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Les particules en suspension dans l’air (PM) proviennent de sources naturelles et / ou 

anthropiques et sont émises à travers divers processus physico-chimiques qui influencent 

grandement leur distribution en taille, leur concentration et leur composition chimique. Il est 

maintenant clairement admis que la pollution atmosphérique, et notamment les particules 

fines et ultrafines, ont un impact avéré sur la santé humaine, particulièrement aux niveaux 

respiratoire et cardio-vasculaire (Pope et Dockey, 2006). De nos jours, les associations 

agréées de surveillance de la qualité de l’air en France (AASQA) permettent d’avoir une 

bonne image de la variabilité spatiale et temporelle des concentrations et compositions 

chimiques des particules inférieures à 10µm (PM10). Cependant, les informations concernant 

les fractions les plus fines et leurs caractéristiques physico-chimiques sont beaucoup plus 

parcellaires. De plus, une grande partie des études dans ce domaine se sont focalisées sur les 

zones urbaines à forte densité de population, négligeant ainsi de nombreuses autres zones et 

sources d’émission de particules. 

Il existe donc un large champ d’étude à combler concernant la problématique de la pollution 

atmosphérique par les particules fines et ultrafines, notamment issues de sources industrielles 

variées. En effet, ces particules ont la capacité de pénétrer profondément dans l’appareil 

respiratoire humain et présentent une surface spécifique plus importante que leurs congénères 

plus grossières (Donaldson et al., 2000-2002), facilitant les échanges avec le milieu 

pulmonaire. Elles sont également bien souvent plus concentrées en certains polluants 

(métalliques ou autres) issus de processus de combustion (trafic automobile, combustion de 

pétrole, procédés industriels à haute température, …), favorisant un enrichissement en 

éléments peu volatils tels que les métaux (Manoli et al., 2002 ). Par contact avec les fluides 

pulmonaires, les métaux toxiques associés à ces particules peuvent être complètement ou 

partiellement solubilisés, c’est à dire bioaccessibles (Adamson et al., 1999). Il s’avère donc 

très important de mieux caractériser ces fines particules et d’étudier la bioaccessibilité des 

métaux, étape déterminante dans le transfert des polluants vers la circulation systémique et 

dans la compréhension de leur toxicité (Costa et Dreher, 1997). 

Les travaux de thèse présentés ici ont été effectués dans le cadre du programme de l’Institut 

de Recherche en ENvironnement Industriel (IRENI 2007-2013), cofinancé par la région 

Nord-Pas-de-Calais, la Communauté Urbaine de Dunkerque, le Ministère de l’Enseignement 

Supérieur et de la Recherche, du Ministère du Redressement Productif et des Fonds 

Européens (FEDER) et dans le cadre du projet CORTEA NANO-INDUS (2011-2013) 
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cofinancé par l’Agence de l'Environnement et de la Maîtrise de l'Energie (ADEME) et 

regroupant plusieurs laboratoires partenaires de la région Nord-Pas-de-Calais  et européens. 

L’objectif de cette thèse est d’identifier les principales sources de pollution particulaire dans 

la zone urbaine et industrielle du Dunkerquois, en se focalisant sur les fractions fines et 

ultrafines, bien moins documentées dans la littérature scientifique, à l’aide de traceurs 

métalliques. Il s’agissait également d’évaluer la bioaccessibilité pulmonaire des polluants 

métalliques particulaires, en fonction de leur source et de leur granulométrie. 

Pour cela, deux campagnes de prélèvements ont été mises en place sur la zone dunkerquoise, 

(i) en zone urbaine sous l’influence périodique d’émissions industrielles à Grande-Synthe 

(dans le cadre des activités de l’IRENI) et (ii) au sein même de la zone industrielle, sous le 

vent d’une usine de production d’alliage de ferromanganèse. De plus, des prélèvements en 

sortie des cheminées de l’usine ont permis de caractériser plus précisément cette source 

d’émission (projet CORTEA NANO-INDUS). Lors de ces deux campagnes, la collecte des 

particules a été effectuée en fonction des directions de vent et pour différentes tailles de 

particules. 

Le mémoire de thèse est découpé en 5 chapitres détaillés ci-dessous : 

 Le premier chapitre décrit le contexte de ces travaux et propose une synthèse 

bibliographique de la problématique des particules fines et ultrafines et de la bioaccessibilité 

des métaux particulaires. 

 Le second chapitre décrit la zone d’étude et les matériels et méthodes utilisés pour ce 

travail, ainsi que les stratégies d’échantillonnage mises en œuvre durant les campagnes de 

prélèvements. 

 Dans le troisième chapitre, nous présentons et exploitons les résultats des mesures de la 

campagne effectuée sur le site urbain de Grande-Synthe, soumis à des émissions urbaines et 

industrielles. Les données sont discutées en termes de concentrations élémentaires en fonction 

de la taille des particules collectées et des principales sources de métaux particulaires issues 

de l’industrie ou du secteur tertiaire. 

 Le quatrième chapitre est consacré à la présentation et à l’exploitation des résultats de 

mesures de la campagne NANO-INDUS (prélèvement en cheminées et en champ proche de 
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l’usine de production de ferromanganèse). Il s’agit ici d’identifier les principales sources de 

métaux particulaires et d’estimer leurs contributions relatives au moyen de méthodes 

statistiques multivariées. Une discussion approfondie sur l’influence relative des sources 

d’émissions et l’évolution des particules durant leur transport est menée. Les différents profils 

de sources établis sont également comparés avec la littérature. 

 Le cinquième chapitre se focalise sur les données de bioaccessibilité des éléments 

métalliques, obtenues sur les échantillons collectés durant les 2 campagnes de prélèvements. 

Les résultats présentés sont discutés au regard de l’impact sanitaire des polluants considérés et 

de leur spéciation chimique en fonction des sources émettrices. Une réflexion tenant compte 

de la distance entre les sites récepteurs et les sources d’émissions est menée sur la base des 

résultats de bioaccessibilité et de spéciation chimique. 

Ce travail de thèse a également donné lieu à 5 conférences internationales et 2 conférences 

nationales et à une publication scientifique qui se trouve en fin de manuscrit. 
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1 Les particules ou aérosols  atmosphériques: Généralités 

1.1 Classification des particules 

1.1.1 Selon leurs sources 

Les particules atmosphériques (PM – Particulate Matter) sont d’origines très variées, ce qui 

influence largement leur concentration, leur distribution en taille et leur composition chimique 

(Pakkanen et al., 2001 ; Salma et al., 2005 ; Witschger et Fabries, 2005). Elles peuvent être 

classifiées, selon leurs sources et leurs processus de formation, en particules naturelles ou 

anthropiques (Horvath et al., 1996 ; Buseck et Adachi, 2008 ; Niu et al., 2010), d’origines 

primaire ou secondaire. 

Les particules primaires sont directement émises dans l’atmosphère par des sources naturelles 

et/ou anthropiques (Figure 1). 

 

 

Figure 1: Sources et processus microphysiques influençant la distribution en taille et la composition 

chimique des particules atmosphériques (adapté de Raes et al., 2000). 

 

Les aérosols peuvent également se former à partir de transformations physiques et chimiques 
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des polluants gazeux (oxydes de soufre et d’azote, ammoniac et composés organiques 

volatils), à travers des processus de nucléation homogène ou hétérogène et de condensation ou 

de coagulation puis d’agglomération (Raes et al., 2000 ; Delmas et al., 2005; Wallace et 

Hobbs, 2006; Buseck et Adachi, 2008). On parlera alors de particules secondaires. 

Les particules naturelles, si l’on excepte les bioaérosols (bactéries et virus), peuvent être liées 

aux poussières minérales issues d’érosion de sols, aux émissions volcaniques, aux embruns 

marins, aux feux naturels de forêts, de brousses, de savanes ou de prairies et aux particules de 

matière végétale telles que les débris de plantes et pollens mis en suspension. A l’échelle 

mondiale, les émissions de particules d’origine naturelle sont majoritaires bien qu’assez mal 

connues (Tableau 1). Cependant, les émissions de particules d’origine anthropique sont 

prépondérantes à l’échelle locale, notamment dans les grandes agglomérations et zones 

industrielles. 

 

Tableau 1: Estimations des émissions de particules (rayon inférieur à 100 μm) d’origines anthropiques ou 

naturelles, à l'échelle mondiale (CITEPA, 2001) 

 

 

Les émissions directes de particules liées aux activités humaines (anthropiques) peuvent être 

attribuées à la combustion de combustibles fossiles (véhicules et industries) ou de biomasse, 

aux processus industriels mettant en œuvre des produits solides pulvérulents (sidérurgie, 

cimenteries, etc.), aux systèmes de chauffages résidentiels ou industriels, aux centrales 

thermiques et aux incinérations de déchets, etc. Les particules secondaires issues des activités 

humaines sont toutefois très majoritaires en nombre, car essentiellement submicroniques.  
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1.1.2 Selon leur taille 

Parmi les nombreux critères de classification des aérosols atmosphériques, la taille représente 

l’un des paramètres les plus importants. En physique des aérosols, les théories sont le plus 

souvent établies pour des particules idéalement sphériques. Le terme de diamètre équivalent 

est donc utilisé pour définir la taille des aérosols (Seinfeld et Pandis, 1998). Ce diamètre 

correspond à celui d’une sphère possédant une propriété physique identique à une particule de 

forme irrégulière. Plusieurs définitions de diamètres peuvent être utilisés pour classer des 

particules atmosphériques selon leur taille (McMurry, 2000 ; Witschger et Fabriès, 2005) 

(Tableau 2). Le choix du diamètre dépend de l’outil analytique utilisé et du but de l’étude 

(Buseck et Adachi, 2008). Le diamètre aérodynamique est généralement employé pour étudier 

la nature physique des particules et leur dépôt dans l’organisme humain (Donaldson et al., 

2002). Ce dernier permet de classer les aérosols en trois principaux groupes : les particules 

grossières, fines et ultrafines. 

Tableau 2: Définitions de quelques diamètres équivalents (McMurry, 2000 ; Witschger et Fabriès, 2005 ; 

Buseck et Adachi, 2008). 

 

 

• Les particules grossières ou PM2,5-10 ont un diamètre aérodynamique compris entre 2,5 

et 10 µm. Ces particules sont généralement issues de processus mécaniques naturels (érosion 

éolienne, suspension de poussières, embruns marins, volcans, particules des plantes) ou 

anthropiques (usure de pneus, garnitures de freins et d’embrayage, travaux du bâtiment, 

manipulation de minerais ou de produits industriels). 

• Les particules fines ou PM0,1-2,5 ont un diamètre aérodynamique compris entre 0,1 et 

2,5 µm. Elles sont en général d’origine anthropique et/ou issues de l’agglomération ou de la 

condensation de particules de plus petite taille (Cohen et McCammon, 2001). 
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• Les particules ultrafines (PUF) ou PM0,1 : dans la littérature, on parle généralement de 

PUF, le terme de nanoparticule (NP) étant préférentiellement utilisé dans le cas de particules 

manufacturées (Witschger et Fabriès, 2005). Elles ont un diamètre aérodynamique inférieur à 

0,1 µm environ pour au moins une de leur dimension et sont principalement issues de 

processus de combustion et/ou de réactions photochimiques et de conversions gaz-particules 

(phénomène de condensation puis d’agglomération). 

Par ailleurs, selon leurs taille, nombre, masse, volume et surface, les « PMs » peuvent être 

regroupées en 4 modes : nucléation, Aitken, accumulation et grossier (Whitby 1978 ; 

Cohen et McCammon, 2001 ; Seinfeld et Pandis, 2006, Buseck et Adachi, 2008) qui ont des 

processus de formation, de transformations (physico-chimiques) et d’élimination différents 

(Figure 2). 

 

Figure 2: Schéma des mécanismes de formation et de distribution en taille des particules atmosphériques 

en fonction des paramètres nombre, masse, volume et surface (Buseck et Adachi, 2008). 

 

Le mode de nucléation est caractérisé par le nombre très élevé de particules et leur petite 
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taille inférieure à 10 nm. Ce sont des particules secondaires issues de la réaction ou 

condensation d’une ou plusieurs molécules gazeuses, émises en quantité importante dans 

l’atmosphère par des sources notamment anthropiques. Elles sont majoritairement formées de 

sulfates, de nitrates et de composés organiques. Le mode d’Aitken est constitué de particules, 

encore appelées Noyaux d’Aitken, formées à partir des mécanismes de coagulation et de 

condensation (homogène ou hétérogène) des particules du mode de nucléation. Ces particules 

sont comprises entre 10 et 100 nm (Cohen et McCammon 2001 ; McMurry et al., 2004). Les 

modes d’accumulation (> 100 nm) et grossier (> 1 µm) sont caractérisés par leur importance 

en masse et en volume. Le mode d’accumulation est formé de particules issues de l’agrégation 

des noyaux d’Aitken. Leurs procédés d’élimination atmosphérique sont moins efficaces que 

pour les autres modes, le dépôt humide, via les pluies, constituant, dans nos régions 

tempérées, le mode d’élimination le plus efficace. Comme nous l’avons évoqué 

précédemment, les processus mécaniques naturels ou anthropiques émettent des particules en 

mode grossier avec une taille pouvant aller jusqu’à 40 μm environ. 

1.2 Transport dans l’air et dépôt dans l’environnement 
Selon leur taille, les particules peuvent demeurer plus ou moins longtemps en suspension dans 

l'atmosphère. Le mécanisme principal qui gouverne le mouvement des fines particules et des 

PUF dans l’air est la diffusion brownienne (Tableau 3) qui contrôle leur dépôt sur les surfaces 

(Witschger et Fabriès, 2005). Elle est liée à un coefficient de diffusion Df inversement 

proportionnel à leur taille et qui dépend aussi des propriétés du gaz vecteur (l’air dans notre 

cas). 

Tableau 3: Dépôt par voie sèche cumulé de particules sur une surface plane horizontale durant une 

minute, par sédimentation et diffusion et temps de résidence atmosphérique. Particules sphériques de 

masse volumique 1 g.cm-3 et de concentration 1 particule.cm-3 (Witschger et Fabriès, 2005). 
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Pour les particules supérieures à 1 µm, les mouvements browniens deviennent négligeables 

par rapport aux forces de sédimentation qui influencent en premier lieu leur dépôt en 

l’absence de précipitations. A cela peut s’ajouter d’une part, les courants convectifs dus aux 

gradients de température entre le sol et la colonne d’air, qui engendrent un écoulement 

turbulent modifiant la diffusion brownienne et d’autre part, la diffusion de « Fick » due aux 

gradients de concentrations en particules. 

Le temps de séjour des particules est déterminé par les processus d’élimination de 

l’atmosphère, c'est-à-dire les mécanismes de dépôt sec que nous venons d’évoquer et le dépôt 

par voie humide, ainsi que les mécanismes de condensation et coagulation (Delmas et al., 

2005). Le temps de résidence (Tableau 3) va de l’ordre de la minute pour les PUF à la 

semaine pour les particules fines. Constituées des modes de nucléation (1-10 nm) et Aitken 

(10-100 nm), les PUF sont rapidement éliminées de l’atmosphère. Leur élimination est 

accélérée par différents facteurs, qui leur sont spécifiques. Elles se lient rapidement entre elles 

ou se déposent par diffusion sur diverses surfaces (Figure 2). On retrouve donc ces particules 

dans l’atmosphère majoritairement à proximité des sources d’émission (Cohen and 

McCammon, 2001; Buseck et Adachi, 2008). Bien que leur durée de séjour dans l’air soit très 

courte (quelques minutes à quelques heures), leur concentration élevée est due à un 

remplacement continuel lié à l’importance de leurs flux d’émissions (Buseck et Adachi, 

2008). 

Sous l’effet de la gravité, les particules grossières se déposent rapidement par sédimentation 

ou impaction (Tableau 3). Elles ont donc une durée de séjour dans l'atmosphère assez courte 

qui est de l'ordre de la journée. Ce sont donc les particules « fines », dont le diamètre est 

compris entre 0,1 et 1 μm (PM1) qui ont la durée de séjour la plus grande, pouvant aller 

jusqu’à une semaine, sous les latitudes tempérées. En effet, ces particules sont trop petites 

pour se déposer par sédimentation gravitationnelle et trop grandes pour coaguler efficacement 

entre elles, sous forme de particules plus grosses (Cohen and McCammon, 2001). Elles 

peuvent être ainsi transportées sur de longues distances (Seinfeld et Pandis, 1998) et ne sont 

quasiment éliminées que par les précipitations (dépôt humide), ce qui explique qu’elles aient 

le temps de résidence atmosphérique le plus élevé (d’où le nom de «mode d’accumulation» 

donné à l’intervalle de taille 0,1 – 1 µm). 

Les polluants atmosphériques peuvent donc retomber en partie à proximité des sources, mais 

aussi à des centaines, voire des milliers de kilomètres de leur sources émettrices. C’est le cas 
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par exemple des fines particules de sable Saharien amenées par les vents d’altitude jusqu’en 

Europe de l’ouest ou en Amérique Centrale et du Nord. De même, les particules de sels 

marins peuvent être transportées très loin à l’intérieur des terres. 

1.3 Composition chimique des particules 

La matière particulaire atmosphérique est constituée d’un mélange complexe de composés 

inorganiques et organiques dont les proportions variables, sont fortement dépendantes du type 

et de la proximité des sources de polluants ou du lieu géographique (Figure 3). Elle peut 

contenir des ions sulfates, nitrates, ammonium, des composés ou sels métalliques, des oxydes 

minéraux, et des composés carbonés (carbone élémentaire et matière organique) (Horvath et 

al., 1996; Seinfeld et Pandis, 1998; Turpin el al., 2000; Putaud et al., 2004; Hodzic et al., 

2006; Querol et al., 2009). 

Il existe une part relativement importante et variable de la masse de ces particules (de 10 à 25 

%)  que l’on ne peut pas identifier (Putaud et al., 2004). C’est le cas de l’eau d’hydratation 

(équilibre de Henry avec la pression partielle de vapeur d’eau atmosphérique) qui peut être 

présente sous forme d’eau cristalline liée (par exemple dans le gypse, CaSO4.2H2O) ou d’eau 

absorbée par des sels hygroscopiques, comme le nitrate ou le sulfate d’ammonium. Elle peut 

aussi être associée à certains composés organiques ainsi qu’aux particules biologiques, ainsi 

que bien entendu aux incertitudes sur les calculs de bilan massique. 

 

Figure 3 : Composition massique chimique moyenne des PM10 typiques de sites (a) ruraux et (b) urbains et 

périurbains en Europe (adapté de Putaud et al., 2004).  
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Selon les composés chimiques considérés et les processus de formation mis en jeu, les 

polluants se retrouveront préférentiellement dans des fractions granulométriques différentes 

(Figure 4).  

 - Les sulfates et nitrates d’ammonium sont des aérosols inorganiques secondaires (SIA) 

qui se forment dans l’atmosphère à partir de précurseurs gazeux que sont l’ammoniac (NH3), 

le dioxyde de soufre (SO2) et les oxydes d’azote (NOX), émis par des sources généralement 

anthropiques (Vassilakos et al., 2005). Ces particules sont surtout présentes dans la fraction 

fine (Seinfeld et Pandis, 1998 ; Cohen and McCammon, 2001). 

 

 

Figure 4: Distribution granulométrique typique des différents composés contenus dans la matière 

particulaire atmosphérique  (Adapté de Seinfeld et Pandis, 1998). 

 

- Les composés minéraux (silicates d’aluminium, carbonate et sulfate de calcium, 

oxydes de fer ou titane,…) sont des substances, à la fois naturelles, émises par les étendues 

désertiques de la planète et anthropiques, issues des industries (cendres volantes), chantiers, 
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gravières, activités agricoles (travail du sol) et processus de soulèvement de poussières, après 

abrasion ou érosion des routes et des sols habités. On les trouve donc au sein des particules de 

taille généralement supérieure au micron,  issues de processus mécaniques, mais elles sont 

également présentes au sein du mode d’accumulation, dans le cas des cendres volantes par 

exemple. 

- Les sels d’origine essentiellement marine (NaCl, KCl, MgCl …) sont en général sous 

forme de particules grossières provenant principalement de l’émission d’embruns et qui 

peuvent atteindre de fortes concentrations dans l’atmosphère des régions côtières. Toutefois 

l’éclatement, à la surface de l’eau, de bulles d’air emprisonnées par le déferlement des vagues, 

conduit également à l’émission d’embruns submicroniques. 

- Les éléments métalliques (As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Sb, …) sont présents sous forme de 

sels et d’oxydes et peuvent provenir de sources anthropiques telles que les activités 

industrielles (métallurgie, etc.), les processus d’abrasion (rails, caténaires ou freins de 

véhicules), les combustions de combustibles fossiles, les incinérations de déchets ou encore 

des feux d’artifice. Des processus naturels comme le volcanisme et l’érosion de matériaux 

crustaux peuvent également émettre une quantité importante de métaux dans l’atmosphère 

(Allen et al., 2001). Leur distribution granulométrique varie selon les éléments considérés et 

les processus de formation mis en jeu. Ces éléments, connus pour leur toxicité, présenteront 

une solubilité différentiée selon leur spéciation et leur origine. Dans cette étude, nous 

utiliserons les termes métaux ou éléments métalliques indifféremment pour l’ensemble des 

éléments analysés, incluant parfois des métalloïdes (Annexe 1). 

- Le carbone élémentaire (CE) ou "Black Carbon” (BC) selon la méthode de mesure  

utilisée (thermo-optique ou optique, respectivement) : ce sont généralement des particules 

issues de processus de combustion incomplète (par exemple des suies émises par les véhicules 

diesel) et elles sont donc majoritairement associées aux fractions inférieures à 2,5 µm. Dans la 

fraction grossière, les particules de CE peuvent également provenir de l’abrasion des pneus. 

- Le carbone organique (CO) qui est relié à la matière organique (MO): ce sont 

usuellement des particules fines issues de combustions (moteurs ou feux de biomasse, etc.) 

produisant divers composés organiques volatils ou non (particules primaires). Des aérosols 

organiques secondaires (AOS) se forment également par nucléation à partir de COV gazeux, 

mais aussi par condensation sur des particules existantes (noyaux de condensation). Seul un 
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nombre limité de familles de composés ont été identifié à ce jour (acides carboxyliques, HAP, 

aldéhydes, cétones, alcanes, sucres, phénols, pesticides …). Les particules de MO (ou MOP 

pour Matière Organique Particulaire) peuvent également provenir de matériaux biologiques 

organiques comme les débris de plantes (cuticules) et les molécules entraînées avec 

l'évapotranspiration, les pollens, les spores et les micro-organismes (virus, bactéries et 

champignons). 

Malgré une augmentation des études sur les particules ultrafines au cours de ces dernières 

années, le niveau de connaissance de la composition chimique de cette catégorie d’aérosols 

est encore insuffisant. En effet, ces particules sont très difficiles à étudier en raison de leur 

petite taille et leur grande réactivité chimique, réduisant considérablement leur durée de vie 

dans l’atmosphère. La plupart des études sur cette fraction a été effectuée en milieu urbain 

sous l’influence d’émissions véhiculaires (Hughes et Cass, 1998 ; Cass et al., 2000 ; Pakkanen 

et al., 2001 ; Ntziachristos et al., 2007 ; Morawska et al., 2008 ; Knibbs et Morawska, 2012). 

Il existe donc de nombreuses lacunes sur la connaissance de ces particules dans différents 

environnements, notamment à proximité de sources industrielles. Très récemment, quelques 

études se sont intéressées cependant à la composition de ces particules en zones 

industrialisées (Anderson et al., 2009 ; Fernández-Camacho et al., 2012 ; Marris et al., 2012). 
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2 Emission de particules métalliques fines et ultrafines en zones 
industrialisées 

2.1 Une grande variété de sources 

Le CITEPA effectue des inventaires d’émissions au niveau national en séparant les sources 

selon six secteurs d’activités principaux. La figure 5 montre les résultats d’inventaires des 

émissions anthropiques de particules en France pour l’année 2009, en fonction de leur 

granulométrie (CITEPA 2011). Les émissions industrielles (chimie, construction, agro-

alimentaire, métallurgie, cimenteries, cokeries, traitement des déchets, transformation 

d’énergie) et urbaines regroupant le secteur résidentiel/tertiaire (combustion du bois, charbon 

et fioul, utilisation de peintures, solvants, équipement de réfrigération et d’air conditionné) et 

le transport routier, ainsi que l’agriculture, sont des sources majeures de particules dans 

l’atmosphère. Les contributions des deux secteurs sont assez comparables pour les PM10. Les 

émissions de particules fines sont dominées par le secteur urbain (résidentiel/tertiaire + 

transport routier) qui contribue à 46,1 et 77,5% des PM2,5 et PM1, respectivement contre 30,2 

et 13,9%, respectivement, pour l’activité industrielle (industrie manufacturière + 

transformation d’énergie).    

          

Figure 5: Inventaires des émissions anthropiques de particules en France pour l’année 2009, selon la taille 

des particules (CITEPA 2011). 
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En France, les émissions de PM2,5 liées aux activités industrielles représentent près de 30 % 

des émissions de particules (CITEPA 2011). Des particules ultrafines sont aussi couramment 

émises par les industries (Biswas et Wu, 2005), à travers une variété de processus: les fumées 

dégagées lors des procédés à chaud tels que la fusion de matériaux, le raffinage et la soudure, 

les processus de combustion etc. Par ailleurs de nombreuses installations industrielles mettent 

en œuvre la combustion de combustibles fossiles ou de biomasse qui émettent notamment des 

particules fines et ultrafines. Lors de ces processus de combustion, de chaudes vapeurs 

sursaturées peuvent être émises directement dans l’air. A température ambiante, ces vapeurs 

refroidissent rapidement et peuvent se transforment en particules indépendantes par des 

processus de nucléation et de condensation (Biswas et Wu, 2005 ; Sioutas et al., 2005). 

Comme nous l’avons évoqué précédemment, les particules métalliques peuvent avoir 

différentes origines naturelles et/ou anthropiques. Dans la plupart des cas, les fractions 

métalliques particulaires ne représentent qu’une faible proportion (quelques %) de la masse 

des particules fines (Zhang et al., 2004). Cependant, parmi ces éléments, les métaux de 

transition sont largement émis par des activités anthropiques telles que les procédés de 

combustion dans les centrales, les installations industrielles et les émissions de véhicules 

(Morawska and Zhang, 2002; Donaldson et al., 2002; Jang et al., 2007; Wu et al., 2007 ; 

Gugamsetty et al., 2012). 

La distribution granulométrique des éléments métalliques dépend de la multiplicité des 

sources et des matériaux à partir desquels les particules sont formées, et par conséquent, des 

processus qui gouvernent leur formation et leur transport dans l’atmosphère. Les 

connaissances actuelles concernant ces processus présentent encore de nombreuses lacunes. 

En général, les éléments tels que As, Cd, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, V et Zn, qui sont principalement 

émis à partir de processus anthropiques à haute température tels que les pots d’échappement 

de véhicules, la combustion des huiles, la métallurgie, les procédés de soudage, de raffinage, 

tendent à s'accumuler préférentiellement dans la fraction fine (Fernandez Espinosa et al., 

2001; Manoli et al., 2002; Utsunomiya et al., 2004; Hieu and Lee, 2010). A l’inverse, d’autres 

éléments tels que Al, Ca, Fe, K, Mn, Mg, Si et Ti sont pour la plupart émis à partir de sources 

crustales (Prati et al., 2000; Sternbeck et al., 2002) et sont donc en général, mais pas 

systématiquement, plus concentrés dans les particules grossières (Fernandez Espinosa et al., 

2001; Birmili et al., 2006; Ny and Lee, 2011). 
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2.1.1 Sources urbaines 

En milieu urbain, les principales sources de particules fines et ultrafines sont liées au transport 

routier et au chauffage domestique (Hitchins et al., 2000; Fernández-Camacho et al., 2012). A 

proximité des axes routiers, les émissions particulaires peuvent être issues des échappements, 

mais aussi liées à l’usure des équipements des véhicules (moteurs, freins et pneus) et des 

revêtements routiers, ainsi qu’au fonctionnement et à l’entretien de l’infrastructure routière. 

Le trafic routier est la principale source d’éléments métalliques en milieu urbain (Tableau 4).  

Tableau 4: Principaux éléments émis en milieu urbain. 

Sources urbaines Principaux éléments 

Combustion de carburant Al, Br, Ca, Cd, Cr, Fe, Mg, Si, Pb, Zn  

Usure de pneus Zn, Fe 

Usure de frein Ba, Cu, Mo et Sb  

Poussières de sols et routes et matériau de construction Al, Ca, Fe, Mg, Mn, Si, Sr, Ti 

 

Hueglin et al. (2005) ont observé une augmentation des concentrations en Ba, Ca, Ce, Cu, Fe, 

La, Mn, Mo, Pb, Sb et Rh lorsqu’on s’approche des trottoirs des routes urbaines. Les éléments 

présents dans les émissions de carburants dépendent quant à eux, du type de combustible 

utilisé. Selon Wang et al. (2003), les teneurs en Al, Ca, Fe, Mg, Si représentent 82% de la 

teneur totale en métaux dans le carburant diesel qui contient également des éléments traces 

tels que Ag, Cd, Cr, Cu, Mo, Ni, Sb, Zn, Co, Pb, et V. Les émissions des moteurs à essence 

sont relativement enrichies en Fe, Ca, Zn qui proviennent des additifs des huiles lubrifiantes 

(Morawska et Zhang, 2002). Selon Pakkanen et al. (2001), les émissions d’échappement des 

véhicules peuvent être à l’origine de particules ultrafines enrichies en éléments métalliques 

(Ba, Ca, Co, Fe, Mg, Mo, Ni et Sr) dans l'environnement urbain. Ntziachristos et al. (2007) 

rapportent également que les émissions automobiles contribuent à l’enrichissement en Al, Ba, 

Ca, Cu, Fe, Mo Pb, Sb Ti et Zn dans les particules ultrafines (PM0,18) collectées en milieu 

urbain. Les particules issues de l’abrasion des systèmes de freinage automobile sont 

reconnues comme des polluants riches en Ba, Cu, Mo et Sb (Garg et al., 2000 ; Weckwerth, 

2001 ; Sternbeck et al., 2002 ; Dongarrà et al., 2009 ; Gietl et al., 2010). Selon Davis et al. 

(2001) l’usure des freins et des pneus de voiture contribuent à 47% et 25 % de la charge totale 

de Cu et Zn, respectivement, dans les eaux de ruissellement en zones urbaines. Dans une 
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étude plus récente réalisée sur des sites de trafic automobile au Japon, Adachi et Tainosho 

(2004) montrent que les poussières de freins de voitures contiennent des particules 

métalliques (≈ 1 µm diamètre) de Fe, Cu, Zr, Sb, Ba et que les pneus émettent des particules 

de ZnO (≤ 1 µm). 

Les petits appareils à combustion se comptent en milliards à travers le monde et fournissent 

les besoins les plus fondamentaux en chaleur dans les ménages (cuisson et chauffage). 

Pendant les périodes froides, le chauffage domestique et urbain peut être une source 

importante de particules de combustion (Vecchi et al., 2004). Un grand nombre d’éléments 

traces tels que As, Cd, Cr, Cu, Hg, K, Mn, Mo, Ni, Pb, Sb, Sn, V, et Zn, sont émis 

principalement lors de la combustion de combustible fossiles (fioul ou charbon) pour les 

chauffages commerciaux et résidentiels (Pacyna et Pacyna, 2001 ; Viana et al., 2008 ; Querol 

et al., 2009). 

Les émissions particulaires grossières, principalement associées à la resuspension de 

poussières de routes et des sols, ainsi qu’à l’envol de poussières des chantiers de construction 

peuvent aussi contrôler l’abondance des éléments marqueurs géologiques (Al, Ca, Ce, Fe, Mg, 

Mn, Ti, …) dans les particules urbaines (Sternbeck et al., 2002). 

 

2.1.2 Sources industrielles 

Il existe deux types d'émissions liées aux activités industrielles,  les émissions canalisées 

(cheminées) et les émissions diffuses (transport de matières premières et de produits, remise 

en suspension des poussières liées au stockage de matières premières et des produits, mélange 

et concassage de minerais). Afin de limiter et contrôler dans l'environnement les émissions 

indésirables issues des sources canalisées, différents dispositifs de piégeage peuvent être mis 

en œuvre dans les usines (filtrations mécanique ou électrostatique, lavage des fumées, …). 

Ces systèmes de traitement ne sont pas toujours efficaces notamment pour les particules de 

petites tailles (fines et ultrafines) qui peuvent échapper à ces dispositifs de captage (Horvath 

et al. 1996 ; Biswas et Wu, 2005). Pour les pays possédant une réglementation spécifique sur 

les émissions particulaires, les cheminées industrielles rejettent donc principalement de fines 

particules dans l’environnement (Morawska et Zhang, 2002). Les émissions industrielles sont 

à l’origine de nombreux éléments métalliques dans l’atmosphère (Tableau 5).  
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Tableau 5: Principaux éléments émis par des sources industrielles  (adapté selon Morawska et Zhang, 

2002 ; Wu et al., 2007 ; Morishita et al., 2011) 

Sources industrielles Principaux éléments 

Industrie de combustion d'huile (pétrochimie, raffinerie et 

centrales) 
La, Ni, V 

Incinérateurs de déchets As, Cd, Cr, Cu, Hg, K, Ni, Pb, Rb, Sb, Zn  

Sidérurgie/Métallurgie As, Cd, Cu, Fe, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Zn  

Combustion de charbon  Al, As, Co, Cr, Cu, Hg, Mn, Se 

Production de ciment et de chaux Al, Ca, Mg, Si, Sr 

 

Les secteurs de l’énergie et la production industrielle constituent les principales activités 

manufacturières émettrices de métaux-traces dans l'atmosphère (Tableau 6). Les processus à 

haute température, tels que la combustion du charbon et du pétrole dans les centrales 

électriques et thermiques et dans les installations industrielles, la combustion d'huile, la 

métallurgie, l’incinération des déchets, les cimenteries émettent divers métaux dans 

l’atmosphère (Nriagu et Pacyna, 1988 ; Pacyna et Pacyna, 2001).  

En effets, les éléments métalliques sont omniprésents dans diverses matières premières telles 

que les combustibles fossiles et les minerais métalliques, ainsi que dans les produits finis,  

additifs et catalyseurs industriels. Lors des procédés industriels ces éléments sont donc émis à 

travers différents processus physico-chimiques. Les procédés pyrométallurgiques dans les 

industries de métaux non ferreux sont les principales sources d’As, Cd, Cu, In, Sb et Zn et 

également des sources importantes de Pb et Se. La combustion du charbon dans les centrales 

électriques constituent une des principales sources anthropiques d’Hg (principalement 

gazeux), Mo et Se, mais aussi d’As, Cr, Mn et Sb. La combustion d'huile dans les raffineries 

de produits pétroliers est la source majeure de V et Ni (éléments utilisés comme catalyseurs). 

Les industries du fer et de l’acier sont des sources prépondérantes de Cr et Mn (Pacyna et 

Pacyna, 2001) et sont évidemment de grands émetteurs de Fe dans l’atmosphère (Prati et al., 

2010). Selon Gao et al., (2002) les incinérateurs de déchets sont également des émetteurs 

importants de Cd, Cr, Hg, Sb et Zn (présence dans les matières brulées). 
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Tableau 6: Principales émissions anthropiques de métaux traces dans l'atmosphère. 
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2.2  Impact de l’activité industrielle sur les teneurs en métaux-lourds au 

voisinage des installations 

On sait depuis longtemps que l’inhalation de particules contenant des composés toxiques peut 

causer différentes pathologies chez l’homme. Dans la littérature, la plupart des études qui se 

sont intéressées aux particules ont été réalisées en milieu urbain ou dans de grandes 

agglomérations où l’impact de la pollution atmosphérique sur la santé humaine est un enjeu 

majeur. Cependant, des études en zones urbanisées situées au voisinage immédiat d’activités 

industrielles ont montré que les teneurs en particules dans l’air peuvent être largement 

(jusqu’à 60 % des PM) affectées par les émissions des usines (Patri et al., 2000). Dans la zone 

urbaine de Dunkerque (France), Garçon et al. (2006) ont montré que 64% et 92 % des PM1 et 

PM2,5 respectivement, proviennent majoritairement du complexe industriel voisin et du trafic 

automobile y afférent. 

Au voisinage d’activités industrielles, les particules sont souvent enrichies en éléments 

métalliques tels que Al, As, Ba, Ca, Cd, Cr, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Na, Ni, Pb, Sb, Se, Sr, Ti, V 

et Zn (Gao et al., 2002; Osornio-Vargas et al., 2003; Jang et al., 2007; Kuo et al., 2007, 

Fernandez-Camacho et al., 2012). Les teneurs en métaux toxiques dans ces particules en zone 

industrielle sont généralement plus élevées et plus variables que celles mesurées en zone 

rurale ou purement urbaine (Osornio-Vargas et al., 2003; Schaumann et al., 2004; Lim et al., 

2010). Selon Schaumann et al. (2004), les PM2,5 collectées dans une zone industrielle 

(fonderie) sont plus enrichies en métaux de transition, notamment en Zn et Cu, que celles 

d’origines rurales. Cependant les conclusions de ces observations peuvent être biaisées par la 

fréquence d'échantillonnage utilisée dans de nombreuses études (souvent 24 heures ou plus), 

qui ne peuvent pas suivre de manière fiable la forte variabilité temporelle des émissions 

anthropiques (Morishita et al., 2011). En effet, Kuo et al. (2007) ont observé une 

augmentation significative en Al, As, Cd, Cr, Cu, Pb, Se et Zn au cours de la période de 

production d'une fonderie d’aluminium (16 heures sur 24), par rapport à d'autres périodes. 

A Gênes (Italie), Prati et al. (2000) ont rapporté que la qualité de l’air de l’environnement 

proche (1-1,5 km) d’une fonderie d'acier était fortement affectée par les émissions de cette 

dernière. En effet, ces auteurs ont observé une forte diminution de l’impact des émissions 

(notamment en Fe) de la fonderie sur d’autres sites de prélèvement en fonction de 



 

 
Page  

44 

 

  

l’éloignement (à 4 km et 10 km) de l’usine. Selon Chang et al. (2005), les PM2,5 émises durant 

les procédés de coulée d’une fonderie de fer contiennent des proportions élevées en éléments 

métalliques (8-20% pour les éléments majeurs tels qu’Al, Ca, Fe et Si et 3-6% pour les 

éléments mineurs tels que Cu, Mn, Pb, Ti et Zn). Dans une zone industrielle (pétrochimie, 

raffinerie, métallurgie, navires et usine d’automobiles), Hieu et Lee (2010) ont observé un 

enrichissement en métaux (Cd, Cr, Cu, Mn, Ni and Pb) avec la diminution de la taille des 

particules, qu'ils attribuent aux émissions industrielles (industrie de métaux non ferreux) et au 

trafic routier. Dans une étude plus récente réalisée à Huelva (Espagne), Fernandez-Camacho 

et al. (2012) ont démontré que les rejets industriels (fonderie de Cu, usine de fertilisant, 

raffinerie et usine pétrochimique) ont été à la base d’épisodes de pollution en particules 

ultrafines associées à de fortes concentrations de métaux traces (As, Cu, Cd, Zn et Pb). 

 

2.3 Identification des sources d’éléments metalliques 

Les éléments métalliques présentent l'avantage d'être intimement liés aux particules et la 

plupart d’entre eux sont non ou peu volatils à température ambiante, et sont donc moins sujets 

à des transformations chimiques. Ils ont généralement tendance à conserver, durant leur 

transport atmosphérique sur de longues distances, la même signature chimique qu’à 

l’émission (Morawska et Zhang 2002 ; Dongarrà et al., 2009). Certains éléments, peu réactifs 

dans l’atmosphère, peuvent donc être considérés comme de bons traceurs de sources, si l’on 

se focalise sur leur abondance élémentaire. C’est d’ailleurs ce qui a été très largement mis en 

œuvre pour le traçage des sources urbaines ou industrielles (ex : Fe, Rb, Cr, Ni, La pour 

l’industrie et Sb, Cu et Ba pour le trafic automobile ; La, Ni et V pour la combustion de 

produits pétroliers ; Morawska et Zhang, 2002 ; Ragosta et al., 2002 ; Biswas et Wu 2005 ; 

Lamaison, 2006 ; Wu et al., 2007 ; Viana et al, 2008). 

Afin d’identifier les sources de pollution, des facteurs d’enrichissement (FE) et des ratios 

élémentaires, peu sensibles aux phénomènes de dilution atmosphérique, peuvent être calculés 

(Manoli et al., 2002 ; Alleman et al., 2010 ; Lim et al., 2010 ; Shah et Shaheen, 2010). Le 

facteur d'enrichissement (Equation 1) peut permettre de distinguer les éléments considérés 

d’origine naturelle (crustal ou marine) d'autres éléments anthropiques (Rahn, 1976). Il n'existe 

pas de règle spécifique pour le choix de l'élément de référence. Al, Ca, Fe, Mn, Sc, Si, Ti 

(éléments crustaux) et Cl, Na (éléments marins) sont habituellement utilisés comme éléments 

de référence des sources naturelles (Gao et al., 2002, Manoli et al., 2002; Senaratne et 
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Shooter, 2004 ; Fang et al., 2006; Alleman et al., 2010; Hieu and Lee, 2010; Lim et al., 2010). 

Pour un élément donné, un FE proche de 1 suggère que sa source est principalement naturelle 

et qu’elle n’est pas affectée par les émissions provenant d'autres sources, tandis qu’un FE 

supérieur à 10 implique une source majoritairement anthropique. 

Equation 1 : Calcul du facteur d’enrichissement par rapport à la composition moyenne de la croûte 

continentale supérieure. 

FEcroûte = (Eatm/Ratm) / (Ecroûte/Rcroûte) 

où E et R sont les concentrations de l'élément concerné et de l'élément de référence dans l’atmosphère (atm) et 

dans la croûte, respectivement. 

Par ailleurs, d’autres méthodes ont également été utilisées dans la littérature pour 

l’identification des sources de PM. Ces méthodes peuvent être divisées en 3 principaux 

groupes (Viana et al, 2008). 

 Les méthodes basées sur l'évaluation des données de surveillance issues des réseaux 

régionaux ou nationaux. Il s’agit de corréler des données numériques (météorologies et 

concentrations élémentaires, composition chimique, …) pour identifier les sources. 

 Les méthodes basées sur l’inventaire des émissions et / ou des modèles de dispersion 

qui permettent de simuler les émissions, la formation, le transport et le dépôt des particules. 

 Les méthodes basées sur le traitement statistique des données chimiques sur des sites 

de mesures appelés sites récepteurs (modèles récepteurs). Ces modèles sont basées sur le 

principe fondamental de la conservation de la masse et/ou des espèces chimiques. Une 

analyse du bilan de masse peut être utilisée pour identifier les sources et estimer leur 

contribution relative à la concentration massique en particules. La figure 6 est un aperçu des 

différents modèles récepteurs qui sont actuellement disponibles dans la littérature (Schauer et 

al., 2006 ; Viana et al., 2008). Ces approches sont principalement différenciées par le degré 

de connaissance requis sur les sources de pollution (nombre et nature des sources) avant leur 

application. Les deux principaux modèles sources-récepteurs sont la CMB (Chemical Mass 

Balance) et les modèles multivariés (ACP, PMF). L’ACP (Analyse en Composante 

Principale), la PMF (Positive Matrix Factorisation) et dans une moindre mesure la CMB sont 

largement appliquées dans la littérature (Manoli et al., 2002 ; Lee et Russel, 2007 ; Lee et al., 

2008 Alleman et al., 2010 ; El Haddad et al., 2011). 
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Figure 6: Approches pour l’estimation de la contribution de sources de pollution en utilisant des modèles 

récepteurs (Adapté de Schauer et al., 2006 ; Viana et al., 2008). 

Le terme Xt est le vecteur des p espèces chimiques observées à l’instant t ; Λ est une matrice p × k avec les k 

profils de sources de pollution; Ft est le vecteur des k contributions des sources de pollution à l’instant t, et et est 

le vecteur des erreurs de mesures associées aux p espèces observées à l'instant t. 

3 Méthode de caractérisation physico-chimique de la matière particulaire 
atmosphérique  

3.1  Echantillonnage 

L’évaluation des risques sanitaires ou environnementaux liés aux particules atmosphériques 

nécessite des méthodes de prélèvement fiables pour mesurer les concentrations en polluants 

présents dans l’air. Plusieurs méthodes de prélèvement peuvent être mises en œuvre pour 

l’échantillonnage des aérosols (OMS 1984 ; Métivier et al., 2006). Les techniques les plus 

couramment utilisées sont la filtration et l’impaction (Chang et al., 2000). 

- La filtration consiste à aspirer un volume d’air au travers d’une membrane filtrante 

posée sur un porte-filtre pour une durée déterminée (Métivier et al., 2006). Le système est en 

général constitué d’une tête de prélèvement munie d’un dispositif permettant de sélectionner 

les particules avec un diamètre ou seuil de coupure spécifique (Figure 7), suivie de filtres 

collecteurs, dont la nature chimique peut varier suivant les espèces visées (Rimetz-Planchon, 

2008 ; Mirivel, 2009). Le diamètre de coupure (Dp50) est le diamètre pour lequel l'efficacité 

d’impaction ou de collection des particules est égale à 50 % (Renoux et Boulaud, 1998, 

Sellegri, 2002). Les particules de diamètre supérieur sont collectées avec une efficacité 

supérieure à 50% et les particules plus fines sont échantillonnées avec une efficacité inférieure 
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à 50%. Il existe différents types de substrat pour le prélèvement des particules : les filtres en 

fibres de verre ou de quartz, les filtres en fibres de verre téflonnées (Goriaux, 2006), les 

membranes en téflon PTFE, en polycarbonate ou en ester de cellulose, etc. Les particules 

s’accumulent sur le support de collecte suivant les mécanismes de diffusion, d’interception et 

d’impaction en fonction de la taille des particules, du débit de prélèvement et de la nature du 

support (Renoux et Boulaud, 1998 ; Witschger et Fabriès, 2005). 

 

 

Figure 7 : Principe du prélèvement par filtration. 

 

- Pour un échantillonnage des particules avec ségrégation selon leur taille, la technique 

la plus largement utilisée est l’impaction en cascade (Métivier, 2006). Cette méthode 

consiste à séparer les particules en fonction de leur diamètre aérodynamique (Wieprecht et al., 

2004), par des plaques d’impaction qui correspondent chacune à un diamètre de coupure 

(Dp50) semblable à celui définit précédemment. Au niveau de chaque étage d’impaction, l’air 

chargé en particules est dévié par la plaque d’impaction, alors que les particules les plus 

grosses (ayant une inertie plus importante) s’impactent sur la plaque (Figure 8) (Renoux et 

Boulaud, 1998 ; Métivier, 2006). En augmentant progressivement la vitesse de l’air il est ainsi 

possible de séparer des particules de plus en plus fines. 
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Figure 8: Schéma du principe d’impaction en cascade (Renoux et Boulaud, 1998). 

Pour une efficacité idéale (courbe en traits pointillés sur la figure 9), les particules de taille 

supérieure au diamètre de coupure (D50) seraient impactées, les autres seraient entraînées par 

le flux d'air. L'efficacité réelle d'un impacteur est décrite par la courbe en traits pleins. Cette 

courbe traduit le fait que l’efficacité de collecte évolue en réalité de manière monotone avec la 

taille des particules. 

 

Figure 9: Courbes théorique et réelle d'efficacité de collecte d'un impacteur (adapté de Hinds, 1999). 

Classiquement, les gammes dimensionnelles prélevées par impaction en cascade vont de 
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quelques nm à 50 μm et permettent une séparation pouvant aller, pour les impacteurs 

commerciaux, jusqu’à 13 gammes de taille. C’est le cas du DLPI (Dekati® Low Pressure 

Impactor) ou du MOUDI (Micro-orifice Uniform Deposit Impactor), conçus spécialement 

pour le prélèvement des PM10 jusqu’à des dimensions inférieures à 30 nm (MSP 2007 ; 

DEKATI 2010). L’efficacité réelle de l’impaction dépend des propriétés d’inertie des 

particules (taille, densité, vitesse) et des caractéristiques physiques de l’impacteur (géométrie, 

nombre et dimensions des orifices, débit d’échantillonnage, trajectoire et vitesse du flux d’air) 

(Nevalainen et al., 1993). Pour cette technique, plusieurs supports d’impaction peuvent être 

utilisés pour la collecte des aérosols : en aluminium, en quartz, en téflon, en polycarbonate et 

en cellulose, selon l’analyse effectuée après la collecte (Sellegri, 2002). 

 

- Le barbotage: le terme « impinger » est couramment utilisé pour désigner les 

préleveurs (flacon-laveur) par barbotage. Le premier modèle d’impinger est celui de 

Greenburg-Smith créé en 1922 (Figure 10-a), initialement développé pour la détermination de 

la concentration des polluants dans l’air de zones industrielles aux Etats Unis (Barner, 1936). 

Cette technique repose sur le principe d’impaction des particules directement dans un milieu 

liquide (Buttner et al., 1997), dont le choix dépend des composés que l’on souhaite analyser et 

du but de l’étude. Le tube à extrémité conique est plongé dans le liquide (Figure 10-b) et les 

particules, qui viennent frapper le fond du flacon, se séparent des bulles d’air et restent en 

suspension dans le liquide. L’efficacité de la collecte dépend de différents paramètres tels que 

les propriétés des particules, le volume et la nature de la solution de collecte, le débit de 

prélèvement et le diamètre de l’orifice d’aspiration (Grinshpun et al., 1997 ; Dart et 

Thornburg, 2008 ; Wei et al., 2010). Le premier modèle d’impinger fonctionnait à haut débit 

(28,3 l/min) avec un flacon assez volumineux (75 ml de liquide). Les inconvénients pratiques 

de ce dernier ont conduit à la mise au point de modèles plus petits (2,8 l/min et 10 ml de 

liquide) comme le « Midget Impinger » qui est couramment utilisé (OMS 1984), notamment 

pour la collection de particules biologiques. 

Les barboteurs présentent divers inconvénients : un faible rendement pour les particules  de 

diamètre inférieur à 1 µm, l’impossibilité de déterminer la concentration massique des 

polluants, le problème du choix d’une solution de barbotage appropriée pour les différents 

polluants particulaires et la solubilité variable de ces derniers dans le milieu liquide. 
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Figure 10: (a) Impinger de type Greenburg-Smith  et (b)  Schéma du principe du barbotage selon Buttner 

et al. (1997). 

Avantages du barbotage: En mettant directement en solution les polluants contenus dans les 

particules, cette méthode permet de s’affranchir des artefacts associés aux prélèvements « sur 

filtre » (voir section 3.4), de pouvoir déterminer directement la fraction soluble des métaux 

particulaires et de simuler ainsi directement le comportement des particules  dans le milieu 

biologique. Cette technique permet potentiellement de sélectionner la solution de barbotage 

en fonction des fractions que l’on désire déterminer (hydrosolubles, bioaccessibles 

pulmonaires ou gastriques, …) et des analyses à effectuer (métaux, composés organiques, …). 

 

Synthèse 

Pour les méthodes décrites précédemment (filtration et impaction), l’efficacité du prélèvement 

est donc influencée par plusieurs paramètres: le matériel utilisé, le débit d’échantillonnage, les 

conditions climatiques (température et humidité), la nature des composés présents dans les 

particules (Métivier et al., 2006; Rimetz-Planchon, 2008). Pour les espèces volatiles, 

l’impaction semble être plus efficace que la filtration (Sioutas et al., 1997). Concernant 

l’utilisation des barboteurs, les études sont moins nombreuses, notamment pour le 

prélèvement de particules fines en air ambiant. 

  

3.2 Granulométrie et morphologie des particules atmosphériques 

Les propriétés physiques des particules (masse, granulométrie, nombre et morphologie, etc.) 

dépendent des sources et des processus qui ont conduit à la formation de celles-ci. Plusieurs 
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techniques peuvent être employées pour la caractérisation physique  (Tableau 7).  

Tableau 7: Quelques techniques d'analyses physiques des aérosols. 

Paramètres mesurés Techniques Références 

Analyses physiques 

Concentration massique 

Distribution granulométrique 

en masse et en nombre 

 

Gravimétrie 

Impaction en cascade 

 

ELPI (Electrical Low Pressure 

Impactor) 

Hitzenberger et al. (2004) 

Wieprecht et al. (2004) ; Pakkanen 

et al. (2001); Fernández Espinosa et 

al. (2002) 

Marjamäki et al. (2000) 

TEOM (Tapered Element Oscillating 

Microbalance) 
Aujay et al. (2005) 

DMA (Differential Mobility Analyser) 

couplé à CNC (Condensation Nuclei 

Counter) ou AED (Aerosol Electrical 

Detector) 

Birmili et al, (1999) 

Morphologie 

Microscopie (optique ou électronique) 

et MEB (microscopie électronique à 

balayage) 

Choël et al., (2006) ; Gensdarmes et 

Witschger, (2007) ; Buseck et 

Adachi (2008) ; Uzu et al. (2010) 

 

La réglementation impliquant une surveillance des teneurs dans l’air ambiant (directive 

2008/50/CE), ainsi que les études toxicologiques ont été essentiellement basées sur des 

approches massiques ou volumiques. En effet, les dispositifs et méthodes de prélèvement 

d’aérosols traditionnellement employés sont fondés sur une approche massique de mesure de 

la concentration et de la distribution granulométrique (Witschger et Fabriès, 2005) par 

gravimétrie. Cette technique consiste à collecter les particules sur des substrats (membranes 

ou filtres) et à déterminer la masse de matière déposée par une pesée avant et après la collecte 

des substrats, à l’aide d’une balance de précision à ± 1 µg (Hitzenberger et al., 2004; 

Wieprecht et al., 2004). La masse de particules collectées permet de calculer la concentration 

massique (en µg/m3 d’air), connaissant le débit et la durée du prélèvement. Comme le 
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recommande la norme EN12341, les échantillons doivent être équilibrés avant pesée en les 

stockant à température et humidité contrôlées pendant 24 h (Pakkanen et al., 2001; Salma et 

al., 2005) voire 48 h (Fernández Espinosa et al., 2002 ; Canepari et al., 2008). 

Sur la base des impacteurs en cascade déjà commercialisés, l’ELPI (Electrical Low Pressure 

Impactor) a été développé afin de déterminer la distribution granulométrique et la 

concentration en nombre des particules (Marjamäki et al., 2000). Il est constitué d’un 

chargeur de particule (« corona charger » ou à effet couronne), d’un impacteur en cascade et 

de détecteurs électriques (électromètres). Le principe consiste à enregistrer, à l’aide des 

électromètres, les charges électriques induites sur chacun des étages par les particules lors de 

leur impaction (Marjamäki et al., 2000). Le signal obtenu pour chaque étage est rapporté à 

une concentration en nombre à l’aide d’un programme d’acquisition. 

La mesure de la taille des particules inférieure au micron est très difficile, surtout pour des 

dimensions inférieures à 100 nm (PUF). Le DMA (Differential Mobility Analyser) peut 

permettre de sélectionner des PUF de quelques nm (Attoui et al., 1998). Le principe du DMA 

consiste à séparer les particules suivant leur mobilité électrique qui dépend à la fois de leur 

charge électrique et de leur taille. La connaissance de la mobilité électrique permet de 

déterminer le « diamètre de mobilité électrique » de la particule sélectionnée. 

Les aérosols sont généralement de formes complexes et sont dans la plupart des cas 

caractérisées par un diamètre équivalent peu informatif quant à la taille réelle de la particule. 

La taille, la morphologie et la surface spécifique influencent largement leur réactivité et leur 

toxicité car les surfaces d’échange entre les particules et leur environnement dépendent de ces 

propriétés physiques. En effet, plus la taille des particules diminue, plus la surface spécifique 

augmente (Koike et Kobayashi, 2006). De même, plus la forme de la particule est irrégulière, 

plus les sites d’échange s’accroissent. L’analyse d’image microscopique, et en particulier la 

MET (microscopie électronique à transmission) et la MEB (microscopie électronique à 

balayage), est largement utilisée pour l’étude morphologique des particules, notamment celles 

résultantes de l’agglomération ou de l’agrégation de particules primaires (Choël et al., 2006; 

Gensdarmes et Witschger, 2007; Buseck et Adachi, 2008; Uzu et al., 2010). 

3.3 Analyse des éléments métalliques contenus dans les particules 

atmosphériques 

En dehors de la caractérisation physique, des analyses fines peuvent être effectuées pour 
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connaitre la composition chimique des particules en employant une grande diversité de 

techniques analytiques (Tableau 8). La connaissance précise de la composition élémentaire est 

en effet très importante en matière de toxicologie et de traçage de sources. 

Tableau 8 : Quelques techniques d'analyses chimiques des aérosols. 

Composés mesurés Techniques Références 

Cations : Na+, NH4
+, K+, Ca2+, 

Mg2+ … ;  

Anions : SO4
2−, NO3

−, Cl−, 

NO2
−, Br−, F−, H2PO4

−…) 

CI (Chromatographie Ionique) 
Pakkanen et al, (2001) ; Schaap et 

al. (2004) ; Stefancová et al. (2010) 

HAP volatils et n-alcanes 
GC-MS (Gas Chromatography – Mass 

Spectrometry) 
Kavouras et al. (1999) 

HAP lourds 
HPLC-Fluo (High-Performance 

Liquid Chromatography-Fluorescence) 

Simon et Lemacon (1987); 

Goulaouic (2009); Mirivel (2009) 

Eléments  majeurs et traces  

ICP-MS (Inductively Coupled Plasma-

Mass Spectrometry) 

Allen et al, (2001) ; Feng et al. 

(2009); Alleman et al. (2010) ; Niu 

et al. (2010) ; Mbengue et al., 

(2014). 

ICP-AES (Inductively Coupled Plasma 

Atomic Emission Spectroscopy) 

Fernández Espinosa et al. (2002) ; 

Canepari et al. (2008) 

XRF : X-Ray Fluorescence John et al. (1990) 

XRF couplée à un détecteur EDS 

(Energy Dispersive Spectrometry) 
Niu et al. (2010) 

PIXE (Particle Induced X-ray 

Emission) 

Horvath et al. (1996); Salma et al. 

(2005) 

INAA (Instrumental Neutron 

Activation Analysis) 
Pakkanen et al. (2001) 

 

Pour l’analyse des éléments métalliques, la spectrométrie de masse à ionisation par plasma à 

couplage inductif ou ICP-MS (Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry) a été 

largement utilisée (Allen et al., 2001 ; Lamaison et al., 2009 ; Feng et al., 2009; Niu et al., 
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2010). Cette technique de quantification élémentaire est basée sur la séparation par 

spectrométrie de masse (quadripôle) d'ions générés par un plasma à environ 6000-8000°C 

(Figure 11). Les ions ainsi produits peuvent être séparés les uns des autres par applications de 

champs électromagnétiques, en fonction de leurs rapports masse sur charge et de leur vitesse, 

permettant l'identification et la quantification de matériaux inconnus. L’ICP-MS offre une 

sensibilité extrêmement élevée pour un large éventail de métaux et métalloïdes. 

 

 

Figure 11: Représentation schématique du principe d’analyse par ICP-MS, de l’introduction de 

l’échantillon à l’analyse de masse des éléments (Agilent Technologies 2005). 

 

Une des difficultés majeure de cette technique est la présence d’interférences isobariques 

(isotopes ayant le même m/z, exemple 64Cu et 64Zn) ou polyatomiques (association d’un ou 

plusieurs éléments de masse équivalente à un élément donné, exemple 40Ar16O+ et 56Fe), entre 

les atomes contenus dans l’échantillon, ceux de la matrice aqueuse et ceux du gaz employé 

pour générer le plasma (argon, ou parfois hélium). Pour pallier ces problèmes, il existe des 

dispositifs tels que les chambres de collision ou de réaction (PerkinElmer Instruments 2000; 

Alleman et al., 2010) et l’ICP-MS à haute résolution (Gao et al., 2002 ; Milne et al., 2010). 

La spectrométrie d’émission atomique par plasma à couplage inductif, ICP-AES (Inductively 

Coupled Plasma Atomic Emission Spectroscopy) permet aussi d’analyser les métaux 

(Fernández Espinosa et al., 2002).  Cette technique repose sur le fait que les électrons des 

atomes excités (ionisés), lorsqu'ils retournent à l'état fondamental, émettent un photon dont 

http://fr.wikipedia.org/wiki/Argon
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l'énergie (donc la longueur d'onde) est caractéristique de l'élément. La lumière émise par le 

plasma est séparée et mesurée dans un spectromètre (un ou plusieurs monochromateurs, par 

un réseau polychromateur), donnant une mesure d’intensité qui peut être convertie en 

concentration élémentaire par comparaison avec des normes de calibrage.  

Pour des concentrations très faibles (de l’ordre du ppt) en éléments traces (As, Cd, Co, Ni, Pb, 

Sb, Sn et Tl), des études ont montré que l’ICP-MS est plus sensible que l’ICP-AES. La 

méthode optique est cependant bien adaptée pour l’analyse des éléments légers (éléments 

majeurs) tels qu’Al, Ca, Cr, Fe, S et Si présentant des teneurs plus élevées et moins 

d’interférences qu’en ICP-MS (Canepari et al., 2008). 

De même, la Spectrométrie par fluorescence X (XRF : X-ray fluorescence) couplée à un 

détecteur EDS (Energy Dispersive Spectrometry) a été utilisée pour l’analyse des métaux ou 

des espèces ioniques (Niu et al., 2010). Le PIXE (Particle Induced X-ray Emission) de même 

que l’INAA (Instrumental Neutron Activation Analysis), nécessitant toutefois l’accès à un 

accélérateur de particules, peuvent aussi permettre d’analyser simultanément une large 

gamme d’éléments métalliques directement sur filtre et à des teneurs relativement basses 

(Horvath et al., 1996; Pakkanen et al., 2001 ; Salma et al., 2005). Cependant, ces techniques 

restent moins sensibles que l’ICP-MS lorsque les quantités de particules disponibles sont 

critiques comme dans le cas des PUF. 

 

3.4 Les problèmes de prélèvement, de conservation et d’analyse des particules 

Durant les phases de prélèvement, de conservation et d’analyse des particules, des artéfacts 

positifs ou négatifs ou des transformations (réactions chimiques homogènes ou hétérogènes) 

peuvent se produire et fausser les résultats d’analyse (Vecchi et al., 2009). Ces problèmes sont 

généralement dus à une perte de composés par volatilisation (artéfact négatif), l’adsorption de 

composés gazeux sur des particules collectées ou sur le filtre utilisé (artéfact positif), mais 

aussi à des contaminations, des erreurs de pesée, de mauvaises manipulations (Benneth et 

Stockburger, 1994; Rimetz-Planchon, 2008) et des contraintes de limite de détection 

(Canepari et al., 2008). 
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3.4.1 Artefacts de prélèvement 

Les problèmes liés aux traitements des échantillons et aux analyses sont relativement 

maîtrisés car on peut les estimer grâce à des mesures de contrôle qualité, des matériaux de 

référence certifiés (MRC) et par des inter-comparaisons avec d’autres laboratoires. Par contre, 

on rencontre plus de difficultés pour la détermination et la résolution des problèmes de 

prélèvement (Tableau 9) des particules (Goriaux, 2006).  

Tableau 9: Exemples d’artéfacts de prélèvement couramment rencontrés. 

Composés 
Exemples de problèmes 

Références 
Artefacts négatifs Artefacts positifs Transformations 

Inorganiques 

(ammonium, 

nitrate, sulfate 

et chlorure) 

Evaporation de 

NH3(g), HNO3(g) 

et HCl(g) … 

Adsorption de 

HNO3(g) sur les 

particules collectées 

ou sur le filtre à 

particules 

Absorption de SO2 

par les particules 

collectées 

A humidité relative : 

dissolution et réactions 

inter-particulaires et 

gaz-particules  de 

(NH4NO3(s), 

NH4Cl(s), NH4HSO4 

et (NH4)2SO4) … 

Appel et al. (1984);  

Wang et John, (1988) ;  

Cheng et Tsai (1997) ;  

Chang et al. (2000) ;   

Pathak et Chan (2005); 

Schaap  et al. (2004);  

Vecchi et al. (2009);  

Kumar et al. (2010). 

Organiques 

(COV, COSV) 
Volatilisation 

Adsorption sur le 

filtre ou sur les 

particules collectées 

Réaction entre HAP, 

NOx et O3 … 

Réaction entre HAP 

collectés, gaz acides et 

l’O3 … 

Eatough et al. (1990) ; 

Benneth et Stockburger 

(1994) ; Gundel et al. 

(1995) ; Kavouras et al 

(1999) ; Turpin et al. 

(2000) ; Olson et Norris 

(2005) ; Vicchi et al. (2009). 

 

La grande variabilité des valeurs obtenues selon les auteurs dépend de plusieurs facteurs : la 

méthode de prélèvement et le matériel utilisé, les conditions de prélèvement (débit, durée, 

différence de pression), les conditions météorologiques (température et humidité relative) et la 

nature des composés gazeux et particulaires présents (réactivité, volatilité) (Kavouras et al., 

1999). Par ailleurs, lors d’un prélèvement par impaction dans des conditions de faible 

humidité, les particules peuvent rebondir sur les surfaces d’impaction (Pakkanen et al., 2001) 
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et être entraînées par le flux d’air vers les étages inférieurs (Canepari et al., 2008). Cela peut 

contribuer à une mauvaise distribution en taille des particules et conduire ainsi à une sous-

estimation de la masse des particules collectées sur les étages supérieurs et à une 

surestimation de celles collectées sur les étages inférieurs. 

 

3.4.2 Contaminations 

En termes de masse, les éléments métalliques sont présents dans l’air à l’état de traces. Or lors 

des manipulations de terrains, du conditionnement des échantillons et des procédures 

d’analyse au laboratoire, des contaminations peuvent avoir lieu. Les teneurs élémentaires 

mesurées peuvent être donc facilement affectées par une contamination du matériel ou par une 

mauvaise qualité des réactifs employés (Lamaison, 2006 ; Rimetz-Planchon, 2008). Il est 

donc nécessaire d’utiliser des réactifs de qualité ultrapure, en fonction des teneurs en métaux 

soit quelques dizaines de µg.g-1 et de la quantité de particules collectées, soit quelques 

dizaines de µg et du matériel adapté, selon les composés que l’on souhaite analyser (par 

exemple, il est préférable d’utiliser du matériel en polyéthylène ou en Téflon  pour les 

métaux).  

La préparation du matériel et le traitement des échantillons doivent être effectués dans une 

zone préservée au maximum de toute contamination extérieure (Fernández Espinosa et al., 

2002 ; Coulibaly et al., 2010). Ainsi, les manipulations et les dosages en laboratoire doivent 

se dérouler, avec port de gants et de blouse spécifique, en salle à empoussièrement contrôlé, 

dite « Salle Blanche », en surpression et équipée d’un système de filtration d’air. Dans ce 

système, l’air préalablement filtré est distribué laminairement du haut vers le bas. Ceci permet 

d’éviter les flux turbulents et prévient ainsi le transfert de contaminants dans la zone de 

travail. Le niveau de contamination peut être vérifié en effectuant des analyses répétées des 

concentrations des composés visés dans des blancs de réactifs, de prélèvements et d’analyses. 
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Synthèse 

Du fait de leurs caractéristiques physico-chimiques (petite taille, réactivité, volatilité de 

certains composés), les aérosols atmosphériques sont très difficiles à étudier (Buseck et 

Adachi, 2008) et demandent donc un certain nombre de précautions. D’après les diverses 

études citées, on peut constater que les principales espèces affectées par les artefacts de 

prélèvement sont associées à des particules fines et ultrafines : nitrates, sulfates et composées 

organiques (Tableau 9). Les difficultés de prélèvement de ces particules, notamment les 

particules ultrafines, sont liées à leur petite taille et leur forte réactivité sur le substrat de 

collection. A notre connaissance, les études sur les artéfacts de prélèvement des PM ne se sont 

pas intéressé aux éléments métalliques car il a été considéré que la plupart d’entre eux étaient 

très peu ou pas directement affectés par des transformations à température ambiante 

(Morawska et Zhang 2002). 
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4 Impact sanitaire de l’exposition aux particules atmosphériques 

4.1 Dépôt des particules dans l’appareil respiratoire 

La pénétration des particules atmosphériques dans l’organisme humain peut se faire par trois 

voies d’exposition : l’inhalation qui constitue la voie principale, l’ingestion et la voie cutanée 

(OMS 1984). Les particules inhalables ou PM10 peuvent se déposer à différents niveaux de 

l’appareil respiratoire et provoquer des effets variés sur la santé (Donaldson et al., 2002). Ce 

dépôt le long de l’appareil respiratoire dépend de plusieurs paramètres dont l’ampleur de 

l’exposition (concentration des particules et durée d’exposition), les conditions 

physiologiques (fréquence respiratoire, volume inspiré, débit respiratoire, âge, sexe, état de 

santé, etc.) et les propriétés physico-chimiques des particules (diamètre aérodynamique, 

charge électrique, pouvoir hygroscopique, etc.) (EPA 2004). 

La taille des particules est un paramètre très important à prendre en considération pour les 

études toxicologiques des particules inhalables (Allen et al., 2001 ; Zereini et al., 2005 ; 

Buseck et Adachi, 2008). En effet, elle détermine le transfert et les sites de dépôt (Figure 12) 

dans les voies respiratoires (Donaldson et al., 2002). L’arbre respiratoire peut être délimité en 

voies respiratoires supérieures ou extra-thoraciques (cavité nasale, bouche, larynx et pharynx) 

et en voies respiratoires inférieures ou intra-thoraciques (bronches, bronchioles et alvéoles 

pulmonaires). Les particules grossières se déposent le plus souvent dans la zone extra-

thoracique. La petite taille des particules fines, en particulier les PUF, leur permet une grande 

pénétration dans les voies intra-thoraciques jusqu’aux alvéoles pulmonaires (Samara et 

Vousta, 2005 ; Midander et al., 2006) avec une efficacité de dépôt d’environ 50 % 

(Donaldson et al., 2002) et où leur temps de séjour sera important (Oberdörster et al., 1994). 

Une fois dans les alvéoles, 80 % de ces particules ne peuvent être éliminées (Oberdörster et 

al., 2005). Une part importante des PUF est susceptible de traverser la membrane cellulaire et 

d’atteindre les circulations sanguines et lymphatiques (Donaldson et al., 1998 ; Buseck et 

Adachi, 2008). La taille des particules influence ou contrôle donc le transport, le dépôt et 

finalement la toxicité des particules (Allen et al., 2001; Zereini et al., 2005; Buseck et Adachi, 

2008). Cependant, la toxicité d’une classe granulométrique de particules est aussi dépendante 

de sa composition chimique. 
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Figure 12 : Prédiction du dépôt moyen des particules en fonction de leur taille dans les différentes parties 

de l'appareil respiratoire. 

Les résultats sont calculés pour des volumes d’air courants de 750 ml à 15 inspirations / min. : Inhalable ;  

: extrathoracique ;  : respirable ;  : trachéo-bronchique (Donaldson et al., 2002). 

 

Les principaux mécanismes qui gouvernent le dépôt des particules dans les voies respiratoires 

sont les suivants (OMS 1984 ; Donaldson et al., 2002) : l’impaction, la sédimentation, la 

diffusion et l’interception (Figure 13). 
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Figure 13: Principaux mécanismes de dépôt des particules dans les voies respiratoires (Adapté de : 

Donaldson et al., 2002). 

 

4.2 Impact sanitaire des particules 

Durant ces dernières décennies, de nombreuses études ont mis en évidence la relation entre les 

concentrations élevées en particules dans l’air et une augmentation du taux de mortalité et de 

morbidité lié aux maladies respiratoires et cardiovasculaires (Dockery et al., 1993 ; Chapman  

et al., 1997 ; Künzli et al., 2000 ; Pope et al., 2002; Brook et al., 2004 ;  Pope et al., 2004; 

OMS 2005 ; Pope et Dockey, 2006 ; Valavanidis et al., 2008), notamment dans les zones 

fortement industrialisées (Lopez-Cima et al., 2011). De nombreuses lacunes subsistent 

cependant dans nos connaissances sur les effets potentiels de ces particules sur la santé 

humaine. Diverses voies physiopathologiques ou mécanistiques ont été explorées (Pope et 

Dockey, 2006) et aucune d’entre elles n’a définitivement démontré la voie qui relie clairement 

et directement l'exposition à la morbidité et à la mortalité cardio-pulmonaire. En fait, il est 

peu probable qu'une seule voie soit responsable de ces effets mais très certainement plusieurs 

voies mécanistiques avec des interactions et des interdépendances très complexes (Figure 14). 
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Figure 14: Voies physiopathologiques générales potentielles reliant l'exposition aux particules 

atmosphériques à la morbidité et à la mortalité cardio-pulmonaire (adapté de Pope et Dockey, 2006). 

BPCO : Broncho-pneumopathie chronique obstructive ; CRP : Protéine C-réactive. 

L’étude APHEIS réalisée sur l’impact de la pollution atmosphérique sur la santé publique en 

Europe (Autriche, France et Suisse) a montré qu’une augmentation de 10 µg/m3 de la 

concentration en PM10 entraine une augmentation de 6% de la mortalité totale, soit 40 000 cas 

attribuables par an (Künzli et al., 2000 ). Plusieurs études ont notamment émis l'hypothèse 

que les particules de plus petite taille (fractions fines et ultrafines) possèdent une toxicité plus 

élevée que les particules grossières (Donaldson et al., 2000 ; Levy et al., 2000 ; Wichmann et 

al., 2000 ; Diociaiuti et al., 2001 ; Osornio-Vargaset et al., 2003 ; Pope et Dockey, 2006). 

APHEKOM est une étude sur l'impact de la pollution atmosphérique sur la santé dans 25 

villes européennes, totalisant près de 39 millions d'habitants. Selon cette étude, une 

diminution de l’exposition à long terme aux PM2.5 jusqu’à 10 µg/m3
 (limite annuelle imposée 

par l’OMS) pourrait ajouter jusqu'à 22 mois d'espérance de vie pour les personnes âgées de 30 

ans ou plus, selon la ville et son niveau moyen de pollution en PM2.5. En Amérique, Pope et 

al. (2002) ont rapporté qu’une élévation 10 µg/m3 des PM2.5 était associée à une augmentation 

des risques de mortalité d'environ 4%, 6% et 8% liée respectivement à toutes causes, aux 

maladies cardio-pulmonaires et au cancer du poumon. De plus, une étude plus récente de 



 

 
Page  

63 

 

  

l’OMS (2005) montrent que pour les maladies cardiovasculaires et les cancers des poumons, 

les risques relatifs de mortalité peuvent s’accroitre respectivement de 12 et de 14 % pour une 

augmentation de 10 μg/m3 des PM2,5. 

 

Synthèse 

En résumé, les particules atmosphériques ont une double action liée à leur structure physique 

proprement dite (taille, forme, surface spécifique) et aux composés qu'elles véhiculent 

(métaux, hydrocarbures aromatiques, etc.) qui peuvent être oxydants, cancérigènes et 

mutagènes. Un grand nombre d’études évaluant l’impact sanitaire des particules 

atmosphériques, en particulier en zone industrielle, se sont intéressées aux PM10 et plus 

récemment aux PM2,5. Il existe par contre relativement peu d’études sur la toxicité des PM1 et 

de la fraction ultrafine. Or, nous venons de voir que ces fractions plus fines sont plus 

dangereuses de par leurs caractéristiques physico-chimiques. Elles peuvent pénétrer plus 

profondément dans l’organisme et présentent une plus grande surface d’échange avec les 

fluides et cellules pulmonaires (Donaldson et al., 1997). Cela facilite l’absorption de 

substances chimiques toxiques, d’où l’importance de s’intéresser à ces fractions. 

 

4.3 Effets toxiques des métaux particulaires (fractions fines et ultrafines) 

Pour l’évaluation des risques sanitaires associés aux particules atmosphériques, il est 

nécessaire d’identifier les composés présents (nature chimique, dimension et forme des 

particules, caractéristiques de surface, etc.) et le potentiel toxique des espèces chimiques 

associées. Les éléments métalliques (Al, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, V, Zn, …) sont suspectés de 

participer à la toxicité des particules de par leurs capacités à générer des radicaux (radical 

hydroxyle) et d’induire ainsi un stress oxydant. Ils peuvent intervenir, par conséquent, dans le 

développement des réponses inflammatoires et des maladies respiratoires et cardiovasculaires 

(Carter et al., 1997 ; Donaldson et al., 1997 ; Dreher et al., 1997 ; Smith et Aust, 1997 ; 

Claiborn et al., 2002 ; Donaldson et al., 2002 ; Osornio-Vargas et al., 2003 ; Biswas et Wu 

2005 ; Garçon et al., 2006 ; Chen et Lippmann 2009). De plus, certains éléments comme As, 

Cr, Ni et Cd et Pb sont considérés comme cancérogènes et peuvent présenter de sérieuses 

menaces pour la santé humaine (Feng et al., 2009), notamment sur une longue durée 
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d’exposition. Quelques uns d’entre eux (As, Cd, Ni, Pb) sont d’ailleurs soumis à la 

réglementation européenne dans les PM10 (Tableau 10). 

Tableau 10: Réglementation européenne pour As, Cd, Ni et Pb dans les particules atmosphériques (PM10). 

 

Les effets toxiques associés à l’inhalation de certains éléments métalliques ont été mis en 

évidence dans de nombreuses études (Donaldson et al., 1997 ; Campen et al., 2001 ; Lewis et 

al., 2003 ; Osornio-Vargaset et al., 2003 ; Schaumann et al., 2004 ; Garçon et al., 2006). Ces 

effets semblent être plus marqués chez les populations vivant au voisinage d’installations 

industrielles. Kim et al. (2001) ont démontré que le pourcentage d’enfants atteints d'asthme et 

d'hyper-réactivité bronchique était plus élevé chez les populations vivant à proximité des 

zones fortement industrialisées (18,8 à 25,6%), que chez celles vivant dans des zones moins 

polluées (9,0% à 14,2%). Selon Schaumann et al. (2004), les particules fines provenant d’une 

fonderie peuvent induire des inflammations des voies respiratoires de sujets sains. Pour ces 

auteurs, cette toxicité peut être liée aux concentrations plus élevées en métaux de transition 

dans les particules fines de cette zone industrielle. D’après Campen et al. (2001), la synergie 

des effets causés par ces métaux de transition (combustion de pétrole : V et Ni) peut être à 

l’origine de la toxicité de particules dont la taille moyenne est de 0,65 µm. De même, 

Osornio-Vargaset et al. (2003) rapportent que la présence d’éléments métalliques tels que Cu, 

Ni, Pb et Zn peut induire la toxicité de particules issues de la combustion du pétrole. 
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5 Bioaccessibilité des éléments métalliques associés à la matière 
particulaire atmosphérique  

5.1 Bioaccessibilité des éléments métalliques : définitions 

Dans la plupart des études qui se sont intéressées à la toxicité des métaux, seules les 

concentrations totales élémentaires étaient mesurées. Bien que nécessaires, ces teneurs totales 

des polluants dans les particules ne permettent que d’en évaluer partiellement la toxicité (Dos 

Santos et al., 2009). La détermination des fractions solubles des métaux dans différentes 

solutions fournit des informations utiles sur la spéciation de ces éléments, leurs sources 

d'émissions, ou leur biodisponibilité potentielle, c'est-à-dire la fraction absorbable par 

l’organisme et qui atteint la circulation systémique (Fernandez Espinosa et al, 2000; Kyotani 

et Iwatsuki, 2002; Fernandez Espinosa et al, 2002). 

En effet, pour l'évaluation des effets néfastes liés à l'exposition des particules, la dose 

initialement inhalée peut ne pas être un paramètre déterminant (Figure 15), car une part de ces 

particules peut être éliminée de l’appareil respiratoire par les mécanismes de défense 

(clairance mucociliaire et alvéolaire).  

 

Figure 15: Bioaccessibilité pulmonaire en relation avec la dose d’exposition dans le schéma exposition-

dose-effet (adapté de Oberdorster et al., 1994). 

La clairance mucociliaire concerne principalement les particules les plus grosses qui sont 

éliminées des voies respiratoires hautes par le tapis mucociliaire puis dégluties. Dans les 
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alvéoles, la défense contre les particules fines et ultrafines peut être assurée par les 

macrophages via la phagocytose. En revanche, la fraction particulaire déposée (ou piégée) 

dans les poumons peut être le paramètre le plus important en termes de toxicité (Oberdorster 

et al., 1994). Cette dose déposée dans les poumons va dépendre des propriétés des particules 

telles que la taille, la masse, le volume, la surface spécifique et le nombre. La biopersistance 

pulmonaire des polluants (durée de séjour dans le poumon), associée à cette fraction, est 

contrôlée par différents processus physiques/mécaniques et chimiques (dont la solubilité des 

polluants) qui ont lieu dans l’arbre respiratoire. 

Les composés associés à la fraction particulaire déposée dans les poumons peuvent se 

solubiliser partiellement ou totalement en entrant en contact avec les fluides physiologiques. 

Cette fraction soluble semble jouer un rôle très important dans les effets néfastes induits par 

ces particules. Des études toxicologiques suggèrent ainsi que la nuisance des particules est 

plus directement liée à la fraction soluble des polluants associés (bioaccessibilité) qu’aux 

concentrations totales (Costa et Dreher, 1997; Adamson et al., 1999; Adamson et al., 2000). 

La bioaccessibilité est définie comme étant la fraction d’un composé extractible par 

solubilisation dans les fluides physiologiques et potentiellement disponible pour l’absorption 

à travers les tissus (c'est-à-dire potentiellement biodisponible). Elle permettrait ainsi d’estimer 

correctement la biodisponibilité potentielle (Ruby et al., 1996; Vousta et Samara, 2002 ; 

Stopford et al., 2003 ; Denys et al., 2006 ; Oomen et al., 2006), sans avoir recours à des 

expériences in-vivo, techniquement complexes, plus coûteuses à mettre en œuvre et 

éthiquement délicates. Considérée comme une estimation conservative de la biodisponibilité 

la plupart des études se réfèrent à la mesure de ce paramètre plus facilement accessible.  

Pour un composé donné, la fraction de polluants bioaccessibles peut être calculée suivant 

l’équation 2 (Oomen et al., 2006; Uzu et al., 2010) en comparant la fraction soluble de cet 

élément dans une solution donnée avec sa concentration totale particulaire. 

Équation 2: Calcul de la bioaccessibilité 
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5.2 Estimation de la bioaccessibilité pulmonaire 

Plusieurs méthodes d’extraction de la bioaccessibilité ont été rapportées dans la littérature 

(Mukhtar et Limbeck, 2013). Ces méthodes d’estimation de la bioaccessibilité peuvent être 

regroupées en deux catégories : les études utilisant des tests d’extraction chimique et celles 

utilisant des analogues physiologiques (gastro-intestinaux et pulmonaires notamment), imitant 

ainsi les conditions biologiques. La plupart des études de bioaccessibilité se limitent le plus 

souvent à la mise en œuvre d’extractions à l’eau ou à des extractions séquentielles 

développées pour des sols (Heal et al., 2005; Gravellier, 2007 ; Dos Santos et al., 2009). Il 

existe un nombre très limité d’études estimant la bioaccessibilité pulmonaire avec des 

solutions physiologiques, notamment pour des particules atmosphériques (Voutsa et Samara, 

2002; Twining et al., 2005). Il a pourtant été démontré qu’il était nécessaire de développer et 

mettre en œuvre des méthodes in vitro simulant le plus fidèlement possible les conditions 

physiologiques et biochimiques (pH, temps d’extraction, composition chimique de 

l’extractant, rapport solide/liquide), afin d’évaluer la bioaccessibilité pulmonaire d’éléments 

métalliques (Caboche et al., 2011). 

5.2.1 Extraction à l’eau 

L’extraction à l’eau ultrapure a été employée dans plusieurs études pour évaluer la 

bioaccessibilité pulmonaire des métaux (Wang et al., 2002; Gutierrez-Castillo et al., 2005; 

Heal et al., 2005; Karthikeyan et al., 2006 ; Dos Santos et al., 2009 ; Oller et al., 2009). Les 

avantages de cette méthode sont la simplicité, la rapidité, le faible coût de l’extractant et la 

minimisation des interférences lors de l’analyse. Le tableau 11 présente le processus 

d’extraction à l’eau utilisé par Dos Santos et al. (2009).  

Tableau 11: Processus d’extraction à l’eau selon Dos Santos et al. (2009). 

Fractions Réactifs 
Conditions 
expérimentales 

1. Solubles  10 ml d’eau 
60 min agitation dans un 
bain à ultrasons. 
Centrifugation 5000 rpm. 

2. Résiduelles  
13ml de mélange de HNO3 + HCl + 
HClO4 (6:2:5) 

4 h sur plaque chauffante 
à 95°C avec agitation. 

 

Il s’agit d’une extraction en deux étapes pour séparer la fraction soluble à l’eau de la fraction 

résiduelle. Les métaux facilement échangeables ou solubles à l’eau sont ainsi assimilés à la 

fraction potentiellement bioaccessible (Dos Santos et al., 2009; Oller et al., 2009). Toutefois, 
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le manque de véracité physiologique (relative à la composition ionique, à l’absence 

d’enzymes, au pouvoir tampon éloigné de la réalité, à l’absence de complexants) d’une 

extraction à l’eau peut conduire à une sous-estimation de la bioaccessibilité des métaux 

contenu dans les particules (Caboche et al., 2011). 

5.2.2 Extraction séquentielle  

La connaissance de la spéciation chimique des métaux (c'est-à-dire de la forme chimique sous 

laquelle ils se présentent au niveau moléculaire) est nécessaire pour comprendre leur effet sur 

la santé (Ruby et al., 1996). En effet, la mobilité potentielle et les comportements chimiques 

des éléments traces sont dépendants de leur spéciation (Fernandez Espinosa et al., 2002 ; Dos 

Santos et al., 2009). Par exemple, des éléments fortement présents dans les fractions solubles 

et échangeables seront très mobiles et par conséquent biodisponibles contrairement aux 

éléments sous forme d’oxydes et / ou de silicates insolubles, donc plus immobiles au sein des 

particules. Pour estimer la bioaccessibilité pulmonaire de contaminants métalliques 

particulaires, des études se sont intéressées donc aux tests d’extractions séquentielles 

(Fernandez Espinoza et al., 2002; Feng et al., 2009). Il s’agit de mettre en évidence les 

différentes espèces métalliques en solubilisant progressivement les fractions solides dans 

lesquelles elles sont piégées (Tang et al., 2006). Pour cela, les échantillons sont mis en 

contact avec des solutions appropriées, choisies pour leurs propriétés chimiques (acidité, 

pouvoir réducteur, pouvoir oxydant, …). La plupart des tests d’extraction séquentielle sont 

basés sur la méthode proposée par Tessier et al. (1979), bien que cette méthode ait été 

initialement développée pour des études de sols et de sédiments. Des modifications ont donc 

été apportées pour l’analyse des aérosols (Obiols, et al., 1986; Fernandez Espinosa, 1998 ; 

Fernandez Espinosa et al., 2002 ; Tang et al., 2006 ; Feng et al., 2009). Ainsi, les métaux 

peuvent être sélectivement classés en 4 fractions en utilisant des réactifs appropriés (Tableau 

12). Après extraction de chacune des fractions, le mélange doit être centrifugé à 4000 ou 5000 

tours/min pendant 10 à 15 mn selon les auteurs (Obiols et al., 1986 ; Fernandez Espinosa et 

al., 2002). Le surnageant ainsi obtenu est délicatement récupéré et le résidu est lavé (deux 

fois) avec la même solution d’extraction avant de passer à l’extraction de la fraction suivante. 

Dans les différents tests d’extractions chimiques, les fractions extraites lors des deux 

premières étapes (solubles et échangeables, liés aux carbonates et aux oxydes et réductibles) 

sont considérées comme les plus bioaccessibles et donc les plus potentiellement 

biodisponibles (Fernandez Espinoza et al., 2002 ; Feng et al., 2009).  
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Tableau 12: Processus d’extraction séquentielle selon Fernandez-Espinoza (1998). 

  

Les schémas d’extraction séquentielle sont très variables selon les auteurs. Suivant les réactifs 

utilisés, il peut en résulter une surestimation ou une sous-estimation de la concentration d’un 

élément sous une forme chimique. Par exemple, Zatka (1992) estime que l’acétate 

d’ammonium (CH3COONH4) est un réactif adéquat pour la première étape d’extraction 

séquentielle, c'est-à-dire l’évaluation de la fraction soluble ou échangeable dans les poumons. 

Selon Luk et al. (2000), cette manière de procéder surestime la fraction soluble du Ni dans les 

fluides physiologiques. Ces auteurs suggèrent que l’eau pure est plus appropriée pour évaluer 

cette fraction. Ces résultats sont confirmés par les travaux d’Oller et al., (2009) qui ont 

comparé les fractions de Ni solubles dans l’eau pure avec celles solubles dans le citrate 

d’ammonium et dans un fluide synthétique alvéolaire selon Stopford et al. (2003). Ces 

travaux montrent que pour les fractions les plus facilement échangeables (solubles, 

échangeables, carbonates et oxydes), l’acétate d’ammonium surestime la fraction soluble du 

Ni, alors que l’eau pure extrait les mêmes proportions de Ni que ce fluide physiologique. 

Du fait du manque de réalités physiologiques (pH, composition ionique, enzyme, pouvoir 

tampon, température…) des méthodes d’extraction séquentielle, il est nécessaire de mettre en 

œuvre des protocoles in-vitro simulant plus finement la physiologie humaine afin d’estimer le 

plus précisément possible la bioaccessibilité des métaux (Oller et al., 2009). 

5.2.3 Extraction par des analogues physiologiques (pulmonaires) 

Comme on l’a vu dans les chapitres précédents, les particules inhalées se déposent dans 

différentes parties de l’appareil respiratoire suivant leur taille. Selon Kauth (2001), 40 % des 

PM0,1 et 20 % des PM1-10 (particules comprises entre 1 et 10 µm) peuvent atteindre les 

alvéoles pulmonaires. Ainsi, leur comportement va dépendre de la zone de dépôt dans l’arbre 

respiratoire (Davies et Feddah, 2003). Pour évaluer la bioaccessibilité, il est donc nécessaire 
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d’employer des solutions d’extraction ayant des propriétés physico-chimiques (Midander et 

al., 2006) représentatives des fluides physiologiques baignant spécifiquement la zone de 

dépôt. 

Dans ce sens, des milieux « biologiques » synthétiques ont été utilisés pour simuler au mieux 

les conditions physiologiques dans les poumons (Gamble, 1942 ; Davies et Feddah, 2003 ; 

Roos et al., 2003 ; Stopford et al, 2003 ; Caboche et al., 2011) : solution « Gamble », ALF 

(Artificial Lysosomal Fluid), solution « Tampon phosphate ». La plupart des tests de mesure 

de la bioaccessibilité utilisant des analogues physiologiques sont réalisés à une température 

d’environ 37 °C (température du corps humain). Les particules pouvant demeurer plus ou 

moins longtemps dans les poumons, de nombreuses études de bioaccessibilité pulmonaire 

utilisent des temps d’extraction de 24 à 48 heures, ce qui correspond globalement au temps de 

résidence (par rapport à la clairance mucociliaire) de la majorité des particules dans la zone 

trachéo-bronchique (Kauth, 2001 ; Caboche et al., 2011). Une durée minimale d’extraction de 

24 h serait requise pour estimer la bioaccessibilité pulmonaire des métaux (Caboche et al., 

2011). La bioaccessibilité correspond ainsi à la fraction de métaux mesurée dans le surnageant 

qu’on peut séparer du résidu particulaire par centrifugation notamment. Une minéralisation 

acide au micro-onde permet d’estimer la fraction résiduelle en métaux et de faire ainsi un 

bilan de masse (Caboche et al., 2011). 

- Solution Gamble 

Cette solution a été développée pour la première fois en 1942 pour des études in-vitro de la 

toxicité pulmonaire des polluants (Gamble, 1942). Elle a été également utilisée pour 

l’estimation de la solubilité des nucléotides et des fibres de synthèse (Law et al., 1990 ; Roos 

et al., 2003). C’est à l’origine une solution synthétique qui a une composition similaire à celle 

du fluide pulmonaire, sans ses composés organiques (Roos et al., 2003). 

Différentes études de bioaccessibilité pulmonaire ont été réalisées avec la solution Gamble 

(pH = 7,4 et ≈ 37°C) ou une adaptation de cette dernière avec apport de composés organiques 

(protéines, acides organiques, phospholipides) présents dans les fluides alvéolaires (Davies et 

Feddah, 2003 ; Herting et al., 2007 ; Oller et al., 2009 ; Gray et al., 2010 ; Caboche et al., 

2011), notamment le DPPC (dipalmitoylphosphatidylcholine). Le DPPC a été identifié 

comme étant le principal phospholipide (65%) dans le fluide alvéolaire (Tableau 13).  
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Tableau 13 : Composition de la solution de Gamble (Caboche et al., 2011). 

 

Ces apports de composés organiques ont fait de la solution Gamble un analogue de référence 

du fluide interstitiel pulmonaire ou du fluide surfactant (Figure 16), libéré par les cellules 

alvéolaires (Herting et al., 2007 ; Caboche et al., 2011). 

 

Figure 16 : Anatomie des poumons et des alvéoles pulmonaires (en vert le surfactant pulmonaire libéré 
par les cellules épithéliales). 

 

Caboche et al. (2011) ont étudié la bioaccessibilité des métaux dans des Matériaux de 

Référence Certifiés (MRC) de particules atmosphériques pour des extractions à l’eau et dans 

le « Gamble » aux mêmes pH (7,4). Cette étude montre que pour les 13 éléments métalliques 

testés (Ba, Cd, Ce, Co, Cu, La, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb and Zn), la bioaccessibilité dans la 

solution « Gamble » est toujours plus élevée que celle dans l’eau, soulignant ainsi 

l’importance d’utiliser des solutions de compositions similaires à celles des fluides 

physiologiques. 
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- Solution lysosomale alvéolaire (ALF : Artificial Lysosomal Fluid) 

Une fois les particules (fractions insolubles dans le fluide pulmonaire) déposées à la surface 

des alvéoles, commence le processus de clairance alvéolaires (défense de l’organisme par 

élimination des particules) assuré par les macrophages alvéolaires via la phagocytose. Lors de 

la phagocytose, les particules sont en contact avec le fluide lysosomal contenu à l’intérieur du 

phagolysosome des macrophages. Pour étudier le comportement des polluants à l’intérieur des 

cellules macrophagiques, l’ALF (analogue du fluide lysosomal) a été synthétisé (Stopford et 

al, 2003 ; Stefaniak et al., 2005 ; Midander et al., 2006 ; Beeston et al., 2009). Cette solution 

de pH 4,5 à 5,0, plus acide que la solution Gamble, est composée d’un mélange de sels 

inorganiques et de composés organiques (Annexe 2). 

- Solution Tampon phosphate (PBS: Phosphate-buffered saline) 

Plusieurs études ont montré que les particules ultrafines peuvent directement traverser les 

membranes cellulaires et être absorbées par la circulation systémique (Botta et al., 1976). La 

solution tampon phosphate peut permettre de simuler la solubilisation des métaux dans le 

sang. C’est une solution isotonique (même tension osmotique) au sang humain qui est 

couramment utilisée en médecine. Cependant, elle a été également utilisée pour estimer la 

bioaccessibilité pulmonaire des éléments métalliques (Midander et al., 2006). Cette solution 

(pH 7,2-7,4) est principalement constituée de chlorure de sodium, de phosphate disodique et 

de phosphate monopotassique (Annexe 3). 

Synthèse 

En résumé, parmi les différents analogues physiologiques synthétiques qui ont été utilisés 

pour évaluer la bioaccessibilité pulmonaire, la méthode Gamble (avec ajout de DPPC, à pH = 

7,4 et ≈ 37 °C) est à notre avis la plus représentative du milieu pulmonaire. Cette méthode 

simule les conditions biochimiques des fluides baignant les poumons profonds (fluides 

interstitiels et surfactants pulmonaires), où les particules fines et ultrafines se déposent 

majoritairement. A la suite de l’extraction Gamble, on peut également déterminer les fractions 

résiduelles des éléments métalliques. Cependant, pour l’analyse des métaux par ICP-MS, des 

problèmes d’interférences peuvent se poser entre les sels contenus dans la solution Gamble et 

certains éléments métalliques à doser. Ainsi, pour certains métaux présentant des teneurs 

suffisamment élevées (au delà du microgramme par litre), l’ICP-AES, basée sur une méthode 

d’analyse optique moins interférée, sera préférable (Herting, 2008). 
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5.2.4 Paramètres influençant la bioaccessibilité 

Pour évaluer la bioaccessibilité, voire la toxicité des éléments métalliques dans les particules 

atmosphériques, il est nécessaire d’identifier les différents paramètres contrôlant leur 

solubilité donc leur mobilité et leur piégeage dans la matrice (Davis et al., 1996; Gravellier, 

2007). Ces paramètres sont ceux influençant les processus d’adsorption/désorption et de 

dissolution/précipitation, les caractéristiques physicochimiques des particules (taille, 

morphologie, composition chimique, …) et la spéciation chimique des métaux (Annexe 4). La 

taille des particules et la forme chimique sont les deux principaux paramètres influençant la 

bioaccessibilité d’un élément (Rasmussen, 2004; Zerieni et al., 2005; Niu et al., 2008), donc 

la biodisponibilité potentielle de ce dernier (Niu et al., 2010). A ces paramètres s’ajoutent les 

propriétés de la solution d’extraction (composition chimique, pH), le temps de contact entre 

les particules et la solution et le rapport entre le volume de solution et la masse de particules 

faisant l’objet du test.  

L’utilisation de solutions d’extraction ayant des compositions variées a permis de mettre en 

évidence l’impact de la composition chimique de l’extractant sur la solubilité des 

contaminants (Davies et Feddah, 2003 ; Oller et al., 2009 ; Caboche et al., 2011 ; Mukhtar et 

Limbeck, 2013). De plus, l’utilisation de différents fluides physiologiques artificiels a 

confirmé que la solubilisation des métaux dépend du pH, et plus précisément qu’elle 

augmente en milieu acide (Ruby et al., 1996 ; Oomen et al., 2002; Canepari et al., 2006; 

Juhasz et al., 2009). 

La taille et la morphologie des particules (Annexe 4.a) sont des facteurs très importants qui 

gouvernent la solubilisation des métaux (Ruby et al., 1996; Heal et al., 2005; Feng et al., 

2009 ; Uzu et al., 2010). Ces facteurs déterminent notamment la surface spécifique (Koike et 

Kobayashi, 2006). Les particules les plus petites présentent une surface d’échange plus élevée 

avec les fluides physiologiques. La bioaccessibilité est donc plus importante pour les 

particules de plus petites tailles (Heal et al., 2005; Niu et al. 2010 ; Uzu et al., 2010). Les 

particules de formes irrégulières comme celles issues de l’agglomération des fractions 

ultrafines présenteraient aussi une bioaccessibilité élevée. En effet, la morphologie de la 

particule détermine les sites de piégeage des métaux sur cette dernière c’est-à-dire l’état de 

mélange entre les métaux et les particules.  

Les polluants piégés à l’intérieur des particules sont moins extractibles que ceux situés en 

surface qui sont facilement solubilisés (Feng et al., 2009). La réactivité de surface concerne 



 
 

Page 

74 

 

  

en effet les atomes externes qui sont en proportion relativement plus abondants sur les 

particules les plus fines.  

5.2.4.1 Influence de la spéciation chimique des métaux 

Les métaux sont sous des formes plus ou moins solubles selon leur spéciation qui est 

largement dépendante de l’origine des contaminants (Whitford, 2006). La mobilité et la 

disponibilité biologique des métaux sont liées à la proportion de la fraction facilement 

extractible. Cette dernière est largement gouvernée par la spéciation chimique. Ainsi, pour un 

même élément (As par exemple, Annexe 4.a), la bioaccessibilité est variable selon la forme 

chimique sous laquelle il est présent dans le milieu (bioaccessibilité croissante : FeAsS < 

Ca(PO4)2(AsO4)Cl < Oxyde de Mn-As < As2O3).  

Toutefois, des études rapportent que la fraction insoluble peut également présenter un 

potentiel élevé à induire des tumeurs de par sa meilleure rétention dans les poumons, sa 

séquestration par les cellules cibles (phagocytose) et l’augmentation de la solubilisation 

intracellulaire (Oller et al., 2009). Cette fraction insoluble peut également provoquer des 

réponses inflammatoires des macrophages alvéolaires (Soukup et Becker, 2001).  

5.2.4.2 Le temps d’extraction 

Le temps de séjour ou de transit des particules dans les différents compartiments de 

l’organisme humain est un paramètre à prendre en compte pour les études de bioaccessibilité 

des polluants. En effet, la solubilisation des métaux est largement dépendante de la cinétique 

d’extraction. Caboche et al. (2011) ont montré que la bioaccessibilité augmente avec le temps 

d’exposition et devient maximale après environ 1500 min (environ 24h) (Annexe 4.b). Ceci 

illustre l’intérêt de choisir un temps d’extraction représentatif de la durée de séjour des 

particules dans les différents compartiments concernés (respiratoires). 

5.2.4.3 Influence du ratio solide / liquide (S / L) 

La solubilisation des métaux associés aux particules dépend également du ratio solide / 

liquide, c'est-à-dire du rapport entre la quantité de particules mises en solution et le volume de 

la solution d’extraction utilisée. Pour des études réalisées sur la base d’ingestion de sol, 

Hamel et al. (1998) ont démontré que la bioaccessibilité des éléments métalliques s’accroît 

avec l’augmentation du volume de solution et vice versa. Ainsi, un ratio S/L trop bas ou trop 

élevé peut conduire à une surestimation ou à une sous-estimation de la bioaccessibilité, 

respectivement. Un ratio S/L bas serait cependant préférable pour estimer la bioaccessibilité 

des métaux (Midander et al., 2006). En effet, un faible ratio S/L bas pourrait permettre 
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d’éviter la réagglomération des particules en solution et la saturation de la solution avec 

précipitation de phases secondaires au cas où les particules seraient très chargées en métaux 

ou autres composés solubles. Ruby et al. (1996) suggèrent ainsi l’utilisation d’un ratio S/L de 

1/100 pour les études de bioaccessibilité sur des sols. Ce phénomène a été également mis en 

évidence par les travaux de Caboche et al. (2011) qui, en utilisant plusieurs ratios S/L (de 1/30 

à 1/50000), ont comparé la bioaccessibilité des métaux (Pb, Cu, Cd, Zn, Mn, Ni, etc.) dans 

différents MRC (NIST 1648a, BCR 038, NIES 8 et NIST 2584), par extraction à la solution 

« Gamble » (Annexe 4.c). Ces auteurs ont montré qu’un ratio entre 1/500 et 1/50000 est 

approprié pour éviter les phénomènes de saturation et n’induit pas de différences 

significatives de bioaccessibilité. 

 

5.3 Utilisation des données de bioaccessibilité dans l’évaluation des risques 

sanitaires 

Proposée pour la première fois en 1983 aux États-Unis (AFSSET 2007; ORS 2007) par 

l’Académie des Sciences (National Research Council), l’évaluation quantitative des risques 

sanitaires (EQRS) repose sur « l’utilisation de faits scientifiques pour définir les effets sur la 

santé d’une exposition d’individus ou de populations à des matériaux ou à des situations 

dangereuses ». La démarche est conventionnellement composée de quatre étapes : (1) 

l’identification des dangers, (2) l’estimation de la relation dose-effet, (3) l’estimation des 

expositions et (4) la caractérisation des risques. Elle permet donc d’identifier et d’estimer les 

risques pour la santé de populations exposées à une pollution. 

Les études évaluant des risques sanitaires ont été, pour la plupart, réalisées pour des cas 

d’ingestion de sols contaminés. Les calculs de dose d’exposition sont en général basés sur la 

concentration totale des composés toxiques dans l’environnement (Denys et al., 2006; INVS 

2009), qui n’est toutefois pas toujours totalement disponible pour une absorption complète par 

l’organisme. L’utilisation de la biodisponibilité permettrait d’affiner les calculs afin d’obtenir 

une évaluation plus réaliste des risques d’exposition aux composés toxiques (Denys et al., 

2006; Oomen et al., 2006; Caboche, 2009). La biodisponibilité peut être définie selon deux 

notions : la biodisponibilité absolue et la biodisponibilité relative (Gravellier, 2007; Caboche, 

2009). La première correspond à la proportion de substance absorbée, c'est-à-dire qui atteint 

la circulation systémique tandis que la seconde compare l’absorption d’une substance sous 

deux formes chimiques, ou d’une substance, sous une forme chimique donnée, mais 
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administrée par différentes matrices (tels que nourriture, sol et eau, etc.) (Équation 3 a et b). 

 

Équation 3: Calcul de la biodisponibilité absolue (a) et de la biodisponibilité relative (b). 

 

Ces dernières années, de nombreuses entités internationales comme la BARC (Bioavailability 

Research Canada), le BARGE (Bioavailability Research Group Europe), et l’US-SBRC 

(Solubility/ Bioavailability Research Consortium), ont travaillé pour l’incorporation de la 

bioaccessibilité / biodisponibilité dans l’évaluation des risques sanitaires. L’exposition aux 

composés métalliques solubles a été associée à une augmentation des risques sanitaires chez 

l’homme (Stopford et al., 2003). Le niveau de risque augmente avec la fraction soluble de 

contaminant pénétrant dans l’organisme (bioaccessibilité). Un polluant facilement solubilisé 

possèdera In Fine une plus grande biodisponibilité. Selon Feng et al., (2009), la fraction 

bioaccessible (solubles, échangeables, liés aux carbonates et aux oxydes et réductibles) 

permet de calculer l’index de biodisponibilité (IB) (Equation 4). Ce paramètre permettrait 

d’évaluer les risques liés à l’inhalation particulaire. En effet, un polluant possédant un BI 

élevé (> 0,7) peut être entièrement biodisponible pour l’organisme et donc les risques de 

toxicité liés à cet élément augmentent. 

 

Équation 4 : Calcul de l’index de biodisponibilité (IB). 

  

 

En supposant qu’une personne pesant 60 kg est exposée à l’atmosphère considérée pendant 

plus de 30 ans et respire 20 m3 d’air/jour, pour une durée de vie de 70 ans, l’Apport Quotidien 

Chronique (AQC) peut être calculé suivant l’équation Annexe 5. Pour les éléments possédant 
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un IB élevé (> 0,7), l’utilisation de la biodisponibilité à la place de la concentration totale 

dans le calcul de l’AQC ne change pas significativement le risque de cancer lié à cet élément 

(Feng et al., 2009). Par contre, pour les éléments à faible IB, l’utilisation de la biodisponibilité 

diminue considérablement le risque de cancer estimé à partir de l’AQC et des facteurs de 

risque de cancer. Pour un élément donné, l’obtention d’un risque supérieur à 1 × 10-5 

représente un risque supplémentaire de cancer. Ces résultats montrent que pour une 

estimation plus précise des risques sanitaires liés à un élément toxique, il serait plus pertinent 

d’utiliser la biodisponibilité de l’élément plutôt que sa concentration totale. 
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Conclusions 
Les particules métalliques ont des sources naturelles et anthropiques très variées qui 

influencent largement leurs propriétés physicochimiques (composition chimique et 

distribution granulométrique) et toxicologiques. Les activités industrielles sont parmi les 

principales sources émettrices de métaux-traces dans l’atmosphère et peuvent largement 

affecter la qualité de l’air de l’environnement proche. Les métaux représentent, en masse, une 

faible proportion de la matière particulaire atmosphérique et leur mesure peut être par 

conséquent sujette à des problèmes de contaminations lors des échantillonnages et des 

analyses. Nous nous intéresserons cependant à ces composés, d’une part, parce que certains 

d’entre eux sont très toxiques voir cancérigènes (et réglementés en Europe) et d’autre part, 

pour leurs propriétés de traceurs de sources. Les études sur la caractérisation des métaux 

particulaires, notamment les fractions fines et ultrafines émises par les industries, sont à cet 

égard relativement peu nombreuses. Or ces particules principalement submicroniques peuvent 

être plus toxiques que les particules de taille supérieure, en raison notamment de leur 

pénétration plus profonde dans les tissus pulmonaires. Une fois les alvéoles atteintes, des 

éléments toxiques tels que les métaux-traces, parfois très enrichis lorsque les particules sont 

émises par des activités humaines, peuvent être libérés notamment par solubilisation au sein 

des fluides physiologiques. La fraction soluble de ces polluants dans ces fluides pulmonaires 

(bioaccessibilité pulmonaire) joue un rôle très important en termes de toxicité, car elle est 

considérée comme potentiellement disponible pour l’absorption à travers les tissus 

(biodisponible). La bioaccessibilité permet ainsi d’estimer simplement la biodisponibilité sans 

avoir recours à des expériences in-vivo, techniquement complexes et plus coûteuses à mettre 

en œuvre. 
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Dans ce chapitre, nous effectuerons tout d’abord un état des lieux des connaissances de la 

zone étudiée (l’agglomération dunkerquoise) en termes de géographie, de climatologie et de 

pollution atmosphérique (sources et concentrations). Nous présenterons ensuite les différents 

sites d’échantillonnage qui ont été retenus pour les deux campagnes de prélèvements, avec 

des objectifs différents :  

 mesures en cheminées et en champ proche de l’industrie métallurgique pour (1) 

identifier les principales caractéristiques de ces émissions de métaux particulaires dans la 

fraction fine et ultrafine, (2) suivre l’évolution de leurs propriétés physico-chimiques et de 

leur bioaccessibilité au voisinage immédiat du site, avant que les panaches n’atteignent les 

zones urbaines proches (Projet NANO-INDUS), 

  mesures en milieu urbain pour évaluer l’impact relatif des émissions industrielles sur 

les teneurs en éléments métalliques dans les particules fines et ultrafines collectées dans une 

zone densément peuplée et estimation de leur impact sanitaire au travers de la bioaccessibilité 

de ces métaux. 

Enfin, nous aborderons les différentes méthodes de prélèvement et d’analyses utilisées pour 

mener à bien notre étude. 

1 Présentation de la zone d’étude 

1.1 Contexte géographique 

Situé dans le département du Nord (59) de la région Nord-Pas-de-Calais (France), Dunkerque 

est au cœur de l’Europe du Nord-Ouest, en bordure de la mer du Nord et à proximité de la 

frontière franco-belge (Figure 17). Avec une superficie de 255 km², la Communauté Urbaine 

de Dunkerque (CUD) est composée de 18 communes et de 210 000 habitants 

(www.communaute-urbaine-dunkerque.fr/). 

Quatrième région industrielle française après l’Ile de France, Rhône-Alpes et les Pays-de-la-

Loire, le Nord-Pas-de-Calais occupe des positions solides dans de nombreux secteurs (1er 

pour la sidérurgie, l’industrie du verre et le ferroviaire, 2ème pour l’automobile, le papier-

carton et le textile) (PSQA 2010). Dunkerque est un territoire industrialo-portuaire avec des 

réseaux de transport routier, autoroutier, ferroviaire et maritime très importants (à proximité 

de la route maritime la plus fréquentée du monde – plus de 600 navires par jour – le Détroit 

http://www.communaute-urbaine-dunkerque.fr/
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du Pas-de-Calais). La zone industrielle et portuaire est localisée sur la partie ouest et nord-

ouest de Dunkerque. Son port (17 km de côte) est le 3ème port français en terme de capacité 

(51 millions de tonnes de marchandises transportées par an) et il accueille près de 7000 

navires par an. Il est également le 1er port français d’importation de minerais et de charbon 

(12,1 et 8,3 MT, respectivement en 2012) (www.dunkerque-port.fr/). 

 

 

Figure 17: Localisation géographique de Dunkerque. 

 

1.2 Contexte météorologique 

Le climat du département du Nord est de type océanique tempéré avec des amplitudes 

thermiques faibles et un ensoleillement réduit (1900 heures/an à Dunkerque). Les 

températures moyennes varient entre 4 °C (en hiver) et 17 °C (en été). La hauteur des 

précipitations mensuelles varient de 42 à 82 mm, avec une moyenne annuelle de 650 mm à 

Dunkerque (Figure 18). Le nombre de jours avec pluie est d’environ 120 par an. 

http://www.dunkerque-port.fr/
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Figure 18: Moyennes mensuelles des températures, précipitations et de l’humidité relative à Dunkerque 

entre 1961 à 1990 (www.infoclimat.fr/). 

 

Le climat de la région est caractérisé par la prédominance des vents provenant du secteur Sud-

Ouest, mais les vents marins de secteur Nord-Est restent assez fréquents (Figure 19). 

Les épisodes de brise de terre et de brise de mer (Annexe 6) se produisent assez fréquemment 

sur le littoral dunkerquois (Rimetz-Planchon et al., 2008 ; Marris, 2012). S'il y a émissions de 

polluants sur le littoral, la brise de terre est généralement favorable à la dispersion des 

polluants vers la mer. En revanche, les « brises de mer » et les vents du secteur Nord-Est 

(moins fréquents) les ramènent vers la terre, entrainant souvent des épisodes de pollution dans 

l'agglomération urbaine. Ces phénomènes sont favorables à une accumulation de particules de 

différentes sources (Augustin et al., 2006; Talbot et al., 2007), notamment industrielles. 
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Figure 19: Rose des vents sur le littoral dunkerquois de 2009 à 2012 (Marris, 2012). 

 

1.3 Pollution atmosphérique dans le dunkerquois 

1.3.1 Impact de la pollution de l’air sur la santé publique 

La Directive 2008/50/CE du Parlement européen et du Conseil du 21 mai 2008 concernant 

« la qualité de l'air ambiant et un air pur pour l'Europe » a fixé des valeurs limites d'exposition 

à la fois pour la concentration annuelle (40 µg/m³) et la concentration journalière (50 µg/m³). 

Cette dernière valeur ne doit pas être dépassée plus de 35 fois au cours d'une même année 

civile (directive 2008/50/CE). En octobre 2010, la France a reçu une mise en demeure de la 

Commission européenne pour non-respect des valeurs limites de qualité de l'air applicables 

aux PM10 (en vigueur depuis 2005), qui continuent d'être dépassées dans 16 zones françaises. 

Plus récemment (Août 2012), le bilan annuel sur la qualité de l’air, rendu public par le 

ministère de l’Ecologie français, a rapporté que « près de 12 millions de Français ont vécu en 

2011 dans des zones où la pollution en PM10 excédait les normes européennes » et que le 

Nord-Pas-de-Calais est l’une des régions fortement affectée par cette dégradation de la qualité 

de l’air. 

En effet, les épisodes de pollution par les PM10 sont assez fréquents dans la région, entraînant 

le dépassement de la valeur limite journalière. Le nombre de jours de dépassement dans la 

région variait de 36 à Grande-Synthe à 56 à Roubaix en 2011 (Plan de Protection de 



 
 

Page 

85 

 

  

l’Atmosphère, PPA 2013).  

Une surexposition aux particules fines ou poussières est par conséquent fréquemment 

présente dans la région (Figure 20), ce qui fait peser sur ses habitants des risques sérieux de 

santé publique: atteintes fonctionnelles respiratoires, affections respiratoires chroniques 

(notamment la bronchite chronique obstructive) et déclenchement de crises d’asthme 

(DREAL 2012). 

 

Figure 20: Estimation en pourcentage de la population en région exposée au dépassement de la valeur 

limite journalière des PM10 (plus de 35 jours par an supérieurs à 50 μg/m3) en 2007 (Source AASQA). 

Les dépassements des valeurs limites seraient, selon l'OMS, la cause de 400 000 morts 

prématurées par an en Europe, dont environ 42 000 en France, soit 5% des décès chaque 

année. Une étude antérieure réalisée dans le cadre du programme de recherche PRIMEQUAL 

(programme de recherche inter-organismes pour une meilleure qualité de l'air à l'échelle 

locale), auprès de plus de 500 personnes représentatives de la Communauté urbaine de 

Dunkerque (CUD), a permis d’évaluer la perception de la pollution par les dunkerquois 

(Bonnefoy et al., 2003). Selon cette enquête, la pollution atmosphérique est reconnue 

généralement par les habitants comme un problème environnemental majeur de leur région. 

La dégradation de la qualité de l’air est notamment plus ressentie chez les populations qui 

habitent à proximité des installations industrielles.  
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1.3.2 Les émissions de particules dans le Dunkerquois 

La région Nord-Pas-de-Calais (NPdC) représente 8,1 % des émissions de poussières en 

France (DREAL 2010). La cartographie du cadastre des émissions de particules 

atmosphériques dans la région est représentée sur la figure 21. Les agglomérations lilloise et 

dunkerquoise (zones plus foncées sur la carte) sont les plus émettrices en particules de la 

région, la zone dunkerquoise contribuant à environ 50% des émissions, toutes sources 

confondues (industrie, trafic routier, chauffage urbain) (DREAL, 2009). La pollution 

atmosphérique dans l’agglomération dunkerquoise est largement affectée par la forte densité 

d’établissements industriels et le trafic routier (Ledoux et al., 2004 ; Lamaison, 2006 ; Ledoux 

et al., 2006; Garçon et al., 2006; Choël et al., 2007 ; Alleman et al., 2010). 

 

 

Figure 21: Les émissions de particules en suspension dans le Nord-Pas-de-Calais, toutes sources 

confondues (ATMO Nord-Pas-de-Calais, Cadastre des émissions de polluants atmosphériques – 2006). 

 

1.3.2.1 Les sources industrielles 

Durant ces dernières années, les rejets de poussières par les industries du NPdC sont passés de 

7301 tonnes en 2004 à 4517 tonnes en 2011, soit une baisse de 39 % (Figure 22). Cette baisse 

peut avoir différentes causes comme l’amélioration des systèmes de filtration ou de 

combustion. Cette diminution peut être aussi être liée à la réduction, voire à la cessation 
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d’activité d’établissements tels que la Raffinerie des Flandres à Loon-Plage (DREAL 2012). 

 

Figure 22: Rejets de poussières par les établissements industriels du Nord-Pas-de-Calais (DREAL 2011-

12) 

Le secteur industriel est le principal émetteur de polluants atmosphériques de la région 

dunkerquoise (Annexe 7), les rejets ayant lieu majoritairement dans la zone industrialo-

portuaire (au Nord-Ouest de l’agglomération) et sont issus d’installations de l’industrie lourde 

(sidérurgie, métallurgie, production d’énergie et pétrochimie) et des activités portuaires, 

notamment de déchargement de minerais. Parmi les émetteurs industriels figure en particulier 

une importante plate-forme de sidérurgie – métallurgie (Arcelor-Mittal) qui contribue à plus 

de 60% des émissions de particules sur le Dunkerquois. 

Le Registre français des émissions polluantes (IREP) enregistre des données déclarées chaque 

année par les exploitants des installations industrielles, afin de réaliser les synthèses 

nationales sur la qualité de l’air et de justifier du respect par la France de ses engagements 

internationaux en matière d’environnement. Le Tableau 14 présente les principales sources 

d’émissions de quelques métaux par certaines entreprises dunkerquoises en 2011. Les 

données manquantes du tableau indiquent que les rejets pour ces éléments n’ont pas été 

évalués. Les résultats montrent l’importance des sources sidérurgiques et métallurgiques de la 

zone dunkerquoise sur les teneurs en métaux au niveau national. 
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Tableau 14: Principaux émetteurs industriels de quelques métaux dans le Dunkerquois (kg/an) en 2011 

(IREP: http://www.irep.ecologie.gouv.fr/IREP/index.php) 

 

La figure 23 présente les contributions relatives aux concentrations en éléments présents dans 

les PM10 Dunkerquoises, déterminées en 2005 à partir du modèle source – récepteur PMF 

(Positive Matrix Factorization) (Lamaison, 2006). Cette étude a permis d’identifier et 

d’évaluer l’impact des sources d’émissions industrielles sur la pollution atmosphérique. Elle 

montre la contribution importante des sources industrielles sur les teneurs élémentaires dans 

les particules atmosphériques  du dunkerquois. Selon le modèle, les éléments réglementés As, 

Cd et Pb sont majoritairement émis par l’industrie sidérurgique et métallurgique, le Ni étant 

lié principalement à la pétrochimie (50% des émissions). L’arsenic proviendrait à 16% de la 

sidérurgie et à 20% de l’usine de ferromanganèse. La sidérurgie et la production de 

ferromanganèse contribuerait également à 34 et 21 % du Cd, respectivement. Le plomb serait 

émis à plus de 40 % par l’usine sidérurgique et à près de 20 % par l’usine de ferromanganèse. 

L’As et Ni seraient également liés à la remise en suspension de poussières à partir de sols 

historiquement contaminés, à 20 et 26%, respectivement. 
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Figure 23: Contribution relative de chaque source aux concentrations en éléments présents dans les PM10 

de Dunkerque (modèle PMF ; Lamaison, 2006). Les résidus correspondent aux parties inexpliquées par le 

modèle. Ca-Cr-Ni : Source non clairement identifiée de production de particules enrichies en Ni et Cr. 

 

1.3.2.2 Les sources urbaines et le transport 

En milieu urbain, les sources de polluants sont principalement liées au chauffage (sources 

stationnaires) et au transport (sources mobiles). Une enquête réalisée par le cabinet BASIC 

pour le compte de la DREAL a permis de faire un inventaire sur le parc de chauffage de la 

région NPdC en 2012 (DREAL/BASIC 2011). Selon cette étude (Tableau 15), la région est 

fortement caractérisée par l’utilisation du chauffage au gaz naturel en croissance de 60 % en 

2008 à 63 % en 2012. Le recours au gaz naturel (peu émissif en particules) est très élevé dans 

l’agglomération Dunkerquoise (65 %). Par contre, la combustion de produits fossiles (type de 
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chauffage le plus émetteur en polluants) ou de bois est moins diffusé à Dunkerque (10 % au 

total pour le fioul et le charbon). Le chauffage a donc un poids relatif faible en termes 

d’émissions de particules dans le Dunkerquois et les sources mobiles seraient donc les 

principales sources urbaines. 

 

Tableau 15: Energie principale utilisée pour le chauffage dans l’agglomération Dunkerquoise 

(DREAL/Basic 2012) 

 

 

Dans la région NPdC, 99 % des polluants émis par les transports proviennent de la route (PPA 

2002). En raison de ses spécificités portuaires et industrielles, qui induisent des rejets dans 

l’atmosphère de la part des navires et des convois ferroviaires à traction diesel, cette 

proportion est vraisemblablement moindre à Dunkerque. Le réseau de voirie de la CUD est 

très développé avec une longueur de 1050 km dont 650 km de voies communautaires. Les 

deux axes routiers majeurs de l’agglomération sont l’autoroute A16 (~30 000 véhicules/jour) 

qui permet une liaison directe entre la Belgique et le tunnel sous la Manche et la RN225 qui 

prolonge l’autoroute A25 Lille-Dunkerque (~40 000 véhicules/jour) (Figure 17). Les activités 

portuaires et industrielles sont à l'origine d’importants flux de trafic de poids lourds sur les 

principaux axes routiers de l’agglomération. 

Une enquête réalisée en 1991 (PDU 2002), dans le cadre de la préparation du Plan de 

Déplacements Urbains de la Communauté Urbaine de Dunkerque (CUD) fait apparaître que 

les dunkerquois effectuent chaque jour 731 000 déplacements correspondant à 3,6 

déplacements / jour / habitant (quel que soit le mode de transport), ce qui est supérieure à la 

moyenne nationale (3,2). L’agglomération est caractérisée par une forte prédominance des 

déplacements en voitures particulières (Figure 24). 

Les émissions de polluants liées aux transports sont généralement reléguées au second plan à 

cause de la densité industrielle de l’agglomération. La pollution due au trafic routier peut 

cependant être prépondérante, selon les conditions météo locales, en raison de la proximité 
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des grands axes routiers que nous signalions précédemment (en particulier sur l’A16 et au 

niveau des échangeurs) et en raison de la densité de circulation dans les artères du centre ville. 

L’activité portuaire de Dunkerque (et dans une moindre mesure, son activité industrielle) 

génère en plus d’importants flux de trafic « poids lourd » empruntant les principaux axes 

routiers de l’agglomération dunkerquoise. La circulation des poids lourds est responsable 

d’une grande part des émissions de polluants, notamment sur l’autoroute A16 (≈ 35 et 60 % 

des rejets). Les transports publics contribuent pour 2% aux rejets du trafic (PDU 2002). 

 

 

Figure 24 : Taux de déplacements selon le mode de circulation dans la CUD (PDU-Dunkerque 2002). 

 

En termes d’éléments métalliques, la figure 24 montre que le transport contribue 

majoritairement aux teneurs en Cu (≈55 %) et Sb (≈70 %) dans les particules à Dunkerque 

(Lamaison, 2006). Un part importante du Zn (≈ 45 %), du Ba, du Pb (≈ 30 %) et du Cd (≈ 25 

%) proviendrait également du transport. 

Il existe relativement peu d’information sur les émissions de particules dues au trafic 

maritime. D’après une étude du CITEPA (CITEPA, 1997), basée sur des facteurs d’émissions, 

le trafic maritime serait responsable de 1,1% des rejets globaux de particules de la zone de 

Dunkerque (environ 60t par an). 

A Dunkerque enfin, contrairement à une idée reçue, les émissions naturelles sont loin d’être 

négligeables. Selon Lamaison (2006) les sources naturelles contribuent à environ 20% des 

émissions en métaux (soit 10 % pour les aérosols marins (essentiellement riches en alcalins et 

alcalino-terreux) et 10% pour les poussières crustales, riches en aluminium et silicium). 
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Synthèse 

L’agglomération dunkerquoise possède une zone industrielle dense (l'une des plus 

importantes de France), intégrée à la zone urbaine. Vu la part importante de l’activité 

industrielle dans les bilans d’émission, notamment en particules métalliques potentiellement 

toxiques et en dépit de rejets automobiles significatifs, cette région peut être considérée 

comme un site de référence pour l'étude de la pollution atmosphérique en proximité 

industrielle et de son impact sur la santé. 

2 Description des sites d’étude 

2.1 Le projet NANO-INDUS 

Ce projet (convention ADEME-ULCO n° 11-81-C0089 du 29 septembre 2011) a pour 

objectif général d’améliorer nos connaissances sur les émissions de certains polluants 

industriels associés aux particules fines (PM2.5 et nanoparticules non intentionnelles). Il s’agit 

plus particulièrement de fournir d’une part, une description des caractéristiques physico-

chimiques des émissions (taille des particules, composition chimique, variabilité temporelle 

de la source,..) d’une usine métallurgique fabriquant un alliage de ferromanganèse, 

représentative de l’industrie lourde dans la région de Dunkerque. D’autre part, NANO-

INDUS a également pour objectif d’identifier les principaux processus à l’origine de la 

formation et de l’évolution des particules fines, au sein des panaches émis par les principales 

cheminées de l’usine. 

L’ampleur du Projet NANO-INDUS a nécessité le déploiement d’un panel varié 

d’instruments de mesure et d’analyses performantes avec plusieurs partenaires français et 

européens. L’ensemble des paramètres mesurés et les techniques utilisées avec leur résolution 

temporelle sont présentés en annexe 8. 

Une collaboration avec la société Glencore Manganèse France a été établie dans le cadre du 

projet NANO-INDUS (2011-2013, financement ADEME). Le choix du site « Glencore » de 

Grande-Synthe repose sur le fait que l’usine utilise un procédé industriel suffisamment 

répandu dans ce secteur d‘activité pour que les résultats soient aisément transposables. 

L‘usine est de taille limitée, ne comportant qu‘un seul atelier d‘agglomération et un four 

unique, ce qui réduit le nombre d‘émissions canalisées (cheminées) et simplifie donc le 

système d’étude par rapport à un grand complexe métallurgique. 
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2.2 L’usine de ferromanganèse : Glencore Manganèse France (ex VMF) 

2.2.1 Présentation de l’usine  

Initialement Société Européenne d’Alliage pour la Sidérurgie (SEAS) puis Rio Doce 

Manganèse Europe (RDME), la société a pris le nom de Vale Manganèse France (VMF) en 

septembre 2008. Elle devient Glencore Manganèse France en juillet 2012, après acquisition 

par le groupe Glencore International spécialisé dans la production et la distribution de métaux, 

de minéraux, de produits pétroliers et agricoles. 

Glencore exploite une usine de production d’alliage de fer et de manganèse (capacité de 

production 150 000 tonnes/an), utilisé en aciérie afin d’améliorer la qualité mécanique de 

l’acier. L’unité située à Dunkerque est implantée à Grande-Synthe (depuis 1991) sur un 

territoire d’environ 12 ha, situé entre le bassin de Mardyck à l’ouest et le site sidérurgique 

ARCELOR-MITTAL à l’est (Figure 25). 

 

 

Figure 25: Localisation des sites de mesure et d’échantillonnage. 

 

2.2.2 Procédé industriel et principales sources d’émission 
Les matières premières (principalement minerais de manganèse, minerais de fer, charbon 

(anthracite), coke et castine (CaCO3)), convoyées par bateaux puis par camions, sont stockées 
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sur le site au niveau du « parc matière » situé au sud des cheminées. L’usine intègre un atelier 

de formation d’agglomérats de minerai et de coke, suivi d’un procédé électrochimique de 

formation de l’alliage de fer et de manganèse (Fe-Mn) par fusion-réduction (Figure 26). 

 

 

Figure 26: Procédé de fabrication de l’alliage de ferromanganèse chez Glencore Manganèse France 

(Marris, 2012). 

 

L’atelier d’agglomération permet de préparer la charge du four à partir des matières 

premières. L’étape d’agglomération comporte une combustion du charbon pour former des 

boulettes de taille supérieure à 10 cm, résistantes au poids de la charge introduite dans le four 

électrique. Elles permettent ainsi l’écoulement du monoxyde de carbone (l’un des agents 

réducteurs) à leur surface, donc la réaction d’oxydo-réduction, sans formation de poches de 

gaz. C’est une étape de cuisson du mélange minerais - charbon (anthracite) - fondants 
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(essentiellement constitué de castine : CaCO3), c’est à dire une opération thermique de 

décomposition des hydrates et carbonates métalliques en oxydes. Le four électrique, alimenté 

en boulettes d’aggloméré et en coke, permet d’obtenir du ferromanganèse par réduction de la 

charge (capacités normalisés : 400t/j de Fe-Mn et 340 t/j de laitier). Le laitier est un coproduit 

du procédé de réduction électrochimique. C’est la gangue du minerai contenant 

essentiellement des silicates, des aluminosilicates et de la chaux. La réduction 

électrochimique des oxydes de manganèse et de fer présents dans l’aggloméré est effectuée en 

apportant l’énergie nécessaire à la réaction d’oxydoréduction (Equation 5) par un arc 

électrique entre 3 électrodes. 

Équation 5: Réaction d’oxydoréduction de l’oxyde de manganèse 

 

Cette réaction, exothermique, conduit à la formation de monoxyde de carbone (CO), qui est 

l’autre réducteur participant à la formation de l’alliage. Aucune émission de particules et de 

gaz ne se produit durant la réaction du fait du confinement du four et du circuit. Après 

réduction, le produit fini (Fe-Mn) et le laitier sont coulés autour de 1400°C dans des rigoles 

au niveau de la halle de coulée. Le métal (une centaine de tonnes par coulée) est séparé du 

laitier par gravité. Le ferromanganèse produit est concassé et criblé avant d’être 

commercialisé (principalement pour la sidérurgie). 

2.2.3   Les émissions canalisées (cheminées) 
L’atelier d’agglomération émet en continu et comporte deux cheminées qui sont les plus 

émettrices de l’usine (Tableau 16): la cheminée dite de «cuisson» (C.1) et la cheminée dite de 

«refroidissement» (C.2). Une coulée quant à elle dure environ deux heures et s’effectue toutes 

les 6 heures. Les émissions de la halle de coulée sont donc, au contraire, discontinues. 

 

Tableau 16: Principales caractéristiques des cheminées (Données Glencore - Marris et al., 2012). 
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 Cheminée de cuisson 

Il s’agit de la plus haute cheminée du site (52 m) qui reçoit le flux gazeux issus de l’aspiration 

des deux premiers tiers de la chaîne d’agglomération. Les gaz sont traités avant leur rejet par 

un filtre électrostatique à 3 champs, en série avec un filtre à manches. Les poussières 

collectées dans l’électrofiltre sont réinjectées dans le procédé avec la fraction fine de 

l’aggloméré. Afin de traiter les émissions de polluants gazeux (SO2, dioxine et Hg), de 

l’argile et de la chaux sont directement injectées dans le flux gazeux provoquant ainsi une 

réaction chimique sur les manches du filtre (formation d’un gâteau). Le diamètre d’efficacité 

maximale de collection du système de dépoussiérage utilisé au niveau de cette cheminée étant 

d’environ 1 µm (Figure 27), cette cheminée émet principalement par conséquent des 

particules submicroniques (≤ 1µm). Les émissions de poussières à la cuisson sont estimées en 

moyenne à 3,1 t/an avec un débit moyen de 160 000 Nm3/h. 

 

 

Figure 27: Distribution granulométrique des particules collectées au niveau des systèmes de filtration des 
conduits de cheminée de Glencore Manganèse France (Marris, 2012). 

 Cheminée de refroidissement 

Dans cette partie du procédé d’agglomération, l’aggloméré de ferromanganèse formé est 

refroidi dans un souci de protection thermique des équipements. L’aspiration du dernier tiers 

de la chaîne d’agglomération dirige donc le flux gazeux vers cette cheminée dite « de 

refroidissement ». Les gaz et les poussières sont traités par un filtre cyclonique avant d’être 

rejetés. Ce système est moins efficace que celui utilisé pour la cheminée dite de cuisson. Cette 

cheminée fonctionne à un débit moyen de 150 000 Nm3/h et elle est la plus émettrice de 

l’usine (en moyenne 32,3 t/an). Ceci est notamment lié au diamètre d’efficacité de collection 
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du système de dépoussiérage relativement élevé (≈ 5 µm) au niveau de cette cheminée (Figure 

27). Les particules émises à la sortie de cette cheminée contiennent donc une fraction 

grossière, de taille supérieure au micron. 

 

 Cheminée de coulée 

Les gaz issus du four transitent, lors d’une opération de vidange de celui-ci appelée 

« coulée », dans un dispositif de lavage des gaz (injection d’eau à haute pression), puis sont 

brulés au niveau d’une torchère (cheminée), étant donné leur teneur élevée en monoxyde de 

carbone (70% de CO, 20 % de CO2 et 10 % de H2 environ). Les poussières collectées dans 

l’eau de lavage sont séparées par floculation et décantation, puis filtrées et récupérées sous 

forme de boues. Du fait des températures (1400 °C) et des débits (400 000 Nm3/h) 

relativement élevés lors de la coulée, les émissions diffuses générées en sortie de four sont 

captées par une aspiration d’ambiance. Ces émissions sont traitées en amont de la sortie de la 

cheminée à l’aide d’un filtre à manches. La cheminée dite « de coulée » émet en moyenne 0,6 

t/an avec un débit moyen de 400 000 Nm3/h. Avec un diamètre d’efficacité de collection du 

système de dépoussiérage d’environ 0,1 µm, cette cheminée émet principalement des 

particules ultrafines (Figure 27). Leur formation, vraisemblablement par condensation des gaz 

émis lors de l’opération de coulée, peut être liée à la température élevée régnant au sein du 

four (1400 °C) et au refroidissement brutal qui se produit lors de la coulée. 

2.2.4   Les émissions diffuses 
Les principales sources diffuses regroupent les émissions dues au stockage, au trafic sur le site 

(ré-envol de poussières) et les émissions liées aux procédés dans les ateliers (Tableau 17). Ces 

sources diffuses émettent principalement des particules grossières, à l’exception des 

émissions se produisant lors de la coulée qui s’effectue à haute température. 

 

Tableau 17: Les principales émissions diffuses dans l'usine Glencore Manganèse France 
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2.3 Site à proximité industrielle : champ proche 

La campagne de mesure entreprise durant le projet NANO-INDUS avait pour objectif de 

caractériser les fractions fines et ultrafines émises par l’usine métallurgique dans son 

voisinage immédiat, afin de rendre compte notamment des éventuelles évolutions physico-

chimiques pouvant se dérouler au sein du panache. Pour cela, une étude préalable des 

paramètres météorologiques (direction du vent) de la zone ainsi que deux journées de 

précampagne (25 janvier et 1er février 2012), correspondant à des directions de vents 

favorables, ont été effectuées. Il s’agissait de définir au mieux l’implantation du site en champ 

proche, utilisé lors de la campagne intensive qui a eu lieu en mai-juin 2012. Des mesures 

effectuées lors de cette précampagne ont également permis d’identifier certaines espèces 

susceptibles d’être mesurées dans cet environnement en tant que traceur et d’évaluer leurs 

concentrations. Ces informations ont notamment permis d’ajuster la fréquence des 

prélèvements lors de la campagne intensive. Pour cette dernière, la plate-forme instrumentée 

contenant l’ensemble des capteurs mis en œuvre durant NANO-INDUS a finalement été 

localisée au Sud-Ouest de l’usine Glencore, à environ 700 m des cheminées (Figure 25). 

Les conditions météorologiques ont été déterminées en collaboration avec nos collègues du 

LPCA (ULCO). Des mesures par LIDAR (mesure optique en temps réel) ont permis de suivre 

l’évolution spatiale et temporelle des panaches de pollution en provenance des cheminées de 

l’usine, afin de s’assurer qu’ils atteignent bien notre site de mesures lors de conditions 

météorologiques jugées favorables. Un SODAR (profileur de vent), installé en parallèle avec 

un anémomètre ultrasonique, placé au niveau de la station de mesures, ont permis de 

caractériser la dynamique de l'atmosphère par la mesure de profils verticaux des vitesses 

horizontales et verticales, de la direction et des paramètres turbulents du vent. 

 

2.4 Site urbain sous influence industrielle : le site atelier de Grande-Synthe 

La station de mesure est ici localisée dans la commune de Grande-Synthe (20 991 habitants 

en 2010), une des principales zones urbaines de Dunkerque, située immédiatement au sud de 

la zone industrialo-portuaire. Le dispositif d'échantillonnage est placé sur le toit du groupe 

scolaire Victor Hugo-Jacques Prévert (~ 6 m de haut), à environ 1 km des axes majeurs de 

circulation automobile (N225 à l’Est, A16 au Sud, N1 au Nord et D131 à l’Ouest) et à environ 

2 km au Sud du principal complexe industriel de l’agglomération dunkerquoise, au sein 

duquel se trouve notamment l’usine Glencore (Figure 28). 
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Figure 28 : Localisation du site atelier de Grande-Synthe par rapport à la zone industrielle. 

 

Les principaux émetteurs industriels les plus proches du site (dans un rayon de 3 km) sont la 

sidérurgie (ArcelorMittal, Dunkerque), l’usine d’alliage de ferro-manganèse (Glencore), le 

laminage de tôles fortes (ArcelorMittal, Mardyck) et la pétrochimie (localisée au NE et au 

NW de notre site). Ces usines sont localisées majoritairement au Nord et Nord-Ouest (Figure 

28), tandis que les principales sources liées au transport routier se situent de l’Est au Sud-

Ouest. 

 

 

 

Synthèse 

Les deux sites de prélèvement sélectionnés, au sein même de la zone industrielle et dans la 

ville de Grande-Synthe présentent des caractéristiques différentiées en termes d’émission de 

particules. Ces sites sont multi-influencés par des sources notamment industrielles selon les 

directions de vent principales. Il est donc nécessaire d’effectuer des prélèvements en fonction 

de ce paramètre afin de pouvoir identifier les sources potentielles de métaux particulaires. 
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3 Campagne d’échantillonnage des particules 

Afin de collecter suffisamment de particules pour les différentes analyses souhaitées (teneurs 

totales, extraction de la fraction bioaccessible et extraction séquentielle), les échantillonnages 

des particules sur filtres ont été effectués par différents systèmes d’impaction, mis en œuvre 

parallèlement lors des campagnes de mesure. 

3.1 Prélèvement de particules au sein des cheminées de l’usine métallurgique 

Les particules collectées directement au niveau des cheminées de l’usine vont nous permettre 

d’établir un profil de source de l’usine de ferro-manganèse pour les métaux. 

Les échantillonnages de particules dans les conduits des trois cheminées de Glencore (en aval 

du système de filtration) ont été effectués (Figure 29), en collaboration avec le LECES 

(Laboratoire d’Etude et de Contrôle de l’Environnement Sidérurgique), chargé de la 

vérification des rejets atmosphériques de l’usine, selon les prescriptions de l’arrêté Préfectoral 

autorisant l’activité industrielle. Les mesures ont été réalisées par prélèvements isocinétiques 

suivant la norme NF EN 13284-1 ou NF X44-052.  

Trois échantillonnages ont été effectués pour chacune des cheminées des ateliers de cuisson, 

de refroidissement et de coulée, lors de trois journées de prélèvement en juin, juillet et 

septembre 2012. Les particules sont collectées en fonction de leur granulométrie, sur des 

filtres en téflon (Mitex : 25 mm et 47 mm pour le filtre backup) équipant des impacteurs en 

cascade (Dekati®) 13 et 3 étages, sauf pour la cheminée de coulée. Pour cette dernière 

cheminée, seul le premier prélèvement a été effectué à l’aide d’un impacteur 13 étages du fait 

des trop faibles masses collectées sur les filtres. Afin de pouvoir collecter assez de matière, 

les prélèvements suivants ont été réalisés avec un impacteur 3 étages, sur une durée de 

prélèvement plus longue. Les débits et les diamètres de coupure des impacteurs en cascade 

utilisés sont indiqués dans le Tableau 18. Afin de limiter les contaminations, les filtres 

préalablement lavés à l’acide et séchés sont montés dans les impacteurs en salle blanche (au 

laboratoire) avant de se rendre sur le site. 
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Figure 29: Durée des prélèvements en cheminées et nombres d’échantillons collectés. 

 

 

Tableau 18: Diamètres de coupure des impacteurs en cascade utilisés pour les prélèvements en cheminées 
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3.2 Campagnes intensives de prélèvement de particules en champ proche de 

l’usine métallurgique 

3.2.1 Prélèvement par impaction en cascade 

Durant la campagne intensive (du 15 mai au 6 juin 2012) en champ proche, des particules ont 

été collectées en fonction de leur granulométrie à l’aide d’impacteurs DEKATI® 13-étages et 

3 étages, fonctionnant à un débit de 30 et 12 L/min, respectivement. Des filtres en 

polycarbonate (Whatman) de 25 mm et de 47 mm (filtre backup) ont été utilisés. Lors de cette 

campagne, nous avons mis en œuvre en plus des impacteurs employés lors des prélèvements 

en cheminée (en configuration identique), un 2ème DEKATI® 3-étages dont les diamètres de 

coupures sont indiqués dans le Tableau 19.  

 

Tableau 19: Diamètres de coupures du 2ème DEKATI® 3-étage mis en œuvre lors de la campagne de 

mesure en champ proche. 

 

 

Les prélèvements ont été effectués à une hauteur de 6 m par l’intermédiaire d’un PIP 

(Préleveur Isocinétique de Particules), collectant, avec une efficacité > 50%, les particules de 

diamètre aérodynamique inférieur à 4 µm (valeur calculée pour des particules sphériques 

minérales de masse volumique 4g.cm-3). Le PIP est muni d’une girouette permettant une 

collection parallèle à la direction du vent local, ceci afin de limiter les pertes dues à un 

écoulement de l’air perpendiculaire à la tubulure d’aspiration (Figure 30). 

Stratégie de prélèvement : les prélèvements ont duré 24 à 48 heures en fonction des 

directions des vents durant 23 jours consécutifs. L’impacteur 3-étages, équipé d’un étage 

coupant à 0,1 µm prélève durant  24 heures, alors que l’impacteur 13-étages et celui de 3-

étages équipé d’un étage coupant à 1 µm, prélèvent durant 48 heures. Cependant, en 

conditions de vents favorables, c'est-à-dire lorsque le vent local s’orientait au secteur Nord-

Est, où est située l’usine Glencore, les filtres des 3 impacteurs étaient remplacés de manière 

anticipée par de nouveaux filtres. Les 3 impacteurs étaient ainsi redémarrés simultanément 
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afin de prélever des particules provenant A Priori spécifiquement de l’usine Glencore. Le 

changement des filtres a été soigneusement effectué sous une hotte à flux laminaire installée à 

l’intérieur d’une remorque située sur le site d’échantillonnage (remorque instrumentée de 

l’EMD - Figure 30), pour limiter les contaminations. 

 

 

Figure 30: Plate-forme instrumentée, dispositif et nombre de prélèvements par impaction en cascade 

durant les 23 jours de campagne intensive. 

 

3.2.2 Prélèvement par barbotage 

Afin de réduire le risque d’évolution des polluants particulaires sur le substrat de collection 

(oxydation, condensation, volatilisation,…) durant l’échantillonnage dans l’air ambiant 

(Chang et al., 2000 ; Turpin et al., 2000), nous avons également testé une méthodologie de 

prélèvement par piégeage direct en solution. Il s’agit d’un système développé spécifiquement 
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pour le projet NANO-INDUS (ano-Indus de prélèvement In Situ des particules fines par 

barbotage direct au sein d’une solution physiologique (solution Gamble), simulant le fluide 

pulmonaire.  

Comme nous l’avions souligné dans le chapitre 1, l’une des difficultés du prélèvement par 

barbotage est la faible efficacité de piégeages des particules les plus fines (PM1) alors que des 

travaux récents (Niu et al., 2010) ont montré que la bioaccessibilité des métaux augmente 

avec la diminution de la taille des particules. Afin de limiter ce problème, nous avons mis au 

point un système permettant d’augmenter le temps de contact entre les particules et la solution 

et d’améliorer ainsi l’efficacité de captage des particules. Cette méthode a fait l’objet d’un 

développement et d’une optimisation à travers des expériences de test en laboratoire et sur le 

terrain (Annexe 9). 

 

3.2.2.1 Stratégie de prélèvement lors de la campagne intensive 

Parallèlement à l’impaction en cascade, des prélèvements par barbotage dans une solution 

Gamble ont donc été effectués pour 2 périodes de vents favorables (vents NE). Le système est 

constitué d’une tête de prélèvement de PM2,5 (Figure 31), suivie de 2 flacons laveurs (placés 

en série), contenant chacun 50 ml de solution Gamble sur un lit de billes en téflon. Deux voies 

en parallèle avec la même solution de barbotage (Gamble), à un débit d’air de 3 l/min durant 

24 à 48 h, ont été utilisées pour s’assurer de la répétabilité des mesures. Le matériel 

préalablement préparé était stocké au LPCA (ULCO) et les solutions Gamble étaient toujours 

préparées la veille du prélèvement (voir paragraphe 5.1.1). Etant donnée la quantité de 

poussières présente dans la zone, les barboteurs étaient couvert de sacs en plastiques doublés 

pour minimiser les contaminations. Des mesures de blancs de terrains (flacons contenant la 

solution Gamble) furent également effectuées lors de chaque série de prélèvement.  
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Figure 31: Dispositif de prélèvement par barbotage lors de la Campagnes intensives. 

Afin de valider les résultats obtenus avec la méthode de barbotage, les données seront 

comparées à celles obtenues par impaction sur filtres. 

 

3.2.2.2 Récupération de la fraction soluble des métaux 

Après prélèvement, les barboteurs sont transportés au laboratoire et les solutions sont 

soigneusement récupérées dans des tubes à centrifuger de 50 ml. Les billes en téflon sont 

ensuite lavées avec un volume de 10 ml de la même solution qui sera récupérée dans le tube à 

centrifuger. La fraction soluble des métaux est séparée des résidus par suite d’une 

centrifugation (10 min à 14000 trs/min). 

Les détails du programme de prélèvement durant la campagne intensive sont donnés en 

annexe 10. 

3.3 Campagne de prélèvement sur le site atelier de Grande-Synthe 

Les particules ont été collectées à l’aide  d’impacteurs DEKATI® 13 et 3 étages, entre janvier 

et mars 2012. Les impacteurs mis en place lors de cette campagne sont identiques (avec des 

configurations similaires) à ceux utilisés lors de la campagne intensive en champ proche de 
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l’usine métallurgique (Tableaux 18 et 19), mais à un débit de 30 L/min. Par mesure de 

sécurité, le dispositif est placé dans une cage grillagée fixée sur le toit de la station (Figure 

32). 

 

Figure 32: Dispositif et nombre de prélèvement de particules sur le site atelier de Grande-Synthe. 

Stratégie de prélèvement : Un anémomètre placé sur toit de la station indique la direction et 

la vitesse du vent instantanées qui sont enregistrées sur une centrale d’acquisition. Les 

prélèvements ont été effectués selon les deux directions de vents dominants durant la 

campagne (Figure 32): ceux correspondant à l’influence potentielle des sources urbaines et 

liées au trafic sur les grands axes de l’agglomération dunkerquoise (60° - 270°) et ceux 

correspondant à l’influence potentielle des sources industrielles (270° - 60°). Pour chacun des 

secteurs de vent, trois échantillons ont été prélevés avec l'impacteur en cascade 3-étages et un 

avec l’impacteur en cascade 13-étages, faisant un total de 8 échantillons. Les durées 
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d'échantillonnage ont variées entre 69 et 168 heures sous l'influence industrielle et entre 47 et 

238 heures pour le secteur «urbain-trafic». 

4 Caractérisation physico-chimique des particules 

4.1 Concentrations massiques et distribution granulométrique des particules 

collectées 

Les filtres sont stockés dans des boîtes de transport individuelles propres (Boîte de Pétri en 

polystyrène hermétiques de 47 mm (Analyslide  de Pall-GelmanTM). Afin de minimiser les 

risques de contamination, les différentes étapes de manipulation des filtres se sont déroulées 

en salle blanche (ISO 6), à l’aide de pinces en téflon propres et avec port de gants et de 

blouse. Sous une hotte à un flux d’air laminaire vertical de classe ISO 4, les filtres (lavés dans 

une solution d'acide nitrique à 10 % dans le cas des filtres en téflon) sont disposés dans des 

boites de pétri, puis placés en condition de température (22°C) et d’humidité contrôlée (58 ± 2 

%) pendant 24 h avant d’être pesés à trois reprises à l’aide d’une microbalance (Mettler 

Toledo, UMT2, précision : 0,1 µg). Les filtres sont ensuite placés sur les plaques d’impaction 

préalablement dépoussiérées et l’impacteur est soigneusement monté (Figure 33). Après 

échantillonnage des particules, les filtres replacés dans les mêmes conditions de température 

et d’humidité contrôlées ont été à nouveau pesés afin de déterminer les masses de particules 

collectées. 

 

Figure 33 : Schéma du montage d’impaction en cascade - Dékati 13 étages (étapes 1 à 5), filtre chargé de 
particules (en entier et coupé). 

Pour effectuer le nombre d’analyses souhaitées (teneur totale et bioaccessibilité), les filtres 

chargés de particules sont coupés en deux. Une nouvelle pesée permet de déterminer la 

quantité de particules sur chaque portion de filtre.  
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4.2 Analyses élémentaires 

L’ensemble des procédures analytiques effectuées sont en accord avec les méthodes de 

référence européennes pour l’analyse des métaux réglementés dans les PM10 (norme 

EN14902 : 2005). 

4.2.1 Nettoyage du matériel de laboratoire 

Il est nécessaire, avant d’utiliser la verrerie (tube en polyéthylène ou polycarbonate, réacteur 

de minéralisation en téflon), de la nettoyer soigneusement afin d'éviter tout problème de 

contamination. Cette étape est effectuée selon la procédure suivante : 

 Tremper la vaisselle dans un bain d'acide nitrique à 10 % pendant au moins 24 heures. 

 Rincer trois fois à l'aide d'une solution d'acide nitrique diluée. 

 Rincer trois fois à l'eau déminéralisée. 

Après nettoyage et séchage, le matériel est conservé dans un espace protégé de la poussière en 

salle blanche. 

4.2.2 Minéralisation 

L’analyse élémentaire nécessite une étape préalable de mise en solution des éléments 

contenus dans les particules : la minéralisation acide au four à micro-ondes est préconisée par 

la norme EN14902. Afin de limiter les interférences pouvant être causées par les chlorures, 

les sulfures, les phosphates et les composés organiques lors de l’analyse par ICP-MS 

(Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry), l’acide nitrique et/ou l’acide fluorhydrique 

sont préférables pour la digestion de la fraction solide. Ces réactifs doivent être suffisamment 

purs pour ne pas entraîner de contamination des échantillons. Pour que la sonde de 

température plongée dans un des réacteurs soit immergée par la solution d’attaque, un volume 

d’acide minimal de 8 ml est préconisé pour notre four ETHOS (Milestone). 

Les filtres d’impaction chargés de particules, placés dans les réacteurs en téflon, sont ainsi 

attaqués avec des réactifs ultrapurs (8 ml d’HNO3 (65 %), 2 ml d’H2O2 (30 %) et 0,5 ml d’HF 

(30 %)). Les réacteurs sont placés dans le four micro-ondes pour une minéralisation de 45 min 

à une température maximale de 200 °C (Figure 34). Après refroidissement (1 à 2 h), les 

minéralisats sont transférés dans des tubes en polycarbonate préalablement lavés à l’acide 

(HNO3) et ajustés à 50 ml avec de l’eau ultra pure (18 MΩ). 
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Figure 34: Programme de minéralisation au four micro-ondes (Milestone ETHOS)  

La validation de la méthode incluant le protocole de minéralisation et l’analyse a été 

effectuée par : 

- des mesures de concentrations en métaux dans des blancs d’attaque (8 ml d’HNO3, 2 

ml d’H2O2 et 0,5 ml d’HF de qualité ultrapure), avec ou sans filtres vierges en polycarbonate 

ou en téflon, lors de chaque série d’attaque, pour vérifier l’origine et le niveau de la 

contamination pendant la minéralisation. Ces blancs ont également servi à déterminer les 

limites de quantification de la méthode. 

- un calcul du taux de recouvrement (Equation 6) pour des attaques acides sur un 

matériel de référence certifié (MRC) de particules urbaines (NIST SRM 1648a), accrédité par 

l'organisme NIST (National Institute for Standards and Technology, Gaithersburg, MD, 

USA), sous forme de poudres stockées dans des flacons. Ceci permet de vérifier l’efficacité 

de la digestion acide au four micro-onde sur de petites quantités de particules (1 à 3 mg). Le 

taux de recouvrement (R en %) correspond au rapport entre la concentration déterminée par la 

méthode et celle certifiée dans le MRC. 

Équation 6: Calcul du taux de recouvrement. 

 

Les taux de recouvrement pour les 23 éléments analysés sur les MRC (n = 29) varient entre 

61 ± 9 % pour Cr et 116 ± 8 % avec une moyenne de 100 ± 13 % (Annexe 11.a) 
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4.2.3 Analyse par ICP-AES et ICP-MS 

Les concentrations de six éléments majeurs (Al, Ca, Fe, K, Mg et Na) et de dix-sept éléments 

en traces (As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, La, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb, Sr, Ti, V et Zn) dans les 

différentes fractions granulométriques ont été analysées par voie humide respectivement par 

ICP-AES (IRIS Intrepid, Thermo-scientific®) et ICP-MS (ELAN 6100 DRC, Perkin 

Elmer®). 

Validation de la méthode analytique  

A chaque analyse, un étalonnage externe est réalisé dans la même matrice aqueuse que les 

échantillons à partir de solutions standards mono-élémentaires (1000 ppm) rattachées dans la 

chaîne d’étalonnage au NIST. La gamme d’étalonnage va de 100 ng.L-1 à 2000 ng.L-1 pour 

l’ICP-MS et de 100 µg.L-1 à 1000 µg.L-1 pour l’ICP-AES (Tableau 20). 

Tableau 20 : Gammes d’étalonnagepour l’analyse par ICP. 

 

Des mesures répétées de blancs analytiques et de solutions standards multi-élémentaires de 

contrôle qualité (QC4 : 26 éléments et QC33 : 33 éléments, SCP-Science), à 400 ng.L-1 et à 100 

µg.L-1 pour l’ICP-MS et l’ICP-AES, respectivement, sont effectuées afin de vérifier les 

problèmes de contamination et d’estimer la justesse de l’analyse (aptitude des instruments à 

donner des indications exemptes d’erreur systématique). Des standards internes (1 µg.L-1) 

sont ajoutés dans chacune des solutions (étalons, blancs, QC et échantillons) analysées par 

l’ICP-MS. Ceci permet de contrôler et/ou de corriger les variations de signal dues à 

l’instabilité du plasma et aux interférences pendant l'analyse. Du fait de leur présence en 

faibles concentrations dans l'atmosphère et leur sensibilité en ICP, l’115In et le 103Rh  ont été 

choisis comme étalons internes. 

Les limites de détection analytique (LDa) sont déterminées à partir des blancs d’analyse. Les 

limites de détection méthodologique (LQm) sont déterminées à partir de blancs de laboratoire 

(filtres vierges en polycarbonate ou téflon pour les impacteurs) (Equation 7). La justesse de la 
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méthode d’analyse par ICP est déterminée à partir de la moyenne des taux de recouvrement 

pour les solutions de type « QC ». 

Équation 7: Détermination des limites de détection (LD) et de quantification (LQ). 

 

Les limites de quantification méthodologiques varient entre 0,12 ng/filtre pour La et 50 

µg/filtre pour Na (Annexe 11.b). Le taux de recouvrement pour les solutions de type « QC » 

varient entre 93 ± 11 % et 109 ± 9 % pour le QC4  et 95 ± 5 % et 104 ± 13 % pour QC33 

(Annexe 11.c). 

4.2.4 Estimation d’incertitude sur les mesures   

4.2.4.1 Définitions  

 L’incertitude de mesure est un paramètre, associé au résultat du mesurage, qui 

caractérise la dispersion des valeurs qui pourraient raisonnablement être attribuées au 

mesurande (EURACHEM/CITAC 2000). 

 Le mesurande est la grandeur que l’on veut mesurer. 

 Le mesurage (mesure) est l’ensemble des opérations permettant de déterminer 

expérimentalement une ou plusieurs valeurs que l’on peut raisonnablement attribuer à une 

grandeur 

 La fidélité d’un instrument de mesure est son aptitude à donner des indications très 

voisines lors de l’application répétée du même mesurande dans les mêmes conditions. Elle est 

donc déterminée par l’étude de répétabilité ou de reproductibilité des mesures exprimées par 

les coefficients de variation (CV en %) pour les mesurandes. 

 La répétabilité est l’étroitesse de l'accord entre les résultats de mesure d’un mesurande 

si on répète l’expérience dans des conditions identiques et dans un court intervalle de temps. 

 La reproductibilité est l’étroitesse de l'accord entre les résultats de mesure d’un 

mesurande si on répète l’expérience dans des conditions différentes et à des époques 

différentes. 
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4.2.4.2 Calcul de l’incertitude 

L’incertitude des mesures peut avoir plusieurs sources : l’échantillonnage, les effets de 

matrice et interférences, les conditions environnementales, les imprécisions des appareils de 

mesures, de prélèvements ou de pesées, l’étape de mise en solution, l’opérateur … 

(EURACHEM/CITAC 2000). Dans l’estimation de l’incertitude globale, il peut être 

nécessaire de considérer chaque source d’incertitude et de la traiter séparément pour obtenir la 

contribution de cette source. Chacune des contributions à l’incertitude prise séparément est 

appelée composante de l’incertitude. La figure 35 est un diagramme d’Ishikawa (5M) 

simplifié des causes et des effets, dit « en arêtes de poisson » dressant et présentant une liste 

des sources d’incertitude. Ce diagramme fait apparaître, en plus des incertitudes associées aux 

éléments, des performances globales de la méthode comme la fidélité et la justesse 

(EURACHEM/CITAC 2000), l’incertitude associée au volume d’échantillonnage et celle liée 

à la contamination.  

 

 

Figure 35: Diagramme des causes et des effets simplifié, faisant apparaître les facteurs liés à la justesse et 
à la fidélité  pour la mesure de polluants dans la matière particulaire atmosphérique  (Lamaison, 2006). 

 

Lorsque les sources de variabilité de la mesure sont multiples, on estime l’incertitude type 

pour chacune d’entre elles (justesse, fidélité, volume d’échantillonnage et contamination) et on 

fait un bilan global pour construire une incertitude-type composée (Lamaison, 2006). 

La justesse de la méthode est estimée à partir de l’analyse répétée d’un MRC, en suivant la 



 
 

Page 

113 

 

  

procédure complète d’analyse. L’incertitude-type liée à la justesse est calculée selon 

l’équation 8 : 

 

Équation 8 : Calcul de l’incertitude-type liée à la justesse 

 

Où uMRC : l’incertitude associée à la valeur de référence, ubiais : l’incertitude-type associée à 

la moyenne des résultats pour la grandeur mesurée, nbiais est le nombre de mesures et Sbiais 

l’écart-type de la moyenne de ces n mesures. 

 

L’incertitude-type liée à la fidélité (Equation 9) est calculée en divisant l’écart-type sur les 

différentes mesures S reproductibilité  par la racine carrée du nombre de mesures n reproductibilité : 

 

Équation 9 : Calcul de l’incertitude-type liée à la fidélité. 

 

 

Le volume d’échantillonnage (Ve) s’exprime en fonction du débit (d) d’air et du temps de 

prélèvement. L’incertitude associée au temps de prélèvement étant négligée et une dérive 

maximale de 5% étant tolérée pour le débit, l’incertitude sur le volume de prélèvement ou sur 

le débit s’exprime selon l’équation 10 : 

 

Équation 10 : Calcul de l’incertitude-type liée au volume d’échantillonnage. 

 

Pour des débits d’échantillonnage de 30 et 12 L/min, u (Ve) est estimée à 0,87 et 0,35 L/min, 

respectivement. 
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L’incertitude liée à la contamination des filtres est déterminée à partir de la médiane des 

résultats obtenus sur les blancs de terrain (Equation 11). 

 

Équation 11 : Calcul de l’incertitude-type liée à la contamination 

 

Où u contamination est l’incertitude absolue liée à la contamination, en ng.m
-3

 et CFT la 

concentration médiane des blancs de terrain analysés, en ng.m
-3

. 

 

Finalement, pour le résultat y d’une mesure, l’incertitude totale appelée incertitude type 

composée u (C) est calculé selon l’équation 12: 

 

Équation 12 : Calcul de l’incertitude type composée 

 

Pour la plupart des applications en chimie analytique une incertitude élargie (U) devrait être 

utilisée (EURACHEM/CITAC 2000). L’incertitude élargie définit un intervalle dans lequel on 

estime que la valeur du mesurande est située avec un niveau plus élevé de confiance. U est 

obtenu en multipliant u (C) de y, l’incertitude type composée, par un facteur d'élargissement k 

(Equation 13). Le choix du facteur k dépend du niveau de confiance désiré. Pour un niveau de 

confiance approximatif de 95 %, k est pris égal à 2 (EURACHEM/CITAC 2000), l’incertitude 

élargie est alors calculé selon l’équation 13 : 

 

Équation 13 : Calcul de l’incertitude élargie. 

 

 

Les incertitudes des mesures sont fournies en annexe 12. Elles varient entre 4 % pour le Rb et 

21 % pour le Zn. 
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5 Méthode d’estimation de la bioaccessibilité pulmonaire 

5.1 Extraction de la fraction bioaccessible 

5.1.1 Préparation de la solution Gamble 

La solution Gamble est préparée en salle blanche, la veille de l’extraction, avec des produits 

chimiques de qualité analytique supérieure, telle que celle correspondant à la qualité 

« Suprapur » (Merck, Darmstadt) (Tableau 13, chapitre 1). Les produits, pesés à l’aide d’une 

balance de précision (Sartorius CP2250, 0,1-0,01 mg), sont dissous successivement dans un 

flacon HDPE d’un litre rempli à moitié d’eau de qualité ultrapure (résistivité à +25°C = 18,2 

MΩ.cm). Le DPPC est introduit à la fin dans le mélange après avoir été dissous séparément 

dans un tube de 50 ml à l’aide d’une agitation rapide aux ultrasons. La solution est ensuite 

ajustée à un litre avec de l’eau ultrapure, puis agitée à la main pour être homogénéisée. 

5.1.2 Procédure d’extraction 
La méthode In-vitro d’estimation de la bioaccessibilité a été optimisée au laboratoire du 

département Chimie et Environnement de l’EMD par Caboche et al. (2011) par 

l’intermédiaire d’extractions sur différents MRC représentatifs de particules atmosphériques. 

Avant de démarrer l’extraction, le pH de la solution est vérifié à l’aide d’un pH-mètre et ajusté si 

nécessaire à 7,4 ± 0,2 (pH de la région alvéolaire humaine), avec HNO3 ou NaOH. Le filtre chargé 

de particules est introduit dans un tube à centrifuger en téflon de 30 ml avec 10 ml de solution 

Gamble (Figure 36). Le mélange est ensuite soumis aux ultrasons (5 × 6 secondes) pour 

faciliter le décrochement des particules du filtre. Le mélange est agité pendant 24 heures dans 

un bain-marie préalablement réglé à 37 ± 0,5°C (température de l’organisme humain). Après 

24 heures d’extraction, la solution est centrifugée à 14 000 tours/min pendant 10 min pour 

séparer les fractions solubles et résiduelles. La fraction soluble est récupérée dans un tube de 

15 ml et acidifiée à 2 % avec HNO3 concentré, avant d’être stocké à 4°C en attendant 

l’analyse. Celle-ci est généralement effectuée le lendemain après une dilution par 5 (le 

stockage de la solution ne devant pas dépasser 1 semaine pour des questions de stabilité). 

Pour cette matrice de composition très complexe, le 103Rh est plus approprié comme standard 

interne et a donc été choisi à cet effet pour résoudre les problèmes de dérive analytique. 

http://www.grosseron.com/
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Figure 36: Schéma d’extraction des fractions bioaccessibles et de la fraction résiduelle (Selon Caboche et 

al., 2011). 

La détermination de la fraction résiduelle est effectuée après une minéralisation acide selon la 
norme EN14902 : 2005 (voir paragraphe 4.2.2). 

 

5.1.3 Validation de la méthode d’extraction de la fraction bioaccessible 

La méthode d’extraction dans la solution Gamble (Caboche et al. (2011) a d’abord été 

appliquée sur des MRC (Particules urbaines - NIST 1648a – 12 essais) afin de la tester sur un 

maximum d’éléments métalliques. Pour valider la méthode, un bilan de masse a été effectué 

en combinant la fraction bioaccessible à la fraction résiduelle, pour chacun des éléments 

analysés (Equation 14).  

 

Équation 14 : Bilan de masse pour la validation de la méthode d’extraction de la fraction bioaccessible. 

 

 

Sur les 23 éléments analysés par ICP-AES et ICP-MS, 16 ont pu être validés (Al, Ba, Cd, Co, 

Cu, Fe, K, La, Mg, Mn, Ni, Pb, Rb, Sb, Ti et Zn) après l’extraction dans la solution Gamble, 

car certifiés dans le NIST 1648a. La figure 37 montre le taux de recouvrement moyen obtenu 

pour ces éléments dans 12 échantillons de MRC. 
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Figure 37 : Taux de recouvrement moyen obtenu pour les 16 éléments validés dans le NIST 1648a (n= 12). 

La plupart des éléments analysés (Al, Ba, Cd, Co, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Ni, Pb, Sb, et Zn) sont 

validés avec un taux de recouvrement compris entre 80 et 125 % en moyenne. Seuls La, Rb et 

Ti obtiennent des taux de recouvrement inférieurs, lié notamment à leurs faibles teneurs dans 

le MRC utilisé. Ces résultats sont jugés satisfaisants au vu la complexité de la solution et le 

nombre de manipulations mises en œuvre (contaminations, perte de matière, artefacts 

analytiques…). Non certifié dans le NIST 1648a, la validation du Mo a tout de même été 

effectuée par un bilan de masse sur les particules réelles impactées sur filtres (selon l’équation 

14) permettant de démontrer l’absence d’erreur systématique. 

Les éléments tels qu’As, Ca, Cr, Na, Sr et V n’ont pas pu être validés pour les raisons 

suivantes : 

- Présence d’interférences liées à la matrice trop importantes lors de l’analyse par ICP-

MS (voir Chapitre 1): As, Cr, Sr et V; 

- Eléments faisant partie intégrante de la solution Gamble (voir Chapitre 2): Ca (CaCl2) 

et Na (NaCl, Na2HPO4, NaHCO3 et Na-Citrate) 

Les limites de quantification et les niveaux des blancs sont présentés en annexes 13. Les 

limites de quantification méthodologiques varient entre 0,2 ng/filtre pour Cd et Sb et 22 

µg/filtre pour K. Les valeurs des blancs sont inférieurs aux LQm à l’exception du Ni dont la 



 
 

Page 

118 

 

  

moyenne des blancs représente 19 % de la moyenne des filtres chargés. 

5.2 Extraction séquentielle 

Pour une connaissance plus précise de la spéciation chimique des métaux, nous avons 

employé un schéma d’extraction séquentielle (en 4 étapes) adapté de celui établi par 

Fernandez-Espinoza (1998). Il a été appliqué sur les échantillons collectés lors de la campagne en 

champ proche et sur les prélèvements en milieu urbain. 

5.2.1 Les  étapes de l’extraction séquentielle 
Etape 1 : le filtre chargé de particules est introduit dans un tube à centrifuger avec 15 mL 

d’eau ultrapure à pH ≈ 7,4 (Figure 38) et le mélange est agité aux ultrasons (5 × 6 secondes) 

pour faciliter le décrochement des particules du filtre. Le mélange est laissé ensuite à 

température ambiante pendant 3 heures. Après 10 min de centrifugation à 14 000 tours/min, le 

surnageant (F1 : fractions solubles et échangeables) est transféré dans un tube propre. Avant 

de passer à l’extraction de la fraction suivante, le résidu est rincé une fois avec 10 ml de la 

même solution d’extraction, ajouté au surnageant précédent puis acidifié à 2 % avec HNO3 

concentré, pour être stocké à 4°C en attendant l’analyse.  

Etape 2 : les résidus de cette première étape (R1) sont mélangés avec 10 ml d’hydroxylamine 

(NH2OH : 0,25M) à pH ≈ 7,4. Ce mélange est agité manuellement puis stocké à température 

ambiante pendant 5 heures. Les fractions (F2) des métaux réductibles, principalement liés aux 

oxydes de fer, d’aluminium et de manganèse, ainsi qu’aux carbonates, sont récupérées par 

centrifugation puis la solution est acidifiée (2 % de HNO3).  

Etape 3 : La phase résiduelle (R2) est transférée avec 7,5 ml H2O2 (30 %) dans un tube en 

téflon à base plate et le mélange est évaporé sur une plaque chauffante (120 °C). Cette étape 

est renouvelée une deuxième fois puis le produit est traité par 15 ml d’acétate d'ammonium 

(NH4CH3COOH : 2,5 M à pH = 3,0) et laissé à température ambiante pendant 90 min. Les 

fractions (F3) des métaux liés à la matière organique, oxydables ou présents sous forme de 

sulfures ou de phosphates  sont ainsi récupérées par centrifugation.  

Etape 4 : Les résidus R3 issus de la dernière étape correspondent à la fraction résiduelle 

particulaire (F4) qui est déterminée par minéralisation au four micro-ondes, selon la procédure 

décrite précédemment (voir paragraphe 3.2.2). Cette fraction est formée essentiellement par 

des minéraux silicatés dont la structure cristalline peut contenir des métaux traces 

(principalement substitués dans les argiles). 
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Figure 38: Schémas d’extraction séquentielle (adapté de Fernandez-Espinoza, 1998). 

 

5.2.2 Validation de la méthode d’extraction séquentielle 
La méthode d’extraction séquentielle employée a été préalablement validée à partir d’un 

matériau de référence (NIST 1648a) en effectuant un bilan de masse pour chaque élément 

certifié (Annexe 14). Cette méthode d’extraction a ensuite été appliquée aux échantillons de 

particules collectées lors de la campagne en champ proche et en milieu urbain, à l’aide des 

impacteurs 3 étages (Tableau 21) qui ont permis de cumuler suffisamment de matière 

particulaire.  

Certains éléments analysé dans la solution « Gamble » (Ba, Cu, K, La, Ni et Zn) n’ont pas pu 

être validés en raison de la présence d’interférences lors de l’analyse par ICP-MS. De trop 
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faibles concentrations obtenues à certaines étapes de la procédure, notamment pour des 

fractions granulométriques contenant de faibles masses de particules (quelques µg seulement) 

ont également nuit à l’analyse de ces éléments. 

Tableau 21 : Echantillons de particules analysés et éléments validés. 

 

6 Analyse statistique multivariée  

Ce travail est l’un des premiers s’intéressant aux sources d’éléments métalliques dans les 

particules fines et ultrafines d’une zone industrielle en champ proche, c'est-à-dire avec comme 

objectif notamment de caractériser et d’estimer l’évolution des particules émises au sein 

même des panaches et ce plus particulièrement dans le but d’améliorer la représentativité des 

tests de bioaccessibilité qui seront présentés dans le dernier chapitre de ce mémoire. En effet, 

alors que les différentes sources d’éléments métalliques pour  les PM10 sont relativement bien 

établis sur la zone dunkerquoise (Lamaison, 2006 ; Alleman et al., 2010), aucun profil de 

sources pour les fractions les plus fines n’a encore été publié. L'analyse statistique 

multivariée, qui ne nécessite aucune connaissance a priori du nombre de sources ou des 

profils chimiques des sources (Hosiokangas et al., 1999 ; Schauer et al., 2006 ; Viana et al., 

2008 ; Khodeir et al., 2012), nous parait donc un choix raisonnable si l’on considère notre jeu 

de données relativement limité pour ce type d’exercice. Afin d’identifier plus précisément les 

sources de métaux et surtout d’estimer leurs contributions relatives dans cette zone, nous 

avons appliqué une analyse en composantes principales (ACP), avant de procéder à une 

analyse par régression linéaire multiple (RLM). Ces méthodes sont basées sur des méthodes 

statistiques traditionnelles et sont simples à utiliser, avec l’aide de nombreux logiciels 

statistiques courants.  

Pour cette étude, l’analyse a été réalisée avec le logiciel STATGRAPHICS (Centurion XV). 
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6.1 Analyse en composantes principales (ACP) 
Pour identifier les plus importantes sources de métaux dans les particules fines collectées en 

champ proche, nous avons appliqué une analyse en composantes principales (ACP). Le but de 

cette analyse est d’expliquer la plus grande portion de la variance totale observée dans la base 

de données. Pour cela, on va réduire le nombre de variables (ici, en l’occurrence les 23 

éléments analysés), en utilisant des variables de substitution ou facteurs ou composantes 

principales, représentant un certain nombre des variables d’origine, tout en conservant la 

variance qui était présente danscelles-ci.  

Chaque composante principale ou facteur (C) est une combinaison linéaire des variables 

d'origine selon l’équation 15. 

Équation 15 : Combinaison linéaire entre composante principale et variables d'origine. 

 

Où X : variable d’origine ; a : coefficients de combinaisons linéaires ; p : nombre de variables. 

Les composantes C1 et C2 doivent être non corrélées pour que l'information apportée par C2 

soit complètement nouvelle par rapport à l'information contenue dans C1. 

Les coefficients de combinaisons linéaires, appelés en anglais « factor loadings », 

représentent les degrés de corrélation entre variables et facteurs. Par conséquent, les éléments 

chimiques contribuant le plus à un facteur donné peuvent être interprétés comme la signature 

d’une source spécifique. Il s’agit donc d’associer un élément ou un groupe d’éléments à des 

facteurs ou composantes principales liés à la composition chimique d’une source d'émission 

que l’on peut identifier à l’aide de ses traceurs. 

Cependant les facteurs ne sont pas toujours facilement interprétables tels quels car il n’y a pas 

assez de variables indépendantes corrélées à ces composantes. Il est donc nécessaire 

d’appliquer une rotation de la matrice qui a pour effet de maximiser ou minimiser certains 

« factor loadings ». Une rotation VARIMAX (procédé de transformation orthogonale) est 

couramment mise en œuvre pour simplifier l'explication des facteurs dans des études 

environnementales (Oravisjarvi et al., 2003 ; Senaratne et Shooter, 2004 ; Almeida et al., 
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2005-2006 ; Song et al., 2006, Ny et Lee, 2011). 

Une ACP permet d’obtenir autant de facteurs que de variables d’origine. Pourtant, seuls 

certains d’entre eux ont une signification physique et expliquent une grande partie de la 

variabilité des données originales. Les facteurs à conserver sont ceux dont les valeurs propres 

sont supérieures ou égales à 1 (Almeida et al., 2005 ;2006 ; Khodeir et al., 2012). 

6.2 Régression linéaire multiple (RLM)  
Cette méthode a été largement utilisée dans les études environnementales pour l’estimation 

des contributions de sources de polluants atmosphériques (Hosiokangas et al., 1999 ; 

Oravisjarvi et al., 2003 ; Senaratne and Shooter, 2004 ; Almeida et al., 2005-2006 ; Song et 

al., 2006, Khdeir et al., 2012). 

Le but de cette méthode est de rechercher le degré d’association entre un ensemble de 

variables indépendantes (variables explicatives) et une variable dépendante (variable à 

expliquer). Il s’agit d’expliquer une variable dépendante (VD) par des variables 

indépendantes (VI), pour ensuite estimer les contributions uniques de chaque VI à la 

prédiction de la VD. 

Pour estimer les contributions de chacune des sources identifiées par l’ACP à la concentration 

totale des 23 éléments métalliques analysés, nous avons appliqué une régression linéaire 

multiple en utilisant la concentration cumulée des 23 éléments (µg/m3) dans les PM2.5 comme 

variable à expliquer et la concentration de chaque traceur de source choisi comme variable 

explicative selon l’équation 16: 

Équation 16 : Régression linéaire. 

 

Où Y : concentration totale des 23 éléments (µg/m3) dans les PM2.5 ; Xi : concentration de chaque 

traceur de source ; Ri : coefficient  de régression  de chaque traceur ; p: nombre de traceurs de 

sources ; C : constante (proportion non identifiée). 
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Chapitre III : Caractérisation 
physico-chimique et identification des 
sources de particules fines et 
ultrafines en milieu urbain sous 
influence industrielle  
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Les résultats présentés dans ce chapitre concernent la campagne de mesures et de 

prélèvements effectuée à Grande-Synthe entre janvier et mars 2012. Ces données ont fait 

l’objet d’une publication scientifique parue dans Atmospheric Research (Mbengue et al., 

2014) (Annexe 18). 

1 Caractérisation des particules sur le site atelier de Grande-Synthe                                 

1.1 Données météorologiques 

Les données météorologiques telles que la température, l’humidité relative (HR), la 

pluviosité, la vitesse et la direction du vent durant toute la campagne sont fournies par la 

station de METEO-FRANCE située à environ 5 km au Nord-Est de notre site d’étude. La 

température et l’humidité relative étaient relativement comparables (moyenne ± écart-type) 

pour les deux secteurs de vents dominants (Tableau 22). La période de prélèvement pour le 

secteur industriel présente une pluviosité plus importante que pour le secteur  « urbain-

trafic ». La vitesse de vent moyenne était aussi plus élevée pour le secteur industriel. 

 

Tableau 22 : Température, humidité relative (HR), vitesse de vents et pluviosité durant la campagne à 

Grande-Synthe. 

 

 

La figure 39 présente les directions des vents dominants durant la campagne pour les deux 

secteurs de vent considérés. Les vents dominants observés durant la campagne étaient de 

directions Nord-Ouest et Ouest-Sud-Ouest, que l’on a associés aux secteurs industriels et 

« urbain-trafic », respectivement. 
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Figure 39 : Roses des vents dominants observés durant la campagne. 

 

1.2 Concentration en masse des particules 

1.2.1 Prélèvements à Grande-Synthe (janvier à mars 2012) 

Les concentrations moyennes des PM10, PM1 et PM0,29, calculées en combinant les 4 

échantillons de chacun des deux secteurs sont données dans le Tableau 23. Les concentrations 

sont légèrement plus élevées pour le secteur « urbain-trafic » que pour le secteur industriel. 

Ce résultat peut paraitre inattendu si l’on considère l’intensité des sources de PM10 présentes 

dans le secteur industriel (voir chapitre 2).  Comme nous allons le voir, cette différence, faible 

mais significative (p > 0,05), pourrait en partie s’expliquer par la pluviosité qui était plus 

abondante et plus fréquente pour le secteur industriel. 

Tableau 23 : Concentrations moyennes des PM10, PM1 et PM0.29 pour les secteurs industriel et urbain-
trafic  

 

 

La figure 40 montre à cet égard les concentrations en PM10 et la pluviosité pour chacun des 8 

échantillons collectés durant toute la campagne. 
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Figure 40 : Concentrations en PM10 (µg/m3) et précipitations enregistrées (mm) durant la campagne. Le 
nombre d'événements pluvieux au cours de chaque prélèvement et la durée d'échantillonnage (entre 

parenthèses, en heures) sont rapportés au-dessus de chaque barre du graphique. 

 

Les concentrations en PM10 sont plus faibles pour les échantillons indus.2 et indus.4 qui 

présentent une pluviosité plus abondante (8,0 et 15,6 mm, respectivement) et plus fréquente (3 

événements pluvieux durant 98 et 94 heures, respectivement). On sait que les précipitations 

tendent à éliminer la matière particulaire présente dans l’air ambiant (voir chapitre 1), par 

dépôt humide (Hieu et Lee, 2010), ce qui entraine donc une diminution de la concentration en 

particules. C’est sans doute le facteur prépondérant qui explique les différences constatées 

entre secteurs urbain-trafic et industriel. 

Les concentrations en PM10 obtenues durant notre campagne sont similaires à celles (29,3 ± 

12,9 µg/m3) observées à Grande-Synthe  par le réseau de surveillance et d’information de la 

qualité de l'air (station Atmo 10034, dans la zone industrielle à ≈ 1500 m de notre site) en 

Nord-Pas de Calais (NPdC : “Atmo Nord - Pas de Calais” / www.atmo-npdc.fr), durant la 

même période. Bien que la région NPdC soit en contentieux avec l’Europe au niveau du 

nombre de dépassements des teneurs en PM10 en moyenne annuelle (plus de 35 jours au 

dessus de 50 µg/m3), les concentrations durant notre étude étaient inférieures aux valeurs 

limites annuelles établies par la commission européenne (40 µg/m3) et l’US EPA (50 µg/m3). 

Elles étaient par contre plus élevées que la valeur de référence de 20 µg/m3 de l'Organisation 

Mondiale de la Santé (OMS). 
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1.2.2 Comparaison avec la littérature 

Nous avons souhaité comparer les concentrations en masse de particules obtenues dans cette 

étude à celles antérieurement obtenues dans la zone dunkerquoise, ainsi que dans plusieurs 

pays à travers le monde (Tableau 24).  

Les concentrations en PM10 obtenues dans notre étude sont assez comparables aux 

concentrations moyennes annuelles (de 23 ± 10 à 29 ± 1 µg/m3) observées par Rimetz-

Planchon et al. (2008) dans la région. Selon ces auteurs, la variabilité observée est due aux 

émissions transitoires de panaches industriels. Plus récemment, Tran et al. (2012) ont rapporté 

des concentrations en PM10 de 29,1 et 55,7 µg/m3 en moyenne, au cours de deux courtes 

campagnes d’échantillonnage (une semaine chacune). Ces derniers résultats sont cependant 

potentiellement affectés par les activités des enfants, en raison de l'emplacement de la station 

de mesure (cour d’une école).  

A Paris (France), Ramgolam et al., (2008) ont observé des concentrations en PM10 variant 

entre 12 et 42 µg/m3, typiques de celles enregistrées sur les sites de fond urbains européens 

(13 à 98 µg/m3) (Querol et al., 2009).  

Les concentrations en PM10 et PM1 observées durant notre étude sont d’ailleurs, d’une 

manière générale, assez comparables à celles précédemment obtenues dans plusieurs régions 

urbaines et industrielles en Europe et aux USA. Elles sont par contre beaucoup plus faibles 

que celles observées en Turquie (Cetin et al., 2007) et dans certains pays industriels d'Asie 

(Zhang et al., 2004 ; Karar et Gupta, 2007; Hieu et Lee, 2010 ; Lim et al., 2010).
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Tableau 24 : Comparaison des concentrations en masse de particules obtenues dans notre étude à celles de la littérature. 
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La variabilité des niveaux de concentration en particules dans ces différentes études peut être 

liée à différentes influences ou proximité de sources d’émissions anthropiques (trafic routier, 

procédés industriels, production d'énergie, combustion de la biomasse, etc.) et naturelles 

(poussières de déserts africain ou asiatique remises en suspension par le vent, embruns 

marins, incendies de forêt, particules biologiques primaires, composés organiques secondaires 

biogènes), ainsi qu’aux facteurs orographiques et climatiques (température, humidité relative, 

ensoleillement, précipitation, vitesse et direction du vent, hauteur de la couche mélange). En 

raison du développement économique et urbain (demande en énergie et production 

industrielle) très rapide dans certaines villes d’Asie, notamment en  Chine, la pollution due à 

l’activité humaine s'est étendue à l'échelle régionale (Zhang et al., 2004). De même, le 

système de contrôle des émissions moins efficace jusqu’à présent en Asie pourrait expliquer 

les concentrations en particules plus élevées qu'en Europe et en Amérique du Nord. 

 

Synthèse 

En résumé, on peut donc considérer que les concentrations obtenues durant notre étude, qu’il 

s’agisse des échantillonnages effectués sous influence industrielle ou de ceux réalisés sous 

influence urbaine, sont représentatives d’un niveau moyen particulaire européen. Cela nous 

autorisera donc, par la suite, à une tentative de généralisation de nos conclusions en matière 

d’impact relatif des différentes fractions granulométriques sur les teneurs en métaux-lourds 

dans l’air ambiant. 
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1.3 Distribution granulométrique des particules 

La distribution granulométrique en masse des particules obtenues pour les deux échantillons 

collectés par impacteurs 13 étages (Figure 41) est trimodale pour le secteur "industriel" et 

bimodale pour le secteur « urbain-trafic ». La fraction ultrafine (PM0,1) ne présente pas de 

différences significatives pour les deux secteurs. Cependant, le secteur « urbain-trafic » 

montre des concentrations plus élevées dans le mode d'accumulation (0,1-1 µm). Pour les 

deux secteurs, les pics de concentration maximale sont centrées sur 0,5 et 2,5 µm. Le 

troisième mode observé pour le secteur industriel est centré sur 8 µm. On peut donc affirmer 

que le pourcentage massique de particules supérieures au micron (supermicroniques) est plus 

élevé lorsque les échantillonnages sont réalisés sous influence industrielle. 

 

 

Figure 41 : Distribution granulométrique en masse des particules obtenues avec les impacteurs 13 étages 
pour les deux secteurs (industriel et urbain-trafic). 

 

Les concentrations en PM0,1 obtenues pour les deux échantillons collectés avec les impacteurs 

13 étages (Tableau 24) sont similaires à celles habituellement observées dans des études 

antérieures (Cass et al., 2000 ; Pakkanem et al., 2001 ; Gugamsetty et al., 2012), réalisées en 

milieu urbain et sous influences industrielles. Cependant, les concentrations de la fraction 

ultrafine collectée par les impacteurs 3 étages (seuil de coupure recalculé à 0,29 µm) sont plus 

élevées que les concentrations en PM0,1 et sont cohérentes avec celles rapportés par Ning et al. 

(2007) et Ntziachristos et al. (2007) pour la fraction PM0,18 (Tableau 24), associées au trafic 

automobile par ces auteurs. Nous pouvons logiquement attribuer cette augmentation par 
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rapport aux PM0,1 à l’intégration d’une partie des particules  issues du mode d’accumulation. 

Les distributions granulométriques moyennes en masse de particules, obtenues par la 

combinaison des 4 échantillons pour, respectivement, les secteurs industriel et « urbain-

trafic » sont très différentes (Figure 42) : les fractions PM1 et PM0,29, notamment, représentent 

respectivement environ 41,8 ± 10,8% et 9,8 ± 2,4% des PM10 pour le secteur industriel et 56,8 

± 16,2% et 20,2 ± 9,3% des PM10 pour le secteur « urbain-trafic ».  

 

 

Figure 42 : Distributions granulométriques moyenne en masse de particules pour les secteurs industriel et 
urbain-trafic. 

 

Le secteur industriel présente donc, comme nous l’avons déjà indiqué, des concentrations 

massiques plus élevées pour la fraction grossière (PM1-10), tandis que le secteur « urbain-

trafic » montre des concentrations plus élevées pour les fractions submicroniques et ultrafines. 

Ces différences entre les deux secteurs pourraient être liées en partie aux vitesses de vent. En 

effet, les vitesses de vent plus élevées pour le secteur industriel (7,4 m/s) sont favorables à la 

remise en suspension de la poussière du sol et de la route (particules grossières). A faible 

vitesse de vent, les particules submicroniques pourraient rester plus facilement en suspension 

dans l'air (Kim et al., 1997). Hussein et al., (2005) montrent d’autre part que les faibles 

concentrations en particules ultrafines observées avec des vents de l'ordre de 5 à 10 m/s sont 

liées à un taux de coagulation plus élevé, à un meilleur mélange des masse d’air et à des 

pertes plus importantes de particules dues aux dépôts sec et humide.  

Par ailleurs, les usines métallurgiques situées dans la zone portuaire de Dunkerque (2 km) 
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sont des sources potentielles de particules grossières, associées au transport et au stockage des 

minerais (12,1 MT en 2012) (www.dunkerque-port.fr/). De plus, les activités métallurgiques 

font appel à des processus mécaniques pour ces matières premières (excavation, broyage, 

frittage et criblage) qui sont également à l’origine d'émissions de particules supermicroniques. 

En milieu urbain, les processus de combustion liés au chauffage domestique et le trafic 

automobile sont des sources connues de particules submicroniques et ultrafines (Fernández-

Camacho et al., 2012; Hitchins et al., 2000), ce qui peut également expliquer la part plus 

importante de particules fines sous influence urbaine. Selon Knibbs et Morawska (2012), 

l’abondance de particules fines et ultrafines près des axes routiers est en grande partie due à la 

proximité des émissions des moteurs d’automobiles (combustion incomplète de diesel, 

d’essence et d'autres combustibles). En effet, les particules ultrafines peuvent être soit des 

particules primaires qui sont alors principalement observées à proximité de leurs sources 

d'émission, soit des particules secondaires dispersées de façon plus homogène sur une zone 

urbaine (Sioutas et al., 2005). Par conséquent, la plus grande proportion de PM0,29 obtenue 

pour le secteur urbain serait notamment due à la grande proximité de notre site 

d'échantillonnage vis-à-vis de ce type de sources. 

Durant notre campagne qui s’est déroulée en période hivernale, le chauffage domestique peut 

constituer également une source additionnelle de particules submicroniques urbaines (Vecchi 

et al., 2004). Cette source contribue à l’émission de particules primaires fines, ainsi qu’à la 

production d'aérosols secondaires, en raison de son potentiel élevé d’émission de précurseurs 

gazeux. Les températures froides augmentent considérablement la formation de particules 

ultrafines (Bukowiecki et al., 2003). Elles favorisent la phase particulaire par rapport à la 

phase gazeuse par la formation de particules secondaires et la stabilité d’espèces semi-

volatiles (non mesurées dans cette étude), comme les nitrates et les espèces organiques 

(Putaud et al., 2004). 

La fraction PM1 pourrait donc inclure des particules ultrafines plus ou moins âgées qui ont 

grossi à partir des phénomènes de condensation et d'agrégation. Selon Fernandez-Camacho et 

al., (2012), plus de 90% de la masse des particules fines est constituée de particules du mode 

d'accumulation (0,1 à 1 µm) qui pourraient être liées au vieillissement/grossissement de 

particules ultrafines. 
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Synthèse 

La distribution granulométrique des échantillons collectés sous influence industrielle indique 

la présence de  sources de particules plus grossières alors que les échantillons  issus du secteur 

« urbain-trafic » reflètent des sources importantes de particules ultrafines en lien avec la 

combustion automobile notamment. Toutefois, l’impact météorologique (vitesse de vent) et 

les processus de condensation/agglomération peuvent également être évoqués pour expliquer 

ces observations. 

 

1.4 Composition élémentaire des particules 

La figure 43 montre les concentrations moyennes en éléments métalliques dans les PM10 

collectées à Grande-Synthe selon les deux secteurs de vents dominants. Les concentrations 

élémentaires dans les PM10 sont du même ordre de grandeur que de celles précédemment 

observées dans la région de Dunkerque (Garçon et al., 2006; Ledoux et al., 2009 ; Alleman et 

al., 2010). Comme pour les concentrations pondérales discutées précédemment, ces résultats 

traduisent donc une certaine stabilité des niveaux de concentrations métalliques en milieu 

industrialo-urbain et permettent également d’appuyer notre discussion sur des chiffres 

représentatifs des degrés de contamination actuels. Les concentrations en éléments 

métalliques réglementés sont inférieures aux valeurs cibles ou limites (6, 5, 20 et 500 ng/m3 

respectivement pour As, Cd, Ni et Pb), mises en place par l’Union européenne. 

Les concentrations moyennes en éléments majeurs varient entre de 2,1 ± 1,5 µg/m3 pour Na à 

0,22 ± 0,07 µg/m3 pour Al pour le secteur industriel et entre 1,4 ± 0,6 µg/m3 pour Na à 0,09 ± 

0,02 µg/m3 pour Mg pour le secteur « urbain-trafic ». Pour les métaux traces, les plus 

abondants sont Mn (60 ± 23 ng/m3), suivi par Zn (50 ± 43 ng/m3), Pb (17 ± 10 ng/m3) et Cr 

(13 ± 5 ng/m3) pour le secteur industriel et Zn (25 ± 23 ng/m3) et Mn (19 ± 15 ng/m3) pour le 

secteur « urbain-trafic ». 

Les autres éléments présentent des concentrations inférieures à 10 ng/m3 pour les deux 

secteurs de vent. 
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Figure 43 : Concentrations moyennes en éléments métalliques dans les PM10 collectées à Grande-Synthe 

 

Les concentrations en As, Cd, Co, Cr, Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Rb, Sr et Zn, sont plus 

élevées pour le secteur de vent industriel. Les éléments tels que Cu, K et V présentent quant à 

eux des concentrations légèrement plus élevés pour le secteur « urbain-trafic », tandis qu’Al, 

Ba, Ca, La, Sb et Ti ont des concentrations similaires pour les deux secteurs. Ces résultats 

sont cohérents avec ceux obtenus dans d'autres études en milieu urbano-industriel (Voutsa et 

Samara, 2002; Lim et al., 2010). Par exemple, Lim et al. (2010) ont rapporté des 

concentrations de métaux toxiques tels que As, Cd, Cr, Mn, Ni, Pb et Zn dans les PM10 

généralement plus élevées en zone industrielle qu’en zone résidentielle, en Corée du Sud. 

Selon Voutsa et Samara (2002), les concentrations plus élevées en Cd, Mn, Ni et Zn dans les 

PM7,2 en milieu industriel qu’en zone urbaine peuvent être attribuées aux procédés 
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pyrométallurgiques (fonderies de Pb/Zn, industries des métaux non ferreux, etc. ), ainsi qu’à 

la présence d'une usine de transformation de minerais de manganèse à proximité du site 

d'échantillonnage en zone industrielle (Grèce). 

 

1.5 Distribution granulométrique élémentaire 

La Figure 44 présente les concentrations relatives (en pourcentage) des 23 éléments  analysés 

dans les différentes fractions granulométriques de particules (PM0,29, PM0,29-1 et PM1-10), 

collectées durant notre campagne. Les concentrations élémentaires relatives dans les PM0,29 

collectées sous secteur de vent « urbain-trafic » sont supérieures pour Ba, Ca, Cd, Co, Cr, Fe, 

Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Rb, Sr, Ti, V et Zn ou égales pour Al, As, Cu, K, La et Sb à celles 

collectées sous secteur de vent industriel. 

Pour cette fraction ultrafine (PM0,29), les concentrations plus élevées, aussi bien en terme de 

masse de particules qu’en teneurs en éléments métalliques, pour le secteur « urbain-trafic » 

suggèrent l’existence localement de sources conséquentes pour ces éléments, telles que les 

émissions d’échappements des véhicules et le chauffage domestique, au voisinage immédiat 

de notre site d’échantillonnage. Selon Pakkanen et al. (2001), en milieu urbain la présence de 

certains éléments dans le mode d’Aitken (10 - 100 nm) peut être attribuée aux émissions 

locales du trafic automobile (Ba, Ca, Mg et Sr) et à la combustion de fioul (Co, Fe, Mo et Ni). 

Ntziachristos et al. (2007) ont rapporté que le trafic routier en milieu urbain contribue à 

l’enrichissement de la fraction ultrafine (PM0,18) des particules en Ba, Ca, Cu, Fe, Mo et Sb, 

ce qui correspond assez bien aux concentrations relatives rencontrés ici. Pour ces auteurs, les 

émissions des véhicules peuvent également affecter les concentrations en Al, Pb, Ti et Zn 

dans la fraction ultrafine, là aussi en bon accord avec les teneurs relatives que nous avons 

enregistrées. 

Il est largement reconnu que les éléments émis par les procédés anthropiques / à haute 

température sont préférentiellement accumulés dans les fractions fines et ultrafines. En 

revanche, les processus naturels et mécaniques émettent principalement des particules 

métalliques dans la fraction grossière (Fernandez Espinosa et al., 2001; Kyotani et Iwatsuki, 

2002 ; Manoli et al., 2002; Vousta et Samara, 2002 ; Hieu et Lee, 2010; Ny et Lee, 2011). 
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Figure 44 : Distribution granulométrique relative (%) des 23 éléments analysés dans la matière 
particulaire collectée à Grande-Synthe. 

 

Comme nous venons de le voir, la distribution des éléments dans les fractions PM0,29-1 et PM1-

10 varie selon les éléments considérés. Globalement, des éléments tels qu’As, Cd, K, Pb, Rb, 

Sb, V et Zn, la plupart d'entre eux étant généralement associée à des sources anthropiques, 

sont présents dans la fraction submicronique (PM1), à des proportions supérieures ou égales à 

50% pour l’ensemble des secteurs. Ces résultats sont cohérents avec ceux de Fernandez 
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Espinosa et al. (2001) qui ont trouvé une prédominance (> 50%) des métaux Cd, Pb et V dans 

les particules submicroniques. Des éléments tels que Ba, Cu, Fe, La, Mg, Na, Sr et Ti, le plus 

souvent émis par des sources naturelles ou à partir des procédés mécaniques, sont plus 

abondants (> 50%) dans la fraction supermicronique (PM1-10). C’est le cas pour les deux 

secteurs de vent, mais en particulier lorsque les échantillons sont collectés sous l’influence 

des émissions industrielles. Les éléments Al, Ca, Co, Cr, Mn, Mo et Ni présentent également 

plus de 50% de leurs concentrations relatives dans la fraction supermicronique (Figure 44), 

mais seulement pour le secteur industriel. Ceci est cohérent avec les concentrations en masse 

de particules plus élevées pour la fraction PM1-10 pour ce secteur et indique que des procédés 

mécaniques industriels tels que l’excavation, le broyage, le frittage ou encore le criblage des 

minerais représenteraient une source importante pour ces éléments. 

Synthèse 

Ainsi, la composition chimique en éléments majeurs et traces des particules  collectées durant 

la campagne confirme l’origine industrielle et urbain-trafic des particules selon les secteurs de 

vent considérés. Le lien étroit entre certains éléments, leur distribution en taille dans les 

particules et les processus d’émissions vont nous permettre d’identifier plus précisément 

certaines sources qui en sont à l’origine. 

 

2 Identification des sources de particules 

2.1 Facteur d’enrichissement 

2.1.1 Facteur d’enrichissement dans la fraction PM10 

L’aluminium, principalement d'origine crustale, a été largement utilisé dans la littérature, 

comme élément de référence pour le calcul des facteurs d'enrichissement par rapport à la 

croûte terrestre (FEcroûte) (Gao et al., 2002, Senaratne et Shooter, 2004 ; Fang et al., 2006; 

Alleman et al., 2010; Hieu, and Lee, 2010). 

Dans notre zone d’étude, une usine de fabrication d'alliage aluminium représente une source 

anthropique potentielle d’Al, mais elle utilise un procédé électrolytique avec bauxite et 

cryolithe à des températures > 1300 °K qui, selon les inventaires de la DREAL, ne constitue 

pas un émissaire de poussières notoire. Cette usine n'émet donc pas de quantités significatives 
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d’Al dans l'atmosphère. 

De plus, en utilisant Ti (un autre traceur crustal), comme élément de référence, nous avons 

calculé des valeurs de FEcroûte assez similaires de celles obtenues avec Al, pour tous les 

métaux étudiés. Ces résultats sont également cohérents avec ceux précédemment rapportés 

par Alleman et al. (2010) avec Th (pas analysé dans notre étude), comme élément de 

référence pour les particules terrigènes, dans la même zone d’étude. Sur la base de toutes ces 

considérations, nous avons choisi l’aluminium comme élément de référence pour les calculs 

de FEcroûte. 

La Figure 45 présente le FEcroûte calculé sur la base des concentrations moyennes en éléments 

dans les PM10 pour les secteurs « industriel » et « urbain-trafic ».  

 

 

Figure 45 : Facteurs d'enrichissement par rapport à la croûte terrestre (FEcroûte) avec Al comme élément 
de référence. 

 

 Dans les PM10, les FEcroûte les plus élevés (> 10) sont obtenues, dans l'ordre décroissant, pour 

le Sb, Cd, As, Pb, Mo, Zn, Cu, Ni, Cr, Mn et V, indiquant que ces éléments sont 

majoritairement d'origine anthropique dans nos échantillons. Les valeurs de FEcroûte proches de 
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1 pour Al, Ti, Sr, Rb, La, Fe, Co, Ca, K, Ba et Mg indiquent que les sources naturelles ou la 

manipulation de matériaux naturels, tels que les minerais ou les charbons, par l’industrie 

présente sur la zone dunkerquoise, jouent un rôle important dans les teneurs en ces éléments 

dans les PM10 (Gao et al., 2002 ; Senaratne et Shooter, 2004 ; Fang et al., 2006; Alleman et 

al., 2010 ; Hieu, and Lee, 2010). A noter que le fort FEcroûte du Na est uniquement lié à la 

proximité du littoral et aux embruns marins. 

Toutefois, la plupart des éléments (As, Cd, Co, Cr, Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Rb, Sr et Zn) 

ont un FEcroûte dans les PM10 plus élevé pour le secteur industriel que pour le secteur urbain-

trafic, ce qui suggère effectivement une plus grande contribution des émissions industrielles, 

qu’il s’agisse de procédés mécaniques ou thermiques, dans l’enrichissement des particules  en 

éléments métalliques. 

Plusieurs études antérieures réalisées au voisinage d’activités industrielles ont montré que les 

particules sont souvent enrichies en divers éléments métalliques (Gao et al., 2002; Jang et al., 

2007 ; Fernandez-Camacho et al., 2012). Les éléments As, Cd, Co, Cr, Fe, Mn, Mo, Ni, Pb, 

Rb, Sr et Zn peuvent être liés à la métallurgie, à la combustion du pétrole et du charbon ou 

encore aux émissions des cimenteries (Pacyna et Pacyna, 2001 ; Morawska et Zhang, 2002; 

Voutsa et Samara, 2002; Wu et al., 2007, Alleman et al., 2010; Lim et al., 2010). 

Le vanadium ainsi que le lanthane, antérieurement associés au raffinage du pétrole (le 

vanadium  étant également présent dans le fioul industriel, ainsi que dans celui employé dans 

la propulsion des navires), dans la zone étudiée (Alleman et al., 2010), ont des FEcroûte 

relativement similaires pour les deux secteurs de vent. Ce résultat pourrait être lié à la 

multiplicité des sources (2 raffineries dont une ayant récemment fermé, une usine de craquage 

d’hydrocarbure et le trafic maritime dans le Détroit du Pas de Calais), réparties à proximité  

du site de Grande-Synthe.  La remise en suspension de particules préalablement déposées au 

sol pourrait également expliquer ces enrichissements semblables pour  les deux secteurs de 

vent. 

Les éléments Ca, K et Ti, généralement associés à des sources naturelles (Kyotani et Iwatsuki, 

2002 ; Wu et al., 2007 ; Hieu et Lee, 2010 ; Lim et al., 2010), présentent des FEcroûte 

relativement faibles et comparables pour les deux secteurs de vent. Cela pourrait être lié 

également à la remise en suspension de sols et de poussières présentes sur les routes. Il s’agit 

là  de sources minérales ubiquistes présentes sur toute la zone. 
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2.1.2 Facteur d’enrichissement dans les différentes fractions de particules 

Les ratios FEIndus / FEUrb-traf permettent de comparer l’enrichissement relatif de chacun des 

éléments dans les différentes fractions granulométriques (PM0,29, PM0,29-1, et PM1-10), pour les 

deux secteurs de vent (Figure 46). Un ratio FEIndus / FEUrb-traf > 1 indique que, pour la fraction 

concernée, l’élément est relativement plus enrichi pour le secteur industriel et vice-versa. Un 

ratio FEIndus / FEUrb-traf très proche de 1 indique qu’il n’y a pas d’enrichissement préférentiel 

pour un secteur donné. 

 

Figure 46 : Ratios FEIndus / FEUrb-traf calculés pour chacun des éléments dans les différentes fractions 
granulométriques. 

 

 Pour les PM0,29, la plupart des éléments présentent des ratios FEIndus / FEUrb-traf  

toujours inférieurs et/ou proches de 1 (sauf pour As, Cd, Pb et Rb). Nous pouvons donc 

affirmer que, quel que soit le secteur de vent, il n’y a pas d’enrichissement préférentiel dans 

cette fraction granulométrique, pour la plupart des éléments (Al, Ba, Ca, Co, Cr, Cu, Fe, K, 

La, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Sb, Sr, Ti, V et Zn). Comme mentionné précédemment dans la 

section 1.5, ces résultats semblent confirmer que la composition chimique de cette fraction de 
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particules serait surtout liée à des sources locales de combustion telles que le trafic 

(principalement) et le chauffage domestique (Pakkanen et al., 2001 ; Ntziachristos et al., 

2007). Selon Wang et al. (2003), les teneurs en Al, Ca, Fe, Mg, Si représentent 82% de la 

teneur totale en éléments métalliques dans le carburant diesel, qui contient également des 

éléments traces tels que Ag, Cd, Cr, Cu, Mo, Ni, Sb, Zn, Co, Pb, et V. Par conséquent, ces 

éléments peuvent se retrouver dans les particules ultrafines issues des émissions de carburant. 

Les ratios FEIndus / FEUrb-traf > 1 pour As, Cd, Pb et Rb indiquent que, pour ces éléments, les 

sources industrielles peuvent contribuer préférentiellement à leur enrichissement dans les 

PM0,29 par rapport au secteur urbain. Ces quatre éléments sont connus pour être associés aux 

procédés métallurgiques existant dans la zone industrielle de Dunkerque (Alleman et al., 

2010). Ceci a été mis en évidence par Fernández-Camacho et al., (2012), à Huelva (SW 

Espagne) où de fortes concentrations en métaux et métalloïdes (As, Cu, Cd, Zn et Pb) dans les 

particules ultrafines ont été associées à des épisodes de pollution dus aux panaches industriels 

fraîchement émis. 

Contrairement à la fraction PM0,29, les ratios FEIndus / FEUrb-traf de la fraction PM0,29-1 sont 

toujours > 2. Des particules submicroniques primaires enrichies en métaux-lourds peuvent 

d’ailleurs être émises directement par des procédés industriels, comme l’ont montré Marris et 

al. (2012) à proximité de l’usine de ferromanganèse dunkerquoise « Glencore ». 

Les particules submicroniques collectées sous les vents venant de la zone industrielle sont 

donc relativement plus enrichies en métaux que celles du secteur urbain-trafic. As, Cd, Fe, 

Mn, Mo, Pb, Rb et Zn, associés, comme nous venons de le voir, aux procédés métallurgiques, 

mais également, dans notre zone d’étude, au raffinage du pétrole, même si cette activité a 

considérablement décru à Dunkerque, avec la fermeture en 2011 de la raffinerie TOTAL 

(Choël et al., 2006; Ledoux et al., 2009 ; Alleman et al., 2010), présentent des ratios très 

élevés (> 6) dans cette fraction granulométrique. Le fer et le manganèse peuvent être liés à 

l’usine de production d’alliages de ferromanganèse « Glencore » et/ou aux émissions de 

l’usine sidérurgique « Arcelor-Mittal », toutes deux localisées dans le complexe industriel de 

Dunkerque (voir Figure 28 chapitre 2). 

L’ensemble de ces résultats impliquent que les émissions industrielles peuvent présenter une 

contribution importante à l'enrichissement en métaux dans la fraction submicronique (PM0,29-

1). Au centre-ville de Dunkerque (à quelques kilomètres de notre site récepteur), Ledoux et 

al., (2009) ont également mis en évidence l'influence de ces émissions industrielles sur la 
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composition chimique des PM1. 

 Concernant la fraction grossière (PM1-10), les ratios FEIndus / FEUrb-traf pour As, Cd, Co, 

Cr, Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Sr et Zn sont toujours > 1. Ceci indique que les sources 

industrielles pourraient également contribuer à l'enrichissement en métaux dans les particules 

grossières. Ces particules peuvent être émises directement dans l’air ou se former par 

coagulation des particules préexistantes dans le mode d'accumulation (Sioutas et al., 2005). A 

proximité d'une fonderie de plomb, Choël et al., (2006) ont ainsi mis en évidence l’évolution 

rapide (en quelques minutes) de particules riches en métaux (Pb et Zn) associées à des sels 

marins (Mg et Na), durant le transport du panache de pollution jusqu’à la zone résidentielle 

voisine (à environ 2 km). Dans notre étude, la présence de Na dans cette fraction 

supermicronique est très probablement liée à la source marine distante de quelques kilomètres 

seulement (Alleman et al., 2010). 

Les ratios FEIndus / FEUrb-traf dans les PM1-10 sont inférieurs ou très proches de 1 pour les 

éléments naturels tels que Ba, Ca, K, La, Rb et Ti (FEcroûte <10), le vanadium et les éléments 

liés au trafic automobile tels que Cu et Sb (Weckwerth, 2001 ; Sternbeck et al., 2002). Cet 

enrichissement relatif pour le secteur « urbain-trafic » traduit sans aucun doute la 

prépondérance de la source automobile, qu’il s’agisse de la circulation proprement dite 

(émissions du moteur), de la remise en suspension de la poussière des routes, ou de l'abrasion 

des dispositifs de freinage, ces deux dernières sources émettant préférentiellement des 

particules grossières. Comme évoqué précédemment, V et La pourraient être associés, dans 

cette fraction, à la remise en suspension de particules présentes sur des sols ou des routes 

historiquement contaminés par la présence d’une raffinerie. Mais, comme nous allons le voir, 

le vanadium est également présent dans les émissions liées à la combustion du fioul industriel 

(ou fioul « lourd »). Cu et Sb présentent des ratios FEIndus / FEUrb-traf très faibles, confirmant 

ainsi leur origine nettement automobile. En effet, ces éléments sont présents en abondance en 

tant que conducteur thermique et retardateur de flamme (5 à 20 % en masse pour Cu et 1 à 5 

% en masse pour Sb) dans les garnitures de frein des véhicules (Weckwerth, 2001). 
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2.2 Ratios élémentaires 

Afin d’identifier les sources individuelles d’éléments métalliques dans les particules PM10, 

nous avons également calculé des ratios élémentaires que nous avons comparé avec des 

valeurs issues de la littérature (Tableau 25). 

Le ratio Na / Mg, obtenus dans le cadre de cette étude, varie entre 9,0 à 11,4 pour les deux 

secteurs de vent, ce qui est assez proche de celui déterminé pour l'eau de mer (8,4 : Millero, 

1974). Ceci est très probablement lié aux masses d'air marines qui arrivent fréquemment sur 

notre site d'échantillonnage. 

Les ratios Fe / Ca calculés dans notre cas sont toujours < 1 et assez comparable aux profils de 

la littérature concernant les sols et les poussières des routes urbaines (McLennan, 2001; 

Querol et al., 2001; Varrica et al., 2003). Malgré la proximité de l’activité métallurgique, ces 

ratios sont en revanche assez faibles par rapport à ceux calculés par Prati et al. (2000) à 

proximité d’une aciérie (entre 2,5 et 4) à Gênes (Italie).  

Les ratios V / Ni de la littérature (0,5 à 1,9), pour la combustion de fioul industriel et la 

pétrochimie (Chow et al., 2004; Foltescu et al., 1996; Querol et al., 2009; Swietlicki et al., 

1996) sont similaires à ceux calculés dans le cadre cette étude (0,3 à 1,4) pour les deux 

secteurs de vent. Cela implique que ces éléments (V, Ni) proviennent très certainement en 

majorité des émissions pétrochimiques, la raffinerie la plus proche de notre site 

d’échantillonnage ayant cessé son activité comme nous l’avons déjà signalé (NB : une 

seconde raffinerie, plus éloignée, subsiste néanmoins dans l’agglomération dunkerquoise). Le 

fioul étant notamment employé pour la propulsion des navires, il est possible que la présence 

de ces éléments dans les aérosols soit également liée au trafic maritime intense qui existe dans 

le Détroit du Pas de Calais, tout proche. 

Les ratios Zn / Pb calculés dans cette étude (1,7 à 3,7) sont assez comparables à ceux 

calculées par Oravisjarvi et al. (2003) pour tracer une source sidérurgique (≈ 3.5) en Finlande. 

Ils sont par contre différents de ceux observés par Prati et al. (2000) pour la source de trafic 

automobile (≤ 1) et par Varrica et al., (2003) pour les poussières de routes en milieu urbain 

(0,6 ± 0,1). Il se confirme donc que ces deux éléments ont essentiellement une origine 

industrielle, ce qui ne saurait surprendre concernant Pb, depuis la suppression des additifs au 

plomb dans les carburants automobiles. 
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Tableau 25 : Ratios élémentaires calculés dans cette étude comparés aux profils de la littérature. 
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Les ratios Pb / Cd (également utilisés pour identifier la source sidérurgique) sont du même 

ordre de grandeur (22-67) que ceux rapportés antérieurement (24) par Lamaison (2006) pour 

l’usine sidérurgique dans la même zone et (≈ 34) par Oravisjarvi et al., (2003) en Finlande. 

Ces ratios Pb / Cd sont inférieurs à ceux calculés pour la croûte continentale (≈ 173) et les 

poussières de la route en milieu urbain (630 ± 230) (McLennan, 2001; Varrica et al., 2003), 

confirmant une nouvelle fois que ces éléments sont principalement émis par des procédés 

industriels. 

Les ratios Cu / Sb calculés dans ce travail (5,4 à 8,1) sont similaires à ceux antérieurement 

mesurés pour les PM10 dans la même région (5,5 à 6,6), respectivement par Alleman et al. 

(2010) et Tran et al. (2012). Dongarra et al. (2009), Sternbeck et al., (2002) et Weckwerth 

(2001) ont rapporté des valeurs similaires (4,9, 4,6 ± 2,3 et 4,9 ± 1,7, respectivement) dans 

d'autres villes européennes. Ces ratios Cu / Sb, caractéristiques de l’abrasion des freins de 

véhicules sont significativement différents par exemple, de ceux caractéristiques des cendres 

volantes industrielles (incinération des déchets: ≈ 1,3 ± 0,4 - Sternbeck et al., 2002) ou de la 

croûte terrestre (≈ 125 - McLennan, 2001). 

Etrangement, Cu et Sb sont plus enrichis dans la fraction submicronique (PM0,29-1) collectée 

sous influence industrielle (× 4 par rapport au secteur urbain-trafic), sans un changement 

significatif du ratio Cu / Sb (≈ 3.3). Le trafic intense des camions ou des engins de travaux 

utilisés notamment pour le transport des minerais, dans ce secteur fortement industrialisé, 

pourrait constituer une source de particules présentant une signature automobile similaire. 

Toutefois, les procédés pyrométallurgiques et la combustion de charbons (Pacyna et Pacyna, 

2001), présents dans la zone, pourraient également être des sources importantes de Cu et de 

Sb dans cette fraction granulométrique. Par conséquent, dans cette zone d’activités 

industrielles faisant intervenir des processus à haute température, l’utilisation des ratios Cu / 

Sb pour tracer les émissions automobiles de particules submicroniques n’est sans doute pas 

pertinente. 
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Conclusions 
Ce chapitre a permis de comparer la distribution granulométrique en masse et la composition 

chimique de particules atmosphériques collectées, pendant une période hivernale, selon deux 

directions de vents dominants (secteur industriel et secteur urbain possédant une circulation 

automobile de proximité), sur un site récepteur situé à Grande Synthe dans la banlieue de 

Dunkerque, troisième port français. 

Sur ce site, les concentrations massiques des particules submicroniques (PM1) et ultrafines 

(PM0,29) se sont révélées plus faibles sous l’influence des sources industrielles que des sources 

urbaines. Concernant les teneurs en métaux, pour la plupart des éléments traces étudiés, les 

concentrations dans la fraction ultrafine (PM0,29) sont plus élevées sous l’influence des 

émissions urbaines. Ceci suggère fortement que, même pour cet environnement urbain 

potentiellement influencé par les activités industrielles situées à proximité, le trafic routier 

urbain et le chauffage domestique peuvent largement favoriser la présence de particules 

ultrafines enrichies en éléments métalliques dans l'atmosphère.  

Les particules du mode d'accumulation (PM0,29-1), collectées sous l’influence de vents 

provenant de la zone industrielle, bien que représentant des concentrations plus faibles en 

masse, sont plus enrichies en métaux, ce qui implique que les processus industriels affectent 

de manière significative la qualité de l’air de la zone urbaine voisine. L’activité métallurgique 

est l’une des principales activités industrielles émettrices de particules enrichies en métaux-

traces dans l'atmosphère (As, Cd, Fe, Mn, Mo, Pb, Rb et Zn). D'autres sources telles que la 

combustion du charbon (Cr et Co) ou la pétrochimie et la combustion de fiouls lourds (V, Ni), 

sont également responsables de rejets en métaux particulaires. En revanche, les concentrations 

de Cu et Sb semblent être davantage liées au trafic automobile. 

Cette partie montre clairement l’importance de mener des études sur sites industriels que ce 

soit aux cheminées ou à proximité, pour améliorer notre compréhension du devenir des 

particules émises par les activités industrielles, notamment leur transfert vers l’homme, 

compte tenu de leur importance avérée en milieu urbain. Ces travaux doivent notamment se 

concentrer sur l’évolution des propriétés physiques et chimiques de ces particules dans les 

premières centaines de mètres des émissions industrielles, avant qu'elles n'atteignent les 

espaces résidentiels, afin d’obtenir une caractérisation fine du matériau particulaire 

susceptible d’être inhalé ou ingéré. C’est ce qui sera réalisée dans les deux parties suivantes 

de ce travail, ou nous nous attacherons à démontrer que ces caractéristiques évoluent après 
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émission, au sein des panaches industriels. 
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Chapitre IV : Caractérisation 
physico-chimique et identification des 
sources de particules fines et 
ultrafines collectées sur site 
industriel : projet NANO-INDUS. 
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1 Caractérisation des particules en cheminées de l’usine métallurgique 
« Glencore Manganèse France » 

1.1 Concentration en masse des particules et distribution granulométrique 

Comme on l’a évoqué précédemment dans le chapitre 2 (paragraphe 2.2.11), l’usine Glencore 

comporte trois cheminées : les cheminées dites de « Cuisson » (C1) et de « Refroidissement » 

(C2) de l’atelier d’agglomération et la cheminée d’aspiration d’ambiance de la halle de coulée 

(C3). La Figure 47 montre les concentrations moyennes en masse totale des PM10 collectées 

dans les différentes conduites de cheminée de l’usine Glencore, en aval des systèmes de 

filtration, lors de 3 journées de prélèvements en juin, juillet et septembre 2012.  

 

Figure 47 : Gamme des concentrations en masse des PM10 collectées dans les différentes conduites de 

cheminée de l’usine Glencore en 2012. 

Les concentrations totales en PM10 sont très variables d’une cheminée à l’autre mais 

également au niveau d’une même cheminée. Les cheminées de cuisson (C1) et de 

refroidissement (C2) sont les plus émettrices avec des concentrations moyennes respectives 

10 fois (C1) et plus de 15 fois (C2) plus élevées que celles obtenues au niveau de la cheminée 

de coulée (C3). Du fait des concentrations en particules très faibles dans cette dernière, son 

impact sur l’environnement immédiat de l’usine est probablement très limité. Nous nous 

focaliserons donc particulièrement sur les cheminées C1 et C2 par la suite. 

Le Tableau 26 présente les concentrations en masse ainsi que la distribution granulométrique 

(en pourcentages) des PM2,5 collectées par des impacteurs 13-étages dans les deux principales 

cheminées (C1 et C2) de l’usine, situées dans l’atelier d’agglomération. 
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Les concentrations totales en PM2,5 sont là encore très variables pour les deux cheminées. La 

cheminée C2 est la plus émettrice en particules fines (4,4 ± 2,3 mg/m3). Les PM1 représentent 

81 ± 10 % et 75 ± 16 % des PM2,5 pour les cheminée C1 et C2, respectivement. La cheminée 

C1 émet donc, en pourcentage relatif, plus de particules submicroniques et ultrafines, alors 

que la cheminée C2 émet plus de particules supermicroniques. On peut cependant considérer 

que la distribution granulométrique dans la fraction submicronique est assez homogène pour 

chacune des deux cheminées (Coefficient de Variation (CV) = 12 % pour C1 et CV = 21 % 

pour C2), contrairement aux PM0,1 qui présentent une très grande variabilité (CV : 52 % pour 

C1 et 66 % pour C2).  

Tableau 26 : Concentrations en masse (µg/m3) et distribution granulométrique (%) des particules fines 

(PM2,5) collectées par impacteurs 13-étages dans les cheminées de cuisson et de refroidissement de 

Glencore. 

    

Ces résultats sont en accord avec ceux obtenus par Marris (2012) (voir figure 27, Chapitre 2) 

et pourraient être liés, d’une part, à une plus grande efficacité des systèmes de filtrations pour 

la zone de cuisson (filtres électrostatiques à 3 champs + filtres à manches) vis-à-vis de la 

cheminée de refroidissement (filtres cycloniques) (Section 2.2.11, Chapitre 2). D’autre part, 

cette variabilité pourrait également s’expliquer par différents processus de formation des 

particules liés surtout aux différentes températures du procédé (400 °C pour la cuisson et 100 

°C pour refroidissement). En effet, les procédés à haute température émettent 

proportionnellement plus de particules fines et ultrafines (Fernandez Espinosa et al., 2001 ; 

Manoli et al., 2002). 

Selon le LECES, organisme ayant en charge l’autosurveillance de l’industriel, la variabilité 

temporelle des émissions de l’atelier de refroidissement d’une campagne à l’autre pourrait 

être due à une évolution des températures du procédé au niveau de la chaine d’agglomération 

et à une étape de cuisson parfois incomplète qui se poursuivrait dans la zone dite de 

refroidissement. 
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1.2 Composition élémentaire des particules 

Les concentrations élémentaires dans les PM2,5 collectées en aval des systèmes de filtration 

des cheminées de cuisson et de refroidissement sont présentées sur la figure 48. 

Comme pour les concentrations massiques, les concentrations en éléments métalliques dans 

les PM2,5 sont très variables d’une cheminée à l’autre et d’un prélèvement à l’autre (CV ≥ 48 

% pour tous les éléments, excepté le Fe pour C1 : CV = 20 %). Cette variabilité inter-

prélèvements des concentrations élémentaires associés à la matière particulaire avait déjà été 

constatée par le passé par Marris et al. (2012). La cheminée de refroidissement, principale 

source d’émission de particules fines de l’usine, est également la plus émettrice en éléments 

métalliques. A contrario, les résultats obtenus en termes de gaz, notamment en CO, NOx et 

SO2, sont, selon les mesures effectuées lors de la campagne, plus abondants dans les 

émissions de la cheminée de « cuisson ».  

  

Figure 48 : Concentrations des 23 éléments analysés dans les PM2,5 collectées dans les cheminées de 

cuisson et refroidissement de Glencore (échelle logarithmique). 

En effet, la plupart des 23 éléments analysés présentent des concentrations moyennes (µg/m3) 

largement supérieures à la cheminée de refroidissement qu’à la cheminée de cuisson. Seul le 

Ca possède des concentrations en moyenne 2 fois plus élevées dans la cheminée de cuisson. 

Les concentrations en Cu, Ni, Sr et Zn sont assez similaires pour les deux cheminées. 

Dans la cheminée de refroidissement, Mn, K, Fe, Al, et Pb ont respectivement des 
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concentrations moyennes (par ordre décroissant, toutes supérieures à 100 µg/m3) 20, 5, 6, 10, 

et 5 fois plus élevées que celles observées dans la cheminée de cuisson. Ces éléments peuvent 

ainsi être considérés comme les principaux éléments émis par l’usine et ainsi servir 

potentiellement de traceurs des émissions. 

Les PM2,5 collectées dans la cheminée de refroidissement présentent des concentrations 

moyennes comprises entre 10-100 µg/m3 pour As, Mg, Mo et Zn alors que pour Ba, Co, Cr, 

Cu, La, Ni, Rb, Sb, Sr, Ti, et V, les concentrations moyennes sont < 10 µg/m3. 

Ces résultats sont en accord avec ceux observés par Marris et al. (2012) qui ont montré que 

les émissions de la cheminée de refroidissement sont plus abondantes en particules 

métalliques, Mn et/ou Fe associés à des particules d’aluminosilicates (Al-Si), que la cheminée 

de cuisson. En revanche, les émissions de la cheminée de cuisson sont relativement 

abondantes en particules de calcite (Marris et al., 2012). Mn et Fe proviennent du minerai de 

manganèse ce qui est cohérent avec le procédé industriel. L’aluminium provient de la gangue 

du minerai et, le cas échéant, des argiles employés pour traiter les gaz de cuisson. Enfin, Ca 

est associé à l’ajout de castine comme fondant lors de l’étape de cuisson ou de chaux 

employée pour le lavage des gaz de cuisson. La combustion du coke employé pour 

l’agglomération peut, en outre, être responsable de l’émission de certains éléments tels que 

As, Cd, Co et Pb (Vassilev et al., 1997 ; Morawska and Zhang, 2002 ; Folgueras et al., 2003 ; 

Godoy et al., 2005, Lamaison, 2006). 

 

L’ensemble de ces éléments faisant partie du procédé de fabrication de l’alliage de 

ferromanganèse sont donc caractéristiques d’un fonctionnement normal de l’usine. Ca, seul 

élément présentant des concentrations moyennes plus élevées dans la cheminée de cuisson 

que dans la cheminée de refroidissement, pourrait être utilisé comme traceur potentiel pour 

l’étape spécifique de cuisson de l’aggloméré. 

1.3 Distribution granulométrique des éléments dans les particules 

En raison des durées de prélèvement très courtes et donc des faibles quantités de matière 

particulaire déposées sur les filtres, certains étages des impacteurs 13 étages ont été regroupés 

pour l’analyse des concentrations élémentaires. La distribution relative moyenne des éléments 

analysés pour les 3 échantillons collectés dans les cheminées de cuisson et de refroidissement 

(Figure 49) permet d’étudier le comportement des 3 fractions considérées (<0,4 µm, 0,4-1 
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µm, 1-2,5 µm). 

La fraction submicronique des éléments représentent en moyenne 60 % de la masse totale des 

éléments dans les PM2,5 pour les cheminées de cuisson et de refroidissement. La distribution 

granulométrique est cependant différente pour les deux cheminées. Pour la cheminée de 

refroidissement, cette distribution est assez comparable quels que soient les éléments 

considérés (excepté Zn), contrairement à la cheminée de cuisson où elle apparaît beaucoup 

plus variable. Dans la cheminée de refroidissement, la fraction submicronique représente entre 

70 et 80 % des PM2,5 pour tous les éléments et jusqu’à 95% pour le Zn. 

 

 

Figure 49 : Distribution relative moyenne des éléments dans les PM2,5 collectées dans les cheminées de 
cuisson et de refroidissement de Glencore. 

 

Pour la cheminée de cuisson, certains éléments tels que Ba, Co, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni et Zn ont 

plus de 80 % de leur masse dans la fraction submicronique. Ce résultat est en accord avec la 

distribution en masse des particules (plus de particules submicroniques (81 ± 10 %) pour la 
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cheminée C1), liée notamment à la température plus élevée durant l’étape de cuisson. La plus 

grande variabilité en termes de distribution granulométrique des éléments dans cette cheminée 

pourrait être liée à une évolution temporelle importante des émissions lors de la cuisson, les 

échantillons n’ayant pas tous été collectés au même moment. 

2 Caractérisation des particules collectées en champ proche 

2.1 Détermination des conditions météorologiques 

2.1.1 Conditions météorologiques générales 

Au cours de la campagne intensive (mai-juin 2012), les conditions atmosphériques étaient très 

variables, principalement causées par des effets locaux thermiques. Pendant toute la période 

de campagne, les températures mesurées ont variées entre 6°C et 24°C, avec un rayonnement 

solaire pouvant atteindre parfois 700 à 800 W/m2. La pluviosité était faible, caractérisée par 

des épisodes de précipitations irrégulières de courtes durées (0,1 à 0,2 mm/h). Cependant, en 

raison de la proximité de la mer située à une distance d'environ 2 km au Nord du site, 

l'humidité relative était assez élevée, généralement comprise entre 65 et 95 %. 

2.1.2 Dynamique de l’atmosphère   

Le degré de stabilité atmosphérique détermine la diffusion des panaches de pollution issus des 

cheminées dans l’environnement.  Trois principales classes de stabilité peuvent être 

employées dans l’analyse de la dynamique atmosphérique (Arya, 1988) : stable, neutre et 

instable (Figure 50). Cette dernière situation est propice à une dispersion rapide des panaches 

et le cas échéant, à un mélange de ceux-ci avec d’autres sources.  

 

Figure 50 : Classes de stabilité pouvant être employées dans l’analyse de la dynamique atmosphérique 
(Arya, 1988). 

 

La figure 51 montre la stabilité de l’atmosphère déterminée à partir de la longueur de Monin-

Obukhov sur toute la période de la campagne en champ proche (com. pers. LPCA/ULCO,). 

La longueur de Monin-Obukhov est un paramètre utilisé en dispersion atmosphérique qui 
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décrit les effets de la flottabilité (somme vectorielle de la Poussée d'Archimède et du poids de 

l'air) sur les flux turbulents, principalement dans la partie inférieure de la couche limite 

atmosphérique. 

 

Figure 51 : Dynamique de l’atmosphère déterminée à partir de la longueur de Monin-Obukhov sur toute 
la période de la campagne en champ proche (données LPCA/ULCO). 

 

Durant la campagne, on constate que l’atmosphère est caractérisée, la plupart du temps, par 

une très forte instabilité (en rouge). Cette instabilité est donc favorable au transport des 

panaches émis par Glencore jusqu’à la plate-forme instrumentée, lors de conditions de vents 

locaux de Nord-Est (voir Figure 25). 

 

2.1.3 Identification des périodes favorables au transport des panaches de Glencore jusqu’à la 

plate-forme instrumentée  

La figure 52 montre la direction des vents déterminée à l’aide de l’anémomètre ultrasonique 

placé au niveau de la plate-forme instrumentée. 

Durant la campagne en champ proche, deux périodes correspondant à des vents NE, 

provenant A Priori de l’usine Glencore, ont été identifiées : périodes du 25 au 28 mai et du 1er 

au 3 juin 2012. Vu la forte instabilité de l’atmosphère durant ces périodes (figure 51), les 

mesures de particules sur le site sont très probablement influencées par les émissions 

provenant de l’usine Glencore. 
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Figure 52 : Direction des vents (traits pleins noirs), déterminée à l’aide de l’anémomètre ultrasonique 
placé au niveau de la plate-forme instrumentée (données LPCA/ULCO). Le code couleur renvoie à la 

sectorisation du vent local 

  

Sur la base des directions des vents dominants, nous avons sectorisé notre zone d’étude en 3 

principaux secteurs : NE-E (secteur Glencore et ArcelorMittal), N-NW et S-SW (Figure 53). 

Certains secteurs présentant une très faible fréquence d’occurrence ne sont donc pas pris en 

considération dans ce découpage. 

On constate que les périodes sous des directions de vent NE-E (Glencore) sont caractérisées à 

la fois par des vents forts et une importante instabilité atmosphérique (Figures 51 et 52). Cela 

suggère que les mesures de PM2.5 effectuées au sein de la plate-forme instrumentée pourraient 

être affectées par les différents épisodes de transport des panaches de Glencore, mais 

également par d’autres sources situées dans le même secteur, notamment l’usine sidérurgique 

(Arcelor-Mittal). Durant les périodes de vent NE-E, les mesures de particules sur le site en 

champ proche pourraient donc être aussi impactées par un mélange de sources « Glencore-

ArcelorMittal ». Ce mélange sera appelé « sources métallurgiques » pour le différencier de la 

source Glencore seule (ferromanganèse). 
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Figure 53 : Rose des vents durant la campagne en champ proche et sectorisation de notre zone d’étude. 

L’évaluation de l’influence relative de ces différentes sources dans leur voisinage immédiat 

(champ proche) sera basée sur l’analyse de la composition chimique particulaire. 

2.2 Concentration en masse des particules 

Durant la campagne intensive, les PM2,5 avaient une concentration moyenne de 24,4 ± 10,9 

µg/m3. L’évolution temporelle des concentrations en masse de PM2,5 est présentée sur la 

figure 54.  

 

Figure 54 : Evolution temporelle des concentrations en masse de particules fines durant la campagne en 
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champ proche. 

 

On constate une forte variabilité temporelle des concentrations en masse des PM2,5 (entre 11,1 

et 44,2 µg/m3), avec des dépassements de la limite annuelle (25 µg/m3) fixées par la Directive 

2008/50/CE, durant la période du 21 au 27 mai. 

 

Le tableau 27 présente les concentrations moyennes en masse des PM2,5, PM1 et PM0,1 pour 

chacun des secteurs de vent durant cette campagne intensive en champ proche. 

 

Tableau 27 : Concentrations moyennes en masse des PM2,5, PM1 et PM0,1 durant la campagne en champ 
proche (n : nombre d’échantillons par secteur). 

  

 

Les concentrations en masse des PM2,5 (Tableau 27) sont en moyenne supérieures à la limite 

annuelle fixée par la Directive 2008/50/CE pour les secteurs NE-E (32,5 ± 11,9 µg/m3) et N-

NW (28,2 ± 7,9 µg/m3), mais inférieures pour le secteur S-SW (15,7 ± 4,5 µg/m3). Les 

concentration en PM1 et PM0,1 sont également en moyenne plus élevées pour le secteur NE-E 

(23,0 ± 9,9 et 1,2 ± 0,4 µg/m3, respectivement) que pour les secteurs N-NW (15,8 ± 7,1 et 0,6 

± 0,1 µg/m3, respectivement) et S-SW (11,1 ± 3,5 et 0,7 ± 0,3 µg/m3, respectivement). Cela 

semble donc confirmer que la métallurgie, associée au secteur NE-E est le principal émetteur 

de particules, quelque soit leur taille, et que notre sectorisation est donc pertinente. 

 

2.3 Distribution granulométrique des particules 

La figure 55 représente la distribution granulométrique en masse des particules obtenues avec 

les impacteurs 13 étages connectés au Préleveur Isocinétique de Particules (PIP : diamètre de 
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coupure ~4 µm), en fonction des trois secteurs de vents sélectionnés. La distribution est 

bimodale pour les trois secteurs avec des pics similaires à ce qui a été observé lors de la 

campagne hivernale sur le site atelier de Grande-Synthe (Chapitre 3) : 

 un pic submicronique centré autour de 0,4 µm observé pour les trois secteurs, 

 un pic supermicronique centré autour de 1,6 µm observé pour le secteur N-NW et un 

plus grossier observé pour les secteurs NE-E et S-SW (centré autour de 2,5 µm). 

 

Figure 55 : Distribution granulométrique massique moyenne des particules pour les secteurs NE-E, N-NW 
et S-SW. 

 

Les particules submicroniques (PM1) représentent 70,2 ± 4,2, 54,8 ± 19,4 et 70,5 ± 3,1 % des 

PM2,5 pour les secteurs NE-E, N-NW et S-SW, respectivement. Le pic maximal de 

concentration dans le mode d’accumulation est observé pour le secteur NE-E. La fraction 

ultrafine (PM0,1) représente 3,7 ± 1,0, 2,2 ± 0,4 et 5,0 ± 2,3 % des PM2,5 pour les secteurs NE-

E, N-NW et S-SW, respectivement. 

Ces distributions granulométriques sont cohérentes avec les concentrations totales en PM2.5 

observées dans chacun des secteurs, les teneurs les plus élevées étant obtenues par vent 

globalement de secteur Nord-Est ou Nord. La répartition bimodale semble indiquer que notre 

plate-forme instrumentée se trouvait sous l’influence de deux types d’émissions. On retrouve 

les émissions canalisées, caractéristiques des procédés à haute température (agglomération et 
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fusion-réduction, combustion), émettant des particules primaires fines ou secondaires, toutes 

inférieures au micron. Il y a également des émissions sans doute plus diffuses, provenant soit 

des zones de stockage des minerais, charbons et produits finis, soit de certaines opérations 

mécaniques liées au procédé, telles que le broyage final à l’air libre de l’alliage, avant 

livraisons, l’ensemble de ces activités émettant principalement des particules 

supermicroniques. 

Bien que les proportions de particules submicroniques (PM1) soient assez comparables pour 

les échantillons collectés en cheminées et ceux collectés sur le site en champ proche, 

notamment pour le secteur NE-E, où le site est sous l’influence potentielle des émissions de 

Glencore, en toute logique la fraction ultrafine (PM0,1) est considérablement plus élevée dans 

la matière particulaire prélevée en cheminée.  

En effet, les prélèvements en cheminée ont été effectués avant la sortie des conduites. Or les 

flux d’air dans ces conduites sont chauds et chargés d’humidité. Des transformations rapides 

(condensation par exemple) peuvent donc avoir lieu dans les derniers mètres des conduits de 

cheminées et à la sortie (air à température ambiante), dû notamment au changement rapide des 

conditions de température et d’humidité. On pourrait donc supposer qu’une fraction 

importante des particules ultrafines ainsi formées et sortant des cheminées pourrait, par 

phénomènes d’agglomération, se retrouver dans le mode d’accumulation (fraction de 0,1-1 

µm), avant d’atteindre notre site en champ proche. Une partie de ces particules ultrafines peut 

également se former par nucléation au sein des cheminées, puis condensation et donc 

grossissement en sortie. Cependant, comme nous l’avons vu précédemment, le site en champ 

proche est également soumis aux sources diffuses de Glencore qui émettent des particules 

supermicroniques. 

 

2.4 Composition élémentaire dans les particules fines 

Les concentrations totales des 23 éléments analysés dans les PM2,5 et leur contribution relative 

(en pourcent) à la masse totale des PM2,5, durant la campagne en champ proche, sont 

présentées sur la figure 56. 

Les concentrations totales élémentaires les plus élevées sont observées pour les périodes du 

25 au 28 mai et du 01 au 03 juin (correspondant à des vents NE-E), ce qui est en cohérence 

avec les maximas de concentrations massiques observés pour ce secteur de vent. De plus, les 
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éléments dont les teneurs augmentent le plus durant ces évènements sont le Ca, Cd, Fe, Mn, et 

Na mais aussi, Cd, Mo, Pb, Rb, Sr et Zn (non visibles sur le graphe) indiquant à la fois 

l’origine géographique (façade littorale) et le secteur d’activité (métallurgie) impliqués. 

 

 

Figure 56 : Concentrations totales des 23 éléments analysés dans les PM2,5 et contributions relatives (en %) 
à la masse totale des PM2,5, en champ proche de l’usine « Glencore ». 

 

En terme de bilan chimique massique, les contributions relatives de ce secteur à la masse 

totale des PM2,5, calculées en sommant l’ensemble des concentrations en métaux analysés 

(Figure 56) , atteint 20 %. Pour les autres périodes, cette contribution est inférieure à 10 % de 

la masse totale des PM2,5. 

Cette figure montre, en résumé, que les PM2,5 provenant du secteur de l’usine Glencore (NE-

E), sont relativement plus enrichies en métaux que celles provenant des autres industries 

présentes dans la zone industrielle de l’ouest-dunkerquois. D’une manière plus générale, les 

PM2,5 riches en métaux sont donc plus présentes dans ce secteur dominé par les sources 

métallurgiques (Glencore Manganèse France, mais également Arcelor-Mittal). Ceci n’est pas 

réellement surprenant dans la mesure où l’activité métallurgique est l’un des secteurs les plus 
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émetteurs en métaux dans l’atmosphère (Pacyna et Pacyna, 2001). 

Dans une étude réalisée sur un site sous l’influence d’activités industrielles à Taiwan, 

Gugamsetty et al. (2012) ont obtenu un pourcentage relatif de 5,1± 2,0 % de la masse des 

PM2,5 pour 25 éléments analysés (incluant les 23 analysés dans notre étude à l’exception du 

La). Dans une fonderie de fer, Chang et al. (2005) rapportent que les éléments métalliques 

majeurs (Al, Si, Ca, et Fe) représentent 8 à 20% de la masse des PM2,5, alors que les traces (K, 

Ti, Mn, Cu, Zn, et Pb) constituent 3-6% de la masse des PM2,5. Dans notre étude, Al, Ca, et Fe 

(Si non analysé) représentent 8 ± 4 % de la masse des PM2,5 alors que K, Ti, Mn, Cu, Zn, et 

Pb composent 4 ± 1 % de la masse des PM2,5 pour le secteur NE-E. Ceci est tout à fait 

comparable avec les résultats précités, même si nos valeurs se trouvent plutôt dans la 

« fourchette » haute des valeurs publiées par ailleurs. Cela démontre une fois de plus que 

notre site d’étude est parfaitement représentatif d’un milieu ambiant fortement influencé par 

la métallurgie en particulier et l’industrie lourde en général. 

Dans le tableau suivant, les éléments analysés sont classés selon les gammes de 

concentrations en trois catégories pour les trois secteurs de vents (Tableau 28) : 

concentrations fortes (> 100 ng/m3), concentrations intermédiaires (10 - 100 ng/m3) et 

concentrations faibles (< 10 ng/m3). 

Tableau 28 : Gammes des concentrations en éléments mesurées dans les PM2,5 selon les secteurs de vents, 
en champ proche de l’usine « Glencore ». 

 

 

Les concentrations les plus fortes varient entre Na (1413 ± 359 ng/m3) et Zn (153 ± 76 ng/m3) 

pour le secteur NE-E, entre K (352 ± 97 ng/m3) et Mn (146 ± 78 ng/m3) pour le secteur N-

NW et entre K (234 ± 53 ng/m3) et Fe (131 ± 60 ng/m3) pour le secteur S-SW. Les 

concentrations intermédiaires sont comprises entre Pb (55 ± 24 ng/m3) et Ni (15 ± 5 ng/m3) 
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pour le secteur NE-E, entre Zn (28 ± 19 ng/m3) et Pb (16 ± 8 ng/m3) pour le secteur N-NW et 

entre Mn (74 ± 43 ng/m3) et Cr (19 ± 5 ng/m3) pour le secteur S-SW. Le reste des éléments 

sont présents à l’état de trace (< 10 ng/m3) pour chacun des secteurs.  

Les concentrations de chacun des 23 éléments analysées selon les trois secteurs de vent sont 

résumées sur la figure 57. Les valeurs des concentrations, élément par élément, sont reportées 

en annexe 15. 

 

 

Figure 57 : Concentrations de chacun des 23 éléments analysés dans les PM2,5 selon les secteurs de vent. 

 

Comme nous l’avons déjà indiqué, la plupart des éléments mesurés présentent des 

concentrations plus élevées pour le secteur NE-E que pour les autres secteurs. Ces résultats 

sont traduits de manière plus synthétique à travers le diagramme ternaire de la figure 58 
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(réalisé à l’aide du logiciel OriginPro8).  

Principe d’un diagramme ternaire 

Considérons un élément mesuré pour les trois secteurs de vents NE-E, N-NW et S-SW 

(impliquant donc 3 axes d’où le diagramme ternaire), dans les proportions XNE-E, XN-NW et XS-

SW, respectivement. Les concentrations de l’élément dans les trois secteurs sont représentées 

par ces trois valeurs XNE-E, XN-NW et XS-SW dont la somme vaut 100. On peut alors représenter 

graphiquement l’élément dans un diagramme ternaire dont les trois secteurs « purs » sont les 

sommets d’un triangle équilatéral. Dès lors, plus l’élément est proche d’un sommet, plus la 

contribution de ce secteur aux concentrations mesurées pour cet élément est grande.  

 

Figure 58 : Diagramme ternaire NE-E—N-NW—S-SW des concentrations élémentaires  dans les PM2,5. 

 

Sur ce diagramme, les points représentant la moyenne pondérée des teneurs métalliques 

associées à un secteur de vent donné sont, pour la plupart des éléments (Ba, Ca, Cd, Co, Cu, 

Fe, K, La, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Rb, Sr, Ti, V, et Zn), proches du « pôle » NE-E, impliquant 

que les concentrations sont plus élevées quand les vents proviennent du secteur des usines 

Glencore et ArcelorMittal, ce qui confirme que les sources métallurgiques précitées contrôlent 

les teneurs en éléments métalliques dans ces conditions météorologiques. 
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Les concentrations en éléments tels qu’Al, As, Cr, Mg et Sb ne semblent pas, à l’inverse, liées 

aux émissions de ces usines métallurgiques. Ces éléments seraient donc potentiellement 

ubiquistes, émis par des sources urbaines, industrielles et/ou naturelles. Le Cr semble être 

l’élément le moins impacté par les émissions métallurgiques et serait donc en grande partie 

issu d’émissions urbaines. 

Pour la fraction PM2,5, il n’existe pas encore de valeurs cibles (As, Cd, Ni) ou limite (Pb) 

établies par la communauté européenne pour les 4 éléments réglementés dans les PM10. 

Toutefois, pour le secteur NE-E, Cd et Ni présentent des concentrations dans les PM2,5 qui 

sont parfois très proches des valeurs cibles dans les PM10 (respectivement 5 et 20 ng/m3). Ces 

résultats nous laissent penser que les valeurs « cibles » précédentes, en Cd et Ni dans les 

PM10, ont pu être dépassées durant notre campagne, particulièrement pour le secteur NE-E. 

Des dépassements ont d’ailleurs été observés par le passé (2007-2009), sur notre zone 

d’étude, par Atmo Nord Pas de Calais qui effectue des mesures hebdomadaires pour les 4 

métaux réglementés au niveau du Port Est de Dunkerque (www.atmo-npdc.fr/). 

2.5 Distribution granulométrique des éléments 

Dans cette partie, la distribution granulométrique moyenne de chacun des 23 éléments 

analysés dans les PM2,5 collectées en champ proche par impaction en cascade est présentée en 

fonction des direction des vents. 

2.5.1 Distribution unimodale supermicronique 

Les éléments tels qu’Al, Ca, Ba, Fe, La, Mg, Mn, Na, Sr et Ti ont une distribution 

granulométrique unimodale, avec un pic centré dans la fraction grossière aux alentours de 3 

µm pour les trois secteurs de vents (Figure 59). 

Des profils similaires ont été obtenus antérieurement dans le Dunkerquois par Lamaison 

(2006) et Rimetz-Planchon (2008). Allen et al. (2001) ont rapporté un comportement 

comparable pour Ba, Fe, et Sr avec un pic autour de 3-4 µm pour des prélèvements à 

proximité d’une industrie de métaux non-ferreux. 

Les résultats présentés sur la figure 59 suggèrent que ces éléments seraient majoritairement 

émis par des processus assez similaires pour les trois secteurs de vent : resuspension de 

poussières ou d’embruns (dans le cas du sodium) par le vent ou le déplacement des véhicules 

pour ce qui concerne essentiellement les éléments terrigènes (Al, Sr, Ti, ...) ou encore 

émissions liées aux travaux mécaniques des minerais (excavation, broyage, frittage ou encore 
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criblage), lors des processus industriels. La distribution granulométrique massique du sodium 

est tout à fait caractéristique de l’émission d’embruns marins (avec cependant une 

composante fine par vents de secteur Nord-Est, plus inattendue et attribuable, selon nous, aux 

émissions industrielles) et la distribution de l’aluminium est quant à elle typique de poussières 

terrigènes soulevées par le vent. 

  

Figure 59 : Distribution granulométrique de Al, Fe, Mn et Na. 

 

Par contre les distributions de Fe et Mn peuvent paraitre plus surprenantes dans la mesure où 

l’on s’attend à un spectre granulométrique dominé par les émissions à haute température des 

cheminées, donc avec une proportion de particules submicroniques plus importante. Les 

résultats obtenus confirment , tout au moins lors de cette campagne, que ce sont 

vraisemblablement les sources diffuses liées aux aires de stockage à l’air libre des minerais, à 

leur manipulation ou encore aux opérations mécaniques à l’air libre citées plus haut qui 

contrôlent les teneurs en Fe et Mn présentes dans l’air. Notons enfin que des travaux récents 
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concernant les émissions de l’usine Glencore ont montré que Al, Fe et Mn étaient souvent 

associés, en mélange interne, au sein de particules mixtes d’oxydes métalliques et 

d’aluminosilicates (Marris et al., 2012). Cela explique vraisemblablement leurs spectres 

granulométriques voisins (Figure 59). 

La plupart de ces éléments présentent par ailleurs des concentrations faibles, dans les 

particules submicroniques, à l’exception du Ca. Certains éléments tels que Al et Ti (secteur 

NE-E), Ba (secteur S-SW) et Mg (secteur N-NW et S-SW) possèdent même une proportion 

non négligeable de particules  ultrafines (PM0,1). La présence de ces éléments dans la fraction 

submicronique et ultrafine suggère qu’ils sont également émis partiellement à partir de 

processus anthropiques à haute température (présence de cendres volantes liées à des 

installations de combustion industrielle par exemple). 

 

2.5.2 Distribution unimodale submicronique 

Ni et V ont une distribution unimodale dans la fraction submicronique assez comparable pour 

ces deux éléments et pour les trois secteurs considérés, bien qu’avec une plus forte intensité 

pour le secteur NE-E (Figure 60). Ces éléments présentent un maximum dans la fraction 

submicronique aux alentours de 0,2 µm, ce qui indique qu’ils seraient majoritairement co-

émis à partir de processus à haute température, liés notamment à la combustion de produits 

pétroliers (Pacyna et Pacyna, 2001 ; Morawska et Zhang, 2002 ; Almeida et al., 2005 ; Wu et 

al., 2007 ; Khodeir et al., 2012).  

Nickel et vanadium possèdent également un second mode dans la fraction supermicronique 

(1-3 µm), mais bien plus faible que dans la fraction PM1, à l’exception du secteur S-SW. La 

présence de ce second pic dans la fraction grossière peut résulter de la présence d’une autre 

source pour ces éléments ou de la remise en suspension de particules historiquement déposées 

au sol, comme on l’avait évoqué sur le site récepteur de Grande Synthe pour le vanadium. 
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Figure 60 : Distribution granulométrique du Ni et V. 

Leur présence dans la fraction supermicronique pourrait également être liée à des particules 

submicroniques ayant grossi par agglomération durant leur transport atmosphérique. Par 

exemple, ces éléments pourraient  provenir des émissions des navires empruntant le Détroit 

du Pas de Calais, situé à quelques kilomètres de notre site d’étude et affectant plus 

particulièrement les secteurs NE-N et N-NW. Ni et V sont en effet notamment émis par la 

combustion du fioul de propulsion employé par les navires de fort tonnage (Querol et al., 

2009 ; Viana et al., 2009). Les particules vectrices de ces métaux pourraient alors s’associer à 

des particules de sels marins durant leur transport jusqu’à notre site d’étude (mécanisme 

favorisé par la coalescence de particules hydrophiles comme les embruns et déjà évoqué dans 

Choël et al., (2006)). On serait donc susceptible de les retrouver dans la fraction 

supermicronique en provenance de la côte et lorsque les conditions météorologiques sont 

favorables. 

Par ailleurs, l’arsenic, possède une distribution unimodale assez proche de celle de Ni et V 

pour les secteurs N-NW et S-SW et pourrait donc être lié à Ni et V lors d’émissions dues à 

des processus de combustion (Almeida et al., 2005). 

Le Cd, Pb, Rb et Zn ont également une distribution unimodale submicronique très similaire 

pour le secteur NE-E (Figure 61). Ces éléments présentent un maximum aux alentours de 0,5 

µm et sont donc principalement émis par des sources anthropiques à haute température dans 

notre zone d’étude. Lamaison (2006) et Rimetz-Planchon (2008) ont d’ailleurs observé des 

comportements similaires pour As, Cd, Pb, V et Zn sur le Dunkerquois. 
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Figure 61 : Distribution granulométrique de Cd et Pb. 

Une distribution unimodale submicronique similaire (autour de 0,5 µm) a également été 

observée pour Cd et Pb associés à l’industrie de métaux non-ferreux par Allen et al. (2001), 

lors d’une étude réalisée au Royaume-Uni. 

Pour le secteur NE-E, Cd, Pb, Rb et Zn affichent un second mode bien moins prononcé, mais 

détectable, aux alentours de 3 µm. Dans cette fraction, la présence de ces éléments seraient 

donc liés à des sources mécaniques. En dehors de Rb qui présente un facteur d’enrichissement 

crustal proche de 1 (Figure 66 ci-après) et dont l’origine, dans la fraction grossière de 

l’aérosol, serait donc essentiellement terrigène, les trois autres éléments, présentant des 

facteurs d’enrichissement nettement supérieurs à 10, sont vraisemblablement, dans cette 

même fraction, d’origine industrielle (stockages de minerais, opérations de broyage ou de 

concassage). Pour le secteur S-SW, ces éléments semblent afficher la même distribution que 

pour le secteur NE-E, mais à des concentrations relativement faibles et enfin pour le secteur 

N-NW, Cd, Pb, Rb ont une distribution unimodale avec un pic autour de 0,2 µm pour Pb et 

Rb et autour de 0,1 µm pour Cd. 

2.5.3 Distribution bimodale  

L’arsenic, le cobalt et le molybdène possèdent chacun une distribution bimodale voisine, 

quelque soit le secteur de vent (Figure 62). As et Mo possèdent un premier pic plus prononcé 

dans la fraction submicronique (autour de 0,2-0,4 µm) et un second moins prononcé dans 

fraction supermicronique (autour de 3 µm) et seraient donc majoritairement émis à partir de 

processus à haute température. A l’inverse, Co présentant un premier pic autour de 0,2 µm et 
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un second plus prononcé autour de 3 µm, serait plutôt associé à de processus mécaniques. 

Pour les secteurs NE-E et S-SW, K présente une distribution assez comparable à celle d’As et 

Mo et pourrait donc avoir des processus de formation, donc éventuellement des sources, 

similaires à celles de ces deux éléments. Pour le secteur N-NW, K possède toujours une 

distribution bimodale avec un pic dans la fraction supermicronique similaire à celui des autres 

secteurs et un pic submicronique moins marqué (0,4-1 µm).  

 

Figure 62 : Distribution granulométrique de As, Co, K et Mo. 

 

Les distributions granulométriques du Cu et de Sb sont présentées sur la figure 63. Le Sb 

possède une distribution bimodale, semblable pour les trois secteurs, avec un premier pic plus 

prononcé autour de 0,5 µm et le second autour de 3 µm. Cet élément serait donc émis par une 

source commune à l’ensemble de notre zone d’étude, probablement le trafic routier 

(Weckwerth 2001 ; Lamaison, 2006 ; Sternbeck et al., 2002 ; Dongarra et al., 2009 ; Alleman 

et al., 2010 ; Tran et al., 2012). Cu, pour le secteur NE-E, présente une distribution assez 
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comparable à celle de Sb. Pour les secteurs N-NW et S-SW, Cu présente un comportement 

différent, avec une distribution granulométrique multimodale plus difficile à interpréter. 

Cependant la présence de modes centrés autour de 0,5 et 3 µm semble montrer que Cu, 

comme nous l’avions observé sur le site récepteur de Grande-Synthe (voir chapitre 3) serait 

donc aussi partiellement lié au Sb et donc aux émissions du trafic routier. Selon Lamaison 

(2006), Cu et Sb associés au trafic routier présentent également une distribution bimodale 

avec des pics autour de 0,3 et 2 µm. 

 

Figure 63 : Distribution granulométrique de Cu et Sb. 

2.5.4 Distribution atypique 

La figure 64 propose une distribution atypique pour Cr avec un pic prononcé dans la fraction 

ultrafine pour les trois secteurs et d’autres pics moins clairement définis. Cet élément, 

également bien représenté dans la fraction ultrafine, serait donc lié à des processus de 

combustion. Ceci a été également observé lors de la campagne hivernale sur le site récepteur 

de Grande-Synthe, avec des concentrations en Cr dans la fraction ultrafine (< 0,29 µm) 

variant entre 15 et 45 % des PM10. A noter également que le secteur NE-E, caractéristique des 

situations météorologiques durant lesquelles la composante industrielle est la plus marquée, 

présente les concentrations les moins élevées en chrome, ce qui confirme les observations 

effectuées plus haut au sujet des teneurs en Cr dans les PM2.5, à savoir une origine 

essentiellement urbaine pour ce métal. 
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Figure 64 : Distribution granulométrique du Cr. 

 

Comme nous l’avons signalé plus haut, un autre élément concerné par ce type de distribution 

atypique est le sodium pour le secteur NE-E. 

 

2.5.5 Distribution relative des éléments dans les PM2,5 

La figure 65 présente une distribution relative moyenne des différents éléments analysés pour 

l’ensemble des échantillons collectés, tous secteurs de vent confondus. 

Cette distribution relative moyenne des différents éléments est assez caractéristique des trois 

secteurs de vents (Annexe 16). La plupart d’entre eux (Zn, Rb, Pb, K, Cu, Sb, Cd, Co, As, 

Mo, V, Ni et Cr), généralement issus majoritairement d’émissions anthropiques à haute 

température (Pacyna et Pacyna, 2001 ; Morawska et Zhang, 2002; Voutsa et Samara, 2002; 

Wu et al., 2007, Alleman et al., 2010; Lim et al., 2010) ont plus de 60 % (jusqu’à ≈ 90%) de 

leur masse dans les PM1,  avec des proportions dans les PM0,1 pouvant atteindre 20 % pour 

certains éléments.  
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Figure 65 : Distribution relative moyenne des 23 éléments dans les PM2,5 durant la campagne en champ 

proche. 

 

A l’inverse, les éléments tels que Ca, La, Sr, Mn, Ti, Na, Fe, Ba, Al et Mg qui se retrouvaient 

majoritairement dans la fraction < 400 nm en cheminées (> 50 %), ont une composante 

supermicronique supérieure ou égale à 50% en masse sur le site en champ proche. Cela 

pourrait être dû, comme nous l’avons évoqué précédemment, à des phénomènes 

d’agglomération des particules de ce type, entre-elles ou avec des particules préexistantes, 

conduisant à une augmentation de leur taille moyenne entre l’émissaire et le site récepteur, 

phénomène déjà constaté par ailleurs (Choël et al., 2006) et évoqué lors de précédents travaux 

sur ce site (Marris et al., 2012). En effet, une fraction de ces  métaux, tout au moins ceux 

n’ayant pas un caractère réfractaire avéré, peut, à haute température, se retrouver à l’état de 

vapeur dans les conduits de cheminées et ensuite nucléer, puis condenser dans l’air ambiant, 

en sortie de cheminée, pour former des particules ultrafines (Cohen et McCammon, 2001). 

Ces particules peuvent ensuite, par exemple, s’oxyder et s’agglomérer pour donner des 

particules plus grossières (> 1 µm). 

Toutefois, la présence d’une composante conséquente de particules supérieures au micron 

pourrait également s’expliquer par un apport important de particules supermicroniques issues 

des sources diffuses de Glencore. En effet, ces éléments sont généralement issus de processus 

naturels (Al, Ti, Sr, Ba qui présentent des facteurs d’enrichissement crustaux proches de 1 - 

Figure. 66) ou industriels, à caractère mécanique (voir plus haut). C’est le cas notamment de 
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Fe, Ca et Mg (Kyotani et Iwatsuki, 2002 ; Wu et al., 2007 ; Alleman et al., 2010 ; Hieu et 

Lee, 2010 ; Lim et al., 2010) qui présentent, dans notre étude, des concentrations relatives 

plus faibles (< 55%) dans la fraction submicronique et ultrafine. 

 

Synthèse 

Les émissions en cheminées sont caractérisées par des teneurs en métaux dans les particules 

fines très élevées et fortement variables.  Les particules ultrafines sont émises en quantités très 

importantes à la fois en masse (50 à 60%) et en abondance d’éléments métalliques 

(proportions relatives de 50 à 90%),  au sein de la fraction PM2,5. 

Le site en champ proche a été soumis durant la campagne à différentes sources selon l’origine 

des vents et la stabilité des masses d’air. Les résultats pointent clairement la source 

métallurgique au NE-E comme l’une des principales sources de métaux dans les particules 

fines et ultrafines de la zone industrielle. Leur distribution granulométrique montre que notre 

site est impacté par différents processus de formation des particules : processus à haute 

température au sein des cheminées et émissions de  sources diffuses principalement liées à des 

processus mécaniques. La fraction ultrafine apparaît cependant, évoluer rapidement durant 

son transport depuis la cheminée jusqu’au site de mesure situé 700m en aval. 
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3 Identification des sources de particules fines (PM2.5) en champ proche 

Pour répondre à notre objectif de traçage de sources, la démarche scientifique à adopter est la 

suivante : 

- Sélectionner des traceurs potentiels des sources présentes dans la zone d’étude sur la 

base des résultats obtenus dans ce travail et des profils établis dans la littérature, 

- Tester la robustesse de ces traceurs sur nos données pour identifier ceux qui sont 

spécifiques à chacune des sources dans ce contexte d’émissions industrielles multipolaires et 

très complexe, 

- Appliquer une analyse statistique multivariée pour identifier des profils de sources sur 

la base des traceurs choisis et des données de la littérature, puis estimer leurs contributions 

relatives aux concentrations totales en éléments dans les particules collectées en champ 

proche. 

3.1 Facteur d’enrichissement 

3.1.1 Facteur d’enrichissement par rapport à la source crustale 

Les facteurs d'enrichissement par rapport à la croûte continentale (FEcroûte) sont calculés sur la 

base des concentrations moyennes en éléments dans les PM2,5 collectées pour toute la 

campagne « NANO-INDUS », avec Al et Ti comme éléments de référence. A noter que les 

valeurs des FE pour les deux éléments de référence sont très similaires. Ces éléments peuvent 

donc être utilisés indistinctement comme traceurs de source crustale dans notre zone d’étude 

(Figure 66). 

Les éléments tels que Ti, Sr, La, Ba, Ca, Fe, K, Na, Mg, Rb et Co, la plupart d’entre eux 

fortement concentrés dans la fraction grossière, présentent un FEcroûte relativement faible 

(proche de 1). Ceci implique, soit que les sources naturelles contribuent fortement à 

l'enrichissement de ces éléments dans les PM2,5 (Ti, Sr, La, Ba), soit que des processus 

d’émissions industrielles (érosion des tas de minerais, abrasion, ...), semblables à ceux des 

sources naturelles, concourent aux concentrations rencontrées. Nous l’avions déjà évoqué 

précédemment pour les éléments comme Fe et Mn qui présentent des distributions 

granulométriques centrées sur les particules supermicroniques. 
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Figure 66 : Facteurs d'enrichissement pour les PM2.5 collectées en champ proche, par rapport à la croûte 
continentale moyenne (FEcroûte) avec Al comme élément de référence. 

 

Par contre, les éléments présentant les FEcroute les plus élevés (> 10) (dans l'ordre décroissant : 

Cd, Sb, Pb, As, Mo, Zn, Mn, Cr, Cu, Ni, et V) sont donc principalement d'origine anthropique 

dans nos échantillons. On peut remarquer que l’ordre est quasi identique à celui obtenu à 

Grande-Synthe (excepté l’inversion entre Cd et Sb). 

3.1.2 Facteur d’enrichissement par rapport aux sources anthropiques 

Comme nous l’avons vu dans les paragraphes précédents, les facteurs d’enrichissement 

permettent d’appréhender si certains éléments ont des sources autres que naturelles (Senaratne 

et Shooter, 2004). Pour ces éléments anthropiques, il est possible d’employer la même 

méthode de normalisation par rapport à un élément de référence, présent dans une source « 

anthropique » spécifique. Puisque le principe de calcul est le même que pour les facteurs 

d’enrichissement par rapport à la croûte continentale, le terme de facteur d’enrichissement 

(FE) est conservé par la suite. Son calcul nécessite d’acquérir une connaissance des profils des 

principales sources potentielles de particules présentent dans la zone : métallurgie 

(ferromanganèse), sidérurgie, combustion de produits pétroliers/pétrochimie, trafic routier,...  

A défaut d’avoir directement collecté des particules à l’émission de l’ensemble des sources 

présentes sur la zone, nous avons sélectionné des profils de sources dans la base de données 

SPECIATE (version 4.3, septembre 2011) de l’Agence de Protection de l’Environnement des 
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Etats-Unis (US EPA). Il faut souligner que, même si ces profils de source ont été établis pour 

un type d’émission similaire, les processus de fabrication et les matières premières utilisées 

peuvent être différents d’un site à l’autre et pourraient expliquer des divergences de résultats. 

Le facteur d’enrichissement calculé par rapport à une source anthropique (S) est déterminé 

selon l’équation 17 : 

Équation 17 : Calcul du facteur d’enrichissement (FE) par rapport aux sources anthropiques. 

 

Pour un élément X, un FE proche de 1 pour un élément de référence R de la source S suggère 

que cette dernière est une source majeure de l'élément X et que la signature pourrait ne pas 

être modifiée par des émissions provenant d'autres sources mineures (Harrison et Grieken, 

1998). Un FE très inférieur à 1 ou bien très supérieur à 1, indique la présence d'autres sources 

pour l’élément X. 

Le choix des éléments de référence pour le calcul du FE est basé sur leurs abondances 

relatives exprimées en pourcentage massique par rapport à la masse totale des composés 

analysés dans les profils SPECIATE. Plusieurs profils ont été testés pour chacune des sources 

(ferromanganèse, sidérurgie, combustion de produits pétroliers/pétrochimie et trafic routier). 

La figure 67 présente quelques profils élémentaires, parmi ceux qui ont été retenu pour le 

calcul du FE, à défaut d’échantillonnages réalisés à la source.  

Un élément est choisi comme élément de référence pour une source donnée si son 

pourcentage relatif est le plus élevé dans cette source et que cet élément est soit absent, soit 

présent, mais à un pourcentage plus faible dans les autres sources. Ainsi, les éléments de 

référence sélectionnés pour les différents profils de sources utilisés dans le présent travail 

sont: 

o Mn pour la source ferromanganèse 

o Pb, Cd et Rb pour la source sidérurgique 

o Ni et V pour la source combustion de pétrole/pétrochimie 

o Cu, Sb et Ba pour la source trafic routier : usure des freins de véhicules. 
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Figure 67 : Quelques profils de sources sélectionnés dans la base de données SPECIATE (version 4.3, 
septembre 2011) de l’Agence de Protection de l’Environnement des Etats-Unis (US EPA). 

  

Les différents éléments qui ont été choisi comme élément de référence pour chacune des 

sources ont été largement utilisés dans la littérature comme étant des traceurs potentiels 

(Foltescu et al., 1996 ; Garg et al., 2000 ; Weckwerth 2001 ; Sternbeck et al., 2002 ; 

Oravisjarvi et al., 2003 ; Chow et al., 2004 ; Dongarrà et al., 2009 ; Ledoux et al., 2009 ; 

Querol et al., 2009 ; Viana et al., 2009 ; Alleman et al., 2010 ; Marris et al., 2012). Les choix 

que nous avons effectués sont donc tout à fait logiques. 

Certains éléments n’ayant pas été déterminés dans les profils SPECIATE, on ne pourra donc 

pas employer cette méthode pour ces éléments. 

3.1.2.1 La source ferromanganèse : Glencore 

La Figure 68 rassemble  les facteurs d’enrichissement calculés en employant les résultats de 

l’analyse chimique des échantillons de PM2,5 collectés au sein des cheminées « cuisson et 

refroidissement » de Glencore, avec le Mn comme élément de référence. Ces facteurs ont été 

déterminés pour les échantillons de PM2,5 potentiellement affectés par les émissions de l’usine 

Glencore, c’est-à-dire collectés en champ proche selon des directions de vent NE-E. 
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Figure 68 : Facteurs d’enrichissement des PM2.5 collectées en champ proche du site métallurgique et 
calculés par rapport aux échantillons des cheminées « cuisson » et « refroidissement » de Glencore. Le 

manganèse est utilisé comme élément de référence. 

 

Le profil « ferromanganèse » déterminé par rapport aux échantillons de la cheminée de 

cuisson montre un facteur d’enrichissement proche de 1 pour Ca (0,8), K (0,8), Co (0,7), Cr 

(0,8), Rb (0,5) et Ti (1,1). Ce profil est différent de celui déterminé par rapport aux 

échantillons de la cheminée de refroidissement qui présente un facteur d’enrichissement 

proche de 1 pour Cd (0,7), Mo (0,6) et Pb (0,9). La plupart des éléments d’ailleurs présentent 

des FE différents selon l’émissaire considéré (« cuisson » ou « refroidissement »), ce qui 

exclu la possibilité de les employer comme traceurs de la source « ferromanganèse » dans son 

ensemble). C’est par exemple le cas du calcium. En comparant les FE/Mn déterminés par 

rapport aux échantillons des cheminées de Glencore aux FE/Ca pour les mêmes cheminées 

(Annexe 17.a), nous avons obtenu en effet des résultats similaires pour la cheminée de 

cuisson (FE très proche de 1 pour Co, Cr, K, Mn, Rb, et Ti), mais des résultats très différents 

pour la cheminée de refroidissement. Ces résultats confirment donc que si Ca est un bon 

traceur de l’étape de cuisson, il ne pourrait pas être utilisé comme traceur pour l’étape de 

refroidissement. 
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Le fondant (essentiellement constitué de castine : CaCO3), ajouté lors de l’étape de cuisson, 

est très vraisemblablement responsable de l’enrichissement en Ca. La combustion du charbon, 

qui est employé ici pour fabriquer l’aggloméré de Fe-Mn est par ailleurs une source 

d’émission d’As, Cd, Co, et Pb (Vassilev et al., 1997 ; Morawska and Zhang, 2002 ; 

Folgueras et al., 2003 ; Godoy et al., 2005, Lamaison, 2006). Il n’est donc pas étonnant que 

ces éléments se retrouvent en quantités notables dans les émissions et que leur abondance 

relative par rapport à Mn évolue peu ensuite. Notons également que l’étape de cuisson 

pouvant se poursuivre dans la zone de refroidissement (LECES ; communication personnelle), 

l’ensemble des éléments émis lors de la cuisson seront aussi retrouvés, au moins 

partiellement, dans les émissions de la zone de refroidissement. C’est pour cette raison qu’à 

l’inverse du calcium des éléments tels que Ba et Co présentent des facteurs d’enrichissement 

voisins pour les deux émissaires de l’atelier d’agglomération. 

Cependant, certains de ces éléments peuvent être aussi émis en fortes quantités par d’autres 

sources (Figure 67) telles que la sidérurgie (Ca, Cd, Cr, K, Pb et Rb), le trafic routier (Mo, Ti) 

et la source crustale (Ti, Ca). Par conséquent, ils ne peuvent pas être considérés comme des 

éléments traceurs robustes de la source ferromanganèse. 

Ces considérations, associées aux données de la Figure 67, nous amènent à estimer que le 

manganèse est le traceur le plus robuste pour la source ferromanganèse dans son ensemble et 

sera par conséquent retenu par la suite. 

3.1.2.2 La source Sidérurgique 

L’usine Sidérurgique étant située au NE-E de notre site de prélèvement, les profils ont été 

déterminés pour les échantillons potentiellement affectés par ces émissions, c'est-à-dire les 

échantillons de PM2,5 collectés sous des vents NE-E, comme pour la source 

« ferromanganèse ». 

La Figure 69 montre les facteurs d’enrichissement calculés par rapport au profil SPECIATE 

d'atelier d’agglomération de l’activité sidérurgique (28301 2.5), avec Pb comme élément de 

référence. En effet, Pb est principalement émis par la métallurgie selon le profil SPECIATE, 

mais également si l’on en croit la littérature (Alleman et al., 2010). As, Cd, Cr, Cu, et Rb ont 

des facteurs d’enrichissement proches de 1. Des résultats similaires ont été obtenus en 

utilisant le Rb et Cd comme éléments de référence (Annexe 17.b et c). 
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Figure 69 : Facteurs d’enrichissement par rapport aux profils SPECIATE 28301 2.5 (activité 
sidérurgique), pour les PM2,5 collectées en champ proche du site métallurgique. Le plomb est pris comme 

élément de référence. 

 

Les éléments tels que Cd, Cu, Pb et Rb ont été identifiés comme majoritairement concentrés 

dans les rejets de l’atelier d’agglomération de l’usine sidérurgique d’Arcelor-Mittal 

(Lamaison, 2006). Ils proviennent principalement du charbon utilisé pour la fabrication de 

coke nécessaire à la réduction des oxydes de fer. En employant Cd et Rb comme éléments de 

référence de la source sidérurgique, nous avons retrouvé des résultats très similaires de ceux 

obtenu avec Pb comme élément de référence. Compte tenu des données disponibles dans la 

littérature, nous choisirons néanmoins Pb comme élément traceur de cette source. 

3.1.2.3 La source pétrochimie 

Nickel a été choisi comme élément de référence pour calculer les facteurs d’enrichissement 

par rapport au profil SPECIATE « combustion de produit pétroliers/pétrochimie » (13501 

2.5). Ce type d’activité apparaît présent sur les trois secteurs (NE-E, au NW et au SW) de 

notre site d’étude, nous avons donc effectué le calcul de FE pour les trois secteurs de vents 

(Figure 70). 

Les résultats montrent une très bonne corrélation du Ni avec le vanadium (FE proche de 1), 

pour les trois secteurs de vents et sont donc cohérents avec ceux attendus. Ces résultats 

confirment donc que les éléments V et Ni sont bien issus, dans notre étude et quelque soient 

les secteurs de vent, de la combustion du pétrole (y compris la combustion des fiouls lourds 
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maritimes) ou des émissions de la pétrochimie, comme cela a été montré dans d’autres études 

(Swietlicki et al., 1996 ; Pacyna et Pacyna, 2001 ; Chow et al., 2004 ; Querol et al., 2009) et 

comme nous l’avions déjà évoqué précédemment dans ce chapitre. 

 

 

Figure 70 : Facteurs d’enrichissement pour les PM2.5 collectées en champ proche du site métallurgique, 
par rapport au profil SPECIATE 13501 2.5 (combustion de produit pétroliers/pétrochimie).  Ni est choisi 

comme élément de référence. 

 

3.1.2.4 La source trafic routier 

Les rejets dus au transport routier sont diffus, c'est-à-dire ne provenant pas d'un site unique et 

bien défini dans la zone d’étude. Pour la source « transport routier », le facteur 

d’enrichissement est calculé par rapport au profil SPECIATE de l’usure des freins de 

véhicules (5014), pour les trois secteurs de vents avec Cu comme élément de référence, 

(Figure 71). 

On constate que les éléments Ba et Sb très enrichis (avec Cu) dans les particules issues de 

l’abrasion des systèmes de freinage automobile (Garg et al., 2000 ; Weckwerth, 2001 ; 

Sternbeck et al., 2002 ; Adachi et Tainosho, 2004 ; Dongarrà et al., 2009 ; Gietl et al., 2010) 

ont des facteurs d’enrichissement relativement proches de 1 pour les trois secteurs, et 

notamment pour les secteurs N-NW et S-SW, potentiellement plus affectés par le trafic 
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routier. Cu peut donc être utilisé comme un traceur robuste du trafic automobile. 

 

Figure 71 : Facteurs d’enrichissement pour les PM2.5 collectées en champ proche du site métallurgique, 
calculés par rapport aux profils SPECIATE de l’usure du frein de véhicules (5014), avec Cu comme 

élément de référence. 

 

3.1.3 Vérification de la robustesse des traceurs choisis : calcul des Ratios élémentaires 

caractéristiques 

3.1.3.1 Estimation de l’impact des émissions de l’usine Glencore sur nos échantillons 
en champ proche 

Comme nous l’avons évoqué précédemment (Chapitre 1), les ratios élémentaires sont peu 

sensibles aux phénomènes de dilution atmosphérique. Ils ont donc été utilisés pour identifier 

la signature des émissions de l’usine Glencore dans les échantillons collectés en champ 

proche de cette usine. Plusieurs ratios ont été testés dans cette étude mais le ratio Mn (élément 

spécifique de Glencore) / Al (élément naturel associé aux minerais en quantité limitée) nous 

semble le plus discriminant et concluant.  En effet, selon les profils SPECIATE de l’US-EPA, 

Mn est présent à près de 20% en moyenne dans les émissions d’une usine de ferromanganèse, 

alors qu’Al n’est présent qu’à hauteur de moins de 1%. Ce choix semble donc approprié dans 

le contexte d’émissions complexes. La figure 72 montre à cet égard les ratios (Mn/Al) 

calculés en fonction de 1/Mn (permettant d’identifier un enrichissement relatif en Mn) pour : 

 les échantillons PM2,5 des cheminées de cuisson et refroidissement de Glencore, 
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collectés lors de notre campagne et comparés à ceux d’une étude antérieure sur les mêmes 

cheminées (Marris et al., 2012), mais pour les PM10, 

 les échantillons de PM2,5 collectés lors de la campagne intensive « NANO-INDUS », 

donc en champ proche du site « Glencore », pour chacun des secteurs (NE-E, N-NW et S-

SW), 

 les échantillons de PM10 collectés lors de la campagne hivernale sur le site atelier de 

Grande-Synthe (secteurs industriel et « urbain-trafic ») et présentés dans le chapitre 3. 

 

   

Figure 72 : Ratio Mn / Al calculés en fonction de 1/Mn : comparaison des échantillons collectés en 
cheminées à ceux collectés dans l’air ambiant (champ proche).  

Les ratios obtenus lors de nos prélèvements en cheminée « refroidissement » sont 

généralement assez comparables (4,2 - 4,3) à ceux rapportés par Marris et al., (2012) pour 

cette même cheminée (3,0 - 3,6). Par contre, nos résultats pour la cheminée « cuisson » (0,2 - 

2,0) sont beaucoup plus variables, même s’ils correspondent à l’ordre de grandeur de ceux 

mesurés par Marris et al. (2012), soit entre 0,5 et 1,0. Cependant la cheminée « cuisson » est 

beaucoup moins émissive en PM2,5 que la cheminée « refroidissement » (de l’ordre d’un 

Signature chimique 

industrielle 

Signature chimique 

urbaine 
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facteur 4) et donc l’impact des émissions de cette cheminée sur les résultats obtenus en champ 

proche sera beaucoup plus limité. On constate par ailleurs que les échantillons collectés lors 

de la campagne intensive en champ proche, déjà beaucoup moins riches en Mn que les 

échantillons émis par l’usine, se dispersent sur un axe compris entre les émissions de la 

cheminée de refroidissement et la signature des émissions urbaines, que nous avons choisi de 

caractériser par les valeurs obtenues lors de nos prélèvements à Grande-Synthe (G.S - Figure 

33), sous des vents issus du secteur « urbain-trafic ». Pour les échantillons collectés en champ 

proche, sous vents de secteur NE-E,, les points représentatifs de ces échantillons s’orientent 

vers ceux des cheminées de Glencore et particulièrement vers la cheminée de refroidissement 

(notamment pour l’échantillon des journées du 25 au 27 mai 2012).  

Ces résultats confirment que cet échantillon aurait une signature plutôt caractéristique de 

l’usine Glencore et non de celle des émissions de l’usine sidérurgique « Arcelor-Mittal », 

située dans le même secteur de vent. Lors de ces journées, les mesures sur le site instrumenté 

en champ proche dans le cadre de la campagne « NANO-INDUS » seraient donc très 

probablement influencés par les émissions de Glencore, ce qui est en accord avec les fortes 

concentrations en métaux et leur contribution relative (22 %) à la masse totale des PM2,5 

durant cette période. Les autres échantillons NE-E présentent une signature assez proche des 

échantillons N-NW. En effet, du fait de la longue durée d’échantillonnage (≈ 48 h), ces 

échantillons identifiés comme étant sous l’influence de vents de secteur « NE-E » peuvent 

être parfois affectés par des sources localisées dans le secteur « N-NW », la direction générale 

de Nord-Est n’étant qu’une moyenne sur 48 heures. De plus, 11 événements de brises de mer 

correspondant à des vents de secteur NW à NE ont été mis en évidence par nos collègues de 

l’ULCO/LPCA durant l’ensemble de la campagne NANO-INDUS. Ce phénomène a pu ainsi 

induire une accumulation de particules d’origines diverses (Augustin et al., 2006; Talbot et 

al., 2007). 

Sur la figure 72, nous avons donc défini un axe « industriel-urbain-» qui nous permet de 

discriminer les échantillons selon l’impact relatif de ces deux signatures. Les échantillons 

collectés en champ proche sous vents de secteurs NE-E et N-NW présentent, sur l’axe 

prédéfini, une composition chimique logiquement plus proche de celle du pôle « industriel » 

que de celle de la signature chimique du pôle « urbain ». Les échantillons qui sont 

susceptibles d’être plus affectés par les sources urbaines et le trafic automobile, c’est-à-dire 

les échantillons du secteur S-SW de la campagne intensive « NANO-INDUS » et ceux 
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collectés sur le site de Grande-Synthe, à plusieurs kilomètres de la zone industrialo-portuaire, 

mais sous l’influence des rejets de celle-ci, sont logiquement en positions intermédiaires. Cela 

constitue une preuve tangible de la pertinence du choix de l’élément manganèse comme 

traceur des émissions de l’usine « Glencore ». 

3.1.3.2 Autres ratios élémentaires 

Afin d’identifier les signatures des sources additionnelles susceptibles d’impacter notre site en 

champ proche, d’autres ratios élémentaires ont été calculés (Tableau 29) et comparés à ceux 

obtenus lors de la campagne hivernale sur le site atelier de Grande-Synthe et à ceux de la 

littérature.  

Tableau 29 : Comparaison de ratios élémentaires calculés durant la campagne intensive NANO-INDUS 
à ceux obtenus sur le site atelier de Grande-Synthe 

   

Les ratios Cu/Sb calculés dans le cadre de la campagne « NANO-INDUS » sont dans la 

gamme des valeurs observées sur le site atelier de Grande-Synthe, confirmant que ces 

éléments sont principalement émis par le trafic routier. On constate cependant une légère 

différence selon les secteurs de vent. En effet, le secteur S-SW susceptible d’être plus affecté 

par le trafic routier présente un ratio plus typique des valeurs rapportées dans la littérature 

pour l’abrasion des freins de véhicules (Tableau 30).  

Tableau 30 : Ratios élémentaires spécifiques à certaines sources  (synthèse des données de la littérature : 
voir tableau  4 du chapitre 3)  
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A l’inverse, les ratios Cu/Sb plus élevés pour les échantillons collectés dans les secteurs NE-E 

et N-NW suggèrent une influence potentielle des émissions industrielles, notamment pour le 

Cu, également associé aux émissions métallurgiques et sidérurgiques (Pacyna et Pacyna, 

2001, Morawska et Zhang, 2002). 

Les ratios Zn/Pb et Pb/Cd calculés dans cette étude pour les trois secteurs de vent sont assez 

proches et comparables à ceux trouvés sur le site atelier de Grande-Synthe. Ils restent par 

ailleurs similaires aux valeurs indiquées pour l’industrie sidérurgique dans la littérature. 

Cependant, la variabilité importante de ces ratios ne permet pas de faire ressortir une 

différence très nette en fonction des secteurs de vent. 

Ni et V principalement issus de la combustion de produits pétroliers présentent des ratios 

V/Ni très similaires à ceux obtenus lors de la campagne hivernale sur Grande-Synthe et dans 

la littérature pour l’industrie pétrochimique. On peut cependant observer que le ratio V/Ni est 

en moyenne légèrement plus élevé pour le secteur NE-E et N-NW (1,1 ± 0,2 et 0,9 ± 0,2) que 

pour le secteur S-SW (0,6 ± 0,4). Bien que pour les secteurs NE-E et N-NW les 

concentrations en Ni et V peuvent être potentiellement affectées par des émissions de 

particules provenant des navires empruntant le Détroit du Pas de Calais, les ratios V/Ni pour 

ces deux secteurs sont en moyenne relativement plus faibles que ceux rapportés pour les 

émissions des navires (2,5 – 5) par Querol et al. (2009) et Viana et al. (2009). Ces valeurs 

impliqueraient donc que l’industrie pétrochimique demeure une source importante de  V et Ni 

dans notre zone d’étude, malgré la fermeture de l’une des deux raffineries de pétrole de 

Dunkerque La présence d’une faible fraction supermicronique additionnelle à la fraction 

submicronique, suggérant deux sources distinctes de ces éléments dans notre zone d’étude, 

impliquerait alors un phénomène de remises en suspension de particules plus grossières à 

partir de sols historiquement contaminés (Figure 60). 

Le secteur NE-E, affecté par les émissions métallurgiques, présente des ratios Fe/Ca > 1, en 

accord avec les valeurs de la littérature pour l’activité sidérurgique. Les ratios Fe/Ca obtenus 

pour le secteur S-SW (plutôt « urbain-trafic ») sont, au contraire, en moyenne plus proches de 

ceux observés pour les poussières de routes et terrigènes (toujours < 1). Ces résultats sont en 

accord avec ceux trouvés lors de la campagne hivernale sur le site atelier de Grande-Synthe et 

impliqueraient donc un enrichissement relatif de Ca crustal par rapport au Fe en milieu urbain. 

En revanche, à proximité industrielle, on observe une signature plus marquée par l’activité 
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métallurgique concernant ces éléments. 

Les ratios Na/Mg calculés dans cette étude sont proches de ceux rapportés dans l’eau de mer 

(8,4) par Millero (1974), pour les prélèvements effectués à Grande-Synthe (9,0 - 11,4), mais 

beaucoup plus faibles pour les échantillons collectés durant la campagne en champ proche 

(0,3 - 5,0). Toutefois, on peut remarquer une tendance à des valeurs plus proches de celles de 

l’eau de mer, compte tenu de la proximité du trait de côte, lorsque les échantillonnages sont 

réalisés par vent globalement de secteur NE-E (5,0 ± 1,4). A l’inverse, pour les autres 

secteurs, des sources naturelles ou urbaines de magnésium concourent vraisemblablement à 

diminuer les ratios Na/Mg, avec des valeurs voisines ou inférieures à 1 (Tableau 29) et donc 

plus proches des valeurs observées pour les poussières  urbaines ou terrigènes (Tableau 30). 

 

3.2 Analyse statistique multivariée  

Ce travail est l’un des premiers s’intéressant aux sources d’éléments métalliques dans les 

particules fines et ultrafines d’une zone industrielle, en champ proche. Il a comme objectif 

notamment de caractériser et d’estimer l’évolution des particules émises au sein même des 

panaches et ce, plus particulièrement dans le but d’améliorer la représentativité des tests de 

bioaccessibilité qui seront présentés dans le dernier chapitre de ce mémoire. En effet, alors 

que les différentes sources d’éléments métalliques pour les PM10 sont relativement bien 

établis sur la zone dunkerquoise (Lamaison, 2006 ; Rimetz-Planchon, 2008 ; Alleman et al., 

2010), aucun profil de sources pour les fractions les plus fines n’a encore été publié. L'analyse 

statistique multivariée, qui ne nécessite aucune connaissance a priori du nombre de sources ou 

des profils chimiques des sources (Hosiokangas et al., 1999 ; Schauer et al., 2006 ; Viana et 

al., 2008 ; Khodeir et al., 2012), nous parait donc un choix raisonnable si l’on considère notre 

jeu de données relativement limité pour ce type d’exercice. Afin d’identifier plus précisément 

les sources de métaux et surtout d’estimer leurs contributions relatives dans cette zone, nous 

avons appliqué une analyse en composantes principales (ACP), avant de procéder à une 

analyse par régression linéaire multiple (RLM). Ces méthodes sont basées sur des méthodes 

statistiques traditionnelles et sont relativement simples à utiliser, avec l’aide de nombreux 

logiciels statistiques courants.  

Pour cette étude, l’analyse a été réalisée en utilisant le logiciel STATGRAPHICS (Centurion 

XV). 
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3.2.1 Analyse en composantes principales (ACP) 

L’application d’une analyse en composantes principales (ACP) nous a permis d’identifier les 

principales sources de métaux dans les particules fines collectées en champ proche. 

Du fait du nombre limité d’échantillons, les concentrations de chacune des fractions 

granulométriques (PM01 , PM01-1 et PM1-2,5) ont été utilisées pour le jeu de données 

(représentant  au total 36 échantillons pour les 23 éléments). Avant l’ACP, les concentrations 

inférieures à la limite de détection sont remplacées par zéro. Selon Morandi et al. (1987), un 

remplacement des valeurs par zéro < 15 % du nombre de valeurs n’affecte pas qualitativement 

les résultats de l’analyse de manière significative. Hosiokangas et al. (1999), par exemple, ont 

effectué un remplacement des valeurs < LD par zéro dans 13 % des cas. Dans notre étude le 

nombre de valeurs < LD à remplacer correspond à moins de 4% des données. Ces valeurs sont 

notamment associées au Na et Ca et peuvent être liées à la faible sensibilité de l’ICP-AES 

utilisée pour l’analyse de ces éléments. 

Dans un premier temps, nous notons qu’il y a de nombreuses variables peu corrélées ou 

anticorrélées sur certains facteurs, rendant donc l‘interprétation laborieuse. Nous avons donc 

effectué une rotation VARIMAX qui a permis d’extraire 7 facteurs avec des valeurs propres 

supérieures ou égales à 1 (Figure 73). Ensemble, ils expliquent 91 % de la variabilité des 

données d'origine. 

.   

Figure 73 : Graphique des valeurs propres lors de notre analyse par ACP. 
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La plupart des facteurs extraits (Figure 74) sont facilement identifiables du fait de la 

prédominance (factor loadings > 60 %) de certains éléments traceurs connus ou identifiés 

dans la partie 3.1.2 de ce chapitre : 

 Facteur 1 (35 % de la variance) : correspond à la source de ferromanganèse, fortement 

corrélée à Mn, associé à Fe, Ca, Sr, Ti et La, 

 Facteur 2 (22 % de la variance) : correspond à la source « pétrochimie/combustion du 

pétrole », fortement corrélée à Ni, V et Co et associée également à Cr, Ba, K et Mo. 

 Facteur 3 (12 % de la variance) : correspond à la source sidérurgique, liée à Cd, Pb, Rb 

et Zn, 

 Facteur 4 (7 % de la variance), fortement corrélé à l’As et moyennement à K, Mo et 

Rb, sans doute associé à la combustion de différents charbons industriels, 

 Facteur 5 (6 % de la variance) : correspond à la source terrigène, du fait d’une très 

bonne corrélation avec Al et Mg, 

 Facteur 6 (5 % de la variance) : composante « trafic routier », liée à Cu et Sb, 

 Facteur 7 (4 % de la variance) : composante fortement corrélée à Na et donc liée à la 

présence de sels marins. 

L’ACP nous a donc permis d’identifier les principales sources qui ont influencé nos mesures 

en champ proche (Production de ferromanganèse, sidérurgie, combustion du pétrole, 

combustion du charbon, trafic automobile, émissions terrigènes et de sels marins). Pour 

chacune d’entre elles, nous allons choisir un traceur spécifique afin de réaliser une analyse par 

régression multiple qui nous permettra d’estimer leurs contributions relatives. 
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Figure 74 : Profils de sources extraits de la base de données employée pour l’ACP. 
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Figure 74 : Profils de sources extraits de  la base de données employée pour l’ACP (suite). 
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3.2.2 Régression linéaire multiple (RLM)  

Une analyse par régression multiple nous a permis d’estimer les contributions relatives des 

principales sources aux concentrations élémentaires. Différents traceurs associées aux sources 

identifiés à partir de l’ACP ont été testés, afin de vérifier la robustesse de notre modèle 

(remplacement de Cu par Sb, de Pb par Cd et de Ni par V par exemple). 

Les différents traceurs choisis pour chaque source ont été d’une part identifiés à partir de 

l’analyse comparée de nos mesures avec notamment les profils de sources proposés par l’US-

EPA (Base de données SPECIATE - voir plus haut) et ont d’autre part été confirmés par les 

résultats de l’ACP présentés dans le paragraphe 3.2.1, à savoir : Mn (Production de 

ferromanganèse), Pb (Sidérurgie), Ni (Pétrochimie/combustion du pétrole (fioul)), As 

(Combustion des Charbons), Cu (Trafic Automobile),  Al (Terrigène) et Na (Sels marins). 

Les analyses de variance (ANOVA) montrent qu’il y a une relation statistiquement 

significative entre la Variable Dépendante qui nous intéresse ici, à savoir la concentration 

totale en métaux et les variables indépendantes constituées par les concentrations des 

différents traceurs, avec un niveau de confiance de 95 % (p < 0,05). 

L'équation du modèle ajusté est: 

Concentration en métaux totaux dans les PM2,5 = -3,46838 + 1,03569× [Na] + 5,39597× 

[Mn] + 2,10953× [Al] + 4,96507× [Pb] + 16,8258× [Ni] + 10,2719× [Cu] + 80,6861× [As] 

La figure 75 montre une très bonne corrélation entre les concentrations des 23 éléments 

mesurés dans les échantillons de PM0,1 , PM0,1-1 et PM1-2,5 et celles déterminées par le modèle 

en utilisant les différents traceurs que nous avions sélectionnés. Les fortes concentrations 

n’ont visiblement pas d’effet sur la pente de la régression. Le modèle ajusté explique 94% 

(R²) de la variabilité de la concentration des 23 éléments mesurés dans les PM2,5, ce qui 

confirme la robustesse des traceurs choisis pour notre modèle. 
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Figure 75 : Concentrations totales mesurées vs concentrations totales prédites par le modèle issu de 
l’analyse par régression multiple (23 éléments analysés dans les PM2,5). 

  

3.2.2.1 Contribution des sources dans les particules fines 

La figure 76 présente la contribution relative moyenne à la concentration totale en métaux 

dans les PM2,5 et PM1 pour chacune des sources identifiées précédemment. 

La plus forte contribution à la concentration totale en métaux dans les PM2,5 est observée pour 

la source « ferromanganèse » (39 %), suivie par les sources terrigène et marine qui 

contribuent à 24 et 21 % respectivement. Les sources sidérurgie, pétrochimie, combustion de 

charbons et trafic routier ont des contributions relatives moyennes à la concentration totale en 

métaux dans les PM2,5 relativement faibles (≤ 5 %) sur l’ensemble de la période de 

prélèvement considérée. 

Dans la fraction PM1, les contributions moyennes à la concentration totale en métaux, des 

sources naturelles (terrigènes et marines) et du trafic routier sont assez similaires à ce qui a été 

observé pour les PM2,5  (23, 25 et 3 %, respectivement). Les contributions des sources 

industrielles (ferromanganèse, sidérurgie, pétrochimie, combustion de charbons) à la teneur 

totale en métaux sont par contre très différentes. On constate une forte diminution de la 

contribution moyenne de la source ferromanganèse qui passe de 39 % dans les PM2,5 à 23 % 

dans la fraction PM1, ce qui est cohérent avec le fait que le traceur choisi (Mn) est associé, 

pour une part non négligeable, à des particules de taille supérieure au micron (Figure 59). Par 

contre, on assiste à une augmentation très nette de la contribution moyenne des sources 
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sidérurgie, pétrochimie, combustion de charbons, qui passent de 4, 5 et 5 % respectivement 

pour les PM2,5 à 9, 9 et 8 % respectivement pour la fraction PM1. 

  

 

Figure 76 : Contribution relative moyenne de chacune des sources à la concentration totale en métaux 
dans les PM2,5 et les PM1 . 

Ces résultats montrent que la source ferromanganèse reste toujours prépondérante en termes 

de contribution à la concentration totale en métaux dans les particules fines collectées sur 

notre site, en champ proche de l’usine. Cependant, cette forte contribution (39 %) dans la 

fraction PM2,5 semble très liée la fraction supermicronique (> 1 µm), d’autant plus que les 

éléments associés à cette source (Ca, Fe, Mn, Sr et Ti) à partir de l’ACP sont fortement 
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concentrés dans cette fraction. Ceci est sans doute dû à la proximité des tas de minerais (ré-

envol et travaux mécaniques sur ces matériaux) qui émettent particulièrement des particules 

grossières. 

Ainsi, en considérant uniquement la fraction submicronique (PM1), on limite la contribution 

de la fraction grossière liée à des émissions diffuses très fréquentes sur sites industriels. On 

voit alors d’autant mieux l’importance relative des autres industries, liée à des émissions en 

lien avec leurs procédés et issue d’émissions canalisées à température élevée. Toutefois, 

même dans cette fraction submicronique, nos échantillons en champ proche sont fortement 

affectés par la source ferromanganèse qui est la plus proche du site de prélèvement. 

Il reste intéressant de noter que même sur un site fortement industrialisé, la fraction 

métallique naturelle représenterait près de 48% de la masse totale des métaux dans les PM1. 

La proximité du littoral, la manutention importante de minerais et les nombreux déplacements 

de camions sur la zone en sont sans doute en partie à l’origine, comme on peut le constater en 

analysant la contribution pour chaque échantillon. 

3.2.2.2 Evolution temporelle de ces contributions durant la campagne intensive 

L’évolution temporelle des contributions des différentes sources à la concentration totale en 

métaux tout au long de la campagne en champ proche est présentée sur la figure 77.  

On constate une très forte variabilité temporelle des contributions des différentes sources dans 

les PM2,5 et PM1 mesurées en champ proche. Ceci est bien entendu notamment lié aux 

modifications de la dynamique atmosphérique locale (changements de direction des vents 

locaux). En effet, les pics de concentration en métaux totaux sont observés durant les épisodes 

de vent « NE-E », caractérisés surtout par de fortes contributions de l’activité de l’usine 

ferromanganèse, comme nous venons de le voir, mais également des émissions terrigènes et 

de la source marine.  
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Figure 77 : Evolution temporelle de la contribution des différentes sources à la concentration totale en 

métaux durant la campagne intensive « NANO-INDUS », en champ proche. 

 

Les concentrations maximales en métaux totaux dans les particules fines sont particulièrement 

observées lors des journées du 25-27 mai (7,9 et 3,9 µg/m3 pour les PM2,5 et PM1, 

respectivement), liées notamment à de fortes contributions de l’usine ferromanganèse : 4,5 et 

1,5 µg/m3 pour les PM2,5 et PM1, respectivement, soit ≈ 54 et ≈ 36 % de la teneur totale en 

métaux. Durant cette période, la contribution de la sidérurgie est bien moindre, estimée à  ≈ 

0,5 µg/m3 pour les PM2,5 et PM1, soit ≈ 5 et ≈ 12 %, respectivement. Ces résultats sont tout à 

fait cohérents avec les analyses chimiques élémentaires présentées plus haut, qui montrent de 

fortes teneurs en métaux, notamment ceux associés à la métallurgie, pour la même période. 

Ces premiers résultats sur la contribution des sources de métaux pour les fractions fines et 
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submicroniques, bien que cohérents avec notre connaissance du site, pourraient intégrer  

toutefois une incertitude non négligeable. Elle serait liée d’une part, au nombre d’échantillons 

relativement limité obtenu lors de la campagne, ainsi qu’à la liste des éléments qui ont été 

analysés (absence de certains éléments majeurs (Si, Cl-) et traces (Ag, Ce, Li, Pt, Sn, …) 

connus comme marqueurs de sources). D’autre part, le choix des éléments traceurs utilisés 

pour la régression linéaire multiple, bien que justifié, pourrait éventuellement être discuté. En 

effet, la plupart des éléments traceurs sont émis par différentes sources dans cette zone 

industrielle très dense. C’est le cas par exemple du Pb, du Fe et Mn qui sont émis par à la fois 

par Glencore et Arcelor, bien que dans des proportions différentes. Ainsi, en supposant qu’un 

élément traceur est quasi exclusivement émis par une source, le modèle pourrait tendre à 

surestimer la contribution de la source associée. 
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Conclusions 
Cette partie de notre travail, basée sur une combinaison de mesures de particules fines à 

l’émission et en champ proche d’une usine de production d’alliage de fer et de manganèse 

(Glencore), caractéristique du complexe industriel de Dunkerque, avait pour but de mieux 

cerner les caractéristiques de la composante industrielle de la matière particulaire 

atmosphérique. Elle fait suite à l’étude en milieu urbain (Grande-Synthe, en banlieue de 

Dunkerque) fortement influencé, comme on l’a vu, par les émissions de l’industrie lourde. 

L’objectif était également de mettre en évidence les évolutions pouvant se produire entre la 

source elle-même (l’usine de ferromanganèse) et le panache quittant le périmètre de la zone 

industrielle, ceci afin de mieux appréhender les caractéristiques des particules réellement 

véhiculées jusqu’aux zones habitées voisines. Ceci avait notamment pour objectif de nous 

permettre d’appréhender les modifications de taille et de composition chimique des particules 

et, par la suite, l’incidence de cette évolution sur la bioaccessibilité des métaux-lourds étudiés. 

Les mesures à la source nous ont permis de mettre en évidence des différences, en termes de 

concentrations en éléments métalliques particulaires, entre  les cheminées de l’usine étudiée, 

différences liées notamment à des systèmes de filtrations n’ayant pas les mêmes 

caractéristiques, ainsi qu’à des variations de température durant le procédé industriel et des 

matériaux utilisés. La cheminée de refroidissement de l’atelier d’agglomération, principale 

source d’émission de particules fines de l’usine, est également la plus émettrice en éléments 

métalliques. En cheminée, les concentrations en particules ultrafines (PM0,1), enrichies en 

métaux, sont très élevées (60% de la masse totale des PM2,5). En champ proche, nous avons 

observé une diminution des concentrations de cette fraction liée d’une part à des 

transformations rapides (condensation suivie éventuellement d’une agglomération des 

particules entre elles), pouvant avoir lieu en sortie de cheminées. 

En champ proche nous avons également mis en évidence une forte variabilité temporelle des 

concentrations en masse des PM2,5, avec des dépassements de la limite annuelle (25 µg/m3), 

fixée par la Directive 2008/50/CE, notamment lors des périodes de vents globalement de 

secteur Nord-Est, où est localisée l’essentiel de l’activité métallurgique de la région 

dunkerquoise. Dans ce contexte d’émissions industrielles très complexe, nous avons pu 

identifier des traceurs robustes spécifiques à chacune des sources influençant notre site 

d’étude et établir un modèle, issu de l’analyse statistique des données, afin d’estimer la 

contribution relative de chacun de ces types de source aux concentrations métalliques 
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rencontrées. Les épisodes de pollution par vents de Nord-Est s’accompagnent de 

concentrations élevées en métaux sur le site en champ proche (pouvant atteindre 20 % de la 

masse des particules PM2,5), liées surtout à une forte contribution de la source métallurgique 

précitée (usine de ferromanganèse), avec dans une moindre mesure une contribution 

sidérurgique liée aux émissions du complexe Arcelor-Mittal. En plus de l’activité 

métallurgique, les autres sources identifiées sont la pétrochimie, la combustion des charbons, 

le trafic routier, la source terrigène et la source marine, avec des contributions relatives aux 

concentrations totales en éléments très variables. La contribution des émissions de Glencore 

aux concentrations élémentaires observées en champ proche est prépondérante avec une part 

importante des sources diffuses comme on a pu le voir dans le cas du Mn. 
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Chapitre V : Bioaccessibilité et 
spéciation des éléments métalliques 
dans les particules fines et ultrafines. 
 



 

 
Page 

204 

 

  



 

 
Page 

205 

 

  

Dans ce chapitre, nous présentons les résultats de bioaccessibilité obtenus sur les particules 

atmosphériques (1) collectées en champ proche ou issues des cheminées d’un site industriel 

(Glencore) et (2) lors de la campagne en milieu urbain (Grande Synthe), sous l’influence  plus 

lointaine de la zone industrielle. Nous évaluerons les bioaccessibilités des métaux et 

métalloïdes analysés en fonction des sources et de la granulométrie des particules. Une 

extraction séquentielle en quatre étapes sur les mêmes échantillons permettra de mieux 

comprendre la répartition des métaux dans les différentes phases constitutives des particules, 

c’est à dire leur spéciation, en lien avec leur bioaccessibilité et leur impact sanitaire potentiel. 

1 Bioaccessibilité pulmonaire des éléments métalliques à proximité 

immédiate de l’industrie métallurgique 

Durant la campagne NANO-INDUS, deux systèmes de prélèvement des particules fines et 

ultrafines ont été mis en œuvre: 

- Des impacteurs en cascade bas-volume DEKATI LPI (13 étages et 3 étages), permettant 

ainsi d’avoir accès à la distribution granulométrique en masse des particules entre 30 nm et 4 

µm. 

- Un système de barbotage permettant de piéger directement les particules fines (PM2.5) et 

de récupérer leur fraction en métaux solubles dans un fluide physiologique synthétique 

(solution Gamble). 

1.1 Bioaccessibilité selon les éléments 

Durant la campagne intensive en champ proche, les PM4 ont été collectées en fonction des 

directions de vent local, par l’intermédiaire d’un PIP (Préleveur Isocinétique de Particules), 

muni d’une girouette. La bioaccessibilité pulmonaire des éléments a été déterminée dans les 

différentes fractions granulométriques de 4 échantillons collectés par impacteurs 13 étages 

pour le secteur NE-E (secteur principalement métallurgique) et 6 échantillons par impacteurs 

3 étages pour les 2 autres secteurs de vent (3 pour chaque secteur). 

La figure 78 montre la bioaccessibilité moyenne (% par rapport à la concentration totale en 

métaux : voir chapitre 1) des 17 éléments majeurs et traces analysés dans les PM4 collectées 

durant la campagne intensive en champ proche, tous secteurs de vents confondus (10 

échantillons). Le facteur d’enrichissement par rapport à la croûte continentale (Figure 66) est 
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reporté en dessous afin de différentier facilement les éléments naturels et anthropiques. 

 

  

Figure 78 : Bioaccessibilité de 17 éléments durant la campagne intensive en champ proche, tous secteurs 

de vent confondus et facteurs d’enrichissement par rapport à la croûte continentale moyenne (FEcroûte). 

On constate que la bioaccessibilité est variable selon l’élément considéré. Elle passe du Fe, 

presque insoluble dans la solution Gamble (< 1 %), au Rb très soluble (> 80 % en moyenne). 

Nous avons ainsi réparti les éléments en 4 groupes selon leur bioaccessibilité : 

- bioaccessibilité faible (< 20 %) : Fe, Al, 

- bioaccessibilité modérée (20 - 40 %) : La, Mn, Ti, K, Zn, Mg et Pb, 

- bioaccessibilité forte (40 - 70 %) : Ba, Co, Cd, Sb et Ni, 

- bioaccessibilité très forte (> 70 %) : Cu, Mo et Rb. 

A l’exception du Mn, Pb et Zn liés à la métallurgie, les éléments présentant en moyenne une 

bioaccessibilité faible ou modérée (Fe, Al, La, Ti, K et Mg) peuvent avoir une forte 

contribution de sources naturelles (EFcroûte proche de 1) ou être associés à des processus de 

formation mécanique des particules (distribution granulométrique prépondérante dans la 

fraction grossière), liés notamment à la manutention des minerais. Inversement, des éléments 

possédant un faible EFcroûte (Ba, Co, Rb) peuvent être fortement à très fortement 
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bioaccessibles, suggérant que d’autres paramètres tels que l’origine des particules doivent être 

pris en compte. 

Pour un même élément, on peut aussi constater que la bioaccessibilité peut être très variable 

(écart type important) d’un échantillon à l’autre. Par exemple, les éléments réglementés tels 

que Cd, Ni et Pb ont des valeurs de bioaccessibilité variables qui peuvent parfois dépasser 55 

% pour Cd et Pb et 80 % pour Ni.  

Cette forte dispersion des résultats est très probablement liée à l’évolution des conditions 

météorologiques durant nos échantillonnages qui durent plusieurs heures. Pour mettre en 

évidence cette influence sur la bioaccessibilité des éléments, influence se traduisant par le 

transport de particules d’origines différentes sur notre site de mesure, nous nous sommes donc 

intéressés séparément aux échantillonnages menés spécifiquement sous l’influence des 

principaux secteurs de vents (NE-E, N-NW et S-SW) définis dans le chapitre 3. 

1.2 Evolution de la bioaccessibilité en fonction des sources potentielles  

Les différents échantillons de particules PM4 collectées durant la campagne intensive sont 

répartis en fonction des secteurs de vents influençant la charge particulaire atmosphérique, sur 

la figure 79, qui indique la bioaccessibilité des différents éléments analysés. 

La bioaccessibilité apparaît clairement variable en fonction de la direction des vents. Le site 

d’échantillonnage se trouvant au sein même d’une zone industrielle, la proximité et la 

diversité des sources qui l’entourent sont très vraisemblablement à l’origine des variations de 

bioaccessibilité observées. En effet, les processus de formation des particules (combustion, 

abrasion, …) déterminent leurs propriétés physico-chimiques, notamment leur taille et la 

spéciation des métaux, ce qui influence largement leur solubilité (Fernandez Espinosa et al., 

2000 ; Kyotani et Iwatsuki, 2002; Fernandez Espinosa et al, 2002).  

Comme on l’a vu dans le chapitre 4, les concentrations en éléments métalliques sont beaucoup 

plus élevées lorsque nous sommes sous l’influence du secteur NE-E (Figure 57). Or, les 

éléments tels que Cd, Mn, Pb et Zn, principalement liés à l’activité métallurgique dans notre 

zone d’étude, possèdent en moyenne des bioaccessibilités relativement plus faibles (Mn, Pb et 

Zn) ou modérée (Cd) dans ce secteur où est localisée la métallurgie. Dans les émissions 

métallurgiques, ces éléments seraient donc associés à des formes chimiques relativement peu 

solubles. Par exemple, des travaux antérieurs ont montré que les particules métalliques émises 

par l’usine de ferromanganèse sont principalement sous formes d’oxydes et d’aluminosilicates 
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(Marris et al., 2012), composés peu solubles (Dos Santos et al., 2009). 

 

Figure 79 : Bioaccessibilité des différents éléments dans les PM4 collectées selon les principaux secteurs de 

vents, durant la campagne NANO-INDUS. 

En revanche, pour le secteur N-NW, ces mêmes éléments (Cd, Mn, Pb et Zn) présentent de 

fortes valeurs de bioaccessibilité, pouvant parfois atteindre 70 % de leurs concentrations 

totales. De fait, la majorité des éléments (Ba, Cd, La, Mn, Pb, Sb, Ti et Zn) ont une 

bioaccessibilité plus élevée pour le secteur N-NW. Dans ce secteur, ces éléments seraient 

donc émis sous forme d’espèces relativement plus solubles. Contrairement à ces derniers, Co, 

K, Mo et Rb, également émis par la métallurgie, ont une bioaccessibilité plus élevées pour le 

secteur NE-E. Il est donc très probable qu’à la différence du Mn, du Pb ou du Zn, ces quatre 

éléments ne se trouvent pas majoritairement sous forme d’oxydes insolubles ou incorporés au 

réseau cristallin d’aluminosilicates.  

Inversement, Cu et Sb associés au trafic automobile, Ni émis par la combustion de fiouls  

lourds et la pétrochimie, ainsi que Al et Mg, principalement naturels, ont des valeurs de 

bioaccessibilité assez comparables pour les trois secteurs. Ceci peut être une indication du 

caractère plus ubiquiste de ces éléments émis par de multiples sources diffuses dans la zone 

ou chimiquement très similaires. 

L’ensemble de ces observations confirme donc que la bioaccessibilité n’est pas liée aux 

concentrations totales des polluants (« caractère quantitatif ») mais plutôt à leurs propriétés 
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physico-chimiques (« caractère qualitatif »). A granulométrie équivalente, les espèces 

métalliques, en lien avec l’origine et le processus de formation des particules, auront un 

impact décisif sur la capacité des métaux à se solubiliser et être transférés dans la circulation 

systémique. Toutefois, il semble que la spéciation en lien avec un type d’émission ne soit pas 

le seul paramètre à considérer, la taille des particules étant également un paramètre à prendre 

en compte (Niu et al. 2010). 

1.3 Bioaccessibilité selon la taille des particules 

Durant la campagne intensive en champ proche, les impacteurs 13 étages nous ont permis 

d’obtenir une distribution fine des particules (PM0,1, PM0,1-1, PM1-2,5 et PM2,5-4) pour le secteur 

N-NE (4 échantillons), dont on sait par ailleurs qu’il correspond essentiellement à un transport 

d’aérosols métallurgiques vers notre site d’échantillonnage. Pour mettre en évidence l’effet de 

la taille des particules sur la bioaccessibilité des éléments, ces différentes fractions 

granulométriques ont été extraites dans la solution « Gamble ». La figure 80 présente la 

bioaccessibilité dans les différentes fractions granulométriques collectées lors de vents 

provenant du secteur N-NE. 

 

Figure 80 : Distribution granulométriques de la bioaccessibilité des différents éléments associés aux 

particules collectées dans le secteur N-NE (n = 4). 

Bien que la bioaccessibilité soit déterminée pour des échantillons provenant du même secteur 

de vent (origine métallurgique/sidérurgique), elle apparaît significativement variable au sein 
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de chaque fraction granulométrique. Ceci renvoie aux considérations précédentes sur le rôle 

de la spéciation sur la bioaccessibilité, pour une granulométrie donnée. Ce faisant, au cours 

d’échantillonnages relativement longs (≈ 48 h), comme nous l’avions évoqué dans le chapitre 

3, il est probable que des particules issues de sources autres que la métallurgie/sidérurgie, 

véhiculant les métaux sous d’autres formes chimiques, viennent modifier la bioaccessibilité. 

A cet égard, les périodes de brises de mer (vents de secteur NW à NE), observées 

occasionnellement durant cette campagne, peuvent notamment entraîner un mélange des 

particules métallurgiques avec celles d’autres sources (voir Chapitre 4). 

Toutefois, la bioaccessibilité est en moyenne généralement plus élevée dans la fraction fine 

(PM2,5) et particulièrement dans les particules submicroniques et ultrafines. C’est notamment 

le cas de Ba, Co, Cu, Mo, Mn, Ni, Rb, Sb et Ti. Ces résultats confirment que la taille des 

particules est un paramètre déterminant de la solubilité des éléments (Heal et al., 2005; Koike 

et Kobayashi, 2006 ; Niu et al. 2010 ). Ceci peut être notamment relié à la surface d’échange 

plus élevée entre ces particules fines et la solution Gamble, facilitant ainsi l’extraction des 

éléments qu’elles contiennent. En effet, la réactivité de surface concerne les atomes externes 

qui sont proportionnellement plus nombreux sur les particules les plus fines. 

2 Estimation de la bioaccessibilité par barbotage 

Parallèlement à l’impaction en cascade, deux systèmes de prélèvement par barbotage ont été 

mis en œuvre durant deux jours, correspondant à des directions de vents NE-E. En raison de 

problèmes techniques (panne de l’ICP-AES au moment de la récupération des solutions), seul 

les éléments traces (As, Ba, Ca, Co, Cr, Cu, La, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb, Sr, Ti, V et Zn) ont 

été analysés (ICP-MS). De très faibles concentrations ont été obtenues dans les solutions de 

barbotage (débit limité à 3 L/mn, efficacité de piégeage faible) et de nombreux problèmes de 

contamination sur le terrain (manipulation dans un environnement très pollué) ont due être 

surmontés malgré les précautions prises (voir chapitre 2). De ce fait, seul le Mn, possédant de 

très fortes teneurs sous ces directions de vent, a pu être comparé aux mesures effectuées sur 

membranes. 

La Figure 81 montre les résultats de la bioaccessibilité obtenue par barbotage en comparaison 

de celle obtenue après échantillonnage par impaction, pour le secteur NE-E, durant la même 

période de prélèvement. 
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Figure 81 : Comparaison de bioaccessibilité obtenue par barbotage (n = 4) à celle obtenue après 
échantillonnage par impaction (n = 2), pour les PM2.5 provenant du secteur NE-E. 

Les valeurs de bioaccessibilité entre les deux systèmes sont assez comparables. On constate 

cependant que la bioaccessibilité déterminée par impaction est en moyenne légèrement plus 

faible que celle déterminée par barbotage. Ceci pourrait être lié au vieillissement des 

particules collectées sur les membranes (oxydation progressive des composés chimiques). En 

effet, les éléments associés aux particules piégées dans la solution de barbotage vont se 

solubiliser rapidement et être analysés les jours suivant, contrairement aux particules 

collectées sur membranes qui ont été conservées quelques semaines avant l’extraction dans la 

solution Gamble. 

Bien que le barbotage n’ait pas été effectué à la température du corps humain (37 °C) mais à 

température ambiante (de 6 à 24°C environ), les résultats obtenus avec cette méthode 

semblent être représentatifs, dans le cas du Mn, de ce qui pourrait se passer dans les poumons 

(processus de solubilisation débutant immédiatement après l’inhalation des particules). La 

solubilité des particules collectées sur des filtres peut différer en effet de celle des particules 

inhalées (Schauer et al., 2006). Des développements plus poussés demeurent cependant 

nécessaires pour conclure à la justesse et la reproductibilité de cette technique, notamment 

dans des atmosphères moins pollués. Des efforts supplémentaires en matière d’efficacité de 

piégeage des particules fines et de diminution des risques de contamination seront notamment 

essentiels pour poursuivre dans cette voie. 
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3 Comparaison de la bioaccessibilité selon l’origine et l’éloignement des 

sources 

Dans cette partie, nous allons comparer la bioaccessibilité pulmonaire des éléments 

métalliques particulaires collectés dans différents environnements : en cheminées, en champ 

proche (à 700 m de l’usine de ferromanganèse, secteur NE-E) et en milieu urbain au voisinage 

de la zone industrielle (distante d’environ 2000 m). L’objectif est de mieux comprendre 

l’évolution de la bioaccessibilité durant le transport sur de courtes distances des particules 

issues des sources industrielles, avant qu’elles n’atteignent la zone d’habitation. Les 

prélèvements n’ont cependant pas été effectués simultanément mais sur plusieurs mois, en fin 

d’hiver et au printemps et peuvent donc être affectés par la variabilité des sources selon la 

saison. Toutefois, bien que les sources urbaines puissent évoluer entre l’hiver et le printemps 

(en raison notamment de la présence de chauffage en période froide), les émissions 

industrielles sont généralement considérées comme assez stables durant l’année et seraient 

donc représentatives sur toute la période de collecte. A noter enfin que des phénomènes 

météorologiques pourraient également impacter la solubilité des éléments métalliques, tels 

que des variations de l’humidité ambiante ou des processus photochimiques (Zhang et al., 

2003 ; Mukhtar et Limbeck, 2013). 

Nous présentons ici les résultats concernant la fraction submicronique (PM1) pour différentes 

raisons : 

- Cette fraction est commune à toutes les campagnes de prélèvement, 

- Le temps de résidence dans l’air est plus élevé pour les PM1 que pour la fraction 

grossière. Elles peuvent donc être transportées sur de plus longues distances avant leur dépôt, 

- Les PM1 sont potentiellement plus toxiques du fait de leur petite taille. Elles peuvent 

pénétrer plus profondément dans les poumons et présentent une grande surface d’échange 

avec les fluides pulmonaires, 

- Comme nous l’avons montré dans le chapitre 1, les études sur la toxicité des PM1 et de 

la fraction ultrafine sont relativement peu nombreuses, particulièrement en termes de 

bioaccessibilité utilisant des méthodes in vitro qui imitent au plus près les conditions 

physiologiques (Mukhtar et Limbeck, 2013). 
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3.1 PM1 Cheminées vs PM1 champ proche (à 700 m) 

La Figure 82 compare la bioaccessibilité moyenne des éléments métalliques particulaires 

collectés en cheminées (principales cheminées émettrices de particules : cuisson + 

refroidissement, Figure 26 - chapitre 2) et en champ proche (à 700 m) de l’usine de 

ferromanganèse, uniquement dans ce cas pour les échantillons collectés sous des vents de 

secteur « NE-E ». Les moyennes ont été calculées sur la base de 4 échantillons collectés en 

cheminées (2 pour la cuisson et 2 pour le refroidissement) et 4 échantillons en champ proche. 

 

 

Figure 82 : Comparaison de la bioaccessibilité des éléments métalliques associés aux PM1 collectées en 

cheminées (cuisson + refroidissement) et en champ proche (700 m), sous le vent de l’usine de 

ferromanganèse (NE-E). 

 

Comme nous l’avions évoqué dans le chapitre 4 (section 2.3), les prélèvements ont été 

effectués un peu avant la sortie des cheminées et les particules chargées d’humidité peuvent 

subir des transformations dans les derniers mètres parcourus dans les conduits des cheminées 

et à la sortie (contact avec l’air ambiant), dû notamment aux changements des conditions de 

température et d’humidité. Bien que ces transformations peuvent ne pas impacter fortement 
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les concentrations totales en éléments métalliques, leur bioaccessibilité pourrait en être 

affectée (Zhang et al., 2003 ; Reeder et  Schoonen, 2006 ; Colombo et al., 2008 ; Lowry et al., 

2012). 

Alors que les concentrations massiques particulaires et en éléments métalliques étaient en 

général très variables d’une cheminée à l’autre (CV > 64 % et CV > 47 %, respectivement), la 

bioaccessibilité des éléments considérés comme traceurs potentiels des émissions de l’usine 

« Glencore » (Cd, Co, K, Mn, Mo Pb, Rb et Ti) varie de façon beaucoup moins significative 

(CV ≤ 36 %), à l’exception de Mn (CV = 63 %). Ces résultats suggèrent que ces éléments 

seraient associés à des espèces chimiques assez similaires dans les deux cheminées. Une étude 

récente (Marris et al., 2013) sur les particules collectées dans les principales cheminées de 

l’usine de ferromanganèse a montré que Mn se trouve dans un état d'oxydation assez 

comparable (mélange de Mn(II) et de Mn(III)) dans les émissions des deux cheminées. 

Cependant, la minéralogie des particules de Mn peut être variable. Selon Marris et al., (2012), 

les particules de Mn en mélange avec des aluminosilicates (pratiquement insolubles) sont 

relativement plus abondantes dans les émissions de la cheminée de refroidissement que dans 

la cheminée de cuisson, ce qui impliquerait une bioaccessibilité du Mn relativement plus 

faible pour les émissions de la cheminée de refroidissement qui est, rappelons le, la plus 

émissive du site. 

La bioaccessibilité apparaît en outre variable selon que l’échantillonnage est réalisé à la 

source (cheminées) ou en  champ proche. Elle est en moyenne relativement plus élevée pour 

les échantillons collectés en champ proche que pour ceux collectés en cheminées et ce pour la 

plupart des éléments analysés (Ba, Cd, Co, Cu, La, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb et Ti). Marris et 

al. (2012) indiquent que les particules émises par l’usine Glencore sont principalement 

constituées de particules métalliques (oxydes essentiellement), associées à des 

aluminosilicates (Al-Si), notamment sous forme de mélange interne. Ces types de particules 

peuvent présenter une fraction résiduelle insoluble abondante (Dos Santos et al., 2009), liée à 

leur association avec des matériaux géologiques. De plus, la solubilité des éléments dépend 

également du type de liaisons par lesquelles ils sont liés dans la matrice solide (Ruby et al., 

1999). En effet, les éléments retenus dans le réseau cristallin sous forme de mélange interne 

seront quasi-insoluble, comparés à d'autres, présents à la surface des particules (Feng et al., 

2009). 

Seuls Al (terrigène) et K (KCl employé comme fondant par la sidérurgie) présentent des 
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valeurs de bioaccessibilité plus élevées pour les échantillons en cheminées qu’en champ 

proche. Mg, La, et Zn sont quant à eux peu différentiés, si l’on tient compte de la variabilité 

inter- échantillons. 

Cette variation de la bioaccessibilité entre les cheminées et le champ proche pourrait 

s’expliquer par différents phénomènes durant le transport des panaches, à savoir : 

- une évolution des propriétés physico-chimiques suite à un changement de la taille des 

particules (agglomération) et/ou de spéciation chimique (condensation, solubilisation, réaction 

photo-chimique, …). L’évolution de la taille des particules peut ici être illustrée par le Mn 

dont la fraction submicronique représente plus de 70 % de la fraction PM2,5 en cheminée, mais 

représente moins de 40 % en champ proche. Toutefois, cette évolution de la distribution 

granulométrique pourrait aussi être liée aux émissions diffuses associées au stockage et aux 

manipulations des minerais engendrant, par ré-envol, des particules plus grossières (chapitre 

4). C’est également le cas de Al, Ba, Fe, La et Ti qui ont une fraction submicronique 

relativement plus faible en champ proche (< 55 %) que dans les échantillons en cheminées 

(proche ou > 70 %). 

-  une contribution d’autres sources de particules (mélange dans l’atmosphère), 

associées à des éléments plus ou moins solubles lors du transport, contribution pouvant 

également se traduire par un mélange, voire une agglomération des particules constituant en 

quelque sorte le « bruit de fond » industriel, avec celles issues des cheminées de l’usine de 

ferromanganèse. 

En effet, durant les périodes de vents de NE-E, le site d’échantillonnage en champ proche est 

potentiellement, non seulement influencé par les émissions toutes proches du site 

« Glencore » situé à proximité (700 m), mais également par les émissions du complexe 

sidérurgique   « Arcelor-Mittal », localisé un peu plus loin (~ 2 km), mais qui émet des 

quantités de PM10 (aucune données disponibles en PM1) au moins 20 fois plus élevées 

(DREAL, 2011). On pourrait donc émettre l’hypothèse que les particules émises par 

l’industrie sidérurgique (Arcelor-Mittal) présenteraient une bioaccessibilité plus élevée pour 

la plupart des éléments, tout au moins lorsqu’elles atteignent le site de prélèvement. On peut 

remarquer, à cet égard, que l’on observe des bioaccessibilités plus élevées en champ proche 

pour des éléments tels que Cd, Co, Cu, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb et Ti qui peuvent être, entre autres 

origines, reliés à la production d’acier et à la combustion de charbon (coke) associée. 



 

 
Page 

216 

 

  

Pour vérifier l’éventuelle évolution de la bioaccessibilité des éléments particulaires issus des 

cheminées de Glencore, nous allons la comparer avec l’échantillon collecté en champ proche 

lors de la période du 25 au 27 mai 2012 (Figure 83). C’est un échantillon identifié comme 

ayant été fortement impacté par les émissions de cette usine (voir Chapitre 4, Figure 72) et 

donc qui possède A Priori , une signature chimique très similaire. 

 

 

Figure 83 : Comparaison de la bioaccessibilité des éléments associés aux PM1 issues des cheminées de 

Glencore, avec celle de l’échantillon collecté en champ proche lors de la période du 25 au 27 mai 2012. 

 

Contrairement à ce qui a été observé précédemment, l’échantillon du 25 au 27 mai présente 

une bioaccessibilité pour chaque élément qui est généralement dans la même gamme que celle 

des cheminées, à l’exception du Co, Cu, Mo qui ont un comportement similaire à celui de la 

figure 82 (bioaccessibilité significativement plus élevée en champ proche qu’en cheminées). 
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Synthèse 

Il n’est pas démontré que l’évolution de la bioaccessibilité métallique observée au sein du 

panache émis par l’usine « Glencore », principalement pour Co, Cu et Mo, soit le résultat 

d’une modification rapide de la spéciation chimique de ces métaux au sein de ce panache. Il 

n’en demeure pas moins  que les particules collectées dans l’environnement proche de cette 

usine présentent une bioaccessibilité métallique en moyenne plus élevée, lorsqu’on la 

compare à celle mesurée sur des particules collectées en sortie de cheminée. On peut penser 

que cette évolution est due principalement à un phénomène de mélange/agglomération de ces 

particules en champ proche (distance < 1000 m par rapport aux cheminées), avec un « bruit de 

fond » industriel se traduisant par une augmentation de la solubilité des particules issues de ce 

mélange, même si la taille moyenne des particules résultantes s’en trouve augmentée.  

 

3.2 Bioaccessibilité comparée en milieu urbain  

Comparons maintenant la bioaccessibilité des éléments présents dans les PM1 collectées en 

milieu urbain (site atelier de Grande-Synthe), sous l’influence de deux principales sources 

d’émissions : industrielles et urbaines (Figure 84). 

Pour un secteur de vent donné, la bioaccessibilité est toujours très variable selon l’élément 

considéré pour une même taille de particules. Pour la plupart des éléments analysés, les 

échantillons collectés sous l’influence principale d’émissions industrielles semblent montrer 

cependant une bioaccessibilité moyenne relativement plus faible que ceux collectés 

principalement sous l’influence de sources d’émissions urbaines, ces dernières incluant le 

trafic automobile des autoroutes urbaines. Cette différence est notamment significative (p > 

0,05) pour Cd, Mn, Pb et Zn associés à la métallurgie et Ni associé à la combustion du fioul 

lourd  et à la pétrochimie. 
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Figure 84 : Comparaison de la bioaccessibilité des éléments dans les PM1 collectées en milieu urbain (site 
atelier de Grande-Synthe) selon l’influence de 2 types d’émissions (industrielles et urbaines). 

 

Des résultats similaires ont été rapportés par Voutsa et Samara (2002) dans des PM7,2 en 

Grèce. Ces auteurs ont observé des valeurs de bioaccessibilité pour Mn, Ni et Zn 

significativement plus élevées en milieu urbain (46%, 41% et 52%, respectivement) qu’en site 

industriel (24%, 10% et 28%, respectivement). 

Ces résultats pourraient notamment être liés à des spéciations chimiques différentes selon le 

type de source. Par exemple dans le cas du Pb, des formes solubles tels que les sels 

d'halogénures (ex : PbBrCl) sont prédominantes dans les émissions automobiles (Ruby et al., 

1999). Pour des MRC de particules d'échappement de véhicules (NIES 8 : Vehicle Exhaust 

Particulates), Caboche et al. (2011) ont rapportés une bioaccessibilité très élevée (45,2 ± 3,5 

%) pour Pb. En revanche, l'industrie métallurgique émet principalement des sels et oxydes de 

Pb tels que PbS, PbO, PbSO4, PbCO3 et PbCrO4 moins solubles. Les mêmes espèces 

chimiques ont été détectés dans des émissions de particules provenant de la combustion de 

combustibles fossiles et de l'incinération des déchets (Harrison et Perry, 1986; Ruby et al., 

1999 ;  Sobanska et al., 1999 ; Wichmann et al., 2000; Reeder et  Schoonen, 2006 ; Uzu et al., 

2009). Selon Ruby et al. (1999), le Pb issu de la fusion de minerais, peut être encapsulé dans 

d'autres minéraux, tels que le quartz, ce qui limite la solubilité de cet élément. 
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Dans le cas du Cd, Voutsa et Samara (2002) ont également rapporté une solubilité dans l’eau 

très élevée, voire presque exclusivement sous forme soluble/échangeable (Fernandez et al., 

2000), pour des particules collectées sous l’influence d’émissions urbaines, alors que sous 

l’influence de sources industrielles, probablement dues à l’activité métallurgique, cette 

solubilité aqueuse était beaucoup plus faible, en contradiction avec les concentrations totales 

en Cd. Comme pour Pb, en milieu urbain, la bioaccessibilité plus élevée du Cd pourrait être 

liée au trafic routier. En effet, pour les MRC de particules d'échappement de véhicules (NIES 

8), Caboche et al. (2011) ont également observés des valeurs de bioaccessibilité très élevée 

(74,3 ± 4,6 %) pour Cd. Ces résultats sont cohérents avec ceux rapportés (50 – 60 %) par 

Schauer et al. (2006) pour des particules collectées dans un tunnel routier extraites dans une 

solution « Gamble ». 

Dans notre cas, cette variabilité en termes de bioaccessibilité entre les deux secteurs pourrait 

également être liée à la distribution granulométrique des éléments. En effet, la plupart des 

éléments présentent un pourcentage relatif de particules ultrafines (PM0,29) plus élevé pour le 

secteur « urbain-trafic » (en lien avec les sources locales de combustion), que pour le secteur 

industriel (voir chapitre 3). La surface d’échange plus élevée offerte par les particules 

ultrafines pourrait donc influencer la bioaccessibilité des éléments liés aux émissions urbaines 

dans les PM1, comme nous l’avons mis en évidence précédemment pour différentes fractions 

granulométriques (Figure 80). 

Au contraire, Cu et Sb émis par le trafic routier (abrasion de freins) affichent des valeurs de 

bioaccessibilité assez comparables pour les deux secteurs de vent. L’origine géographique de 

ces traceurs véhiculaires ubiquistes, car associés à des émissions diffuses et mobiles, paraît 

conforme avec ce résultat de bioaccessibilité. Ils peuvent être en effet émis par une circulation 

routière concernant autant la zone industrialo-portuaire dunkerquoise, que la ville de 

Dunkerque et ses abords « Stricto Sensu ». Les fractions bioaccessibles de Cu et Sb seraient 

donc majoritairement sous des formes chimiques similaires pour les deux secteurs considérés 

ici. Les espèces sous lesquelles ces éléments sont émis sont cependant encore mal connues. 

En effet, depuis l'élimination de l'amiante sur le marché, il existe une large variété de 

composés utilisés pour la fabrication des plaquettes de freins (Garg et al., 2000 ; Dongarrà et 

al., 2009), incluant des sulfates de Sb et Ba, de la kaolinite, des oxydes de Mg et Cr, et des 

poudres métalliques.  



 

 
Page 

220 

 

  

 

Synthèse 

Les particules submicroniques en provenance des émissions industrielles sont fortement 

enrichies en éléments métalliques, mais les fractions bioaccessibles de certains d’entre eux 

(Cd, Mn, Ni, Pb et Zn) sont relativement plus faibles que lorsque ceux-ci sont associés aux 

émissions urbaines. Par conséquent, une population qui serait exclusivement soumise à ces 

émissions purement urbaines (trafic routier, chauffage domestique, etc..) serait 

potentiellement plus exposée à des composés incorporables aisément au métabolisme. 

 

3.3 PM1 à proximité industrielle (700 m) vs PM1 en milieu urbain (2000m) 

Il semble intéressant d’étudier l’évolution de la bioaccessibilité durant le transport des 

particules émises par le complexe industriel jusqu’à la zone d’habitation de Grande-Synthe. 

Pour cela, nous allons comparer la solubilité des éléments associés aux particules 

échantillonnées au voisinage immédiat de l’usine Glencore (ferromanganèse), à celle des 

particules collectées sur le site atelier de Grande-Synthe. Ainsi, la bioaccessibilité relative à 

des particules associées à des échantillons des secteurs NE-E et N-NW, collectés en champ 

proche (à 700 m au Sud-Ouest de l’usine), particules susceptibles d’influencer le site urbain, a 

été comparée à celle d’échantillons du secteur « industriel » de la campagne hivernale de 

Grande-Synthe (Figure 85), située 2000 m plus loin. 

La bioaccessibilité est toujours fortement variable pour un même élément (en moyenne CV = 

44 ± 33 % à proximité industrielle et CV = 42 ± 33 % en milieu urbain). En général, elle 

diminue avec la distance vis à vis des sources industrielles, pour la plupart des éléments, 

même en tenant compte de la variabilité entre les échantillons. Cette diminution est nettement 

marquée pour Cd, Mn, Pb et Zn fortement associés à l’activité métallurgique dans cette zone, 

mais aussi pour Cu, La et Ba. 

En revanche, des éléments tels que Al, K, Co possèdent des valeurs de bioaccessibilité assez 

comparables pour les deux sites de prélèvement. 
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Figure 85 : Comparaison de la bioaccessibilité des éléments associés aux PM1 collectées à proximité 

immédiate des industries avec celle de particules collectées dans la zone d’habitation de Grande-Synthe, 

sous l’influence de vents en provenance de la zone industrielle. 

 

Fe, pratiquement insoluble à proximité des industries, présente une bioaccessibilité en très 

légère augmentation en milieu urbain, ce qui pourrait traduire la présence de sources 

différentes pour cet élément, notamment dans la fraction submicronique. En effet, la présence 

de Fe dans la fraction la plus fine en milieu urbain peut être attribuée aux émissions locales 

dues au trafic automobile et la combustion du fioul (Pakkanen et al., 2001 ; Ntziachristos et 

al., 2007). 

L’évolution de la bioaccessibilité avec la distance par rapport aux sources industrielles 

pourrait être expliquée par les deux hypothèses émises précédemment. En effet, au vu de la 

plus longue distance (2000 m) séparant notre site d’échantillonnage situé en milieu urbain, du 

complexe industriel, les particules industrielles peuvent d’une part, voir leurs propriétés 

physico-chimiques évoluer et d’autre part se mélanger/s’agglomérer avec des particules 

émises par d’autres sources additionnelles durant leur transport (Choël et al., 2006). 

D’une manière plus générale, les transformations physico-chimiques, par exemple des 

réactions avec des macromolécules, des réactions d'oxydo-réduction, d’agrégation ou encore 
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de dissolution, peuvent se produire dans l’environnement, tout comme dans le système 

biologique d’ailleurs (Reeder et  Schoonen,  2006 ; Colombo et al., 2008 ; Lowry et al., 

2012 ; Marris et al., 2013). Ces transformations peuvent modifier le devenir des particules, 

leur transport, mais aussi leur solubilité et par conséquent leur toxicité. Par exemple, la simple 

coordination de nanoparticule de ZnS avec des molécules d'eau peut altérer leur phase 

cristalline et les propriétés de la particule (Zhang et al., 2003). 

L'agrégation (homogène ou hétérogène) des particules peut également diminuer la surface 

d’échange entre les particules et la solution, ce qui diminue donc leur réactivité et leur 

solubilité (Delmas et al., 2005 ; Witschger et Fabriès, 2005; Kumar et al., 2010 ; Lowry et al., 

2012). 

La réduction et l'oxydation sont des processus couplés dans les systèmes naturels qui 

entraînent le transfert des électrons vers ou à partir d’un composé chimique (Lowry et al., 

2012 ; Marris et al., 2013). Dans certains cas, l'oxydation peut provoquer la formation d'un 

revêtement de surface d'oxyde relativement insoluble sur la particule, ce qui peut la rendre 

passive et réduire l'oxydation subséquente, tout en formant des phases d'oxydes métalliques 

avec une forte capacité de liaison d'ions en solution. Dans d’autre cas, l’oxydation est 

nécessaire pour la solubilisation et la libération d’un élément. C’est par exemple le cas des 

nanoparticules d’Ag pour les bactéricides : oxydation de Ag (0) en Ag (I) pour dissoudre et 

libérer l’ion bactéricide Ag+ (Lok et al., 2007). 

Le plomb émis lors de processus à haute température peut s’oxyder dans l’atmosphère 

formant des oxydes de Pb (Cohen et McCammon, 2001). Selon Ruby et al. (1999), les 

halogénures de plomb (très solubles) issus d'échappements de véhicules, peuvent, par 

réactions photochimiques, se transformer en d’autres formes moins solubles, telles que les 

carbonates, oxydes, sulfates, durant le transport atmosphérique des particules. 

Par ailleurs, l’adsorption de macromolécules ou de ligands organiques ou inorganiques à la 

surface des particules peut affecter considérablement leur chimie de surface et le 

comportement des particules dans l’environnement et le système biologique (Colombo et al., 

2008 ; Lowry et al., 2012). 
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Synthèse 

On voit donc que les processus physico-chimiques ayant lieu durant le transport des particules 

sont nombreux et complexes, induisant parfois une diminution ou au contraire, une 

augmentation de la solubilité des éléments présent à leur surface. Il est donc très difficile 

d’expliquer aisément les observations effectuées durant ce travail sans l’apport d’autres 

méthodes de mesures, notamment microscopiques. Il semble cependant que, dans le contexte 

particulier de cette étude, le vieillissement associé au transport des particules induit une 

diminution rapide de la bioaccessibilité. Il parait probable que cela soit en partie lié à un 

accroissement de la taille des particules. 

 

3.4 Comparaison avec les données de la littérature 

Il peut être intéressant de comparer les valeurs de bioaccessibilité pulmonaire (solution 

Gamble) déterminées à proximité industrielle (PM4 en champ proche, tous secteurs de vent 

confondus) et en milieu urbain (PM10 site atelier de Grande-Synthe, tous secteurs de vent 

confondus), aux valeurs obtenues dans la littérature (Mukhtar et Limbeck, 2013), avec 

différentes méthodes d’extraction permettant d’estimer la bioaccessibilité (Tableau 31). 

La bioaccessibilité des éléments métalliques apparait très variables selon les éléments étudiés 

dans les différents travaux publiés. Cette variabilité semble liée à une multitude de paramètres 

(Figure 86) dont la nature des solutions d’extraction employées (pH, salinité, force ionique, 

présence de complexant ou d’espèces compétitrices, …) et la procédure mise en œuvre (temps 

de contact, température, type d’agitation, ratio solide/liquide …). La variabilité des 

principales sources d'émissions (par exemple, le trafic, l'industrie, le chauffage etc.) et la 

météorologie des sites d'échantillonnage sont également des paramètres qui influencent la 

bioaccessibilité des éléments métalliques. 
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Figure 86 : Diagramme synthétique des différents paramètres influençant les valeurs de bioaccessibilité 
des éléments métalliques associés aux particules. 

 

Les faibles valeurs de bioaccessibilité du Fe (Tableau 31) obtenues sur des sites de  proximité 

industrielle et en milieu urbain, sont en accord avec ce qui a été rapporté dans la plupart des 

études (Fernandez-Espinoza et al., 2002 ; Fernandez-Espinoza et Ternero, 2004 ; Schauer et 

al., 2006 ; Richter et al., 2007 ; Dos Santos et al., 2009 ; Schleicher et al., 2011), considérant 

cet élément comme le plus insoluble. Ces résultats confirment que Fe présent dans les 

particules atmosphériques ne serait pas sous forme de sels solubles tels que sulfates, nitrates 

ou oxalates (Dos Santos et al., 2009), mais plutôt sous forme d’oxydes et/ou de silicates 

insolubles (Marris et al., 2012 ; 2013). 
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Tableau 31 : Comparaison des valeurs de bioaccessibilité pulmonaire (solution Gamble) déterminées dans cette thèse (proximité industrielle et milieu urbain) avec 
les valeurs obtenues dans la littérature. 
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Al, faiblement bioaccessible dans notre cas, possède aussi en général une faible solubilité, 

relevée dans de précédentes études (Qureshi et al., 2006 ; Schauer et al., 2006 ; Koçak et al., 

2007 ; Dos Santos et al., 2009 ; Schneidemesser et al., 2010). C’est également le cas de Ti 

(bioaccessibilité faible à modérée dans notre cas), qui affiche une solubilité relativement 

faible pour la plupart des cas reportés dans la littérature. La bioaccessibilité relativement 

faible pour ces trois éléments (Al, Fe et Ti) est en général liée à leur association avec des 

matériaux d’origine crustale (Schauer et al., 2006). Par exemple, le Fe est en général en 

substitution de l’Al et du Si dans la matrice d'aluminosilicate (Dos Santos et al., 2009). 

Mn et Zn, très solubles dans la plupart des études, possèdent en revanche une bioaccessibilité 

modérée ou faible dans notre cas. Dans la zone étudiée, Mn est principalement émis par 

l’usine de ferromanganèse Glencore et généralement associé à des oxydes et aluminosilicates 

sous forme de mélange interne (Marris et al., 2012). Mn est, avec Fe, l’un des principaux 

éléments de substitution de Si et Al dans les minéraux et demeure ainsi plus abondant dans la 

fraction résiduelle où il peut être présent sous forme de MnFe2O4 et / ou d’aluminosilicates 

(Dos Santos et al., 2009). Ces oxydes de Mn sont insolubles comparés à d’autres espèces 

telles que les sulfates de Mn (Dorman et al., 2001). Pour les émissions automobiles (PM10 de 

tunnel routier), Mn et Zn possèdent une solubilité très élevée dans la solution Gamble 

(Schauer et al., 2006). 

La bioaccessibilité modérée de Zn (32 ± 23 %), en site industriel, suggère que cet élément 

pourrait parfois être présent en quantité non négligeable sous des formes solubles comme les 

sulfate (ZnSO4), chlorure (ZnCl2) et carbonate (ZnCO3). Cependant, dans la fraction 

résiduelle, cet élément pourrait aussi être largement sous forme d'oxydes mixtes de Fe/Mn, 

carbonate, aluminate, silicate et sulfures (Sammut et al., 2006 et 2008 ; Dos Santos et al., 

2009). 

Mg possède une bioaccessibilité de modérée (en proximité industrielle) à forte (en milieu 

urbain). De fait, des valeurs très variables ont été rapportées dans la littérature pour cet 

élément. Selon la situation géographique de Dunkerque (en zone littorale), la forme soluble de 

Mg serait attribuable au chlorure de magnésium présent au sein des embruns marins. Dans la 

fraction résiduelle, notamment en proximité industrielle (bioaccessibilité modérée), cet 

élément pourrait être lié à des oxydes et / ou des silicates insolubles (Dos Santos et al., 2009), 

voire des argiles probablement associés aux minerais utilisés par l’activité métallurgique 

(Glencore ou Arcelor-Mittal). 

La bioaccessibilité du K, déterminée dans notre cas, est plus faible que celle rapportée dans la 
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littérature par Kyotani et al. (1998) et Schneidemesser et al. (2010), utilisant de l’eau comme 

extractant sur des particules d’origine urbaine. Cette différence pourrait être attribuée aux 

variations dans la méthodologie d’extraction utilisée, mais aussi aux sources d’émissions. Le 

potassium soluble dans l'eau est associé aux émissions de combustion de biomasse ou du 

charbon (Fine et al., 2004 ; Schneidemesser et al., 2010). Cependant, dans notre zone d’étude, 

K peut provenir également des émissions sidérurgiques (KCl employé comme fondant). Cet 

élément pourrait donc se retrouver en mélange avec des matériaux détritiques issus des 

minerais (aluminosilicates) et serait dans ce cas relativement moins soluble. En effet, une 

analyse individuelle (Microscopie électronique en transmission) des particules fines collectées 

au sein des  cheminées de Glencore (Figure 87) a permis de distinguer des aluminosilicates 

riches en K (Marris et al., 2013). 

 

 

Figure 87 : Images (A) TEM d’une particule mixte d’aluminosilicate métallique, typiquement rencontrée 
dans les échantillons collectés dans la cheminée de refroidissement de Glencore et spectre EDS (détecteur 

de rayons X) correspondant (B) (Marris et al., 2013). 

Les valeurs de bioaccessibilité élevées pour le Rb (> 70 %) sont en accord avec celles 

rapportées pour les PM2,5 par Graney et al. (2004) et Schneidemesser et al. (2010) dans l’eau 

(100 ± 46 % et 50 ± 15 %, respectivement). Mo présentant également une bioaccessibilité 

dans le « Gamble » très forte (> 50 %) dans notre cas, a une solubilité modérée dans l’eau (30 

– 37 %) selon Schneidemesser et al. (2010) ou dans l’acétate d'ammonium (13 – 44 %) selon 

Falta et al. (2008) et  Niu et al. (2010). 

Pour Pb, les valeurs de bioaccessibilité sont très variables. La solubilité modérée (proximité 

industrielle) à faible (milieu urbain), dans la solution Gamble, est assez comparable à 

certaines valeurs rapportées dans la littérature (Kyotani et al., 1998 ; Niu et al., 2010 ; 

Schneidemesser et al., 2010). Des valeurs de bioaccessibilité très faibles (< 1 %) ont 

cependant été également publiées par Voutsa et Samara, (2002). Selon ces auteurs, la faible 
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fraction bioaccessible du Pb pourrait être attribuée au pH neutre de la solution utilisée (sérum 

synthétique), où Pb montre une solubilité minimale et/ouou à l'absence de forts agents 

complexant pour cet élément. 

Par ailleurs, Kida et al. (1996) ont rapporté que pour Pb, de nombreuses réactions peuvent 

avoir lieu dans une solution complexe, ce qui est le cas pour notre étude (solution Gamble). 

La bioaccessibilité relativement faible du Pb dans les fluides synthétiques pulmonaires peut 

sembler contradictoire avec la biodisponibilité élevée de cet élément pour des populations 

exposées à la pollution atmosphérique. Ainsi, les tests de bioaccessibilité pourraient ne pas 

être totalement représentatifs de l'absorption (In-vivo) du Pb qui est un processus complexe 

dépendant de nombreux facteurs physiologiques (Voutsa et Samara, 2002). Toutefois, la 

teneur en Pb dans le sang reste un indicateur fiable d'une exposition récente au Pb dans 

l'environnement et de l’imprégnation de l’organisme par ce métal (Christensen, 1995; OMS, 

2000). Dans notre cas, la bioaccessibilité relativement faible du Pb pourrait donc être lié aux 

émissions industrielles de cet élément sous des formes (PbS, PbO, PbSO4, PbCO3 et PbCrO4) 

moins solubles (Harrison et Perry, 1986; Ruby et al., 1999 ; Sobanska et al., 1999 ; Reeder et  

Schoonen, 2006 ; Uzu et al., 2009) ou à une compétition et/ou réaction entre le plomb et les 

éléments présents dans la solution Gamble (Kida et al., 1996 ; Reeder et  Schoonen, 2006), en 

particulier le calcium et les phosphates (environ 10g/l de sel en solution dans le Gamble). 

En effet, dans le cas d’une étude du système gastro-intestinal, des essais in vitro (Scheckel et 

Ryan 2003) ont démontré la formation rapide de chloropyromorphite (Pb5(PO4)3Cl) lorsque 

des composés du Pb sont introduits en présence d’acide phosphorique (H3PO4), contenu dans 

les boissons gazeuses au cola. D’après ces auteurs, la formation de pyromorphite peut réduire 

l'absorption de Pb quand le pH augmente dû à la présence d’aliments. Par ailleurs d’autres 

études (Zhang et al., 1998; Oomen et al., 2003) ont constaté que le changement des conditions 

entre le milieu stomacal (pH acide) et intestinal (pH similaire à celui des poumons), provoque 

une transformation rapide et complète du plomb en phosphates de plomb, tels que 

chloropyromorphite. Or ces phosphates de plomb ont une très faible solubilité et leur 

formation pourrait donc limiter les concentrations en Pb soluble. On peut donc  ainsi supposer 

que la présence de phosphates dans la solution Gamble (par exemple le Na2HPO4) entraine la 

formation de phosphates de plomb et donc une diminution de la solubilité du Pb. 

Cd, Cu, Ni et Sb présentent une forte solubilité dans plusieurs études, ce qui est en accord 

avec la forte bioaccessibilité obtenue pour ces éléments dans notre cas. La forte solubilité du 
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Cu et Ni, notamment dans les solutions synthétiques pulmonaires, pourrait être liée à leur 

grande affinité pour les composés organiques (Voutsa et Samara, 2002 ; Lowry et al., 2012), 

présents dans la solution « Gamble » sous forme de surfactant (DPPC). 

De plus, des études ont rapporté qu’environ 50% du Ni total dans l'air ambiant est sous forme 

de NiSO4 soluble et jusqu'à 8% est sous forme de NiO insoluble, le reste étant sous la forme 

d'oxydes complexes (CEPN, 1996; Svenes and Andersen, 1998). Les formes solubles du Ni 

sont principalement d’origine anthropique, liées notamment à la combustion de produits 

pétroliers, contrairement au Ni d’origine naturelle sous formes de silicate/oxyde insolubles 

(Fernandez Espinoza et al., 2002). La forte solubilité du Cu indique que cet élément est 

présent sous forme de sels solubles (par exemple CuSO4). En effet, le Cu insoluble est 

probablement lié à la matière organique et / ou aux sulfures (comme Cu2S, CuS CuFeS2 et 

Cu5FeS4) et / ou aux silicates (Dos Santos et al., 2009). 

Dans notre étude, la faible bioaccessibilité du Ba (7 ± 4 %) obtenue dans les PM10 collectées 

en milieu urbain est similaire à celle rapportée par Schneidemesser et al. (2010), également en 

milieu urbain, pour des PM10, utilisant l’eau comme extractant. Ces valeurs sont plus faibles 

que celles obtenues dans les PM4 collectées à proximité industrielle (41 ± 18 %) dans notre 

cas. En milieu urbain, des valeurs élevées ont été également observées dans l’eau (63 ± 20 % 

et 30 ± 10 %, respectivement) par Graney et al., (2004) et Schneidemesser et al. (2010), pour 

des PM2,5 et dans un fluide gastrique artificiel (78 ± 23 %) par Mukhtar et Limbeck, (2011) 

pour des PM10. La méthode d’extraction utilisée, mais aussi la diversité des sources de 

particules incriminées pourrait être évoquées pour expliquer ces résultats. 

Le cobalt montrant en moyenne une forte bioaccessibilité dans notre étude (de 44 ± 11 à 73 ± 

29 %), présentent des solubilités très variables, généralement modérées à fortes, dans la 

plupart des études. 

La solubilité modérée (proximité industrielle) et faible (milieu urbain) du lanthane dans la 

solution Gamble est comprise entre celle rapportée par Schneidemesser et al. (2010) et par 

Graney et al. (2004) dans l’eau. 
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Conclusions 

Dans cette partie, nous avons estimé et comparé la bioaccessibilité d’éléments métalliques 

associés à des particules fines et ultrafines, collectées sur différents sites sous l’influence plus 

ou moins proche d’émissions industrielles et urbaines. Les résultats obtenus ont ensuite fait 

l’objet de comparaisons avec les données de la littérature. Les valeurs de bioaccessibilité des 

éléments métalliques sont parfois très variables d’un élément à l’autre (entre Fe < 10 % et Rb 

> 80 % dans ce travail) et d'une étude à l'autre, lié notamment la variabilité des méthodes 

d’extraction employées. On voit donc ici tout l’intérêt de mettre en place des procédures 

normalisées qui permettront de multiplier les études et de mieux comparer les résultats de 

bioaccessibilité. 

Nous avons montré dans cette étude que la bioaccessibilité n’est pas forcément liée aux 

concentrations totales des polluants mais plutôt aux propriétés physico-chimiques des 

particules. Les particules submicroniques en provenance des émissions industrielles sont 

fortement enrichies en éléments toxiques, mais les fractions bioaccessibles de certains d’entre 

eux (Cd, Mn, Ni, Pb et Zn) sont relativement plus faibles que lorsque ceux-ci sont associés à 

des particules d’origine urbaine. La spéciation chimique et la taille des particules en lien avec 

l’origine et les processus de formation sont les principaux paramètres qui gouvernent de la 

bioaccessibilité des métaux particulaires (bioaccessibilité < 40 % pour Cd, Mn, Pb et Zn pour 

le secteur NE-E et > 40 % pour le secteur N-NW). La bioaccessibilité apparait généralement 

plus élevée dans les particules submicroniques et ultrafines, toutes choses égales par ailleurs, 

en raison de leur plus grande surface spécifique, facilitant ainsi l’extraction des éléments 

métalliques qu’elles contiennent. C’est le cas notamment de Mn et Ti faiblement 

bioaccessibles (< 20 %) dans la fraction supermicronique et dont les valeurs de 

bioaccessibilité dans les PM0,1 peuvent dépasser 60%. 
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4 Bioaccessibilité et évaluation des risques sanitaires 

Les effets toxiques associés à l’inhalation de certains éléments métalliques ont été mis en 

évidence dans de nombreuses études (Tableau 32). Les éléments toxiques associés aux 

particules inhalées peuvent agir localement au niveau des voies respiratoires (Cr, Fe, Mn, Ni, 

Pb, Ti, Zn) ou sur d’autres tissus ou organes cibles (Cd, Cr, Mn, Pb, Zn). Cependant, les 

mécanismes par lesquels ces métaux particulaires inhalés peuvent affecter la santé humaine 

sont encore mal connus. En effet, diverses voies physiopathologiques ou mécanistiques 

peuvent être impliquées (Pope et Dockey, 2006). Selon Garçon et al. (2006), les 

concentrations élevées de métaux (tels que Fe, Al, Pb, Mn, Zn) dans les particules de la région 

dunkerquoise pourraient être impliquées dans la génération des conditions de stress oxydatif, 

et par conséquent, dans le développement de réponses inflammatoires des voies respiratoires. 

L’exposition aux éléments métalliques sous formes solubles a été associée à une 

augmentation des risques sanitaires chez l’homme (Costa and Dreher, 1997 ; Stopford et al., 

2003). La bioaccessibilité, marqueur de la biodisponibilité potentielle, peut donc donner une 

indication sur les mécanismes par lesquels les métaux associés aux particules déposées dans 

les poumons peuvent agir sur  l’organisme humain. Les éléments rapidement solubilisés dans 

les poumons devraient avoir un plus grand potentiel en termes d’effets aigus (immédiat ou 

survenant à court terme). Plusieurs voies incluant une modification de la composition et du 

fonctionnement du système de surfactant pulmonaire peuvent être évoquées (Schauer et al. 

2006). Ces polluants en solution peuvent aussi être rapidement transférés à travers la 

circulation systémique vers les organes cibles. 

L’incorporation du concept de bioaccessibilité dans l'évaluation des risques pour la santé 

humaine permettrait donc d’avoir une meilleure estimation de la proportion en métaux 

toxiques réellement disponibles, par adsorption dans les tissus de l’organisme (Denys et al., 

2006; Oomen et al., 2006 ; Caboche, 2009). 
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Tableau 32 : Particules métalliques et  impacts sur la santé. 
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La fraction bioaccessible correspondant à l’index de biodisponibilité (IB) des métaux associés 

aux particules selon Feng et al. (2009) (Chapitre 1, Equation 4) permet d’évaluer les risques 

liés à leur inhalation. En effet, un élément possédant un IB élevé (> 0,7) sera considéré 

presque totalement biodisponible pour l’organisme et donc les risques de toxicité liés à cet 

élément seront élevés. Ainsi pour ces éléments possédant un IB élevé (> 0,7), l’utilisation de 

la bioaccessibilité à la place de la concentration totale ne change pas significativement 

l’évaluation du  risque de toxicité lié à cet élément. Par contre, pour un élément à faible IB (< 

0,2), l’utilisation de la bioaccessibilité à la place de la concentration totale diminue 

considérablement l’appréciation de ce risque (de cancer par exemple). 

Dans notre étude, les éléments réglementés tels que Cd, Ni et Pb ont des valeurs de 

bioaccessibilité qui peuvent être parfois supérieures (Ni) ou proches (Cd et Pb) de 70 %. Ceci 

pourrait constituer un risque en termes d'impact sanitaire, notamment pour Cd et Ni dont les 

valeurs cibles européennes, concernant les PM10, ont probablement été dépassées durant la 

campagne en champ proche de l’usine de ferromanganèse. 

Une exposition aiguë à de fortes concentrations en Cd peut entrainer un œdème pulmonaire 

sévère et une pneumonie pouvant mener au décès causé par un arrêt respiratoire. De même, 

l'inhalation chronique de plus faibles niveaux de Cd sur une longue période de temps résulte 

en une accumulation au niveau des reins et potentiellement à des problèmes rénaux ou à des 

maladies pulmonaires chroniques comme l'emphysème et la bronchite (Seidal et al., 1993 ; 

Fernandez et al., 1996 ; Carrière, 2009). Cette accumulation du Cd dans les reins passerait 

fort probablement par l’absorption dans le sang et donc par une solubilisation dans les 

poumons dans le cas d’une inhalation. 

Selon Campen et al. (2001), l’inhalation du Ni à des concentrations élevées a été associée à 

des effets chroniques sur la santé de rats exposés : grave bradycardie (ralentissement du 

rythme cardiaque), hypothermie et arythmogènèse. Ces auteurs ont également montré des 

phénomènes de synergie, dus à la présence du Ni, favorisant la réponse immédiate du 

vanadium, en cas d’exposition à ces deux éléments. 

A notre connaissance les propriétés toxicologiques du rubidium, élément le plus bioaccessible 

dans notre étude, sont peu documentées, notamment dans le cas d’une inhalation. Rb réagit 

aisément avec l'humidité pour former de l'hydroxyde de rubidium, qui cause des brûlures 

chimiques des yeux et de la peau. Cet élément est également considéré comme modérément 
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toxique par l'ingestion en grandes quantités (Johnson et al., 1975). L'hydroxyde de rubidium 

est sévèrement corrosif pour les tissus. Il ne serait donc pas exclu  que le Rb soluble puisse 

être agressif pour les tissus des voies respiratoires. 

Nous avons montré par ailleurs que la bioaccessibilité est généralement plus élevée pour les 

particules submicroniques et ultrafines, lié à leur grande surface spécifique. Par exemple, des 

éléments toxiques tels que Mn (intoxication systémique, maladie de Parkinson), Ti 

(inflammation pulmonaire) faiblement bioaccessibles dans les PM4, ont une bioaccessibilité 

dans les PM0,1 pouvant dépasser 60%. 

Dans le cas du Mn, une augmentation du transfert vers le cerveau a été observée par suite 

d’une exposition par inhalation puis absorption de Mn dans les poumons et d’un transport 

direct de Mn vers le système nerveux central via le nerf olfactif (Tjalve et al., 1999 ; 

Brenneman et al., 2000 ;  Dorman et al., 2002). De plus, d’autres études ont montré que la 

présence de formes solubles de cet élément favorise son transfert des poumons vers le cerveau 

(Normandin et al, 2004). Selon Dorman et al. (2001), l'inhalation d’une forme soluble de Mn 

telle que le sulfate (MnSO4) entraîne des concentrations en Mn dans le cerveau plus élevées 

que celles résultant de l'exposition à une forme insoluble de Mn telle que le tetroxide 

(Mn3O4).  

Par ailleurs, il a été démontré que, pour une même composition chimique, plus les particules 

sont petites, plus elles sont aptes à générer un stress oxydant, là aussi associé à l’augmentation 

de leur surface d’échange avec les fluides biologiques et les cellules épithéliales (Donaldson 

et al., 2000 ; Ruby et al., 1996). Les mécanismes d'action de ces particules fines dans 

l'apparition de maladies respiratoires ne sont pas bien connus, mais le stress oxydatif lié au 

nombre ou à la surface spécifique élevée des particules ultrafines et à la présence de métaux 

de transition semble être important (Donaldson et al., 2000-2002 ; Dieme et al., 2012). Les 

métaux de transition sous forme soluble pourront favoriser la formation de radicaux libres en 

présence d'oxygène (Donaldson et al., 1997/2003 ; Fubini et Hubbard, 2003 ; Schauer et al., 

2006). 
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Synthèse 

En résumé, l'impact sanitaire des métaux est fonction des propriétés physicochimiques des 

particules, de leurs origines et des interactions potentielles entre éléments métalliques et 

composants des fluides pulmonaires. L’utilisation de la bioaccessibilité déterminée à partir de 

fluides synthétiques permet d’estimer de manière plus réaliste la fraction de métaux 

facilement transférables, à travers la circulation systématique (biodisponible), vers des 

organes cibles autre que les poumons. La bioaccessibilité permet donc d’appréhender les 

mécanismes potentiellement impliqués dans les effets toxiques, notamment les effets aigus, 

des métaux particulaires. 
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5 Spéciation des éléments métalliques particulaires en lien avec leur 

bioaccessibilité 

La mobilité potentielle des éléments traces dans une solution dépend de leur spéciation, c'est-

à-dire de la forme chimique sous laquelle ils se présentent au niveau moléculaire (Dos Santos 

et al., 2009 ; Uzu et al., 2010). Une extraction séquentielle en 4 étapes, adaptée de celle 

établie par Fernandez-Espinoza (1998), a donc été appliquée à nos échantillons collectés en 

champ proche de l’industrie métallurgique et en milieu urbain, afin de répartir les éléments en 

4 fractions spécifiques (Tableau 33). 

Tableau 33 : Mobilité potentielle des différentes fractions extraites selon le schéma d’extraction 
séquentielle établie par Fernandez-Espinoza (1998). 

 

Les fractions extraites lors des deux premières étapes (F1 et F2) sont considérées comme les 

plus mobiles et sont par conséquent les plus bioaccessibles (Fernandez Espinoza et al., 2002 ; 

Feng et al., 2009) contrairement aux fractions F3 et F4. 

La spéciation chimique des éléments dans nos échantillons de particules sera appréhendée sur 

la base des résultats obtenus et à la lumière de la littérature. Ensuite, nous comparerons les 

tendances entre la mobilité potentielle déterminée par l’extraction séquentielle (F1 et F2) et la 

bioaccessibilité déterminée par extraction à la solution Gamble. 

Il est cependant important de signaler que cette comparaison reste relativement délicate dans 

la mesure où la solubilité d’un élément est une valeur fortement conditionnée  par la méthode 

d’extraction utilisée (Caboche et al., 2011 ; Mukhtar et Limbeck, 2013). 
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5.1 Spéciation des éléments dans les particules collectées en champ proche de 

l’usine de ferromanganèse 

La Figure 88 présente les concentrations des 11 éléments analysés (Al, Cd, Co, Fe, Mg, Mn, 

Mo, Pb, Rb, Sb et Ti) dans les différentes fractions F1, F2, F3 et F4 des PM4 collectées durant la 

campagne en champ proche selon les 3 secteurs de vent (NE-E, N-NW et S-SW). 

 

Figure 88 : Concentrations des 11 éléments analysés dans les différentes fractions F1, F2, F3 et F4 des PM4 
collectées durant la campagne intensive en champ proche. 

Les concentrations dans les différentes fractions F1, F2, F3 et F4 sont variables selon l’élément 

et le secteur de vent considérés. Ces différences (Figure 88) traduisent l’existence de 

particules vectrices des métaux étudiés, de nature ou de taille différentes selon la source 

prépondérante, dans un secteur donné, ce qui expliquerait également la variabilité de la 
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bioaccessibilité mis en évidence précédemment. 

5.1.1 Eléments de mobilité faible 

Les éléments caractérisés par ce comportement (Figure 88) sont Al, Fe, et Ti qui sont 

généralement d’origine crustale (EFcroûte  proche de 1). Ces éléments sont très abondants dans 

les fractions F3+F4 (> 50 %) pour les trois secteurs et ont par conséquent une solubilité 

relativement faible dans l’eau (F1). Ces résultats confirment leur faible présence sous des 

formes chimiques solubles (sulfate, nitrate ou oxalate), notamment dans le cas du Fe (Dos 

Santos et al., 2009). Des observations similaires ont été faites pour ces éléments dans 

différentes études (Fernandez-Espinoza et al., 2002 ; Feng et al., 2009 ; Schleicher et al., 

2011). La faible mobilité de ces éléments serait liée, selon ces auteurs, à leur origine 

naturelle/crustale (érosion éolienne ou resuspension de sols). Cela conforte également la 

bioaccessibilité faible à modérée obtenue pour ces éléments (Al, Fe, et Ti) dans notre étude. 

5.1.2 Eléments de mobilité élevée 

Ces éléments sont caractérisés par un pourcentage élevé dans les deux premières fractions 

(F1+F2). Ils sont généralement d’origine anthropique (Cd, Co, Mn, Mo, Pb, Rb et Sb), à 

l’exception du Mg (Figure 88). Ces éléments ont soit un comportement qui est en cohérence avec la 

bioaccessibilité, soit un comportement qui ne l’est pas: 

 Eléments ayant un comportement (abondance dans F1+F2) cohérent avec leur 

bioaccessibilité élevée (paragraphe 1.3) : C’est le cas du Cd, Co, Mo et Rb principalement 

associés à l’activité métallurgique dans la zone et Sb associé au trafic routier. Fernandez-

Espinoza et al. (2002) ont rapportés des valeurs similaires dans le cas du Co, Feng et al. (2009) 

dans le cas du Mo et Schleicher et al. (2011) dans le cas du Rb. Ces études n’ont cependant 

pas apporté d’explications détaillées quand à l’origine de cette forte solubilité. Dans le cas du 

Rb, il a été rapporté que cet élément réagit facilement avec l'eau pour former de l'hydroxyde 

de rubidium (Johnson et al., 1975 ) ce qui expliquerait donc sa forte présence dans la fraction. 

F1. 

Cd, présentant une forte abondance dans F1, notamment pour les secteurs N-NW et S-SW, 

possède une bioaccessibilité élevée pour ces échantillons (> 40%). Pour rappel, parmi les 23 

éléments analysés dans notre étude,  Cd obtient le EFcrust le plus élevé, soulignant sont origine 

quasi exclusivement anthropique. Des résultats similaires ont été fournis par Schleicher et al. 

(2011) pour cet élément, avec une très forte abondance dans les fractions mobiles. La 
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bioaccessibilité du Cd relativement plus faible sous les vents de secteur NE-E est due à la 

fraction F3 relativement plus importante. Vousta et Samara (2002) rapportent cependant que 

le sulfure de cadmium (extrait par la fraction F3) est pratiquement insoluble dans les 

poumons. Compte tenu de leur abondance lorsque les vents sont de secteur NE-E, on peut 

supposer que les sulfures de Cd sont émis par la métallurgie, comme dans le cas du Pb (Ruby 

et al., 1999). A noter toutefois que le sérum utilisé par ces auteurs présente une composition 

chimique différente de la solution « Gamble », bien que le pH soit similaire. Le Cadmium 

soluble dans l’eau serait associé aux sels tels que chlorures (CdCl2), bromures (CdBr2), 

iodures (CdI2), nitrates [Cd(N03)2] et sulfates (CdS04) (Carrière, 2009), les plus solubles étant 

les chlorures pouvant être absorbés à environ 90 %. 

 Eléments ayant un comportement inattendu par rapport leur faible bioaccessibilité : 

Dans ce groupe nous avons Mg, Mn et Pb (Figure 88). Mg, très abondant dans la fraction F1, 

est probablement lié aux embruns marins présent en grande quantité sur la zone notamment 

sous forme de MgCl2.  

Dans le cas du Pb, ces résultats semblent confirmer que sa bioaccessibilité pourrait être sous-

estimée avec la solution Gamble (paragraphe 1.3), du fait des nombreuses réactions très 

complexes ou des compétitions avec d’autres espèces comme discuté précédemment (Kida et 

al., 1996 ; Zhang et al., 1998; Oomen et al., 2003 ; Scheckel et Ryan 2003 ; Reeder et  

Schoonen, 2006). On pourrait supposer pour Mn des phénomènes similaires à ceux proposés 

dans le cas du Pb (réactions très complexes antagonistes ou compétitions avec d’autres 

espèces). Toutefois, Pb possède une fraction F2 importante dans notre étude, assez 

comparable à ce qui a été rapporté dans des études antérieures (Fernandez-Espinoza et al., 

2002 ; Feng et al., 2009 ; Schleicher et al., 2011). On peut ainsi supposer que cette fraction F2, 

composée principalement d’oxydes et de carbonates, soit très peu mobile dans la solution 

Gamble. Dans ce cas, la bioaccessibilité du Pb (entre 20 et 60 % en moyenne selon les 

secteurs de vent) se rapprocherait plus de la fraction F1 (entre 20 et 60 %).  

Mg et Mn présentant des fractions F3+F4 plus importantes dans le secteur NE-E, ont 

logiquement une bioaccessibilité plus faible pour ce secteur. 

5.2 Spéciation des éléments dans les particules submicroniques : comparaison 

« champ proche industriel » / milieu urbain  

Dans cette partie, nous allons nous focaliser particulièrement sur la fraction submicronique 
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dont la bioaccessibilité a été évaluée  dans le paragraphe 3 de ce présent chapitre. La figure 89 

compare les concentrations des éléments Al, Cd, Co, Fe, Mg, Mn, Mo, Pb, Rb, Sb et Ti dans 

les différentes fractions F1, F2, F3 et F4 des PM1 collectées à proximité de l’usine de 

ferromanganèse (700 m) et en milieu urbain (2000 m) selon les 2 secteurs de vent. 

 

Figure 89 : Concentrations des 11 éléments analysés dans les différentes fractions F1, F2, F3 et F4 des PM1 
collectées à proximité de l’usine de ferromanganèse (700 m) et en milieu urbain (2000 m) selon les 2 

secteurs de vents. 

On constate que l’ensemble des éléments a en général un comportement assez comparable à 

ce qui a été observé précédemment dans les PM4 collectées en champ proche. Nous avons 

d’une part, des éléments faiblement mobiles en accord avec leur faible bioaccessibilité (Al, 

Fe, et Ti) et d’autre part des éléments de mobilité élevée en cohérence (Co, Rb et Sb) ou non 

(Mg, et Pb) avec leur bioaccessibilité. Cd et Mn ont, en proximité industrielle, des valeurs de 
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bioaccessibilité dans les PM1 en accord avec leur pourcentage élevé dans les fractions F1+F2. 

Pour les échantillons collectés sous l’influence principale des sources industrielles 

(échantillons collectés en champ proche de l’usine de ferromanganèse et sous des vents 

provenant du secteur industriel à Grande Synthe), les éléments semblent globalement présents 

sous des formes chimiques similaires sur les deux sites considérés. Ceci semble indiquer que 

si évolution des particules il y a, entre la zone industrielle et la zone urbaine, celle-ci se traduit 

plus par des phénomènes du type « agglomération/coagulation », qui entraineraient une 

augmentation de la taille de ces particules, que par une évolution chimique modifiant la nature 

des particules vectrices de ces éléments. 

On peut cependant constater une différence de comportement pour certains éléments. Mn 

présente une fraction F2 (liée aux oxydes) relativement plus élevée à proximité industrielle. 

Ce résultat est cohérent avec les types de particules (oxydes de Mn notamment) identifiés 

précédemment au sein des panaches de l’usine Glencore (Marris et al., 2012 ; 2013) et 

pourrait expliquer la bioaccessibilité plus faible sur des sites influencés par l’industrie 

(Dorman et al., 2001). 

L’aluminium et le titane possèdent une fraction détritique F4 plus importante pour le secteur 

« urbain-trafic ». Cela pourrait suggérer qu’ils sont en plus grande proportion associés à de la 

remise en suspension de matériaux crustaux en zone urbaine. C’est également le cas pour Co 

et Sb qui présentent une fraction F4 relativement plus abondante en milieu urbain, mais sans 

effet significatif sur la bioaccessibilité qui est assez comparable à leur fraction F1. Dans ce 

contexte urbain où il y a beaucoup de trafic automobile, on pourrait supposer que ces 

éléments pourraient être liés, dans la fraction F4, à la resuspension des poussières de routes, 

notamment le Sb émis par les véhicules (Weckwerth, 2001 ; Sternbeck et al., 2002). 

Pour les échantillons soumis aux masses d’air marines, c’est-à-dire ceux collectés sur site 

industriel et en milieu urbain, sous des vents provenant de la zone industrialo-portuaire, Mg 

possède une fraction F1 plus importante que pour les prélèvements réalisés sous influence 

purement urbaine. Pour le secteur « urbain-trafic », Mg possède également une fraction F3 

importante (liée à la matière organique). Pour ce secteur, Mg pourrait donc être en parti issu 

de la remise en suspension de sols et/ou de poussières de route où il peut éventuellement 

s’associer à de la matière organique. 
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Conclusions 
Dans cette partie, nous avons comparé les tendances entre la mobilité potentielle (liée à la 

spéciation chimique), déterminée par extraction séquentielle et la bioaccessibilité pulmonaire 

déterminée par extraction avec la solution Gamble. Nous avons pu confirmer que la 

bioaccessibilité des éléments métalliques est fortement influencée par les espèces chimiques 

présentes au sein des particules, en lien avec les sources principales des particules. Certains 

éléments (Al, Fe et Ti) associés à des sources naturelles présentent des concentrations élevées 

dans les fractions peu mobiles (F3+F4) et ont par conséquent des valeurs de bioaccessibilité 

relativement faibles. Au contraire, les éléments anthropiques (Cd, Co, Mo, Rb, Sb), fortement 

concentrés dans les fractions mobiles (F1+F2), sont en général plus bioaccessibles. Cependant, 

pour certains éléments, la bioaccessibilité semble être surtout liée à la fraction 

soluble/échangeable (F1), la fraction F2 apparaissant alors moins bioaccessible. Des 

compétitions et/ou réactions entre métaux particulaires (exemple Pb) et espèces chimiques 

présentes dans la solution Gamble, peuvent avoir lieu et entrainer ainsi une divergence entre 

les résultats obtenus selon les deux méthodes (extraction séquentielle et solution « Gamble »). 

A l’issu de ce travail, il apparaît donc clairement que la bioaccessibilité pulmonaire doit être 

préférentiellement évaluée à l’aide d’une solution simulant au plus près les conditions 

physiologiques au risque d’en mésestimer les valeurs. 
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Conclusion générale et perspectives 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
Page 

244 

 

  



 

 
Page 

245 

 

  

L’agglomération dunkerquoise, par son importante activité industrielle et portuaire, constitue 

un exemple de contexte industrialo-urbain représentatif de la plupart des grandes zones 

industrielles du monde. Cette zone littorale, soumise à la fois à des influences anthropiques 

(industrie, tertiaire, transport) et naturelles (embruns marins, poussières du sol) est idéale pour 

l'étude de la pollution atmosphérique en proximité industrielle et de son impact sur la santé. 

Ce travail de thèse avait pour ambition (1) d’identifier les principales sources de particules 

métalliques dans la zone urbano-industrielle de Dunkerque en se focalisant sur les fractions 

fines et ultrafines et (2) de déterminer la bioaccessibilité pulmonaire des polluants métalliques 

particulaires en fonction de leurs sources et de leur diamètre aérodynamique. 

Pour atteindre ces objectifs, deux campagnes de mesures ont été menées, tout d’abord en 

milieu urbain à Grande-Synthe (janvier-mars 2012), dans la banlieue dunkerquoise, dans le 

cadre du programme de l’IRENI,  puis en zone industrielle (mai-juin 2012) à proximité d’une 

usine de production d’alliage de fer et de manganèse (Glencore), dans le cadre du programme 

ADEME « NANO-INDUS ». Ces campagnes ont permis de collecter des particules fines et 

ultrafines dans des environnements très contrastés. Des prélèvements à l’émission (en 

cheminées) de l’usine de fabrication d’alliage de ferromanganèse, ainsi qu’en air ambiant à 

quelques centaines de mètre de l’usine ont permis de mieux caractériser les sources 

d’émissions industrielles et notamment de fournir des données originales quant à l’évolution 

des particules au sein des panaches industriels. Tous les prélèvements ont été effectués en 

tenant compte des directions de vents principales afin d’isoler au mieux des zones 

d’émissions spécifiques. Des impacteurs en cascade nous ont permis de sélectionner les 

particules en fonction de leur diamètre aérodynamique et donc de déterminer la distribution 

granulométrique des métaux. Une méthode In-vitro d’estimation de la bioaccessibilité 

pulmonaire des éléments métalliques (extraction par une solution Gamble) préalablement 

développée au sein du département Chimie et Environnement / Mines de Douai (Caboche et 

al., 2011) a été appliquée aux différentes fractions granulométriques des particules collectées 

lors des campagnes.  

Les concentrations en PM10 obtenues à Grande-Synthe (23,6 ± 6,0 µg/m3 à 29,8 ± 4,1 µg/m3) 

se situent au niveau des valeurs moyennes obtenues par le réseau de surveillance et 

d’information de la qualité de l'air et sont assez comparables aux concentrations moyennes 

annuelles obtenues par d’autres auteurs dans la région. Selon ceux-ci la variabilité observée 

est due aux émissions transitoires de panaches industriels. Quelque soit l’origine de la masse 
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d’air échantillonnée, sous influence industrielle ou purement urbaine, les distributions 

granulométriques massiques sont centrées entre 0,5 et 2,5 µm. Cependant un troisième mode 

est observé pour le secteur industriel vers 8 µm. 

Alors que l’origine des particules ultrafines collectées à Grande-Synthe semble très locale et 

liée aux émissions urbaines et au trafic automobile, les particules submicroniques présentent 

une signature beaucoup plus industrielle, enrichie en métaux issus notamment de la 

métallurgie et de la pétrochimie (As, Cd, Mn, Pb, Zn et V notamment).  

Cette étude de l’abondance des métaux-lourds associés aux aérosols urbains, notamment 

submicroniques, a été complétée par une campagne de mesure réalisée dans l’environnement 

immédiat de sites industriels caractéristiques de l’agglomération dunkerquoise, ceci afin 

notamment d’appréhender les éventuelles évolutions physicochimiques se produisant au sein 

des panaches industriels, avant que ceux-ci n’atteignent les zones urbaines situées à 

proximité. Ceci nous a paru d’autant plus nécessaire que la législation n’oblige les industriels 

qu’à réaliser une autosurveillance de leurs émissions au niveau des rejets canalisés 

(cheminées). En aucun cas ceux-ci n’ont obligation de mesurer ce qui sort réellement du 

périmètre du site. 

Au niveau des principales cheminées de l’usine de ferromanganèse faisant notamment l’objet 

de ce suivi, nous avons mis en évidence une variabilité temporelle des émissions en particules 

fines et de leurs concentrations en éléments métalliques. Ces variations ont été reliées 

notamment à des systèmes de filtrations d’efficacités différentes, à la nature du procédé 

industriel et aux matériaux utilisés. En cheminée, la formation de particules ultrafines (PM0,1) 

est prépondérante avec près de 60% de la masse totale des particules fines (PM2,5) émises, 

contenant de plus, de fortes teneurs en métaux (notamment Fe, Mn et Al, mais également K, 

Ca et Zn). En champ proche, la fraction ultrafine diminue rapidement à des valeurs 

classiquement retrouvées dans l’air ambiant au profit de la fraction fine. Cette évolution peut 

être liée à des transformations rapides pouvant avoir lieu en sortie de cheminées, dues 

notamment au changement rapide des conditions de température et d’humidité. 

Lors de la campagne de prélèvement en champ proche de cette usine de ferromanganèse, trois 

secteurs de vents (NE-E, N-NW et S-SW) ont été plus particulièrement considérés. Une forte 

variabilité temporelle des concentrations en masse des PM2,5 a été observée avec des 

dépassements de la limite annuelle (25 µg/m3) fixée par la Directive 2008/50/CE, notamment 
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lorsque les masses d’air proviennent du secteur NE-E où sont localisées les sources 

métallurgiques (Glencore et Arcelor-Mittal principalement). On observe également des 

variations notables en termes de concentrations métalliques en fonction des directions de 

vents clairement reliées aux sources d’émissions présentes dans le secteur. Les pourcentages 

relatifs des teneurs en métaux totaux dans les PM2,5 sous les vents de l’activité métallurgique 

peuvent dépasser 20 % contre ≤ 10 % pour les autres secteurs. Lorsque les panaches 

industriels atteignent le site instrumenté où se trouvent nos capteurs, de fortes concentrations 

en éléments traceurs de l’activité industrielle locale, notamment la métallurgie (Cd, Fe, K, 

Mn, Pb, …) sont observées. Malgré une complexité inhérente au contexte industriel 

dunkerquois, caractérisé par la présence de nombreux émissaires et une dynamique 

atmosphérique locale entrainant une accumulation de particules d’origines variées, nous 

avons pu identifier des traceurs robustes spécifiques à chacune des sources particulaires 

impactant notre site d’étude et sortir un modèle statistique pour estimer leurs contributions 

(%) relatives aux concentrations élémentaires. Les différents traceurs associés aux 7 

principales sources de particules fines (PM2,5) identifiées ainsi que leurs contributions 

relatives dans la zone sont : la production de ferromanganèse (Mn / 39 %), la sidérurgie (Pb / 

4 %), la source terrigène (Al / 24 %), la source marine (Na / 21 %), la pétrochimie (Ni / 5 %), 

la combustion de charbons (coke essentiellement) (As / 5 %) et le trafic automobile (Cu / 2 

%). 

La bioaccessibilité des métaux mesurée sur des particules provenant de sources différentes 

montre une grande variabilité pouvant s’expliquer par l’origine et le processus de formation 

des particules qui influencent à la fois la spéciation chimique des métaux et leur distribution 

granulométrique.  Certain éléments tels que Cd, Sb, Ni, Cu, Mo et Rb sont très bioaccessibles 

(entre 40 pour le Cd et 80 % pour le Rb). La spéciation chimique abordée sous l’angle d’une 

extraction séquentielle a permis également de mieux comprendre et interpréter le 

comportement des éléments métalliques en contact avec les fluides pulmonaires. Bien que les 

particules fines en provenance des émissions industrielles soient plus fortement enrichies en 

éléments métalliques potentiellement toxiques, il a été observé que les fractions 

bioaccessibles de certains d’entre eux (Cd, Mn, Ni, Pb et Zn) sont relativement plus faibles  

que lorsque ceux-ci sont associés à d’autres sources, notamment aux émissions urbaines. En 

effet, les sources industrielles, notamment la métallurgie, émettent des éléments sous des 

formes chimiques peu solubles telles que les oxydes, aluminosilicates et sulfures. En 

revanche, les émissions urbaines, notamment le trafic automobile, sont associées à des formes 
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chimiques plus solubles telles que les halogénures, carbonates, sulfates et nitrates. Par 

ailleurs, certains éléments (Al, Fe et Ti), bien que présents à de fortes teneurs dans les 

particules émises par des sources naturelles, sous formes d’oxydes et d’aluminosilicates, 

possèdent des valeurs de bioaccessibilité relativement faibles (< 20 %). Les particules 

submicroniques et ultrafines ont généralement une bioaccessibilité plus élevée, liée à leur plus 

grande surface spécifique, facilitant ainsi l’extraction des éléments métalliques associés. 

Ainsi, Mn et Ti sont faiblement bioaccessibles (< 20 %) dans la fraction grossière (> 1 µm) 

alors que dans les PM0,1 leurs bioaccessibilité peuvent dépasser 60%. Durant le transport 

atmosphérique des particules fines, des transformations physico-chimiques très complexes 

(mélange/agglomération, agrégation, oxydoréduction, …) peuvent avoir lieu, induisant une 

diminution ou au contraire une augmentation de la bioaccessibilité de certains métaux. C’est 

le cas du Cd, Mn, Pb et Zn dont les valeurs de bioaccessibilité dans les PM1 > ou proche de 40 

% à proximité immédiate de l’industrie métallurgique, sont très faibles (< 10 %) lorsque les 

particules atteignent la zone urbaine. Ces transformations physico-chimiques restent encore 

mal connues. Toutefois, dans cette zone dunkerquoise multi-influencée en termes de sources, 

il semble que l’évolution de la bioaccessibilité des métaux durant le transport particulaire soit 

principalement liée à un phénomène de mélange/agglomération avec des particules déjà 

présentes dans la masse d’air. 

Dans ce contexte industriel complexe, l’estimation de la bioaccessibilité par barbotage a été 

un défi méthodologique et analytique majeur, lié notamment aux faibles concentrations, aux 

problèmes de contaminations et la nécessité d’analyser la solution (échantillon) dans un délai 

très court. Pour le Mn, seul élément qui a pu être validé, les valeurs de bioaccessibilité 

obtenues par cette méthode sont assez comparables à celles obtenues par impaction. Les 

processus de solubilisation commençant de suite après l’inhalation des particules, la méthode 

de barbotage pourrait cependant permettre de simuler directement le comportement des 

métaux dans le milieu biologique. 
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Perspectives  

Ces travaux ont permis de mieux caractériser et de mieux comprendre le comportement des 

particules fines et ultrafines en zone urbaine et industrielle et d’estimer la bioaccessibilité 

pulmonaire des métaux associés. Cependant, plusieurs questions auxquelles nous n’avons pas 

pu répondre, en lien avec la méthodologie et les techniques de prélèvement et d’analyses 

mises en œuvre dans ce travail, peuvent être soulevées. 

 Cette étude s’est focalisée particulièrement sur les éléments métalliques qui ne 

représentent qu’un faible pourcentage de la masse des particules. Pour mieux comprendre le 

mode de formation et le comportement des particules ultrafines dans l’environnement, de 

nouvelles techniques de mesures (Aerosol Mass Spectrometry par exemple) permettraient 

d’étudier d’autres composés majeurs inorganiques et organiques (les sulfates, nitrates et 

HOA/OOA …) des particules submicroniques. D’autre part ces techniques de mesure à haute 

fréquence apporteraient une information capitale quant au devenir des particules ultrafines 

dont le temps de résidence dans l’atmosphère est court. Cela semble indispensable si l’on 

souhaite comprendre les transformations rapides ayant lieu lors du transport des PUF, juste 

après leur formation. Cela permettrait également d’élargir notre base de données et d’intégrer 

d’autres espèces afin d’estimer la contribution des sources, notamment de particules 

secondaires, à la masse totale particulaire (Thèse en cours : Shouwen Zhang).  

 Nos résultats ont clairement montré l’impact de la dynamique atmosphérique sur les 

teneurs en particules fines et ultrafines. Des études devraient donc s’effectuer sur des périodes 

plus longues et sur différentes saisons de l’année, afin de collecter un plus grand nombre 

d’échantillons selon des conditions météorologiques variées et ainsi pouvoir mieux 

comprendre l’évolution de ces particules en fonction de la saisonnalité notamment. 

 Les extractions dans des fluides physiologiques apportent une information capitale en 

termes de toxicité qu’il faudrait généraliser afin d’acquérir des jeux de données plus larges, 

tant d’un point de vue temporel que spatial, afin de mieux comprendre les paramètres 

gouvernant l’évolution de la bioaccessibilité. Il serait également intéressant d’estimer la 

bioaccessibilité sur des particules issues d’autres sources industrielles (la sidérurgie par 

exemple) présentes sur la zone, afin de pouvoir comparer avec les données acquises à partir 

des prélèvements effectués aux  cheminées de l’usine de ferromanganèse. 
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 Il semble également assez logique de poursuivre l’étude de l’impact de la fraction 

bioaccessible et résiduelle d’un point de vue toxicologique par des méthodes In-vitro et In-

vivo. Des tests de mutagénicité, de stress oxydant ou epigénétiques, en lien avec la 

cancérogénèse pulmonaire notamment, semblent nécessaires au regard du classement récent 

au rang de cancérogène pour l’homme des particules atmosphériques, par le Centre 

International de Recherche sur le Cancer (CIRC) (Thèse en cours : Bérénice Leclercq 

« Pollution atmosphérique particulaire et cancérogenèse pulmonaire: Relation entre 

caractéristiques physicochimiques et mécanismes toxicologiques dans des modèles in vitro et 

in vivo innovants. »). 

 Une des limites des méthodes d’extraction séquentielle réside dans son caractère 

global ne permettant pas d’identifier finement la spéciation des éléments au niveau 

moléculaire. Une approche directe à l’échelle moléculaire par des méthodes spectroscopiques 

telles que la microscopie électronique analytique (MEB-EDS), l’EXAFS et la micro-analyse 

RAMAN serait très complémentaire et permettrait de répondre à cette problématique. Les 

principales limites de ces méthodes restent leur moindre sensibilité pour certains éléments 

nécessitant donc des quantités de matière relativement importantes (vis-à-vis de la 

problématique des PUF) et leur faible résolution spatiale (impliquant de travailler sur des 

particules comprise entre 1 et 10 µm). 

 La problématique du prélèvement par barbotage n’a pu qu’être effleurée lors de cette 

thèse: des travaux futurs devront tenter d’améliorer l’efficacité de piégeage des particules 

fines par barbotage et de limiter les risques de contamination pour conclure à la justesse et la 

reproductibilité de cette technique, notamment dans des atmosphères moins polluées. 
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Annexe 1 : Les éléments métalliques, non métalliques et les métalloïdes 

Les métaux (en bleu sur le tableau ci-dessous) sont les éléments qui possèdent les quatre 
propriétés métalliques, soit l’éclat métallique, la conductibilité électrique et thermique, la 
réaction aux acides et la malléabilité. Ils peuvent former des liaisons métalliques ou ioniques 
dans le cas des alcalins. 

Les non-métaux (en rouge dans le tableau ci-dessous) sont les éléments qui ne possèdent 
aucune des quatre propriétés métalliques. 

Les métalloïdes (en violet dans le tableau ci-dessous) sont les éléments qui possèdent au 
moins une propriété métallique et une propriété non-métallique. 
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Annexe 2 : Composition de la solution lysosomale alvéolaire : ALF (Stopford et al., 2003) 

 

 

 

 

Annexe 3 : Composition de la solution tampon phosphate (Midander et al., 2006) 
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Annexe 4.a : Diagramme montrant la variation de la biodisponibilité de l’As en fonction de la 

spéciation chimique, de la taille et de la morphologie des particules (adapté de Ruby et al., 

1996).  
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Annexe 4.b: Variation de la bioaccessibilité du Pb et du Zn contenus dans un MRC (NIST 
1648 a) en fonction du temps d'extraction pour la solution Gamble et l'eau ultrapure (à pH = 
7,4) (Caboche et al., 2011) 

 

 
Annexe 4.c: Bioaccessibilité du Pb dans une solution Gamble en fonction du Ratio liquide / 
solide pour différents MRC de particules atmosphériques (Caboche et al., 2011). 

 



 

 
Page 

277 

 

  

Annexe 5: Calcul de l’Apport Quotidien Chronique (AQC). 

 

 

 Le risque supplémentaire de cancer au cours 
de la vie ou Incremental Lifetime Cancer Risk 
(ILCR) peut être évalué en multipliant le 
facteur de risque de cancer d’un élément par 
son Apport Quotidien Chronique (AQC). Les 
cancérogènes tels que Cr, As, Cd et Ni ont des 
facteurs de risque de cancer respectifs de 41, 
15, 6,3 and 0,84 mg/kg/jour dans l’air 
(VAPCD 1998). 
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Annexe 6 : Brise de mer, phénomène météorologique local (Marris, 2012). 

Dans le cas particulier d’un milieu côtier comme c’est le cas notamment sur le littoral dunkerquois, la 
redistribution verticale des particules peuvt être influencée par les épisodes de brises de mer. Ce 
phénomène peut être responsable notamment d’épisodes ponctuels de pollution en empêchant la 
dispersion des polluants (Rimetz-Planchon et al., 2008). 

La circulation de la brise de mer est générée en situation ensoleillée et par vent faible, par la différence 
de température entre la mer et la terre plus chaude. Un gradient de température est créé produisant un 
gradient de pression entre la mer et la terre entraînant la propagation d’un courant d’air marin vers la 
terre. L’intensité de la brise dépend principalement du gradient thermique établi. Comme l’illustre le 
cas idéal présenté sur la figure ci-dessous, la brise de mer est constituée d’un front séparant l’air marin 
de l’air continental, suivi d’une tête de brise où règne une forte turbulence et du courant de brise 
constitué de l’air marin (Nakane and Sasano, 1986). 

La brise de mer peut s’étendre horizontalement plus ou moins loin vers l’intérieur des terres (20-
200km). Lorsque la masse d’air marine se déplace de la surface froide de la mer vers la surface plus 
chaude de la terre, une couche convective se forme. Cette couche convective, plus froide que son 
environnement, est appelée couche limite interne thermique (TIBL). La hauteur de la TIBL croît 
progressivement de la côte vers l’intérieur des terres. La formation de cette couche entraine une 
réduction de la hauteur du mélange des polluants et les piège dans une couche peu épaisse. Un courant 
de retour en direction de la mer peut se développer au dessus du courant de brise créant une zone de 
cisaillement où l’écoulement change de direction allant de la terre vers la mer (Finkele et al., 1995; 
Skakalova et al., 2003). 

 

Schéma représentatif d’une structure idéale de brise de mer (Stull, 1988). 
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Annexe 7: Localisation des principaux établissements industriels implantés dans la zone 
dunkerquoise.

 

 

Classement par secteurs d’activité (rapport IRE DRIRE, 2007 – adapté de Crenn 2013) 

 



 

 
Page 

280 

 

  

Annexe 8 : Paramètres mesurés, instruments et partenaires associé au projet NANO-INDUS. 
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Annexe 9 : Développement d’une méthode de prélèvement par barbotage. 

Dispositif expérimental mis en place lors des campagnes tests 

Le dispositif est constitué d’une tête de prélèvement de PM2,5 (Figure 1) suivie de 3 flacons 
laveurs (placés en série), contenant chacun 100 ml de solution, afin de pouvoir piéger 
quantitativement toutes les PM. Le flux d’air sortant des flacons laveurs passe par un flacon 
vide pour piéger les gouttelettes de solution. Ensuite, un desséchant placé en amont de la 
pompe, permet de sécher le flux d’air et d’éviter ainsi à cette dernière de s’abimer par 
accumulation d’eau. Deux dispositifs avec des solutions de barbotage différentes (eau ultra-
pure et solution Gamble) ont été utilisés en parallèle à un débit de 3 l/min pendant 24 h sur le 
même site (EMD-Douai), pour une campagne test de collecte de PM.  

 

Figure 1: Dispositif de prélèvement par barbotage. 

Optimisation de la méthode par barbotage 

Ces expériences de test en laboratoire et sur le terrain (voir annexes) semblent confirmer une 
faible efficacité de piégeages des PM, notamment les PM1. Or des travaux récents (Niu et al., 
2010) ont montré que la bioaccessibilité des métaux augmente avec la diminution de la taille 
des particules. Afin d’améliorer l’efficacité de piégeages des particules les plus fines, nous 
avons mis au point un système permettant d’augmenter le temps de contact entre les particules 
et la solution et d’améliorer ainsi l’efficacité de captage des PM. Pour cela, des billes en 
téflon sont introduites dans les flacons laveurs. Deux types de billes de diamètres différents 
ont été testés séparément : 2 et 4 mm. Les billes de 4 mm semblent plus appropriées car les 
billes de 2 mm forment un ensemble trop compact qui est propulsé vers le haut par le flux 
d’air (3 l/mn). Tout en permettant de réduire le volume de solution (50 mL) afin d’augmenter 
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le ratio signal/bruit au niveau des concentrations élémentaires, ces billes vont augmenter le 
temps de remontée des particules (Figure 2) en constituant des obstacles pour ces dernières. 

 

Figure 2 : Système flacon laveur – billes en téflon permettant d’améliorer l’efficacité de captage des PM1. 

 

Il est cependant nécessaire de s’assurer que les billes en téflon n’apportent pas de 
contamination. Des tests de blancs sont donc réalisés pour vérifier le niveau de contamination 
dans les flacons laveurs. Après une imprégnation dans l’eau acidifiée (4 % HNO3) pendant 24 
h, les billes sont rincées plusieurs fois avec de l’eau ultrapure (18 MΩ). Les premiers résultats 
montrent des niveaux de contamination très élevés notamment en Zn, Ni, Cu (Figure 3). Pour 
améliorer les blancs, les billes ont fait l’objet d’une série de nettoyage aux ultrasons avec une 
alternance bain acide fort (10 % HNO3) - acide faible (2 % HNO3) – bain eau ultrapure, de 30 
min chacun. Entre chaque bain aux ultrasons, les billes sont rincées 3 fois avec l’eau ultrapure 
puis stockées dans l’eau ultrapure pendant 48 h. Des essais de blancs sont ensuite réalisés 
avec de l’eau ultrapure à deux pH différents (7,4 et 1,8). 

La figure 3 montre les résultats de 15 éléments analysés par ICP-MS. On observe une 
diminution très nette de la quantité de Zn, Ni, Cu, Mn et Co après les bains ultrasoniques. 
Pour ces métaux, les quantités sont cependant plus élevées dans l’eau à pH 1,8 qu’à pH 7,4. 
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Figure 3: Niveaux de contamination des blancs de barbotage (1er nettoyage : avant bains ultrasoniques ; 
blancs à  2ème nettoyage : bains ultrasoniques). 
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Annexe 10 : Les détails du programme de prélèvement durant la campagne intensive sont donnés en annexe 10. 
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Annexe 11  

Annexe 11.a : Reproductibilité des analyses calculées à partir des matériaux certifiés de référence NIST 

SRM 1648a. 
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Annexe 11.b : Limites de Détection Analytique (LDa) et Limites de Quantification Méthodologique (LQm) 

des 23 éléments analysés par ICP-MS et par ICP-AES 
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Annexe 11.c : Justesse des analyses calculées à partir des solutions certifiées de référence (QC). 

1 .  Calcul de répétabilité  
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2. Calcul de reproductibilité 
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3. Comparaison des niveaux de blancs de laboratoire et de terrains (n = 6). 
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Annexe 12 : Incertitudes relative des mesures (u(c)) pour les 23 éléments analysés. 
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Ufidélité est calculée à partir des QC4. 

Ujustesse est calculée à partir des NIST 1648a. 

12 et 30 L/min sont les débits de prélèvement lors des campagnes. 

u (c) : incertitude type composée 

Ud : l’incertitude-type liée au volume d’échantillonnage (d : débit) 
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Annexe 13: Validation de la méthode d’estimation de la bioaccessibilité (solution Gamble). 

Limite de détection et de quantification       Justesse d’analyse  
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 Validation des tests d’extraction de la fraction bioaccessible par la solution Gamble : Calcul du taux de 

recouvrement à partir des matériaux certifiés de référence NIST SRM 1648a.  
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Annexe 14 : Validation des tests d’extraction séquentielle : Calcul du taux de recouvrement à partir des matériaux certifiés de référence NIST 

SRM 1648.  
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Annexe 15: Valeurs des concentrations élémentaires mesurées selon les directions des vents pour les différentes fractions granulométriques. 
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 Annexe 16 : Distributions granulométriques des 23 éléments analysés dans les PM2,5 

collectées en champ proche en fonction des directions des vents (NE-E, N-NW et S-SW). 
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Annexe 17 

Annexe 17.a : Facteurs d’enrichissement des PM2.5 collectées en champ proche du site métallurgique et 
calculés par rapport aux échantillons des cheminées « cuisson » et « refroidissement » de Glencore. Le Ca 
est utilisé comme élément de référence. 

 

 

Annexe 17.b : Facteurs d’enrichissement par rapport aux profils SPECIATE 28301 2.5 (activité 
sidérurgique), pour les PM2,5 collectées en champ proche du site métallurgique. Le Cd est pris comme 
élément de référence. 
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Annexe 17.c : Facteurs d’enrichissement par rapport aux profils SPECIATE 28301 2.5 (activité 
sidérurgique), pour les PM2,5 collectées en champ proche du site métallurgique. Le Rb est pris comme 
élément de référence. 
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Annexe 18 : Mbengue, S., Alleman L.Y., Flament, P., 2014. Size-distributed metallic 
elements in submicronic and ultrafine atmospheric particles from urban and industrial areas in 
northern France. Atmospheric Research 135–136, 35–47. 
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To determine the size distribution of potentially toxic trace metals (TM) in atmospheric
particulate matter (PM), sampling experiments were performed in the urban–industrial area
of Dunkirk (North of France) during winter 2012. Total mass concentrations are in accordance
with typical values obtained at European urban background sites but lower than the
concentrations reported for some Asian industrial countries. Considering the local wind
directions, mass concentrations are higher downwind of urban influences than downwind of
industrial emissions. The mean PM10 mass concentration (25–30 μg/m3) is less than the
European Union and US EPA limit values (40–50 μg/m3) but greater than the WHO guidelines
(20 μg/m3). The calculated TM crustal enrichment factors (EFCrust) suggest the anthropogenic
origins of most of the studied TM (Sb, Cd, As, Mo, Pb, Zn, Cu, Ni, Cr, Mn and V). The highest TM
concentrations were obtained for Zn and Mn (N50 ng/m3) under industrial influence, but the
finest particle (b 0.29 μm) concentrations were higher for the urban sector than for the
industrial sector. This enrichment may be attributed to local urban traffic. In contrast, trace
metals are more abundant in the coarser fraction (N 0.29 μm) downwind of industrial
emissions. Moreover, mechanical operations associated with industrial processes (excavating,
crushing, and sintering), as well as the resuspension of industrial soils, likely represent some
significant TM source-terms in the supermicronic fraction. The EFCrust comparison between the
two prevailing sectors demonstrates the importance of steelworks and smelting emissions in
the abundance of some TM (As, Cd, Fe, Mn, Mo, Pb, Rb and Zn). In contrast, the Cr and Co
concentrations seem to be more related to coal combustion emissions, Cu and Sb to
automotive traffic, and V, La and Ni to petrochemical activities.

© 2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
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1. Introduction

Over the past several decades, atmospheric particulate
pollution and its related human health impacts have become

a major concern not only for researchers but also for
governments and the general public, particularly in urban
and highly industrialized areas (Chapman et al., 1997;
Dockery et al., 1993; Pope-III and Dockery, 2006). Airborne
particulate matter (PM) comes from natural and/or anthro-
pogenic sources through various physicochemical processes
(Buseck and Adachi, 2008; Horvath et al., 1996) that greatly
influence their concentration, size distribution and chemical
composition (Pakkanen et al., 2001). Primary particles are
directly emitted into the atmosphere, whereas secondary PM
may also occur through homogeneous or heterogeneous
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chemical transformations of particulate/gaseous pollutants
(Buseck and Adachi, 2008). Among the many criteria for PM
classification, the size (defined as an equivalent diameter) is
one of the most important parameters. The aerodynamic
diameter (Dp) is commonly used to divide PM into coarse
(2.5 μm b Dp b 10 μm), fine (0.1 μm b Dp b 2.5 μm) and
ultrafine (Dp b 0.1 μm) fractions. Coarse particles are gener-
ally emitted through natural and mechanical processes (soil
erosion from wind, abrasion by friction, resuspension of dust
from roads or storage piles, or marine aerosols). Fine (PM2,5)
and ultrafine particles (PM0,1) originate largely from anthro-
pogenic sources, such as combustion processes and/or
photochemical reactions and gas to particle conversion
(condensation and coagulation). Depending on the size of
the constituent particles, PM may remain suspended for
minutes to weeks in the atmosphere (Buseck and Adachi,
2008) and is removed by dry or wet deposition at various
distances from the sources (Seinfeld and Pandis, 1998).

Industrial processes, such as metal refining and fossil fuel
combustion, are known to release fine particles (PM2,5 and
PM0.1), which are often very enriched in trace metals (TM)
(Gao et al., 2002; Jang et al., 2007; Prati et al., 2000). In
contrast with many organic compounds, most trace elements
are only slightly influenced by atmospheric processes during
their transport in the atmosphere and can therefore be
considered conservative tracers (Zhang et al., 2011; Alleman
et al., 2010; Dongarrà et al., 2009; Lim et al., 2010; Morawska
and Zhang, 2002; Ny and Lee, 2011; Wu et al., 2007) of urban
and industrial sources (e.g., As, Cu, Fe, Mn, Pb for steelworks
and non-ferrous metallurgy; Cr for coal combustion; Ni and V
for fuel and oil combustion; Cd, Pb and Zn for waste
incineration; and Sb, Cu and Ba for road traffic).

Particle size governs the toxicity of the aerosols by
controlling the transfer and deposition sites in the airways
of the lungs (Donaldson et al., 2002). Fine particles penetrate
deep into the pulmonary system and are therefore difficult to
eliminate. Furthermore, submicron particles, especially
PM0,1, have a very high number concentration and specific
surface area, which confer important surface chemistry in
contact with the epithelial cells (Donaldson et al., 2002).
Consequently, metallic elements containing PM2,5 and PM0,1

(bronchoalveolar fractions) are potentially more harmful
when inhaled (Schaumann et al., 2004). Some of the metallic
elements are highly toxic (V, Cr, Mn, Fe, Ni, Cu, Zn, Cd, Hg and
Pb) (Campen et al., 2001; Donaldson et al., 2002; Garçon et
al., 2006) and are known as human carcinogens (Cr, As, Cd
and Ni). Therefore, determining the size-resolved chemical
composition of particles is crucial in quantifying their
potential deleterious effects on human health and to the
environment.

Most previous studies of PM and associated metallic
elements have generally focused on the total suspended
particles (TSP), PM10 and, more recently, on PM2.5. These
studies often analyzed urban PM (Cabada et al., 2004; Fang et
al., 2000; Rizzio et al., 1999), and there have been very few
studies investigating the size distribution of metallic ele-
ments in industrial areas (Hieu and Lee, 2010; Ny and Lee,
2011; Oravisjarvi et al., 2003; Prati et al., 2000), particularly
for the submicron fractions (PM1).

Approximately 30% of PM10 emissions in France (CITEPA,
2011) are due to industrial activities. The Dunkirk region is

one of the most industrialized zones in France and the third
largest French commercial harbor. Some previous studies
performed in this region (Alleman et al., 2010; Garçon et al.,
2006; Ledoux et al., 2006) indicated that the air quality in
Dunkirk was clearly affected by emissions from the harbor
industrial complex and heavy diesel motor vehicles. Howev-
er, these studies did not specifically consider the fine and
ultrafine fractions and did not assess their most common
sources.

The goal of the present study is to provide insights
regarding the size distribution of potentially toxic heavy
metals (from PM10 to ultrafine particles) in an urban–
industrial area, representative of major industrial regions in
Europe. We performed a tentative source assessment based
on these findings and compared it with previous studies.

2. Material and methods

2.1. Sampling location

The sampling site, previously described in Alleman et al.
(2010), is represented in Fig. 1. Briefly, it is located in the
Dunkirk region (210 000 inhabitants), a French harbor along
the southern bight of the North Sea. The Dunkirk area is
connected by highways with high traffic density (A25: ≈40
000 vehicles/day; A16: ≈30 000 vehicles/day). The local
climate is characterized by humid (120 days of rain per year)
and cool temperatures, with monthly means ranging from 5
to 16 °C, inducing a rather long heating season (October to
May). The region is characterized by the use of natural gas
heating (65% of the heating energy), whereas coal, oil and
wood for home heating are less common in the Dunkirk area
(10%). The sampling station was situated on the roof of an
elementary school (≈6 m high), in the suburb of Grande-
Synthe City, approximately 2 km south of the main industrial
complex, which includes steel, cement and petrochemical
plants, refineries, and port activities. The industrial area is
also under the influence of the seashore, which regularly
brings fresh air masses towards the land and the sampling
site.

2.2. Particle collection

We collected PM in January and February 2012 using the
cascade impaction technique to separate atmospheric parti-
cles depending on their aerodynamic diameter through
impaction plates, with each corresponding to a specific
cut-off diameter. For this purpose, collection was performed
in parallel with 3-stages (50% efficiency equivalent aerody-
namic diameters – Dp,50 – respectively equal to 10, 1 and
0.1 μm, plus a backup filter) and 13-stages of cascade
impactors (DEKATITM) (Dp,50 respectively equal to 10, 6.7,
4.0, 2.5, 1.65, 1.0, 0.65, 0.4, 0.25, 0.17, 0.1, 0.06 and 0.03 μm),
operating at a flow rate of 30 l/min on polycarbonate
membranes (25 mm diameter, WhatmanTM). The two im-
pactor types were used (1) to obtain a detailed segregation of
the particle sizes (provided by the 13-stage impactor) and
(2) to collect a sufficient mass for trace element analyses
(with the 3-stage impactor). The PM10 and PM1 fractions
were determined by summing the masses collected on the
impaction stages (filter substrates) with Dp,50 b 10 and 1 μm,
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respectively. The ultrafine fraction was defined as particles
collected on the polycarbonate backup membranes (47 mm
diameter — WhatmanTM) for the 3-stage cascade impactors.
Because the mass collected on the first four levels of the
13-stage impactor was systematically close to the ultrafine
mass fraction collected on the backup filter of the 3-stage
impactor, the 2 samples collected with the 13-stage impactor
were employed as a cut-point reference. Consequently, the
sum of the first four stages of the 13-stage sampler,
corresponding to a cut-point of approximately 0.29 μm, was
considered equivalent to the ultrafine fraction of the 3-stage
impactor (see Supplementary data). A drawback of this
approach is that the nano-size fraction discussed in this
study (PM0.29) may include part of the accumulation mode
(Seinfeld and Pandis, 1998).

2.3. Rationale for sampling

Sampling was conducted based on the local wind
directions, which are subject to rapid change due to small-
scale turbulence within the atmospheric boundary layer.
Therefore, the sampling inlet (PM10 head) was connected to an
anemometer indicating the instantaneous wind direction.
Based on previous studies in the area (Alleman et al., 2010),
we separated the sampled air parcels into twomain prevailing
wind sectors (primarily “urban–traffic”when PMwas sampled
downwind of the urban emissions from the city of Grande-

Synthe and the traffic emissions from the highways—Fig. 1—
and primarily “industrial” when samples were collected
downwind of the emissions from the Dunkirk harbor indus-
trial zone). For each wind sector, three samples were taken
with the 3-stage cascade impactor and one with the 13-stage
cascade impactor, representing in total eight individual
samples (Table 1). Each sampling period ranged from 69 to
168 h under the industrial influence and from 47 to 238 h for
the “urban–traffic” wind sector.

2.4. Chemical analyses

We determined the PM mass concentrations by gravi-
metric analysis using a micro-balance (UMT2, Mettler Toledo,

Fig. 1. Sampling site location and meteorological conditions during the sampling campaign (prevailing wind directions and wind speeds).

Table 1

Sampling durations and sampled air volumes.

Samples Sampling duration (h) Sampled volume (m3)

Indus. 1 168 253
Indus. 2 98 159
Indus. 3 69 102
Indus. 4a 94 145
Urb.l 144 224
Urb.2 72 104
Urb.3 47 76
Urb.4a 238 368

a Performed with the 13-stage cascade impactor.
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Switzerland) with a precision of 1 μg. All blank and sample
filters were stored before and after sampling under con-
trolled conditions (temperature of 22 ± 1 °C and humidity
of 58 ± 2%) for 24 h prior to weighing (performed in
triplicate). Each filter was digested in a mixture of ultrapure
reagents (8 ml HNO3; 0.5 ml HF; 2 ml H2O2) with a
microwave oven (Milestone ETHOS) according to the CEN
standard 14902: 2005. The digests were adjusted to a final
volume of 50 ml using ultrapure water and stored in a
refrigerator at 4 °C until analyses. Concentrations of six major
(Al, Ca, Fe K, Mg and Na) and seventeen trace elements (As,
Ba, Cd, Co, Cr, Cu, La, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sb, Sr, Ti, V and Zn)
for the different size fractions were analyzed by ICP-AES (IRIS
Intrepid, Thermo-Scientific) and ICP-MS (ELAN 6100 DRC,
Perkin Elmer), respectively. Repeated measurements were
performed on acid blanks and quality control (QC) standard
solutions (a multi-element standard diluted to 400 ng l−1 in
the same matrix as the samples) accredited by the US NIST
(National Institute of Standards and Technology). To validate
the microwave mineralization, 1 to 5 mg of standard
reference material (SRM 1648a, urban particles) was
digested in the same acid mixture as the samples. Mean
recovery rates were 100 ± 15% (n = 29) for most elements,
except for Cr (61 ± 9%) and La (77 ± 5%), and were
considered satisfactory. An internal standard (115In) was
added (1 μg l−1) to all analyzed solutions to correct the drift
of the ICP-MS signal. These methods were validated with a
recovery rate of 100 ±15% for the different elements
analyzed in the QC and the SRM. Methodological quantifica-
tion limits based on repeated blank filter measurements and
defined for the smallest air sampling volume collected during
the campaign (76 m3) ranged from 3 ng/m3 for Mg to
434 ng/m3 for Na (ICP-AES) and from 0.01 ng/m3 for La to
1.1 ng/m3 for Cr (ICP-MS).

2.5. Enrichment factor analysis

Enrichment factors relative to the average composition of
the upper continental crust (EFcrust) are widely employed in
atmospheric chemistry to classify the natural and anthropo-
genic origins of metals in the atmosphere (Alleman et al.,
2010; Gao et al., 2002; Hieu and Lee, 2010; Lim et al., 2010;
Manoli et al., 2002). The crustal EF in PM samples is defined
by the equation:

EFcrust ¼

Eatm
Ratm

Ecrust
Rcrust

ð1Þ

where E and R are the concentrations of the element of
concern and the reference element, respectively, and are
each calculated for aerosols (atm) and crustal material
(crust). In this study, aluminum (Al) was used as the reference
element, following Alleman et al. (2010), based on the average
chemical composition of the upper continental crust given by
McLennan (2001). Metals with EFcrust values close to unity are
predominantly primarily associated with crustal sources,
whereas elements with EFcrust values between 5 and 10
have a significant contribution from non-crustal sources.
Elements with high EFcrust (N10) are essentially completely

from anthropogenic origin. For a better evaluation of the
extent to which industrial and urban emissions influence the
PM chemical composition at our receptor site, EFcrust ratios
based on concentrations measured under industrial and
urban–traffic influences [EF(Indus)/EF(Urb-Traf)] have also been
calculated.

2.6. Meteorological conditions

Meteorological data such as temperature, relative humid-
ity (RH), rainfall, wind speed and prevailing wind direction
(Fig. 1) were provided by a METEO-FRANCE station only
5.5 km northeast of the sampling site. The temperature and
the RH were relatively stable at approximately 7 ± 2 °C
and 82 ± 6% for the “industrial” sector and 8 ± 1 °C and
85 ± 6% for “urban–traffic” sector throughout the monitoring
campaign. Rainfalls was often more abundant and frequent
during sampling under industrial influence (Fig. 2). Wind-speed
was significantly higher for the industrial sector (7.4 ± 1.4 m/s)
than for the “urban–traffic” sector (5.2 ± 0.9 m/s). The prevail-
ing winds observed during the campaign were from the NW
and W-SW for the “industrial” and “urban–traffic” sectors,
respectively.

3. Results and discussion

3.1. Mass concentrations and size distributions

The PM mass size distributions obtained with the 13-stage
impactors (Fig. 3) were trimodal for the “industrial” sector and
bimodal for the “urban–traffic” sector. The ultrafine fraction
(PM0.1) was not significantly different between the sectors, but
the mass concentration was higher in the accumulation mode
(0.1–1 μm) of the downwind urban and traffic emissions
(dotted line in Fig. 3). In all cases, the first two concentration
maximums were centered on ≈0.5 and 2.5 μm. The third
maximum was only observed downwind of industrial emis-
sions and centered on 8 μm. The PM0.1 mass concentrations

Fig. 2. PM10 concentrations (μg/m3) and recorded rainfalls (mm). Above
each bar of the chart, the number of rainy events during each sampling
experiment and the sampling duration (in brackets) is reported.
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obtained for the two “13-stage impactor” samples (Table 2)
are similar to those observed in previous studies performed
under urban, traffic and industrial influences. As anticipated,

the ultrafine fraction collected on the backup filter for the
“3-stage impactor” samples (PM0.29) displayed higher concen-
trations that are consistent with the mass concentrations
reported by Ning et al. (2007) and Ntziachristos et al. (2007)
for the PM0.18 fraction (Table 2).

Considering all of the samples, the mean PM10, PM1

and PM0.29 mass concentrations were slightly lower for
the industrial sector (23.6 ± 6.0, 10.1 ± 4.1 and 2.4 ±
1.1 μg/m3, respectively) than for the urban–traffic sector
(29.8 ± 4.1, 16.6 ± 3.9 and 5.8 ± 2.1 μg/m3, respectively).
Limited rain events during sampling of the “urban–traffic”
influence may partially explain these differences. The lowest
PM10 concentrations were observed for industrial samples 2
and 4 (Fig. 2), for which rainfall was more intense (8.0 and
15.6 mm, respectively) and frequent (3 rainfall events over
98 and 94 h, respectively). Indeed, precipitation may de-
crease PM concentrations in ambient air via rainout or
washout mechanisms (Hieu and Lee, 2010). Throughout the
sampling period, the air quality monitoring and information
network for northern France (“Atmo Nord-Pas de Calais”)
reported similar PM10 concentrations (29.3 ± 12.9 μg/m3) in
the city of Grande-Synthe. The mean PM10 concentrations
were thus lower than the annual limit values specified by the
European Community (40 μg/m3) and the US EPA (50 μg/m3)

Fig. 3. Mass size distributions of particles collected downwind industrial and
urban–traffic emissions (unique sample collected with the 13-stage impactor).

Table 2

Mass–size distributions obtained with cascade impactors: comparison with literary data.

Studies Location Environment Total concentrations (μg/m3)

PM10 PM1 PMultrafine

This study Dunkirk region Industrial sector 19.4a 10.0a (PM0.1) 0.8
a

25.1 ± 6.4b 10.2 ± 5.0b (PM0.29) 2.5 ± 1.3b

Urban–traffic sector 29.8a 16.8a (PM0.1) 0.5
a

29.8 ± 5.1b 16.5 ± 4.8b (PM0.29) 6.7 ± 1.4b

Rimetz-Planchon et al. (2008) Dunkirk region Urban–industrial 23 ± 10–29 ± 1
Tran et al. (2012) 29.1–55.7
Ariola et al. (2006) Italy Urban 41 ± 13 22 ± 6
Cass et al. (2000)c California (USA) Urban–industrial (PM0.1) 0.6–1.2
Cetin et al. (2007) Turkey Industrial 87 ± 36

Urban 52 ± 5
Gladtke et al. (2009) Germany Urban–industrial 27.3 ± 14.3
Godoy et al. (2009) Brazil Urban 20–27
Gugamsetty et al. (2012)c Taiwan Urban–industrial 39.5 ± 11,6 (PM0.1) 1.4 ± 0.6
Hieu and Lee (2010) Korea Urban–industrial 50.5 18.5
Karar and Gupta (2007) India Industrial 197 ± 88

Urban 140 ± 43
Lim et al. (2010) Korea Urban–industrial 87.2 ± 25.1

Industrial 73.9 ± 21.6
88.4 ± 26.4

Ning et al. (2007)c California (USA) Urban (PM0.18) 2.6–7.3
Ntziachristos et al. (2007)c California (USA) Urban–traffic 21 11 (PM0.18) 2.6 ± 0.5
Oravisjarvi et al. (2003) Finland Urban–industrial 16.5
Pakkanen et al. (2001)c Finland Urban (PM0.1) 0.5
Perez et al. (2008) Spain Urban background 45 19
Querol et al. (2004) Spain Regional background 13–19

Urban–industrial 37–56
Urban background 25–33
Road site 33–42
High traffic road sites 40–46

Querol et al. (2009) European countries European urban background 13–98 9–14
Ramgolam et al. (2008) France (Paris) Urban background 12–42
Sanchez de la Campa et al. (2007) Spain Urban–industrial 29, 33 and 37
Vecchi et al. (2008) Italy Urban–industrial 11.5 ± 5.4–48.8 = 22.9
Zhang et al. (2004) China Urban (industrial influence) 70–220

a With 13 stage cascade impactor.
b With 3 stage cascade impactor.
c Ultrafine particles collected with cascade impactors.
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but higher than the World Health Organization (WHO)
reference value (20 μg/m3). These PM10 concentrations
were comparable to the annual mean concentrations (23 ±
10 to 29 ± 1 μg/m3) reported by Rimetz-Planchon et al.
(2008) in the Dunkirk region (Table 2), where the observed
variability was explained by transient industrial plume
emissions. Recently, in a study performed a few kilometers
east of our site, Tran et al. (2012) reported mean PM10

concentrations of 29.1 and 55.7 μg/m3 during a short moni-
toring period (two weeks). These latter results were poten-
tially affected by the activities of children due to the location of
the sampler (school courtyard). Ramgolam et al. (2008)
published comparable values in Paris (France), ranging from
12 to 42 μg/m3 for PM10, which could be considered typical
values for European urban background sites (Querol et al.,
2009). The PM10 and PM1 concentrations observed in the
present study were equivalent to those previously reported in
urban–industrial regions in Europe and the USA but much
lower than those observed in Turkey (Cetin et al., 2007) and in
some Asian industrial countries (Karar and Gupta, 2007; Lim et
al., 2010; Zhang et al., 2004).

The relative mean mass size distributions combining the 4
samples for the industrial and the urban–traffic wind sectors
were significantly different: the PM1 and PM0.29 fractions
accounted respectively for approximately 41.8 ± 10.8% and
9.8 ± 2.4% of PM10 for the industrial sector and 56.8 ± 16.2%
and 20.2 ± 9.3% of PM10 for the urban–traffic sector. The
industrial sector had higher mass concentrations for the
coarse fraction (PM1–10), whereas the urban sector presents
higher values for the submicronic and ultrafine fractions.
These differences between the two wind sectors might be
partially related to the higher wind speeds for the industrial
sector (7.4 m/s), which could promote soil and road dust
(coarse particles) resuspension, whereas at low wind speeds,
submicronic particles could remain advantageously in suspen-
sion in the air (Kim et al., 1997). Similarly, Hussein et al.
(2005) explained that the depleted concentration of ultrafine
particles detectedwithwind speeds in the range of 5 to 10 m/s
was due to higher coagulation rates, better air mixing, and
more particle losses due to deposition and scavenging.
Furthermore, metallurgical plants located in the Dunkirk
Harbor area are possible sources of coarse particles associated
with the crude ore transport and storage (11.2 million tons in
2011). In addition to resuspension events from the ore piles,
it is likely that mechanical procedures related to the use of
these materials in industrial processes (excavating, crushing,
sintering and separation) act as coarse particle emission
sources.

3.2. An insight into the origin of fine particles

In the urban environment, combustion processes related
to household heating and traffic emissions are known
sources of submicronic and ultrafine particles (Fernández-
Camacho et al., 2012; Hitchins et al., 2000). According to
Knibbs and Morawska (2012), the abundance of fine and
ultrafine particles on and near roadways is largely due to the
proximity of motor vehicles and the incomplete combustion
of diesel, gasoline and other fuels. Ultrafine particles may be
primary particles, which are more “localized” and mainly
observed close to their emission sources, or secondary

particles, which are more homogeneously dispersed over an
urban area (Sioutas et al., 2005). Consequently, the larger
proportion of PM0.29 obtained for the “urban sector” may be
associated with the proximity of our sampling site to this
type of source.

During the cold season, which was the case for our
campaign (winter period), household heating might be an
additional source-term for submicronic particles (Vecchi et
al., 2004). This source contributes to primary particulate
matter as well as secondary aerosol production because of its
high emissions of gaseous precursors. Cold temperatures
greatly enhance the formation of ultrafine particles
(Bukowiecki et al., 2003) and favor the aerosol particle
phase over the gaseous phase by the formation of secondary
particles and the stability of semi-volatile species (not
measured in this study), such as nitrate and organic species
(Putaud et al., 2004).

The PM1 fraction could include ultrafine aged particles
that have evolved towards a larger size fraction through
condensation and aggregation phenomena. According to
Fernández-Camacho et al. (2012), greater than 90% of fine

Fig. 4. Average elemental concentrations in PM10 (ng/m3) downwind
industrial and urban–traffic emissions (±standard deviations).
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particle mass concentration occurs in the accumulation mode
(0.1–1 μm) and might be linked to the aging of these
ultrafine particles.

3.3. Minor and trace elements in ambient particles

Fig. 4 shows the mean TM concentrations in PM10

collected at Grande-Synthe, according to the two main wind
directions. The concentrations fall in the range of those
previously observed in the Dunkirk region (Alleman et al.,
2010; Garçon et al., 2006; Ledoux et al., 2009). The regulated

elements were below the target/limit values (6, 5, 20 and
500 ng/m3, respectively, for As, Cd, Ni and Pb), established by
the European Community.

Examined as a whole, the major element concentrations
ranged from 2.1 ± 1.5 μg/m3 for Na to 0.22 ± 0.07 μg/m3 for
Al for downwind industrial emissions and 1.4 ± 0.6 μg/m3

for Na to 0.09 ± 0.02 μg/m3 for Mg for downwind urban and
traffic emissions. The highest TM concentrations were
measured for Mn (60 ± 23 ng/m3), Zn (50 ± 43 ng/m3), Pb
(17 ± 10 ng/m3) and Cr (13 ± 5 ng/m3) for downwind
industrial emissions and Zn (25 ± 23 ng/m3) and Mn

Fig. 5. Relative concentrations (in %) for trace metals in the different size fractions, for samples collected downwind industrial (up) and urban–traffic (down)
emissions.
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(19 ±15 ng/m3) for the urban sector. Concentrations of the
remaining elements were always less than 10 ng/m3.

As expected from our analysis by wind sector, Na, Fe, Mg,
Mn, Zn, Pb, Cr, Ni, As, Sr, Mo, Rb, Cd and Co show higher
concentrations for the industrial sector. Cu, K, and V display
slightly higher concentrations downwind of urban and traffic
emissions, whereas similar concentrations were observed for
Al, Ba, Ca, La, Sb and Ti for both sectors. These results are
globally consistent with those obtained in other studies in
urban–industrial environments (Lim et al., 2010; Voutsa and
Samara, 2002).

3.4. Trace metal size distributions

The relative concentrations (in %) for the 23 elements and
for each size fraction (PM0.29, PM0.29–1 and PM1–10) are
shown in Fig. 5. Trace metals displayed higher (Ba, Ca, Cd, Co,
Cr, Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Rb, Sr, Ti, V and Zn) or similar
(Al, As, Cu, K, La and Sb) relative concentrations in PM0.29

under an “urban-traffic” influence as under an “industrial”
influence. The higher PM0.29 mass and its relative content in
TM for the urban–traffic sector suggest the existence of
anthropogenic local sources for these elements, such as
vehicle exhaust and domestic heating, in the vicinity of our
sampling site. According to Pakkanen et al. (2001), the Aitken
modes (10–100 nm) for metals in the urban environment
may be attributed to local traffic emissions (Ba, Ca, Mg and
Sr) and heavy fuel oil combustion (Co, Fe, Mo and Ni).
Ntziachristos et al. (2007) reported that urban traffic
contributed to enriched levels of ultrafine (PM0.18) particles
in Ba, Ca, Cu, Fe, Mo and Sb. For these authors, vehicle
emissions may also affect the ultrafine concentrations in Al,
Pb, Ti and Zn.

Elements emitted by high-temperature processes are
preferentially present in the fine and ultrafine fractions,
whereas natural and mechanical processes release primarily
coarse metallic particles (Fernandez-Espinosa et al., 2001;
Hieu and Lee, 2010; Manoli et al., 2002; Ny and Lee, 2011;
Voutsa and Samara, 2002).

In this study, TM distribution in the PM0.29–1 and PM1–10

fractions varied depending on the elements considered. In all
samples, As, Cd, K, Pb, Rb, Sb, V and Zn, generally associated
with anthropogenic sources, were present in the submicronic
fraction (PM1) in proportions greater than or equal to 50%
for both the industrial and urban–traffic sectors. These
results are consistent with those of Fernandez-Espinosa et
al. (2001), which observed the predominance (N50%) of
toxic metals (Cd, Pb and V) in submicronic particles.
Elements such as Ba, Cu, Fe, La, Mg, Na, Sr and Ti, frequently
from natural sources or emitted by mechanical processes,
were most abundant (N50%) in the coarse (supermicron)
fraction (PM1–10) for both wind sectors, particularly when
downwind of industrial emissions. Al, Ca, Co, Cr, Mn, Mo and
Ni also had relative concentrations greater than 50% in the
supermicron fraction (Fig. 5), but only for the industrial
sector. This is consistent with the higher mass concentra-
tions of PM1–10 observed for this sector, indicating that the
mechanical processes emitting these elements (excavating,
crushing, and sintering) might be more important for this
zone.

3.5. Source assessment

3.5.1. PM10 overview

The crustal enrichment factors (EFcrust) based on the average
elemental contents in PM10 collected under both industrial and
urban–traffic influences and the EF(Indus)/EF(Urb-Traf) ratios (see
Section 2.5), which were calculated for each size fraction
(PM0.29, PM0.29–1, and PM1–10), are displayed in Fig. 6A and B,
respectively. The highest EFcrust values (N10) in PM10 were
obtained in a descending order for Sb, Cd, As, Mo, Pb, Zn, Cu, Ni,
Cr, Mn and V, indicating that these elements are almost
exclusively from anthropogenic origins in our samples. The
EFcrust values for Al, Ti, Sr, Rb, La, Fe, Co, Ca, K, Ba andMg are less
than 10, implying that natural sources also play a role in the
abundance of these elements in atmospheric particulate matter.
Nevertheless, most of these elements (As, Cd, Co, Cr, Fe, Mg, Mn,
Mo, Na, Ni, Pb, Rb, Sr, and Zn) have an EFcrust in PM10 higher for
the industrial sector than for the urban–traffic sector, suggesting
larger TM contributions from industrial emissions.

Several studies performed in the vicinity of industrial
sources have confirmed that PM was often enriched in
various metallic elements (Fernández-Camacho et al., 2012;
Gao et al., 2002; Jang et al., 2007). In these previous studies,
As, Cd, Co, Cr, Fe, Mn, Mo, Ni, Pb, Rb, Sr and Zn were generally
related to industrial processes such as metallurgy, oil and
coal combustion, and the cement industry (Alleman et al,
2010; Lim et al., 2010; Morawska and Zhang, 2002; Pacyna
and Pacyna, 2001; Voutsa and Samara, 2002;Wu et al., 2007).
Indeed, many TM are ubiquitous in various raw materials
such as fossil fuels, metal ores and other industrial products.
According to Pacyna and Pacyna (2001), pyrometallurgical
processes in non-ferrous metals industries are the primary
sources of As, Cd, and Zn and important sources of Pb in the
atmosphere. Coal combustion in power plants and metallur-
gical industries is a major anthropogenic source of Mo and
emits significant quantities of As, Cr and Mn. Ni is mainly
derived from the combustion of oil products.

To better approximate the extent to which emissions affect
the abundance of elements in PM, elemental ratios, which are
less influenced by dilution phenomena, were also calculated
(see Table 3 for references). For example, the Na/Mg ratios
obtained in this work vary from 9.0 to 11.4, which are
consistent with the expected seawater value (Millero, 1974).
This is very likely due to marine air masses passing over the
industrial complex before reaching our sampling site.

Ca, K and Ti display relatively low EFcrust values that are
rather comparable for the two wind sectors. This could be
related to their ubiquitous presence in resuspended soil and
road dust. The calculated Fe/Ca ratios (Table 3) are similar
and always b1, which is expected from soil erosion and urban
road dust (McLennan, 2001; Querol et al., 2001; Varrica et al.,
2003). In contrast, Prati et al. (2000) measured higher ratios
(between 2.5 and 4) a few hundred meters from steelworks
emissions in Genoa (Italy).

For both wind sectors, the V/Ni ratios (0.3 to 1.4) are
analogous to those previously reported (0.5–1.9) for fuel-oil
combustion and petrochemical emissions (Chow et al., 2004;
Foltescu et al., 1996; Querol et al., 2009; Swietlicki and Krejci,
1996), indicating that these elements (V, Ni) originate mainly
from this source. V and La have been previously associated in
the studied area with oil refining (today shutdown; Alleman et
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al., 2010) and had relatively similar EFcrust values for the two
wind sectors. We assumed that this result could be related to
the resuspension of particles historically deposited on the
ground.

3.5.2. Size-segregated source assessment

The (EFIndus/EFUrb-Traf) ratios allow the comparison of the
relative metal enrichments in the different size fractions for
the two wind sectors of concern. For PM0.29, all of the
elements display ratios less than or close to unity (except for
As, Cd, Pb and Rb). We concluded that, for both wind sectors,
no preferential enrichment was observed in this size fraction
for most of the elements (Al, Ba, Ca, Co, Cr, Cu, Fe, K, La, Mg,
Mn, Mo, Na, Ni, Sb, Sr, Ti, V and Zn). As mentioned above, this
seems to confirm that the chemical composition of this size
fraction is commonly related to local combustion sources
such as traffic (mainly) and household heating (Ntziachristos
et al., 2007; Pakkanen et al., 2001). Wang et al. (2003) found
that Al, Ca, Fe, Mg and Si abundances represented 82% of the
total elemental content in diesel fuel. Trace elements such as
Co, Cu, Mo, Ni, Pb, V and Zn. Fe, Ca, Zn (from additives in
lubricating oil) are also abundant in gasoline engine emis-
sions (Morawska and Zhang, 2002).

The As, Cd, Pb and Rb (EFIndus/EFUrb-Traf) ratios (Fig. 6)
indicate that, for these elements, industrial sources may
contribute to PM0.29 metal concentrations more than urban
sources. The origin of these four elements is attributed to
metallurgical processes in the Dunkirk industrial area
(Alleman et al., 2010). Fernández-Camacho et al. (2012)
highlighted this phenomenon in Huelva (SW Spain), where
high concentrations of toxic trace metals (As, Cu, Cd, Zn and
Pb) in ultrafine particles were associated with pollution
events from fresh industrial plumes.

In contrast with PM0.29, the (EFIndus/EFUrb-Traf) ratios for the
PM0.29–1 fraction are always N2, indicating that submicronic
particles collected downwind of industrial emissions are
enriched in metals in comparison with those from the
“urban–traffic” sector. As, Cd, Fe, Mn, Mo, Pb, Rb and Zn,
which are commonly associated with metallurgical and
refinery processes in the studied zone (Alleman et al, 2010;
Choel et al., 2006; Ledoux et al., 2009), exhibit very high ratios
(N6) for this size fraction. The abundances of Fe and Mn
may be related to the production of ferromanganese alloys
and to steelworks located in the Dunkirk industrial complex.
Interestingly, the Zn/Pb ratios measured in this study (1.7 to
3.7) are comparable to those calculated by Oravisjarvi et al.

Fig. 6. (A): EFcrust values for metallic elements in PM10 collected under both industrial and urban–traffic wind sectors; (B): EFIndus/EFUrb-Traf ratios calculated for
the PM0.29, PM0.29–1 and PM1–10 fractions.
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(2003) (≈3.5) to trace a steel source in Finland and different
from those reported by Prati et al. (2000) for traffic sources
(≤1) and by Varrica et al. (2003) for urban road dust (0.6 ±
0.1). The Pb/Cd ratios (also used for steelworks source
assessment) are in the same range (22–67) as the value
(≈34) previously reported by Oravisjarvi et al. (2003) in
Finland. These Pb/Cd ratios are lower than those determined
for the continental crust (≈173) and urban road dust (630 ±
230) (McLennan, 2001; Varrica et al., 2003), confirming that,
in our case, these elements were primarily emitted by
industrial processes. As expected, Cr and Co associated with
coal combustion (Wu et al., 2007) and Mg and Sr (marine
sources) had very high enrichment in the industrial wind
sector (Fig. 6).

Primary submicron particles enriched in metals may be
directly emitted by industrial processes, as reported by a recent
study in the Dunkirk area focused on the chemical evolution of
fine particles during plume transport in the close environment
of a Fe/Mn alloy manufacturing plant (Marris et al., 2012).

All these results imply that industrial emissions might
have high levels of metal enrichment in the submicron
fraction (PM0.29–1). This was underlined by Ledoux et al.
(2009) demonstrating the influence of industrial emissions in

the chemical composition of submicron particles at a Dunkirk
downtown site, located a few kilometers from our receptor
site.

Regarding the coarse fraction (PM1–10), the (EFIndus/EFUrb-Traf)
ratios for As, Cd, Co, Cr, Fe, Mg, Mn, Mo, Na, Ni, Pb, Sr and Zn are
always N1. This enrichment suggests that manufacturing
activities might also contribute to metal enrichment for coarse
particles, which may happen through direct emissions or by the
coagulation of preexisting particles in the accumulation mode
(Sioutas et al., 2005). An earlier study in the vicinity of a lead
smelter (Choel et al., 2006) reported a fast evolution (within a
fewminutes) ofmetal-richparticles (Pb andZn) associationwith
marine salt (Mg and Na) during their transport from the
pollution plume to the nearby residential area (at approximately
2 km). In the present study, the presence of Na (and Sr) in this
fractionmay be linked to the existence of particles with amarine
origin (Alleman et al., 2010).

The EFIndus/EFUrb-Traf ratios in PM1–10 are less than or similar
to 1 for natural elements such as Ba, Ca, K, La, Rb and Ti (EFcrust
values b 10) and for V and traffic related elements such as Cu
and Sb (Sternbeck et al., 2002; Weckwerth, 2001). This
enrichment in samples taken downwind of urban emissions
certainly involves the presence of automobile sources, as well

Table 3

Elemental-mass ratios: this study and previous works in Dunkirk and other cities of the world.

Studies Sources PM size Cu/Sb Zn/Pb Pb/Cd V/Ni Fe/Ca Na/Mg Locations

Dunkirk region (France)

This study PM10 5.4–8.1 l.7–3.7 22–67 0.3–1.4 b1 9.0–11.4
Alleman et al. (2010) Urban traffic PM10 5.5
Tran et al. (2012) Urban traffic PM10 6.6

Other cities in the world

Industrial
Chow et al. (2004) Catalytic cracking

(petrochemistry)
PM2.5 0.5 Texas (USA)

Foltescu et al. (1996) Refineries,
petrochemistry

PM2.5 0.5–1.9 Saby-Lista
(Scandinavia)

Prati et al. (2000) Steel industry PM10 2.5-4 Genoa (Italy)
Oravisjarvi et al.
(2003)

Steel industry PM2.5 3.5 34 Raahe (Finland)

Querol et al. (2009) Fuel-oil
combustion

PM10

PM2.5,PM1
0.8 Barcelona

(Spain)
Sternbeck et al.
(2002)

Waste
incineration

1.3 ± 0.4 Gothenburg
(Sweden)

Swietlicki and
Krejci (1996)

Oil combustion 1.5–1.9 Besky dy Mts
(Czech Republic)

Urban–traffic
Dongarrà et al.
(2009)

Urban traffic PM10 4.9 Palermo (Italy)

Gao et al. (2002) Urban, coastal PM2.5 7.9 ± 0.4 New York–New
Jersey (USA) '

Prati et al. (2000) Traffic PM2.5 ≤1 Genoa (Italy)
Querol et al. (2001) Urban dust PM2.5

PM10

0.47 Barcelona (Spain)

Sternbeck et al.
(2002)

Road tunnel PM10 4.6 ± 2.3 Gothenburg
(Sweden)

Varrica et al. (2003) Road dust millimeter 20 ± 13 0.6 ± 0.1 630 ± 230 0.16 ± 0.02 0.10 ± 0.04 Palermo (Italy)
Weckwerth (2001) Urban traffic PM2.5–10 4.9 ± 1.7 Cologne

(Germany)
Natural

Dongarrà et al.
(2009)

Vegetation 14–16 Palermo (Italy)

McLennan (2001) Continental crust 125 173 b1
Millero (1974) Seawater 8.4
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as dust resuspended from roads and the abrasion of braking
devices, both of which emit preferentially larger particles. As
mentioned above, V together with La in this fraction could be
associated with particle resuspension. Cu and Sb exhibit very
low (EFIndus/EFUrb-Traf) ratios, confirming their strong urban–
traffic origins. Indeed, these elements are present in abundance
(5 to 20 wt.% for Cu and 1 to 5 wt.% for Sb) in brake linings
(Weckwerth, 2001). The Cu/Sb ratios in PM10 vary from 5.4 to
8.1, rather comparable to those previously measured for PM10

in the same region (5.5 to 6.6), by Alleman et al. (2010) and
Tran et al. (2012). Dongarrà et al. (2009), Sternbeck et al.
(2002) and Weckwerth (2001) reported similar values (4.9,
4.6 ± 2.3 and 4.9 ± 1.7, respectively) in other European cities.
The Cu/Sb ratios related to traffic emissions are significantly
different from, e.g., those from industrial fly ash (waste
incineration:≈1.3 ± 0.4; Sternbeck et al., 2002) or for crustal
sources (≈125; McLennan, 2001). Interestingly, Cu and Sb
concentrations in the submicronic fraction (PM0.29–1) are
higher downwind of industrial emissions (×4 compared to
the urban sector), without a significant change in the Cu/Sb
ratio (≈3.3). An intense traffic of trucks or roadwork vehicles
in this heavily industrialized area could be a potential PM
source, exhibiting a similar automotive fingerprint. However,
as reported by Pacyna and Pacyna (2001), pyrometallurgical
processes and coal combustion could also be important Cu and
Sb sources in this size fraction. Consequently, the Cu/Sb mass
ratios of submicronic particles could be affected by high
temperature processes due to industrial activities and cannot
be univocally attributed to automobile emissions in a multi-
influence area.

4. Conclusion

Atmospheric particulate matter mass size distribution and
chemical composition were compared in winter in two
prevailing wind directions (from an industrial zone and
from an urban zone) at a receptor site located near Dunkirk,
the third largest French harbor. Submicron (PM1) and
ultrafine (PM0.29) mass concentrations were lower under
industrial influence than downwind of urban sources. For
most of the studied trace metals, the concentrations in the
ultrafine fraction (PM0.29) are higher in the downwind urban
emissions. These two results strongly suggest that, even for
an urban environment that is potentially influenced by
nearby industrial activities, traffic within the urban district
and the heating of nearby houses may overwhelmingly
influence the presence of atmospheric ultrafine particles
and their metal content. Because these urban sources release
large amounts of ultrafine particles, they should be of a
greater concern in terms of health impact due to the
recognized toxicity of some heavy metals.

However, for the accumulation mode (PM0.29–1), metal
concentrations were higher for sampling performed down-
wind of industrial sources, implying that manufacturing
processes may also significantly affect neighboring urban
areas. Steelworks and metal refining are among the major
industrial activities involving the release of particles enriched
in trace metals in the atmosphere (As, Cd, Fe, Mn, Mo, Pb, Rb
and Zn). Other industrial activities, such as coal combustion
(coke ovens: Cr and Co) or petrochemistry (V, La, Ni), are also

responsible for metal emissions. In contrast, Cu and Sb
concentrations seem to be more related to automotive traffic.

To improve our understanding of industrial fine particles,
future studies should clearly focus on a time-resolved descrip-
tion of the physical and chemical properties of industrial
plumes, especially in the first hundred meters of stack
emissions, before they reach the adjacent living areas.
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ABREVIATIONS 

AASQA : associations agréées de surveillance de la 
qualité de l'air 

ACP : Analyse en composantes principales 

ADEME : Agence de l'Environnement et de la 
Maîtrise de l'Energie 

AED : Aerosol Electrical Detector 

AFSSET : Agence française de sécurité sanitaire de 
l'environnement et du travail 

ALF : Artificial Lysosomal Fluid 

AOS : aérosols organiques secondaires  

APHEIS : Air Pollution and Health : An European 
Information System 

Aphekom : Improving Knowledge and 
Communication for Decision Making on Air 
Pollution and  

Health in Europe  

AQC : Apport Quotidien Chronique 

BARC : Bioavailability Research Canada 

BARGE : Bioavailability Research Group Europe 

BASIC : Bureau d'Analyse Sociétale pour une 
Information Citoyenne 

BC : Black Carbon 

BPCO : Broncho-pneumopathie chronique 
obstructive  

CE : carbone élémentaire  

CITEPA : Centre Interprofessionnel Technique 
d'Etudes de la Pollution Atmosphérique 

CMB : Chemical Mass Balance  

CNC : Condensation Nuclei Counter   

CO : carbone organique  

CORTEA : Connaissance, Réduction à la source et 
Traitement des Emissions dans l'Air 

 

COV : Composé organique volatile 

CRP : Protéine C-réactive 

CUD : Communauté Urbaine de Dunkerque 

DLPI : Dekati® Low Pressure Impactor  

DMA : Differential Mobility Analyser  

DREAL : Directions Régionales de 
l'Environnement, de l'Aménagement et du 
Logement  

EDS : Energy Dispersive Spectrometry 

ELPI : Electrical Low Pressure Impactor 

EMD : Ecoles de Mines de Douai 

EQRS : évaluation quantitative des risques 
sanitaires 

FE : facteur d’enrichissement  

FEDER : Fonds européen de développement 
régional  

HOA/OOA : Hydrocarbon-like Organic / 
Oxygenated Organic Aerosol 

HR : Humidité relative 

IB : index de biodisponibilité 

ICP-AES : Inductively Coupled Plasma Atomic 
Emission Spectroscopy 

ICP-MS : Inductively Coupled Plasma Mass 
Spectrometry 

INAA : Instrumental Neutron Activation Analysis 

INVS : Institut National de Veille Sanitaire 

IRENI : l’Institut de Recherche en ENvironnement 
Industriel 

IREP : Registre français des émissions polluantes 

LD : limite de détection 

LECES : Laboratoire d’Etude et de Contrôle de 
l’Environnement Sidérurgique 

LIDAR : LIght Detection And Ranging 



LPCA : Laboratoire de Physicochimie de 
l'Atmosphère 

LQ : limite de quantification 

MEB : microscopie électronique à balayage 

MET : microscopie électronique à transmission 

MO: matière organique 

MOP : Matière Organique Particulaire 

MOUDI : Micro-orifice Uniform Deposit Impactor 

MRC : matériaux de référence certifiés 

MSP : Micro Particle Science 

NANO-INDUS 

NF EN : norme européenne et française  

NIST : National Institute of Standards and 
Technology 

NP : nanoparticule 

NPdC : Nord-Pas-de-Calais 

OMS : Organisation mondiale de la santé 

PBS : Phosphate-buffered saline 

PDU : plan de déplacements urbains 

PIP : Préleveur Isocinétique de Particules 

PIXE : Particle Induced X-ray Emission 

PM : Particulate Matter (matière particulaire) 

PMF : Positive Matrix Factorisation 

PPA : plans de protection de l'atmosphère  

PRIMEQUAL : programme de recherche inter-
organismes pour une meilleure qualité de l'air à 
l'échelle locale 

PSQA : Programme de Surveillance de la Qualité 
de l'Air 

PTFE :  polytétrafluoroéthylène 

PUF : particules ultrafines 

RDME : Rio Doce Manganèse Europe 

RLM : Régression linéaire multiple  

SEAS : Société Européenne d’Alliage pour la 
Sidérurgie  

SODAR: Sonic Detection And Ranging 

TEM : Transmission Electron Microscopy 

TEOM : Tapered Element Oscillating Microbalance 

ULCO : Université du Littoral Côte d'Opale 

SBRC (Solubility/ Bioavailability Research 
Consortium 

US EPA : Agence de Protection de 
l’Environnement des Etats-Unis 

VMF : Vale Manganèse France 

XRF : X-ray fluorescence 
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Les métaux lourds associés aux particules fines et ultrafines d’une zone industrielle : caractérisation 
physicochimique et bioaccessibilité 

Résumé 

L’exposition aux particules fines et ultrafines, pouvant contenir des éléments métalliques, est un sujet de 
préoccupation sanitaire majeure, notamment dans les zones fortement industrialisées. Cette thèse a consisté à mieux 
caractériser la fraction métallique des particules fines et ultrafines émises dans un contexte industrialo-urbain (Littoral 
dunkerquois) et à déterminer leur bioaccessibilité pulmonaire, en lien avec l’impact sanitaire. Des particules ont été 
collectées selon leur granulométrie dans des environnements très contrastés : (i) en milieu urbain sous l’influence du 
trafic automobile et d’émissions industrielles et (ii) à proximité immédiate et à la source même d’une usine de 
ferromanganèse (Glencore), caractéristique de l’activité industriel du dunkerquois. La bioaccessibilité pulmonaire des 
éléments métalliques a été déterminée par une extraction avec un fluide pulmonaire synthétique (solution « Gamble ») 
et comparée avec une méthode d’extraction séquentielle. En milieu urbain, les concentrations élémentaires dans les 
particules ultrafines sont principalement liées aux sources locales (issues d’émissions de véhicules ou de chauffage). 
Les particules submicroniques (< 1 µm) sont elles, principalement affectées par les sources industrielles, notamment la 
métallurgie, principale émettrice de métaux particulaires de la zone industrielle. Les autres sources identifiées par les 
traceurs métalliques sont la pétrochimie, la combustion des fiouls lourds et des charbons et les sources naturelles 
(terrigène et marine). Une variabilité temporelle importante des concentrations en masse des particules fines et 
ultrafines et de leurs teneurs en éléments métalliques a été observée, en cheminée et en champ proche de l’usine de 
ferromanganèse. Les fortes concentrations en particules ultrafines (PM0,1 : 60 % de la masse des PM2,5), enrichies en 
métaux en cheminée, diminuent rapidement à proximité immédiate de l’usine, dû au changement rapide des conditions 
de température et d’humidité induisant des transformations précoces de la matière particulaire. Ce travail a permis par 
ailleurs de montrer que la bioaccessibilité des métaux associés aux particules est variable selon les propriétés 
physicochimiques des particules (spéciation chimique des métaux et distribution granulométrique), en lien avec leurs 
origines et leurs processus de formation. La bioaccessibilité des métaux peut aussi être affectée par des 
transformations physico-chimiques (mélange/agglomération, agrégation, oxydoréduction, …) des particules fines 
durant leur transport atmosphérique. L’estimation In-vitro de la bioaccessibilité permet de mieux comprendre la 
biodisponibilité  des métaux dans l’organisme et donc de mieux appréhender l’impact sanitaire des métaux toxiques. 

Mots-clés : particules fines et ultrafines, métaux particulaires, distribution granulométrique, sources, bioaccessibilité. 

Abstract 

Exposure to metals from fine and ultrafine particles is of major health concern, especially in heavily industrialized 
areas. This thesis aims to better characterize the metal fraction of fine and ultrafine particles emitted in an industrial-
marked urban context (Dunkirk Harbour) and to determine their lung bioaccessibility, in relation with their health 
impact. Particles were collected according to their size in specific environments: (i) in an urban area influenced by 
traffic and industrial emissions and (ii) at the stacks and in the vicinity of a ferromanganese plant (Glencore), 
characteristic of the industrial activity in Dunkirk. Pulmonary bioaccessibility of metals was determined using a 
synthetic lung fluid (Gamble solution), and compared to a sequential extraction method. In the urban area, the 
elemental concentrations in ultrafine particles are primarily related to local sources (traffic and housse heating), while 

submicronic particles (< 1 µm) are mainly affected by industrial sources, especially metallurgical plants, the main 
source of particulate metals in the industrial area. The other sources identified are petrochemistry, coal and heavy-
fuels burning and natural sources (sea salts and crustal particles). A high temporal variability of fine and ultrafine 
particles mass concentrations and of their metal contents was observed at the stacks and in the close environment of  
the ferromanganese plant. The high concentrations of ultrafine particles (PM0,1: 60% of the total PM2,5 mass), enriched 
in metals, as observed in stack flues,  decrease rapidly in the vicinity of the plant, due to the changes in temperature 
and humidity, inducing rapid transformations. The metal bioaccessibility varies according to the particle properties 
(metals chemical speciation and particle size distribution), depending on their origin and formation processes. This 
metal bioaccessibility may also be affected by physicochemical transformations of fine particles occurring during 
atmospheric transport (mixing/agglomeration, aggregation, oxidation or reduction processes). The In-vitro 
bioaccessibility assessment is of interest to better understand the metal bioavailability and thus for a better 
appreciation of the health impact of toxic metals. 

Keywords: fine and ultrafine particles, particulate metals, size distribution, sources, bioaccessibility. 
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