la pente qui limite leur 

développement en provoquant la migration des particules vers le bas.

I.5.2. Les sols un peu plus évolués

Ces sols plus évolués présentent une différenciation très nette en deux horizons A/C. Parmi 
eux les plus connus sont :

 Le chernozem, sol fertile et profond largement répandu sur les loess d'Ukraine 
méridionale (Loess : limon d'origine éolienne qui s'est déposé au cours d'une période 
froide) où il a été défini par les russes. On le trouve aussi en Europe occidentale et en 
Amérique du Nord. Il donne les plus riches terres agricoles du monde.

 Les rendzines se développent sur une roche mère calcaire. C'est un sol mince riche en 
calcium et fertile. La végétation qui l'accompagne est généralement herbacée. 

I.5.3. Les sols les plus évolués

Les sols les plus évolués présentent quatre horizons bien nets (Duchaufour, 1997) : 

 Le sol brun forestier présente un horizon d'accumulation peu épais ; 
 Le podzol est le sol le plus évolué ; il faut environ 1800 ans pour parvenir à ce type 

d'évolution. L'ancienneté de la pédogenèse s'est traduite par un lessivage complet de 
l'horizon A qui est de couleur grise, presque blanche. C'est un horizon stérile sans 
racines. Le podzol possède en revanche un horizon d'accumulation épais. C'est un sol 
très acide avec un humus mort. 

 Les sols ferrallitiques couvrent de vastes étendues dans les régions intertropicales 
humides. Ce sont des sols très épais (jusqu'à plus de 10m), de couleur rouge brique et de 
très faible valeur agricole.
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 Les sols ferrugineux se rencontrent sous les formations non forestières (savane 
notamment) des latitudes intertropicales. L’horizon B d’accumulation se caractérise 
fréquemment par la présence d’une cuirasse ferrugineuse qui peut apparaître en surface 
si l’horizon A est décapé par l’érosion. Une fois que cette cuirasse affleure, les terrains
sont totalement impropres aux cultures. 

I.5.4. Quelques types de sols particuliers

On peut, pour terminer, citer quelques cas particuliers :

 Les régolithes sont des accumulations de matière minérale seule. L'absence de matière 
organique ne permet pas d'employer le terme de sol bien que l'on parle parfois de sols 
bruts. On trouve des régolithes dans les régions désertiques (cf. carte des sols du monde, 
Sahara), mais aussi dans les fissures des parois rocheuses, par exemple, où s'accumule de 
la matière minérale provenant de la désagrégation de la roche et des apports par les 
vents.

 Les sols hydromorphes se trouvent au fond des cuvettes topographiques mal drainées où 
la nappe phréatique n'est jamais très loin de la surface. Ils présentent souvent un horizon
d'accumulation argileuse qui accentue l'imperméabilité. La couleur gris verdâtre ou gris 
bleuâtre caractéristique de l'horizon d'accumulation lui est conférée par le fer qui est ici 
sous une forme dite ferreuse. Le fer prend cette forme lorsque l'eau est présente en 
permanence dans le sol ce qui entraîne un manque d'oxygène (réduction). 

 Les sols salés dits halomorphes présentent de fortes concentrations en sodium. Ces sols 
se rencontrent dans les régions steppiques et subdésertiques où les nappes salées 
contiennent fréquemment des sels de sodium.

 Les paléosols enfin sont des sols hérités de périodes bioclimatiques antérieures et qui ne 
sont donc pas en équilibre avec les conditions actuelles. Deux cas de figure se 
présentent :

- Soit ces sols ont été enfouis sous des accumulations de bas de versants et 
dans ce cas ils n'ont pas subis de nouvelle pédogenèse. Ce sont des sols 
fossiles. Ils constituent des marqueurs très utiles de conditions 
climatiques et biogéographiques passées. 

- Soit qu’ils sont restés affleurants où ils n'ont été recouverts que par une 
fine pellicule de matériaux. Dans ce cas ils ont subi une nouvelle phase 
pédogénique et sont appelés sols polyphasés ou polygéniques.

I.6. Composition des sols

En plus des fluides (l’air et l’eau), les sols sont constitués de matières minérale et 
organique.

I.6.1. La fraction minérale du sol 

La destruction des roches donne lieu à la formation de petits fragments moyennant une 
désagrégation mécanique et d’ions solubles par l’intermédiaire des réactions chimiques. Les gels 
colloïdaux se forment par hydratation et polymérisation des cations comme le fer et l'aluminium 
avec la matière organique (complexolyse). Les argiles, qui sont les constituants fondamentaux 
du sol,  naissent aussi suite à l’altération des roches mères. L'ensemble constitue le complexe 
d'altération. Cette transformation ou altération demande de l'eau et une température suffisante ; 
elle est moyenne en climat tempéré et elle est maximale sous climat équatorial. Pour les roches 
silicatées, l’hydrolyse est le processus d’altération prédominant, en revanche, pour les roches 
calcaires, la transformation s’effectue par décarbonatation (solubilisation du carbonate par le 
CO2 contenu dans l'eau). Les climats froids ou désertiques sont plutôt caractérisés par la 
désagrégation mécanique. Le complexe d'altération comprend la fraction argileuse héritée, 
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transformée ou néoformée et d'autres constituants, crypto cristallins ou amorphes, comme les 
oxyhydroxydes de Fe, Al, Mn, Si, associés aux argiles et complexés avec l'humus (Morel, 
1989).

I.6.1.1. Les minéraux argileux

Les argiles sont des phyllosilicates d’aluminium présentant des structures en feuillets. Les 
feuillets sont constitués de couches d’octaèdres Al(OH)6 et de couches de tétraèdres SiO4 reliées 
par les entités O et OH mis en commun. La distance séparant deux feuillets consécutifs “d” est 
appelée espace inter réticulaire ou interfoliaire. Les substitutions d’atomes dont celles
isomorphiques sont fréquentes dans les feuillets. L’édifice cristallin n’est pas toujours organisé 
conduisant à une cristallinité moins bonne des argiles. Souvent les substitutions isomorphiques 
produisent des déséquilibres au niveau des charges, ce déséquilibre est compensé par les cations 
présents dans l’espace interfoliaire et traduit la capacité d’échange des argiles. D’après la 
structure des feuillets, on distingue principalement les argiles 1/1 (1 couche tétraédrique + 1 
couche octaédrique) et les argiles 2/1 (2 couches tétraédriques pour 1 couche octaédrique) 
(Millot, 1964).

I.6.1.2. Les oxyhydroxydes

Au même titre que les argiles, les oxydes et hydroxydes métalliques communément 
désignés sous l’appellation d’oxyhydroxydes sont également des minéraux secondaires issus des 
processus d'altération de la roche mère, peu solubles dans la gamme de pH des sols. On les 
trouve dans les trois grandes classes granulométriques des sols sous la forme de « revêtements » 
ou de « ponts » entre les divers constituants du sol ou de concrétions (particules isolées) 
(Sposito, 1989). 

Dans les sols, les oxydes et les hydroxydes existent sous une grande variété, allant des 
composés bien cristallisés jusqu’aux composés amorphes. Ils sont constitués essentiellement de 
fer, d’aluminium, de manganèse et de silicium. On distingue ceux qui sont bien cristallisés : la 
silice (SiO2), l’hématite (α-Fe2O3), la goethite (α-FeOOH), la gibbsite (Al(OH)3), la boehmite 
(γ-AlOOH) et le diaspore (α-AlOOH) et les amorphes comme la ferrihydrite (5 Fe2O3, 9H2O) 
qui ont la particularité de s’associer à d’autres minéraux, en particulier aux argiles, ce qui rend 
leur séparation délicate et leur description difficile. Leur surface spécifique moyenne varie de 
100 à 800 m2/g et leur CEC de 2 à 6 méq/100 g (Calvet, 2003). Les oxyhydroxydes les plus 
habituellement rencontrés dans les sols sont la goethite et la silice (figure I.4) (Sposito, 1989).

Figure I.4 : Modèle structural de la goethite (d’après Calvet, 2003, extrait de Flogeac, 2004).

Le fer ferreux Fe2+ est présent dans les sols sous forme soluble ou échangeable dans les 
milieux réducteurs à pH acide, en revanche, le fer ferrique Fe3+ est souvent absent des sols  
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(Duchaufour, 1997). En présence de matière organique et d’argile, l’ion Fe3+ quand il est présent 
précipite sous la forme amorphe en (Fe [OH]3) et sert de ciment entre les agrégats d'argile 2/1 et 
la matière organique (Gri, 1999). Quant à l’aluminium, il existe, selon le pH, sous forme ionique 
simple Al3+ (pH < 5) ou complexée Al(OH)2+ / Al(OH)2+ (pH > 5), dans les deux cas il est 
échangeable. Comme l’hydroxyde de fer, l’Al sous forme hydroxylée, constitue également un 
ciment entre les argiles 2/1 et la matière organique (Gri, 1999). La présence dans les sols du 
manganèse ionique Mn2+ est généralement faible, il existe dans certains sols sous forme de 
concrétions MnO2 (Gri, 1999). Le silicium, qu’il soit sous forme soluble (H4SiO4) ou sous 
forme de silice amorphe, il possède deux origines possibles: 

 la bioopale des phytolithes (diamètre de 2 à 50 µm) ;
 la polymérisation de l'acide silicique adsorbé sur des gels à base d'Al ou de Fe qui 

évoluent ensuite en argiles de néoformation (kaolinite, smectite).

I.6.1.3. Les carbonates

Les carbonates possèdent un double rôle dans les sols. D'une part, ils contrôlent 
partiellement le pH par leurs équilibres de dissolution, une teneur élevée rend le sol alcalin et 
favorise certains modes de fixations (Duchaufour, 1997). D'autre part, leur surface peut être le 
siège de phénomène de rétention des métaux principalement selon deux mécanismes : la 
précipitation conduit à une croissance de la phase solide (Brummer, 1986) et l'adsorption répond 
à une accumulation de matière entre les phases solide et liquide. 

I.6.1.4. Les métaux 

A faibles concentrations, certains métaux  sont essentiels voire nécessaires aux êtres 
vivants. Cependant, à forte concentration, ils peuvent présenter un risque de toxicité plus ou 
moins important. Leur présence dans l’environnement résulte en partie de causes naturelles, en 
particulier d’érosion des sols et de la roche mère ainsi que du volcanisme. Les feux de forêt 
comme le lessivage de terrains miniers participent à des apports supplémentaires importants en 
métaux. De nos jours, l’activité industrielle contribue également aux rejets localisés aux 
alentours des sites industriels, d’entreposage de déchets ou les terres à vacation agricole. Les 
métaux, reconnus pour ne pas être biodégradables, constituent ainsi un risque majeur pour 
l’environnement par rapport aux polluants organiques. Cette particularité a fait qu’ils 
s’accumulent dans les sols en se liant fortement aux matières organiques et aux minéraux. 
Cependant, Les éléments métalliques ne présentent pas tous les mêmes menaces en raison de 
leurs effets sur les organismes et de leurs propriétés chimiques, physico-chimiques et 
biologiques. De ce fait, leur impact sur l’environnement comme leur toxicité sont très variables. 
En effet, certains éléments tels que le cobalt, le cuivre, le fer, le manganèse, le vanadium ou le 
zinc sont, à faible dose, sont indispensables à la vie. En revanche, leur carence peut causer des 
désordres physiologiques  et une incorporation en excès peut être toxique (Bubb et Lester, 
1991).

I.6.2. La fraction organique

La fraction organique totale est composée essentiellement de la matière organique morte 
(tissus végétaux, résidus d’organismes), environ 80%. Dans son transformation, elle subit un 
long parcours de conversion allant de la fragmentation, l’altération chimique et biologique 
jusqu’à la minéralisation. Une fois transformée, la MO constitue une source d’énergie pour les 
organismes vivants du sol. L’humification est également une autre voie possible de 
transformation de la MO où elle aboutit à la formation de molécules plus ou moins complexes 
connues sous l’appellation de substances humiques (Chatain, 2004)..

La matière organique englobe en générale les formes suivantes : 
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 La matière organique vivante, animale et végétale, qui englobe la totalité de la biomasse 
en activité; 

 Les débris d'origine végétale (résidus végétaux, exsudats) et animale (déjections, 
cadavres) regroupés sous le nom de "matière organique fraîche"; 

 Des composés organiques intermédiaires, appelés matière organique transitoire, provenant 
de l'évolution de la matière organique fraîche; 

 Des composés organiques stabilisés, les matières humiques, provenant de 
l’évolution des matières précédentes.

I.7. Les argiles

I.7.1. Eléments structuraux

Les silicates composent le modèle de base. Ils sont constitués par un agencement de couche 
tétraédrique de SiO4- dans lesquels un atome de Si est entouré de 4 atomes d’oxygène (Figure 
I.5a). Les tétraèdres se lient en se partageant les oxygènes en maille hexagonale (Figure I.5b). 
Les hexagones s’arrangent et forment une double chaîne. Dans les phyllosilicates, les tétraèdres 
forment des feuillets composés de 6 tétraèdres. Les oxygènes non partagés pointent tous dans la 
même direction. La formule de base est Si4O10

4-. La charge négative est compensée par 
accommodation de cations de petite taille Si4+, Al3+ et rarement Fe3+.

Figure I.5 : Eléments structuraux ; les tétraèdres (Eslinger et Peaver, 1988)

Les tétraèdres s’associent à des feuillets octaédriques composés d’un cation central et six 
OH- (Figure I.6a). Cette configuration permet d’accommoder des cations plus larges Al3+, Fe3+, 
Mg2+, Fe2+ mais pas Ca2+, Na+, K+ (trop larges). Le feuillet octaédrique est constitué de 2 plans 
d’OH ou O (oxygène), il est couché sur une de ses faces. Il peut exister seul. Dans la brucite 
(Figure I.6a), Mg(OH)2, toutes les positions cationiques sont occupées (3/3 = “minéral 
trioctaédrique”). Dans la gibbsite, Al2(OH)6, par contre, deux positions sur 3 sont occupées.

Les tétraèdres s’agencent avec les octaèdres pour constituer des feuillets (Figure I.7). Les 
feuillets peuvent être neutres ou chargés négativement, compensés par des cations qui se logent 
dans l’espace entre les couches (espace interfoliaire). La charge de la couche dépend des 
substitutions de cations dans les couches Te (tétraédrique) ou Oc (octaédrique).
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Figure I.6 : Eléments structuraux ; les octaèdres (Eslinger et Peaver, 1988)

Figure I.7 : Agencements des tétraèdres et des octaèdres (Moore et Reynolds, 1989)

Figure I.8 : Agencements des tétraèdres et des octaèdres en feuillets 1/1 (Eslinger et Peaver, 
1988, Weaver et Pollard, 1973).

I.7.2. La kaolinite (symbolisée par le sigle “1/1”, d=7Å)

La kaolinite est une argile à simple feuillet composée de deux couches l’une de type 
tétraédrique et l’autre de type octaédrique “Te-Oc” (figure I.9a), de formule 
Si4O10(OH)2Al4(OH)6. Le feuillet est généralement neutre, la kaolinite ne présente donc pas de 
substitutions isomorphiques. La kaolinite se produit dans les sols bien drainés, par pH acide, 
particulièrement en climat tropical et subtropical. Cependant, les kaolinites ne sont pas en 
permanente neutralité électrique. En effet, des charges variables apparaissent à leurs bordures et 
qui ont pour origine les ruptures de feuillets, ce phénomène se manifeste souvent dans les 
milieux aqueux et en fonction de pH (figure I.9b) (McBride, 1994).
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Figure I.9 : La kaolinite ; a)structure cristalline et b) Site réactionnels de bordure de feuillets
(Chamayou et Legros, 1989, extrait de Gri, 1999).

I.7.3. Les illites (symbolisées par le sigle “2/1”, d=10 Å)

L’illite est formée par l’association d’une couche octaédrique (alumineuse) et de deux 
couches tétraédriques (siliceuses) (figure I.10). Ce type d’argile présente des substitutions 
isomorphiques (remplacement de Si+4 par Al+3) occasionnant un déséquilibre des charges. Ce 
déséquilibre est compensé généralement par les cations de potassium présents dans l’espace 
interfoliaire.
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Figure I.10 : Structure cristalline d’une illite (Chamayou et Legros, 1989, extrait de Gri, 1999).

I.7.4. Les smectites (symbolisées par le sigle “2/1”, d = 14 Å)

Les smectites se caractérisent par un empilement de feuillets désordonnés, chaque feuillet 
est tourné dans son plan par rapport au précédent. Les substitutions d’atomes sont importantes 
engendrant d’importants déséquilibres de charge et offrant de nombreux sites d’échange. Ce 
désordre et ce déséquilibre de charge des feuillets conduisent à leur écartement et à l’adsorption 
d’espèces variées (eau, cations, molécules organiques) au niveau de l’espace inter-réticulaire qui 
s’écarte jusqu’à 18 Å. Généralement, les smectites sont calciques, rarement sodiques. Elles sont 
formées dans les sols mal drainés, plutôt alcalins. Les smectites en association avec les illites 
peuvent former des argiles interstratifiés.

Figure I.11 : Structure cristalline d’une smectite (Chamayou et Legros, 1989, extrait de Gri, 
1999)
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I.7.5. Les chlorites (symbolisées par le sigle “2/1”, d= 14 Å)

L’espace interfoliaire des chlorites est garni par une couche composée de Mg et OH. Par 
l’intermédiaire des substitutions isomorphiques, l’Aluminium des couches octaédriques est 
remplacé par le fer. Dans les roches magmatiques, les chlorites existent en plus grands cristaux; 
elles sont également formées pendant la diagenèse des roches sédimentaires. 

I.7.6. Les vermiculites (symbolisées par le sigle “2/1”, d= 12 Å)

Les vermiculites sont fréquemment formées dans les sols des zones tempérées. Leur couche 
octaédrique contient du Fe et du Mg. La vermiculite est proche des illites et chlorites mais  
montre des propriétés gonflantes.

I.7.7. Origine des argiles

Les argiles sont des minéraux issus de l’altération des roches mères. Elles  peuvent être 
transportées sur de longues distances (exemple: argiles des fondes océaniques) comme elles 
peuvent rester sur le lieu où elles sont formées (exemple: argiles à silex, argiles de 
décalcification). La nature d’une argile est étroitement liée à la roche mère, son évolution est 
dictée par le climat et la nature du milieu. En climat froid, l’altération est ralentie, les minéraux 
argileux sont presque identiques à ceux de la roche (illites et chlorites), on dit qu’ils sont hérités 
de la roche d’origine. Par contre, en climat chaud et humide, les réactions d’hydrolyse 
s’intensifient, la smectite se forme en milieu mal drainé ou confiné et les kaolinites en milieu 
drainé. En climat tempéré et humide, l’altération est moyenne et ils se forment des argiles de 
type interstratifiés, des illites et chlorites dégradés et de la Vermiculites (Morel, 1996).

I.7.8. Propriétés et rôles des minéraux argileux

La taille, la charge et la structure en feuillet confèrent aux argiles des propriétés bien 
particulières. Dans l’eau, les argiles, par leur taille extrêmement fine et par leur charge, forment 
des solutions colloïdales qui floculent quand les charges à leur surface sont neutralisées par des 
ions. Elles retrouvent leur état dispersé lorsque leurs charges de surfaces ne sont plus 
neutralisées (élimination des ions par rinçage). Les argiles adsorbent l’eau sur leurs surfaces et 
se gonflent par introduction d’eau dans les espaces inter-foliaires. Quand elles se dessèchent, 
elles développent une tension de succion importante pour l’eau qui peut s’opposer à celle des 
racines des plantes.  Au fur et à mesure que les argiles se saturent d’eau, leur tension de succion 
baisse et leur forme devient plastique, puis visqueuse et quand elles sont complètement 
immergées dans l’eau, les argiles se dispersent en petits grains et forment une solution 
colloïdale. En revanche, en absence d’eau les agiles se dessèchent complètement, se rétractent et 
deviennent cassantes.

L’appellation phyllosilicates attribuées aux argiles tire son origine du fait que ces dernières 
sont des silicates structurés en feuillets. En effet, les argiles sont des cristaux composés de petits 
grains formés par la superposition de feuillets tétraédriques de silice (polymère de formule 
[Si2O5-2] n) et octaédriques d’hydroxydes (brucite Mg[OH]2 et/ ou gibbsite Al[OH]3) 
(Chamayou et Legros,1989). Entre ces empilements de couches (Oc et Te), se créent des espaces 
inter-foliaires de dimensions variant d’une espèce argileuse à une autre. Dans ces espaces se 
meuvent des espèces ioniques telles que les cations monovalents et divalents (K+, Cs+, Na+

Ca2+…) plus ou moins hydratés (Foucault et Raoult, 1988). Les déficits de charges qui se créent 
sur les surfaces internes, externes et aux bordures des feuillets suite aux substitutions 
isomorphiques, confèrent aux argiles une capacité à retenir des cations. Les liaisons qui en 
résultent sont généralement faibles et non spécifiques garanties par des  forces électrostatiques 
(Duchaufour, 1997).  Ces liaisons sont généralement désignées par l’appellation de complexe de 
sphère externe où une molécule de solvant s’interpose entre le cation adsorbé et la surface 
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négative de l’argile, quand le cation est directement lié au site d’adsorption, on parle de 
complexe de sphère interne (figure I.12) (Sposito, 1989).  

La capacité d'échange cationique est dictée par le type d'argile : elle est relativement faible 
pour les argiles non gonflantes (illites) ou à simple feuillet (kaolinite) mais importante pour les 
smectites (Tableau I.1).

Figure I.12 : Complexes de sphère interne (a) et externe (b) (Sposito, 1989, extrait de Gri, 
1999).

Tableau I.1 : Propriétés de surface de trois argiles (Assifaoui, 2002)
Minéral Surface interne 

(m2 g-1)
Surface interne 
(m2 g-1)

Surface interne 
(m2 g-1)

CEC 
(méq/100g)

Kaolinite 0 10-30 10-30 5-15
Illite 20-55 80-120 100-175 10-40
Smectites 600-700 80 700-800 80-150
Vermiculte 700 40-70 760 100-150
Chlorite - 100-175 100-175 10-40

I.8. Matière organique

I.8.1. Définition

La matière organique des sols (MOS) englobe l’ensemble des substances organiques 
provenant des résidus d’organismes à différents stades de leur évolution, synthétisés par les 
organismes vivants ou qui sont des produits de dégradation. La matière organique est composée 
d'éléments principaux (C, H, O, N) et d'éléments secondaires (S, P, K, Ca, Mg). Elle peut être 
définie comme une matière carbonée provenant d'êtres vivants végétaux et animaux. Il existe 
une relation entre les quantités de MOS et de carbone organique. En effet, Il est arbitrairement 
admis que la MOS est le double du carbone organique dans un sol non cultivé, dans un sol 
cultivé, elle est égale à 1.72 fois la teneur en carbone organique (Duchaufour, 2001).  Le 
carbone organique provient en grande partie des plantes vasculaires (racines et feuillages) 
(Kögel, 2002). 

I.8.2. Rôles de la matière organique dans le sol

I.8.2.1. Action sur les propriétés physiques du sol

 Structuration du sol : L’humus confère aux sols (légers et lourds) une structure 
grumeleuse ;

 Maintien de la stabilité structurale : La présence de l’humus dans les sols garantit leur 
stabilité structurale ;
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 Action sur l'économie en eau : L’humus contribue au maintien de la réserve en eau dans 
les sols.

I.8.2.2. Action sur les propriétés chimiques du sol

 Augmentation de la capacité d'échange des sols : Les complexes argilo-humiques 
augmentent remarquablement la capacité d'échange des sols ;

 Contribution à la nutrition des plantes par :
- la décomposition très rapide des matières organiques fraîches peu lignifiées,
- la minéralisation lente de l'humus stable ;

 La présence de l’humus en grande quantité permet le maintien dans le sol d'un pH 
légèrement acide favorable à l'assimilation des éléments minéraux ;

 L’oxydation de l'humus permet la libération de gaz carbonique qui favorise la solubilité de 
certains éléments nutritifs dans le sol et facilite leur utilisation par la plante ;

 Formation de complexe phospho-humique : Du phosphore peut ainsi être maintenu sous 
forme assimilable malgré la présence de calcaire libre ou de fer libre ;

 Diminution de la rétrogradation du potassium ;
 Amélioration de la pénétration des éléments fertilisants minéraux à travers la membrane 

cellulaire des radicelles, d'où une meilleure utilisation des engrais minéraux par exemple.

I.8.2.3. Action sur les propriétés biologiques

La présence de la matière organique jeune dans le sol est déterminante dans la vie de la 
faune et de la flore des sols : l'humus stable est moins favorable à leur prolifération. Au total 
donc, l'humus est un des agents de la capacité de production des sols, il améliore les conditions 
de vie pour la plante et lui permet de produire davantage. 

I.8.3. Evolution de la MO dans le sol

La matière organique fraîche (feuilles, tiges, racines, cellules microbiennes et animaux 
morts..) subit dans un premier temps une altération microbienne conduisant à la formation de 
résidus. Dans un second temps, les résidus organiques sont soumis à deux processus de 
dégradation parallèles, la minéralisation et l'humification

I.8.3.1. Minéralisation

La minéralisation est la transformation de la matière organique en composés minéraux 
(CO2, N2, etc.) par l’intermédiaire d’organismes vivants qui l’utilisent comme source d’énergie 
et comme élément pour leur métabolisme (Albrecht, 2007). Cette transformation est influencée 
par la nature des substances organiques et par les conditions environnementales (aération, 
humidité,  température, pH etc.). La vitesse de minéralisation ou encore de biodégradation 
dépend étroitement du type des composés organiques et leurs structures moléculaires. A titre 
d’exemple, les glucides et les composés azotés sont rapidement minéralisés, par contre, la 
lignine n’est totalement minéralisée que par les champignons de la pourriture blanche (De 
Bertoldi, et al. 1983).

I.8.3.2. Humification

L'humification est la transformation de matière organique fraîche en composés moléculaires 
appelés humus ou substances humiques (Figure I.13) Après différents stades d'évolution sur des 
temps très longs (de l'ordre du millier d'années), les substances humiques subiront à leur tour la 
minéralisation (Duchaufour, 1997).
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Figure I.13 : Minéralisation et humification de la matière organique (Duchaufour, 1997).

L’humification est l’ensemble des processus de transformation de la matière organique 
engendrant la formation des substances humiques. Après plus de deux cents ans d’étude, les 
mécanismes de leur synthèse ne sont toujours pas résolus. Les théories classiques de 
l’humification présentent les processus d’humification soit comme des processus purement 
biologiques, soit comme des processus biologiques suivis de processus purement chimiques 
(Stevenson, 1994).

I.8.4. Composition de la matière organique

Au sein de la matière organique, on distingue généralement les substances non-humiques et 
les substances humiques. 

I.8.4.1. Les substances non-humiques 

Comme toute substance organique, les substances non-humiques proviennent également 
des résidus de constituants organiques végétaux ou animaux. Elles ont des structures connues est 
facilement identifiable. Les carbohydrates dont principalement la cellulose et l’hemicellulose 
qui sont les substances non humiques les plus abondantes des plantes. La lignine, les 
composants azotés, les lipides, les tannins, la cutine, la subérine, etc. font également partie de 
cette famille de matière organique. 

I.8.4.2. Les substances humiques 

Les substances humiques sont issues d’un long processus d’humification de la matière 
organique. Ses substances sont généralement réparties en trois catégories : les acides humiques 
(AH), les acides fulviques (AF) et l’humine. La séparation de ces substances est rendue 
accessible grâce à leur différence de solubilité en fonction du pH. En effet, les acides humiques 
et fulviques sont solubles en milieu basique, l’humine ne l’est pas, ce qui facilite son isolement. 
En milieu acide, seuls les acides humiques précipitent, ce qui rend possible leur séparation des 
acides fulviques (figure I.14). 

Dans les sols, l’humus d’où sont issues les substances humiques, représente un stade 
avancé d’évolution de la matière organique. Contrairement aux substances non humiques,
l’humus comme toutes les substances humiques n’a pas une composition chimiquement bien 
définie car il n’existe pas “un” humus, mais “des” humus, conséquence naturelle de son origine 
(Pochon et Barjac, 1958). Néanmoins, un bon nombre d’auteurs est d’accord pour admettre une 
composition générale comprenant, d’après le mode et le degré de fractionnement : 

i) Les acides humiques

Les acides humique correspondant à la fraction des substances humiques qui précipite à pH 
acide, à partir d’une solution alcaline d’humus constitués d’après Kononova (1958) par “des 
produits de condensation de substances aromatiques avec des produits de décomposition des 
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protéines, et la participation, éventuelle d’hydrates de carbone ” ; peuvent être partagés en deux 
types :

 Les acides humiques, de couleur bruns, sont pauvres en azote, présentant une faible 
affinité aux argiles, difficilement floculés par le calcium, caractérisant les mull légèrement 
acides ;

 Les acides humiques, de couleur gris, sont riches en azote, fortement liés aux argiles, 
facilement floculés par le calcium et dominant dans les humus calciques.

Figure I.14 : Protocole d’isolement des substances humiques (Quenea, 2004).

ii) Les acides fulviques

Contrairement aux acides humiques, les acides fulviques précipitent à pH acide, à partir 
d’une solution alcaline d’humus. Ils sont constitués également par des produits aromatiques 
mais un peu moins riches en carbone que les acides humiques (Kononova, 1958).

iii) L'humine

La fraction qui reste insoluble, quel que soit le pH et le solvant employé, constitue 
l’humine. L’analyse de l’humus, d’après les travaux de nombreux auteurs, peut donner diverses 
fractions variables, autant qualitativement que quantitativement, celles-ci dépendant 
essentiellement du réactif d’extraction utilisé.

I.8.5. Structure des substances humiques

A l’heure actuelle et après des dizaines d’années d’investigation, les chercheurs n’ont pas 
encore arrivé à déterminer d’une manière claire la structure des substances humiques et ce 
malgré la modernisation des techniques d’analyse (Ndira, 2006). Plusieurs modèles conceptuels 
de ces substance sont proposés dans la littérature tenant compte de la nature 
hétéropolycondensée, aromatique et phénolique des molécules, de la présence d’acides hydroxy 
benzoïques liés par des liaisons hydrogène impliquant des groupes, -O-, -NH2-, -N= et -S-, et de 
la présence de groupements carboxyliques, de dérivés aminés et peptidiques.  La majorité de ces 
modèles diffèrent les uns des autres par la répartition des groupements fonctionnels et par leur 
agencement mais peuvent rendre compte de quelques propriétés observées. Selon Burdon, 
(2001), ces modèles ne représentent pas des structures réelles mais plutôt reflètent surtout la 
diversité de conceptions de leurs auteurs et il n’existe pas d’arguments tangibles permettant de 
dire qu’ils représentent effectivement les substances humiques. Dans ce travail, quelques 
modèles structuraux, parmi les plus couramment cités, y sont présentés.

D’après le modèle de Schnitzer et Khan, (1972), le motif structural de base (Figure I.15) 
serait constitué d’un monomère aromatique sur lequel sont griffés différents radicaux.
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Figure I.15 : Monomère constitutif des substances humiques (d’après Schnitzer et Khan, 1972, 
extrait de Ndira, 2006).

La polymérisation et l’assemblage aléatoire et complexe des unités structurales donnent aux 
substances humiques leur structure tridimensionnelle. Cet assemblage est réalisé moyennant des 
liaisons hydrogènes, de forces de Van Der Waals et des interactions entre les électrons π de 
noyaux aromatiques voisins. Ce modèle favorise les réactions d’estérification entre les acides 
gras et les groupements OH phénoliques. D’après Eyheraguibel (2004), les cycles aromatiques 
sont  moins abondants que les acides gras dans les acides fulviques ; à l’inverse, ils sont plus 
nombreux dans les acides humiques.

Le modèle de Stevenson, 1982 (Figure I.16), quant à lui,  considère les acides humiques 
comme des macromolécules aromatiques complexes où les groupes aromatiques sont substitués 
par des composés aliphatiques. Tandis que, la liaison avec des peptides et des sucres aminés 
explique la présence d’azote dans ces structures.

Figure I.16 : Modèle structural des acides humiques (Stevenson, 1982, extrait de Eyheraguibel, 
2004).

Le modèle de Buffle, (1988), (Figure I.17), dédié uniquement aux acides fulviques, suggère 
des structures aliphatiques et aromatiques fortement substituées par des groupes fonctionnels. 

La représentation proposée par d’Oades, (1989), traduit la définition des substances 
humiques donnée par Schnitzer et Khan, (1972). Autrement dit, des molécules à prédominance 
aromatique sur lesquelles sont griffés des groupements fonctionnels, des chaînes aliphatiques, 
des composés aminés et des glucides. En revanche, Le modèle proposé par Andreux et Munier-
Lamy, (1994), fait la différence entre la structure des acides humiques et celle des acides 
fulviques. Cette configuration suppose une structure globale avec un noyau central aromatique 
et sur lequel sont fixées des chaînes latérales aliphatiques ramifiées (Figure I. 18).
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Figure I.17 : Modèle structural des acides fulviques (Bufle, 1988, extrait de Eyheraguibel, 
2004).

Figure I.18 : Modèle de structure de composés humiques selon Andreux et Munier-Lamy 
(1994) , extrait de Eyheraguibel, (2004).

I.8.6. Propriétés des substances humiques

La Figure I.19 décrit les différents constituants de la matière organique. Bien que leurs 
structures ne soient pas encore bien connues à l'heure actuelle, il est admis que les substances 
humiques sont des polymères tridimensionnels de poids moléculaire élevé présentant un grand 
nombre de groupes fonctionnels acides (-COOH, -OH, -NH2...) et un caractère aromatique plus 
ou moins prononcé.

Figure I.19 : Constituants de la matière organique (Gommy, 1997, extrait de Gri, 1999).

De par leur taille, les substances humiques sont considérées comme des colloïdes et peuvent 
donc être dispersées ou floculées en solution, comme les minéraux argileux. Parmi les 
nombreuses propriétés des substances humiques, nous retiendrons leur capacité à sorber les ions 
et à se sorber sur les phases minérales du sol (argiles, oxyhydroxydes) (Duchaufour et Souchier, 
1994). Les substances humiques sont classées en fonction de leur solubilité dans l'eau (Gri, 
1999) :



Chapitre I: Généralités sur les sols

23

- l'humine : insoluble quel que soit le pH,
- les acides humiques : “AH”, solubles à pH > 2,
- les acides fulviques : “AF”, solubles quel que soit le pH.

L'humine insoluble comprend les restes de végétaux et d'animaux en cours de 
décomposition (humine héritée) et surtout la matière organique étroitement associée aux 
constituants minéraux du sol (complexe argilo-humique) (Duchaufour et Souchier, 1994). Les 
acides humiques diffèrent des acides fulviques non seulement par leur possibilité 
d'insolubilisation mais aussi par un degré de polymérisation, un poids moléculaire et une 
proportion de carbone plus élevés, ce qui fait des AH des composés plus évolués que les AF 
(Tableau I. 2).

Outre ses propriétés complexantes, l'humus participe au complexe absorbant du sol via 
l'échange de cations neutralisant les principaux groupes fonctionnels acides avec des énergies de 
liaisons plus faibles que celles des argiles.

Tableau I.2 : Quelques propriétés des substances humiques (McBride, 1994).
Acide Fulvique Acide Humique Humine

Poids moléculaire 
(Dalton)

1000-5000 10000-100000 >100000

%C 42-47 51-62 >62
%O 45-50 31-36 <30
%N 2.0-4.1 3.6-5.5 >5

Acide (mol/kg) 14 5 <5

La nature du cation intervient dans l'échangeabilité, et par force de rétention décroissante on 
retiendra : Cs+ > K+ > Na+ pour les cations monovalents et Sr2+ > Ca2+ > Mg2+ pour les cations 
divalents (McBride, 1994).

I.8.7. Complexe argilo-humique

Les composés humiques interagissent aussi avec les argiles en formant des complexes dits 
“argilo-humique” (Figure I.20) ou en s'adsorbant sur des revêtements d'hydroxydes de fer ou 
d'aluminium présents autour des argiles.

Figure I.20 : Exemples de mécanismes de fixation de l’acide humique sur les argiles 
(Chamayou et Legros, 1989, extrait de Gri, 1999).

Selon le poids moléculaire du composé humique, les associations organo-minérales peuvent 
favoriser le lessivage des argiles (petites molécules, dont les AF) ou au contraire construire des 
agrégats s'opposant par leur taille aux processus d'entraînement en présence de cations floculants 
Ca2+ ou Al3+ (grosses molécules dont les AH) (Duchaufour, 1997).
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II.1. Introduction

La rétention des polluants, particulièrement ceux radioactifs, est un processus très complexe 
qui conjugue des phénomènes dynamiques, tels que la diffusion et la dispersion 
hydrodynamique et des phénomènes statiques, tels que la sorption. 

La mobilité et la biodisponibilité des polluants métalliques dans l’environnement dépendent 
alors de la forme physico-chimique sous laquelle se trouvent ces éléments et aussi des 
caractéristiques du sol. Par conséquent, il est essentiel de déterminer sous quelle  forme 
chimique les éléments sont présents et la façon dont ils sont associés à la matrice géologique. 
L’identification et la détermination des différentes formes chimiques d’un élément sont connues 
sous le nom de spéciation. Des approches indirectes sont mises en œuvre pour décrire la 
spéciation des radionucléides dans les sols. Une de ces méthodes indirectes consiste à mettre en 
contact le sol avec une solution bien connue et de caractériser le lixiviat résultant.

Le présent chapitre traite d’une façon générale les phénomènes de rétention des polluants 
métalliques notamment radioactifs. Il présentera également des aperçus sur les radioéléments 
d’intérêt (Cs et Sr) et sur les approches pour appréhender leur rétention, à savoir la sorption et 
l’extraction séquentielle. 

II.2. Concept du retard

Un radionucléide présent dans une solution de composition quelconque ne peut avoir la 
même mobilité dans une matrice géologique que celle de l’eau de solution, on dit qu’il est 
affecté par le phénomène de retard ou rétention. En effet, si une substance chimique radioactive 
ou non n’est pas affectée par ce phénomène, elle sera considérée comme étant un traceur idéal et 
ses propriétés physico-chimiques ainsi que son transport seront identiques à ceux de l’eau. La 
rétention englobe tous les processus qui touchent à la mobilité d’une substance dans un milieu 
géologique donné. La figure II.1 représente sommairement les principaux acteurs du phénomène 
de retard ou de rétention.

II.2.1. Dispersion hydrodynamique

Si on considère deux volumes élémentaires d’une même eau, et si on les injecte au même 
point dans une matrice de sol donnée, après un certain intervalle de temps écoulé, on constate 
qu’ils n’arrivent pas à la même destination. Cela est essentiellement causé par la dispersion 
hydrodynamique qui peut être expliquée par les variations microscopiques au sein de 
l’échantillon sol, et aux variations macroscopiques des volumes d’eau injectés.

II.2.2. Précipitation et dissolution

La précipitation comme la dissolution des minéraux présents dans le sol et renfermant dans 
leurs structures des polluants métalliques, peuvent modifient la concentration de ces derniers 
dans les phases solide et liquide. 

A titre d’exemple, la précipitation est l’un des mécanismes prépondérant de rétention du 
strontium dans les matrices géologiques (Reardon et Armstrong, 1987 ; Busenberg et al., 1984).
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Figure II.1 : Model conceptuel des processus de retard (Muller et al., 1982).

II.2.3. Echange

L’échange se manifeste entre un élément en solution et un autre présent dans la phase 
solide. L’interaction des éléments avec le sol est un échange d’ion qui dépend essentiellement de 
la quantité et de la qualité de l’éluant, c’est-à-dire du mode d’écoulement de l’eau dans le sol et 
de la présence d’ions compétiteurs. Les ions compétiteurs interviennent surtout dans les 
équilibres d’échange non spécifiques. L’importance relative de ces sites est très variable en 
fonction du type de sol et selon la nature du polluant métallique. 

II.2.4. Diffusion

Le processus de diffusion contribue également à la modification de la concentration en 
espèces radioactives dans les sols.
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On distingue :

 La diffusion d’un point à un autre au sein de la phase liquide sous l’effet d’un gradient 
de concentration.

 La diffusion dans les pores de la phase solide (diffusion dans un milieu poreux).
 La diffusion dans les microfissures des formations cristallines (diffusion dans un milieu 

fracturé). 

II.2.5. Filtration et ultrafiltration

Le retard préférentiel des colloïdes ou des espèces hydratées contenant des polluants 
métalliques, notamment radioactifs, peut être causé par filtration au cours de leur entraînement 
par le transport advectif de l’eau.

II.2.6. Décroissance radioactive

Dans le cas des radioéléments, la désintégration radioactive peut diminuer la concentration 
en radionucléides selon la période radioactive de l’élément en question. 

II.3. Sorption

II.3.1. Définition

Le terme sorption est communément employé pour désigner le partage sol/eau des solutés 
qui résulte de différents processus tels que l’adsorption (en surface), l’absorption (plus en 
profondeur), voir un partage physique du soluté entre les deux phases.

La sorption est la combinaison de ces deux phénomènes (adsorption, absorption) qui peut 
être physique ou chimique selon la nature des interactions qui se produisent entre l’adsorbat et la 
surface de l’adsorbant (Temime-Roussel, 2002). Si cette surface est inerte par rapport aux 
molécules d’adsorbat, il peut exister des interactions faibles du type "Van Der Waals" et on 
parlerait donc de physisorption. Celle-ci consiste essentiellement en un dépôt des molécules sur 
la surface des solides et s’accompagne d’une faible variation d’énergie. Par contre, si la surface 
est très insaturée, elle est nécessairement réactive et des électrons s’échangent pour créer des 
liaisons fortes entre l’adsorbant et l’adsorbat, il s’agit donc d’une chimisorption. Elle est souvent 
irréversible et s’accompagne d’une forte variation d’énergie. D’une manière générale, la nature 
des liaisons formées ainsi que la quantité d’énergie dégagée lors de la rétention d’une molécule 
à la surface d’un solide permettent de distinguer les deux types d’adsorption : adsorption 
physique et adsorption chimique (Limousin et al., 2007 ; Hamdaoui et Naffrechoux, 2007 ; 
Brasquet et Cloirec, 2000).

L’adsorption physique peut se faire en mono ou en multicouche alors que, l’adsorption 
chimique est uniquement en monocouche car la présence des liaisons de valence entre l’adsorbat 
est l’adsorbant exclue la possibilité de couche multimoléculaire.

La distinction faite dans la figure II.1 entre les différents processus de sorption à pour but de 
faciliter leur traitement. Il n’y a pas une méthode pratique pour différencier les processus de 
sorption dans les systèmes naturels complexes vu que dans la nature on rencontre des états 
intermédiaires ou hybrides de ces mécanismes (Anderson et Allard, 1983).

II.3.1.1. Sorption physique

Ce type de sorption résulte de l’établissement d’un échange de forces de faible énergie entre 
la surface d’un solide et les molécules à proximité de cette surface. Dans ce cas, la rétention est 
le résultat de liaisons de nature électrostatique de type Van Der Waals (Giles et al., 1974). 
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Du point de vue énergétique, la physisorption se produit aux basses températures avec des 
énergies inférieures à 40 kJ mol-1. Elle correspond à un processus réversible (équilibre 
dynamique d’adsorption et de désorption) et ne conduit pas à une modification de l’identité 
chimique de la molécule adsorbée.

Dans le cas d’une telle adsorption, le temps de rétention de la substance adsorbée est court 
et la surface adsorbante peut être recouverte de multiples couches moléculaires de produit 
adsorbé (Limousin et al., 2007)

II.3.1.2. Sorption chimique

Dans ce cas, la sorption est due à la formation d’une liaison chimique, covalente plus 
permanente, entre l’adsorbat et la surface de l’adsorbant. Par rapport au premier, l’adsorption 
chimique se distingue par des énergies d’adsorption plus élevées (généralement > 40 kJ mol-1) et 
par une fixation irréversible de l’adsorbat sur des sites d’adsorption très spécifiques. Elle est 
aussi favorisée à température élevée (Hamdaoui et Naffrechoux, 2007 ; Freundlich, 1909).

Dans ce type d’adsorption, le temps de rétention est long et seule la première couche liée à 
la surface adsorbante est chimiquement adsorbée, les autres couches, dans le cas où elles 
existent, sont retenues par physisorption.

Il est à noter également que le phénomène d’adsorption constitue la première étape des 
réactions nécessitant l’emploi d’un catalyseur solide. Ce phénomène peut alors jouer un rôle 
prédominant dans la cinétique de réaction chimique.

II.3.2. Facteurs affectant la sorption

Un grand nombre de paramètres et de propriétés, du support et du substrat, peuvent 
influencer le processus d’adsorption et notamment la capacité et la cinétique de rétention d’une 
substance sur un support (Freundlich, 1909). Il s’agit des paramètres suivants :

II.3.2.1. Le pH

Le pH joue un rôle important et est très influant sur les phénomènes de sorption. En effet, il 
affecte à la fois la stabilité des minéraux et la solubilité de la phase solide.

II.3.2.2. La température

L’élévation de la température cause l’augmentation de la vitesse de réaction et diminue la 
stabilité de quelques minéraux entraînant leur dissolution. Au contraire d’autres minéraux 
deviennent de plus en plus stables à haute température. 

II.3.2.3. Composition chimique

La composition chimique des phases solide et liquide contrôle simultanément la force 
ionique de la solution, son potentiel d’oxydoréduction et la tendance des éléments à former des 
complexes. 

II.3.2.4. Concentration des éléments

La sorption diminue quand la concentration des éléments augmente à cause de la 
compétition aux sites de sorption. 

II.3.2.5. Capacité d’échange cationique

La capacité d’échange cationique déterminée par la nature minéralogique du système, 
touche directement à l’efficacité de la réaction sorption/désorption. Le coefficient de partage ou 
de distribution Kd des radionucléides adsorbés suivant ce mécanisme augmente avec la capacité 
d’échange cationique.
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II.3.3. Coefficient de distribution Kd

Le coefficient de distribution Kd est défini, à l’équilibre, comme le rapport entre la 
concentration d’un polluant associé à la phase solide (sol) à sa concentration en phase liquide 
(solution du sol). Ce paramètre est le plus couramment utilisé pour caractériser la résultante des 
paramètres de sorption/désorption d’un élément chimique dans un sol. Il englobe donc divers 
mécanismes biogéochimiques, eux mêmes influencés par les propriétés intrinsèques du sol et de 
l’élément considéré. Cependant, utiliser ce paramètre revient à supposer exacte un certain 
nombre d’hypothèses, notamment que la fixation de l’élément sur le solide (sol) est une relation 
d’équilibre linéaire instantané et réversible excluant toute modification de masse du solide et du 
liquide (dissolution/précipitation). 

L’utilisation de ce coefficient est fortement controversée du fait de la variabilité des valeurs 
mesurées pour un même sol et un même radionucléide. Ces valeurs sont les plus souvent 
classées en fonction des caractéristiques du sol, tels que le pH, la texture, la teneur en matière
organique ou en ions compétiteurs, etc., indépendamment de leur interdépendance et de la 
présence d’autres paramètres pouvant influencer le Kd. 

Le coefficient de distribution est spécifique au type de sol étudié. Ses valeurs peuvent 
donner des renseignements plus au moins suffisantes pour pouvoir juger si, par exemple, un site 
est convenable ou non pour une installation nucléaire. La détermination de ce coefficient permet 
également d’établir un programme de surveillance des eaux souterraines et d’évaluer l’impact 
radiologique sur l’environnement et l’homme.

II.3.3.1. Formulation de Kd

Le coefficient de distribution Kd est défini comme étant la concentration (en masse ou en 
activité) d’un élément ou d’un radionucléide dans la phase solide divisé par la concentration du 
même élément dans la phase liquide à l’équilibre.

s
d

l

C
K

C
 (II.1)

Avec :
Kd : Coefficient de distribution en L/kg
Cs  : Concentration de l’élément dans la phase solide en g kg-1.
Cl   : Concentration de l’élément dans la phase liquide en g L-1.

Le taux de rétention noté “R” de l’élément retenu par le sol est exprimé par la relation 
suivante: 
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(II.2)

C0 : Concentration initiale de l’élément (g L-1)
Cf : Concentration finale de l’élément (g L-1)
R : Le Taux de rétention de l’élément dans le sol en (%)

En concordance avec sa définition, Kd peut s’exprimer en fonction de R : 
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100d
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Où V : Le volume  de la phase liquide en litre 
M : La masse du sol en kg

Selon l’équation (II.4) exprimant R en fonction des concentrations C0 et Cf, Kd peut s’écrire : 
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Après simplifications, le Kd s’exprime en fonction de la concentration initiale et finale de 
l’élément étudié selon l’expression suivante :
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  (II.5)

II.4. Isotherme d’adsorption

L’isotherme d’adsorption est la courbe liant, à une température fixe, la quantité de 
substance adsorbée par unité de masse d’adsorbant à la concentration restant en phase fluide 
après équilibre d’adsorption. Les intérêts de l’isotherme d’adsorption pour un système 
adsorbant/adsorbat sont multiples. Elle est par exemple, indispensable pour avancer des 
hypothèses sur le mode d’adsorption. En effet, son allure est représentative de certains 
phénomènes mis en jeu entre autres : adsorption monocouche ou multicouches, interactions 
latérales entre molécules ou non.

L’isotherme d’adsorption, caractéristique de l’équilibre thermodynamique entre un 
adsorbant et un adsorbat, s’obtient généralement à partir d’expériences en batch où l’on mesure 
la concentration de l’adsorbat restant en phase liquide après adsorption. Le tracé de la quantité 
d’adsorbat présent sur l’adsorbant qe (exprimée en mg par g d’adsorbant) en fonction de la 
quantité d’adsorbat restant en solution Ce (exprimée en mg. L-1) donne l’isotherme.

II.4.1. Classement des isothermes

De nombreux auteurs ont proposé des classifications pour les isothermes, les plus connues 
sont celles de Giles et al. (1974) et de BET. Par la suite, des synthèses plus au moins 
exhaustives présentées, selon Al Mardini, 2008, par Hinz, 2001 et, plus récemment, par 
Limousin  et al., 2007 ont pu distinguer les formes suivantes :   

 la forme H, dite de “haute affinité”, 
 la forme L, dite de “Langmuir”, 
 la forme C, dite de “partition constante”, 
 la forme S, dite “sigmoïdale”. 
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Les formes “L” et “H” sont les plus répondues, particulièrement quand le substrat est du 
charbon actif et l’adsorbat sont des composés organiques en solution aqueuse.

La forme “H” est considérée comme étant une singularité de la forme “L”, où la pente 
initiale est très élevée exprimant une forte affinité adsorbant/adsorbat. 

La forme “L” se manifeste quand les concentrations en soluté dans l’eau sont faibles. 
L’isotherme présente une allure convexe, ce qui traduit une saturation progressive du solide.

Figure II.2 : Classification des isothermes (d’après Giles et al., 1974, extrait d’Al Mardini, 
2008).

La forme “S” présente un point d’inflexion séparant deux mécanismes d’adsorption 
différents conduisant généralement à une adsorption en multicouches. 

La forme “C” est une droite qui passe par le zéro indiquant que le rapport qe/Ce (appelé 
coefficient de distribution Kd) est constant.

La classification de BET préconise, quand à elle, cinq formes distinctes d’isotherme (figure 
II.3).

Figure II.3 : Différents types d’isothermes d’adsorption des gaz selon BET

Type I : Typique d’une adsorption en monocouche sur support microporeux, où la monocouche 
d’adsorbat suffit à remplir jusqu’à saturation de tous les micropores. 

Type II : Elle correspond en général à l’adsorption multicouche sur des surfaces ouvertes, 
cependant ce type d’isotherme peut résulter d’une somme d’isotherme de type I et de type III 
(remplissage de micropores suivi d’une adsorption multicouche sur une surface externe). 
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Type III : Elle reflète une faible interaction adsorbat-adsorbant comparée aux interactions 
adsorbat-adsorbat significativement plus élevées.

Type IV : Elle peut résulter de la combinaison d’une isotherme de type I (adsorption forte mais 
limitée) et de type V.

Type V : Elle reflète aussi une forte interaction entre les adsorbats.

II.4.2. Modèles d’isothermes

Dans la littérature, il existe une multitude de travaux proposant de nouveaux modèles ou 
simplement présentant une synthèse des modèles d’isotherme existants. Ces modèles sont 
généralement établis sur la base d’hypothèses plus au moins différentes. Devant la pléthore  des 
modèles, nous avons jugé utile de ne présenter, dans cette synthèse bibliographique, que les 
modèles utilisés dans ce travail (voir chapitre IV). Le tableau ci-dessous présente les modèles en 
question avec des descriptions concises. 

Tableau II.1 : Modèles mathématiques d’isothermes (Greanga, 2007).
Nom du 
modèle

Equations Description

Langmuir Adsorption monocouche sur surface 
homogène (absence d’interactions 
adsorbat-adsorbat).

Freundlich Adsorption sur surface hétérogène (sites 
d’adsorption
énergétiquement différents). il ne repose 
sur aucune théorie particulière.

Langmuir -
Freundlich

Adsorption monocouche sur surface 
hétérogène.

Jovanovic Adsorption monocouche sur surface 
homogène avec possibilité de contacts 
mécaniques entre les molécules adsorbées 
et désorbées.

II.5. Extractions séquentielles et spéciations

En cas d’un rejet volontaire ou accidentel de matière radioactive dans l’environnement 
l’impact radiologique sur la biosphère sera lourd de conséquences sur les êtres vivants. Les 
éléments radioactifs, particulièrement les produits de fission comme le césium 137 et le 
strontium 90 sont les plus redoutés. Leur devenir dans l’environnement est devenu une question 
de plus en plus préoccupante. Il est ainsi primordial pour mesurer cet impact, de recourir aux 
techniques permettant non seulement de quantifier leur teneur totale dans le sol, mais de savoir 
aussi leur répartition entre les diverses fractions du sol et la manière dont ils sont liés à ces 
phases, c’est à dire leur spéciation au sens large. Selon Cornu et Clozel, 2000, le terme 
spéciation au sens strict recouvre la distribution des espèces chimiques d’un élément au sein 
d’un système solide ou liquide ; l’espèce chimique étant la forme spécifique de l’élément définie 
selon sa structure moléculaire, complexe, électronique ou nucléaire. Par voie de conséquence, la 
détermination de la spéciation consiste, au sens strict, à quantifier les différentes espèces 
chimiques individuelles d’un ou plusieurs éléments dans un échantillon (Cornu et Clozel, 2000). 
Mais il existe une autre définition, encore beaucoup plus large, dite opérationnelle (Cornu et 
Clozel, 2000) permettant la détermination des éléments dans les différentes phases solides, sans 
avoir accès à l’arrangement moléculaire dont ils font partie, ni à leur degré d’oxydation ou 
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encore ni à l’aptitude à mobiliser ces éléments d’un solide par tel ou tel réactif chimique, 
autrement dit, leur biodisponibilité ou leur mobilité (Ure et al., 1995).

De nos jours, il n’existe pas de procédures standardisées ayant fait l’objet d’un consensus au 
sein de la communauté scientifique, permettant l’étude du comportement des éléments trace 
métalliques (ETM) et radioéléments dans l’environnement.

II.5.1. Méthodes de détermination de la spéciation

Il existe deux catégories de techniques pour les études de la spéciation des polluants 
métalliques dans les sols :

 Méthodes directes ou physiques
 Méthodes indirectes ou chimiques 

Les méthodes physiques font appel aux techniques d’analyse, généralement non destructives, 
pour étudier la spéciation des éléments. Par contre, les méthodes indirectes préconisent des 
attaques chimiques ciblant les fractions du sol qui contient l’élément à étudier. Parmi ces 
méthodes chimiques ; les extractions sélectives et séquentielles, qui sont des techniques simples
à mettre en œuvre et riches en enseignements.

II.5.1.1. Méthodes physiques

Les méthodes physiques sont de deux sortes : celles qui font le tri ou le fractionnement 
physique (exemple : l’analyse granulométrique) et celles qui ne font que l’analyse physique des 
constituants (exemple : la spectrométrie d’absorption atomique).

i) Méthodes de tri physiques

Les méthodes de tri physique exploitent certaines propriétés physiques macroscopiques 
telles que : la taille des grains, la densité et la susceptibilité magnétique des constituants des sols 
(Cornu et Clozel, 2000). Suite aux séparations des fractions constitutives du sol, les éléments 
contenus dans celles-ci sont donc concentrés et leur quantification est plus facile.  

ii) Méthodes physiques d’analyses

Les méthodes physiques d’analyse sont basées sur le concept interaction rayonnement-
matière. L’entité incidente peut être un rayonnement électromagnétique ou une particule chargée 
ou neutre. Ces techniques offrent la possibilité d’avoir accès à des informations concernant la 
quantification et l’identification des éléments d’intérêt, la structure des composés contenant ces 
éléments voir même leurs degrés d’oxydation.

II.5.1.2. Méthodes chimiques

Il existe trois grandes classes de méthodes chimiques suivant les renseignements auxquelles 
elles donnent accès:

 Des extractions chimiques uniques permettant de différencier une phase mobile où 
l’élément est considéré come disponible, d’une phase peu mobile (Cornu et Clozel, 
2000). Ces extractions emploient souvent des sels solubles (nitrates, chlorures 
ammonium), d’autres utilisent des complexants plus puissants comme l’EDTA ou le 
DTPA, enfin certaines utilisent des acides dilués (Cornu et Clozel, 2000).

 La deuxième classe de ces techniques permet de distinguer trois fractions. La première 
fraction est dite labile ou mobile, la seconde est peu mobile et la dernière fraction est 
qualifiée d’immobile ou fixe. Ces extractions sont de deux types ou bien des extractions 
cinétiques ou bien des méthodes de dilution isotopique. Les extractions cinétiques sont 
fondées sur le suivi au cours du temps de la libération en solution des éléments 
métalliques par un extractant unique (sel neutre ou complexant type EDTA le plus 
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souvent) (Cornu et Clozel, 2000). Les méthodes de dilution isotopique sont également 
basées sur la cinétique d’échange mais, cette fois-ci, d’un isotope de l’élément étudié 
dans un mélange solide/solution artificiellement dopé en cet isotope (Cornu et Clozel, 
2000).

 La troisième classe est celle des extractions chimiques séquentielles employées à 
l’origine pour la spéciation des éléments dans les sédiments et adaptées par la suite à la 
spéciation dans les sols. Nombreux sont les protocoles proposés dans la littérature 
rendant les intercomparaisons entre eux difficiles voir impossibles dans certains cas. 
Plusieurs tentatives sont initiées dans le but de standardiser ces procédures notamment 
celles lancées par "Community Burcau of Reference" (BCR) européen. Malgré toutes les 
critiques formulées contre ces procédures, elles demeurent une source très riche en 
information pour les investigateurs de la spéciation des polluants métalliques dans les 
sols et sédiments.

II.5.1.3. Extractions séquentielles

Le principe des extractions séquentielles consiste à attaquer le solide contenant l’élément 
d’intérêt avec des extractants de force croissante. Les fractions chimiques sont ainsi définies en 
fonction de l’extractant employé (exemple : le peroxyde d’hydrogène pour la fraction 
organique). Ces fractions peuvent cependant se rattacher le plus souvent à des grandes classes 
des constituants du sol pour lesquelles ces extractants ont été sélectionnés (Cornu et Clozel, 
2000). La plupart de ces méthodes répartissent le sol en cinq fractions : la fraction échangeable, 
la fraction liée aux carbonates, la fraction liée à la matière organique ou matière oxydable, la 
fraction liée aux oxyhydroxydes plus ou moins bien cristallisés dite aussi liée à la matière 
réductible et la fraction résiduelle ou fortement fixée.

Dans la littérature, il existe des protocoles incluant une sixième fraction dite soluble 
(Oughton et al., 1995 ; Gri, 1999 ; Salbu et al ., 1994 ; Szabo et al., 1996 ; Clark et al ., 1996) ; 
Vida1 et al ., 1995) visant essentiellement les éléments liés aux sels solubles ou simplement 
présents dans l'eau interstitielle. Ces fractions sont détaillées dans le chapitre V.

II.6. Propriétés du césium et du strontium

II.6.1. Propriétés du césium

II.6.1.1. Propriétés chimiques

Le césium fait partie des alcalins, 3Li, 11Na, 19K, 37Rb, 55Cs et 87Fr. Chimiquement, il a un 
seul degré d’oxydation (Cs+). Le Cs est le plus électropositif du tableau périodique des éléments 
(0.79, dans l’échelle de Pauling) et il possède le potentiel d’ionisation le plus faible après le 
francium. 

Dans la famille des alcalins, ion ammonium inclus, le rayon ionique cristallin augmente 
dans l’ordre suivant : 

Li+  Na+  K+  Rb+ = NH4+  Cs+

Avec l’oxygène, le césium forme une grande variété de composés, la forme dioxyde est la 
plus dominante. Le principal composé avec les halogènes est le chlorure, mais il forme 
également des iodures. L’ion Cs+ a un rayon de 1.69 Å, ce qui lui permet être entouré de 8 ions 
Cl-. Les hydroxydes de césium sont tous solubles (Robeau et al., 2000) dans l’eau.
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II.6.1.2. Propriétés physiques

Le césium est un métal brillant, mou et ductile. Il est de couleur blanche argentée ou dorée 
suivant les sources. Parmi tous les alcalins, seul le césium détient le point de fusion le plus bas. 
Il est l’un des rares métaux (gallium et le mercure) se présentant à l’état liquide à la température 
proche de l’ambiante. Ses constantes physiques usuelles sont portées dans le tableau II.2.

Tableau II.2: Constantes physiques du césium (Métivier et Lorthioir , 2000).
Poids moléculaire (g mol-1) 132.9054
Densité à 18°C (g cm-3) 1.873
Point de fusion (°C) 28.5
Point d’ébullition (°C) 678.4
Chaleur de fusion (cal g-1) (kJ mol-1) 3.913,  2.09
Chaleur de vaporisation (cal g-1) (kJ mol-1) 146,  65.90
Rayon ionique de Cs+ 1.60 
Rayon covalent (Å) 2.35 
Configuration électronique 2-8-18-18-8-1
Degrés d’oxydation +1
Structure cristalline du métal Cubique
Section efficace de capture de neutrons thermiques   (barns) 29

II.6.1.3. Propriétés nucléaires et radioactives

Plus que tout autre élément, le césium possède 31 isotopes, dont la masse varie entre 114 et 
Tableau II.3 : Isotopes du césium et propriétés radioactives (Métivier et Lorthioir , 2000)

Isotope Période (t ½) Type de désintégration
119 38 s +, CE, γ
125 45 min CE (61%), β+ (39%)
129 31 h CE, γ
131 9.7 j CE, γ
132 6.4 j CE (96.5%), β- (2%), β+ (1.5%)
133 Stable
134 2.2 ans -, γ
135 2.9 106 ans -, γ
136 13.2 j -, γ
137 30.2 ans -, γ
139 9.3 min -, γ
140 1.06 min -, γ
143 1.78 s -, γ
146 0.34 s -, γ

CE : Capture électronique

145. Ils sont tous radioactifs excepté un seul stable, l’isotope 133. La réaction nucléaire de 
fission de l’uranium 235 dans un réacteur donne lieu à de nombreux produits de fission ; les plus 
abondants ont des masses comprises entre 85 et 105 d’une part et 130 et 150 d’autre part. Les 
isotopes radioactifs du césium formés dans le combustible sont de deux sortes : soit des produits 
de fission (137Cs, 138Cs, 136Cs), soit de capture neutronique sur le 133Cs stable (134Cs). Quelques 
isotopes de césium avec leurs propriétés radioactives sont regroupés dans le tableau II.3.
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II.6.1.4. Propriétés  biologiques

Tous les composés chimiques du césium sont considérés comme étant solubles. En cas de 
contamination par inhalation, le césium passe rapidement dans le sang et va se répartir au niveau 
des muscles comme son analogue chimique, le potassium. En cas d’ingestion, il passe 
complètement dans le sang et le transfert intestinal est total. Comme sa répartition globale dans 
l’organisme est homogène, sa mesure est effectuée sur le corps entier.

Chez l’être humain, on évalue à 1,5 mg la teneur en césium du corps entier (Franck et 
Daburon, 2000). L’apport alimentaire est d’environ 10 µg par jour, en moyenne (Franck et 
Daburon, 2000).

Tableau II.4 : Concentration du césium dans le muscle, l’os et le sang chez l’homme (Franck et 
Daburon, 2000)

Muscle (2800 g) 0.57 mg

Os (5000 g) 0.16 mg

Sang 4 mg L-1

La radiotoxicité du césium se manifeste par deux voies : l’exposition à une source de Cs et la 
contamination.

La contamination peut se faire selon trois voies : l’ingestion, l’inhalation et la 
contamination cutanée.

Le césium est un analogue chimique du potassium (K), ils suivent les mêmes voies 
métaboliques. Une fois ingéré, il franchit facilement la barrière intestinale, il s’agit d’un élément 
très transférable. Après absorption, il passe du sang vers le liquide extra-cellulaire.

Les composés du césium étant solubles, en cas d’inhalation, l’absorption au niveau 
pulmonaire vers les fluides corporels est très rapide et complète. Une fois dans le sang, le 
césium est capté par les tissus, non pas directement à partir du sang, mais à partir du liquide 
extra-cellulaire entourant les cellules des tissus.

II.6.2. Origine du césium

II.6.2.1. Origine naturel

Parmi les sources les plus riches en césium dan le monde figure celle qui se trouve à Bernic 
Lake dans la Manitoba (Canada) où l’on compte environ 300 000 tonnes de pollucite dont le 
contenu en césium est proche de 20%. D’autres sources existent aussi en Afrique, en Suède et 
dans l’ex Union Soviétique (Métivier et Lorthioir , 2000). 

L’accumulation du rubidium et du césium dans certaines plantes montre que ces métaux 
alcalins, généralement qualifiés de rares, sont présents dans beaucoup de terres cultivables. La 
teneur en césium est comprise entre 0.2 et 0.5 mg par kg de terre sèche, elle peut atteindre 
exceptionnellement 15 à 25 mg de césium par kg pour des terres reposant sur un sol granitique.

Dans les végétaux, le césium se trouve conjointement avec le potassium. Une récolte de 
betterave, particulièrement connue pour son aptitude à puiser le potassium, enlève au sol environ 
0.5 kg de césium par hectare. Les champignons sont les plantes les plus riches en césium.

Le césium est considéré comme non toxique ; toutefois pour l’hydroxyde, il est 
recommandé de ne pas dépasser 2 mg m-3 d’air sur les lieux de travail.
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II.6.2.2. Origine artificiel

i) Explosions nucléaires atmosphériques

Les essais nucléaires particulièrement ceux atmosphériques durant la période 1945-1980, 
ont libéré dans l’environnement une quantité de 137Cs estimée à 948 PBq, qui s’est peu à peu 
déposée sur l’ensemble de la planète. Le dépôt cumulé qui en a résulté est évalué à 142 kBq m-2

pour l’hémisphère nord et 35 kBq m-2 pour l’hémisphère sud (UNSCEAR, 2000).

ii) Rejets des installations nucléaires en fonctionnement normal

Le cycle du combustible constitue la deuxième source de 137Cs. A titre d’exemple, un cœur 
d’un réacteur de 1300 MWe contient en fin de cycle environ 4×1017 Bq de césium enfermé à 
l’intérieur du combustible. En fonctionnement normal, il est admet que de faibles quantités de 
césium soit rejetées dans l’environnement. Mais lors du retraitement du combustible irradié, les 
quantités de 137Cs extraites avec les autres produits de fission sont considérables. Rien 
qu’en1999, les rejets de 137Cs de l’usine de retraitement du combustible de la Hague s’élevaient 
à 1,3 TBq et ceux de Sellafield à 7,9 TBq, en quasi-totalité sous forme liquide (Van Der Stricht 
et Jansens, 2001). Ces rejets sont en diminution : en 2003, ils étaient de 0,76 TBq pour l’usine 
de retraitement de la Hague (communication COGEMA) et de 6,24 TBq pour Sellafield 
(CEFAS, 2004). 

Les 134Cs et 135Cs sont également présents dans les rejets liquides et gazeux issus des 
différentes étapes de retraitement du combustible.

iii) Rejets accidentels

Les accidents nucléaires contribuent d’une manière considérable aux rejets d’éléments 
radioactifs. En 1957, les accidents de Kyshtym (Tcheliabinsk, Russie) et de Windscale
(Royaume-Uni) ont occasionnés des rejets en 137Cs de respectivement 26,64 TBq (UNSCEAR, 
2000) et 22 TBq (Agalesdes et al., 2000). 

Lors de l’accident de la fameuse centrale nucléaire de Tchernobyl, les activités en 137Cs 
rejetées dans l’environnement sont estimées à 85 PBq. Les retombées ont pu atteindre plusieurs 
MBq m-2 aux alentours du site. Ces retombées ont atteint même l’Europe occidentale, en France 
par exemple, le dépôt du a été de l’ordre de quelques kBq m-2 à quelques dizaines de kBq m-2. 
L’une des caractéristiques de cet accident, survenu le 26 avril 1986, est la signature isotopique à 
l’émission avec un rapport 137Cs / 134Cs de l’ordre de 2,00 ± 0,17 (Renaud et al., 1999).

II.6.3. Propriétés du strontium

II.6.3.1. Propriétés chimiques

Le strontium appartient à la famille des alcalino-terreux dont les propriétés physico-
chimiques sont intermédiaires entre celles du calcium et celles du baryum. Les sels de strontium 
sont très solubles, notamment ceux de chlorure et de nitrate (Lide, 1999).

Le strontium en tant que composé naturel possède quatre isotopes stables : 88Sr (82,53 %), 
86Sr (9,87 %), 87Sr (7,04 %) et 84Sr (0,56 %). L’abondance naturelle dépend de l’isotope lui-
même, par exemple, le 87Sr varie légèrement en raison de sa production via la décroissance du 
87Rb, présent naturellement dans l’écorce terrestre. Cette propriété est employée pour dater la 
formation de certaines roches (chronostatigraphie) et tracer l’évolution de phénomènes 
biogéochimiques, notamment pédogenèse et altération des sols (Capo et al., 1998).

II.6.3.2. Propriétés Physiques

Le strontium est un métal mou et malléable de couleur gris-jaune. En présence d’air, il 
forme une couche de passivation. Il s'enflamme et brule facilement dans l'air et réagit avec l'eau. 
Le tableau suivant donne quelques propriétés physiques de l’élément.
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Tableau II.5: Constantes physiques du strontium (Van Spronsen, 1969).
Poids moléculaire (g mol-1) 87.62
Point de fusion (°C) 777
Point d’ébullition (°C) 1382
Chaleur de fusion (kJ mol-1) 8.3
Chaleur de vaporisation (kJ mol-1) 144
Rayon atomique (pm) 219 
Rayon covalent (Å) 1.95 
Configuration électronique          2-8-18-8-2
Degrés d’oxydation +2
Structure cristalline du métal Cubique à faces centrées

II.6.3.3. Propriétés nucléaires et radioactives

Le strontium compte 16 radioisotopes  connus, les plus importants sont les isotopes 85, 89 
et 90. L’isotope 85 est utilisé dans la recherche généralement comme radiotraceur. Le strontium 
89 et le strontium 90 résultent de la désintégration du rubidium. Le 90Sr est un émetteur bêta pur, 
il donne par désintégration (β-) l’yttrium 90, lui-même émetteur β- de période radioactive courte 
(2,67 jours), qui décroît vers le zirconium 90 stable.

Tableau II.6 : Isotopes du strontium et propriétés radioactives (IRSN, 2005)
85Sr 89Sr 90Sr

Période radioactive 64,8 jours 50,5 jours 29,14 ans

Activité massique (Bq g-1) 8,78  1014 1,08  1015 5,05 1012

Émission(s) principale(s) par
désintégration
(rendement d’émission %)

β+

550 (99,0) 
γ
514 (100)

β -

1 492 (100)
β -

546 (100)

II.6.3.4. Propriétés biologiques

Au même titre que son analogue chimique le Ca, le strontium est un élément métabolisable 
dans le corps humain.  Il se fixe préférentiellement dans les os. En effet, dans le corps humain, 
le strontium est localisé au niveau de l’os (36 à 140 ppm) et, dans une moindre mesure, dans les 
muscles (0,12 à 0,35 ppm) et le sang (0,031 ppm). Chez un individu moyen (70 kg), la masse 
totale de strontium est de 320 mg. 

L’inhalation est sans doute le moyen le moins important en matière de risque radiologique 
pour les populations. Toutefois, chez l'animal d'expérience placé dans une atmosphère riche en 
particules de sulfate de strontium, le transfert par voie pulmonaire est considérable (Paulin, 
1997).

L’absorption cutanée est également très faible sur une peau saine : 0,26 % six heures après 
le contact. Par contre, en cas de lésions, l’absorption passe à 57,4 % durant cette même période 
(la majeure partie étant absorbée durant la première demi-heure) (Ballet, 1988).

La majeur partie du strontium retenu par l’organisme, environ 99 %, se trouve au niveau des 
os et des dents, mais sa répartition chez l'adulte n'est pas homogène. Alors que, le strontium non 
fixé au squelette se répartit pour moins de 0,05 % dans le cerveau, les poumons, le foie, les reins 
et la vessie, pour moins de 0,09 % dans les muscles et moins de 0,07 % dans la peau (Paulin, 
1997).
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II.6.4. Origine du strontium

II.6.4.1. Origine naturel

Le strontium naturel stable existe dans les roches mères, à des quantités allant d’une dizaine 
de ppm dans les grès et jusqu’à 450 ppm dans les roches carbonatées. 

La strontianite (SrCO3) et la célestite (SrSO4) sont les deux principaux minerais du 
strontium. Il se trouve également en petite quantité dans les minerais de calcium et de baryum 
et, à l’état de traces, dans l’eau de mer (Lide, 1999). Sa présence dans les eaux surfaciques est 
due essentiellement au phénomène d’érosion des sols et des roches, le dépôt de poussières 
atmosphériques n’intervenant que très peu (ATSDR, 2004).

II.6.4.2. Origine artificiel

Le strontium 90 est un élément artificiel provenant des réactions de fission d’uranium dans 
les cœurs des réacteurs. Il est parmi les principaux radionucléides issus des retombées des essais 
nucléaires militaires atmosphériques. Il est rejeté des centrales nucléaires en faible quantité sous 
forme d’effluents radioactifs. Les usines de retraitement du combustible en rejettent beaucoup 
plus. Et en fin, le strontium 90 est également émis lors d’accidents d’installations nucléaires

i) Explosions nucléaires atmosphériques

Lors des essais nucléaires atmosphériques entre 1945 et 1980, 622 PBq de 90Sr ont été 
dispersées dans l’atmosphère. Les dépôts qui ont résulté ont été évalués à environ 470 PBq pour 
l’hémisphère nord (soit une densité de dépôt surfacique de 3 440 Bq m-2) et à 142 PBq pour 
l’hémisphère sud (UNSCEAR, 2000).  

ii) Installations de retraitement du combustible

Le 90Sr est un produit de fission qui se forme au sein des réacteurs nucléaires et l’essentiel 
de ses rejets s’effectue par voie liquide, lors du retraitement des combustibles irradiés. Selon 
UNSCEAR (2000), les rejets respectifs des usines de la Hague et de Sellafield, en 1997, se sont 
élevés à 3,7 TBq et 37 TBq.

iii) Accidents d’installations nucléaires

Les accidents nucléaires sont donc une des sources de dispersion de ce radioélément dans 
l’environnement. En effet, l’accident de Windscale (Royaume-Uni) en 1957 a libéré 74 GBq de 
strontium 90 (Galle, 1997). L’accident de l’usine Mayak près de Kychtym dans la région de 
Tcheliabinsk (Oural) a dispersé 58 PBq de 90Sr, entraînant une contamination des sols du bassin 
de la rivière Techa allant de 3,7 à 74 × 103 kBqm-2 (UNSCEAR, (2000) ; Kryshev, (1998). Et en 
fin, l’accident de Tchernobyl (1986) qui a dispersé environ 8 000 TBq de 90Sr (IRSN, 2003), 
dans le voisinage du site, la densité de dépôt a été de l’ordre de 1 MBqm-2 (Bossew et al., (2004) 
alors qu’en France les retombées ont été de l’ordre de 1 à 600 Bqm-2, le dépôt humide ayant 
représenté au moins les 2/3 du dépôt total (Renaud et al., (1999).
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III.1. Introduction

Les métaux et métalloïdes sont naturellement dans les sols. Le développement de l’activité 
industrielle (exploitations minières, centrales nucléaires, industries métallurgiques et chimiques) 
et des activités agricoles (pesticides, engrais, …) depuis le siècle dernier a entraîné des apports 
parfois intensifs de ces éléments qui deviennent des polluants pour l’environnement. Même à 
faibles concentrations, particulièrement les radioéléments, ils peuvent constituer un sérieux 
problème de santé publique du fait de leur toxicité et/ou radiotoxicité et de leur caractère bio-
accumulatif. 

Les propriétés réactives des matières minérale et organique sont à l'origine de nombreuses 
interactions entre les polluants métalliques, entre autres le 137Cs et le 90Sr, et les constituants du 
sol. De ce fait, toute étude de disponibilité des radionucléides dans les sols doit être précédée par 
une description exhaustive de ces derniers (minéraux argileux, matière organique, état du 
complexe adsorbant...) afin d'appréhender au mieux l'origine de la mobilisation ou de 
l'immobilisation des polluants. Dans ce contexte, le présent chapitre est dédié à une étude de 
caractérisation physico-chimique des sols étudiés, plus ou moins exhaustive selon la 
disponibilité des moyens. Elle consiste à déterminer les paramètres physico-chimiques globaux, 
la texture des sols par analyse granulométrique, les éléments mineurs et majeurs moyennant une 
analyse multiélémentaire et la composition minéralogique préliminaire (DRX, FTIR, afin de 
déterminer les phases responsables du phénomène de rétention du césium et du strontium).

Nous avons délibérément choisi de ne pas faire une description pédologique exhaustive. 
Dans cette partie de notre travail, nous n’étudions et ne discutons que les paramètres du sol 
susceptibles de jouer un rôle prépondérant dans le comportement des radionucléides 
(mobilisation, immobilisation).

III.2. Données sur la région

III.2.1. Situation géographique

La région d’étude fait partie des steppes sud-algéroises qui appartiennent à l'ensemble de 
l'Algérie steppique dont l'extension est limitée au Nord par les Chaînes telliennes et au Sud par 
les vastes espaces sahariens. Elle est située approximativement à 150 km au sud d’Alger.

Dans le sud-algérois, les steppes s'étendent schématiquement de part et d'autre de la route 
nationale N°1 depuis Ksar El Boukhari jusqu'au-delà de Laghouat (figure III.1), soit entre 
(Pouget, 1980) : 

 2° et 4° de longitude Est
 et 36° 30' - 36° et 34° 30' - 34' de latitude Nord
Quelques kilomètres après Ksar El Boukhari, une fois franchi les derniers alignements 

gréseux marquant, à la fois, la limite méridionale des Chaînes Sud-telliennes et la limite de la 
céréaliculture, l'horizon se dégage soudainement le paysage typique des Hautes Plaines et de la 
steppe apparaît à perte de vue.

Ces immenses étendues sensiblement planes s'abaissent régulièrement de l'Ouest (1000 m) 
vers l'Est (600 m) assurant ainsi la transition entre les Hauts-Plateaux Sud-oranais (1200 m) et le 
Bassin du Hodna (400 m).
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Figure III.1 : Situation géographique de la région d’étude d’Ain Oussera et de Birine (carte 
extraite de Pouget (1980), et modifiée)

III.2.2. Cadre climatologique

Comme l'Algérie tellienne, les steppes sud-algéroises se caractérisent par un climat de type 
méditerranéen contrasté avec une saison estivale sèche et chaude alternant avec une saison 
hivernale pluvieuse, fraîche sinon froide. II s'agit cependant d'une forme particulière de ce 
climat:

 les précipitations, plus faibles, présentent une grande variabilité intermensuelle et 
interannuelle

 les régimes thermiques, relativement homogènes, sont très contrastés de type continental.
Du Nord au Sud, le climat méditerranéen se dégrade, en effet, peu à peu dans le sens d'une 

aridité croissante, passant des régions subhumides et semi-arides du “Tell” aux vastes espaces 
désertiques sahariens. Diminution et irrégularité accrue de la pluviosité, augmentation des 
températures et de la longueur des périodes de sècheresse estivale rendent encore plus difficiles 
les conditions de vie, et de survie, des plantes avec un bilan hydrique devenant de plus en plus 
déficitaire (Pouget, 1980).

III.2.2.1. Pluviosité

Les précipitations dans la région sont faibles et présentent une grande variabilité 
intermensuelle et interannuelle. En effet, des années sèches, et même très sèches, succèdent à 
des années pluvieuses selon un rythme de plus en plus irrégulier (Pouget, 1980). Raison pour 
laquelle la notion de moyenne en cette région et généralement en domaine méditerranéen aride 
paraît bien aléatoire. Notons que les informations climatologiques (pluviosités et températures) 



Chapitre III: Caractérisation physicochimique des sols étudiés

44

différèrent d’une source à l’autre, sans doute compte tenu du fait que les périodes d'intégration 
peuvent être différentes. En effet, certaines précisent le nombre d’années sur lesquelles ils ont 
fait leurs moyennes d’autres ne le précisent pas. Mais généralement, la pluviosité annuelle dans 
la région d’Ain Oussera varie entre 100 à 400 mm par an (Pouget, 1980).

III.2.2.2. Vents

Le vent est le compagnon quasi journalier des habitants de la région. Tour à tour agréable et 
bienfaisant pour supporter les fortes chaleurs de l'été ou apporter la pluie tant attendue, il se 
montre aussi suffocant (sirocco) ou glacial, voire aveuglant (sable).

En hiver, la fréquence des vents dominants se regroupe dans les directions Ouest – Nord-
Ouest (Pouget, 1980). Ils entraînent les nuages ayant franchi les Chaînes telliennes et apportent 
la pluie sur les Hautes Plaines et surtout sur les reliefs de l'Atlas saharien.

Les vents du Nord sont généralement secs alors que les vents du Sud amènent les pluies 
orageuses et le sirocco (Pouget, 1980). Le sirocco (ou scirocco) est un vent saharien violent, très 
sec et très chaud qui souffle sur l'Afrique du Nord et le sud de la mer Méditerranée.

III.2.2.3. Température

Globalement les steppes sud-algéroises sont comprises entre les isothermes 13 et 17°C de 
température annuelle moyenne ; l'Atlas saharien étant plus froid (13 à 14°C), les régions 
sahariennes nettement plus chaudes (T > 20°C). En général, plus importantes sont les 
températures extrêmes, particulièrement les températures moyennes hivernales dont la rigueur 
caractérise ce type de climat continental très contrasté à été chaud.

III.2.2.4. Humidité relative

L'humidité relative moyenne annuelle est de 56% à Djelfa. De mai à août, elle reste 
inférieure à 50% et souligne une double influence de la sècheresse estivale et de la 
continentalité; par temps de sirocco, elle descend à moins de 20%.

III.3. Echantillonnage

Les sites d’échantillonnage ont été soigneusement sélectionnés de façon à bien représenter 
la région d’intérêt tout en prenant en considération la direction des vents dominants. Les 
échantillons ont été prélevés à trois niveaux : le premier niveau est à proximité du site du 
réacteur Es-Salam à environ 800 m de l’installation, le second niveau est à environ 10 km de 
l’installation et le troisième niveau est à 20 km. A chaque niveau, plusieurs endroits sont 
investis notamment les points cardinaux du site (Nord, Sud, Est et Ouest), et à chaque point 
après avoir désherbé l’endroit à la main, le sol est prélevé sur une profondeur allant jusqu’à 40 
cm et dans un périmètre 2×5m. Globalement, nous avons choisi 12 points d’échantillonnage à 
différents rayons de l’installation. Les échantillons de sol sont ensuite mis dans des sachets en 
papier portant la référence de l’endroit du prélèvement.

Au laboratoire, les échantillons sont étalés sur des containers plats et laissés à l’air libre 
pendant 48 heures pour séchage puis ils ont été homogénéisés par brassage manuel. Le sol est 
ensuite, tamisé sur une maille inférieure à 2 mm et reconditionné à nouveau dans des sachets de 
500 g. La conservation des échantillons se fait ensuite dans des endroits frais et aérés. Cette 
technique d’échantillonnage a été inspirée des études réalisées par des auteurs qui ont travaillé 
sur le comportement des polluants métalliques dans les sols (Gri, 1999 ; Chatain 2004).

Les échantillons tamisés à 2 mm sont, par la suite, utilisés dans les expériences de cette 
étude, que ce soit celles concernant la caractérisation physicochimique des sols ou celles dédiées 
à la sorption du césium et du strontium. Nous précisons que parmi tous les endroits où des 
échantillons de sol ont été prélevés, quatre points seulement ont été retenus pour mener à terme 
cette étude. En effet, vu les ressemblances des propriétés physico-chimiques des sols en 
provenance de ces points d’échantillonnage, constatées après quelques caractérisations et aussi 
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pour des considérations en relation avec le temps alloué à cette étude, nous avons arrêté notre 
choix à 4 points d’échantillonnages (figure III.2): 

1. le premier point nommé “Site”, du fait de sa proximité du site du réacteur, est 
situé au premier rayon, soit à 800 m de l’installation ; 

2. le deuxième point nommé “Birine” est à environ 10 km du réacteur coté Est, 
proche de la ville de Birine ;

3. le troisième point nommé “Hade” est situé à proximité de la route qui mène à la 
ville de Hade Essahari, à environ 20 Km du réacteur vers le Sud-Est ; 

4. et le dernier point est nommé “Khachem” est situé à l’Ouest du réacteur à 
environ 20 km et porte le nom de la région. 

Figure III.2 : Localisation de la zone d’étude située à l’est de la ville d’Ain Oussera à proximité 
de Birine où sont indiqués les quatre points d’échantillonnage.

Les sols étudiés dans la présente thèse proviennent donc de ces 4 endroits 
d’échantillonnage. Ce choix a pris en considération, entre autres, le fait que ces sols présentent 
des différences du point de vue composition chimique et répartition granulométrique.

III.4. Protocole expérimental

III.4.1. Analyse granulométrique

Les sols se composent de petites particules de nature minérale ou organique agencées sous 
forme d’agrégats. Ils sont donc constitués d’un assemblage de particules de taille variable allant 
de plusieurs centimètres à moins d'un micron. Les éléments “grossiers” étant la plupart du temps 
des fragments de roche dont la décomposition conduit aux éléments les plus fins, les minéraux 
argileux (Duchaufour, 1997). La texture de ces microstructures est assurée par des liants 
colloïdaux comme les carbonates, les oxydes-hydroxydes, les argiles et la matière organique. Le 
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tri physique du sol consiste donc à ne pas briser uniquement les macrostructures, souvent 
instables, mais aussi les microstructures résistantes pour ensuite effectuer le classement 
granulométrique des particules (Feller et al., 1991). La granulométrie ou “texture” vise la 
distribution des constituants minéraux d'un sol en fonction de leur taille, sans prendre en compte 
leur nature et leurs propriétés chimiques et minéralogiques. Une des classifications des fractions 
granulométriques d'un sol, reconnue par une convention internationale, et qui a permis de 
classer les particules en fonction de leur diamètre, est décrite dans le Tableau III.1:

Tableau III.1 : Echelle granulométrique des constituants du sol, (Duchaufour, 1997)
Cailloux et graviers Sables Limons Argile

(ou fraction fine)

Diamètre Ø > 2000 
µm

Sable grossier :
200 < Ø < 2000 µm

Sable fin :
50 < Ø < 200 µm

Limons grossier :
20 < Ø < 50 µm

Limon fin :
2 < Ø < 20 µm

Ø < 2 µm

La fraction fine dont le diamètre de particule est inférieure à 2 µm est habituellement mais 
incorrectement appelée “argile”, car en réalité comporte souvent aussi d’autres minéraux tels 
que des quartz, des micas, d'autres composés silicatés ainsi que des oxyhydroxydes (Gri, (1999). 
Afin d'éviter toute confusion, nous désignons, dans ce document, désormais les argiles 
granulométriques par le terme “fraction fine”.

III.4.1.1. Préparation des échantillons

Trois prises de chaque sol de 30g chacune, séchées à l’air libre et tamisées à 2 mm, sont 
utilisées pour cette détermination. 

III.4.1.2. Destruction de la matière organique

La matière organique présente dans les échantillons des sols est détruite par une attaque à 
l’eau oxygénée (H2O2, 30%). L’opération consiste à mélanger environ 50 mL d’H2O2 avec 30g 
de sol sous agitation intermittente et pendant des durées allant jusqu’à 24 h. L’attaque est 
renouvelée à froid et à chaud jusqu’à l’obtention d’un surnageant clair et disparition des bulles 
de gaz. La durée totale de cette étape est de 72 heures. 

III.4.1.3. Tamisage

Les sols débarrassés de la MO sont ensuite tamisés à l’eau sur un tamis de 50µm, on obtient 
une suspension. La partie des sols, dont le diamètre des particules est supérieur à 50μm qui 
représente le sable (fin et grossier), a été à son tour fractionnée à l’aide des tamis selon les 
indications portées sur le tableau III.1.

III.4.1.4. Dispersion minérale 

La suspension de sol, c’est-à-dire, celle dont les diamètres des particules sont inférieurs à 50 
μm, est ensuite mélangée avec l’hexamétaphosphate de sodium. Le processus de la dispersion 
consiste à substituer les cations de valence supérieure avec des cations monovalents pour 
fractionner les agrégats extrêmement fins. Le schéma de la figure III.3 illustre le mécanisme de 
cette dispersion. Les sphères en couleur bleue schématisent les grains de la fraction fine. 
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Figure III.3 : Mécanisme de la dispersion minérale de la fraction fine.

Apres dispersion de la matière minérale, le limon grossier (diamètre compris entre 20 et 50 
μm) est récupéré à son tour par tamisage à 20 μm. La suspension restante est mise dans des 
allonges de sédimentation. 

III.4.1.5. Sédimentation et prélèvement de la fraction fine et du limon fin

Selon le principe de la pipette de Robinson basée sur la loi de Stokes (Pansu et Gautheyrou, 
2006 ; Maurice et Souchier, 1994), la solution de sol est agitée fortement ensuite laissée
sédimenter. Au temps t, on prélève à hauteur de 10 cm une aliquote V de 25 mL qui est ensuite 
évaporée dans une boite à tare. 

- A t = 4 minutes 48 secondes (à 20 °C), l’aliquote prélevée contient du limon fin et la 
fraction fine (LF + FF), autrement dit, les particules dont les diamètres sont inférieurs à 
20 μm. 

- A t = 8 heures, elle ne contient que la fraction fine (FF), diamètres compris entre 0 et 2 
μm. 

Calcul :

Le pourcentage de la fraction fine :

Soit : P2 le poids de LF + FF, P1 le poids de FF et P0 = 30g (le poids de l’échantillon de sol au 
départ)
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(III.1)
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(III.2)

Le tableau III.2 récapitule les vitesses de sédimentation des différentes fractions en 
fonction de la température : 



Chapitre III: Caractérisation physicochimique des sols étudiés

48

Tableau III.2 : Vitesse de sédimentation (Maurice et Souchier, 1994)
Argiles (d ≤ 2 µm) Limons (2 à 20µm)

Température
(°C)

Temps de 
chute pour 10 

cm
(h et min)

Profondeur de décantation de
prélèvement en cm après

Temps de chute pour
10cm (min et sec)

8 h 7 h 6 h

10
11
12
13
14
15
16
17
18
19
20
21
22
23
24
25
26
27
28
29
30

10.23
10.06
9.49
9.34
9.19
9.05
8.51
8.37
8.24
8.12
8.00
7.48
7.37
7.26
7.16
7.06
6.56
6.47
6.38
6.29
6.21

7.7
7.9
8.1
8.4
8.6
8.8
9.0
9.3
9.5
9.8
10.0
10.3
10.5
10.8
11.0
11.3
11.5
11.8
12.1
12.3
12.6

6.7
6.9
7.1
7.3
7.5
7.7
7.9
8.1
8.3
8.6
8.8
9.0
9.2
9.4
9.7
9.9
10.1
10.3
10.6
10.8
11.0

5.8
5.9
6.1
6.3
6.4
6.6
6.8
7.0
7.2
7.3
7.7
7.5
7.9
8.1
8.3
8.5
8.7
8.9
9.1
9.3
9.5

6.14
6.03
5.54
5.44
5.35
5.27
5.19
5.10
5.03
4.55
4.48
4.41
4.34
4.28
4.22
4.15
4.10
4.04
3.59
3.54
3.48

III.4.2. Séparation de la fraction fine

III.4.2.1. Fraction fine sans matière organique

Pour la récupération de la fraction fine sans matière organique, on a procédé de la même 
façon qu’indiqué plus haut dans l’analyse granulométrique, sauf, qu’après dispersion minérale et 
passage de la solution de sol au tamis de 20 μm, nous avons laissé sédimenter pendant 72 heures 
pour s’assurer du dépôt de toutes les particules en suspension et l’obtention d’un surnageant 
clair. Ensuite, la couche superficielle du dépôt, nettement visible par un profil clair, est 
soigneusement séparée à l’aide d’une pipette automatique. Apres séchage dans une étuve à 40 
°C, la fraction fine sans matière organique est mise dans des flacons en verre, pour y être 
stockée, comme le montre la figure III.4.

III.4.2.2. Fraction fine avec matière organique

L’unique différence dans la procédure de séparation de cette fraction par rapport à celle 
sans matière organique réside dans la première phase. Evidemment, pour cette fraction, on 
exclue l’attaque au peroxyde d’hydrogène pour conserver la matière organique.
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Figure III.4 : Différentes fractions granulométriques obtenues

III.4.3. Analyses électrochimiques

III.4.3.1. Acidité du sol 

Dans les sols, les protons sont produits essentiellement par la réaction de dissociation du 
CO2(aq), qui provient de la respiration des racines des plantes. L’oxydation des sulfures est 
également une source production de protons. A l’inverse, l’hydrolyse des minéraux altérables 
comme les carbonates consomme les protons et conduit à une augmentation du pH (Bourrelier et 
Berthelin, 1998). L'acidité d'un milieu naturel est un facteur clé dans l'évolution des constituants 
du sol, notamment en ce qui concerne les processus de minéralisation et d’humification de la 
matière organique. On distingue l'acidité réelle de l'acidité potentielle : l'acidité réelle exprime la 
teneur en protons libres de la solution de sol (mesure du pH) alors que l'acidité potentielle rend 
compte de la réserve du sol en protons échangeables (Duchaufour, 1997).

i) Acidité réelle (pH H2O)

Une quantité de sol est mise en suspension dans un volume d’eau deionisée avec un rapport 
volumique de 1/5. On laisse le mélange reposer pendant 30 minutes, en prenant soin d’agiter 5 à 
6 fois au cours de cette période. La mesure du pH est effectuée en plongeant l’électrode du pH-
mètre dans la suspension (Pansu et Gautheyrou, 2006).

ii) Acidité potentielle (pH KCl)

La mesure du pH(KCl) s’effectue de la même manière que celle du pH(H2O), sauf que, 
l’échantillon du sol, cette fois-ci, est mis en suspension dans une solution de chlorure de 
potassium 1N avec le même rapport 1/5 (Pansu et Gautheyrou, 2006).

III.4.3.2. Conductivité électrique

La conductivité électrique (CE) d'une solution caractérise sa capacité à transporter le 
courant électrique. L’unité de mesure communément utilisée de la conductivité est le Siemens 
(S/cm) exprimée souvent en micro Siemens/cm (μS/cm) ou milli siemens (mS/cm). En solution 
aqueuse, il existe un rapport direct entre la concentration des sels dissous et la conductivité, plus 
la salinité est élevée, plus la conductivité l'est également.

L’activité ionique d’une solution varie en fonction de la température. Il convient donc, pour 
effectuer des mesures précises, de tenir compte de la température dans les mesures de 
conductivité. Les températures standards sont généralement prises à 25 °C.
La mesure de la conductivité est effectuée de la même manière que le pH en plongeant 
l’électrode du conductimètre dans une suspension de sol (rapport de 1/5) après une heure 
d’agitation et environ 30 minutes de repos (Pansu et Gautheyrou, 2006).
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III.4.3.3. Potentiel redox

Les conditions d’oxydoréductions qui peuvent avoir une influence sur la mobilité des 
éléments en traces dans les sols se produisent, selon Bourrelier et Berthelin, (1998), suivant trois 
voies: 

 Un effet qualifié de direct qui se manifeste par le changement du degré d’oxydation 
de l’élément lui-même et les répercussions qui en découlent sur sa solubilité et sa 
mobilité.

 Un effet indirect, quand il ya formation ou dissolution d’une phase porteuse de 
l’élément d’intérêt (exemple : la solubilisation des oxydes, oxyhydroxydes et des 
hydroxydes de fer et de manganèse, en condition réductrices et à pH acide)

 Un autre effet indirect se produit lors du changement de l’état d’oxydation du 
composé en liaison avec l’élément pour former un complexe soluble (exemple : 
l’oxydation des sulfures en sulfates permet de solubiliser les éléments associés). Le 
phénomène inverse, c'est-à-dire la réduction des sulfates en sulfures, en conditions 
très réductrices, peut conduire à la précipitation de sulfures métalliques dont le 
produit de solubilité est très faible (Alloway, 1995).

Les conditions oxydo-réductrices de la suspension de sol ont également des répercussions 
sur le pH. En effet, le pH augmente en conditions réductrices et diminue en conditions 
oxydantes (Alloway, (1995). Par voie de conséquences, les effets combinés du pH et du 
potentiel d’oxydo-réduction ont une forte influence sur la mobilité des éléments (Bourg et Loch, 
1996). 

Le potentiel redox du sol (Eh) est aussi sensible à l'activité des organismes vivants qu'il 
contient. Supérieur à 450 mV, la biodégradation de la matière organique fraîche est rapide, le 
milieu est dit oxydant. Entre 450 et 0 mV, le milieu est pauvre en oxygène (hypoxique), la 
transformation de la matière organique en substances humiques est freinée, les phénomènes de 
réduction prennent lieu (exemple : les transformations des Fe[OH]3 aux Fe2+) renforcés par 
l'acidité du pH. De 0 à -300 mV, il n’ya pas d’oxygène, le milieu est dit anoxique et les 
conditions réductrices sont encore plus favorables,  la décomposition de la matière organique se 
fait par fermentation avec production de gaz (H2 et CH4). Le fer est réduit à pH neutre et des 
concrétions gris-verdâtres d'oxydes mixtes apparaissent (Duchaufour, 1997 ).

   Dans ce document, la mesure du potentiel d’oxydoréduction (Eh) des solutions de sol, est 
inspirée de la méthode de mesure du pouvoir oxydo-réducteur développée par (Rodier,  1996). 
Du sol est mis en suspension dans un volume d’eau déionisée en respectant un rapport 
volumique de 1/5. Apres agitation, le mélange est laissé au repos pendant 30 minutes, puis la 
mesure du Eh est effectuée à l’aide d’une électrode combinée, constituée d’une électrode de 
platine et d’une électrode de référence au calomel saturée (ECS). Le potentiel de l’électrode de 
référence est donc de 241 mV par rapport à l’électrode normal à hydrogène (ENH). 

III.4.4. Perte au feu (PAF)

La technique de la perte au feu est utilisée pour la détermination à la fois de l’humidité, de 
la matière organique et des carbonates (Pansu et Gautheyrou, 2006). Elle consiste à porter un 
échantillon de sol successivement à des températures élevées et à chaque fois mesurer la 
différence de poids pour déterminer tel ou tel paramètre. Pour voir la reproductibilité des 
résultats, 3 déterminations (A, B et C) pour chaque sol, plus un témoin à blanc (D), ont été 
effectuées.

Quatre creusets en porcelaine sont nettoyés et mis dans un four à moufle porté à 1000 °C 
pendant 5 heures, ensuite refroidis dans un dessiccateur. Le but de cette manipulation est de 
débarrasser ces creusets de toute matière calcinable qui pourrait interférer lors de la 
détermination de l’humidité, de la matière organique ou des carbonates. Une fois refroidis, ils 
sont pesés et réintroduits dans un dessiccateur à l’abri de l’humidité. 
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III.4.4.1. Humidité

Trois échantillons de chaque sol de 10g chacun sont mis dans les creusets en porcelaine, un 
quatrième creuset est intentionnellement laissé vide, comme témoin. Les 4 creusets sont pesés et 
leurs poids notés. L’ensemble et introduit dans une étuve portée à 150 °C pendant 16 heures. 
Après refroidissement dans un dessiccateur, les creusets sont à nouveau pesés, y compris le 
creuset vide pour estimer les fluctuations de son poids. La différence de poids avant et après 
étuvage nous fournit le taux d’humidité.

100
)()(

%
0

10 



P

PPPP
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(III.3)

Hr : Taux d’humidité, %
P0 : poids du sol initial, g
P1 : poids du sol après déshumidification, g 
Pi : poids du creuset (témoin) avant étuvage, g
Pf : poids du creuset (témoin) après étuvage, g

III.4.4.2. Matière organique

Les mêmes creusets sont, cette fois-ci, placés dans un four à moufle porté à 375 °C pendant 
16 heures. Une fois calcinés, ils sont refroidis dans le dessiccateur, ensuite pesés. La matière 
organique est déterminée par différence de poids, comme indiqué précédemment.

III.4.4.3. Carbonates

Les carbonates sont, à leur tour, déterminées selon la même procédure, sauf que dans ce cas, 
les creusets sont introduits dans un four à moufle porté à 980°C et ce, pendant 5 heures. 

III.4.6. Etat du complexe absorbant

Le terme “complexe absorbant” regroupe l'ensemble des colloïdes du sol (au sens large : 
argiles et substances humiques) présentant des charges négatives globales susceptibles d'être 
neutralisées par des cations échangeables. L'état du complexe absorbant est un indicateur de 
l'évolution du sol dans le sens où il régit l'activité biologique ainsi que la nature des matières 
minérales présentes (Duchaufour, 1997).

Dans le modèle le plus utilisé, les cations échangeables, en équilibre avec les électrolytes de 
la solution de solvatation, se situent dans la double couche de Gouy-Stern (Figure III.5) qui 
comprend une couche dense peu mobile accolée à la surface du colloïde (le complexe de sphère 
interne) et une couche plus diffuse et mobile, donc plus échangeable (Gri, 1999)

Figure III.5 : La double couche de Gouy-Stern (Duchaufour, 1997).

Les cations échangeables sont de deux sortes, l’une augmentant l'acidité du sol (H+, Fe2+ et 
Al3+) et l’autre, au contraire, augmentant le pH (Ca2+, Mg2+, K+ et Na+) (Duchaufour, 1997). Ces 
derniers sont abusivement appelés “bases” échangeables (Gri, 1999).
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L'état du complexe absorbant est caractérisé par trois grandeurs :
 la capacité d'échange cationique “CEC”,
 la somme des cations basiques échangeables “S”,
 le taux de saturation “V”.
La capacité d'échange cationique ou “CEC” représente la quantité maximale de cations 

qu'un sol peut absorber, la somme des cations basiques échangeables “S” est la somme des ions 
Ca2+, Mg2+, K+ et Na+ présents dans le sol et le taux de saturation “V” est le rapport des deux 
grandeurs précédentes : 

(III.4)

L'unité usuelle de la CEC et de S est le milliéquivalent (méq) exprimé en millimoles pour 
100 g de matière sèche.

Le taux de saturation V, mesuré au pH du sol, représente l'état du complexe absorbant. Un 
sol est dit saturé lorsque V > 85-90% : il n'y a pas ou peu d'ions “acides” H+ ou Al3+. Dans le cas 
contraire, le sol est dit insaturé, et son pH est acide. L'augmentation de la teneur en ions H+ et 
Al3+ du milieu a notamment pour conséquence une baisse de l'activité biologique du sol 
(Duchaufour, 1997).

III.4.6.1. CEC des sols entiers

La capacité d’échange cationique des sols a été déterminée selon la méthode à l’éthylène 
diamine de cuivre mise en œuvre par M. Jean-Claude Pétronin du Laboratoire de Modélisation 
des Transferts dans l’Environnement au CEA de Cadarache (Mantin, 1969). 

0.5 g de chaque sol et 30 mL de solution d’éthylène diamine de cuivre sont mélangés par 
agitation dans un erlenmeyer  pendant 2 heures. Après agitation, le mélange est centrifugé (à 
3500 rpm pendant 30 minutes). Le surnageant est alors filtré à 0.22 µm et sa concentration 
résiduelle en cuivre est déterminée par spectrométrie, à l’aide d’un SAA. Cette méthode n’est 
valable que si les solutions analysées ont un pH supérieur à 6. En effet, la valeur de la CEC peut 
simplement varier du fait de la variation du pH de la solution d’analyse.

III.4.6.2. Cations basiques échangeables

Dans le même surnageant récupéré après mélange des sols avec l’éthylène diamine de 
cuivre, les cations basiques échangeables et les ions Al3+ et Fe2+ sont également dosés par SAA. 

III.4.6.3. CEC des fractions fines avec et sans MO

La détermination des capacités d’échanges cationiques pour les fractions fines des sols avec 
et sans matière organique est effectuée selon le même protocole expérimental présenté pour la 
CEC des sols entiers.

III.4.7. Analyses élémentaires

III.4.7.1. Analyse par activation neutronique

La grande partie des éléments majeurs et mineurs présents dans les sols a été déterminée par 
la technique d’Analyse par Activation Neutronique au laboratoire de la division technique et 
application nucléaire (DTAN) du Centre de Recherche Nucléaire de Birine (CRNB). Son 
principe consiste à mesurer la radioactivité émise par un élément après l’avoir soumis à une 
irradiation dans un flux de neutrons selon une réaction dite de capture radiative : 
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Soixante éléments peuvent être déterminés simultanément dans un échantillon. Ceci est 
donc une méthode multiélémentaire. La technique AAN est également quantitative car la 
radioactivité produite est proportionnelle à la quantité de matière irradiée. 

Dans cette analyse, des quantités de 100 mg de chaque sol ont été mises dans des capsules 
en aluminium ensuite, introduites dans le cœur du réacteur Es-Salam pour être exposées à un 
flux neutronique. Une fois irradiés, les échantillons sont retirés du réacteur et analysés 
moyennant une chaine spectrométrique gamma. 

III.4.7.2. Analyse par spectrométrie d’absorption atomique

Pour des problèmes liés au système d’envoi des échantillons dans le réacteur, certains
éléments, pour la plus part des courtes périodes, n’ont pas pu être analysés par AAN. Pour cette 
raison, nous les avons analysés au niveau de notre laboratoire par spectrométrie d’absorption 
atomique. 1 g de chaque sol a été dissous par attaque aux acides HCl, HNO3, HClO4 et HF. 
Ensuite, la solution obtenue est analysée, après dilution, par SAA. 

Le principe de la SAA est simple. Pour doser un élément, on utilise une lampe dont la 
cathode qui est généralement creuse est constituée de l’élément à doser. Quand la lampe est 
activée, elle émet un photon qui est absorbé par l’élément en question présent dans l’échantillon 
déjà atomisé dans le bruleur. Pour comprendre le principe de l’absorption atomique et 
l’émission de flamme, on peut se reporter à une expérience due à Kirchhoff, vieille de plus d’un 
siècle, dans laquelle il a montré que les gaz incandescents absorbent aux mêmes longueurs 
d’onde que celles qu’ils peuvent émettre.

III.4.7.3. Analyse par fluorescence X (WDXRF)

La spectrométrie de fluorescence X à dispersion de longueurs d'onde (WDXRF) est une 
technique d'analyse multi-élémentaire non destructive. Cette méthode permet de déterminer 
avec précision la composition chimique globale d'un échantillon solide, en éléments majeurs et 
en éléments traces jusqu'au niveau du µg/g. Son domaine d'investigation s'étend du Bore à 
l'Uranium. Elle a pour avantages une préparation simple des échantillons, la rapidité des 
analyses et une bonne reproductibilité.

Elle est utilisée pour déterminer la composition élémentaire d'un échantillon car le spectre 
de fluorescence X obtenu dépend très peu de l'arrangement chimique des éléments.

Il s'agit d'une méthode spectroscopique où l'ionisation des atomes, préalable à l'émission de 
fluorescence, est assurée par irradiation de l'échantillon par un rayonnement X primaire ou par 
bombardement d'électrons (5 à 60 keV).

Dans cette analyse, 8g de chaque échantillon de sol finement broyés sont étalés sur un 
support plat. Le faisceau incident des RX frappe la cible perpendiculairement et les rayons de 
fluorescence produits sont  captés par le détecteur de l’appareil.

Cette analyse a été effectuée au laboratoire d’analyse minéralogique (LAM) du CRNA 
(Centre de Recherche Nucléaire d’Alger). Le spectromètre de fluorescence X utilisé dans cette 
analyse est un appareil de type MagixPro (Panalytical ex. Philips) équipé d’un logiciel “le 
SuperQ” pour la collection des données, l’interprétation et l’analyse quantitative.
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III.4.8. Analyses structurales

III.4.8.1. Analyse par FTIR

L’analyse par Infra rouge à Transformée de Fourier (FTIR) est faite au laboratoire d’analyse 
chimique du CRNB avec un appareil de marque Alumex équipé d’un logiciel SPLUM1.02. La 
résolution est de 2 cm-1 et l’intervalle d’analyse s’étend de 400 à 4000 cm-1.

III.4.8.1.1. Analyse de la FF sans MO

La fraction fine sans matière organique a été traitée avec de l’acide chlorhydrique dilué 
pour détruire les carbonates (calcites CaCO3), puis lavée plusieurs fois avec de l’eau deionisée 
jusqu’à ce que la conductivité électrique de la suspension devienne proche de celle de l’eau de 
lavage. Ensuite, elle est séchée et mélangée avec du KBr selon un rapport massique de 99.7% de 
KBr pour 0.3% d’échantillon puis finement broyée. La matrice obtenue est à nouveau séchée 
pendant au moins vingt-quatre heures à 120°C. Le séchage est une opération importante dans 
l’analyse par FTIR, en particulier lorsqu’il s’agit des argiles. En effet, la présence d’eau 
résiduelle dans le KBr génère des bandes de vibrations qui s’ajoutent à celles des argiles,
notamment dans la zone entre 3000 et 3700 cm-1. En plus, le potassium du KBr et en présence 
d’eau peut s’échanger en quantité non négligeable avec les cations interfoliaires de certaines 
argiles telles que les smectites (Pelletier et al., 1999), ce qui entraine le déplacement de certaines 
bandes de vibration de ces dernières. Une fois séché, l’échantillon est compressé au moyen 
d’une pastilleuse hydraulique sous la charge de 12,5 t.cm-2 pendant quelques secondes, pour 
obtenir des pastilles.

III.4.8.1.2. Analyse de la FF avec MO

L’analyse par FTIR de la fraction fine avec matière organique est effectuée selon le même 
protocole opéré pour la fraction fine sans matière organique.

III.4.8.2. Analyse par diffraction des rayons X (DRX)

Comme dans le cas de l’analyse par FTIR, les fractions fines (diamètre < 2 µm) des 
échantillons de sol étudiés (Birine, Site, Khachem et Hade) ont subi le même traitement avant 
d’être analysées par diffractométrie des rayons X. Les diagrammes DRX ont été obtenus à l’aide 
d’un diffractomètre automatique de marque Philips de type PW1710 équipé d’une anticathode 
de cuivre (λ = 1,5406 Å) fonctionnant à une tension de 40 kV et une intensité de 40 mA. 
L’enregistrement des spectres est fait dans une plage d’angle 2θ comprise entre 2 et 100°. Cette 
analyse a été effectuée au département des études mécaniques et des essais sur matériaux 
(DEMEM) du CRNB.

III.5. Résultats et discussions 

III.5.1. Analyse granulométrique

L’analyse granulométrique a été effectuée au niveau de notre laboratoire d’analyse 
chimique du CRNB, selon la méthode internationale à la pipette de Robinson (Pansu et 
Gautheyrou, 2006) après destruction de la matière organique, et dispersion à 
l’hexamétaphosphate de sodium sans décarbonatation. Les résultats de cette analyse  pour les 
quatre sols étudiés, sont représentés dans le tableau III.3.
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Tableau III.3: Analyse granulométrique des quatre sols étudiés.

Sols

Sable Limon Fraction fine

FF (%)

Sable 
grossier
SG (%)

Sable
fin

SF (%)

Limon
grossier
LG (%)

Limon
grossier
LF (%)

Khachem 11.36 41.87 4.98 24.89
16.9053.23 29.87

Hade 10.44 42.57 7.32 14.92
24.7553.01 22.24

Birine 16.20 56.22 5.97 6.88
14.7372.42 12.85

Site 34.04 45.94 1.71 5.74
12.5779.98 7.45

Les propriétés réactionnelles d’un sol vis-à-vis des polluants métalliques dépendent d’une 
multitude de paramètres physicochimiques, entre autres, sa distribution granulométrique, terme 
qui désigne la texture (ou composition granulométrique du sol). Cette texture est généralement 
définie en se référant aux classes décrites dans les triangles des textures. Pour classifier nos sols, 
nous avons choisi de se référer au triangle des textures d’USDA (United States Department of 
Agriculture) (figure III.6).

Dans ce triangle, le principe de classification des sols selon leur composition 
granulométrique est simple. Par exemple, le point P sur la figure III.6 représente un sol de type 
argileux, puisqu’il contient 50% d’argile, 20% de limon fin et 30% de sable. En se rapportant à 
cette classification, nous pouvons dire que le sol de Hade qui contient environ 53% de sable, 
22% de limon et 25 % d’argile (fraction fine) est donc limono-argileux sableux, le sol de 
Khachem qui contient 53% de sable, 30% de limon et 17% d’argile est limono-sableux. Le sol 
de Birine, avec 72 % de sable, 13% de limon et 15% d’argile est également, selon ce triangle des 
textures, limono-sableux. En revanche, celui du Site avec ses 80% de sable, 7.45% de limon et 
12.5 % d’argile est défini comme étant sablo-lumineux.

Figure III.6 : Triangle des textures selon USDA (Clapp et Hornberger, 1978 ; Morel, 
1989)
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Cette répartition granulométrique, particulièrement en ce qui concerne la fraction fine qui, 
rappelons le, incarne les propriétés réactives d’un sol, est un indicateur de l’aptitude de ce 
dernier à retenir les polluants, notamment ceux métalliques. 

III.5.2. Analyse électrochimique

Les analyses électrochimiques ont été réalisées au niveau de notre laboratoire d’analyse 
chimique du CRNB. Ces analyses consistent à déterminer les paramètres suivants :

 pH (H2O),
 pH (KCl), 
 conductivité électrique et 
 potentiel redox. 
Les résultats d’analyse de ces paramètres (pH(H2O), pH(KCl), CE et Eh) sont regroupés 

dans le tableau III.4.

Tableau III.4 : Paramètres électrochimiques des sols de Khachem, Hade, Birine et Site. 
Sols pH(H2O) pH(KCl) CE (µS cm-1) Eh (mV)
Khachem 8.42 8.3 1248.5 -119.8
Hade 8.9 8.69 296 -162.3
Birine 8.79 8.62 144.26 -146.9
Site 8.72 8.33 127.75 -141.2

D’après ces résultats, nous remarquons, d’une part, que les sols sont tous basiques, et 
d’autre part, que la réserve en proton est faible, traduite par un pH (KCl) avoisinant le pH(H2O). 
Ces faits peuvent être attribués à une conjugaison de paramètres tels que : Une  présence élevée 
en carbonates qui peut tamponner les pH des sols aux valeurs basiques, une faible teneur en 
kaolinite qui réduit la réserve en protons et un taux de saturation des sols élevé qui traduit une 
très faible présence ou absence des ions acides (Fe2+ et Al3+). Tous ces paramètres vont être 
déterminés dans la suite de ce chapitre et nous pouvons vérifier ces hypothèses.

Pour ce qui est de la Conductivité électrique, nous constatons que la salinité du sol de 
Khachem est largement plus élevée que celles des autres sols. Ensuite, et selon l’ordre 
décroissant des conductivités, viennent les sols de : Hade > Birine > Site. Ce classement devra 
en principe traduire leur teneur en sels. Ce constat nous le ferons ultérieurement dans la section 
consacrée à la détermination de la CEC, des cations basiques échangeables et des éléments 
majeurs.

III.5.3. Perte au feu (PAF)

La perte au feu (PAF) consiste à déterminer la perte de masse du matériau, exprimée en 
pourcentage du poids sec de l’échantillon initial. Cette technique a été utilisée pour déterminer à 
la fois l’humidité, la matière organique et les carbonates, en portant successivement les 
échantillons des sols à des températures élevées et à chaque fois on mesure la différence de 
poids pour déterminer tel ou tel paramètre. Cette analyse a été également réalisée au niveau de 
notre laboratoire d’analyse chimique.

Les résultats de l’expérience de la perte au feu (PAF) sont regroupés dans le tableau III.5.
D’après ces résultats, on constate que le sol de Hade se distingue par un taux en carbonates 
relativement élevé avoisinant les 20% ce qui explique, en partie, que son pH est relativement 
élevé par rapport aux autres sols, alors que le sol de Site est le moins riche en carbonates avec 
ses 2.16%, ne justifiant pas son pH à caractère basique. Les quatre sols présentent des taux 
d’humidité relativement bas ne dépassant pas les 2%. Ce résultat indique que ces sols 
contiennent peu de matière organique et/ou peu d’argile. En effet, l’humidité résiduelle est 
directement proportionnelle au taux d’argile et au taux de matière organique (Baize, 1997). Pour 
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la matière organique, nous remarquons effectivement que les sols en contiennent peu et qu’en 
plus, l’humidité résiduelle diminue avec la diminution de la MO allant du sol de Khachem 
jusqu’au sol du Site. En revanche, pour la fraction fine, nous n’avons pas constaté cette 
proportionnalité, à titre d’exemple, le sol de Khachem avec 24,75% de fraction fine ne reflète 
pas son faible taux d’humidité. Ceci montre que la fraction fine ne contient pas seulement les 
argiles minérales, comme nous l’avons déjà mentionné précédemment, mais elle peut contenir 
d’autres espèces minérales entre autres les carbonates et les oxydes.

Tableau III.5 : Détermination de l’humidité, de la matière organique et des carbonates par la 
PAF
Sols Humidité (%) Matière organique MO 

(%)
Carbonates (%) PAF (%)

Khachem 1.77 2.14 10.11 13.73
Hade 1.32 1.61 19.64 22.13
Birine 1.29 1.56 8.54 11.0
Site 1.23 0.62 2.16 3.46

III.5.4. Etat du complexe absorbant

Dans ce document, les déterminations des capacités cationiques des sols, des cations 
basiques échangeables et de la concentration en Al3+ et en Fe2+ ont été effectuées au laboratoire 
du CRNB selon la méthode à l’éthylène diamine de cuivre. Cette méthode, rappelons-le, n’est 
valable que si les solutions analysées aient un pH supérieur à 6, ce qui est le cas pour nos 
échantillons. Les résultats de cette analyse sont regroupés dans les tableaux III.6 et III.7.

Tableau III.6 : Teneur en cations basiques échangeables et en ions Fe2+ et Al3+

Sols Ca2+

(méq/100g)
Mg2+

(méq/100g)
K+

(méq/100g)
Na+

(méq/100g)
Al3+

(méq/100g)
Fe2+

(méq/100g)
Khachem 10.075 0.54 0.31 1.56 0.0088 0.0076
Hade 8.145 1.43 0.63 1.015 0.0088 0.0112
Birine 9.35 0.47 0.26 0.93 0.0150 0.0038
Site 6.115 0.38 0.28 0.83 0.0207 0.0058

Nous remarquons d’une part, que les sols ne contiennent pratiquement pas d’ions 
échangeables, type acide de Lewis (Fe2+ et Al3+). Ce qui explique le caractère basique de ces 
sols (tableau III.4) et d’autre part, la somme des cations basiques échangeables “S” (Tableau 
III.7) des quatre sols est en accord avec le classement de leur conductivité électrique (tableau 
III.4). Les sols sont tous saturés c’est-à-dire (V > 85%), excepté celui de Birine, où son taux de 
saturation bien que élevé, demeure légèrement au dessous de la barre des 85%, ceci n’affecte en 
rien son caractère basique. 

Tableau III.7 : Paramètres caractérisant l’état du complexe absorbant.
Sols S 

(méq/100g)
CEC 

(méq/100g)
V = 

S/CEC
CEC de la FF
(Ø<2µm) sans 

MO 
(méq/100g)

CEC de la FF 
(Ø<2µm) avec 

MO 
(méq/100g)

Khachem 12.49 14.22 87.83 50.58 70.63
Hade 11.22 11.62 96.55 25.79 49.3
Birine 11.01 14.06 78.28 47.42 61.11

Site 7.61 8.31 91.57 36.58 52.10



Chapitre III: Caractérisation physicochimique des sols étudiés

58

Les capacités d’échanges cationiques des sols selon l’ordre décroissant sont : (Khachem > 
Birine > Hade> Site), ce classement devra traduire leur capacité à retenir les polluants 
métalliques. Nous notons que ce classement ne s’accorde pas avec la teneur en fraction fine des 
sols qui, d’après le tableau III.3, sont classés ainsi : Hade > Khachem > Birine > Site. Sachant 
que le taux d’argile dans les sols est le facteur qui à le plus d’influence sur la CEC, ce constat 
appuie, ce qui a été noté précédemment, que la fraction fine d’un sol n’est pas composée 
exclusivement d’argile. D’ailleurs  les CEC des fractions fines sans matière organique (tableau 
III.7) montrent clairement que pour le sol de Hade, bien qu’il possède le plus grand taux de 
fraction fine, sa CEC est la plus faible. Par contre, dans le cas des CEC avec matière organique, 
on remarque que ces valeurs s’accordent avec la teneur en matière organique de ces sols excepté 
le sol de Hade (Tableau III.5). Ces valeurs sont plus importantes que celles des fractions fines 
sans MO, ce qui suppose que la matière organique contient des substances humiques. Ces 
dernières forment des complexes avec les argiles (argilo-humiques) en colloïdes désignés 
souvent sous le terme de complexe absorbant (Duchaufour, 1997) et caractérisés par des valeurs 
de CEC élevées. Dans la section analyse structurale, nous vérifierons la présence de ces 
substances humiques par FTIR en analysant les fractions fines des sols sans destruction de la 
matière organique.

III.5.5. Analyse élémentaire

Une partie des éléments majeurs et mineurs présents dans les sols a été déterminée par la 
technique d’analyse par activation neutronique et l’autre partie par spectrométrie d’absorption 
atomique. Les résultats sont regroupés dans le tableau III.8.

Nous constatons que les sols ne contiennent pratiquement pas de césium et très peu de 
strontium. Le point zéro ou le bruit de fond pour les deux éléments d’intérêt dans cette étude est 
assez bas pour ne pas le prendre en considération, particulièrement en ce qui concerne l’étude de 
la sorption (chapitre IV).

Tableau III.8 : Analyse multiélémentaire par Activation Neutronique (AAN) et par 
Spectrométrie d’Absorption Atomique(SAA)

Élément
Concentration (mg/kg)

TechniqueBirine Khachem Hade Site
Ca 97819 118526 142505 18912 AAN
Ce 20.7 24.5 21.1 21.0 AAN
Co 3.2 4.6 4.1 3.8 AAN
Cr 20.1 31.8 21.4 24.3 AAN
Cs 1.1 1.6 1.6 1.3 AAN
Fe 9899 14275 11646 14243 AAN
K 4909 5153 8140 4960 AAN
La 11.8 13.5 11.4 11.8 AAN
Mo 0.42 0.49 0.89 0.43 AAN
Na 717 1113 702 654 AAN
Zn 19.0 26.6 19.7 30.6 AAN
Zr 220 148 128 145 AAN
Mn 82.72 97.58 146 88.11 SAA
Mg 3190 4396 44700 2016 SAA
Sr 239.03 294 562.2 74.88 SAA
Al 19448 24374 96100 18090 SAA
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III.5.6. Analyse par Fluorescence X (WDXRF)

Les résultats de cette analyse sont donnés au tableau III.9. La teneur des oxydes dans les 
sols est exprimée en pourcentage massique. Nous remarquons que le taux de silice SiO2 varie 
d’un sol à un autre conformément à la teneur de chaque sol en sable (Grossier et fin). Mais le 
résultat le plus important dans cette analyse, dans la mesure où il va nous aider à interpréter la 
spéciation du césium et strontium, concerne les oxydes de fer et de manganèse. Nous 
remarquons que la teneur de ces deux composés est très faible, particulièrement pour l’oxyde de 
Mn. Ceci devra, en principe, traduire une faible distribution des deux éléments (Cs et Sr) dans la 
fraction des oxyhydroxydes généralement de fer et de manganèse. Cette étude de spéciation des 
deux éléments (Cs et Sr) fera l’objet du dernier chapitre de cette thèse.

Tableau III.9 : Détermination des oxydes dans les sols par spectrométrie de fluorescence X.
         Sols
Oxyde %

Birine Khachem Hade Site

Na2O 0.14 0.17 0.05 0.12
MgO 3.71 4.75 18.91 3.89
Al2O3 9.67 9.71 7.45 12.60
SiO2 52.10 42.70 30.31 70.96
P2O5 0.13 0.15 0.08 0.14
SO3 0.22 0.83 0.15 0.16
K2O 0.51 1.12 1.11 1.08
CaO 20.05 23.72 18.10 4.14
TiO2 0.11 0.37 0.15 0.22
MnO 0.02 0.02 0.03 0.03
Fe2O3 2.19 2.50 1.37 3.02

III.5.7. Analyse par FTIR

III.5.7.1. Analyse de la FF sans MO

Les échantillons analysés sont en nombre de 6, quatre échantillons représentant les quatre 
sols étudiés (Birine, Khachem, Hade et Site) et deux autres échantillons, l’un d’une kaolinite en 
provenance du gisement de Jijel contenant environ 7% d’illite et  l’autre, d’une montmorillonite 
de Mostaganem contenant 21% d’illite. Ces deux argiles purifiées sont intentionnellement 
introduites avec les échantillons des sols, dans le but de faciliter l’identification des argiles 
probablement présentes dans les fractions fines des sols.

La figure III.7 montre les spectres FTIR enregistrés des échantillons analysés dans le 
domaine allant de 400 à 4000 cm-1. Nous constatons une relative superposition des spectres des 
quatre sols avec ceux de la montmorillonite (20% d’illite) et de la kaolinite (7% d’illite). Ceci 
traduit la possibilité de présence de ces phyllosilicates dans ces sols. Un examen plus profond 
est donc nécessaire pour vérifier cette hypothèse. Notons que malgré le séchage poussé des 
échantillons, la zone entre 3000 et 4000 cm-1 demeure inexploitable. De ce fait, nous négligeons 
cette zone et nous nous intéressons qu’au domaine exploitable du spectre. Pour visualiser les 
différentes bandes d’absorption et faciliter l’analyse des résultats, nous avons décomposé le 
spectre en intervalles réduits, comme indiqué dans les figures III.8 et III.9. La vérification de la 
présence d’espèces argileuses dans nos échantillons passe par la recherche de leurs bandes 
d’absorption spécifiques.

Nous constatons, sur la figure III.8 (c et d), une présence des bandes de vibrations 
caractéristiques de la structure dioctaédrique des smectites, dont la montmorillonite fait partie ; 
Al-Al-OH à 920 cm-1, Al-Fe-OH à 880 cm-1 et Al-Mg-OH à 852 cm-1 (Vantelon et al., 2003). 
Selon (Caillère et Henin, 1982) la bande 915cm-1 est une flexion de la liaison Al-Al-OH 
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caractéristique d'argile dioctaédriques et, plus précisément d’une smectite dioctaédriques 
(Borchard, 1977). D’autres auteurs  (Gates, 2004 ; Tsipursky et Drits, 1984 ; Madejova et 
Komadel, 2001 ; Kloprogge, 2006) affirment que la plupart des montmorillonites ont des 
flexions des liaisons Al-Al-OH dans la zone comprise entre 910 et 920 cm-1 (figure III.8, d). En 
revanche, la bande 880 cm-1 visiblement plus développée dans le cas du sol de Hade suggère que 
ce sol se distingue probablement par la présence d’une substance autre qu’une smectite.

D’autres bandes, correspondantes aux modes de flexion tétraédrique des smectites, sont 
également observables (figure III.8, a) à 530 cm-1 pour la liaison Si-O-Al, à 470 cm-1 pour Si-O-
Mg et à 428 cm-1 pour Si-O-Si (Marel et Beutelspacher, 1976). Il important de noter que selon 
(Gulten et Yurdakoc, 1999) plus la bande 470 cm-1 est intense plus on peut soupçonner la 
présence d’illite. Dans notre cas, cette bande est effectivement bien développée, 
particulièrement pour les sols de Khachem et Birine (figure III.8, a).

Une autre bande caractéristique des illites est celle observée à 750 cm-1 (figure III.8, b) 
correspondant à la vibration dans le plan de la liaison Al-O-Si (Gulten et Yurdakoc, 1999). Nous 
remarquons que cet épaulement est nettement moins visible ou presque inexistant dans le sol de 
Hade par rapport aux autres sols, ce qui suppose que ce sol contient peu d’illite. D’ailleurs 
même à 470 cm-1, ce sol présente la plus faible intensité de cette bande.

En fin, pour les silicates dioctaédrique type 2:1, Farmer,  (1974) a suggéré les fréquences de 
flexion des liaisons OH suivantes : A1-Al-OH près de 915 cm-1, Fe-Al-OH près de 880 cm-1, 
Mg-Al-OH près de 835 cm-1 et Mg-Fe-OH près de 795 cm -1.

Figure III.7 : Analyse par FTIR des quatre échantillons de sol avec une kaolinite et une 
montmorillonite.

Pour les argiles à simple feuillet type 1:1, la bande à 695cm-1, selon Srasra et al., (1988), 
suggère la présence de kaolinite. Les longueurs d’onde à 469 et 509 cm-1 attribuées aux 
vibrations de flexion des liaisons Si-O sont également caractéristiques des kaolinites (Ray, 
1995) ainsi que les bandes intenses à 1036 et 1110 cm-1 attribuées aux vibrations 
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perpendiculaires des liaisons Si-O (Ray, 1995). En résumé, la présence d'une argile 1:1 dans les 
horizons des sols est évidente par l’intensité, des bandes OH-Al à 1025, 1020, 750, 540 et 471 
cm-1 (Hidalgo, 1993).

Un autre constat, tout à fait remarquable, concerne le sol de Hade qui se distingue par 
quelques bandes dont la plus apparente est celle enregistrée à 728 cm-1 (figure III.8b). Cette 
bande attribuée à une flexion plane “doublement dégénérée” des carbonates s’est avérée 
caractéristique des dolomites, une famille de carbonates mixtes de calcium et de magnésium 
(Ramasamy et al., 2009). Les bandes enregistrées à 880 cm-1 (figure III.8, c) et à 1450 cm-1

(figure III.9) attribuées respectivement à une déformation et à une élongation symétrique 
viennent également consolider l’existence de ce type de carbonates (Ramasamy et al., 2009). 

La bande à 670 cm-1 (figure III.8, b), attribuée aux vibrations de flexion symétrique des 
liaisons Si-O (Ramasamy et al., 2009), peut être expliquée par la présence d’une faible quantité 
de talc dans les 4 sols. Le quartz est également présent dans ces sols par le doublet à 800 et 780 
cm-1 (Farmer, 1974).

A
b

so
rb

an
ce

Nombre d’onde (cm-1)
Figure III.8 : Analyse par FTIR des quatre échantillons de sol dans les domaines : a) de 400 à 

600 cm-1 ; b) de 620 à 820 cm-1 ; c) de 820 à 920 cm-1 et d) de 900 à 1140 cm-1.
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Figure III.9 : Analyse par FTIR des quatre échantillons de sol dans le domaine de 1150 à 1600 

cm-1.

En conclusion, nous pouvons dire que les 4 sols étudiés contiennent des argiles de type 2:1 
et 1:1 ; probablement de la montmorillonite, de l’illite et de la kaolinite avec une présence 
marquée de la dolomite dans le sol de Hade. Ces hypothèses vont être vérifiées, dans ce qui suit, 
par analyse aux DRX. 

III.5.7.2. Analyse de la FF avec MO

L’analyse des fractions fines des sols sans destruction de la matière organique a été 
effectuée dans le but de vérifier la présence des substances humiques. Ces substances, 
rappelons-le, offrent aux sols des propriétés de rétention des métaux très intéressantes. En effet, 
elles forment avec les argiles des complexes argilo-humiques à capacité d’échange cationique 
(CEC) très élevées.

La figure III.10 présente les spectres FTIR des fractions fines des quatre sols avec la 
kaolinite. La kaolinite dépourvue de matière organique a été introduite comme témoin. Nous 
constatons que dans la région de 1500 cm-1, les quatre sols présentent des bandes d’absorption 
intense alors que la kaolinite ne présente aucune bande à cette région. Cette région semble être 
un domaine d’absorption de la matière organique. Pour mieux visualiser les différentes bandes 
d’absorption, nous avons découpé les spectres de la figure III.10 en petits intervalles (figure 
III.11).

Les bandes à 600 et à 710 cm-1 (figure III.11a) sont attribuables aux liaisons CH des cycles 
aromatiques des substances humiques (Neyroud et Schnitzer, 1975 ; Barriuso, 1985 ; Stevenson, 
1994 ; Chen et al., 1996). Le pic très étroit à 875 cm-1 est celui d’une vibration de déformation 
des carbonates et donc, il n’a rien à voir avec la matière organique (Barriuso, 1985 ; Stevenson 
1994 ; Chen et al., 1996). En revanche, le pic à 1384 cm-1 (figure III.11b) indique la présence 
des nitrates, sans doute associées aux composés humiques. La bande d’absorption entre 1430 et 
1460 cm-1 selon (Barriuso, 1985 ; Stevenson, 1994 ; Chen et al., 1996) est attribuable aux C-H 
aliphatiques (symétriques et asymétriques), -CH2 et -CH3 (Aromatiques) et acides gras (O-H 
des acides carboxyliques, C-O des éthers sur cycle aromatique et des N-H des amides). Les 
liaisons C=C des cycles aromatiques et les liaisons N-H des amines secondaires et amides sont 
observables au 1525 cm-1 (Barriuso, 1985 ; Stevenson, 1994 ; Chen et al., 1996). La bande entre 
1600 et 1650 cm-1 est attribuable aux liaisons suivantes : 

C=C aromatiques, C=O cétoniques, acides et/ou quinoniques, N-H amines primaires et 
amides. Tandis que, les bandes entre 2500 et 2530 cm-1 sont assignables aux liaisons O-H des 
acides carboxyliques.
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Figure III.10 : Analyse des fractions fine avec matière organique par FTIR (400-4000 cm-1)
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Figure III.11 : Analyse par FTIR des Fractions fines des sols (avec MO) dans les domaines : a) 
de 500 à 1000 cm-1 ; b) de 1360 à 1550 cm-1 ; c) de 1500 à 2000 cm-1 et d) de 2400 à 2600 cm-1.

En conclusion nous pouvons dire que les principaux groupements fonctionnels des 
substances humiques sont présents dans nos échantillons de sols. Ceci laisse supposer que ces 
composés sont également présents dans ces échantillons mais la quantification de leur présence 
demeure inaccessible, faute de moyens. La CEC des fractions fines, avec matière organique des 
sols, appuie également la présence des ces espèces organiques dans les sols.
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III.5.8. Analyse par diffraction des rayons X (DRX) :

Les résultats de cette analyse sont illustrés par les spectres DRX des 4 sols sur la figure 
III.12. Nous avons intentionnellement présenté les 4 spectres dans la même figure pour faciliter 
l’identification et permettre la comparaison. 

Selon les résultats de cette analyse, nous confirmons d’une part l’existence de trois 
minéraux argileux déjà mis en évidence par FTIR, en l’occurrence la montmorillonite, l’illite et 
la kaolinite. Et d’autre part, la faible teneur du sol de Hade en illite et kaolinite comme on peut 
le voir sur la figure III.12 à 2 Thêta égale à 8.8 pour l’illite et à 12.5 pour la kaolinite. En 
revanche, la teneur en montmorillonite est quasiment la même pour les 4 sols. En effet, 
l’intensité des raies, à 2 thêta égale à environ 5°, sont presque de même ordre de grandeur. 

Cette analyse a mis en évidence la présence, dans le sol de Hade, d’une espèce de carbonate 
dite ankérite (Ca(Fe, Mg, Mn)(CO3)2) appartenant à la famille des dolomites (CaMg(CO3)2) 
(Ramasamy et al., 2009). Ce constat a été déjà fait lors de l’analyse par FTIR, l’analyse par 
DRX le confirme également.

La raie du quartz qui coïncide avec celle de l’illite à 2 thêta égal à 26.8° montre également 
que le sol de Hade contient moins de sable que les autre sols. Ce résultat est tout à fait en accord 
avec l’analyse granulométrique.

Figure III.12 : Analyse par DRX des fractions fines des sols étudiés
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III.6. Conclusion

Le sol est le siège des phénomènes de rétention des polluants divers entre autres les cations 
métalliques. Les propriétés réactives des sols sont à l'origine de nombreuses interactions entre 
les cations et les constituants du sol. Sachant que la caractérisation des sols du point de vue 
physicochimique est une étape primordiale avant d’entamer toute étude de disponibilité des 
polluants dans les sols, nous avons donc mené cette étude de caractérisation plus au moins 
exhaustive et selon les moyens disponibles. Les résultats montrent que les sols sont plus au 
moins différents par certaines de leurs propriétés. Cette différence devra en principe leur 
permettre d’interagir différemment avec le césium et le strontium. La discussion de cette 
hypothèse fera l’objet des chapitres suivants.
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IV.1. Introduction

La rétention des polluants métalliques présents dans des solutions aqueuses peut avoir lieu par 
différents mécanismes tels que la précipitation, l'échange d'ions, et la sorption qui est considérée 
dans le présent chapitre pour l’étude du comportement du césium et du strontium dans les sols de la 
région d’Ain Oussera (Birine). La sorption peut être contrôlée par l'attraction physique, les liaisons 
chimiques de complexation avec les groupes fonctionnels de surface, ou par la formation d'hydrate 
sur la surface (Romero-Gonzalez et al., 2001 ; Crist et al., 1999).

Dans le but de comprendre et d’identifier les mécanismes responsables de la rétention des deux 
radioéléments d’intérêt (Cs et Sr) dans les sols de la région, nous avons adopté, dans ce chapitre, la 
sorption comme approche expérimentale. Cette approche caractérisée par le coefficient de 
distribution Kd, est mise au point en employant la technique batch. 

Ce chapitre comme le précédent comprend deux volets : un volet pour le protocole 
expérimental où sont présentées les démarches et les procédures expérimentales pour l’exécution de 
cette étude et l’autre volet est dédié aux résultats et discussions.

Nous commençons ce chapitre par une présentation de l’état de l’art sur la question puis,  nous 
verrons les aspects liés à la cinétique, à la thermodynamique et à l’isotherme de la sorption du 
césium et du strontium dans les quatre sols sélectionnés (Birine, Khachem, Hade et Site). Ensuite, 
nous évaluons la sorption des deux éléments en fonction des paramètres qui l’affectent tels que le 
pH, la température, le rapport solide/liquide, la force ionique, et la concentration initiale des 
radioéléments étudiés. Dans le but d’évaluer le degré de sorption du césium et du strontium dans les 
sols de la région, nous terminons ce chapitre par une étude de désorption, en employant trois 
extractants à différentes force ionique à savoir : l’eau deionisée, l’eau de forage et une solution de 
KCl 0.1M.   

IV.2. Etat de l’art

Le problème d'élimination des déchets radioactifs et la remise en état des sols et des cultures 
contaminés par les retombées radioactives sont devenus de plus en plus préoccupants au vu de la 
multiplication des essais nucléaires, particulièrement dans les dernières décennies, et les accidents 
dans les installations nucléaires qui sont également devenus fréquents avec le problème de 
vieillissement. Ces paramètres conjugués sont de véritables précurseurs pour les études prédictives 
du comportement des radioéléments dans la biosphère. 

Nombreux sont les auteurs qui ont étudié le comportement des polluants organiques et 
inorganiques notamment radioactifs dans des différentes matrices environnementales, 
particulièrement les sédiments et les sols.  Rien que pour les deux radioéléments Cs et Sr qui font 
l’objet de la présente étude, plusieurs chercheurs (Mabit et al., 2008 ; Shih-Chin et al., 2009 ; Tsing-
Hai et al., 2009 ; Yong-Ho et al., 2008 ; Uchida et al., 2008 ; Ishikawa et al., 2008 ;  
Giannakopoulou et al., 2007 ; Pourcelot et al., 2008 ; Chao et al., 2008 ; Jean-Philippe et Siobhan, 
2008 ; Chiu et al., 2008 ; Paller et al.,2008) ont étudié les aspects relevant de la sorption de ces 
deux éléments dans les différents types de sols et sédiments. Certains ont conclu que le strontium 
est plus mobile que le césium (Yong-Ho et al., 2008 ; Akira et al., 2008 ; Xiongxin et Zuyi, 1999 ; 
Salbu et al., 1994 ; Gri, 1999 ; Murali et Mathur, 2002 ; Liu et al., 1995 ; Konoplev et al., 1992), 
d’autres ont déduit que la présence du Mg2+ et du Ca2+ affectent sérieusement l’adsorption du Sr 
(Twining et al., 2004 ; Gil-Garcia et al., 2008 ; Bunde et al., 1997). Les réactions 
sorptions/désorptions du Cs dans les sols notamment calcaires ont été largement investies (Xiangke 
et al., 1999).
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L'objectif principal dans cette partie de notre étude s’inscrit dans ce même contexte où la 
sorption du césium et du strontium est étudiée dans les sols de la région d’Ain Oussera (Birine) et 
ceci, pour prédire leur comportement. 

IV.3. Protocole expérimental

L’étude de la sorption a été réalisée au niveau de notre laboratoire d’analyse chimique du
CRNB. L’analyse des cations, notamment Cs et Sr, est effectuée par Spectrométrie d’Absorption 
Atomique (SAA) de marque Perkin Elmer (type A Analyst 400).

Dans cette étude, toutes les déterminations expérimentales ont été effectuées en employant la 
technique en Batch. Cette dernière consiste à mélanger une quantité de solide avec un volume 
déterminé de liquide, contenant le Cs ou le Sr, pendant un certain temps et aux conditions 
expérimentales bien déterminées de pH, de force ionique et de température. Ensuite, les deux 
phases sont séparées par centrifugation et filtration sous vide et les éléments d’intérêt sont dosés 
dans le filtrat. La technique Batch est dite statique car elle ne met pas en évidence les aspects liés à 
la dynamique de l’écoulement et donc ne traite pas directement la migration. Par contre, cette 
technique est bien adaptée à l’étude de la rétention et donc au phénomène de sorption. 

IV.3.1. Cinétique de sorption

Les études sur la cinétique d’adsorption de composé chimique en solution aqueuse sont 
généralement réalisées pour des gammes réduites de concentrations initiales en composé chimique 
et en adsorbant (Al Mardini, 2008). 

L’étude de la cinétique, qui consiste à suivre le taux d’adsorption en fonction du temps, a été 
réalisée à deux températures différentes (23 et 60 °C) et aux conditions expérimentales suivantes :

 Poids du sol : 0.1g.
 Concentration du (Cs ou Sr) : 1 ppm.
 Volume de la phase liquide : 50 ml.
 Temps d’agitation : 1, 5, 15, 20, 30, 60, 120, 600, 2000, 3000 minutes.
 Vitesse d’agitation : 350 min-1.
 pH : 5.7 (eau déionisée).
 Force ionique : 8.46 μS/cm (eau déionisée).
 Vitesse de centrifugation 3500 rpm.
 Temps de centrifugation 30 minutes.
 Diamètre des pores des membranes de filtration : 0.22μm.

Pour le calcul du taux de sorption, il suffit de mesurer la concentration en césium ou en 
strontium avant et après mélangeage avec les échantillons de sol.

IV.3.2. Isothermes

Dans le cadre de ce travail, nous avons tracé les isothermes du Cs et du Sr pour les 4 sols 
étudiés. Elles ont été obtenues en faisant varier la quantité de chaque sol (0.05. 0.1. 0.2. 0.4. 0.6. 
0.8. 1 et 2g) et en travaillant à température ambiante (environ 23 °C) et dans les mêmes conditions 
expérimentales que dans le cas de l’étude de la cinétique.
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IV.3.3. Evaluation de la sorption en fonction des paramètres qui l’affectent

L’évaluation de la sorption doit être faite en fonction des conditions de la technique 
expérimentale “batch” et du système géochimique étudié. Les principaux paramètres en relation 
avec la technique sont :

Ceux liés au mélangeage des phases (liquide et solide) : 

 Vitesse d’agitation
 Temps d’agitation

Et ceux liés à la séparation des phases :

 Vitesse de centrifugation
 Temps de centrifugation
 Diamètre des pores des membranes de filtration

Les paramètres liés aux systèmes géochimiques sont nombreux, on cite : 

 pH
 Température
 Concentration initiale en polluant
 Rapport solide/liquide ou dose
 Force ionique ou concentration en ions compétiteurs.

Dans ce travail, nous avons limité l’étude de l’évaluation des paramètres liés à la technique 
uniquement à la vitesse d’agitation et au diamètre des pores des membranes de filtration. En effet, 
le temps d’agitation est déterminé par la cinétique d’adsorption. Tandis que la vitesse et le temps de 
centrifugation ont été évalués sur la base des études bibliographiques. En revanche, les paramètres 
liés au système géochimique ont tous fait l’objet d’une étude d’évaluation de leurs effets sur la 
sorption du césium et du strontium.

Les procédures expérimentales de ces évaluations suivront la même méthodologie que celles 
présentées précédemment en changeant uniquement et à chaque fois le paramètres dont on évalue 
son effet sur la sorption.

IV.3.3.1. Paramètres liés à la technique “Batch”

Pour l’évaluation des effets du diamètre des pores de filtration et de la vitesse d’agitation sur la 
sorption, nous avons considéré uniquement le cas du césium. 

i) Diamètre des pores de filtration

L'influence du diamètre de coupure des filtres sur la séparation des phases a été étudiée en 
employant quatre diamètres de coupure : 10, 1, 0,45 et 0,22 μm. Le premier diamètre permet en 
principe le passage dans le filtrat de toute la fraction fine et une partie du limon, le diamètre 1 μm 
permet également le passage d’une partie de la fraction fine. Tandis que les deux derniers diamètres 
permettent, en théorie, l'obtention d'un filtrat exempt de formes particulaires (substances minérales, 
débris organiques et agrégats moléculaires). A noter qu'une faible proportion des colloïdes est 
arrêtée sur le filtre et que la majeure partie le traverse (Gri (1999).
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ii) Vitesse d’agitation

Puisque l'agitation consomme de l'énergie et influe sur l'efficacité de rétention, il est important 
de déterminer la vitesse optimale pour un bon mélangeage des phases. Cinq valeurs de vitesse de 0, 
275, 350, 400 et 420 min-1, ont été ainsi testées.

IV.3.3.2. Paramètres liés au système géochimique

i) Effet de la température

Afin d'évaluer l’effet de la température sur la sorption du Cs et Sr, cinq valeurs de températures 
ont été choisies ; 10, 15, 18, 50 et 65 °C. L’effet de la température a été également étudié sur 
l’évolution du coefficient de distribution Kd qui, rappelons-le, est aussi un indicateur de la sorption. 

ii) Effet du pH

A température ambiante et en maintenant les autres paramètres constants, nous avons fait varier 
le pH de la suspension des sols en travaillant à des pH de 2, 5, 6, 7, 10, 11.5 et 12,5.

iii) Effet du rapport solide/liquide
Pour évaluer l’effet du rapport solide/liquide, des expériences de sorption du Cs et du Sr ont été 

menées à température ambiante et aux mêmes conditions expérimentales, détaillées plus haut, en 
utilisant les proportions solide/liquide suivantes : 0.001, 0.002, 0.004, 0.008, 0.012, 0.016, 0.02 et 
0.04 g ml-1.

iv) Effet de la concentration initiale

Pour étudier l’effet de la concentration initiale, nous avons travaillé avec les valeurs suivantes : 
1, 5, 10, 50, 100, 400, 600, 800 et 1000 ppm en césium et en strontium. Les autres paramètres 
expérimentaux sont maintenus constants comme précédemment.

v) Effet de la force ionique

Pour déterminer l'effet de la force ionique sur la sorption du Cs et du Sr dans les sols de la 
région, une série d'expériences en batch ont été réalisées avec les cations Na+, K+, Ca2+ et Mg2+ à la 
concentration de 10-5, 10-4, 10-3, 10-2 et 10-1M. Ces cations ont été sélectionnés en raison de leur 
abondance dans les eaux naturelles.

IV.3.4. Désorption 

Pour évaluer le taux de désorption du césium et du strontium dans les sols étudiés, nous avons, 
dans un premier temps, effectué une adsorption d’environ une semaine des deux éléments sur ces 
sols. Ensuite et après récupération des sols contaminés par centrifugation et filtration, nous avons 
procédé aux expériences de désorptions selon le rapport solide/liquide de 0.02 g ml-1 soit 1g de sol 
pour 50 ml de solution d’extractant. Trois solutions de forces ioniques différentes ont servi pour 
extraire le Cs et le Sr des sols (à température ambiante). Il s’agit de l’eau déionisée ED, l’eau de 
forage EF et une solution 0.1M de KCl. L’eau déionisée a été employée dans le but de quantifier les 
sites faiblement liés qui sont, en général, de nature électrostatique type sphère externes où le 
solvant, dans ce cas l’eau, s’interpose ente le cation et le site adsorption, affaiblissant ainsi la 
liaison. Par contre, la solution 0.1M de KCl a été utilisée pour évaluer les sites fortement liées. 
Tandis que l’emploi de l’eau de forge sert à reproduire les conditions naturelles du fait qu’elle 
ressemble à l’eau des pluies. 
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IV.4. Résultats et discussions

IV.4.1. Cinétique de sorption

L’objectif de cette partie de notre travail a été, en premier lieu, de déterminer le temps au bout 
duquel un équilibre s’établit entre l’adsorption et la désorption. Ce temps, dit temps d’équilibre, est 
nécessaire pour l’étude des isothermes d’adoption et aussi pour l’évaluation de la sorption en 
fonction des paramètres qui l’affectent. En second lieu, c’est d’étudier la vitesse apparente 
d’adsorption du césium et du strontium sur les sols de la région. Les résultats obtenus ont été 
interprétés de façon, d’une part à essayer de préciser l’étape (ou les étapes) déterminante(s) de la 
sorption, et d’autre part, de préciser les constantes de vitesse et autres paramètres utiles pour la 
compréhension des mécanismes de cette sorption. Les figures IV.1, IV.2, IV.3 et IV.4  présentent 
les différentes courbes cinétiques de la sorption du Cs et du Sr dans les sols sélectionnés.

Figure IV.1 : Cinétique d’adsorption dans le sol de Birine à 23 et 60 °C ;
a) cas du césium et b) cas du strontium.

D’après la représentation graphique des différentes cinétiques que ce soit pour le césium ou 
pour le strontium, nous constatons que la rétention, exprimée en pourcentage, augmente 
instantanément dès les premières minutes pour atteindre l’équilibre à environ une heure, après ce 
temps pas de changement significatif dans le taux d’adsorption jusqu’à 50 heures (3000 minutes). A 
la lumière de ces résultats, le temps d’une heure a été adopté comme temps d’équilibre pour la suite 
des expériences concernant la détermination des isothermes et aussi les études d’évaluation de la 
sorption en fonction des paramètres tels que le pH, la température etc. Ce comportement de sorption 
instantanée est caractéristique des adsorptions physiques des cations comme le Cs et Sr sur des 
supports argileux tels que la biotite, l’illite, la hornblende et la montmorillonite caractérisé par sa 
rapidité et aussi par sa réversibilité partielle (Bouzidi et al., 2010 ; Tsai et al., 2009). Ce constat est 
en accord avec l’analyse des sols effectuée par DRX et FTIR qui a révélé l’existence de la 
montmorillonite et de l’illite. Il est possible que ce phénomène, de sorption rapide, a eu lieu au 
niveau des sites accessibles sur les surfaces de ces minéraux (Cornell, 1993 ; Murali et Mathur, 
2002). Ceci appui également le fait que l’échange ionique est le mécanisme prédominant dans ce 
type de sorption (Bouzidi et al., 2010).
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Figure IV.2 : Cinétique d’adsorption dans le sol de Khachem à 23 et 60 °C ; 
a) cas du césium et b) cas du strontium.

Figure IV.3 : Cinétique d’adsorption dans le sol de Hade à 23 et 60 °C ; 
a) cas du césium et b) cas du strontium.

Un autre fait remarquable à noter dans l’analyse de l’étude de la cinétique est l’accumulation 
du césium et du strontium à l’interface liquide/solide tout au début de la sorption pratiquement dans 
les premières 20 minutes, suivie d’une désorption aussi rapide avant l’établissement de l’équilibre 
vers environ 1 heure. Pour mieux visualiser ce phénomène, nous avons fait un zoom sur l’intervalle 
de temps allant de 0 jusqu’à 120 minutes. Vu que ce phénomène se manifeste d’une manière plus 
clair dans le cas du sol de Hade, nous avons donc choisi la figure IV.3 pour faire cette illustration 
que nous donnons en figure IV.5.
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Figure IV.4 : Cinétique d’adsorption dans le sol de Site à 23 et 60 °C ; 
a) cas du césium et b) cas du strontium.

L’ensemble de la littérature consultée sur ce sujet (Al Mardini (2008) ; Cook et al (2001) ; 
Mckay et al., 1998), considère que la sorption à l’interface liquide/solide, avec une réaction 
localisée dans des pores (adsorbants, échangeurs d’ions, catalyseurs, …), comprend cinétiquement 
trois étapes importantes, si on exclut le transport du soluté au sein de la solution notamment quand 
le système est agité, ce qui est le cas dans notre étude :

 la diffusion à travers le film entourant les particules solides d’adsorbant, appelée encore 
“diffusion externe”,

 la diffusion dans les pores de l’adsorbant, dite “diffusion intra-particulaire”,
 la réaction d’adsorption (et de désorption) proprement dite “réaction de surface”.

D’un point de vue cinétique, la diffusion externe et la diffusion intra-particulaire sont plus 
rapides que la réaction de surface. Ceci suggère que les maximums d’adsorption que nous avons 
obtenus, en début des courbes de cinétique, sont le résultat d’une diffusion externe ou à la limite 
une diffusion intra-particulaire. La légère désorption qui en suit montre qu’une partie du Cs et du Sr 
n’atteint pas les surfaces des sols pour s’adsorber. Notons que ce phénomène a été remarqué par 
plusieurs auteurs notamment Shahwan et al., (2005) dans son étude sur la retardation du Cs par la 
kaolinite. Il est important de mentionner que ce phénomène se manifeste d’une manière plus claire 
avec des argiles à simple feuillet comme la kaolinite (Bouzidi et al., 2010 ; Shahwan et al., 2005). 
Cette argile à simple feuillet non gonflante n’offre pas d’espace interfoliaire, du fait que sa surface 
d’échange est relativement réduite par rapport aux argiles à double feuillet comme les smectites. En 
conséquence, lors de la sorption, une grande partie des solutés qui diffusent dans le film et à 
l’intérieur des particules de la kaolinite se désorbe à défaut de sites d’adsorption par rapport aux 
autres argiles. 

En ce qui concerne l’effet de la température sur la sorption, bien que nous détaillions ce 
paramètre ultérieurement, nous remarquons qu’elle est inversement proportionnelle à la sorption au 
début de la réaction cinétique. Ce qui suppose que le phénomène de diffusion externe et de 
diffusion intra-particulaire est altéré par l’agitation des espèces en solution sous l’effet de 
l’augmentation de la température conduisant ainsi à une baisse de la sorption.
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Figure IV.5: Zoom sur l’intervalle de temps de 0 à 120 minutes du sol de Hade; 
a) cas du Cs, b) Cas du Sr.

IV.4.1.1. Modélisation et analyse cinétique 

Afin d'étudier les mécanismes d'adsorption, de nombreux auteurs (Yuh-Shan, 2006 ; Ho et 
McKay et al., 1998 ; Ho et McKay et al., 1999 ; Ho et McKay et al., 2000 ; Yuh-Shan, 2004) ont 
proposé des modèles décrivant la cinétique de la réaction d'adsorption. Dans ce travail, nous nous 
sommes limités à deux modèles cinétiques pour décrire la sorption du Cs et du Sr dans les sols de la 
région considérée. Il s’agit des formes linéarisées du pseudo-premier ordre et du pseudo-second 
ordre (Shahwan et al., 2005) données respectivement par les équations IV.1 et IV.2 suivantes :

(IV.1)

(IV.2)

Où q est la concentration du Cs ou du Sr adsorbé sur le solide au temps t (mg g-1), qe est la 
concentration du Cs ou du Sr adsorbé à l'équilibre (mg L-1), K1 et K2 sont respectivement les 
constantes des équations du pseudo-premier ordre (min-1), et du pseudo-second ordre (g mg-1 min-1). 
L’application de l’équation du pseudo-premier ordre s’est avérée incompatible avec nos données 
expérimentales pour les deux éléments (Cs et Sr). En revanche, l’équation de pseudo-second ordre 
semble suivre parfaitement nos résultats expérimentaux. En effet, les valeurs des coefficients de 
corrélation R2 des courbe t/q en fonction de t sont toutes proches de l’unité. Les figures IV.6, IV.7, 
IV.8 et IV.9 montrent que les résultats expérimentaux obtenus concordent parfaitement avec la 
variation linéaire donnée par l’équation représentative d’une cinétique de pseudo-second ordre.
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Figure IV.6 : Modélisation du sol de Birine par l’équation linéarisée du pseudo-second ordre 
à 23 et 60 °C ; a) cas du césium et b) cas du strontium.

Figure IV.7 : Modélisation du sol de Hade par l’équation linéarisée du pseudo-second ordre
à 23 et 60 °C ; a) cas du césium et b) cas du strontium.

Les valeurs des coefficients de corrélation linéaire R2, des constantes K2, des quantités q ainsi 
que celles des énergies d’activation sont regroupées dans les tableaux IV.1 et IV.2. Les énergies 
d’activation ont été calculées avec l’expression suivante :

(IV.3)
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Figure IV.8 : Modélisation du sol de Khachem par l’équation linéarisée du pseudo-second ordre à 
23 et 60 °C ; a) cas du césium et b) cas du strontium.

Figure IV.9 : Modélisation du sol de Site par l’équation linéarisée du pseudo-second ordre
à 23 et 60 °C ; a) cas du césium et b) cas du strontium.

Où R est la constante des gaz parfaits (8.314 J mol-1 K-1). L'énergie d'activation peut être 
considérée comme étant l'énergie cinétique minimale requise pour qu’une réaction donnée se 
produise. Dans cette étude, les valeurs obtenues des énergies d’activation Ea, variant d’environ de 8 
à 11 kJ mol-1 pour le césium et d’environ de 12 à 16 kJ mol-1 pour le strontium, indiquent que les 
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barrières énergétiques contre la réaction de sorption du Cs et du Sr sur les sols étudiés sont faciles à 
surmonter, ce qui est, tout à fait, en accord avec les résultats obtenus de l’étude cinétique. D'autre 
part, les valeurs des Ea sont toutes au-dessous des énergies correspondantes aux réactions de 
chimie-sorption (généralement > 40 kJ mol-1), ce qui suggère que les sorptions physiques telles que 
les forces d'attraction de Van Der Waals ou les forces électrostatiques faibles accompagnant la 
plupart des réactions d'échange d'ions sont les mécanismes prédominants (Shahwan et al., 2005). En 
effet, les valeurs des Ea sont toutes incluses dans l’intervalle 8 à 16 kJ mol-1 correspondant aux 
mécanismes d’échange ionique (Helferrich, 1962). Lorsqu’on compare les énergies d'activation de 
la sorption du Cs à celles du Sr, il est évident que dans le cas du Sr la sorption est beaucoup moins 
importante et ceci est traduit par une valeur plus élevée de la barrière énergique atteignant les 16.17 
kJ mol-1 (cas du sol de Birine). En revanche, dans le cas du Cs, les valeurs des énergies d’activation 
sont plus faibles favorisant ainsi la sorption. Les valeurs K2, plus importants dans le cas du Cs, 
indiquent également que la sorption du Cs est plus intense que celle du Sr.

Tableau IV.1: Paramètres cinétiques de la sorption du césium
Sols T °C qe (mg g-1) K2 (g mg-1 min-1) R2 Ea (kJ mol-1)

Birine 23 0.236 4.174 0.9998 10.67

60 0.233 6.759 0.9999

Hade 23 0.316 2.225 0.9999 10.53

60 0.311 3.580 0.9999

Khachem 23 0.366 6.420 0.9999 8.58

60 0.350 9.460 0.9978

Site 23 0.217 5.570 1.0000 11.26

60 0.211 9.260 1.0000

Tableau IV.2 : Paramètres cinétiques de la sorption du strontium
Sols T °C qe (mg g-1) K2 (g mg-1 min-1) R2 Ea (kJ mol-1)

Birine 23 0.174 1.335 0.9998 16.17

60 0.171 2.771 0.9998

Hade 23 0.170 0.839 0.9999 14.76

60 0.162 1.634 0.9999

Khachem 23 0.198 0.384 0.9999 12.37

60 0.191 0.671 0.9997

Site 23 0.169 0.505 0.9996 15.5

   60       0.161              1.017 0.9996
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IV.4.1.2. Analyse thermodynamique

On peut schématiser la réaction de sorption d’une substance chimique sur un support solide par 
l’équilibre suivant ( Al Mardini, 2008) :

(SITE LIBRE) solide + (SOLUTE) liquide ou gaz     (COMPLEXE) solide

Au cours d’une réaction chimique la variation de l’enthalpie libre peut être exprimée par 
l’équation suivante ( Al Mardini, 2008):

(IV.4)

∆G0 : variation d’enthalpie libre standard (J mol-1)
R : constante des gaz parfait (8,314 J mol K-1)
T : température absolue (K)
a : activité (mol L-1)

La variation de l’enthalpie libre standard est donnée à l’équilibre par l’expression (IV.5) en 
remplaçant le rapport des activités dans l’équation (IV.4) par le coefficient de distribution Kd déjà 
défini dans le chapitre II (équation II.1) ( Al Mardini, 2008) :

(IV.5)

Quand ∆G0 < 0 (ce qui implique Kd > 1), la réaction est spontanée.
Les variations de l’enthalpie standard et de l’entropie standard sont données respectivement par 

les expressions IV.6 et IV.7 suivantes (Shahwan et al., 2005 ; Bouzidi et al., 2010) :

(IV.6)

(IV.7)

En employant les équations II.1, IV.5, IV.6 et IV.7, nous avons calculé les variations 
d’enthalpies standards ∆H0, les variations d’enthalpies libres standards ou énergies de Gibbs ∆G0, 
les variations d’entropies standards ∆S0 et les coefficients de distribution Kd. Les résultats de ce 
calcul sont regroupés dans les tableaux IV.3 et IV.4.
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Tableau IV.3 : Paramètres thermodynamiques de la sorption du Cs.
Sols T °C Kd (ml g-1) ΔH° (kJ mol-1) ΔG° (kJ mol-1) ΔS° (kJ mol-1 K-1)

Birine 23 395.87
-2.67

-14.72 0.0407

60 350.87 -16.22 0.0407

Hade 23 451.61
-2.32

-15.04 0.0430

60 406.61 -16.63 0.0430

Khachem 23 498.00
-3.10

-15.28 0.0412

60 433.01 -16.81 0.0412

Site 23 371.19
-2.38

-14.56 0.0411

60 333.33 -16.08 0.0411

Tableau IV.4 : Paramètres thermodynamiques de la sorption du Sr
Sols T °C Kd (ml g-1) ΔH° (kJ mol-1) ΔG° (kJ mol-1) ΔS° (kJ mol-1 K-1)

Birine 23 174.5
-1.64

-12.70 0.0374

60 162.05 -14.09 0.0374

Hade 23 164.09
-1.61

-12.55 0.0370

60 152.61 -13.92 0.0370

Khachem 23 172.4
-1.45

-12.67 0.0379

60 161.46 -14.08 0.0379

Site 23 167.72
-1.66

-12.61 0.0370

60 155.62 -13.97 0.0370

D’après les valeurs des ΔH° et ΔG°, nous pouvons dire que les réactions de sorption, des deux 
éléments (Cs et Sr) et dans l’ensemble des sols étudiés, sont exothermiques et spontanées. A basse 
température, la sorption des deux éléments semble être également favorisée. Ces résultats indiquent 
aussi que la sorption du Cs est plus importante que celle du Sr. En effet, les valeurs de Kd dans le 
cas du Cs sont deux fois plus grandes que celles dans le cas du strontium.

IV.4.2. Isothermes

Dans le cadre de ce travail, nous avons également tracé les isothermes du Cs et du Sr pour 
les 4 sols étudiés. Rappelons que les isothermes sont obtenues en variant la quantité de chaque 
sol de 0.05 à 2g. La figure IV.10 (a et b) présente respectivement les isothermes du césium et du 
strontium pour les sols de Birine, de Khachem, de Hade et de Site. D’après leurs allures, nous 
pouvons dire qu’elles sont proches de la classe II selon la classification de BET. Rappelons que 
cette classe d’isothermes correspond en général à l’adsorption multicouche sur des surfaces 
ouvertes. Elle peut aussi résulter d’une somme d’isothermes I et III (remplissage de micropores 
suivi d’une adsorption multicouche sur une surface externe). Donc, ces isothermes passent par 
deux étapes :
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 Adsorption en monocouche, correspondant au remplissage des micropores avec saturation 
lorsque le volume à disposition est totalement rempli. Ce type d’isothermes qui est, à 
l’origine, caractéristique de l’adsorption sur les charbons microporeux et les zéolithes 
(Jankowska et al., 1991) peut donc expliquer également l’adsorption sur les sols qui par leur 
texture peuvent être assimilés à un milieu microporeux. Ajoutons que les sols contiennent 
aussi des argiles qui, au même titre que les zéolites, font partie de la famille des 
aluminosilicates. 

 Les isothermes, dans leur deuxième partie, reflètent des interactions adsorbat-adsorbat 
relativement fortes par rapport aux interactions adsorbat-adsorbant, conduisant ainsi à la 
superposition des couches adsorbées (Jankowska et al., 1991). 

Figure IV.10 : Isothermes d’adsorption pour les quatre sols sélectionnés ; 
a) cas du césium, b) cas du strontium.

IV.4.2.1. Modélisation des isothermes

Afin de mieux comprendre les mécanismes d’adsorption du césium et du strontium sur les sols 
de la région, nous avons modélisé les résultats expérimentaux obtenus aux moyens des modèles de 
Langmuir, de Freundlich, de Langmuir-Freundlich et de Jovanovic. Les tableaux IV.5 et IV.6 
présentent les résultats de la modélisation, en termes de paramètres des modèles utilisés. La 
comparaison de l’efficacité des modèles à reproduire nos résultats expérimentaux est effectuée 
moyennant le calcul de la somme minimale des différences quadratiques (SSD : Sum Squared 
Differences) et du coefficient de corrélation R2 (Aquino et al., 2003).

Les figures IV.11, IV.12, IV.13 et IV.14 présentent la modélisation des isothermes 
expérimentales en utilisant ces mêmes modèles (Freundlich, Freundlich-Langmuir, Langmuir et 
Jovanovic).
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Tableau IV.5 : Résultats des paramètres de la modélisation (cas du césium)
Modèle Paramètres des modèles (cas du césium)

Birine Khachem Hade Site
Langmuir *Qm= 3 

(méq/100g)
K= 0.21(L mg-1)

R2= 0.98807
SSDx105 = 18

Qm= 6
(méq/100g)

K= 0.11039(L mg-1)
R2= 0.95087

SSDx105 = 101

Qm= 5
(méq/100g)

K= 0. 12615(L mg-1)
R2= 0. 9274

SSDx105 = 153

Qm= 3.5
(méq/100g)

K= 0.17332(L mg-1)
R2= 0.87305

SSDx105 = 338
Freundlich n= 0.984

Kf= 0.57307
(L mg-1)

R2= 0.99244
SSDx105= 14

n= 0.827
Kf= 0.73686

(L mg-1)
R2= 0.98381
SSDx105= 40

n= 0.739
Kf= 0.78006

(L mg-1)
R2= 0. 99478
SSDx105= 13

n= 0.598
Kf= 0.85094

(L mg-1)
R2= 0.99498

SSDx105 = 16
Langmuir -
Freundlich

Qm= 2.73
(méq/100g) 

K= 0.282(L mg-1)
= 1.09393

R2= 0.99268
SSDx105= 17

Qm= 5.75 
(méq/100g)

K= 0.211(L mg-1)
= 1.25654

R2= 0. 98386
SSDx105= 50

Qm= 1.3449 
(méq/100g)

K= 0.971(L mg-1)
= 1.633

R2= 0.99657
SSDx105= 11

Qm= 1.15878 
(méq/100g)

K= 1.1460(L mg-1)
= 2.069

R2= 0.99659
SSDx105 = 14

Jovanovic Qm=2.7
(méq/100g)
K= 0.222

R2= 0.99067
SSDx105= 14

Qm= 7.2564 
(méq/100g)
K= 0. 08867
R2= 0. 95676
SSDx105= 14

Qm= 4.2564 (méq/100g)
K= 0.14506
R2= 0.93372

SSDx105= 139

Qm= 4.0564 
(méq/100g)
K= 0.14299
R2= 0.88715

SSDx105 = 301

Tableau IV.6 : Résultats des paramètres de la modélisation (cas du strontium)

Modèle
Paramètres des modèles (cas du strontium)

Birine Khachem Hade Site

Langmuir

*Qm= 1.6
(méq/100g)

K= 0.056 (L mg-1)
R2= 0.72114
SSDx105= 10

Qm= 2.06
(méq/100g)

K= 0.0476(L mg-1)
R2= 0.79093
SSDx105= 10

Qm= 1.02
(méq/100g)

K= 0.0956(L mg-1)
R2= 0.79217
SSDx105= 7

Qm= 0.98 
(méq/100g)

K= 0.083(L mg-1)
R2= 0.70479
SSDx105= 6

Freundlich

n= 0.4953
Kf= 0.14946(L mg-1)

R2= 0.96044
SSDx105= 2

n= 0.5222
Kf= 0.1557(L mg-1)

R2= 0.9885
SSDx105= 0.7

n= 0.5772
Kf= 0.14471(L mg-1)

R2= 0.9791
SSDx105= 0.903

n= 0.4692
Kf= 0.17713(L mg-1)

R2= 0.9747
SSDx105= 0.669

Langmuir -
Freundlich

Qm= 0.15373 
(méq/100g)

K= 1.362(L mg-1)
= 2.978

R2= 0.96588
SSDx105= 2

Qm= 0.85202 
(méq/100g)

K= 0.463(L mg-1)
= 2.034

R2= 0.9886
SSDx105= 1

Qm= 0.10401 
(méq/100g)

K= 1.852(L mg-1)
= 3.396

R2= 0.99818
SSDx105= 0.118

Qm= 0.43391 
(méq/100g)

K= 0.753(L mg-1)
= 2.324

R2= 0.97486
SSDx105= 0.997

Jovanovic

Qm= 0.50435 
(méq/100g)

K= 0.18(L mg-1)
R2= 0.71202
SSDx105= 10

Qm= 1.50435 
(méq/100g)

K= 0.064(L mg-1)
R2= 0.7944
SSDx105= 9

Qm= 0.75043 
(méq/100g)

K= 0.127(L mg-1)
R2= 0.79917
SSDx105= 7

Qm= 0.62343 
(méq/100g)

K= 0.129(L mg-1)
R2= 0.70835
SSDx105= 6

*Qm sont normalement exprimées en (mg g-1), nous les avons exprimé en (méq/100g) pour faciliter leur comparaison avec les CEC.
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Figure IV.11 : Modélisation avec Freundlich ; a) pour le césium et b) pour le strontium.

Figure IV.12 : Modélisation avec Langmuir-Freundlich ; a) pour le césium et b) pour le strontium.

Figure IV.13 : Modélisation avec Langmuir ; a) pour le césium et b) pour le strontium.
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Figure IV.14 : Modélisation avec Jovanovic ; a) pour le césium et b) pour le strontium.

Nous remarquons pour les deux éléments (Cs et Sr) et pratiquement dans tous les sols, que les 
modèles d’adsorption établis pour les surfaces hétérogènes (Freundlich et Freundlich-Langmuir) 
permettent une bonne modélisation des isothermes au vu des SSD nettement plus basses et aux 
coefficients de corrélation R2 proches de l’unité. En revanche, les modèles destinés pour les 
adsorptions en monocouche sur des surfaces homogènes (Langmuir et Jovanovic) reflètent moins 
nos valeurs expérimentales. Ceci est en adéquation avec la nature de nos échantillons de sol qui sont 
des matrices géologiques à surface très hétérogènes. 

Le coefficient n de Freundlich est inférieur à 1 exprimant ainsi une adsorption modérée alors 
que le Kf varie de 0.1 à 0.2 pour le Sr et de 0.6 à 0.9 pour le Cs révélant ainsi une adsorption plus 
importante du Cs comparée à celle du strontium ce qui est en accord avec les résultats trouvés plus 
haut. Les valeurs de K du modèle de Langmuir renforcent également le fait que le césium devance 
le strontium en matière d’adsorption. En effet, ces valeurs dans le cas du Cs sont nettement 
supérieures à celles du Sr. A un degré moindre, les valeurs de K du modèle Jovanovic renforcent 
également ce constat.

En conclusion, bien que la plupart de ces modèles soient conçus pour l’adsorption des gaz, leur 
extension aux phases liquides semble, dans le cadre de ce travail, donner des résultats, tout à fait, 
cohérents avec les données expérimentales obtenues.

IV.4.3. Evaluation de la sorption en fonction des paramètres qui l’affectent

L’évaluation de la sorption est faite en fonction des conditions de la technique expérimentale 
“batch” et du système géochimique étudié. 

IV.4.3.1. Paramètres liés à la technique “Batch”

i) Diamètre des pores de filtration

La Figure IV.15 présente la variation du taux de sorption du césium dans le sol du Site, 
exprimé en pourcentage, en fonction du diamètre de coupure ou diamètre des pores des membranes 
de filtration.
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Figure IV.15 : Sorption du Cs dans le sol de Site en fonction du diamètre des pores de filtration.

Nous remarquons que plus le diamètre augmente plus le taux de rétention diminue. Ceci est dû 
au fait qu’une partie de la phase solide passe dans le filtrat au fur et à mesure que les pores des 
membranes de filtration s’élargissent. Le diamètre 0.22 µm a été adopté pour l’exécution de cette 
étude malgré de nombreuses difficultés techniques (temps de filtration long, colmatage rapide) mais 
en contre partie, nous avons une séparation, tout à fait, acceptable. 

ii) Vitesse d’agitation

L'agitation diminue généralement l'épaisseur de la couche limite autour des particules 
d'adsorbant qui résulte de l'augmentation du degré de mélange. Quand le mélange est agité, les 
particules solides se déplacent rapidement avec la solution, augmentant ainsi la concentration du Cs 
et du Sr au voisinage de leur surface, probablement vers une valeur proche de la concentration au 
sein de la solution.

Puisque la diffusion de ces éléments vers la couche limite entre les particules d'adsorbant et la 
solution environnante augmente avec l'augmentation de la vitesse, le taux de transfert de masse 
externe des éléments augmenterait et l'équilibre serait atteint plus rapidement. Cependant, une 
vitesse d'agitation très élevée fournie une énergie additionnelle suffisante pour briser les liaisons 
éventuellement formées entre les ions métalliques et la surface adsorbante (Mehmet et al., 2007).

La figure IV.16 montre que la sorption augmente avec la vitesse d’agitation jusqu’à atteindre 
un palier vers la valeur de 350 min-1. A une vitesse de 0 min-1, autrement dit, au repos, la sorption 
est faible. A la vitesse de 275 min-1, une agitation plus au moins importante des deux phases est 
observée, ce qui explique l’augmentation de la sorption. A partir de la vitesse 350 min-1, une 
distribution assez homogène des deux phases prend lieu correspondant à un maximum de sorption. 
Au delà de cette valeur, une légère diminution de la sorption se manifeste sous l’effet de l’agitation 
très élevée. En conséquence, la vitesse de 350 min-1 a été choisie dans ce travail pour mener 
l’ensemble des expériences de sorption.
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Figure IV.16 : L’effet de la vitesse d’agitation sur la rétention du Cs sur le sol de Site.

IV.4.3.2. Paramètres liés au système géochimique

i) Effet de la température

Les résultats indiquent que les coefficients de distribution ainsi que la sorption, exprimée 
respectivement en ml g-1 et en pourcentage, sont inversement proportionnels à la température. Plus 
la température augment plus la sorption diminue et vice versa. Ce résultat était prévisible, car 
comme nous l’avons déjà mentionné plus haut, les interactions Cs/sol et Sr/Sol sont de type 
physisorption telles que les forces d'attraction de Van Der Waals ou les forces électrostatiques 
(faibles) accompagnant la plupart des réactions d'échange d'ions (Shahwan et al., 2005). De ce fait, 
avec l’augmentation de la température, l’agitation des espèces en interaction augmente et les 
liaisons de faible énergie cèdent, renforçant ainsi les étapes de désorption (Shahwan et al., 2005 ; 
Bouzidi et al., 2010) et conduisant à la diminution de la sorption et du coefficient de distribution Kd

comme le montrent les figures IV.17 et IV.18.

Figure IV.17 : Effet de la température sur la sorption ; a) Cas du Cs, b) Cas du Sr.
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Figure IV.18 : Effet de la température sur le coefficient de distribution Kd ;
a) cas du Cs, b) Cas du Sr.

ii) Effet du pH

L'effet du pH a été étudié à la température ambiante en faisant varier le pH de la suspension des 
sols de 2 à 12,5. Les résultats sont reportés respectivement, en termes du taux de sorption et du 
coefficient de distribution Kd pour les deux éléments (Cs et Sr), en figures IV.19 et IV.20. Nous 
remarquons que la sorption du césium dans les sols de la région augmente avec l’augmentation du 
pH jusqu'à une valeur de pH égale à 10, puis elle commence à diminuer. Ce même comportement a 
été également rapporté par Xu et al., (2008) dans une étude d’adsorption du Pd (II) sur bentonite. À 
faible pH, la diminution de la sorption est à la fois attribuée à la concurrence imposée par la 
présence en excès des protons H+ et à la dissolution partielle des échantillons de sol sous l’effet de 
l’acidité du milieu. L’augmentation du Kd et du taux de sorption du césium est importante dans 
l’intervalle de pH allant de 5 à 10. Cette augmentation s’accentue au pH supérieur à 7 pour atteindre 
son maximum au pH 10. D’après les résultats de la caractérisation physicochimique présentée dans 
le chapitre précédent, les pH des quatre sols sont tous légèrement basiques (de 8.4 à 8.9). Ceci 
implique que pour les valeurs de pH entre 5 et 7, bien que la sorption continue d’augmenter, une 
partie des sites d’adsorption est toujours consacrée à la déprotonation de la suspension menant au 
freinage de la sorption du Cs. En revanche, à partir du pH 7 et jusqu’à la valeur 10, le phénomène 
de déprotonation disparait puisque les sols sont basiques, laissant donc les sites d’adsorption dédiés 
uniquement à la rétention du césium. Ce qui explique l’augmentation du Kd et du taux de sorption 
dans cette zone de pH. Au-delà du pH 10, nous remarquons que la sorption du Cs diminue 
rapidement dans les quatre sols. En effet, plus on tend vers des pH basiques plus il y a formation 
d’hydroxydes de césium dont certains sont chargé négativement Cs(OH)-2, la diminution de la 
sorption du Cs, dans ce cas, est causée par le phénomène de répulsion électrostatique puisque les 
sites d’adsorption sont aussi chargés négativement (Bouzidi et al., 2010 ; Xu et al., 2008 ; Kowal-
Fouchard et al., 2004). D'autre part, les hydroxydes de césium sont tous solubles, (Robeau et al., 
2000) ce qui exclu toute forme de rétention par précipitation (Bouzidi et al., 2010).

En ce qui concerne le strontium (figure IV.19 (b) et IV.20 (b)), les mêmes interprétations 
rapportées dans le cas du césium sont valables aussi pour le Sr jusqu’au pH 10. Au-delà de cette 
valeur, le coefficient de distribution ainsi que le taux de sorption du Sr, contrairement au Cs, 
continuent d’augmenter avec l’augmentation du pH. Ceci est lié au fait que les hydroxydes de 
strontium ne sont pas solubles et forment des précipités qui ne passent pas à travers les pores des 
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membranes de filtration lors de la séparation des phases. En effet, la précipitation est l’un des 
mécanismes prépondérant de rétention du strontium dans les matrices géologiques (Reardon et 
Armstrong, 1987 ; Busenberg et al., 1984).

Figure IV.19 : Effet du pH sur la sorption ; a) Cas du Cs, b) Cas du Sr.

Figure IV.20 : Effet du pH sur le coefficient de distribution Kd ; a) cas du Cs, b) Cas du Sr.

iii) Effet du rapport solide/liquide

Les figures IV.21 et IV.22 présentent les résultats de l’étude sur l’évaluation de la sorption du 
Cs et du Sr en fonction du rapport solide/liquide. Nous constatons que, plus ce rapport augmente, 
plus la sorption des deux éléments, dans tous les sols, augmente. Ce comportement est, tout à fait, 
explicable car l’augmentation du rapport soli/liquide implique une augmentation de la quantité de 
sol et par voie de conséquences, une disponibilité des sites de sorption (Bouzidi et al., 2010 ; 
Cornell, 1992). D’autre part, la variation du coefficient de distribution du Cs et du Sr en fonction du 
rapport solide/liquide, semble se comporter, tout à fait, différemment. Les figures IV.21 (b) et IV.22 
(b) montrent que les valeurs de Kd diminuent avec l’augmentation du rapport solide/liquide. Ceci, 
trouve son explication dans la formulation mathématique de Kd (équation II.1) où il apparait 
clairement que ce coefficient est inversement proportionnel au rapport solide/liquide (Basçetin et 
Atun, 2006 ; Xu  et al., 2008).
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Figure IV.21 : Effet du rapport solide/liquide sur la sorption ; a) Cas du Cs, b) Cas du Sr.

Figure IV.22 : Effet du rapport solide/liquide sur le coefficient de distribution Kd ; 
a) cas du Cs, b) Cas du Sr.

iv) Effet de la concentration initiale

Les figures IV.23 et IV.24 montrent que le taux de sorption et le Kd diminuent  avec 
l’augmentation des concentrations initiales du Cs et du Sr. Dans le cas du coefficient de distribution 
Kd, ce résultat est, tout à fait, en accord avec son expression mathématique où Kd est inversement 
proportionnel à la concentration du Cs et du Sr dans la phase liquide (équation II.1). De nombreux 
travaux (Vejsada et al., 2005 ; Basçetin et Atun, 2006) ont abouti aux mêmes conclusions en ce qui 
concerne le comportement de Kd en fonction de la concentration des radioéléments dans la phase 
liquide.
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Figure IV.23 : Effet de la concentration initiale sur la sorption ; a) Cas du Cs, b) Cas du Sr.

Figure IV.24 : Effet de la concentration initiale sur le coefficient de distribution Kd ; a) cas du Cs, 
b) Cas du Sr.

Pour la sorption, il est vrai qu’elle diminue avec l’augmentation des concentrations initiales 
puisqu’elle est exprimée en pourcent mais, en revanche, la quantité adsorbée q, exprimée en 
milliéquivalent gramme du césium ou du strontium par 100 grammes de sol, augment avec 
l’augmentation des concentrations initiales comme le montre la figure IV.25. Le premier fait à 
noter, est que les valeurs maximales obtenues de q (méq/100g) sont dans le même rang que les 
valeurs de qmax calculées à partir de la modélisation des isothermes basée sur les modèles de 
Langmiur, freundlich, jovanovic et Freundlich-Langmuir. La seconde remarque est que ces valeurs 
de q sont toujours en dessous des capacités d’échanges cationiques (CEC) des sols étudiés. Ce qui 
suggère, comme le montre la figure IV.25, que les rétentions n’ont pas encore atteint les paliers 
correspondants à la CEC de chaque sol. D’autre part, nous confirmons que le sol de Khachem 
présente un taux de sorption en Cs et en Sr plus important dû au fait que sa composition en matière 
organique et en argiles est nettement supérieure aux autres sols. Le dernier point à souligner, est que 
la rétention du césium, comme déjà mentionné précédemment, est plus importante que celle du 
strontium.  
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Figure IV.25 : Effet de la concentration initiale sur la quantité sorbée (méq/100g) ;
a) cas du Cs, b) Cas du Sr.

v) Effet de la force ionique

Les figures IV.26 et IV.27 présentent respectivement les résultats de l’influence des cations 
compétiteurs sur la sorption du césium et du strontium dans les quatre sols étudiés. Dans l’ensemble 
des sols et pour les deux éléments d’intérêt, nous remarquons une diminution de plus en plus 
considérable de leurs sorptions au fur et à mesure que la force ionique augmente. Nous savons que 
les sols étudiés contiennent tous des proportions d’argiles composées essentiellement de 
montmorillonite, d’illite et de kaolinite. Ces argiles sont chargées négativement et possèdent de 
grandes surfaces d’échange, leurs permettant d’interagir fortement avec les cations par des 
phénomènes essentiellement électrostatiques. Le mode d’interaction de ces particules argileuses 
avec les éléments métalliques est dicté par l'énergie d'hydratation, la taille ionique, la charge et la 
polarisabilité des cations (Lee et al., 2010). Dans le cas du Cs, nous constatons que parmi ces 
cations, la présence de K+ semble contraindre fortement l'adsorption du Cs, en particulier lorsque la 
concentration de potassium dépasse 10-4M (Figure IV.26). Des études ont montré qu’au cours des 
réactions d’échange, les cations ayants des rayons et des énergies d’hydratation similaires sont plus 
compétitifs entre eux aux sites d’absorption (Liu et al., 2003). Ce constat est appuyé par le fait que 
le potassium est chimiquement le plus proche du césium (rayon ionique de 138pm du K+ en 
comparaison avec 167pm des ions Cs+, et de l'énergie d'hydratation similaire, 380 kJ mol-1 pour le 
K et 208 kJ mol-1 pour le Cs) (Miessler et Tarr, 1991 ; Terrisse, 2000). D’autres auteurs 
mentionnent que les ions compétiteurs interviennent dans la stabilisation des sites spécifiques. Par 
exemple, la sorption du césium sur une illite est plus rapide en présence de calcium qu'en présence 
de potassium. En effet, le calcium pénètre à l'état hydraté dans les espaces interfoliaires alors que le 
potassium pénètre à l'état déshydraté ce qui induit le resserrement des feuillets. En présence de 
calcium, le césium dispose donc d'un espace plus important pour s'échanger sur les sites 
interfoliaires (Cornell,  1993). A cet effet, et conformément aux résultats obtenus, nous pouvons 
classer la compétitivité imposée au césium par ces cations selon l’enchainement décroissant 
suivant : K > Ca > Mg > Na

Dans le cas du strontium, nous constatons (figure IV.27), que les cations bivalents, 
particulièrement le calcium, sont plus compétitives pour le strontium que les monovalents. En effet, 
le calcium est l’alcalino-terreux le plus proche du strontium, et son électronégativité est similaire 
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(Pais et Benton-Jones, 1997). C’est pourquoi la réactivité du strontium est souvent comparée à celle 
du calcium (Pannetier, 1980 ; Pais et Benton-Jones, 1997), même si sa masse molaire, plus élevée, 
le rend davantage polarisable. D'après (Kokotov et Popova, 1962 ; Ames et Rai., 1978 ; Sposito, 
1989), le strontium domine la plupart des cations des colonnes IA et IB de la classification 
périodique des éléments dans la compétition pour l'accès aux sites. Les cations bivalents présents 
dans les eaux naturelles, classés en fonction de leur capacité à déplacer le strontium fixé au niveau 
d'un site d'échange sont : Ca2+ > Mg2+ > Hg2+ > Cd2+ > Zn2+ (Szenknect,  2003). Nous remarquons 
que la compétitivité des quatre cations étudiés (Ca, Mg, K et Na) sur la sorption du Sr, dans 
pratiquement tous les sols, est en accord avec ce classement. En effet, et selon la figure IV.27, nous 
pouvons classer ces cations selon un ordre de compétitivité décroisant comme suit : Ca > Mg > K > 
Na

Force ionique (mol L-1)
Figure IV.26 : Effet de la force ionique sur la sorption du césium ; 

a) sol de Birine, b) sole de Khachem, c) sol de Hade et d) sol de Site.
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Force ionique (mol L-1)
Figure IV.27 : Effet de la force ionique sur la sorption du strontium ; 
a) sol de Birine, b) sole de Khachem, c) sol de Hade et d) sol de Site.

IV.4.4. Désorption 

Rappelons que, trois solutions de forces ioniques différentes ont été employées pour extraire le 
Cs et le Sr des sols à température ambiante. Il s’agit de l’eau déionisée ED, l’eau de forage EF et 
une solution 0.1M de KCl. L’eau deionisée a été employée dans le but de quantifier les sites 
faiblement liés. Par contre, la solution 0.1M de KCl a été utilisée pour évaluer les sites fortement 
liées. Tandis que l’eau de forage est utilisée pour reproduire les conditions naturelles du fait que 
cette eau simule l’eau des pluies. 
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Figure IV.28 : Désorption dans le sol de Birine en fonction de la force ionique de l’extractant ; 
a) Cas du césium et b) Cas du strontium.

Figure IV.29 : Désorption dans le sol de Khachem en fonction de la force ionique de l’extractant ; 
a) Cas du césium et b) Cas du strontium.

Les sols étudiés contiennent tous des proportions d’argile principalement de type 
montmorillonite, illite et kaolinite présentant une multitude de sites réactionnels chargés à la surface 
et en bordure des feuillets, traduisant ainsi différentes affinités pour les cations (Baeyens et 
Bradbury, 1997 ; Konan, 2006).

Les figures IV.28, IV.29, IV.30 et IV.31 présentent les résultats de cette étude de désorption du 
Cs et Sr dans les quatre sols sélectionnés. A la lumière de ces résultats, il est évident que, le Cs est 
préférentiellement distribué sur des sites de haute affinité, dans l’ensemble des sols. En effet, plus 
de 90% du Cs a été déplacé par la solution KCl 0.1M alors que, l’eau deionisée n’a fait déplacer que 
moins de 10%. Ce résultat appuie le fait que le Cs est plutôt retenu par le complexe de sphère 
interne plus que le complexe de sphère externe. En revanche, environ 40% de strontium est déplacé 
rien qu’avec l’eau deionisée. Ce qui suggère que, le Sr a plutôt tendance à se fixer moyennant des 
liaisons faibles généralement de type “complexe de sphère externe”.
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Figure IV.30 : Désorption dans le sol de Hade en fonction de la force ionique de l’extractant ; 
a) Cas du césium et b) Cas du strontium.

Figure IV.31 : Désorption dans le sol de Site en fonction de la force ionique de l’extractant ; 
a) Cas du césium et b) Cas du strontium.

Dans le cas des eaux de forage qui ont été utilisées pour simuler les conditions naturelles, nous 
remarquons que la sorption du Cs est partiellement réversible avec un taux de désorption avoisinant 
les 40%. Alors que la désorption du strontium dépasse les 70% pour la plupart des sols. Néanmoins, 
et au vu du rapport solide/liquide utilisé dans cette expérience qui est de 0.02 g ml-1, soit 1g de sol 
pour 50 ml de solution d’extractant, la désorption devrait diminuer avec l’augmentation de ce 
rapport. Puisque, la sorption augment avec l’augmentation du rapport solide/liquide (figure IV.21).
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IV.5. Conclusion

Dans ce chapitre, nous avons présenté les résultats de l’étude de la sorption du Cs et du Sr. 
Cette partie de notre travail est considérée comme une première approche pour appréhender le 
comportement de ces deux éléments dans les sols de la région. Nos conclusions sur cette partie 
s’articulent autour de points suivants:

 Une cinétique d’adsorption des deux éléments relativement rapide répondant au modèle 
cinétique de pseudo-second ordre.

 Une sorption spontanée et exothermique favorable à basse température.
 La présence des cations compétiteurs en forte concentration diminue la sorption des deux 

éléments particulièrement le potassium pour le Cs et le calcium pour le Sr.
 Au pH des sols, la sorption des deux éléments est très importante.
 Les coefficients de distribution Kd varient de 330 à 500 ml g-1 pour le césium et de 152 à 

175 ml g-1 pour le strontium (tableaux IV.3 et IV.4).
 La désorption a montré que le césium et préférentiellement distribué sur des sites de haute 

affinité. En revanche, le strontium est distribué d’avantage dans les sites de faible énergie de 
liaison.

 Le césium est moins mobile que le strontium. Nous joignons, ainsi, la communauté des 
chercheurs qui est arrivée à cette même conclusion (Yong-Ho et al., 2008 ; Akira et al., 2008 
; Xiongxin et Zuyi, 1999 ; Salbu et al., 1994 ; Gri, 1999 ; Murali et Mathur, 2002 ; Liu et al., 
1995 ; Konoplev et al., 1992).

Nous pouvons dire qu’à l’issue de cette étude, il n'est pas envisageable de simuler la rétention à 
long terme des radionucléides par l’approche de la sorption moyennant la notion de coefficient de 
distribution alors qu'elle est communément utilisée dans les modèles de transport. Elle n'est ni 
réversible ni instantanée alors que ces deux conditions sont nécessaires à la validation du Kd. 
Néanmoins, cette approche demeure envisageable pour des prédictions à court et moyen terme et 
servira de support aux modèles de quantification des temps nécessaire à la radioactivité pour 
rejoindre, par exemple, les nappes superficielles.
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V.1. Introduction

Les éléments polluants dans un sol, généralement à l'état de traces, peuvent se retrouver 
sous des formes chimiques et dans des conditions environnementales qui favorisent ou non leur 
mobilité (Bourrelier et al., 1998 ; Gri, 1999). La mobilité et la biodisponibilité des polluants 
métalliques tels que les éléments radioactifs comme le césium et le strontium dans 
l'environnement dépendent alors de la forme physicochimique sous laquelle se trouvent ces 
éléments et aussi des caractéristiques du sol. Par conséquent, il est essentiel de déterminer sous 
quelle forme chimique les éléments sont présents et la façon dont ils sont associés à la matrice 
géologique. L'identification et la détermination des différents formes chimiques d'un élément est 
connu sous le nom de spéciation. Cette dernière est définie, dans ce rapport, comme la 
caractérisation de la répartition d’un élément dans les différents compartiments du sol et de 
l’état chimique dans lequel il se trouve dans ces différents compartiments (ionique, complexé, 
lié par covalence, etc.). Elle est l'un des critères de base pour l'évaluation des risques engendrés 
par la pollution minérale, entre autres radioactive, des sols. 

Cette caractérisation est un facteur clé dans la compréhension et la prédiction du 
comportement des éléments en traces et des radionucléides (Schultz et al., 1996). En tant que 
milieu naturel, le sol est un système très complexe, et toute approche mécanistique nécessite la 
connaissance de nombreux processus de sorption et des principaux facteurs gouvernant la 
partition des polluants entre les phases solides et liquides (Desmet et al., 1991 ; Gri, 1999).

Une des approches mécanistiques de la spéciation des radionucléides couramment citée 
dans la littérature est la modélisation chimique : le sol et la solution de sol sont décrits par un 
ensemble d'échangeurs minéraux et/ou organiques, selon un système d'équations représentant les 
constantes d'équilibre entre les divers compartiments et les éléments traces étudiés (Gri, 1999). 
Les interactions entre le 137Cs et les argiles ont ainsi été étudiées par contamination de phases 
pures (Cremers et al., 1988 ; Valcke, 1993 ; Gri, 1999) ou de sols et de sédiments (Wauters et 
al., 1996 ; Gri, 1999).

La modélisation chimique reste cependant difficile à mettre en œuvre à cause de la nature 
complexe des processus impliqués et de l'absence de données thermodynamiques fiables : les 
informations concernant les cinétiques de processus environnementaux sont inconnues, la 
plupart des calculs étant effectués en supposant les systèmes à l'équilibre. De plus, les 
compositions, l’abondance et les propriétés de nombreux composants des systèmes naturels sont 
encore mal connues (Gri, 1999).

Il est donc nécessaire de mettre en œuvre des approches indirectes afin de décrire la 
spéciation des radionucléides dans les sols. Une de ces méthodes indirectes consiste à mettre en 
contact le sol avec une solution bien connue et de caractériser le lixiviat résultant. Les transferts 
sol-solution dépendent de la capacité du sol à fixer les radionucléides et cette capacité est 
fonction de la composition de la phase solide (organique, minérale) et des espèces ioniques 
présentes dans la solution susceptibles d'entrer en compétition avec les éléments polluants 
(Vidal et al., 1995 ; Gri, 1999).

Les résultats obtenus peuvent être utilisés comme indicateurs de la disponibilité du polluant 
pour l'environnement et des conditions sous lesquelles des espèces fixées peuvent devenir 
disponibles.

Il faut ici distinguer les notions de disponibilité et de mobilité. Dans la littérature, ces deux 
notions sont généralement considérées comme interchangeables et rarement définies. La 
disponibilité environnementale est définie, selon le travail de Nathalie Gri, (1999), comme étant 
la capacité d'un sol à relâcher des radionucléides dans l'environnement, que ce soit pour 
l'assimilation par les plantes (biodisponibilité) ou la migration (Schultz et al., (1998). Cette 
disponibilité des radionucléides pour le transfert de la phase solide vers la phase liquide du sol a 
une conséquence sur leur plus ou moins grande mobilité.
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Dans le présent chapitre, une technique d’extraction séquentielle est mise en œuvre pour 
évaluer la mobilité et la disponibilité du césium et du strontium dans les sols de la région. 
Précisons que ces sols (Khachem, Hade, Birine et Site) ont été volontairement contaminés par 
ces deux éléments durant une période d’un an.

V.2. Extractions séquentielles et sélectives

Les extractions sélectives sont destinées à appréhender la répartition d'éléments polluants 
entre différentes fractions extraites par un solvant (eau, sel neutre, solution oxydante ...) afin 
d'améliorer la connaissance de leur comportement dans les sols, et en particulier leur 
disponibilité potentielle. Les polluants les plus généralement étudiés sont les métaux en traces 
(arsenic, plomb, cadmium, zinc...) et les radionucléides issus d'activités anthropogéniques 
(transuraniens, césium, strontium, iode …). 

Les extractions sont dites sélectives car, théoriquement, un réactif désorbe une fraction de 
polluant lié à une seule phase du sol. Les radionucléides sont désorbés soit par échange d'ions, 
soit par dissolution de la phase qui les contient. 

On parle d'extractions sélectives séquentielles lorsque les études de fractions sont réalisées 
successivement sur un même échantillon dans un ordre prédéterminé : désorption par échange 
d'ions, dissolution des carbonates, des oxydes de fer et de manganèse, etc.

Les méthodes d'extractions sélectives sont appliquées en chimie environnementale afin de 
tenter de simuler les phénomènes rencontrés dans la nature. En effet, les sols et les sédiments 
sont soumis à des « lessivages » par des solutions d'électrolytes naturels et/ou anthropogéniques, 
c'est à dire que les particules fines qu'ils contiennent sont entraînées mécaniquement par les eaux 
de gravité de la surface vers des couches plus profondes (Duchaufour, 1997).

La différence principale entre les extractions au laboratoire et le lessivage naturel réside 
dans le facteur temps. Les extractions chimiques accélèrent les processus naturels par l'emploi 
de réactifs concentrés et/ou plus agressifs que ceux rencontrés habituellement dans un milieu 
naturel.

Les extractions consistent à extraire avec des réactifs de force croissante les métaux 
contenus dans les phases solides des échantillons de sols étudiés. Les fractions chimiques, ainsi 
obtenues, ne sont pas définies minéralogiquement mais par le mode opératoire utilisé (extractant 
et conditions d'extraction). Ces fractions peuvent cependant se rattacher le plus souvent à de 
grandes classes des constituants du sol, pour lesquelles ces extractants ont été sélectionnés. La 
plupart des méthodes font la distinction entre 5 fractions dont la dénomination correspond 
grossièrement à la phase prépondérante ciblée par le réactif : la fraction "échangeable", la 
fraction "adsorbée et/ou liée aux carbonates", la fraction liée "aux matières organiques", les 
fractions liées "aux oxyhydroxydes plus ou moins bien cristallisés" et la fraction résiduelle 
(Cornu et al., 2000).

Les principaux artefacts liés aux méthodes d'extractions chimiques sont de trois ordres. Le 
premier problème concerne le manque de sélectivité des réactifs : 

1. Les phases solides visées ne sont pas les seules attaquées. Un réactif très oxydant peut 
ainsi attaquer des phases carbonatées ou minérales, libérer les radionucléides associés à 
ces phases et conduire au final à une surestimation de la fraction de polluant lié aux 
constituants oxydables du sol. 

2. Le deuxième artefact potentiel est la dissolution incomplète des phases ciblées où aucun 
réactif ne peut entièrement dissoudre une phase donnée (ou alors seulement en 
endommageant d'autres phases : manque de sélectivité). Il en découle une sous-
estimation de la quantité de polluant disponible. 

3. Le troisième problème concerne la réadsorption ou la redistribution de l'élément analysé, 
qui, relâché durant l'extraction, se réadsorbe sur des particules de la phase solide restante 
avant la séparation des phases aqueuses et solides. Les fractions de polluant mis en 
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solution ne sont alors plus représentatives de la spéciation des éléments (Yong et 
Mourato, 1988). 

D’autres critiques sont également adressées aux extractions séquentielles concernant le 
temps de mise en œuvre de ces extractions et la multiplicité des protocoles existants qui pose 
des problèmes de comparabilité des résultats. En effet, les résultats obtenus par les extractions 
sont inhérents au choix des conditions expérimentales (ordre des fractions, choix du réactif, 
durée de l'extraction, ratio solide/solution, température…).

Il y a donc nécessité, avant toute mise en œuvre d'un protocole, d'optimiser les conditions 
expérimentales par l'évaluation rigoureuse des paramètres expérimentaux impliqués et des 
artefacts potentiels.

V.3. Etat de l’art

Les extractions chimiques sont utilisées depuis plusieurs décennies afin d'appréhender le 
comportement d'agents polluants dans les sols et les sédiments. De nombreux auteurs se réfèrent 
à l'article de Tessier et al., (1979) qui propose un protocole d'extractions chimiques séquentielles 
appliqué à l'étude de la spéciation de métaux à l'état de traces dans des sédiments (Tableau V. 
1).

Par la suite, plusieurs auteurs, se référant au protocole de Tessier, ont proposé leurs propres 
procédures d’extraction avec des modifications se rapportant au nombre des étapes (Gupta et 
Chen, 1975), au choix des réactifs et des temps de contact (Riise et al ., 1990 ; Salbu et al., 1994 
; Barona et al ., 1995 ; Clark et al., 1996 ; Maiz et al., 1997) ou ordre de séquençage des 
fractions (Carbol, 1993 ; Schultz et al., 1998).

Une synthèse bibliographique des principaux protocoles d’extractions séquentielles 
proposés par certains auteurs est présentée dans ce qui suit, en se basant toujours sur le 
séquençage du protocole de Tessier.

Tableau V.1 : Descriptif du protocole proposé par (Tessier et al., 1979)
Fraction Réactif Temps de contact Ratio m/v Température

Echangeable
MgCl2 1M

pH 7
1 heure 1/8 ambiante

Liée aux
carbonates

CH3COONa 1M
pH 5

5 heures 1/8 ambiante

Liée aux oxydes
de Fe et Mn

NH2OH-HCl 0.04M
Dans 25% v/v de 

CH3COOH
pH 2

6 heures 1/10 96 °C

Liée à la matière 
organique

H2O2 30% + HNO3

0.02M
pH 2

2, puis 3 heures 1/8 85 °C

(renouvellement de 
l’extractant)

1/3 85 °C

CH3COONH4 3.2M 
dans 20% v/v de 

HNO3

30 minutes 1/5 ambiante

Fortement fixée

HF + HCLO4

concentrés
amené à sec 

(2 fois)
1/2 ébullition

HClO4 concentré amené à sec 1/1 ébullition
HCl 12M - - ambiante
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V.3.1. Fraction échangeable

La fraction échangeable couvre les éléments sorbés sur les surfaces minérales par 
l’intermédiaire de liaisons faibles couramment de type électrostatiques (Yong et Galvez-
Cloutier, 1993). Cette fraction est généralement extraite par des solutions salines à pH du sol ou 
à pH 7 (Cornu et Clozel, 2000). Le principe de cette extraction est simple, il suffit d’employer 
un ion, généralement sous forme de sel, avec une concentration importante pour pousser 
l'échange des éléments retenus à la surface du solide étudié. Une multitude de substances 
chimiques est employée pour appréhender cette phase qualifiée souvent de mobile. Selon les 
protocoles inventoriés dans la littérature, on distingue ceux qui utilisent des nitrates de Ca, Na, 
Mg, NH4 (Gupta et Aten, 1993; Yong et Galvez-Cloutier, 1993 ; Gooddy et al., 1995 ; Han et 
Banin, 1995 ; Tam et Wong, 1996 ; Ure et al., 1993 ; Elenbogen et al., 1993 ; Cornu et Clozel, 
2000 ; Granato et al., 1993 ; Sims et Sklin, 1991 ; Pichtel et Anderson, 1997), ceux qui utilisent 
des chlorures de Ca, Na, Ba, Mg (Schultz et al., 1998 ; Gasser et al, 1996 ; Salim et al., 1996 ; 
Rauret et al., 1989 ; Ramos et al., 1994 ; Ure et al., 1993), ceux qui utilisent des carbonates 
(Yong et Galvez-Cloutier, 1993), des sulfates (Yong et Galvez-Cloutier, 1993) et ceux qui 
emploient des acétates d’ammonium (Gri, 1999 ; Shand et al., 1994). 

V.3.2. Fraction liée aux carbonates 

Généralement les éléments présents dans cette phase sont ou bien précipités sous forme de 
carbonates ou bien incorporés dans ces dernières (coprécipités). Ils sont souvent mobilisés par 
l'acide acétique qui dissout les phases carbonatées (Cornu et Clozel, 2000). Certains auteurs 
préconisent dans leur protocole, en plus de l'acide acétique,  de l’acétate de sodium pour 
tamponner le milieu (Han et Banin, (1995) ; Hall et al., (1996) ; Salim et al., (1996) ; Schultz et 
al., (1998) ; Ure et al., (1993) ; Rauret et al., (1989) ; Ramos et al., (1994) ; Cornu et Clozel, 
2000). Il a l’avantage de minimiser les phénomènes de réadsorption sur les phases restantes. 
Selon ce séquençage, l’extraction des éléments liés aux phases carbonatées est réalisée à pH 5 
ou 5.5. Le pH 5.5 est apparemment préférable puisqu’il attaque moins la matière organique 
comparativement au pH 5 (Han et Banin, 1995). En revanche, quand la fraction organique
succède directement à la fraction échangeable, l’attaque des carbonates peut se faire à pH 4 
(Schultz et al., 1998).  

Rappelons que l'EDTA est quelquefois employé dans cette phase (Emmerich et al., 1982 ;  
Miller et al., 1986 ; Sposito et al., 1982 ; Sims et Sklin, 1991 ; Pichtel et Anderson, 1997 ; 
Elenbogen et al., 1993 ; Granato et al., 1993) malgré son manque de sélectivité puisqu’il attaque 
aussi les oxydes mal cristallisés (Cornu et Clozel, 2000). En conclusion, le mélange acétate de 
Na/acide acétique semble donc être le réactif le plus approprié pour l’attaque des carbonates.

Les fractions échangeables et carbonatées sont généralement réalisées respectivement en 
phase 1 et 2 des protocoles d'extractions séquentielles, excepté dans quelques travaux (Schultz et 
al., 1998 ; Blanco et al., 2004) où la fraction organique devance celle des carbonates.

V.3.3. Fraction liée aux matières organiques

Nombreux sont les auteurs qui préconisent le peroxyde d’hydrogène pour l’extraction des 
éléments liés à la matière organique, généralement cette fraction est placée en position 4 dans 
leurs séquençages (Tessier et al, 1979 ; Meguellati et al., 1983 ; Kheboian et Bauer, 1987 ; 
Rauret et al., 1989 ; Papp et al., 1991 ; Ure et al., 1993 ; Davidson et al., 1994 ; Ramos et al., 
1994 ; Han et Banin, 1995 ; Rauret, 1998 ; Gri, 1999 ; Gomez et al., 2000 ; Bacon et al., 2005).  
Le H2O2 est un puissant oxydant, bien qu’il détruit la matière organique il n’arrive pas a en 
extraire la totalité des éléments et attaque également une partie des oxydes de Mn (Cornu et 
Clozel, 2000). Hall et al, (1996) indiquent que lorsque ce réactif est utilisé en phase 3, extrait 
jusqu'à 50 % de la MO.  Ceci montre l’importance de l’ordre de séquençage des phases ciblées 
et sa relation avec les réactifs employés. C’est pour cette raison qu’un bon nombre d’auteurs 
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suggèrent le pyrophosphate de Na pour l’attaque de la MO en position 3 (Chao, 1984 ; Mclaren 
et al., 1986 ; Papp et a1.,1991 ; Elenbogen et al., 1993 ; Granato et al., 1993 ; Shand et al., 
1994 ; Milacic et Stupar, 1995 ; Hall et al, 1996 ; Tam et Wong, 1996 ; Cornu et Clozel, 2000). 
Ce réactif attaque moins les oxydes que le H2O2, ainsi, il plus sélectif (Cornu et Clozel, 2000). 
Toutefois, il peut mettre en suspension d'oxydes de petite taille (Jeanroy et Guillet, 1981) et 
nécessite, de ce fait, des temps et des vitesses de centrifugation élevés de façon à limiter les 
pertes de ces phases. Un autre extractant est généralement employé quand la fraction oxydable 
précède la fraction réductible, il s’agit de l’hypochlorite de Sodium NaOCl (Schultz et al., 
1998 ; Ure et al., 1993 ; Blanco et al., 2005). Des études ont démontré qu’il arrive à dissoudre 
plus efficacement la matière organique avec un minimum d’atteinte aux phases géochimiques 
subséquentes (Anderson, 1963 ; Shuman, 1983). D’autres protocoles utilisent l’hydroxyde de 
sodium 0.5M pour la destruction de la MO (Sposito et al., 1982 ; Sims et Sklin, 1991 ; Pichtel et 
Anderson, 1997).

V.3.4. Fraction liée aux oxyhydroxydes

Certains protocoles font la distinction, dans cette fraction,  entre les formes cristallisées et 
les formes amorphes des oxyhydroxydes. D’autres n’en font pas, mais dans les deux cas, ils 
préconisent des réducteurs plus ou moins puissants pour solubiliser cette fraction.

  Les auteurs qui différencient ces forme suggèrent pour les oxyhydroxydes amorphes le 
chlorhydrate d'hydroxylamine combiné à l'acide acétique à pH 2 (Tessier et a1., 1979 ; Chao et 
Zhou, 1983 ; Meguellati et al, 1983 ; Kheboian et Bauer, 1987 ; Han et Banin, 1995 ; Rauret et 
al., 1989 ; Ramos et al., 1994 ; Ure et al., 1993 ; Gomez et al., 2000 ; Gri, 1999) ou à HCl (0,25 
mol/L à 50/60 °C (Chao et Zhou, 1983 ; Hall et al, 1996 ; Cornu et Clozel, 2000). En revanche, 
pour les formes cristallisées, d’autres auteurs proposent un mélange d'hydroxylamine-HCl et 
d'acide acétique à 90 °C (Han et Banin, 1995 ; Hall et al, 1996 ; Salim et al, 1996). Pour ceux 
qui ne font pas de distinction entre les oxydes amorphes et les oxydes cristallisés, préconisent un 
mélange d'hydroxylamine-HCl et d'acide nitrique à pH 2 pour solubiliser les métaux précipités 
et/ou coprécipités dans ces phases (Rauret, 1998 ; Bacon et al., 2005 ; Blanco et al., 2004 ; 
Schultz et al., 1998).

V.3.5. Fraction résiduelle

La phase résiduelle est la fraction de sol qui reste après l’élimination des carbonates de la 
matière organique et des oxyhydroxydes. Elle est constituée de minéraux silicatés primaires et 
secondaires (essentiellement d’argiles). Pour solubiliser ce résidu, plusieurs formules sont 
proposées. Certains auteurs suggèrent l’eau régale (HN03 + HCI) mais elle n’est pas tout à fait 
capable de dissoudre la totalité de cette phase silicatée (Davidson el al, 1994). Tessier et a1, 
(1979) préconisent le mélange d'acides HF/HClO4, bien que plus agressif que l’eau régale, n’en 
plus, ne semble pas être efficace pour détruire complètement cette fraction. En revanche, le 
mélange d’acides concentrés, HF, HClO4, HCl et HNO3 proposé notamment par (Hall et al., 
1996 ; Schultz et al., 1998 ; Blanco et al., 2004), est préférable, car il dissout plus efficacement 
les silicates. D’autres auteurs comme Schultz et al., (1998) et Blanco et al., (2004) proposent la 
fusion alcaline.

Devant la pléthore de protocoles présents dans la littérature, des tentatives d'approches 
standardisées sont effectuées en Europe (Bureau Communautaire de Référence) (Ure et al., 1993 
; Quevauviller et al., 1994), comme aux Etats-Unis (National Institute of Standards and 
Technology) (Schultz et al., 1996), mais à l'heure actuelle aucun consensus n'a été obtenu.

Nous avons décidé pour notre part de choisir, parmi ces procédures, le protocole le mieux 
adapté pour l’appliquer à l’étude de la spéciation du césium et du strontium dans les sols de la 
région de Birine. Nous rappelons que l’objectif recherché à travers cette étude n’est pas 
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d’élaborer un nouveau protocole propre à nous mais plutôt d’évaluer le comportement (mobilité 
et disponibilité) des deux radioéléments dans les sols étudiés.

V.4. Choix d'un protocole d’extraction sélective 

V.4.1. Avant-propos

La mise au point ou le choix d’un protocole d'extractions sélectives repose sur un certain 
nombre de critères interdépendants tels que :

1. le nombre des fractions,
2. l’ordre des fractions ou le séquençage,
3. les réactifs d’attaque et
4. les conditions opératoires, regroupant :

 la température,
 le pH de la suspension,
 le temps de contact,
 la vitesse d’agitation,
 le rapport solide/liquide,
 la vitesse de centrifugation,
 le diamètre de coupure des membranes de filtration, etc.

V.4.2. Protocole d’extraction adopté

A la lumière de la synthèse bibliographique présentée plus haut dans l’état de l’art, nous avons 
opté pour le protocole proposé par (Schultz et al., 1998), lui-même est inspiré de celui suggéré 
par Tessier qui est considéré comme le protocole de référence, auquel des modifications ont été 
introduites. Ce choix s’est fait après avoir pris connaissance de l’objectivité des arguments 
avancés par ces auteurs pour les changements importants introduits au protocole de référence de 
Tessier. 

Le Séquençage des fractions ou l'ordre d'extraction dans une procédure séquentielle joue un 
important rôle dans la sélectivité de la méthode et dans l’interprétation des résultats (Miller et 
al., 1986). Sachant que des particules solides dans les sols et les sédiments sont souvent 
recouvertes d'une couche de matières organiques. Celle-ci peut constituer un potentiel réservoir 
de polluants métalliques, entre autres radionucléides, servant de source de contamination pour 
l’environnement. En outre, il est possible, lors de l’application d’une procédure d’extraction, 
selon le séquençage proposé par Tessier, que les revêtements organiques s’interposent entre une 
phase, telle que celle des oxyhydroxydes, et le réactif destiné à l’attaquer et par conséquence 
inhibent la dissolution de cette phase et conduisent à des résultats erronés de l’extraction. De ce 
fait, la fraction organique a été placée au début de la procédure d’extraction, immédiatement 
après la fraction échangeable dans le protocole de Schultz. Cette modification a eu une 
répercussion sur le choix du réactif employé pour l’oxydation de la matière organique, en effet, 
le mélange HNO3/H2O2, excessivement agressif, utilisé par Tessier n’est plus d’usage et il est 
remplacé par l’hypochlorite de Sodium NaOCl (5-6%). Des études ont démontré que l’emploi 
de ce dernier, pour ce séquençage, arrive à dissoudre plus efficacement la matière organique 
avec un minimum d’atteinte aux phases géochimiques subséquentes (Anderson, 1963 ; Shuman, 
1983).  

Pour éviter les artefacts liés à la dissolution incomplète des phases sélectionnées, Schultz a 
proposé un rapport de15 ml/1g, environ le double de celui utilisée dans le procédé Tessier.

Nous avons ajouté notre propre empreinte au protocole de Schultz en incluant une fraction 
tout au début de la procédure dite fraction soluble et notée F1 consistant à disperser l’échantillon 
de sol dans de l’eau deionisée (pH 6.5) pour simuler l’eau de pluie. Cette fraction vise 
essentiellement les radionucléides liés aux sels solubles ou simplement présents dans l'eau 
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interstitielle. Dans la littérature, il existe des protocoles incluant cette fraction soluble (Oughton 
et al., 1995 ; Gri, 1999 ; Salbu et al ., 1994 ; Szabo et al., 1996 ; Clark et al ., 1996 ; Vida1 et al., 
1995) et préconisant un temps de contact variant de 1 à 24 heures. Pour nos expériences, nous 
avons choisi un temps de contact d’une heure pour permettre, d’une part, l’extraction des 
radioéléments contenus dans cette phase soluble, et d’autre part, minimiser toute forme 
d’échange ionique pouvant s’établir entre les ions oxoniums de l’eau (H3O

+
(aq)) et les cations 

retenus par les sols.
Pour les conditions opératoires, nous avons déjà évalué quelques paramètres lors de l’étude 

de sorption : vitesse d’agitation, diamètre de coupure des membranes de filtration, vitesse de 
centrifugation et durée de centrifugation. Ces paramètres ont été, bien entendu, optimisés pour 
permettre une bonne séparation des phases et éviter les pertes des phases solides. Pour les autres 
paramètres opératoires, nous avons opté pour ceux donnés par le protocole de Schultz.

Le protocole final d'extractions sélectives, que nous avons baptisé  Schultz modifié est 
résumé dans le Tableau V.2.

Tableau V. 2 : Description du protocole d'extractions sélectives adopté dans cette étude
Fraction Réactif 

d’extraction
Temps de 

contact
pH Température Rapport 

solide/liquide 
(ml/g)

F1 Soluble H2O 
(deionisée)

1 heure pH du 
sol

Ambiante 15/1

F2 Echangeable 0.4M
MgCl2

1 heure 5 Ambiante 15/1

F3 Liée à la 
matière

oxydable

NaOCl
(5‒6%)

2 fois
0.5 heure

7.5 96 °C 15/1

F4 Liée aux 
carbonates

1M NaAc 
dans

25% HAc

2 fois 
2 heures

4 Ambiante 15/1

F5 Liée à la 
matière

réductible

0.04M
NH2OH-

HCl

5 heures 2
(HNO3)

Ambiante 15/1

F6 Résiduelle HNO3/HCl/
HF/HClO4

Jusqu’à 
dissolution 
complète

200 °C

Nous avons donc adopté un protocole comprenant 6 étapes en choisissant les conditions 
expérimentales de manière à optimiser les performances et la sélectivité des réactifs, tout en 
prenant en compte les contraintes techniques inhérentes au travail en laboratoire. Les procédures 
expérimentales de ce protocole sont présentées en annexe A.

V.4.3. Etude de la sélectivité du protocole choisi

Pour vérifier la sélectivité de ce protocole, nous avons analysé par spectrométrie 
d’absorption atomique après chaque fractionnement les éléments indicateurs des phases ciblées. 
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Il s’agit du calcium indicateur de la phase échangeables et carbonatée, du carbone indicateur de 
la fraction F3 (liée à la matière organique), du fer et du manganèse indicateur de la phase des 
oxyhydroxydes et d’aluminium et de silicium indicateurs de la phase résiduelle dite souvent 
phase des aluminosilicates.

V.4.3.1. Calcium 

Les résultats de l’analyse du calcium pour les 4 types de sol sont présentés sous forme 
d’histogramme sur la figure V.1. Nous remarquons que la teneur en Ca lors de la solubilisation 
de la fraction F4 dite “liée aux carbonates” est nettement supérieure aux autres fractions excepté 
pour le sol du Site. Ceci, d’une part, montre clairement que la procédure d’extraction pour cette 
phase est tout à fait sélective, d’ailleurs on remarque une relative extinction du taux de calcium 
après cette fraction (F4) indiquant, ainsi, une destruction des carbonates presque totale. Et 
d’autre part, ce résultat est en accord avec l’analyse des carbonates, présentée au chapitre III, 
indiquant que ces sols contiennent des taux élevés de carbonates et que seul le sol du Site en 
contient moins (2.16%). En revanche, pour la fraction F2 dite “échangeable” la quantité du 
calcium extraite ne traduit, sans doute, pas l’efficacité de l’extraction sauf peut être pour le sol 
de Hade où le taux de Ca désorbé est relativement élevé, du fait qu’il contient des carbonates en 
excès par rapport aux autres sols, environ 20% (Tableau III.5).  

Figure V.1 : Distribution du calcium dans les différentes fractions des sols.

V.4.3.2. Carbone organique

La figure V.2 présente la répartition du carbone organique dans les différentes fractions 
après extraction de chacune d’elle. Nous remarquons que la teneur du carbone chute dans la 
fraction F3 puis disparait complètement dans les fractions qui suivent. Ce constat est tout à fait 
encourageant pour la fiabilité de la procédure et montre, d’une part, la sélectivité du réactif 
employé pour l’oxydation des matières organiques, et d’autre part, l’efficacité du séquençage 
des fractions proposé par ce protocole. En effet, la plupart des procédures d’extractions 
sélectives décalent l’attaque de la matière organique à l’avant dernière étape.
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V.4.3.3. Fer 

La figure V.3 présente la distribution du fer dans les différentes fractions. Nous constatons 
que sa teneur dans la fraction F6 est excessivement élevée par rapport aux autres fractions. 
Néanmoins, il existe, en faible quantité, dans les fractions F5 et F4. Pour bien visualiser ces 
quantités, on annule la fraction F6 sur l’histogramme (figure V.4). Le résultat montre une 
relative sélectivité du réactif utilisé pour l’attaque de cette phase. Le fer extrait précocement 
dans la fraction F4 et même F3 peut être sous une spéciation particulière et pas forcement sous 
forme d’oxyhydroxydes. Dans la fraction F3, le fer est probablement retenu par les complexes 
argilo-humiques formés par la matière organique et les argiles. Alors que dans la fraction F4, il 
précipite ou coprécipite avec les carbonates particulièrement dans le sol de Hade qui contient de 
l’ankérite une forme particulière de carbonates mixte appartenant à la famille des dolomites et 
qui généralement renferme du fer dans sa structure. 

Figure V.2 : Distribution du carbone dans les différentes fractions des sols.

Ces hypothèses peuvent être convaincantes pour expliquer les quantités de fer extraites des 
fractions F3 et F4. Mais, pour la fraction F6 où la quantité écrasante du fer a été extraite, nous 
ne pouvons exclure une attaque partielle voir même faible des phases d’oxyhydroxydes par le 
réactif préconisé. Bien que le fer peut se trouver adsorbé sur les phyllosilicates (F6) ou 
incorporé même dans leur structure moyennant des substitutions isomorphiques mais pas avec 
des quantités aussi importantes.

Peut être l’élément capable d’expliquer cette répartition, il réside dans la teneur même de 
cet élément, sous forme d’oxyde, dans les sols. En effet, le tableau III.11, qui présente les 
quantités d’oxydes, montre que les oxydes de fer et de manganèse ne dépassement pas 
respectivement les 4 et 0.04%. Donc, avec ces quantités extrêmement faibles d’oxyde de fer, il 
est difficile de juger la sélectivité du réactif préconisé dans ce protocole pour l’attaque de la 
phase réductible.
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Figure V.3 : Distribution du fer dans les différentes fractions des sols.

Figure V.4 : Distribution du fer dans les différentes fractions (F1, F2, F3, F4 et F5).

V.4.3.4. Manganèse

En ce qui concerne le manganèse, les mêmes interprétations faites pour le fer sont 
également valables pour le Mn. Les quantités extraites sont largement inférieures à celles du fer. 
En effet, la valeur maximale de la concentration du Mn dans toutes les fractions et pour 
l’ensemble des sols ne dépasse pas les 0.07 mg/g (figure V.4) se concordant ainsi avec sa teneur 
en oxyde qui ne dépasse pas les 0.04% dans les sols étudiés (tableau III.11). 
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Figure V.5 : Distribution du manganèse dans les différentes fractions des sols.

V.4.3.5. Aluminium et silicium 

Les figures V.6 et V.7 présentent respectivement les résultats d’analyse de l’aluminium et 
du silicium. Visiblement les deux éléments sont quasiment concentrés dans la fraction résiduelle 
F6 composée d’ailleurs essentiellement des aluminosilicates (argiles). Cependant, leur présence 
dans les fractions F5 et F4, bien qu’en très faible quantité, peut être justifiée par la présence des 
formes oxydes des deux éléments (alumine et silice) (voir tableau III.11). Il important de noter, 
que la fraction résiduelle n’a pas été attaquée d’une façon significative par les réactifs des 
fractions précédentes ce qui semble être un indice de bonne sélectivité.

Figure V.6 : Distribution d’aluminium dans les différentes fractions des sols.
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Figure V.7 : Distribution du silicium dans les différentes fractions des sols.

En conclusion, nous pouvons dire que la sélectivité est moyennement bonne surtout pour les 
fractions F1, F2, F3, F4 et F6. Tandis que pour la fraction F5, comme nous l’avons déjà souligné 
plus haut, il semble que les faibles teneurs des sols en oxyde de fer et de manganèse (tableau 
III.11) ne permettent malheureusement pas de trancher quant à l’efficacité du réactif employé 
(hydroxylamine) pour l’attaque des oxyhydroxydes. 

V.5. Extraction du césium et du strontium

Dans ce qui suit, nous allons présenter les résultats et discussions concernant la spéciation 
du césium et du strontium dans les sols étudiés.

V.5.1. Avant-propos

Les expériences d’extraction du césium et du strontium ont été conduites huit fois pour 
chaque sol et ce pour s’assurer de la reproductibilité des résultats. Ces duplications multiples des 
extractions nous ont permis également d’effectuer des analyses statistiques pour, d’une part, 
évaluer les erreurs commises sur les résultats, et d’autre part, vérifier les éventuelles pertes de 
matière au cours des différents transvasements des échantillons.

V.5.2. Fraction soluble

V.5.2.1. Césium 

Les résultats de la fraction soluble F1 du césium obtenus lors de l'application du protocole 
de Schultz modifié, pour les 4 sols étudiés, sont présentés en figure V.8. Rappelons que cette 
fraction vise à extraire le césium lié aux sels solubles ou simplement présents dans l'eau 
interstitielle. D’après les résultats, nous remarquons que le césium est plus mobile dans les sols 
de Khachem (0.38 mg/g) et de Site (0.31 mg/g) que dans les sols de Hade (0.18 mg/g) et de 
Birine (0.15 mg/g). Une dissolution de phases porteuses du césium ou d'une phase solide avec 
mise en solution d'un cation s'échangeant avec le Cs pour les sols de Site et de Khachem sont 
des explications plausibles. Sachant aussi que, la réaction de dissociation de l'eau est naturelle et 
spontanée ; l'eau dans sa forme moléculaire est ainsi toujours associée aux ions oxonium 
(H3O

+
(aq)) et hydroxyde(OH-

(aq)), donc elle peut également effectuer des échanges cationiques et 
extraire du césium échangeable, faiblement liés aux sols (complexe de sphère externe). 
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Figure V.8 : Distribution du césium dans la fraction soluble.

V.5.2.2. Strontium

Les résultats de la fraction soluble F1 du strontium pour les 4 sols étudiés sont donnés en 
figure V.9. Comme dans le cas du césium, le strontium est également plus mobile dans le sol de 
Site et à degré moindre dans les sols de Hade et de Khachem. Le sol de Birine demeure aussi le 
plus résistant à la libération du strontium dans cette phase. Néanmoins, il est prévisible que le 
strontium est plus mobile que le césium quand on se réfère aux taux extraits exprimés en (%), 
particulièrement pour les sols de Site et de Hade.

Figure V.9 : Distribution du strontium dans la fraction soluble.

V.5.2.3. Comparaison

La figure V.10 présente une comparaison des quantités extraites de césium et de strontium 
dans la fraction soluble. Elle indique que le strontium est relativement plus mobile que le césium 
sauf pour les sites de Birine et le Khachem où on constate que le césium devance légèrement le 
strontium (figure V.10 a).
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Figure V.10 : Comparaison entre le césium et le strontium dans la fraction soluble.

V.5.3. Fraction échangeable

V.5.3.1. Césium 

Le césium est en général considéré comme très peu mobile dans la majorité des formations 
géologiques. Dans les sols présentant une teneur en matière organique de l’ordre de quelques 
pourcents, la partition sol-solution de l’ion Cs+ est majoritairement contrôlée par un mécanisme 
d’échange ionique avec les argiles (Poinssot et al., 1999). Ce mécanisme concerne, en 
particulier, les illites et les montmorillonites ; en bordure des feuillets apparaissent des sites FES 
(Frayed Edge Sites) qui jouent un rôle déterminant dans l’adsorption sélective du Cs+ (Cornell, 
1993). Donc, le césium s’échange de façon non spécifique sur les sites plans des argiles ainsi 
qu’avec les sites d’échange de la matière organique. Les résultats obtenus (figure V.11) 
montrent une mobilité assez importante du césium dans les quatre sols qui s’est traduite par des 
taux d’extraction relativement élevés. Il est aussi important de noter, qu’il existe une certaine 
concordance entre les propriétés des sols et les quantités de césium extraites. A titre d’exemple, 
les sols de Khachem et de Birine, dont les quantités extraites (mg/g) sont les plus élevées, 
présentent des valeurs de CEC supérieures à celles des sols de Hade et de Site. Les valeurs des 
conductivités électriques (CE) des sols, exprimées en µS.cm-1, ainsi que leur contenance en 
cations basiques échangeables, particulièrement le calcium, sont également en accord avec les 
quantités extraites enregistrées dans chaque sol.

Figure V.11 : Distribution du césium dans la fraction échangeable.

V.5.3.2. Strontium 

Le comportement géochimique du strontium se caractérise par une forte mobilisation dans 
la phase échangeable. Les mécanismes de sorption de cet élément sur les sols ont fait l’objet de 
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nombreuses études sur sa mobilité dans l’environnement (notamment à cause de la 
problématique environnementale soulevée par la migration du Sr). De nombreux auteurs ont 
ainsi constaté que l’interaction du strontium avec les sols, les sédiments et les roches lors de son 
transport se fait principalement par échange cationique lorsque le pH est inferieur à 9 (Izrael et 
Rovinskii, 1970 ; Torstenfelt et al., 1982 ; Jackson et Inch, 1983 ; Lefèvre et al., 1993). Jackson 
et Inch (1983) montrent que le Sr se fixe de façon totalement réversible sur des sols naturels. 
Ces constats sont, tout à fait, en accord avec les résultats obtenus dans cette fraction échangeable 
F2 (figure V.12). En effet, les taux de strontium extraits sont élevés pour l’ensemble des sols, ils 
varient de 51.45%, pour le sol de Khachem, à 68.62% pour le sol de Site. En terme de 
concentrations massiques, exprimées en mg/g, les quantités extraites des sols dans l’ordre 
décroissant sont : Khachem > Birine > Hade> Site, elles sont en accord avec l’ordre décroissant 
de leur CEC (méq/100g) : Khachem 14.22 >Birine 14.06 >Hade 11.62>Site 8.31) et aussi avec 
leur contenance, mais à un degré moindre, en cations basiques échangeables, exprimés 
également en méq/100g (Khachem 12.49 > Hade 11.22> Birine 11.01> Site 7.61).

Figure V.12 : Distribution du strontium dans la fraction échangeable.

V.5.3.3. Comparaison 

Lorsqu’on compare les taux d’extraction du césium et du strontium dans cette fraction 
(figure V.13), on met en évidence, ce que bon nombre d’auteurs ont déjà souligné dans leurs 
travaux (Yong-Ho et al., 2008 ; Akira et al., 2008 ; Xiongxin et Zuyi., 1999 ; Salbu et al., 1994 ; 
Gri, 1999 ; Murali et Mathur, 2002 ; Liu et al., 1995 ; Konoplev et al., 1992), que le strontium 
est plus mobile que le césium.

Figure V.13 : Comparaison entre le césium et le strontium dans la fraction échangeable.
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V.5.4. Fraction soluble et échangeable (F1 + F2)

Quant on additionne les fractions F1 et F2 (figures V.14 et V.15), nous remarquons qu’en 
moyenne plus de 40% de césium et environ 70% de strontium sont mobiles et donc disponibles 
à la migration et éventuellement biodisponibles mais, à court et moyen termes. Au vu du temps 
de contamination relativement court (1 an), nous considérons que ces quantités extraites sont 
raisonnables. Cependant, la comparaison de ces résultats avec ceux des travaux déjà réalisés 
dans des sites contaminés notamment près de Tchernobyl, nous permet de dire que les sols de la 
région présentent des taux de rétentions moyennement satisfaisants (tableau V.3).

Figure V.14 : Somme des fractions solubles et échangeables (F1+F2) pour le césium.

Figure V.15 : Somme des fractions solubles et échangeables (F1+F2) pour le strontium.

Tableau V.3 : Comparaison des fractions F1 et F2 avec des données bibliographiques (Gri, 
1999).

Notre travail
% min-max

N. Gri
% min-max

Etudes ECP
% min-max

Etude pré-
Tchernobyl
% min-max

Autres études pos-
Tchernobyl
% min-max

Durée de 
contamination

1 an 13 ans 10 ans - -

Cs 38-45 1-23 1-20 5-65 5-40
Sr 57-85 2-55 32-75 33-90 40-98

- absence de données



Chapitre V: Extraction séquentielle du césium et du strontium

113

V.5.5. Fraction liée à la matière organique

V.5.5.1. Césium

Le césium est réputé d’être relativement mobile dans les sols “organiques” dans le sens 
d’une teneur en matière organique de l’ordre de plusieurs dizaines de pourcents (Staunton et al., 
2002 ; Wang et al., 2000). Les relations entre la sorption du césium et la matière organique sont 
cependant complexes, puisque la présence dans un sol d’une faible quantité d’argiles suffit pour 
que la sorption soit gouvernée par les sites spécifiques de l’argile (Rigol et al., 2002). 

Les résultats de l’extraction séquentielle pour cette fraction sont présentés en figure V.16. 
Nous remarquons d’une part, en termes de pourcentage, qu’environ la moitié du césium contenu 
dans les sols est retenue uniquement dans cette phase organique. Et d’autre part, que le 
classement des sols selon l’ordre décroissant de leur quantités extraites (mg/g) (Khachem 2.75 > 
Birine 2.29 > Site 1.82> Hade 1.41) est en accord avec les CEC (méq/100g) de leurs fractions 
fines avec la matière organique (tableau III.9) (Khachem 70.63 > Birine 61.11> Site 52.10> 
Hade 49.3). Cette fraction F3 est considérée comme disponible sous certaines conditions. En 
effet, le sol, en tant que milieu en évolution, est assujetti à des transformations biochimiques, à 
des variations de concentrations en sels, de pH ou de potentiel d'oxydoréduction. Ces variations, 
à cinétique de l’ordre de dizaines d’années, peuvent entraîner la précipitation ou la dissolution 
de complexes insolubles notamment argilo-humiques. La dissolution de matériaux et les 
phénomènes de redistribution entre phases peuvent ainsi influencer la mobilité et la disponibilité 
du polluant. A cet effet, et au regard de la période radioactive du césium (30 ans), nous estimons 
que la quantité retenue dans cette fraction peut être immobilisée jusqu’à extinction complète de 
sa radioactivité soit environ 150 ans (5 fois sa période).

Figure V.16 : Distribution du césium dans la fraction liée la matière organique.

V.5.5.2. Strontium

Dans l'eau et dans la solution du sol, le strontium et le césium sont sous forme de cations et 
peuvent être adsorbés par le complexe argilo-humique, ce qui diminue leur mobilité et retarde 
leur migration. Néanmoins, en raison de sa compétition permanente avec le calcium souvent, 
présent à des concentrations nettement plus importantes, le strontium ne peut pas toujours 
former de complexe avec les ligands organiques tels que les acides humiques ou fulviques 
(Stevenson et Fitch, 1986). 

Cependant, les taux de strontium extraits de cette fraction, indiqués en figure V.17, 
viennent, en termes d’importance, juste après ceux extraits de la fraction échangeable. Ceci 
montre que la matière organique contribue d’une façon remarquable à la rétention du strontium. 
Notons que quelques propriétés des sols sont également en harmonie avec les quantités de 
strontium extraites. En effet, la CEC, le taux de matière organique ainsi que la CEC de la 
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fraction fine avec MO, varient d’un sol à un autre selon la même variation des quantités extraites 
de Sr (mg/g) : (Khachem 1.35 > Birine 0.47 > Hade 0.32 > Site 0.13), de la matière organique 
(%) : (Khachem 2.14 > Hade 1.61 > Birine 1.56 > Site 0.62) et de la CEC de la fraction fine 
avec MO (méq/100g) :  (Khachem 70.63>Birine 61.11>Site 52.10>Hade 49.3).

Figure V.17 : Distribution du strontium dans la fraction liée à la matière organique.

V.5.5.3. Comparaison

La matière organique, bien qu’elle se présente en faible quantité dans les quatre sols, 
participe remarquablement dans la rétention des deux éléments. En effet, les taux maximums 
extraits lors de la fraction F3, dite oxydable, avoisinent les 50% pour le Cs et plus de 24% pour 
le Sr (figure V.18). Ceci est certainement dû à la contribution des complexes organo-minéraux 
que les substances humiques forment avec les argiles. Nous remarquons que les quantités de 
césium (mg/g) sont nettement plus importantes que celles du strontium. Ces constations 
viennent appuyer le fait que le césium est toujours moins mobile que le strontium dans les sols.

Figure V.18 : Comparaison entre le Cs et le Sr dans la fraction liée la matière organique.

V.5.6. Fraction liée aux carbonates

V.5.6.1. Césium

Les éléments de cette fraction sont précipités ou coprécipités avec les carbonates (Yong et 
Galvez-Cloutier, 1993). De nombreuses études ont, d’autre part, confirmé l'adsorption de 
métaux sur la surface des carbonates contenus dans les sols, particulièrement sur la calcite 
(Zachara et al., 1991 ; Hong et al., 2002). Ce sont donc deux mécanismes de rétention des 
métaux dans cette fraction (adsorption et précipitation). En ce qui concerne le césium et d’après 
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la figure V.19, les taux extraits sont faibles et ne reflètent pas les taux des carbonates dans les 
sols (Khachem 10.11%, Birine 8.54% et Hade avec 19.64%) à l’exception du sol de Site où 
effectivement il ne contient pas beaucoup de carbonates (2.16%). Ceci est du au fait que s’il ya 
formation de carbonates de césium, nous l’avons déjà indiqué dans le chapitre précédent, 
qu’elles sont solubles dans l’eau et peuvent être extraites prématurément dans la fraction 
soluble. Néanmoins, la fraction de césium adsorbée bien qu’elle soit faible varie en fonction des 
taux de carbonates dans les sols (le Cs extrait, en mg/g, selon l’ordre décroissant : Khachem 
0.33 > Birine 0.24>Hade 0.22 >Site 0.07) (le taux des carbonates dans les sols, en % : 
Khachem 10.11 >Birine 8.54 >Site 2.16). Excepté le sol de Hade, où le taux de Cs extrait ne 
correspond pas à la quantité de carbonates dans ce sol qui avoisine les 20%.

Figure V.19 : Distribution du césium dans la fraction liée aux carbonates.

V.5.6.2. Strontium

Le strontium n’est présent dans l’environnement qu’à l’état d’oxydation +2. De ce fait et 
par son analogie chimique avec le calcium, le strontium peut le remplacer dans la structure de 
plusieurs minéraux.  Des études ont montré qu’environ 10% de strontium retenu ne peut pas être 
remobilisé (Ohnuki et Kozai, 1994 ; Brady et al., 1999), en raison de sa substitution partielle au 
calcium dans des espèces minérales comme la calcite ou l'anhydrite.  

Nous avons déjà mentionné dans le chapitre II, que la celestite (SrSO4) et la strontianite 
(SrCO3) sont les deux principaux minerais du strontium. En effet, dans certaines conditions 
particulières, le strontium peut former des produits insolubles et reconstituer ses minerais 
d’origine (la celestite et la strontianite). En milieu acide, la celestite peut précipiter et contrôler 
la concentration de Sr2+ dissout si l’activité de Sr2+ est supérieure à 10-4 mol/L. Alors qu’en 
milieu basique, comme c’est le cas de nos sols, la précipitation de la strontianite est susceptible 
de contrôler la concentration de Sr2+ en solution.

La figure V.20 présente la distribution du strontium dans cette phase carbonatée. Nous 
remarquons que les taux extraits sont relativement importants, avoisinant ceux de la fraction 
précédente (matière organique). Ceci est en harmonie avec les travaux bibliographiques 
indiquant que le Sr, au vu de son analogie avec le calcium, précipite sous forme de carbonates 
(strontianite : SrCO3) ou coprécipités dans les calcites (CaCO3). Le classement des quantités de 
Sr extraites selon l’ordre décroissant (Khachem 0.89 > Birine 0.41 > Hade 0.18 > Site 0.06) est 
en accord avec le taux des carbonates dans les sols (Hade 19.64 > Khachem 10.11 > Birine 8.54 
> Site 2.16). Excepté le sol de Hade, où comme dans le cas du Cs, son taux de carbonate élevé 
ne traduit pas une rétention importante. Rappelons que les carbonates dans le sol de Hade sont 
sous forme d’ankérite, un type de carbonate mixte de calcium et de magnésium appartenant à la 
famille des dolomites. Peu de travaux faisant référence à ce composé minéral particulièrement 
dans le domaine de la spéciation des cations où nous n’avons absolument rien trouvé. De ce fait, 
nous ne pouvons interpréter ce comportement que sur la base des résultats que nous avons 
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obtenus et qui montrent que le strontium est retenu beaucoup plus par les carbonates type calcite 
que par les carbonates mixtes type ankérite. 

Figure V.20 : Distribution du strontium dans la fraction liée aux carbonates.

V.5.6.3. Comparaison

Pour la fraction liée aux carbonates, le Sr est plus lié que le Cs du fait qu’il est bivalent et 
donc peut facilement précipiter ou co-précipiter avec les carbonates (figure V.21).

Figure V.21 : Comparaison entre le Cs et le Sr dans la fraction liée aux carbonates.

V.5.7. Fraction liée aux oxyhydroxydes

V.5.7.1. Césium

La matière réductible d'un sol est principalement constituée d'oxyhydroxydes de fer et de 
manganèse, notamment connue pour fixer les métaux à l'état de traces (Jenne, 1968). Comme les 
argiles, les oxyhydroxydes métalliques sont des minéraux secondaires issus des processus 
d'altération, peu solubles dans la gamme de pH des sols. Ils se répartissent dans les trois grandes 
classes granulométriques sous la forme de “revêtements” ou de “ponts” entre les divers 
constituants du sol ou de concrétions (particules isolées) (Sposito, 1989).

Les résultats obtenus, de la fraction réductible, (Figure V.22) montrent que peu de césium, 
moins de 2.5%, est associé aux oxyhydroxydes de fer et de manganèse. Les taux de désorption 
décroissent respectivement dans l'ordre de Khachem > Hade > Site > Birine. Ceci est dû, sans 
doute, aux quantités très faibles des oxydes de fer et de manganèse présentes dans les quatre sols 
(Tableau III.11).
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Figure V.22 : Distribution du césium dans la fraction liée aux oxyhydroxydes.

V.5.7.2. Strontium

Les commentaires sur les résultats pour le césium sont valables pour le strontium. En effet, 
les quantités désorbées lors de cette fraction, dite réductible ou liée aux oxyhydroxydes de fer et 
de manganèse, sont extrêmement faibles traduisant ainsi les faibles taux d’oxydes de Fe et de 
Mn dans les sols (figure V.23).

Figure V.23 : Distribution du strontium dans la fraction liée aux oxyhydroxydes.

V.5.7.3. Comparaison

En conclusion, les quantités de Cs et de Sr associées à la fraction réductible sont faibles 
(figure V.24) et les conséquences liées à cette disponibilité seront minimes.

Figure V.24 : Comparaison entre le césium et le strontium dans la fraction liée aux 
oxyhydroxydes.
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Les résultats d'extractions séquentielles tirés de la littérature (Tableau V .4) montrent aussi 
de faibles valeurs de la fraction F5 (ECP-5, 1996). 

Tableau V.4 : Comparaison des fractions (F5) avec des données bibliographiques (Gri, 1999)
Notre travail

%
N. Gri

%
Etudes ECP

%
Autres études pos-Tchernobyl

%

Durée de 
contamination

1 an 13 ans 10 ans -

Cs <2.5 <4 <1 <11
Sr <2.5 <3 - <17

- absence de données

V.5.8. Fraction résiduelle

V.5.8.1. Césium

Les radionucléides de la fraction résiduelle (F6), fortement fixés aux constituants du sol, 
sont considérés comme non disponibles dans les conditions naturelles. En effet, le césium se 
fixe notamment à l'intérieur des feuillets des illites sur des sites de sorption spécifiques de façon 
quasi-irréversible.

Les taux du césium, extraits dans cette fraction (figure V.25), (Hade 10.60%, Khachem 
5.66%, Birine 4.90% et Site 3.61%), sont relativement faibles. Cependant, et au vu du temps de 
contamination moyennement court (1an) et au regard de la cinétique de fixation de l’élément 
dans les sites spécifiques à l’intérieur des espaces interfoliaires des argiles, nous pouvons dire 
que ces quantités sont raisonnables.

Les taux de désorption, décroissant dans l'ordre : Hade > Khachem > Birine > Site, sont en 
accord avec leur contenance en fraction fine, déterminée par analyse granulométrique et 
exprimée en (%) : Hade (24.75) > Khachem (16.90) > Birine (14.73) > Site (12.57).

Figure V.25 : Distribution du césium dans la fraction résiduelle.

V.5.8.2. Strontium

En ce qui concerne la cinétique de sorption du strontium, la plupart des auteurs distinguent 
au moins deux phases dans le processus :

o une phase de courte durée (1 jour à 1 heure) pendant laquelle la concentration de 
Sr sorbée augmente rapidement (Torstenfelt et al., (1982) ; Bunde et al., (1998) ; 
Moyes et al., 1998),

o une phase de longue durée (de plusieurs mois à plusieurs années) où on assiste à 
une augmentation très lente de la concentration sorbée (Torstenfelt et al., 1982).
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Ces deux phases correspondent à des mécanismes de sorption différents. La phase de 
sorption rapide est généralement attribuée à l'échange d'ions sur des sites facilement accessibles 
à la surface des minéraux (Torstenfelt et al., 1982 ;  Moyes et al., 1998). La seconde phase de 
longue durée traduit soit une étape de diffusion plus ou moins lente à l'intérieur de la matrice des 
minéraux vers des sites plus spécifiques (Torstenfelt et al., 1982), soit une étape de précipitation 
ou de co-précipitation.

Le temps de contact entre le sol et la solution (ou temps caractéristiques de transfert en 
condition dynamique) est donc une des données essentielles lors de la caractérisation des 
propriétés de sorption du strontium dans un sol. 

Les résultats d’extraction après un an de contact (figure V.26) ne semblent pas traduire une 
diffusion importante du strontium à l’intérieur des aluminosilicates. Ceci ne peut être expliqué 
que par la lenteur de cette cinétique de fixation du strontium. 
En revanche, l’enchainement décroissant des quantités désorbées (mg/g) du Sr dans les quatre 
sols (Hade > Khachem > Birine > Site) traduit parfaitement leur contenance en fraction fine 
exprimée en (%) : Hade (24.75) > Khachem (16.90) > Birine (14.73) > Site (12.57).

Figure V.26 : Distribution du strontium dans la fraction résiduelle.

V.5.8.3. Comparaison

Les taux extraits dans la dernière fraction dite résiduelle sont : Khachem 5.66%, Birine 
4.90%, Hade 10.60% et Site 3.61% pour le Cs et respectivement 0.25%, 0.36%, 1.47 et 0.54%
pour le Sr. Ces résultats confirment, d’une part, que l'immobilisation du césium par rapport au 
strontium (figure V.27) est plus importante en raison de sa fixation sur des sites de sorption 
spécifiques de façon quasi-irréversible à l'intérieur des feuillets d'argiles de type illites. Et 
d’autre part, ils montrent que la cinétique de diffusion des deux éléments, de par leur faible taux 
de rétention, dans les sites spécifiques à l’intérieur des argiles, est extrêmement lente.

Les auteurs ayant précédemment étudié la disponibilité du Cs et du Sr dans des horizons de 
surface contaminées par les retombées de Tchernobyl via des protocoles d'extractions 
séquentielles ont montré que l'essentiel du Cs se trouvait dans la fraction résiduelle, 
contrairement au Sr. Selon les sols étudiés (échantillonnés dans la zone d'exclusion et au-delà 
entre 1987 et 1994), les fractions de strontium immobiles sont comprises entre 2 et 60%, celles 
du césium entre 60 et 95% (Salbu et al ., 1994 ; Oughton et a1., 1995 ; Vidal et al ., 1995 ; ECP-
2, 1996 ; ECP-5, 1996 ; Ivanov et al., 1996 ; Agapkina et al ., 1998 ; Kruglov et al ., 1991).
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Figure V.27 : Comparaison entre le césium et le strontium dans la fraction résiduelle.

V.6. Analyse statistique

Dans le but d’examiner la reproductibilité des résultats de l’extraction sélective, nous avons
répété huit fois la même expérience pour chaque fraction. Ensuite, nous avons calculé la valeur 
moyenne. Et pour voir la distribution des résultats autour de la valeur moyenne, nous avons 
calculé l’écart type “S”. En mathématiques, plus précisément en statistiques et probabilités, 
l'écart type mesure la dispersion d'une série de valeurs autour de leur moyenne. Dans le domaine 
des probabilités, l'écart type est une quantité réelle positive utilisée pour caractériser la 
répartition d'une variable aléatoire réelle carré-intégrable autour de sa moyenne. En particulier, 
la moyenne et l'écart type caractérisent entièrement les lois gaussiennes unidimensionnelles.

L’écart type d’une variable aléatoire X carré-intégrable discrète est donné par :

(V.1)

Où Xi représente les valeurs mesurées de X et leur moyenne. n étant le nombre de 

répétition, égal à 8 dans notre cas.
Grâce au théorème central limite, il est généralement admis que les résultats d'une 

expérience suivent une loi gaussienne. Dans ce cas, l'intervalle de confiance 68.2% est donné 
par [Moyenne – S ; moyenne + S]. Notre but est donc de vérifier ce pourcentage avec un 
nombre d'expériences égal à 8 (valeur faible en statistique). Evidemment, plus le nombre des 
valeurs Xi contenues dans l’intervalle [Moyenne – S ; moyenne + S] est important, plus on parle 
d’une bonne distribution autour de la valeur moyenne. Les résultats de cette analyse, pour le 
césium et pour le strontium, sont regroupés respectivement dans les tableaux (V.5, 7, 9, 11) et 
(V.6, 8, 10, 12). L’annexe B donne les autres résultats qui ont servi à cette partie de notre 
travail.

D’après les tableaux V.5, 7, 9 et 11, nous constatons que plus de 50% (en moyenne 65%) 
des résultats d’extraction du césium pour les six fractions sont contenus dans l’intervalle de 
données. Dans le cas du strontium (tableaux V.6, 8, 10 et 12), nous avons presque le même 
comportement c’est-à-dire, en moyenne, plus de 67% des résultats d’extraction du Sr, (pour 
l’ensemble des fractions), sont inclus dans cet intervalle. A travers cette analyse statistique, et au 
vu du nombre d’expériences et aux erreurs accompagnant souvent les manipulations 
expérimentales, nous pouvons dire que nos résultats d’extraction, que ce soit pour le césium ou 
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pour le strontium, montrent une assez bonne reproductibilité illustrée par une distribution 
satisfaisante autour de leur valeur moyenne. Les valeurs de l’écart-type le confirment.

V.7. Conclusion

Au terme de cette étude d’extraction séquentielle appliquée au césium et au strontium dans 
les sols de la région de Birine, nous pouvons dire qu’environ la moitié du césium (F1+F2) est 
considérée comme étant mobile et l’autre moitié est essentiellement retenue dans la fraction F3 
dite oxydable, le reste est partagé entre les fractions F4, F5 et F6. La fraction résiduelle F6 est 
désignée comme non disponible tandis que les fractions de F3 à F5 sont considérés comme 
disponibles sous certaines conditions. Dans la nature, ces conditions sont dictées par des 
transformations biochimiques souvent à cinétique extrêmement lente faisant partie du processus  
de l’évolution du sol lui-même. De ce fait, et au regard de la période radioactive du 137Cs, nous 
pouvons considérer ces fractions comme également non disponibles. 

En ce qui concerne le strontium, les données sont totalement différentes. Les fractions dites 
mobiles (F1+F2) sont relativement élevées (Khachem 56.89%, Birine 62.81%, Hade 76.48% et 
Site 84.75%). Le reste du strontium est réparti entre les fractions (F3, F4 et F5) alors que la 
fraction résiduelle ne contient que des traces. Pour ces raisons, le strontium est relativement 
mobile et, par voie de conséquence, peut être considéré comme disponible et éventuellement 
biodisponible, particulièrement à court et moyen termes.
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Tableau V.5 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le césium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.257 0.389 0.316 0.262 0.365 0.310 0.238 0.312 0.306 0.0493 0.257-0.355 62.5
F2 1.262 1.218 1.348 1.263 1.334 1.301 1.225 1.235 1.273 0.0462 1.227-1.319 62.5
F3 2.149 1.808 1.729 1.588 2.018 1.714 1.609 1.938 1.819 0.1868 1.632-2.006 62.5
F4 0.068 0.078 0.066 0.055 0.065 0.059 0.067 0.074 0.067 0.0068 0.060-0.073 62.5
F5 0.031 0.024 0.033 0.034 0.036 0.032 0.022 0.029 0.030 0.0045 0.026-0.035 62.5
F6 0.142 0.141 0.129 0.122 0.135 0.128 0.122 0.128 0.131 0.0072 0.124-0.138 50

Tableau V.6 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le strontium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.208 0.197 0.237 0.220 0.225 0.192 0.234 0.217 0.216 0.0152 0.201-0.232 50
F2 0.871 0.894 0.932 0.885 0.902 0.875 0.889 0.918 0.896 0.0196 0.876-0.915 62.5
F3 0.142 0.129 0.111 0.130 0.131 0.122 0.129 0.127 0.128 0.0080 0.120-0.136 75
F4 0.044 0.092 0.025 0.063 0.058 0.086 0.079 0.024 0.059 0.0240 0.035-0.083 50
F5 0.0024 0.0011 0.0066 0.0015 0.0004 0.002 0.0060 0.0030 0.0029 0.0019 0.001-0.005 75
F6 0.0054 0.0068 0.0075 0.0071 0.0066 0.0052 0.0065 0.0085 0.0067 0.0010 0.006-0.008 62.5
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Tableau V.7 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le césium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.371 0.398 0.361 0.358 0.368 0.364 0.385 0.399 0.376 0.0153 0.360-0.391 75
F2 1.891 1.741 1.720 1.956 1.865 1.735 1.872 1.835 1.827 0.0803 1.746-1.907 50
F3 2.618 2.656 2.953 2.783 2.922 2.658 2.681 2.746 2.752 0.1180 2.634-2.870 62.5
F4 0.286 0.276 0.357 0.393 0.359 0.379 0.299 0.274 0.328 0.0457 0.282-0.374 62.5
F5 0.120 0.102 0.120 0.140 0.121 0.120 0.118 0.128 0.121 0.0098 0.111-0.131 75
F6 0.275 0.294 0.502 0.227 0.268 0.276 0.474 0.274 0.324 0.0966 0.227-0.420 75

Tableau V.8 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le strontium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.307 0.295 0.308 0.296 0.296 0.304 0.306 0.305 0.302 0.0052 0.297-0.307 75
F2 2.804 2.847 2.836 2.907 2.852 2.798 2.910 2.838 2.849 0.0388 2.810-2.888 62.5
F3 1.476 1.391 1.430 1.089 1.136 1.424 1.436 1.398 1.347 0.1384 1.209-1.486 75
F4 0.712 0.833 0.910 1.133 0.871 0.994 1.018 0.704 0.897 0.1399 0.757-1.037 62.5
F5 0.123 0.123 0.142 0.120 0.138 0.128 0.125 0.129 0.129 0.0072 0.121-0.136 75
F6 0.017 0.014 0.016 0.014 0.013 0.015 0.012 0.014 0.014 0.0016 0.013-0.016 75
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Tableau V.9 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le césium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.162 0.112 0.125 0.219 0.114 0.164 0.172 0.168 0.154 0.0338 0.121-0.188 62.5
F2 1.991 1.982 1.976 1.986 1.984 1.9784 1.992 1.984 1.984 0.0053 1.979-1.990 75
F3 2.278 2.330 2.316 2.227 2.301 2.229 2.298 2.323 2.288 0.0376 2.250-2.325 62.5
F4 0.226 0.198 0.256 0.287 0.227 0.284 0.234 0.181 0.237 0.0353 0.201-0.272 62.5
F5 0.0102 0.0109 0.0109 0.0104 0.0100 0.0115 0.0114 0.0100 0.0107 0.00055 0.0101-0.0112 75
F6 0.258 0.248 0.217 0.243 0.207 0.251 0.249 0.254 0.241 0.0172 0.224-0.258 75

Tableau V.10 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le strontium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0605 0.0581 0.0517 0.0620 0.0570 0.0560 0.0610 0.0610 0.0584 0.0033 0.0551-0.0617 87.5
F2 1.608 1.546 1.502 1.531 1.527 1.547 1.511 1.602 1.547 0.0366 1.510-1.583 62.5
F3 0.461 0.439 0.512 0.463 0.431 0.501 0.431 0.514 0.469 0.0332 0.436-0.502 50
F4 0.393 0.372 0.474 0.413 0.414 0.398 0.374 0.462 0.413 0.0351 0.377-0.448 62.5
F5 0.0250 0.0261 0.0286 0.0291 0.0284 0.0270 0.0270 0.0260 0.0271 0.0013 0.0259-0.0284 75
F6 0.0082 0.0085 0.0072 0.0095 0.0085 0.0102 0.0090 0.0104 0.0089 0.0010 0.0080-0.0099 62.5
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Tableau V.11 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Hade pour le césium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.155 0.180 0.185 0.193 0.191 0.157 0.168 0.178 0.176 0.0137 0.1621-0.1896 50
F2 1.459 1.264 1.445 1.545 1.514 1.346 1.415 1.438 1.428 0.0840 1.3442-1.5122 62.5
F3 1.475 1.372 1.282 1.515 1.499 1.437 1.500 1.210 1.411 0.1058 1.3053-1.5169 75
F4 0.147 0.233 0.213 0.208 0.240 0.284 0.198 0.222 0.218 0.0366 0.1814-0.2546 75
F5 0.036 0.033 0.048 0.041 0.042 0.037 0.034 0.045 0.040 0.0050 0.0345-0.0445 62.5
F6 0.387 0.385 0.380 0.390 0.384 0.398 0.388 0.395 0.388 0.0056 0.2686-0.3547 75

Tableau V.12 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Hade pour le strontium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

«S »

[Moyenne –
S ; moyenne 

+ S]
(mg/g)

Valeurs dans 
l’intervalle

(%)1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.204 0.200 0.208 0.206 0.207 0.211 0.181 0.221 0.205 0.0107 0.1941-0.2155 75
F2 1.539 1.357 1.525 1.634 1.601 1.624 1.310 1.524 1.514 0.1125 1.4018-1.6267 62.5
F3 0.338 0.285 0.279 0.365 0.287 0.311 0.354 0.314 0.317 0.0308 0.2858-0.3473 62.5
F4 0.179 0.221 0.168 0.145 0.220 0.159 0.128 0.204 0.178 0.0322 0.1458-0.2101 62.5
F5 0.0041 0.0044 0.0043 0.0046 0.0045 0.0049 0.0045 0.0042 0.0043 0.00023 0.0042-0.0047 75
F6 0.033 0.034 0.033 0.034 0.034 0.033 0.031 0.033 0.033 0.0010 0.0322-0.0342 87.5
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CONCLUSION GENERALE

L'amélioration de la compréhension des mécanismes qui génèrent la rétention des 
radionucléides dans les sols est une étape essentielle dans le développement des modèles de 
transport de la radioactivité, en particulier lorsque ceux-ci sont destinés à des évaluations sur 
de grandes échelles de temps. Inscrite dans ce contexte, cette thèse a pour objectifs 
l'identification des mécanismes responsables du comportement du Cs et du Sr dans les sols de 
la région de Birine à proximité du réacteur Es-Salam, et la quantification de leur influence.

Le sol est le siège de phénomène de rétention de divers polluants, entre autres les 
cations métalliques. Les propriétés réactives des sols sont à l'origine de nombreuses 
interactions entre les cations et les constituants du sol. De ce fait, toute étude de disponibilité 
des polluants dans les sols doit être précédée par une description précise de ces derniers 
(minéraux argileux, matière organique, état du complexe absorbant...) afin d'appréhender au 
mieux l'origine de la mobilisation ou de l'immobilisation des dépôts de déchets tels que 
radioactifs. Dans ce contexte, nous avons effectué une caractérisation plus au moins 
exhaustive des sols étudiés. Les résultats, d’un point de vue granulométrique, ont montré que 
le sol de Hade qui contient environ 53% de sable, 22% de limon et 25 % d’argile (fraction 
fine) est de type limono-argileux sableux, le sol de Khachem qui contient 53% de sable, 30%  
de limon et 17%  d’argile est limono-sableux. Le sol de Birine avec 72 % de sable, 13% de 
limon et 15% d’argile est également un limono-sableux. En revanche, celui de Site avec ses 
taux de 80% de sable, 7.45% de limon et 12.5 % d’argile est défini comme étant un sablo-
lumineux.

La teneur en matière organique bien que faible, variant de 0.62% pour le sol du Site à 
2.14% pour le sol de Khachem, est caractérisée par la présence des substances humiques, qui 
contribuent d’une manière significative dans le processus de rétention du Cs et du Sr. Les 
valeurs de la CEC de la fraction fine des sols, sans destruction de la matière organique, 
témoignent de son apport dans la rétention. L’analyse par FTIR et DRX ont mis en évidence 
la présence d’espèces argileuses (montmorillonite, l’illite et la kaolinite) reconnues pour leur 
capacité à retenir ces éléments, particulièrement le Cs dans l’illite où sa rétention est souvent 
qualifiée d’irréversible. Cette analyse a également indiqué que la fraction fine du sol de Hade 
n’est pas exclusivement constituée d’argile mais contient un type de carbonates appartenant à 
la famille des dolomites en l’occurrence l’ankérite. Cette présence d’ankérite en quantité assez 
importante, d’après l’analyse DRX, a eu des répercussions significatives sur la valeur de la 
CEC de ce sol. Quant à l’analyse électrochimique, particulièrement en ce qui concerne le pH, 
montre que les quatre sols sont basiques. Ce constat semble favoriser la rétention du Cs et du 
Sr au vu des résultats de l’étude de la sorption en fonction du pH.

L’étude de la sorption du Cs et du Sr dans les sols de la région a abouti en termes 
d’analyse cinétique à une sorption presque instantanée. Cette sorption instantanée est 
particulière aux adsorptions physiques des cations comme le Cs et le Sr sur des supports 
argileux tels que l’illite et la montmorillonite. Elle est caractérisée par sa rapidité et aussi par 
sa réversibilité partielle et elle se manifeste au niveau des sites accessibles sur les surfaces de 
ces minéraux, se traduisant essentiellement par un mécanisme d’échange ionique. Les 
énergies d’activation, relativement faibles, variant 8.58 à 11.26 kJ mol-1 pour le césium et de 
12.37 à 16.17 kJ mol-1 pour le strontium, confirment, d’une part, la rapidité de cette sorption, 
et d’autre part, sa nature de physisorption. Ces valeurs ainsi que celles des constantes de 
vitesse associées aux réactions de sorption indiquent clairement que le césium s’adsorbe 
mieux que le strontium sur les quatre sols. L’analyse thermodynamique appuie également le 
fait que ces réactions de sorption sont rapides. En effet, le calcul de l’enthalpie et de 
l’enthalpie libre montre que les réactions sont exothermiques et spontanées. 
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L’étude des isothermes d’adsorption a révélé que les modèles établis pour les surfaces 
hétérogènes (Freundlich et Freundlich-Langmuir) s’adaptent parfaitement aux résultats 
expérimentaux obtenus. Ceci valide la nature des échantillons des sols considérés comme des 
matrices géologiques à surfaces très hétérogènes. Les constantes des modèles employés 
confirment également que le césium devance le strontium en matière de sorption sur les sols 
étudiés. 

L’étude de l’évaluation de la sorption en fonction des paramètres qui l’affectent a 
montré, qu’aux pH(H2O) des sols, la sorption atteint son maximum pour le césium et 
également une valeur élevée pour le strontium. Quant à la température, la sorption semble être 
inversement proportionnel. Les résultats de l’étude de l’influence de la force ionique montrent 
qu’en présence de potassium et de calcium, la sorption du césium et du strontium est 
sérieusement affectée. 

L’étude de la désorption qui a été conduite avec trois extractants de force ioniques 
différentes (l’eau déionisée ED, l’eau de forage EF et une solution 0.1M de KCl), a montré 
que le césium est préférentiellement distribué dans les sites de haute affinité, dans l’ensemble 
des sols, alors que le strontium a plutôt tendance à se fixer moyennant des liaisons faibles 
généralement de type “complexe de sphère externe”.

Les coefficients de distribution Kd du Cs et du Sr, variant de 500 à 800 mL g-1 pour le 
césium et de 160 à 240 mL g-1 pour le strontium, sont bien compris dans l’intervalle des 
valeurs bibliographiques notamment celles publiées dans la base de données de l’Agence 
Nationale pour la gestion des Déchets RAdioactifs de France (ANDRA).

Au terme de cette étude sur le comportement de ces deux radioéléments dans les sols 
de la région de Birine, nous pouvons dire qu’il n'est pas envisageable de simuler la rétention à 
long terme des radionucléides par l’approche de la sorption moyennant la notion du 
coefficient de distribution telle qu'elle est communément utilisée dans les modèles de 
transport du fait qu’elle n'est ni réversible ni instantanée alors que ces deux conditions sont 
nécessaires à la validation du Kd. Néanmoins, cette approche demeure envisageable pour des 
prédictions à court et moyen terme et servira de support aux modèles de quantification des 
temps nécessaires à la radioactivité pour rejoindre, par exemple, les nappes phréatiques 
superficielles.

La deuxième approche adoptée dans ce travail est l’extraction séquentielle qui est une 
technique indirecte basée sur le suivi de la quantité désorbée lors de la mise en contact de la 
phase solide avec une solution d'extractant. Le choix des méthodes d'extractions chimiques 
repose sur leur avantage à pouvoir simuler les phénomènes de lessivage naturel des sols. 
Toutefois, les réactifs utilisés sont nettement plus agressifs que ceux rencontrés dans 
l’environnement. En conséquence, nous avons choisi un protocole d'extractions sélectives qui 
nous a semblé le plus approprié pour l’exécution de cette étude en prenant soin de justifier à 
chaque étape les conditions expérimentales choisies : choix des réactifs, temps de contact 
entre les phases solide et liquide, etc. Nous rappelons que l’objectif du présent travail n’est 
pas de développer une nouvelle technique d’extractions séquentielles mais se limite 
uniquement à l’étude du comportement des deux éléments. Néanmoins, nous avons ajouté 
notre propre empreinte au protocole choisi, qui est celui de Schultz, en lui introduisant une 
nouvelle fraction dite soluble. Cette modification n’est pas faite d’une façon arbitraire mais au 
contraire, elle repose sur des arguments fiables puisque la fraction ajoutée vise les 
radionucléides liés aux sels solubles ou simplement présents dans l'eau interstitielle et simule 
l’action de la pluie. Enfin, le protocole obtenu permet de répartir les radionucléides présents 
dans le sol en six fractions : fractions soluble F1, échangeable F2, oxydable F3, liée aux 
carbonates F4, réductible F5 et résiduelle F6. Seules les deux premières fractions peuvent être 
considérées à court ou moyen terme comme disponibles pour la migration.
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Les résultats des extractions sélectives montrent que la fraction soluble varie selon les 
sols : Khachem 6.56%, Birine 3.14%, Hade 4.81% et Site 8.44% pour le Cs et respectivement 
5.44%, 2.3%, 9.09 et 16.52% pour le Sr. Cette fraction est considérée comme étant réellement 
mobile puisqu’elle est extraite uniquement avec l’eau deionisée sans aucune autre contrainte. 
Au vu de ces résultats, nous dirons que les quantités extraites sont relativement faibles, 
excepté pour le sol du Site où les taux d’extraction sont plus élevés, particulièrement pour le 
Sr. La fraction échangeable F2 dont les quantités sont : Khachem 31.89%, Birine 40.36%, 
Hade 39.02% et Site 35.10% pour le Cs et respectivement 51.45%, 61.33%, 67.26 et 68.62% 
pour le Sr a été extraite en employant une solution de MgCl2 0.4M. Les résultats montrent, 
d’une part, que les taux extraits sont largement supérieurs à ceux extraits dans la fraction 
soluble sous l’effet de l’échange cationique imposé par le magnésium présent en forte 
concentration. Et d’autre part, que la mobilité du strontium par rapport au Cs est vérifiée. 
Quand on additionne les fractions F1 et F2, on obtient : Khachem 38.46%, Birine 43.5%, 
Hade 43.83% et Site 43.55% pour le Cs et respectivement 56.89%, 63.63%, 76.35 et 84.14% 
pour le Sr. Nous remarquons qu’en moyenne 40% de césium et environ 70% de strontium 
sont mobiles est donc disponibles à la migration et éventuellement biodisponibles, mais à 
court ou moyen terme. Au vu du temps de contamination relativement court (1 an), nous 
considérons que ces quantités sont raisonnables, excepté pour le sol du Site où les taux sont 
relativement élevés. Mais la comparaison de ces résultats avec ceux des travaux déjà réalisés 
dans des sites contaminés notamment près de Tchernobyl, nous permet de dire que les sols de 
la région présentent des taux de rétentions moyennement satisfaisants.

La matière organique, bien que présente en faible quantité dans les quatre sols, 
participe remarquablement dans la rétention des deux éléments. En effet, les taux maximums 
extraits lors de la fraction F3 dite oxydable avoisinent les 50% pour le Cs et 24% pour le Sr. 
Ceci est certainement dû à la contribution des complexes organo-minéraux que les substances 
humiques forment avec les argiles. Pour la fraction liée aux carbonates, le Sr est plus lié que 
le Cs du fait qu’il soit bivalent et donc peut facilement précipiter ou co-précipiter avec les 
carbonates. Pour la fraction F5, dite réductible, les faibles taux de Cs et de Sr extraits sont en 
relation avec la teneur des oxydes de fer et de Mn extrêmement faible dans les quatre sols.

Les taux extraits dans la dernière fraction dite résiduelle sont : Khachem 5.66%, Birine 
4.90%, Hade 10.60% et Site 3.61% pour le Cs et respectivement 0.25%, 0.36%, 1.47 et 0.54% 
pour le Sr. Ces résultats, confirment, d’une part, que l'immobilisation du césium est plus 
importante en raison de sa fixation sur des sites de sorption spécifiques de façon quasi-
irréversible à l'intérieur des feuillets d'argiles de type illites. Et d’autre part, ils montrent que 
le Sr est plus mobile du fait que c’est un cation hydraté et son encombrement stérique lui 
permet uniquement d’être sorbé sur les sites de surface des argiles.

A la lumière des résultats obtenus, on s’aperçoit que l’approche basée sur l’extraction 
séquentielle et sélective semble être bien appropriée à l’étude de la spéciation ou de la 
répartition des polluants dans les différentes fractions des sols et donnent des indications 
fiables pour permettre de prédire le comportement à long terme du Cs et du Sr dans les sols de 
la région de Birine. 



Conclusion générale

130

Au terme de cette étude, il est raisonnable de s'attendre à ce que la plupart des ions Cs 
ou Sr libérés intentionnellement ou accidentellement, seraient, à moyen et long terme, 
fortement adsorbés par les matrices géologiques de la région. En considérant le fait que la 
région étudiée présente une faible pluviométrie, des sols à pH basique, une température 
moyenne annuelle basse, et sachant, d’après les données bibliographiques (Gri (1999)), que la 
vitesse moyenne de migration, dans les sols, des deux radioéléments en question est de 1 
cm/an, nous pouvons alors conclure qu’une menace de contamination de la nappe phréatique 
par les deux nucléides radioactifs est considérablement faible. Néanmoins, et à tire de 
recommandation, il serait intéressant de continuer ce travail par les études suivantes:

Une étude dynamique du phénomène de rétention (en colonne) est à encourager pour 
mettre en évidence l’aspect hydrodynamique de la migration des radioéléments.

Une étude du transfert sol/plante est également nécessaire pour évaluer l’impact
radiologique direct sur les êtres vivants et particulièrement l’homme.

Enfin, en cas d’accident nucléaire, il est important d’établir des programmes de 
surveillance des aliments et des eaux souterraines dans la région.
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Annexe A

Description du protocole d'extractions sélectives

Une masse « m » de sol est mise en contact avec un volume « v» d'extractant dans un 
tube à centrifuger en Téflon avec un ratio sol/solution déterminé au préalable.
L'ensemble est mélangé à l'aide d'un agitateur, à température ambiante, pendant un 
temps donné, le tube étant recouvert de papier Parafilm pour limiter l'évaporation. A
l'issue du temps de contact, le flacon est centrifugé dans des conditions assurant une
séparation optimale de la phase liquide avec la phase solide (1 heure à 3500 tr/mn, 
centrifugeuse Sigma 80028). Le surnageant est alors filtré sous vide (utilisation d'un 
verre fritté) avec un filtre Millipore en nitrate de cellulose (0.22 µm). Après mesure 
du pH au pH-mètre, le lixiviat est versé dans des flacons en PE pour mesurer la 
concentration des éléments d’intérêt (Cs, Sr, Ca, Al, Fe, Ma, et Si) par absorption 
atomique. En cas de pH neutre, le lixiviat est acidifié à pH 1-2 avec une solution de 
HNO3 concentré afin d'éviter tout développement de l'activité bactérienne et la 
fixation des éléments sur les parois des flacons. Le sol est rincé avec de l'eau 
déionisée (toutes fractions sauf F1), le rinçât est filtré puis ajouté au flacon du lixiviat 
pour analyse. Les filtres sont grattés et les résidus résultant sont ajoutés à l'échantillon 
de sol. La Figure A.1 décrit une étape d'extraction sélective telle qu'elle est réalisée au 
laboratoire. 

Figure A.1 : Descriptif d’une étape d’extraction sélective

Dans le cas d'extractions répétées (fractions F3 et F4, voir tableau V.2), le sol est à 
nouveau mis en contact avec un volume “v” d'extractant et l'ensemble des actions
décrites ci-dessus est renouvelé. Ainsi de suite, les extractions se poursuivent d’une 
fraction à l’autre en séquentielle conformément aux indications portées sur le tableau 
V.2 (réactif, pH, temps de contact, température et rapport sol/extractant). A la 
dernière extraction (F6) la quantité restante du sol est simplement dissoute par attaque 
aux acides (HNO3/HCl/HF/HClO4).
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Analyse statistique

Dans la partie étude de la sélectivité du protocole choisi, nous avons analysé par spectrométrie d’absorption atomique après chaque 
fractionnement les éléments indicateurs des phases ciblées. Il s’agit du calcium indicateur de la phase échangeable et carbonatée, du carbone 

indicateur de la fraction F3 (liée à la matière organique), du fer et du manganèse indicateurs de la phase des oxyhydroxydes et d’aluminium et de 
silicium indicateurs de la phase résiduelle. Les tableaux suivants présentent les résultats de l’analyse statistique effectuée à cette étape de l’étude.

Tableau B.1: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le calcium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.100 0.113 0.122 0.140 0.120 0.112 0.103 0.139 0.118 0.0142 0.104-0.132 62.5
F2 3.550 3.960 3.662 3.770 3.846 3.666 3.594 3.748 3.724 0.1264 3.598-3.851 75
F3 0.871 0.938 0.893 0.966 0.958 0.864 0.937 0.975 0.925 0.0407 0.885-0.966 62.5
F4 4.272 4.371 5.062 5.159 4.917 4.272 4.568 5.098 4.715 0.3599 4.355-5.075 50
F5 0.114 0.122 0.114 0.109 0.107 0.118 0.104 0.111 0.112 0.0054 0.107-0.118 75

F6 0.0077 0.0066 0.0040 0.0030 0.0035 0.0049 0.0010 0.0015 0.0035 0.0026 0.001-0.006 75

Tableau B.2: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le carbone.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 3.7 3.6 3.602 3.45 3.48 3.62 3.58 3.81 3.605 0.107 3.498-3.712 62.5
F2 2.9 2.89 2.91 3.05 3.08 2.99 2.74 2.71 2.909 0.123 2.786-3.032 62.5
F3 0.5 0.49 0.56 0.51 0.501 0.489 0.478 0.478 0.501 0.020 0.481-0.520 87.5
F4 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
F5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
F6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
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Tableau B.3 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le fer.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0063 0.0076 0.0042 0.0071 0.0051 0.0070 0.0063 0.0072 0.0063 0.0011 0.0053-0.0074 62.5
F2 0.0024 0.0026 0.0026 0.0025 0.0028 0.0027 0.0027 0.0022 0.0026 0.0002 0.0024-0.0027 75
F3 0.025 0.0228 0.0234 0.0232 0.0239 0.0239 0.0236 0.0238 0.0236 0.0005 0.023-0.024 75
F4 0.122 0.141 0.140 0.139 0.142 0.128 0.132 0.132 0.135 0.0067 0.128-0.141 62.5
F5 0.045 0.0489 0.0565 0.0499 0.0496 0.0577 0.0559 0.0400 0.0504 0.0057 0.045-0.056 62.5
F6 7.635 5.606 8.464 9.223 7.455 8.098 7.326 8.049 7.732 0.9851 6.747-8.717 75

Tableau B.4: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le manganèse.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0002 0.0003 0.0003 0.0003 0.0003 0.0003 0.0004 0.0003 0.00029 0 0.0003-0.0003 75
F2 0.0220 0.0223 0.0226 0.0218 0.0224 0.0216 0.0225 0.0222 0.0222 0.0003 0.0218-0.0225 75
F3 0.0098 0.0099 0.0091 0.0092 0.0099 0.0099 0.0098 0.0096 0.0098 0.0014 0.010-0.0090 62.5
F4 0.0147 0.0130 0.0094 0.0094 0.0113 0.0112 0.0110 0.0130 0.0116 0.0017 0.0099-0.0134 62.5
F5 0.0104 0.0108 0.0116 0.0128 0.0119 0.0114 0.0125 0.0115 0.0116 0.0008 0.0109-0.0124 50
F6 0.0361 0.0367 0.0353 0.0349 0.0344 0.0350 0.0350 0.0361 0.0355 0.0007 0.0347-0.0362 75

Tableau B.5 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour l’aluminium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0088 0.0122 0.0064 0.0121 0.0134 0.0090 0.0100 0.0086 0.0101 0.0022 0.008-0.012 75
F2 0.0040 0.0030 0.0034 0.0031 0.0030 0.0028 0.0035 0.0028 0.0032 0.0004 0.0028-0.0036 87.5
F3 0.0163 0.0145 0.0156 0.0194 0.0180 0.0190 0.0130 0.0098 0.0157 0.0032 0.012-0.019 75
F4 0.296 0.286 0.288 0.289 0.284 0.289 0.279 0.299 0.289 0.0057 0.283-0.294 62.5
F5 0.195 0.135 0.178 0.202 0.187 0.169 0.199 0.149 0.177 0.0230 0.154-0.200 62.5
F6 10.430 11.255 10.643 11.593 10.788 10.954 10.931 11.499 11.012 0.3823 10.63-11.39 62.5



Annexe B

Tableau B.6: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Site pour le silicium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0068 0.0068 0.0071 0.0067 0.0073 0.0073 0.0065 0.0075 0.0070 0.0003 0.0067-0.0073 75
F2 0.04 0.038 0.035 0.042 0.041 0.038 0.039 0.04 0.039 0.002 0.037-0.041 75
F3 0.105 0.111 0.109 0.108 0.107 0.115 0.098 0.091 0.106 0.007 0.098-0.113 87.5
F4 0.86 0.848 0.957 0.798 0.884 0.798 0.854 0.874 0.859 0.047 0.812-0.906 62.5
F5 0.72 0.686 0.721 0.684 0.763 0.724 0.727 0.714 0.717 0.024 0.693-0.741 62.5
F6 46.05 45.21 45.85 45.83 47.016 46.001 46.74 45.98 46.085 0.524 45.561-46.610 62.5

Tableau B.7: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le calcium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.563 0.571 0.547 0.586 0.564 0.577 0.576 0.555 0.567 0.0117 0.556-0.579 62.5
F2 7.859 9.057 7.163 8.205 7.108 8.932 8.102 8.145 8.071 0.6647 7.407-8.736 50
F3 11.086 9.492 12.719 11.098 10.364 12.018 12.498 9.518 11.099 1.1751 9.924-12.274 50
F4 81.885 97.704 122.83 102.83 89.928 111.52 101.95 101.85 101.315 11.6759 89.639-112.99 75
F5 2.666 2.624 2.471 3.209 2.637 2.598 2.616 3.120 2.742 0.2505 2.492-2.993 62.5
F6 0.029 0.000 0.011 0.025 0.027 0.002 0.029 0.008 0.016 0.0116 0.005-0.028 50

Tableau B.8 Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le carbone.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 12.540 13.050 12.380 12.290 11.920 11.910 12.440 12.990 12.440 0.397 12.043-12.837 50
F2 12.040 11.840 12.040 12.100 11.990 12.000 12.210 12.102 12.040 0.100 11.940-12.141 75
F3 0.790 0.740 0.800 0.890 0.810 0.680 0.840 0.870 0.803 0.064 0.738-0.867 62.5
F4 0.015 0.008 0.009 0.010 0.014 0.008 0.015 0.010 0.011 0.0028 0.0084-0.0139 75
F5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
F6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
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Tableau B.9: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le fer.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)

Ecart-
type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.00087 0.00088 0.00090 0.00081 0.00089 0.00091 0.00094 0.00091 0.00089 0.00004 0.00085-0.00093 75
F2 0.00322 0.00363 0.00332 0.00333 0.00320 0.00320 0.00365 0.00360 0.00339 0.0002 0.00320-0.00358 62.5
F3 0.0337 0.0334 0.0367 0.0385 0.0364 0.0338 0.0338 0.0381 0.0356 0.0020 0.0336-0.0375 62.5
F4 0.150 0.138 0.152 0.149 0.148 0.148 0.149 0.139 0.147 0.0047 0.142-0.151 62.5
F5 0.351 0.348 0.348 0.350 0.350 0.357 0.346 0.350 0.350 0.0030 0.347-0.353 75
F6 13.035 13.778 13.973 12.443 13.196 13.015 12.378 13.845 13.208 0.5765 12.631-13.784 50

Tableau B.10: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le manganèse.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart-
type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.000372 0.0004 0.00054 0.000403 0.00045 0.00041 0.00041 0.00042 0.00043 0.00005 0.0004-0.00047 75
F2 0.0105 0.0158 0.0132 0.0136 0.0130 0.0126 0.0137 0.0138 0.0133 0.0014 0.0119-0.0147 75
F3 0.00731 0.00706 0.00784 0.00753 0.00750 0.00745 0.00721 0.00712 0.00738 0.0002 0.00714-0.0076 62.5
F4 0.0472 0.0472885 0.047005 0.0471 0.0471 0.0472 0.0472 0.0471 0.0471 0.0001 0.0471-0.0472 87.5
F5 0.06231 0.06432 0.06466 0.0642 0.0632 0.0645 0.0644 0.0625 0.0638 0.0009 0.0629-0.0646 75
F6 0.067912 0.02529 0.082336 0.067865 0.067865 0.0448 0.0614 0.0698 0.0609 0.0166 0.0443-0.0775 75

Tableau B.11 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour l’aluminium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.0012 0.0010 0.0009 0.0012 0.0010 0.0012 0.0010 0.0008 0.0010 0.0002 0.0009-0.0012 87.5
F2 0.0033 0.0050 0.0045 0.0054 0.0046 0.0038 0.0041 0.0051 0.0045 0.0006 0.0038-0.0051 75
F3 0.0233 0.0223 0.0232 0.0219 0.0232 0.0232 0.0239 0.0219 0.0229 0.0007 0.0222-0.0236 50
F4 0.426 0.445 0.436 0.437 0.443 0.443 0.420 0.435 0.436 0.0082 0.427-0.444 62.5
F5 0.383 0.353 0.348 0.369 0.350 0.350 0.380 0.357 0.361 0.0131 0.348-0.374 75
F6 22.121 20.466 21.900 21.021 20.415 22.232 21.198 20.995 21.293 0.6672 20.626-21.961 50
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Tableau B.12 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Khachem pour le silicium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.022 0.022 0.022 0.021 0.021 0.021 0.022 0.022 0.022 0.00052 0.021-0.022 75
F2 0.033 0.033 0.033 0.032 0.032 0.032 0.032 0.032 0.032 0.00044 0.032-0.033 75
F3 0.101 0.101 0.097 0.101 0.102 0.098 0.105 0.102 0.101 0.0023 0.098-0.103 87.5
F4 0.754 0.758 0.757 0.761 0.781 0.684 0.764 0.751 0.751 0.027 0.724-0.778 75
F5 1.615 1.615 1.624 1.583 1.564 1.652 1.684 1.584 1.615 0.037 1.578-1.652 75
F6 58.321 57.984 59.418 58.702 58.330 56.914 57.948 59.020 58.330 0.713 57.616-59.043 75

Tableau B.13: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le calcium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.096 0.105 0.105 0.098 0.107 0.102 0.107 0.084 0.101 0.00746243 0.107-0.084 87.5
F2 5.890 6.460 5.980 6.092 6.402 6.815 6.902 6.725 6.408 10.3212873 6.902-5.890 75
F3 10.913 9.708 10.260 10.707 9.215 9.5021 9.34 9.611 9.907 4.73410553 10.913-9.215 50
F4 76.910 80.275 80.160 80.150 79.61 75.58 83.621 79.541 79.481 129.261567 83.621-75.58 75
F5 7.801 7.310 7.889 7.698 7.343 8.645 7.61 8.502 7.850 12.5442137 8.645-7.31 75
F6 0.114 0.091 0.052 0.039 0.0521 0.077 0.108 0.0545 0.074 0.02648025 0.114-0.039 62.5

Tableau B.14: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le carbone.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 9.060 9.080 9.050 9.070 9.100 9.050 9.090 9.060 9.070 0.017 9.053-9.087 75
F2 8.970 8.940 8.980 8.870 9.160 8.980 9.050 8.890 8.980 0.086 8.894-9.066 75
F3 0.640 0.551 0.600 0.670 0.541 0.597 0.640 0.564 0.600 0.044 0.557-0.644 62.5
F4 0.0054 0.0045 0.0051 0.0052 0.0057 0.0048 0.0049 0.0050 0.0051 0.00034 0.0047-0.0054 75
F5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
F6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
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Tableau B.15: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le fer.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0019 0.0013 0.0016 0.0021 0.0019 0.0021 0.0011 0.0016 0.0017 0.00035 0.0013-0.0020 50
F2 0.0051 0.0053 0.0054 0.0052 0.0053 0.0055 0.0054 0.0050 0.0053 0.00017 0.0051-0.0054 62.5
F3 0.0341 0.0342 0.0351 0.0346 0.0350 0.0360 0.0340 0.0370 0.035 0.00110 0.0339-0.0361 87.5
F4 0.343 0.315 0.319 0.333 0.322 0.334 0.351 0.301 0.327 0.0152 0.312-0.342 75
F5 0.299 0.265 0.275 0.269 0.276 0.284 0.291 0.242 0.275 0.0161 0.259-0.291 75
F6 11.534 9.008 9.715 10.317 9.854 10.84 8.915 10.971 10.144 0.8803 9.264-11.025 50

Tableau B.16: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le manganèse.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 100
F2 0.0228 0.0223 0.0219 0.0221 0.0224 0.0226 0.0219 0.0227 0.0223 0.00035 0.0220-0.0227 75
F3 0.0076 0.0089 0.0057 0.0082 0.0060 0.0091 0.0082 0.0071 0.0076 0.0012 0.0064-0.0088 62.5
F4 0.0214 0.0198 0.0204 0.0229 0.0198 0.0214 0.0201 0.0232 0.0211 0.0013 0.0199-0.0224 75
F5 0.0335 0.0368 0.0386 0.0347 0.0357 0.044 0.0314 0.0327 0.0359 0.0037 0.0322-0.0397 87.5
F6 0.0597 0.0520 0.0589 0.0367 0.0517 0.0594 0.0435 0.0529 0.0518 0.0077 0.0442-0.0595 62.5

Tableau B.17: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour l’aluminium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.0041 0.0046 0.0046 0.0046 0.0045 0.0046 0.0046 0.0040 0.0044 0.00023 0.0042-0.0047 75
F2 0.0142 0.0144 0.0140 0.0141 0.0142 0.0139 0.0142 0.0143 0.0142 0.00015 0.014-0.014 75
F3 0.048 0.054 0.056 0.054 0.047 0.056 0.055 0.057 0.0534 0.0037 0.050-0.057 75
F4 0.335 0.276 0.306 0.283 0.296 0.334 0.284 0.286 0.300 0.0217 0.278-0.322 62.5
F5 0.054 0.059 0.063 0.052 0.059 0.065 0.051 0.051 0.057 0.0052 0.052-0.062 50
F6 17.808 11.224 10.949 38.324 20.791 18.042 19.548 19.924 19.576 7.9273 11.649-27.504 62.5
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Tableau B.18: Paramètres statistiques des échantillons de sol de Birine pour le silicium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0080 0.0076 0.0069 0.0084 0.0081 0.0082 0.0084 0.0090 0.0081 0.00060 0.0075-0.0087 75
F2 0.016 0.016 0.016 0.016 0.016 0.016 0.015 0.017 0.016 0.00053 0.015-0.016 75
F3 0.034 0.032 0.034 0.029 0.035 0.028 0.032 0.034 0.032 0.0024 0.030-0.035 62.5
F4 0.330 0.334 0.315 0.310 0.324 0.319 0.345 0.325 0.325 0.0104 0.315-0.336 75
F5 0.364 0.368 0.364 0.359 0.374 0.354 0.365 0.372 0.365 0.0061 0.359-0.371 75
F6 45.015 45.120 44.890 44.950 45.060 44.585 45.426 45.024 45.009 0.220 44.789-45.229 75

Tableau B.19 : Paramètres statistiques des échantillons de sol Hade pour le calcium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.223 0.208 0.229 0.229 0.233 0.221 0.207 0.227 0.222 0.0091 0.2131-0.2313 75
F2 21.088 21.171 20.879 20.792 21.112 20.647 21.025 21.148 20.983 0.1776 20.805-21.160 62.5
F3 11.220 8.585 11.273 13.485 9.721 13.214 11.524 9.751 11.097 1.5981 9.4985-12.695 62.5
F4 165.10 160.04 170.01 150.31 150.10 160.92 160.19 170.14 160.853 12.662 173.5-148.2 100
F5 1.599 1.431 3.510 2.876 3.012 2.876 1.845 1.683 2.354 0.7455 1.6086-3.0995 75
F6 3.581 3.712 3.770 4.468 4.384 4.667 3.865 3.742 4.024 0.3878 3.6358-4.4114 62.5

Tableau B.20 : Paramètres statistiques des échantillons de sol Hade pour le carbone.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 9.390 8.978 9.500 9.380 9.410 9.390 9.490 9.410 9.361 0.154 9.207-9.515 87.5
F2 9.090 9.280 9.180 9.240 9.100 8.840 8.910 9.245 9.111 0.151 8.960-9.262 62.5
F3 0.690 0.650 0.750 0.687 0.750 0.700 0.680 0.720 0.703 0.033 0.671-0.736 62.5
F4 0.009 0.009 0.012 0.010 0.008 0.010 0.010 0.012 0.010 0.0013 0.0087-0.0113 87.5
F5 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
F6 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0-0 100
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Tableau B.21 : Paramètres statistiques des échantillons de sol Hade pour le fer.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.0011 0.0017 0.0025 0.0007 0.0019 0.0015 0.0009 0.0024 0.0016 0.00061 0.0010-0.0022 50
F2 0.0052 0.0046 0.0046 0.0050 0.0047 0.0046 0.0054 0.0047 0.0048 0.00030 0.0045-0.0051 75
F3 0.036 0.035 0.033 0.035 0.035 0.035 0.033 0.035 0.035 0.00085 0.0338-0.0355 62.5
F4 0.314 0.286 0.281 0.299 0.287 0.299 0.295 0.294 0.295 0.0096 0.2849-0.3041 75
F5 0.308 0.306 0.306 0.306 0.312 0.301 0.303 0.308 0.306 0.0031 0.3032-0.3095 75
F6 6.078 2.881 9.504 9.546 7.841 7.951 6.215 6.004 7.002 2.0551 4.9474-9.0576 62.5

Tableau B.22 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Hade pour le manganèse.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 100
F2 0.027 0.024 0.027 0.028 0.024 0.025 0.027 0.027 0.026 0.0015 0.0245-0.0275 87.5
F3 0.0052 0.0050 0.0050 0.0051 0.0050 0.0051 0.0054 0.0051 0.0051 0.00013 0.005-0.0052 87.5
F4 0.022 0.019 0.020 0.022 0.019 0.018 0.019 0.016 0.019 0.0019 0.0174-0.0212 62.5
F5 0.011 0.011 0.013 0.012 0.014 0.013 0.013 0.013 0.013 0.00093 0.0116-0.0135 87.5
F6 0.058 0.046 0.066 0.072 0.051 0.067 0.051 0.068 0.060 0.0091 0.051-0.069 75

Tableau B.23 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Hade pour l’aluminium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g)

Moy.
(mg/g)

Ecart- type
(S)

Intervalle
(mg/g)

Pourcentage
(%)

1 2 3 4 5 6 7 8
F1 0.0054 0.0052 0.0059 0.0049 0.0052 0.0058 0.0051 0.00499 0.0053 0.00035 0.0050-0.0057 62.5
F2 0.0072 0.0065 0.0080 0.0093 0.0068 0.0086 0.0090 0.0071 0.0078 0.001 0.0068-0.0088 50
F3 0.026 0.028 0.034 0.031 0.0297 0.0267 0.0201 0.032 0.028 0.0041 0.0243-0.0325 75
F4 0.329 0.326 0.332 0.317 0.342 0.34 0.314 0.308 0.326 0.0114 0.3147-0.3375 62.5
F5 0.255 0.235 0.325 0.232 0.308 0.294 0.211 0.2371 0.262 0.0387 0.2234-0.3009 62.5
F6 17.683 19.394 19.879 18.715 19.851 19.524 19.981 19.351 19.297 0.7177 18.58-20.015 87.5
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Tableau B.24 : Paramètres statistiques des échantillons de sol de Hade pour le silicium.

Fraction
(Fi)

Teneur de chaque échantillon
(mg/g) Moy.

(mg/g)
Ecart- type

(S)
Intervalle

(mg/g)
Pourcentage

(%)
1 2 3 4 5 6 7 8

F1 0.018 0.017 0.017 0.017 0.018 0.019 0.018 0.020 0.018 0.00098 0.017-0.019 75
F2 0.026 0.030 0.027 0.028 0.028 0.028 0.026 0.027 0.027 0.0012 0.026-0.029 75
F3 0.082 0.083 0.085 0.086 0.085 0.084 0.089 0.078 0.084 0.0030 0.081-0.087 75
F4 0.608 0.627 0.632 0.567 0.626 0.705 0.617 0.627 0.626 0.0356 0.590-0.662 75
F5 1.326 1.345 1.345 1.355 1.331 1.394 1.324 1.351 1.346 0.0210 1.325-1.367 75
F6 48.618 49.021 48.152 48.244 48.210 49.020 49.110 48.490 48.608 0.3717 48.236-48.980 50




