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Introduction genérale

Le terme « Emergent » est défini de facon littéraire par le Larousse comme « qui apparait
soudainement au cours de I'histoire ». En sciences environnementales, la notion de « contaminant
émergent » est plus nuancée par rapport au caractére soudain d’une émergence. Ainsi, I’expression
« contaminants émergents » ne couvre pas seulement les substances nouvellement introduites dans
I’environnement. Trois catégories peuvent étre englobées sous cette dénomination (Houtman, 2010;

Sauvé & Desrosiers, 2014) :

i) Les contaminants anciens, étudiés de longue date, dans le cas ou de nouvelles données
viendraient remettre en question la compréhension des risques environnementaux et de

santé publique qu’ils posent.

i) Les contaminants d’intérét émergent, déja connus, mais pour lesquels la contamination
environnementale n’est que récemment étudiée grace aux avancées des méthodes

analytiques en matiere de détection et de sensibilité des instruments.

iii) Les contaminants réellement émergents, issus d’un développement récent, nouvellement
introduits dans 1’environnement, et pour lesquels la connaissance et la littérature

scientifique sont trés limitées.

Parmi les contaminants de 1’environnement, les éléments trace (ET) peuvent étre associés aux
différentes catégories décrites ci-avant. Ces éléments sont des constituants de la cro(te terrestre, avec
une abondance inférieure a 0,1 %. Cependant, certains sont exploités depuis la Préhistoire tels que Pb,
Ag ou Cu. La contamination environnementale qui en résulte est établie depuis des milliers d’années
grace aux archives sédimentaires. Pour autant, 1’é¢tude de ces éléments peut présenter un intérét
émergent en fonction des évolutions des connaissances sur les effets néfastes qu’ils peuvent induire.
Par exemple, le plomb suscite un intérét croissant non seulement pour sa forme dissoute, mais surtout
pour sa forme particulaire suite aux études montrant qu’il contribue aux expositions chroniques et
aigués humaines (Deshommes et al., 2012). On peut aussi citer 1’émergence d’éléments anciens,
notamment Ag, sous leurs formes nanoparticulaires, car leur taille leur permet d’étre transportés au

sein des tissus des organismes vivants (Buzea et al., 2007)

Les contaminants d’intérét émergent, déja connus mais pour lesquels la contamination
environnementale est mise en évidence grace aux avancées des méthodes analytiques sont plutbt ceux
de nature organique. Par exemple, le développement des techniques de chromatographie et d’essai
biologique a permis la caractérisation des contaminations des résidus pharmaceutiques et des

perturbateurs endocriniens (Hilton & Thomas, 2003; Houtman et al., 2007).

D’autres éléments trace sont réellement émergents : c’est le cas notamment des Eléments du

Groupe Platine (PGE) ou platinoides, c’est-a-dire Ru, Rh, Pd, Re, Os, Ir et Pt. Ces éléments sont trés



Introduction générale

rares avec une abondance inférieure a 1 ug kg™ dans la cro(te terrestre. Parmi eux, trois ont vu leur
utilisation anthropique fortement augmenter au cours des dernieres années : Pd, Pd et Rh (PPGE,
éléments du sous-groupe Pd-PGE). En effet, ce sont des constituants clés des pots catalytiques
équipant les véhicules a moteur thermique. 1ls ont été introduits sur le marché des véhicules durant les
années 1970 et se sont dés lors retrouveés dispersés dans les environnements de surface et en particulier

dans les zones urbaines.

Les sols en tant qu’interface entre les différents compartiments de I’environnement (atmosphére,
biosphére, hydrosphere, lithosphere) sont un réceptacle de ces contaminations, qu’elles soient
anciennes ou émergentes. De plus, ils assurent un grand nombre de « services environnementaux »,
comme la production d’aliments et de matériaux, la régulation du régime hydrique et de la qualité de
I’eau, la séquestration du carbone, réservoirs de biodiversité, etc. Les sols sont en constante évolution
que ce soit sous I’effet de facteurs naturels a des échelles de temps longues (pédogenese, érosion,
désertification...) ou sous I’effet de pressions anthropiques a des échelles de temps plus courtes
(pratiques agricoles, artificialisation, retombées atmosphériques, pollutions accidentelles...). Malgré
ce constat, les sols ne sont que peu pris en compte dans les décisions environnementales et territoriales
en raison du manque de données précises pour caractériser leurs natures et 1’évolution de leurs
qualités. En France, un réseau de surveillance des sols, le Réseau de Mesures de la Qualité des Sols
(RMQS), a été mis en place pour répondre a ces enjeux depuis le début des années 2000. Il a pour but
d’évaluer et de suivre a long terme la qualité des sols de France. Ce réseau couvre I’ensemble du
territoire national métropolitain ainsi que certains territoires d’outre-mer. Il est composé de 2240 sites
de prélévements répartis sur des parcelles agricoles, forestiéres ou urbaines. Cependant, les éléments
trace suivis et analysés par le programme RMQS ne sont pas des éléments émergents au sens défini

précedemment (iii).

Cette thése a pour objectif d’évaluer les distributions spatiales dans les sols de certains éléments
anciens (As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb) et émergents (Ag, Pd, Pt, Rh) et ainsi d’identifier leurs origines et les
possibles contaminations, en s’appuyant sur le dispositif RMQS au sein de la région Nouvelle-
Aquitaine. D’une part les données déja acquises par le RMQS ont servi pour déterminer la répartition
spatiale de certains éléments trace, métalliques ou métalloides, « anciens » et ainsi permettre par
corrélation ou analogie spatiale avec les éléments trace, de connaitre leur distribution et leurs origines.
D’autre part, une série de prélevement de sols a été effectuée sur les sites de la deuxiéme campagne
RMQS pour déterminer les teneurs en métaux émergents. Cette étude a permis d’obtenir une base de
connaissances sur 1’état de contamination des sols par des éléments trace émergents, a I’échelle de la

région Nouvelle-Aquitaine.

Ce manuscrit est composé de quatre chapitres. Le premier chapitre est une synthése
bibliographique sur le RMQS ainsi que sur les métaux émergents étudiés, les PPGE et I’argent, dans le

compartiment sol. Dans la premiére partie de ce chapitre, le point est fait sur la contamination des sols

2
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par les PPGE pour lesquels la littérature est relativement peu fournie; cette partie décrit
principalement les contaminations des zones urbaines et présente aussi les méthodes analytiques mises
en ceuvre pour déterminer les teneurs en PPGE dans 1’environnement. Puis, la seconde partie de ce
chapitre aborde 1’état des connaissances sur les contaminations en argent, en prenant en compte
notamment les nouvelles utilisations de cet élément sous forme nanoparticulaire. Le deuxiéme chapitre
présente les matériels et les méthodes utilisés durant la these ; les méthodes de sélection des sites
RMQS, les méthodes de prélévement sur le terrain et les méthodes analytiques mises en ceuvre pour la
détermination des concentrations totales en éléments trace y sont ainsi décrites. Le troisieme chapitre
présente 1’étude de la distribution spatiale d’éléments trace anciens (As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb) et la
détermination de leurs origines dans les sols. Ces connaissances ont été établies a partir des résultats
connus du RMQS, a l’aide d’outils géostatistiques et d’informations géographiques. Le quatriéme
chapitre est axé sur les teneurs en métaux émergents dans les sols issus du RMQS et prélevés pour
cette these ; les analyses statistiques réalisées y sont présentées. Enfin, une conclusion permet de

synthétiser les résultats les plus importants obtenus et de présenter les perspectives de ce travail.
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Chapitre 1. Contexte et état de I’art

1. Le Réseau de Mesures de la Qualité des Sols (RMQS)

La surveillance et la protection des sols sont des enjeux grandissants, avec la mise en place
d’une stratégie de protection des sols au sein de 1’Union Européenne (Commission Européenne, 2002).
En France, cela a conduit a la création en 2001 du Groupement d’Intérét Scientifique sur le Sol (GIS
Sol) regroupant a ce jour le Ministére de 1’ Agriculture et I’ Alimentation (MAA), le Ministére de la
Transition Ecologique et Solidaire (MTES), 1’Agence De I’Environnement et de la Maitrise de
I’Energie (ADEME), U’Institut National de Recherche pour I’Agriculture, 1’alimentation et
I’Environnement (INRAE), I’Institut national de l'information géographique et forestiére (IGN) et

I’Institut de Recherche pour le Développement (IRD).

La création du RMQS fait suite a la quasi-absence de programme dédié a la surveillance
systémique de la qualité des sols. Deux réseaux ont néanmoins contribué au suivi de la qualité des sols
a long terme, 1’Observatoire de la Qualité des Sols (OQS) pour les sols agricoles et le Réseau national
de suivi a long terme des écosystemes forestiers (RENECOFOR). L’OQS fut créé en 1985 par le
Ministére de I’Environnement et I’INRAE. Il reposait sur un réseau de 11 sites d’environ un hectare
chacun. Ce programme bien que limité par son faible nombre de sites a pu mettre en évidence I’ intérét
d’un suivi régulier avec des résultats montrant une augmentation du carbone, du cuivre et du zinc dans
le sol, a la suite d’apports réguliers en lisier de porc (S. Martin et al., 1999). Le RENECOFOR a été
créé par 1’Office National des Foréts (ONF) en 1992. Ce réseau a pour mission le suivi sanitaire des
foréts et pour le sol, une description de profils pédologiques ainsi qu’un suivi des retombées

atmosphériques en ions ammonium, nitrate, sodium et chlorure (Ulrich, 1995).

Le RMQS a été configuré de maniére a répondre aux enjeux auxquels sont soumis les sols :
maintien des services environnementaux, suivi des évolutions causées par des facteurs naturels comme
la pédogeneése et par des facteurs anthropiques comme les pollutions agricoles. Ainsi, le réseau doit
étre représentatif de la diversité du couple type de sols et occupation du sol sur le territoire francais.
De plus, il doit étre capable de détecter au plus t6t les évolutions des paramétres suivis, et permettre la
production d’un bilan sur I’état des sols et servir de référence en assurant une fonction « mémoire »
sur le long terme. Enfin, il doit aussi permettre la caractérisation des gradients de contamination
diffuse (Arrouays et al., 2003).

Pour assurer la représentativité du réseau, une étude preéalable a été réalisée (Arrouays et al.,
2001). Le choix d’utiliser une grille d’échantillonnage systématique est fondé sur les avantages fournis
par ce type de stratégie (couverture totale du territoire, sorties cartographiques possibles,
échantillonnage non biaisé a priori). Cependant, si la taille de maille choisie est trop grande, alors le

réseau risque de ne pas représenter des situations relatives a de faibles surfaces, mais pouvant avoir un
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poids environnemental important (par exemple dans les zones de viticulture a faible surface, mais avec
des pratiques agricoles multipliant les intrants). Ainsi, des mailles carrées de tailles croissantes (4, 8,
16, 32 km) ont été croisées avec la base de données géographiques des sols de France au 1:1 000 000
et avec la base CORINE Land cover d’occupation des sols (Arrouays et al., 2001). L’étude montre
qu’une maille de 16x16 km est le meilleur compromis pour avoir a la fois un bas colt de mise en
ceuvre et un pourcentage surfacique des combinaisons « type de sol-occupation » non représentées le
plus faible possible. De plus, ce maillage a ’avantage d’étre le méme que celui du programme ICP-
Forest (International Co-operative Programme on Assessment and Monitoring of Air Pollution Effects
on Forests) (M. Lorenz, 1995). La composante frangaise de I’TCP-Forest est le réseau systématique de
suivi des dommages forestiers (RSSDF) mis en place en 1989 et géré par le Département santé des
foréts du MAA. Ce réseau n’avait pas a ’origine d’objectif de surveillance des sols, mais seulement
celui d’une caractérisation écologique du site (Nicolas et al., 2014). Ainsi, le réseau RMQS, avec un
maillage de 16x16 km, compte 2170 sites en France métropolitaine dont 557 sont conjoints avec le
RSSDF (dénommé RMQS-Biosoil) (Figure 1-1).
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Figure 1-1 : Grille 16x16 km du RMQS en France métropolitaine. Les cellules noires représentent les sites
conjoints avec le RSSDF (RMQS-Biosoil) (Jolivet et al. 2006)

Afin de pouvoir détecter au plus tot les évolutions des caractéristiques du sol, le pas de temps de
retour sur site doit étre suffisamment court (Arrouays et al., 2003). La premiere campagne de
prélevements (RMQS-1) a ainsi été réalisee entre 2000 et 2009. La deuxiéme campagne est en cours ;
elle a démarré en 2016 et devrait s’achever en 2027. Ces deux campagnes font 1’objet de stratégies
spatio-temporelles d’échantillonnage différentes et seront détaillées plus loin (cf. Chapitre 2.1.2). Dans
I’objectif d’une détection précoce des évolutions spatiales a 1’échelle du réseau ou d’une partie du
réseau (d’une région par exemple), le dispositif d’échantillonnage sur la parcelle est aussi configuré de
facon & minimiser la variabilité spatiale des sols, tout en ayant un colit d’acquisition faible (25

prélevements composites sur une surface de 20x20 m soit 400 m?). Le dispositif d’échantillonnage fait
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I’objet d’une géolocalisation précise par GPS pour permettre un retour a I’emplacement exact d’une

campagne a une autre.

Pour assurer la fonction « mémoire » du réseau, ’ensemble des échantillons prélevés sur les
sites RMQS sont conservés au Conservatoire Européen des Echantillons de Sols (CEES) situé au
centre de recherche INRAE Val-de-Loire & Orléans. Cette banque d’échantillons permet ainsi
d’effectuer des analyses a posteriori pour répondre par exemple a des problématiques
environnementales émergentes, ou encore pour détecter des dérives analytiques a long terme avec
I’évolution des techniques d’analyses. De plus, toutes les informations collectées sont conservées sur
la base de données nationale DONESOL qui structure et regroupe les données ponctuelles et
surfaciques des études pédologiques effectuées en France.

Au démarrage du RMQS, les paramétres évalués sur les échantillons de sol étaient la
granulométrie, le pH, la capacité d’échange cationique (CEC), les teneurs en calcaire total, carbone
organique, azote total, phosphore assimilable, éléments majeurs totaux (Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na, P)
et éléments trace (As, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Tl, Zn) totaux et extractibles. Au fil du
programme, d’autres parameétres environnementaux ont été intégrés, notamment les concentrations en
polluants organiques persistants et pesticides (hydrocarbures aromatiques polycycliques, dioxines et
furanes, polychlorobiphényles, pesticides organochlorés, triazines) et la masse microbienne du sol.
Ainsi, les résultats de la premiére campagne RMQS et des autres programmes du GIS Sol ont permis
d’établir un rapport sur I’état des sols en France (GIS Sol, 2011). Les apports du RMQS a la
connaissance des sols de France sont notables pour de nombreuses problématiques environnementales
telles que le stockage du carbone (M. P. Martin et al., 2011) et son potentiel de séquestration (S. Chen
et al., 2018), les contaminations en polluants organiques persistants et pesticides (Orton et al., 2013;
Villanneau et al., 2011), I’écologie microbienne du sol (Dequiedt et al., 2009; Karimi, Terrat, et al.,
2018; Terrat et al., 2017). Grace aux analyses des éléments trace, la caractérisation a 1’échelle
nationale des gradients de contamination et des stocks dans le sol a été réalisée pour les éléments
comme le plomb, le cadmium, le mercure et I’arsenic (Lacarce et al., 2012; Marchant et al., 2010,
2017; Saby et al., 2006, 2011). Au-dela des connaissances scientifiques acquises, le RMQS a aussi un
intérét sociétal, les résultats obtenus ayant servi a 1’élaboration du rapport sur les inégalités
environnementales sur les territoires francais (INERIS, 2014) et a la diffusion des connaissances au
grand public avec 1’¢laboration de 1’Atlas frangais des bactéries du sol (Karimi, Chemidlin Prevost-
Bouré, et al., 2018). Ces résultats démontrent le potentiel du RMQS pour des études sur les

contaminations émergentes.
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2. Les éléments du groupe platine (PPGE : Pd, Pt, Rh)

Cette section du premier chapitre est une synthése bibliographique sur la contamination des sols par
les métaux émergents platinoides (Pt, Pd, Rh), le comportement géochimique de ces éléments dans le
sol, ainsi que sur les méthodes analytiques mises en ceuvre pour leur détermination. Cette synthése fait
I’objet d’une publication. La version soumise au journal Chemosphere, traduite en francais, est
présentée ci-apres.



Contexte et état de 1’art

Platinum Group Elements contamination in soils: review
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Résumé:

Les éléments du groupe du platine (PGE : Ru, Rh, Pd, Os, Ir, Pt) sont des métaux rares avec une
faible abondance dans la croQte continentale. Les éléments du sous-groupe palladium PGE (PPGE : Pt,
Pd, Rh) ont été de plus en plus exploités au cours des trente derniéres années pour leurs propriétés
physiques et chimiques. Cela a conduit & une contamination environnementale émergente dans
différents milieux tels que l'air, la poussiere des routes, le sol, les sédiments, la végétation et la neige.
L'objectif de cette étude est de résumer les données disponibles sur la contamination des sols par les
PPGE et son impact potentiel sur I'environnement. Dans cet article, la question environnementale des
PPGE est abordée en ce qui concerne leur émission anthropique et leur devenir, ce qui inclut la
spéciation, les transformations possibles en formes biodisponibles et la toxicité. La contamination des

sols par les PPGE est décrite en tenant compte des zones urbaines et non urbaines. L'approche

analytigue est également examinée.
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2.1. Introduction

Le groupe du platine comprend 6 éléments : Ru, Rh, Pd, Os, Ir et Pt (éléments du groupe du
platine, PGE). Ils sont tous sidérophiles, et donc concentrés dans le noyau et le manteau de la Terre
alors qu'ils sont rares dans la cro(te continentale. L'abondance naturelle dans la crodte continentale
supérieure varie selon le PGE considéré (a savoir, en ug (PGE) kg* (roche) : 0,030 (Ru), 0,018 (Rh)
0,526 (Pd), 0,031 (Os), 0,022 (Ir) et 0,599 (Pt) (Park et al., 2012; Peucker-Ehrenbrink & Jahn, 2001).
Les sources naturelles de PGE a la surface de la Terre sont le volcanisme, l'altération des roches et les
dépdts de matieres extra-terrestres (Mitra & Sen, 2017). Compte tenu du fait que les concentrations
dans la crodte continentale sont faibles et que les sources naturelles fournissent des quantités limitées
de PGE a la surface de la Terre, le devenir de ces éléments dans I'environnement devrait étre peu
préoccupant. Cependant, les émissions anthropiques de PGE ont commencé au début de la période
industrielle, vers les années 1750. Cela a été mis en évidence par lI'accumulation de PGE observée a
partir de cette date dans certains sols. Par exemple, l'accumulation accrue d'osmium dans une tourbiére

du nord-ouest de I'Espagne a été datée de cette période (Rauch et al., 2010).

Les PGE sont exploités en raison de leurs propriétés physiques et chimiques telles que leur point
de fusion élevé, leur résistance a la corrosion, leur résistance mécanique et leur ductilité. Les PGE ont
une valeur économique élevée et ils sont utilisés dans de nombreuses applications. En raison de leur
comportement physico-chimique différent, les PGE sont divisés en deux sous-groupes : I’iridium-
PGE, également appelées IPGE et composés de Ir, Os, Ru, et le palladium-PGE, également appelés
PPGE et composés de Pd, Pt, Rh (Mondal, 2011; Rollinson, 1993). Les éléments du sous-groupe IPGE
sont plus sidérophiles, réfractaires, associés aux chromites sous forme d'alliages et aux sulfures dans
les dunites. Les éléments du sous-groupe PPGE sont plus chalcophiles, associés a des sulfures de Fe,
Cu, Ni ainsi qu’aux gabbros, norites et aux dunites (Mondal, 2011; Rollinson, 1993). L'utilisation
croissante des PPGE (illustrée par la Figure 1-2) et les émissions de ces éléments au cours des trente

derniéres années ont conduit a I'émergence d'une contamination environnementale.

Rh dermand (ton)

T T
1980 1990 2000 2010

Year

Figure 1-2 : : Evolution de la demande mondiale en Pt, Pd et Rh depuis 1976 (Johnson Mattey, 2017a).
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Cela a également conduit a une problématique émergente concernant les impacts potentiels de
ces éléments. D'apres les études et la surveillance sur cette problématique, il apparait que les
concentrations de PPGE augmentent dans différents milieux environnementaux (air, poussieres de
route, sol des bords de route, sédiments, végétation, neige...), ces éléments s’étant fortement
accumulés (Ely et al., 2001; Moldovan et al., 2007; Rauch et al., 2004; Schafer et al., 1998; Sen et al.,
2013). Par exemple, au Groenland, les concentrations mesurées dans les échantillons de neige se sont
révélées étre respectivement environ 40- (Pt), 80- (Pd) et 120- fois (Rh) supérieures aux valeurs de la
glace ancienne (Barbante et al., 2001).

Par conséquent, dans cet article, une vue d’ensemble de la question environnementale des
émissions de PPGE est dabord présentée en ce qui concerne leurs sources, leur comportement
géochimique et leur toxicité potentielle dans les sols. Ensuite, I'accent est mis sur les concentrations de
PPGE dans le sol dans différents types de zones (périurbaines et rurales, urbaines, minieres et
routiéres). Cette focalisation est motivée par le fait que les sols sont parmi les principaux récepteurs
primaires des émissions de PPGE ; les sols sont également des environnements dynamiques ou les
états physico-chimiques de ces métaux pourraient changer. Enfin, les méthodes d'analyse sont décrites,
car la détermination des PPGE reste encore cruciale dans les échantillons environnementaux.
L'objectif de cette revue est de mettre en évidence les besoins de recherche dans ce domaine, en

incluant les estimations des concentrations sur de grandes surfaces.
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2.2. Enjeux environnementaux

2.2.1  Les émissions anthrophiques des PPGE

Les émissions anthropiques de PPGE proviennent principalement de leur production a partir de
minerais (activités miniéres), de la fabrication et de l'utilisation de produits qui en contiennent et des
déchets qui en résultent, ainsi que de la combustion de matériaux fossiles a base de carbone contenant
des traces de PPGE (Chyi, 1982; Finkelman & Aruscavage, 1981).

Les activités miniéres ont été identifiées comme une source importante de PPGE dans
I'environnement (Rauch & Fatoki, 2015). Les principaux pays producteurs de PPGE sont I'Afrique du
Sud (complexe igné de Bushveld) et la Russie (péninsule de Kola, Norilsk). En 2016, ces deux pays
ont fourni respectivement 72 % et 12 % de la production de Pt (Johnson Mattey, 2017b). En
particulier, les fonderies de minerai en Afrique du Sud et en Russie contribuent grandement a la
contamination locale de la neige et du sol (Gregurek et al., 1999; Niskavaara et al., 2004; Rauch &
Fatoki, 2013). Ces activités sont également responsables du transport des PPGE par les particules en
suspension dans l'air (Sen et al., 2013; Zereini et al., 2012). Cela conduit a la dispersion des PPGE
dans le monde entier avec une contamination générale avérée de I'eau de mer de surface (C. Chen et
al., 2009), la neige du Groenland, des Alpes et des Pyrénées (Barbante et al., 2001; Moldovan et al.,
2007; Van de Velde et al., 2000), ainsi que probablement la contamination des sols (aucune donnée
disponible).

En ce qui concerne la fabrication et I'utilisation de produits contenant des PPGE, la Figure 1-3
donne un apercu de la répartition de la demande par secteur d'activité de ces éléments. Aujourd'hui, les
PPGE sont principalement utilisés pour les pots catalytiques des véhicules. Les pots catalytiques ont
été introduits pour la premiére fois aux Etats-Unis dans les années 1970, puis en Europe dans les
années 1980. Ce dispositif est aujourd’hui obligatoire dans de nombreux pays afin de préserver la
qualité de l'air (par exemple, la directive du Conseil européen 91/441/EEC). Le pot catalytique réduit
les émissions de monoxyde de carbone (CO), d'hydrocarbures restants (HC) et d'oxydes d'azote (NOX)
respectivement par I'oxydation du CO et des HC en dioxyde de carbone (CO,) et la réduction des NOx

en azote (N2).
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Figure 1-3: Demande mondiale en Pt, Pd et Rh (pourcentage) par secteur d’activités en 2016 (Johnson Mattey,
2017b)

Le pot catalytique typique est constitué de : (i) un substrat, un monolithe en céramique a
structure alvéolaire ; (ii) un revétement d'oxyde métallique (aluminium et cérium) ; (iii) le matériau
catalytique, un mélange de Pt, Pd et Rh sous forme nanocristalline fixé a I'oxyde métallique (Gandhi et
al., 2003). Les expériences ont montré que les émissions de Pt des pots catalytiques different selon
leur &ge, le type de moteur et les conditions de conduite (Moldovan et al., 2002; Palacios et al., 2000).
Par exemple, Artelt et al. (1999) ont mesuré une concentration de Pt dans les gaz d'‘échappement des
pots catalytiques neufs de 22 ng m= et dans les pots usés de 14 ng m3. Afin de se conformer a la
derniere réglementation en matiere de qualité de I'air et de réduire les émissions de particules, les
voitures diesel les plus récentes sont egalement équipées d'un filtre a particules diesel (DPF)
généralement composé d'un monolithe céramique avec une structure en nid d'abeille. Le DPF peut
contenir un revétement catalytique en PPGE (DPF catalysé) (Hartwig, 1985). Lors de tests effectués
sur des véhicules lourds diesel fonctionnant a vitesse constante, les émissions de Pt mesurées se sont
avérées plus élevées pour les véhicules équipés de DPF catalysé que pour les véhicules sans DPF (Hu
et al., 2009). Le DPF peut également étre placé apres un pot catalytique. Dans ce cas, Cairns et al.
(2011) a constaté que le DPF fixé sur les voitures de tourisme équipées de pots catalytiques réduisait
les émissions de PPGE, jusqu'a 97 % pour le Pt. Les émissions mondiales annuelles de PPGE par les
voitures sont estimées a 14,5 t de Pt, 35t de Pd et 3 tonnes de Rh. Cela correspond a une contribution
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au deépot total en surface de 4,6 %, 8,2 % et 2 % pour Pt, Pd, Rh respectivement (Mitra & Sen, 2017).
Les autres émissions possibles dans I'environnement provenant de I'industrie chimique, électrique et
électronique et de la bijouterie ne sont pas documentées a notre connaissance. Cependant, de nos jours,
les équipements électriques et électroniques (EEE) contiennent des traces de PPGE [par exemple,
125 mg kg de Pd dans les smartphones (Cesaro et al., 2018)] et leurs déchets représentent jusqu'a 20
a 50 millions de tonnes chaque année dans le monde (Cucchiella et al., 2015). Considérant que la
gestion des déchets d'EEE comprend la mise en décharge et la fonderie (Gramatyka et al., 2007), il est
probable que ce secteur contribue a I'émission de PPGE dans I'environnement.

Dans les zones urbaines plus spécifiquement, et généralement dans les zones ou se trouvent des
hdpitaux, des stations d'épuration des eaux ou des décharges, les eaux usées et les déchets solides sont
également des sources de PPGE. Par exemple, la médecine utilise des médicaments a base de Pt
(cisplatine, carboplatine) contre le cancer (Cowley & Woodward, 2011). Les médicaments excrétés
par les patients peuvent donc étre libérés dans I'environnement. Dans les effluents hospitaliers, le Pt a
été mesuré a des concentrations allant de moins de 10 ng L't a 3500 ng L (Kimmerer et al., 1999).
Dans plusieurs villes du Royaume-Uni, les concentrations maximales de Pt et Pd sont respectivement
de 192 et 191 pug kg? dans les boues d'épuration, et de 602 et 710 ug kg?! dans les cendres
d'incinération de déchets (Jackson et al., 2010). L'augmentation de la concentration de Pd dans les

boues d'épuration est corrélée a la demande en Pd par I'industrie dentaire (Leopold et al., 2008).

En plus de ces sources, il existe des émissions de PPGE, qui ne sont pas directement liées a la
production ou a l'utilisation de ces éléments. En effet, la combustion du charbon pour divers usages
contribue également aux émissions de Pt pour des quantités estimées entre 0,001 et 0,2 t par an (Rauch
& Peucker-Ehrenbrink, 2015). Les estimations les plus récentes des émissions annuelles provenant de

la combustion du charbon sont de 1 et 4 tonnes pour le Pt et le Pd respectivement (Mitra & Sen, 2017).

En résumé, les Figure 1-2 et Figure 1-3 ainsi que les données présentées ci-dessus montrent que
si les gaz d'échappement des véhicules constituent la principale source d'émission anthropique de
PPGE, d'autres sources telles que les activités industrielles, la combustion de fossiles et celles liées a la
vie urbaine contribuent de maniére significative aux quantités globales rejetées dans I'environnement.
La dispersion atmosphérique doit également étre prise en compte, car elle contribue a la contamination

d'environnements éloignés des sources.
2.2.2  Les PPGE dans le sol

Background. Pour évaluer la contamination et identifier les sources, il est donc important de
déterminer la concentration de fond (« Background »). Etant donné que presque toutes les études sur la
contamination par les PPGE portent sur les environnements routiers, les valeurs de fond sont
généralement considérées comme des concentrations de PPGE dans les zones a faible densité de

population et a faible trafic, sans autres détails ou criteres de sélection (Tableau 1-1). Par exemple, Ely
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et al. (2001) ont utilise comme référence de fond un échantillon prélevé a 1 km de la route a South
Bend (USA). lls ont obtenu une concentration de fond pour le Pt de 3,63 ug kg ; toutefois, cette
valeur était 7 fois supérieure a I'abondance moyenne dans la crolte continentale supérieure. Jarvis et
al. (2001) ont prélevé un échantillon de référence de fond dans un parc en dehors d'une zone urbaine et
ont mesuré des concentrations en Pt inférieures a 0,21 pg kg™, qui étaient du méme ordre que celles de
la crolte continentale supérieure. Dans les deux cas, aucune information n'était disponible sur la
roche-mére. Pour les études sur les environnements routiers, cela n'a pas nécessairement de
conséquences, car I'accumulation de PPGE est relativement élevée. Cependant, en général, il faut tenir
compte de l'influence et de la nature de la roche-mere. C'est particulierement le cas dans les zones ou il
n'y a pas d'activité miniére de PPGE. Pour illustrer la variabilité des valeurs de fond, des exemples
sont donnés dans le Tableau 1. Par exemple, en ltalie, les sols formés sur des roches volcaniques ont
une valeur de fond Iégerement plus élevée que les sols formés sur des roches sédimentaires (Cicchella
et al., 2008). C'est le contraire en Allemagne ou les sols sur sable quaternaire ont des valeurs plus
élevées que les sols issus de formations volcaniques (cf. Tableau 1-1) (Schafer & Puchelt, 1998).
Ainsi, a partir de tous ces exemples, il est évident que la connaissance du contexte géochimique est
cruciale pour toute étude, en particulier sur les zones non urbaines. Cependant, cette valeur peut étre
difficile a déterminer, car I'échantillonnage sur le terrain n'est pas toujours facilement accessible et la

détermination analytique de tres faibles concentrations peut étre difficile.

Périurbain et zones rurales. Les zones non urbaines concernent de nombreux environnements
aux caractéristiques différentes, et plus ou moins anthropisés. Une grande variabilité des
concentrations en PPGE est donc attendue. Le Tableau 1-1 (valeurs médianes) et la Figure 1-4 (plages
de concentration) résument et illustrent cette variabilité en fonction de I'environnement considéré. Les
données sur les concentrations en PPGE dans les sols des zones non urbaines sont tres rares, car trés
peu d'études ont été menées dans ces environnements. Les données existantes comprennent celles
relatives aux échantillons de sols forestiers et agricoles des environs de Berlin, principalement dans
une zone peériurbaine (Tableau 1-1). Les valeurs médianes de Pt dans cette zone étaient de 2,98 et
5,83 ug kg pour les sols agricoles et forestiers respectivement (Birke et al., 2018). Cependant, ces
auteurs ont montré que la source n'était pas les pots catalytiques. Pour les sols agricoles, une
contamination par les activités agricoles peut étre possible, car des traces de Pt dans les engrais ont été
trouvées jusqu'a 2,3 pug kgt (Alt et al., 1997). Dans les exploitations agricoles, les eaux usées sont
également utilisées pour l'irrigation et la fertilisation des terres agricoles, et les boues d'épuration pour
I'amendement des sols. Comme mentionné ci-dessus, ces déchets peuvent contenir de fortes
concentrations de PPGE. Par conséquent, les sols traités avec des eaux usées ou des boues d'épuration
peuvent étre contaminés (Tableau 1-1). Par exemple, dans les sols des exploitations agricoles des
environs de Berlin irrigués avec des eaux usées, la concentration maximale de Pt était de 82,6 pg kg
(Birke et al., 2018).
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En milieu rural, la contamination atmosphérique est plus faible que dans les zones urbaines
(Zereini et al., 2012). Néanmoins, il existe des preuves du transport régional et mondial de PPGE
provenant de multiples sources anthropiques (Rauch et al., 2005; Sen et al., 2013; Zereini et al., 2012).
A notre connaissance, seules deux études ont été menées pour évaluer la variabilité spatiale de la
PPGE dans le sol sur de grande surface. La premiére, le projet Kola Ecogeochemistry, a étudié les
concentrations en PPGE et d'Au dans les horizons des podzosols et les mousses sur une surface de
188 000 km2 dans I'Arctique européen (Niskavaara et al., 2004). Les valeurs médianes sont présentées
dans le Tableau 1-1. Un enrichissement significatif en Pd et Pt a été observé a proximité des zones
miniéres russes. Des sources géogénes de PPGE et d'Au ont également été mises en évidence, avec de
fortes concentrations de métaux dans I'norizon profond. Pour la seconde, dans le sud de I'ltalie, des
échantillons de la couche arable ont été prélevés dans la région de Campanie, y compris dans les zones
urbaines, suburbaines et agricoles. Une relation a été établie entre les fortes concentrations de Pt et de
Pd dans les sols, les PMyo (particules en suspension dans l'air) et les zones a forte circulation (Zuzolo
et al., 2018). Malheureusement, dans cette étude, l'influence de la roche-mére n'a pas pu étre
déterminée, car les limites de détection de la méthode étaient trop élevées (2 et 10 pg kg pour le Pt et

le Pd respectivement).

Zones urbaines. Peu d'études ont été menées sur la distribution spatiale des PPGE sur une zone
urbaine compléte et pas seulement sur les bords de route (Birke et al., 2018; Cicchella et al., 2008;
Orecchio & Amorello, 2011). Ce type d'étude est basé sur un Systéme d'Information Géographique
(SIG), souvent associé a une analyse statistique multivariée. Ainsi, sur une zone donnée et en fonction
de I'échelle, la concentration locale médiane et la base géochimique peuvent étre déterminées, et/ou
une éventuelle source non ponctuelle identifiée. Par exemple, dans la zone a faible densité de
population de Benevento (ltalie), des concentrations en PPGE proches du niveau de fond ont été
constatées a I'exception de la zone industrielle ; au contraire, dans la zone a forte densité de population
de Salerne, la fourchette de concentration était similaire a celle de I'environnement routier ; et les
concentrations en PPGE et d'autres métaux lourds liés a la circulation se sont révélées étre corrélés
significativement, ce qui a établi la circulation automobile comme source de contamination (Cicchella
et al., 2008). D’apres les sondages réalisés dans le centre de Berlin, Birke et al. (2018) ont également
pu quantifier I'accumulation de PPGE dans un intervalle de 20 ans, avec des facteurs d'accroissement
de 1,5 pour Pt, 3,0 pour Pd et 4,3 pour Rh.

Pour identifier les sources de PPGE, les rapports élémentaires Pt/Pd, Pt/Rh et Pd/Rh peuvent
étre calculés. Ely et al. (2001) ont compilé les rapports des PPGE dans les pots catalytiques et ont
défini les gammes : Pt/Pd de 1 a 2,5, Pd/Rh de 4 & 9 et Pt/Rh de 5 & 16. Bien que ces gammes de
valeurs n'incluent pas d'éventuelles divergences récentes dans les rapports des PPGE dans les pots
catalytiques (p. ex. l'utilisation de catalyseurs avec Pd-Rh uniquement), ces rapports ont été utilisés

comme indicateurs de la source automobile dans de nombreuses études. Par exemple, Birke et al.
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(2018) ont trouve des rapports medians a partir d'échantillons prélevés en bord de route dans la gamme
de pots catalytiques définie précédemment : Pt/Pd 2,42, Pd/Rh 4,19 Pt/Rh 11,0. Cependant, Rauch et
Peucker-Ehrenbrink (2015) ont suggéré que de nombreuses études ont été menées avec une
présomption de sources potentielles et que I'importance relative des différentes sources de PPGE
dépend des caractéristiques spécifiques d'une zone urbaine.

Zones minieres. Les minerais de PPGE sont naturellement présents dans des intrusions
ultramafiques a mafiques telles que la péridotite, la pyroxénite et la dunite. Dans les sols des zones
minéralisées en PPGE, les concentrations peuvent atteindre des valeurs trés élevées, avec un maximum
de 1000 pg kg-1 (Figure 1-4). Dans ce type de contamination régionale, la surface du sol est
contaminée par la richesse géochimique de fond et la pollution de surface due aux activités miniéres,

en particulier les fonderies (Rauch & Fatoki, 2015).

Sols des bords de route. Les premiéres études sur la contamination par les PPGE se sont
concentrées sur les sols en bord de route dans les villes ou a proximité des autoroutes, car ces sols
représentent I'environnement le plus proche de la principale source de contamination, a savoir les pots
catalytiques. Les valeurs médianes mesurées dans différentes villes du monde sont résumées dans le
Tableau 1-1. En complément, la Figure 1-4 présente une vue d'ensemble des plages de concentration
des PPGE dans les sols. Toutes les valeurs médianes (ou moyennes) compilées dans les études citées
dépassent l'abondance des éléments dans la cro(te terrestre. La plupart des études se sont concentrées
sur la distribution des concentrations des PPGE en fonction de la distance par rapport a la route. Le
schéma suivant a été trouvé : des valeurs élevées jusqu'a des centaines de pg kg pour le Pt, jusqu'a
dix pg kg™ pour le Pd et le Rh, a proximité de la route, puis des concentrations décroissantes avec la
profondeur et la distance de la route (Ely et al., 2001; K. E. Jarvis et al., 2001; Schéfer & Puchelt,
1998; Zereini et al., 2007). Des études temporelles ont clairement mis en évidence l'augmentation et
I'accumulation de PPGE dans les sols de bord de route pendant plusieurs années (Schéfer et al., 1999;
Zereini et al., 2007). Certaines études récentes sur les sols urbains et les poussiéres ont souligné que
l'augmentation de la concentration de Pd était particulierement importante (Spada et al., 2012;
Wiseman et al., 2016). Par exemple, pres de l'autoroute A5 en Allemagne, les concentrations médianes
entre 1994 et 2004 ont été multipliées par 15 pour le Pd, alors qu'elles n'ont été multipliées que par 2 et
1,6 pour le Pt et le Rh, respectivement (Zereini et al., 2007). Cela refléte une plus grande utilisation
actuelle du Pd dans les pots catalytiques en raison a la fois de la différence de prix entre Pd et Pt et des

meilleures performances obtenues avec le Pd (Cooper & Beecham, 2013).
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Tableau 1-1 : Concentrations médianes (ug kg™) des PPGE dans les sols classés par zone d’échantillonnage et les méthodes analytiques associées (prétraitement, détection) a leur
détermination. L’ astérisque indique la valeur moyenne. Abréviations: NiS-FA, Pyroanalyse au sulfure de nickel, Pb-FA, pyroanalyse au plomb, Q-ICP-MS, quadrupole-spectrométrie de masse
a plasma a couplage inductif; ID-ICP-MS, Dilution isotopique spectrométrie de masse & plasma a couplage inductif; GF-AAS, spectrométrie d’absorption atomique a four a graphite; DPV,
voltampérométrie a impulsion différentielle ; Arc AES, spectrométrie d’émission atomique a arc électrique

L Instrument de s
Zone Pré-traitement . Pt Pd Rh Références
détection

Abondance lithosphére

Cro(te continentale supérieure NiS-FA Q-ICP-MS 0.599 0.526 0.018 (Park et al., 2012)

Créute continentale n/a n/a 0.4 0.4 0.06 (Wedepohl, 1995)

Valeurs de fond ""Background"

UK, Ascot, Silwood Park Imperial

NiS-FA Q-ICP-MS <0.21 <0.45 <0.16 (K. E. Jarvis et al., 2001)
College

Digestion ; résine

USA, South Bend, sol de référence . Q-ICP-MS 3.63 1.54 0.09 (Ely et al., 2001)
échangeuse de cations

Italie, Avellino, sols formé .

alle, AVETIIN, SOTs Tormes sur Pb-FA Q-ICP-MS 3.2 2.8 <0.05 (Cicchella et al., 2008)
roches volcaniques

Italie, Benevento, sols formés sur .

o . Pb-FA Q-ICP-MS 1.3 1.1 <0.05 (Cicchella et al., 2008)

roches sedimentaires

Itali E Is formé .

talie, Caserta Est, sols formes sur Pb-FA Q-ICP-MS 1.1 0.9 0.3 (Cicchella et al., 2008)
roches sedimentaires

Italie, Caserta Ouest, sols formé .

alte, Laserta LUSSE Sols Tormes Pb-FA Q-ICP-MS 2.7 23 0.3 (Cicchella et al., 2008)

sur roches volcaniques
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Zone Pré-traitement e Pt Pd Rh Références
détection
Italie, Salerno, sols formés sur .
. . Pb-FA Q-ICP-MS 1 1 0.4 (Cicchella et al., 2008)
roches sédimentaires
Allemagne, Spdck, sols formés sur . i}
gne, spo N NiS-FA Q-ICP-MS 4 <0.4 0.6 (Schéfer & Puchelt, 1998)
sables quaternaires
Allemagne, Michaelsberg, sols . i}
nagne, iichactsberg NiS-FA Q-ICP-MS 3 <0.4 0.4 (Schafer & Puchelt, 1998)
formés sur loess argileux
Allemagne, Hohenhdven, sols . .
- -ICP- . : <0.
formés sur phonolithe (0-10 cm) NiS-FA Q-ICP-MS 0.8 0.4 0.1 (Schafer & Puchelt, 1998)
Italie, Lati he mé N -
t,a !e, atl_um, roche mere Digestion Q-ICP-MS 2.5 n/a n/a (Cinti et al., 2002)
sédimentaire (moyenne)
Italie, Lati he me N -
ale, _a 1um, roche mere Digestion Q-ICP-MS 4.1 n/a n/a (Cinti et al., 2002)
volcanique (moyenne)
Périurbain et zones rurales
All Berlin banli I Digestion; Te Co- i
emagne, Lerlin banfleue, Sofs 'gestion, 1€ %0 Q-ICP-MS 208 0167 00128 (Birke et al., 2018)
agricoles Ap-horizon précipitation
All Berlin banli I Digestion; Te Co- .
A emagne, Serfin hantieus, sois 'gestion, ¢ £ Q-ICP-MS 583 186 0221 (Birke et al., 2018)
irrigués avec des eaux usées précipitation
Allemagne, Berlin banlieue, sols Digestion; Te Co- Q-ICP-MS 536 0134 00121 (Birke et al., 2018)
forestiers Ah-horizon précipitation
Halie, Modena district, sols de Extraction Q-ICP-MS 251%  42%  1.05*

réserve naturelle
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Instrument de

Zone Pré-traitement e Pt Pd Rh Références
détection
Italie, Modena district, sols
.’ ’ Extracti -ICP-M 2.78* 4.07* 97* .
agricoles xtraction Q-ICP-MS 8 0 09 (Marcheselli et al., 2010)
: . Icination ; digestion ; :
Arctique européen, mousse cajcind |on’ Q|ges_|on GF-AAS <0.2 0.71 n/a (Niskavaara et al., 2004)
Hg co-précipitation

Arctique européen, podzol O- Calcination ; digestion ; .
horizon Hg co-précipitation GF-AAS 0.62 0.45 n/a (Niskavaara et al., 2004)
Arctique européen, podzol B- Calcination ; digestion ; GE-AAS 504 0.91 n/a (Niskavaara et al., 2004)
horizon Hg co-précipitation ' ' B
Arctique européen, podzol C- Calcination ; digestion ; GE-AAS <05 0.91 n/a (Niskavaara et al., 2004)
horizon Hg co-précipitation ' ' B
ltalie, Campania Region, horizon Digestion Q-ICP-MS <2 <10 nia (Zuzolo et al., 2018)
de surface
Zone urbaine
Italie, Napl N .

2716, Nap es, Digestion Q-ICP-MS 1.6 8 n/a (Cicchella et al., 2003)
zone de la métropole
Italie, zone de Benevento .
faible densité de population Pb-FA Q-ICP-MS 2.1 0.9 0.05 (Cicchella et al., 2008)
ltalie, zone de Salerno Pb-FA Q-ICP-MS 2.1 2.4 0.28 (Cicchella et al., 2008)
forte densité de population
All Berli t Digestion; Te-co- .

emagne, Beriin centre, 'gestion, 1€-Co Q-ICP-MS 1.35 0.24 0.04 (Birke et al., 2018)

sondage 1992

précipitation

19



Instrument de

Zone Pré-traitement . Pt Pd Rh Références
détection

Allemagne, Berlin centre, Digestion; Te-co- Q-ICP-MS 203 0958  0.192 (Birke et al., 2018)

sondage 2013 précipitation

ltalie, P_alerme, forte densite de Digestion DPV 68 n/a n/a (Orecchio & Amorello, 2011)

population

UK, Londres, Richmond Borough Pb-FA Q-ICP-MS 1.04 n/a n/a (Farago et al., 1996)

Zone miniére

Canada, Southern British

Columbia, Pb-FA Q-ICP-MS 26 29.5 n/a (W. Fletcher, 1988)

district minier Franklin, A horizon

Canada, Southern British

Columbia,

district minier Franklin.. B/C Pb-FA Q-ICP-MS 9.5 18.5 n/a (W. Fletcher, 1988)

horizon

South Africa, Complexe igné de

Bushveld, Digestion Q-ICP-MS 97.5 n/a n/a (Rauch & Fatoki, 2013)

sol de surface (0-2 cm)

South Africa, Complexe igné de Digestion;

Bushveld, charbon/SnCI2 pré- Arc AES 16 6.3 n/a (Wilhelm et al., 1997)

Zone principale (0-20 cm)

concentration
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L. Instrument de
Pré-traitement Pt Pd Rh

. Références
détection

Zone

Sols de bord de route

Corée du Sud, Seoul Digestion Q-ICP-MS 49.7* n/a n/a (Leeetal., 2012)

Digestion ; échange de

USA, South Bend cations Q-ICP-MS 26.555 7.19 0.93 (Ely et al., 2001)
UK, plusieurs zones, Om distance Extraction Q-ICP-MS 15.9* 120.8* 22.4* (Hooda et al., 2007)
UK, plusieurs zones, 5m distance Extraction Q-ICP-MS 2.04* 84.2* 3.5* (Hooda et al., 2007)
Australie, Perth D'ges“c;r;t;igg:a”ge de Q-ICP-MS 10749 914 1454  (Whiteley & Murray, 2003)
. Digestion ;
Canada, Tqronto, 0 200m coprécipitation avec Hg ID-ICP-MS 8.7 63 1.7 (Wiseman et al., 2016)
distance
etTe
Chine, Beijing NiS-FA Q-ICP-MS 39.8* 20.8* 10.1 * (Pan et al., 2009)
Chine, Hong Kong NiS-FA Q-ICP-MS 62.2* 38.7* 10.8* (Pan et al., 2009)
Inde, Mumbai NiS-FA Q-ICP-MS 6.24 155 0.64 (Pan et al., 2009)
Allemagne, autoroute A5 NiS-FA GF-AAS 132 83 20 (Zereini et al., 2007)
Allemagne, Pfo;zhe'm’ autoroute NiS-FA Q-ICP-MS 46 6* 7* (Schéfer et al., 1999)
Russie, Moscou, district du sud- Digestion Q-ICP-MS 88.5 34.2 6.7 (Ladonin, 2018)

ouest
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Figure 1-4 : Plages de concentrations et stocks des PPGE dans les différents compartiments environnementaux.
Valeurs compilées a partir de : Birke et al., (2018); Cicchella et al., (2008, 2003); Ely et al., (2001); Fletcher,
(1988); Hooda et al., (2007); Lee et al., (2012); Mitra & Sen, (2017); Niskavaara et al., (2004); Pan et al., (2009);
Park et al., (2012); Rauch et al., (2005); Rauch & Fatoki, (2015); Whiteley & Murray, (2003); Wilhelm et al.,
(1997); Wiseman et al., (2016); Zuzolo et al., (2018).

En résumé, il y a une contamination avérée par les PPGE dans les sols des zones urbaines et
miniéres, et & proximité des routes. Il n’y a que peu d'informations sur la contamination dans les zones
rurales et leurs sources possibles. D'autres evaluations de la contamination des sols sur de vastes
zones, basées sur une approche SIG, pourraient aider a déterminer la concentration médiane régionale
ou nationale, la distribution spatiale et la base géochimique, ainsi qu'a identifier une éventuelle source
non ponctuelle. Cela pourrait également aider a calculer le stock de PPGE dans les sols, comme cela a
été fait pour d'autres métaux comme le Pb (Lacarce et al., 2012). Ces estimations devraient s'appuyer

sur des réseaux de surveillance des sols bien établis (Morvan et al., 2008).
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2.2.3  Comportement géochimique des PPGE dans le sol

Les PPGE des pots catalytiques sont émis sous forme de nanoparticules (NP) a leur état
d'oxydation (0), ou sous forme d'oxyde soluble dans l'eau. A partir d’essais au banc, Artelt et al.
(1999) ont constaté que plus de 99 % du platine est émis sous forme de nanoparticules. La présence
d'une fraction majoritairement particulaire dans les émissions de PPGE devrait étre due au fait que les
PPGE sont sous forme de nanoparticules (plus réactives que le métal non nanoparticulaire) dans les
pots catalytiques (Lustig et al., 1998; Nachtigall et al., 1996). Toutefois, les expériences réalisées par
Moldovan et al. (2002) ont révélé qu'une fraction soluble était émise, et que cette fraction était plus
élevée lorsque le catalyseur vieillissait en raison d'une altération physique et chimique. Ainsi, a
Madrid (Espagne), la fraction soluble a été estimée a 10 % de I'émission totale du trafic urbain pour le
Pt, et & 40 % pour le Pd et le Rh. Il est donc intéressant d'étudier le comportement dans le sol des

formes solubles et nanoparticulaires des PPGE anthropiques.

2.2.3.1 Formes solubles des PPGE

La solubilité et les espéces solubles de PPGE sont intéressantes pour comprendre la dispersion
environnementale des PPGE. Des études ont été menées pour déterminer la solubilité des PPGE dans
diverses conditions physico-chimiques similaires a celles que l'on trouve dans l'environnement.
Différentes études thermodynamiques ont examiné la dissolution des formes métalliques de PPGE
(Azaroual et al., 2001; Cobelo-Garcia, 2013; Colombo et al., 2008; Sucha et al., 2016). La dissolution
se produit par oxydation des PPGE, ce qui donne les espéces Pt(+I1), Pd(+11) et Rh(+I11). En paralléle,
ces espéces peuvent étre complexées avec divers ligands. L'ion hydroxyde est un ligand qui joue un
r6le crucial, le pH étant I'un des facteurs contrdlant la solubilisation de la PPGE (Azaroual et al., 2001;
Kalbitz et al., 2008; Sucha et al., 2016; Zereini et al., 1997). Les principales réactions conduisant a des

espéces non chargées et chargées sont les suivantes, selon le PPGE considéré :
Me(s) + 1/2 O, + 2 H,0 <> Me(OH)2™ + (2-n) OH-, avecn=14a2
ou
Me(s) + 1/2 Oz + (n-2) OH + 2 H,0 <> Me(OH)3™™, avec n=2 a 4
ou Me représente Pt et Pd ; et :
2 Rh(s) + 3/2 Oz + 3 H;0 < 2 Rh(OH)3 ™"+ (6-2n) OH-, avec n=12a 3
ou
2 Rh(s) + 3/2 0, + (2n—-6) OH" + 3 H,0 <> 2 Rh(OH)3 ™", avec n=3 a6

Différentes modélisations thermodynamiques ont été réalisées sur la spéciation des PPGE avec
le pH. En ce qui concerne le Pt, deux diagrammes de spéciation différents ont été proposés par
Azaroual et al. (2001) et Colombo et al. (2008). Azaroual et al. (2001) indiquent que les PPGE
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forment des complexes hydroxyles dans toute la gamme de pH, sauf dans des conditions trés acides et
oxydantes, alors que Colombo et al. (2008) ont précisé que les PPGE forment des complexes
hydroxyles, quel que soit le pH. De plus, selon Azaroual et al. (2001), Pt est prédominant en tant que
Pt(OH)* a pH < 9 et Pt(OH), a pH > 9; selon Colombo et al. (2008), Pt est prédominant en tant que
Pt(OH)" a pH < 1, Pt(OH), a 1 < pH < 11.5, et Pt(OH),*> a pH > 11.5. Concernant le Pd, Sucha et al.
(2016) ont reporté que Pd(OH), est prépondérant, Pd(OH)* existe aussi a 2 < pH < 3. Colombo et al.
(2008) ont trouvé que les espéces dissoutes prédominantes sont Pd(OH); a 2 < pH < 12, Pd?* dans des
conditions acides et oxydantes, et Pd(OH)s™ et Pd(OH)4> a pH > 12 et 13 respectivement. Pour Rh,
Colombo et al. (2008) ont indiqué qu'aucune donnée thermodynamique n'était disponible pour les
complexes aqueux dhydroxyde de Rh. Plus récemment, Cobelo-Garcia (2013) a précisé que les
especes suivantes coexistent: Rh** (pH < 4), Rh(OH)*2 (pH < 5), Rh(OH)," (2 < pH < 6), Rh(OH); (2.5
< pH < 9.5), Rh(OH)4 (5 < pH < 11.5), Rh(OH)s? (7 < pH < 13), et Rh(OH)g (pH > 9).

Les tests de lixiviation effectués sur différents pots catalytiques (essence et diesel, usés et neufs)
ont confirmé que les quantités d'especes solubles libérées dépendaient a la fois du pH et de I'état
d'usure du pot (Suché et al., 2016). La lixiviation du Pt des sols contaminés, ainsi que des sols cultivés

et forestiers, a montré la méme dépendance au pH (Kalbitz et al., 2008; Zereini et al., 1997).

D'autres ligands capables de stabiliser les especes dissoutes de Pt(+11), Pd(+11) et Rh(+1I1) ont
été identifiés, tels que SO4*, NOg, ClI-, POs*. L'efficacité de la solubilisation des PPGE en présence
d'anions se situe dans cet ordre : NO3 > ClI- > SO,2 > POs%, Pd étant I'élément le plus soluble et Pt le
moins soluble (Zereini et al., 1997, 2017). Les anions pyrophosphate et triphosphate augmentent
également la solubilité du Pt (Lustig et al., 1998); dans ce cas, la cinétique de solubilisation du Pd
provenant des pots catalytiques (moteur essence et diesel) était plus rapide en présence de
pyrophosphate. Une autre étude de I'interaction des PPGE avec divers ligands tels que OH", NH3 et CI-
a prédit que les complexes PPGE prédominants dépendent de la concentration du ligand (Colombo et
al., 2008).

Des agents complexants organiques naturels sont également impliqués dans la transformation
des PPGE en formes solubles. Ainsi, il a été constaté que la solubilité des PPGE augmentait en
présence d'acides fulviques, avec formation probable de complexes PPGE-humate dissous (Cobelo-
Garcia, 2013; Koshcheeva et al., 2016; Wood, 1990, 1996; Wood et al., 1994). Néanmoins, une
expérience de lixiviation a long terme (60 jours) avec des PPGE provenant de pots catalytiques et
d'acides fulviques a indiqué que Pt et Pd étaient libérés des pots catalytiques puis immobilisés,
probablement en raison de la floculation des acides fulviques se liant aux métaux (Sebek et al., 2011).
De plus, Pt en solution et les acides humiques ont formé des complexes insolubles d'acide Pt-humique
(Lustig et al., 1996, 1998).
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Les substances organiques naturelles non humiques contiennent des molécules de poids
moléculaire relativement faible comme les acides aminés, les acides gras organiques simples et les
cires qui peuvent également complexer les PPGE. Dans les sols, les racines des plantes peuvent libérer
librement et passivement ces substances. Parmi celles-ci, il a été démontré que les acides aminés L-
méthionine et L-histidine forment des complexes solubles avec Pt et Pd (Lustig et al., 1998; Zereini et
al., 2016). Les exsudats racinaires contiennent des acides organiques simples tels que l'acide citrique,
qui s'est également révélé capable de complexation avec Pt et Pd (Sebek et al., 2011; Zereini et al.,
2016). En outre, la cinétique de la complexation du Pt et du Pd par I'acide citrique s'est révélée plus
rapide en comparaison a d'autres agents complexants tels que le pyrophosphate et les acides fulviques
(Sebek et al., 2011).

Les composants du sol peuvent étre chargés positivement ou négativement en fonction du pH. Il
est donc important de connaitre le comportement de sorption des PPGE dissoutes. Différentes études
ont été réalisées sur les minéraux du sol tels que la kaolinite, les oxydes de Mn/Fe, le quartz, le
feldspath, la calcite (Dikikh et al., 2007; Jean-Soro et al., 2013; Suché et al., 2016). La kaolinite et les
oxydes Fe/Mn avaient la plus forte capacité de sorption par rapport a ces autres minéraux (Dikikh et
al., 2007). Ainsi, Pt, Pd et Rh dissous ont été quantitativement sorbés par la kaolinite, qui peut
présenter des charges positives a un pH d'environ 6 (extraction a 100 % de la phase dissoute). A ce
pH, des charges positives peuvent se développer sur les sites AI-OH, favorisant la capacité de sorption
de la kaolinite (Jean-Soro et al., 2013). Des valeurs de capacité de sorption allant jusqu'a 6 000 pg kg™
(kaolinite) et 1 200 pg kg* (oxyde de fer) ont été déterminées pour Pt (Jean-Soro et al., 2013). Cela
était dd a la surface élevée des deux matériaux, a la porosité de I'oxyde de fer, au pH et aux charges
électriques de surface. Tous ces résultats indiquent que les PPGE dissous sont susceptibles d'étre
associés a des argiles dans les sols. Ainsi, la granulométrie du sol et la composition minérale sont des

parameétres importants qui déterminent la mobilité des PPGE.
2.2.3.2 Formes nanoparticulaires des PPGE

Comme mentionné ci-dessus, les PPGE sont principalement émis sous forme de NPs dans
I'environnement. Par conséquent, le comportement des NPs de PPGE anthropiques est pertinent a
étudier. La mobilité de Pt et Pd a partir de nanoparticules de Pt et de Pd, enrobées de citrate (NP
cPt/cPd) et non enrobées (NP Pt/Pd) a été évaluée par comparaison avec les sels métalliques, Pt(ll) et
Pd(Il) (Leopold et al., 2018). La mobilité a augmenté dans cet ordre Pt(ll) > cPd NPs > Pd(ll) > Pd
NPs > Pt NPs > cPt NPs. La mobilisation plus importante de Pd par rapport au Pt par dissolution des
NPs peut s'expliquer par une éventuelle décomposition oxydative des PANPs non stabilisés alors que
les Pt NPs se sont avérés plus stables. Pour les nanoparticules enrobées, la différence de mobilité
provient de la charge de surface négative plus élevée des cPd NPs ({ = -70 mV) qui a stabilisé les
nanoparticules pour qu'elles restent en suspension alors que les cPt NPs, qui ont une charge de surface

plus faible ({ = -14 mV), pourraient former des hétéro et homoagglomérats. Des expériences de
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migration ont été réalisées dans la méme étude avec les mémes especes de Pd dans le sol et deux
autres milieux poreux, SiO; et le sable. Dans les trois milieux, on a constaté que les NP de cPd avaient
la plus grande mobilité. Pd(Il) a été fortement retenu en raison de son interaction avec la phase
minérale. La différence de migration entre les particules enrobées et non enrobées s'explique a
nouveau par leur différence de charge de surface, les valeurs négatives élevées empéchant l'agrégation.
Une expérience de migration in situ sur deux sols sibériens avec des nanoparticules de platine (Pt NPs)
a fourni des résultats de mobilité qui sont dépendantes des caractéristiques suivantes des sols : teneur
en matiére organique, porosité et granulométrie (Kulizhskiy et al., 2017). Ainsi, I'adsorption des Pt
NPs sur les horizons humiques a été observée. La migration verticale des Pt NPs était également plus
importante dans les sols sableux loameux que dans les sols loameux en raison de la plus grande
porosité des sols sableux loameux. En outre, une corrélation négative entre la concentration de Pt NPs

et la densité apparente des sols a été mise en évidence.

En résumé, les PPGE émis sous forme de NPs par les pots catalytiques peuvent étre solubilisés
dans les sols et former des complexes stables en présence de ligands naturels inorganiques et
organiques, ou peuvent étre sorbés sur des minéraux (kaolinite, oxydes Fe/Mn) et des horizons
organiques. La spéciation dépend des ligands présents dans I'environnement et des conditions physico-
chimiques. De plus, les propriétés du sol telles que la superficie des particules, la porosité, le pH, la
charge électrique superficielle et la densité affectent la mobilité des PPGE. En tant que NPs, les PPGE
peuvent s'agréger ou rester stables en suspension selon la présence d'un revétement. De plus, dans
I'environnement, les NPs fabriquées sont souvent recouvertes de matiéres organiques naturelles, ce qui
modifie leurs propriétés (Surette & Nason, 2019). Des études complémentaires sur ce sujet seraient

donc intéressantes pour la connaissance du devenir des PPGE NPs.
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2.2.4  Assimilation et toxicité des PPGE pour les plantes et la vie du sol

Comme indiqué dans la section précédente, les PPGE peuvent étre transformés en espéces
hydrosolubles. La question de la biodisponibilité et de I'absorption des PPGE par les plantes peut donc

étre posée.

Le Tableau 1-2 présente les concentrations habituelles de PPGE retrouvées dans les plantes de
divers environnements. Des valeurs de concentration allant jusqu'a quelques centaines de pg kg? ont
été trouvées dans des plantes indigenes poussant a proximité de gisements de minerai de PPGE. Cela
indique que les plantes peuvent considérablement accumuler ces métaux (Rencz & Hall, 1992). Par
conséquent, les plantes accumulatrices sont utilisées pour la prospection biogéochimique des PPGE
(Kovalevskii, 2001). La plante la plus étudiée est I'nerbe, qui pousse généralement sur le sol des bords
de route. Les concentrations maximales de Pt dans I'nerbe étaient de 30 g kg™ et 256 ug kg™ prés des
routes et des fonderies, respectivement (Djingova, Kovacheva, et al., 2003; Rauch & Fatoki, 2013).
Dans 1’étude réalisée par Hooda et al. (2008), une corrélation significative (r = 0,66) a été trouvée pour
le Rh entre la concentration totale dans les plantes et le sol. Néanmoins, la teneur en PPGE dans les
plantes peut ne pas refléter uniquement la contamination du sol, mais aussi la contamination
atmosphérique comme c'est le cas pour I'herbe échantillonnée prés de la fonderie (Rauch & Fatoki,
2013). Pour surmonter cette difficulté, on peut utiliser des plantes de la division briophyta (mousse).
En effet, elles n'ont pas de systeme racinaire. Elles refletent donc les dépdts atmosphériques et sont
utilisées pour la biosurveillance de ce processus (Ayrault et al., 2006).
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Tableau 1-2 : Exemples de concentrations en PPGE retrouvées dans des plantes collectées sur le terrain

Echantillon

Lieu

Conditions

Concentration (ug kg™?)

d’échantillonnage

Références

Thé du Labrador (Ledum
groenlandicum)

Bouleau glanduleux (Betula
glandulosa)

Herbes (Aristida bipartita,
Bothriochloa insculpta,Digitaria
eriantha, Ischaemum afrum or
Panicum)

Herbe

Herbe (ray-grass)

Herbe (Calamagrostis sp.)

Ferguson Lake, Keewatin
District, Canada

Ferguson Lake, Keewatin
District, Canada

Complexe igné de Bushveld,
Afrigue du Sud

USA

Plateau lorrain, France

Oulu, Finlande

Pt
Minéralisation Ni-Cu,
. 51
feuille
Minéralisation Ni-Cu
. ’ 121
feuille
Industrie miniére,
. 256
proche fonderie
A .
utoroutes,femllles et 123
pousses lavées
Autoroutes 1.4
Autoroutes 1.7

28

Pd

2103

576

n/a

1.03

6.8

n/a

Rh

97

38

n/a

0.10

0.7

(Rencz & Hall, 1992)

(Rencz & Hall, 1992)

(Rauch & Fatoki, 2013)

(Ely et al., 2001)

(Tankari Dan-Badjo et al., 2007)

(Niemeld et al., 2004)



Feuilles de plante

Herbe (ray-grass)

Plantain (Plantago lanceolata)

Dactyle aggloméré (Dactylis
glomeratus)

Mousse (Pleurozium schreberi)

Aiguille de pins (Pinus pinea L.)

Pissenlit (Taraxacum officinale)

Guanzhou, Chine

Bonn, Allemagne

Saarbriicken, Allemagne

Oxfordshire, UK

Oulu, Finlande

Palerme, ltalie

Saarbriicken, Allemagne

Proche d’une rue,
échantillons lavés

Autoroutes

Autoroutes

Autoroutes

Autoroutes

Zone urbaine

Autoroutes

3.52

4.6

10.1

12.04

27.4

29

30.0

1.55

0.1

2.1

14.28

n/a

17

3.1

1.16

2.2

3.4

2.34

4.6

n/a

7.0

(Pan et al., 2009)

(Djingova, Kovacheva, et al.,
2003)

(Djingova, Kovacheva, et al.,
2003)

(Hooda et al., 2008)

(Niemeld et al., 2004)

(Dongarré et al., 2003)

(Djingova, Kovacheva, et al.,
2003)
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Le facteur de bioaccumulation s'est avéré faible (jusqu'a 0,03) pour le ray-grass cultivé sur un
sol traité au Pt (Djingova, Kovacheva, et al., 2003). Des résultats similaires ont été obtenus par Lustig
et al. (1997) pour Pt assimilé par le radis, la pomme de terre et le haricot, cultivés naturellement sur un
sol traité avec du Pt(s) contenu dans la poussiere des tunnels. Les auteurs ont suggéré que Pt était
d'abord oxydé dans le sol, puis sorbé sur la matrice du sol. En outre, lors d'expériences de cultures sur
des sols contaminés, le facteur de bioaccumulation du sol aux plantes de Pt, Pd, Rh s'est révélé
similaire a celui de Cu, Pb, Cd, Zn (Schéfer et al., 1998). Le facteur de bioaccumulation des PPGE
dans cette expérience a augmenté dans cet ordre Rh < Pt < Pd, faisant de Pd 1’élément le plus
biodisponible.

Dans 1’étude de Verstraete et al. (1998), des concombres ont été cultivés en conditions
hydroponiques dans un milieu contenant du sel de Pt ([Pt(NHs)4](NQO3)2). Ces expériences ont permis
de mettre en évidence une assimilation et une accumulation du Pt dans les racines, avec un facteur de
bioaccumulation allant jusqu'a 2098 ; la translocation dans les pousses s'est avérée plus limitée, avec
un facteur de bioaccumulation allant jusqu'a 42 (Verstraete et al., 1998). La répartition dans les
différentes parties de la plante s’établit ainsi : racine > feuille > tige (Bonanno, 2011; Kolodziej et al.,
2007; Leopold & Schuster, 2011; Messerschmidt et al., 1994; Ronchini et al., 2015). Les métaux
traces toxiques bien connus (Cd, Cr, Pb, Hg) ont la méme tendance d’accumulation dans les plantes
(Peralta-Videa et al., 2009). Des effets biologiques néfastes ont été observés aprés une exposition aux
PPGE. En général, ces effets sont une diminution du taux de germination des graines de plantes, du
taux de croissance, de la production de biomasse et de I'activité de photosyntheése (Battke et al., 2008;
Diehl & Gagnon, 2007; Farago & Parsons, 1994; Odjegba et al., 2007; Ronchini et al., 2015). Ils se
sont produits pour une exposition hydroponique aux PPGE dans la gamme de concentration de mg L,
tandis que pour les métaux non essentiels tels que le Cd, le Cr et le Hg, les effets toxiques se sont
produits pour une gamme de concentration inférieure (< 0.1 mg L) (Das et al., 1997; Patra & Sharma,
2000; Shanker et al., 2005). Pour I’espéce Arabidopsis thaliana L., cultivée en conditions
hydroponiques, la photosynthése semblait stimulée avec des concentrations de Pt(ll) inférieures a
488 ug L1, tandis que l'inhibition de la croissance et des Iésions membranaires étaient observées avec
des concentrations plus élevées, ce qui est typique du phénomeéne d'hormése (Gawronska et al., 2018).
L'hormése a aussi été observée avec des pois (Pisum sativum) traités avec une solution de Pd : le
diametre et le volume des racines augmentaient avec une concentration de Pd inférieure a 1 mg L7,
alors qu'ils diminuaient avec des concentrations plus élevées. Cette réponse biphasique a un facteur de
stress est courante chez les plantes et a été observée avec différents métaux toxiques non essentiels tels
que le Cd, le Cr, I'Al et le Hg (Calabrese & Blain, 2009; Poschenrieder et al., 2013). Au méme titre
que les métaux non essentiels, ces effets hormétiques observés avec les PPGE peuvent impliquer

divers mécanismes adaptatifs, par exemple l'activation d'une réaction de défense générale dans la
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plante avec les métaux agissant comme stimulateurs des défenses antioxydantes (Poschenrieder et al.,
2013).

On ne dispose que de peu d'informations sur la toxicité des PPGE pour les animaux vivants dans
les sols. Les effets de la PPGE sur le nématode Caenorhabditis elegans ont été étudiés (Schertzinger et
al., 2017). La concentration effective médiane (CEso) du Pt a été déterminée pour l'effet sur la
reproduction, la fertilité et la croissance (CEso 96h = 497 ug L™ (milieu d'exposition) ; 726 pg L™* et
808 ug L* respectivement). La CEsp 96h pour Pd se situait entre 10 et 100 pg L™ pour I'effet sur la
reproduction, tandis qu'aucune tendance significative n'a été constatée pour son effet sur la fertilité et
la croissance. Aucune CEsp n'a été déterminée pour le Rh, car aucun effet sur la croissance, la fertilité
et la reproduction n'a été observé dans la plage de concentration de 100 a 10 000 pg L™ (Schertzinger
etal., 2017). Deux autres études sur les invertébrés vivant dans le sol (le collembole Folsomia candida
et le ver du sol Enchytraeus crypticus) ont été réalisées a une durée d'exposition plus longue (28 jours)
(Havelkova et al., 2014; Nemcova et al., 2012, 2013). Pour les deux espéces, Pd semblait avoir la CEsg
la plus basse. Cette tendance est la méme que pour les nématodes a temps d'exposition plus court
(96 h).

En résumé, il est clairement établi que les plantes peuvent accumuler les PPGE, en particulier
dans la partie racinaire. Cependant, les effets biologiques négatifs sur les plantes se produisent sur une
plage de concentration de ’ordre du mg L dans une solution d'exposition, ce qui est largement plus
important que la concentration attendue dans la solution du sol. Par conséquent, il est peu probable que
ces effets soient observés dans des conditions réelles de terrain. Etant donné que peu d'informations
sont disponibles sur la toxicité des PPGE pour les animaux, et sur leur éventuel transfert dans la chaine

alimentaire et la santé humaine, des études supplémentaires devraient étre menées.
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2.3. Détermination des PPGE dans le sol

Cette revue se focalise sur les PPGE dans les sols. Seules les publications sur la détermination
des PPGE dans les sols et les échantillons environnementaux solides tels que les poussiéres, les
sédiments ou les boues d'épuration sont pris en compte dans cette section. Les méthodes les plus
couramment utilisées sont présentées dans le Tableau 1-3, avec les informations analytiques
disponibles. La détermination des PPGE reste un défi en raison de la complexité des matrices, des
faibles concentrations de PPGE, des nombreux effets de matrice et des nombreuses interférences
spectrales observées. Le processus analytique général pour la détermination des PPGE comprend :
I'extraction de la matrice pour libérer les analytes en phase dissoute ; une éventuelle extraction post-
digestion des PPGE pour éliminer les résidus chimiques de la matrice, cette étape pouvant étre
associée a une préconcentration ; et la détermination élémentaire par spectrométrie ou par des

techniques électrochimiques. Ces étapes sont discutées par la suite.

2.3.1  Préparation d’échantillon

Extraction de I’analyte de la matrice. Comme c'est généralement le cas pour la détermination
élémentaire, la déstructuration de la matrice est obtenue par digestion avec un mélange d'acide
concentré. Bien que les mélanges d'acides différent selon les études, les acides généralement utilisés
sont l'acide nitrique (HNO:s), et soit I'acide chlorhydrique (HCI), soit I'acide perchlorique (HCIO.), et
I’acide fluorhydrique (HF). Certains auteurs ont signalé que la digestion avec I'eau régale uniquement
n'est pas suffisante pour recouvrer Pt et Pd des matrices siliceuses (Borisov et al., 1997; Kollensperger
et al., 2000; Totland et al., 1995; Tsogas et al., 2008). Le procédé peut également comporter une étape
d'évaporation pour éliminer HF et/ou les chlorures et éventuellement pour concentrer les analytes, et le
volume final peut étre ajusté avec une solution d'acide nitrique diluée. Une étape supplémentaire de
digestion avec HNO; peut étre effectuée et éventuellement répétée, afin d'augmenter le taux de
libération des analytes en phase dissoute (Orecchio & Amorello, 2011; Wiseman et al., 2016).
Cependant, ces digestions successives ne permettent pas toujours de digérer complétement la matrice,
et donc de la dissoudre, une dissolution totale garantissant la récupération totale des analytes. En outre,
ces étapes de digestion supplémentaires peuvent induire une perte d'analytes, une contamination des

échantillons et prennent beaucoup de temps.

Une méthode spécifique de détermination des métaux nobles par pyroanalyse a également été
rapportée (Mihaljevi¢ et al., 2013; Morcelli et al., 2005; Wichmann et al., 2007; Zereini et al., 2007).
La pyroanalyse au sulfure de nickel (NiS) est largement utilisée pour déterminer les PGE dans les
échantillons environnementaux. Cette méthode permet non seulement de déstructurer la matrice, mais
aussi d'extraire et de préconcentrer les métaux solubles dans le NiS (Wichmann et al., 2007; Zereini et

al., 2007). L'inconvénient du prétraitement par pyroanalyse est la quantité élevée d'échantillon (10 a
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50 g) nécessaire ainsi que la température élevée requise pour la procédure (1000 °C), avec une

possible perte d'éléments par volatilisation.

Une autre stratégie d'extraction des analytes consiste a les extraire directement de la matrice
solide par lixiviation séquentielle. Dans ce cas, I'objectif n'est pas d'obtenir la concentration totale en
éléments, mais de déterminer les éléments liés aux fractions mobiles. Par exemple, dans 1’étude de
Van der Horst et al. (2018), une procédure d'extraction chimique séquentielle a été utilisée pour
extraire les PPGE liés aux fractions de la matiére organique, aux carbonates et aux oxydes de Fe-Mn.

Extraction post-digestion. Elle est réalisée avec un volume de digestion allant de 1 a 100 mL
selon les publications (1. Jarvis et al., 1997; Kovacheva & Djingova, 2002; Wu et al., 2004). Deux
méthodes sont souvent utilisées : I'échange ionique (cationique ou anionique) et I'extraction basée sur
la co-précipitation avec Hg ou Te (Alsenz et al., 2009; Niskavaara & Kontas, 1990; Wiseman et al.,
2016). La résine d'échange anionique est préférée a la résine cationigque en raison du plus petit volume
nécessaire pour éluer les PPGE (Kovacheva & Djingova, 2002). La co-précipitation avec Hg est plus
efficace qu'avec Te, mais impligue une étape d'évaporation du Hg, qui n'est pas sans risque pour la

santé et I'environnement (Alsenz et al., 2009).

Préconcentration. Cette étape peut étre réalisée pour remédier a la dilution résultant de la
digestion, et/ou de l'extraction. Elle est également nécessaire lorsque la méthode de détection n'est pas
suffisamment sensible (discutée ci-aprés). Par exemple, Wu et al. (2004) ont utilisé une résine
chélatante YPA, (de type aminoisopropylmercaptan avec un support en polythioéther, contenant
24,89 9% de S et 7,82 % de N), soit en mode batch, soit en mode colonne. La colonne semblait plus
efficace car le volume de digestat ou d'extrait utilisé pouvait étre ajusté, avec un facteur

d'enrichissement allant jusqu'a 100 pour un volume de 100 mL.
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Tableau 1-3 : Principaux critéres analytiques, reportés ou calculés a partir des articles cités, pour la détermination des PPGE.

Abréviations: ETV: vaporisation électrothermale ; DPV : voltampérométrie a impulsion différentielle (Differential pulse voltammetry) ; DPAdSV : voltampérométrie inverse
a impulsion différentielle (Differential pulse adsoptive stripping voltammetry) ; CRC : Cellule Collision/Reaction

nd : non indiqué dans la publication ; na : non applicable

Autres: dans le texte

Prétraitement

LD en pg kg*

d’échantillon (masse

Répétabilité (CV

( recouvrement en %)

Justesse

séche) en %)
- - Instrument
Echantillon . Extraction Preconcentrat . Autre_ Validation | Références
Destruction ion . . information
matrice | (volume digestion; (niredction) Pt | Pd | Rh | Pt | Pd | Rh | Pt | Pd | Rn
volume élution) (facteur t t t
(volume final) enrichissement
)
Digestion avec | Dowex 1-X10 résine ICP-AES
Poussieres de eau régale | échangeuse d’anions Kovacheva
route (40 mL) (L 42) - (2.5 mL/min - 15 | 15 - 15| 08| - | 983|972 | - |MRC:isd2 | &Djingova
39 ’ injection (2002)
continue)
Digestion avec Dowex AGSOW-X8
résine échangeuse de ) Whiteley &
Sol (0.25 g) HNOJ/HCI cations (-; 10) - Q-icp-ms | M lrstendards | o os | o1 | 9 | 6 | 12 | 100 | 98 | 102 | MREBCR T irmay
1:3 internes 723
@mL) (2003)
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Prétraitement

LD en pg kg

d’échantillon (masse

Répétabilité (CV

(' recouvrement en %o)

Justesse

séche) en %)
- - Instrument
Echantillon Destruction Extraction E)t:concentrat inf:\rl;:;ion Validation | Références
matrice (volume digestion; (introduction) q h q h q h
volume élution) (facteur Pt P R Pt P R Pt P R
(volume final) enrichissement
)
Digestion avec YPA4 résine
Boue HNO3/HCIO4/ chélatante 1 mL de solution ETV-
) ) HE préparé avec la '
d’épuration L. MRC: NIST Wu et al.
100; - ICP-AE - 14 4 - T . - 1014 A -
o (100; -) résine C S 0.145| 0.40 3 5.6 0 99 SRM 2557 (2004)
(159 (100) (10 pL injecté)
(10 mL)
Sol Pyroanalyse au sulfure de nickel .
Z I
GF-AAS - 10| 05 | 07 | nd | nd | nd |90-95]|90-95 | 90-95 nd erggé;’; a
(50 9) ®)
Sol et particule In standard
en suspension Pyroanalyse au sulfure de nickel . £ . .
chantillons | Wichmann et
dans Iair Q-ICP-MS Interme 1 0.03 | 0.06 | 004 | nd | nd | nd | >90 | >90 | >90 :
©) dopés al. (2007)
(50 9) Hz2 CRC
Pyroanalyse au sulfure de nickel .
MRC: Pan et al.
Sol (59) _ Q-ICP-MS - 0.1 | 0.15 0.01 8 1 5 91 101 98 GBWO7294 (2009)
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LD en pg kg

Répétabilité (CV

Atrai . . Justesse
Prétraitement d’échantillon (masse ( recouvrement en %)
séche) en %)
- - Instrument
Echantillon Destruction Extraction E)t:concentrat inf:\rl;:;ion Validation | Références
matrice | (volume digestion; (niredction Pt | Pd | Rh | Pt | Pd | Rh | Pt | Pd | Rh
volume élution) (facteur t t t
(volume final) enrichissement
)
Sol Pyroanalyse au sulfure de nickel . S
In, Tl standard MRC: Mihal t
QIcp-ms |1 SANCArSS | g g5 | 045 | 0.08 | 28 | 25 | 14 | 955 | 98.9 | 935 HiaJevie ¢
(10 g) ) internes WMG-1 al. (2013)
Pyroanalyse au sulfure de nickel Morcelli et
Sol (10-15 g) _ HR-ICP-MS - 07 | 01 004 | nd | nd | nd nd nd nd nd al. (2005)
Calcination
600°C ; coprécipitation avec MRC: Niskavaara et
Sol () HNO3/HCI 1:3 |  SnCI2/ Hg (5; 4) i GF-AAS i 0.5 | 02 i 1 2 i 9 9 i SARM-7 al. (2004)
(15 mL)
Sol et D||_g|]’e\ls(t)|o/r|1_| z:;/Iec coprécipitation
Poussiéres de 3 quantification _
avec SnCla/ Te (Pt, S MRC: BCR- | Wiseman et
route 6:2 Rh) or Hg (Pd), - Q-ICP-MS F:z:)t(:::)l:;t)en 0.75 | 0.44 0.9 6 65 10 108 | 144 | 125 723 al., (2016)
019 (10 mL) 3: 10)
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Prétraitement

LD en pg kg
d’échantillon (masse

Répétabilité (CV

Justesse
(' recouvrement en %o)

séche) en %)
- - Instrument
Echantillon Destruction Extraction E)t:concentrat inf:\rl;:;ion Validation | Références
matrice (volume digestion; (introduction) q h q h q h
volume élution) (facteur Pt P R Pt P R Pt P R
(volume final) enrichissement
)
. Digestion avec )
Poussiéres de Haute MRC: WPR- | Kéllensperge
HNO/HCI/HF i - HR-ICP-MS . 04| 05 | 01 | 6 | 13| 9 | 100 | 114 | 87 perg
route (0.1 g) 1:3:1 (5 mL) resolution 1 r et al. (2000)
Poussiéres de Digestion avec
route et Basse 0.00 Rauch et al.
.- HNOs/HCI 1:3 - - HR-ICP-MS . 0.2 0.004 nd nd nd nd nd nd nd
sédiment (0.25 (8 mL) resolution 8 (2000)
a)
Poussiéres de N
route et Digestion avec Haute Rauch et al
.- HNOs/HCI 1:3 - - HR-ICP-MS . 0.15 0.3 0.02 nd nd nd nd nd nd nd '
sédiment (0.25 8 mL) Resolution (2000)
a)
Digestion avec
Sol HNOs/HCI Digestat . Orecchio &
solutions
13 - - DPV analysée dans | 0.3 - - <5 - - nd - - standard Amorello
(059) ' H2S04 dilué (2011)
(20 mL)
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LD enpg kg™ Répétabilité (CV Justesse
Prétraitement d’échantillon (masse o
séche) en %) (' recouvrement en %o)
- - Instrument
Echantillon Destructi Extraction !Dreconcentrat 'nfcﬁl;:z'on Validation Références
= rtU(': o (volume digestion; on (introduction) I I
matrice ;
volume élution) (facteur Pt Pd Rh Pt Pd Rh Pt Pd Rh
(volume final) enrichissement
)
ICP-MS HeCRC | 003 | 003 | 001 | 112|158 | 137 | na | na | na Z‘t’;:gg:'; V;”afe(rz'gf;t
Sol et '
Poussiéres de Extraction séquentielle en 3 étapes
route
(- ; 100, 100 and 70 mL)
(6259) 0.000 solutions van der Horst
DPAdSV - 6 0.0007 | 0.0020 | 1.18 | 1.44 | 0.93 na na na standard et al. (2018)
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23.2 Détermination élémentaire

Différentes méthodes analytiques, principalement la spectrométrie élémentaire mais aussi
I'électrochimie, ont été utilisées pour déterminer les PPGE dans la gamme de concentration (sub) pg
kg! (Tableau 1-3). Plusieurs aspects analytiques de ces méthodes sont examinés : processus de

vaporisation, sensibilité, précision et interférences.

Vaporisation. Lorsque la spectrométrie atomique sans source de plasma inductif (ICP) est
utilisée, une attention particuliére doit étre accordée au processus de vaporisation de I'échantillon.
Certaines méthodes utilisent la vaporisation électrothermique (ETV) dans un four en graphite.
Cependant, ce procédé, réalisé a une température relativement basse (environ 2200-2600 °C) par
rapport au plasma, peut induire la formation de composés réfractaires tels que les carbures, et des
effets de mémoire dus a la matrice. Pour surmonter ces probléemes, la matrice peut é&tre "neutralisée”
ou éliminée. Ainsi, dans les travaux de Wu et al. (2004), la résine chélatante YPA, a été utilisée pour
la préconcentration (cf. 2.3.1) et aussi comme modificateur chimique pour prévenir les effets de
matrice. Dans ces conditions, la vaporisation était quantitative a une température de 1900 °C. Dans
I’étude de Zereini et al. (2007) comme dans I'étude précédente citée, le four a graphite et la
vaporisation électrothermique ont également été utilisés. Les PPGE ont été simultanément extraits de
la matrice et concentrés par pyroanalyse au NiS. Dans ces conditions, les températures habituelles de
2200 °C a 2350 °C se sont avérées suffisantes pour obtenir une vaporisation quantitative. L'utilisation

de la spectrométrie atomique avec une source ICP permet de surmonter ces difficultés.

Sensibilité. La spectrométrie d'absorption atomique a four a graphite (GF-AAS), bien qu'elle
soit une technique plus ancienne que I'ICP, fournit de faibles limites de détection (LD) (0,4 - 0,1 ug
kg pour Pt, 0,5 ug kg™ pour Pd et 0,1 pg kg pour Rh). Avec la spectrométrie d'émission atomique a
plasma a couplage inductif (ICP-AES), les LD obtenues sont les plus élevées par rapport aux
différentes techniques présentées (Tableau 1-3). Par exemple, dans une étude utilisant I'lCP-AES, les
LD rapportées étaient de 15 pug kg pour Pt et Pd sans préconcentration (Kovacheva & Djingova,
2002). Cela est insuffisant pour déterminer les concentrations de fond des PPGE dans les sols. Une
valeur de LD suffisamment basse pourrait étre obtenue avec une étape de préconcentration et
l'introduction de I'ETV, 0,15-0,40 pg kg™ pour le Pt et le Pd (Wu et al., 2004). La spectrométrie de
masse & plasma a couplage inductif (ICP-MS) est la technique la plus utilisée en raison de sa
sensibilité (tableau 3). En particulier, une LD tres faible, inférieure a la plage des pg kg?, peut étre
obtenue avec un ICP-MS a haute résolution (HR-ICP-MS) (Kdllensperger et al., 2000). Avec un
quadripdle-ICP-MS (Q-ICP-MS), la LD varie entre 0,03 - 0,7 ug kg-1 pour Pt, 0,06 - 0,5 ug kg* pour
Pd et 0,04 - 0,9 pour Rh pg kg! (Tableau 1-3). De trés basses LD, dans la plage ng kg, ont été
obtenues dans une étude récente utilisant la voltampérométrie inverse (van der Horst et al., 2018),

montrant que les techniques de voltampérométrie sont appropriées pour la détermination des PPGE.
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Précision. Tres peu d’études fournissent des informations complétes sur la précision analytique.
La répétabilité (exprimée sous forme de coefficient de variation, CV) et la justesse (sous forme de
recouvrement) sont indiquées dans le Tableau 1-3. En général, le recouvrement est évalué en utilisant
des solutions étalons, des échantillons dopés ou des matériaux de référence certifiés. Cette
problématique est spécifiqguement abordée ci-dessous. Le CV est compris entre 1 et 9 % pour le Pt, 1
et 13 % pour le Pd, et 5 et 14 % pour le Rh. Le recouvrement se situe généralement entre 90 et 101 %
environ pour les 3 PPGE. La comparaison de ces valeurs est essentielle, en raison du nombre limité
d'études et de la variété des protocoles d'analyse et de validation utilisés. En outre, certaines valeurs de
CV et de recouvrement signalées ont été surestimées, notamment pour le Pd, probablement en raison
de difficultés dans la préparation des échantillons ou d'interférences sévéres (Wiseman et al., 2016).
Cela illustre les difficultés de la détermination du PPGE. Le choix du processus d'étalonnage est
¢galement important en ce qui concerne la précision. L’étalonnage externe apparait comme la
procédure habituellement utilisée. Kollensperger et al. (2000) ont déterminé Pt par étalonnage externe
et dilution isotopique et ont trouvé une répétabilité similaire (CV ~6 %). Certaines études ont fait état
de l'utilisation d'étalons internes (In, Ir, Tl) (Mihaljevi¢ et al., 2013; Wichmann et al., 2007).
Cependant, d'apres les études du Tableau 1-3, aucun auteur ne s'est intéressé a l'effet de I'utilisation

d'un étalon interne sur la précision. Tout cela met en évidence I'absence d'études analytiques.

Interférences. Les PPGE sont généralement présents a I'état d'ultratrace dans la matrice, qui
contient des concentrations largement supérieures de Si, S, Zn, P, Fe, Ca, Pb, Co, Cu, Ni et Al sous
forme de sels de chlorure ou de nitrate. Cela peut provoquer des interférences. Afin de réduire ces
interférences, les PPGE peuvent étre extraits pour simplifier la matrice, comme indiqué ci-dessus.
Cependant, des interférences peuvent toujours subsister. Par exemple, I'absorption atomique de Pd
(longueur d'onde de 247,642 nm) en GF-AAS souffre d’une interférence spectrale avec Pb (longueur
d'onde de 247,638 nm) (Brzezicka & Szmyd, 1999); cette interférence pourrait étre éliminée en
augmentant la température de pyrolyse du four a graphite pour assurer la volatilisation de Pb avant
I'atomisation de Pd. Une autre longueur d'onde sensible du Pd (244,791 nm) aurait pu convenir, mais
elle présente une plage de linéarité plus étroite et interfere également avec Pb (247,638 nm) (Brzezicka
& Szmyd, 1999; Frigge & Jackwerth, 1992). La détermination des PPGE par ICP-AES est soumise a
plusieurs interférences spectrales mentionnées dans le Figure 1-4. Certaines de ces espéces
interférentes sont des éléments majeurs dans les sols (Al, Fe, Mn). Le choix de la longueur d'onde de
détection est donc crucial. J. Kim et al. (2018) ont étudié de maniére approfondie les effets des espéces
interférentes (y compris Al et Fe) sur six longueurs d'onde de PPGE. lls ont conclu que la longueur
d'onde la plus adéquate était 265,95 nm pour Pt, 340,46 pour Pd et 343,49 nm pour Rh (J. Kim et al.,
2018).
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Tableau 1-4 : Sélection des longueurs d’onde de Pt, Pd et Rh pour la détection par ICP-AES (les plus sensibles)
et leurs éventuelles interférences citées dans la littérature (Kovacheva & Djingova, 2002; Ojeda & Rojas, 2007;
Petrova et al., 2010).

Elément Longueurs d’onde Interf_é,rences et longueurs d’onde
(nm) associées (nm)
Pt 214.42 Ir 214.42
Cd 214.43
Fe 214.44
Al 214.54
Ni 214.78
Pt 265.95 Mn 265.92
Fe 265.92
Ni 265.95
Pd 340.46 Fe 340.44
\% 340.44
Zr 340.48
Ti 340.50
w 340.53
Pd 363.47 Th 363.42
Fe 363.43
Ce 363.43
Rh 233.48 Al 233.42
Fe 233.48
Rh 343.49 \ 343.54
Al 343.94
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Des interférences se produisent également en Q-ICP-MS. Les interférences mono- et
polyatomiques connues pour les PPGE sont indiquées dans le Tableau 1-5. Les interférences sont
produites en présence d'éléments fréquemment trouvés dans les échantillons environnementaux (Cd,
Cu, Hg, Pb, Zn, etc.). Selon la littérature, les trois isotopes les plus abondants du Pt (***Pt, 1%Pt, 1%pt)
semblent étre principalement interférés par les espéces HfO. Afin de remédier a ces interférences, des
corrections mathématiques sont utilisées, en supposant la seule existence d'interférences HfO (Kan &
Tanner, 2004; Niemeld et al., 2004). '°°Pd est I'isotope du Pd le plus abondant, mais %Pd est plus
souvent sélectionné car il ne présente pas d'interférence monoatomique. Cependant, en raison du
rapport d'abondance entre I'isotope du Pd et ses interférences polyatomiques, il reste difficile de
corriger mathématiquement les signaux de Pd. Rh n'a qu'un seul isotope, il n'est donc pas possible d'en
sélectionner un autre pour surmonter les interférences. Dans ce cas, la correction mathématique reste
fiable (Niemeld et al., 2004). Il est & noter que, quel que soit le PPGE considéré, une correction
mathématique nécessite une connaissance exhaustive de la composition élémentaire de I'échantillon
analysé, ce qui peut étre difficile a obtenir. L'utilisation de la HR-ICP-MS peut étre une alternative
pour surmonter les interférences. La HR-ICP-MS semble particuliérement efficace pour éliminer les
interférences lors de la détermination du Pt. La détermination du Pd semble plus critique car la
résolution de masse ne semble pas suffisante et les interférences subsistent. Pour Rh, la plupart des
interférences peuvent étre éliminées, a l'exception de SrO* ; cela peut étre un probléme lorsque la
concentration de Rh est faible (Kéllensperger et al., 2000; Rauch et al., 2000). Une autre solution pour
éviter les interférences consiste a utiliser une cellule de collision/réaction (CRC) au sein du Q-ICP-
MS. La CRC peut minimiser et méme éliminer les interférences, mais la répétabilité peut étre affectée
(Alsenz et al., 2009; Kan & Tanner, 2004; Satyanarayanan et al., 2011; Spada et al., 2012; Wiseman et
al., 2016). Malgré cette possibilité, seules quelques études ont utilisé la CRC. Cette derniére a toujours
été combinée a une étape de prétraitement comme décrite ci-dessus, pour €liminer une partie de la
matrice et ainsi réduire les causes possibles d'interférences. Des études réalisées avec des solutions
étalons ont montré que la CRC avec He, O, ou NH3; comme gaz de collision/réaction est efficace pour
minimiser les interférences (Alsenz et al., 2009; Moldovan et al., 2006; Simpson et al., 2001). Utilisé
comme gaz de collision (non réactif), He a réduit I'énergie cinétique des ions polyatomiques par
collision, ce qui a permis a moins d'espéces interférentes de pénétrer dans le quadripdle. He s'est avéré
efficace pour réduire les interférences basées sur Ar (Moldovan et al., 2006). O, agit comme un gaz de
réaction pour oxyder les especes interférentes, ce qui donne des espéces ayant une masse plus élevée
que I'élément d'intérét. Par exemple, l'interférence HfO sur Pt formera du HfO3; en présence de O-
(Simpson et al., 2001). NHs est également un gaz de réaction basé sur le transfert d'électrons des
espéces interférentes aux molécules de NHs. Utilisé seul ou dilué dans He, il s'est avéreé trés efficace

pour minimiser l'interférence 8Y€0 sur 1%Pd (Moldovan et al., 2006).
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Tableau 1-5 : Abondance des isotopes des PPGE et leurs possibles interférences en ICP-MS (Kollensperger et
al., 2000; Rauch et al., 2000). Les interférences isobariques sont en gras. Les abondances faibles ne sont pas
mentionnées (<5%).

Isotope Abondance (%) lons interférents
194pt 32.90 18Hf10
195pt 33.80 19Hf150
196pt 25.80 180Hf160
198Pt 7.20 198Hg ;182wl60

208Pb2+ i 63Zn4°Ar .

104p 11.14 885160 : 104RY
B5CU“40Ar ; 89Y16Q ;
105pg 22.33 #Srt°0'H
106Cd : 867040 Ar :
106pg 27.33 ¥Zr'°0
108Cd . 682n40AI’ .
108pg 26.46 #Zr'0 ; Mo'°0
110Cd . 7OGe4OAr .
10pg 11.72 #Mo%0 ; #Zr'*0
206ppy2+; B3CY40AT -
103Rp 100.00 . ,

87Rb16o : 682n35C|

La voltampérométrie souffre également d'interférences potentielles pour Pt (avec Cd, Co, Fe,
Zn), Pd (avec Cd, Co Cu, Fe), et Rh (avec Cd, Co, Fe, Ni) (Locatelli, 2006; van der Horst et al., 2018).
Toutefois, aucune étude n'a fait état d'interférence avec ces éléments (Orecchio & Amorello, 2011; van
der Horst et al., 2018).
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2.3.3 Matériaux de référence certifiés

Les matériaux de référence certifiés (MRC) sont essentiels pour la validation des procédures
analytigues. Malheureusement, il n'existe pas de MRC pour les sols, les végétaux et lI'eau avec tous les
PPGE (Jochum et al., 2005). Il existe des MRC pour les roches géologiques tel que le WMG-1
(Balaram et al., 2013; Mihaljevi¢ et al., 2013). Cependant, il existe un nombre limité de MRC avec des
concentrations certifiées en PGE pour les échantillons environnementaux. Un sédiment, le JSd-2, a été
utilisé comme matériau de référence dans quelques études (Almécija et al., 2016; Cobelo-Garcia et al.,
2011; Djingova, Heidenreich, et al., 2003; Tsogas et al., 2008). Il sagit d'un sédiment fluvial
provenant du service géologique du Japon, avec des valeurs préférentielles pour Pt et Pd. Le seul MRC
disponible avec des concentrations certifiées en Pt, Pd et Rh est la poussiere de route BCR-723 fournie
par le centre commun de recherche de I'Union européenne (Zischka et al., 2002). L'utilisation de ce
sédiment est préférable aux roches, car il s'agit d'une matrice environnementale. Cependant, les
procédures d'extraction des PPGE de la matrice sont contraignantes, complexes et longues afin de
récupérer quantitativement les PPGE (Cobelo-Garcia et al., 2011; Tsogas et al., 2008). Sutherland
(2007a) a examiné les valeurs de BCR-723 déterminées dans des études et publiées dans la littérature :
aucune différence statistique n'a été trouvée avec les valeurs certifiées. Cependant, le méme auteur a
réexaminé l'ensemble de données utilisé pour certifier les concentrations de PPGE et a trouvé des
différences significatives dans les concentrations de Pt et Pd fournies par les laboratoires. Ces
différences semblent provenir en partie des méthodes de quantification utilisées avec I’ICP-MS, a
savoir la dilution isotopique ou I'étalonnage externe. En outre, pour Pd uniquement, la distribution
statistiqgue de ses concentrations a montré deux populations. Tout ceci reflete la difficulté de la
tragabilité et du contrble de qualité dans I'analyse des PPGE (Sutherland, 2007b). C’est pourquoi

I’auteur conseille de considérer la valeur du Pd comme indicative.

En l'absence de MRC, la validation peut étre obtenue en utilisant au moins deux méthodes
différentes et en Vérifiant la concordance entre les résultats. Certains auteurs ont utilisé des
échantillons dopés avec une solution étalon de PPGE (Hooda et al., 2007; Wichmann et al., 2007);
mais cela n'est pas recommandé pour les échantillons solides, car I'efficacité de la digestion ne peut
étre verifiée.

En résumé, la détermination des PPGE dans les matrices environnementales reste un défi en
raison de la faible plage de concentration et des nombreuses interférences survenant lors de la
détection. Compte tenu des développements analytiques les plus récents, I’ICP-MS semble capable
d'atteindre la sensibilité requise et de surmonter les interférences en utilisant diverses stratégies. Le
faible nombre de matériaux certifiés avec les PPGE rend la tracabilité et le contrble de la qualité des
analyses plus difficiles que pour la plupart des autres métaux traces étudiés. Un effort doit donc étre
fait pour préparer de nouveaux matériaux certifiées en PPGE avec différentes matrices

environnementales (sol, sédiment, eau...).
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2.4. Conclusion

Les éléments du groupe du platine sont utilisés et diffusés dans I’environnement principalement
par les catalyseurs des pots d'échappement des automobiles. Par conséquent, leurs concentrations dans
I'environnement ont considérablement augmenté au cours des derniéres décennies. Cependant, si la
principale source de contamination des sols provient de I'utilisation des pots catalytiques automobiles,
les activités miniéres et industrielles sont également des sources importantes. 1l a été établi que dans le
sol, les PPGE subissent des transformations et peuvent étre convertis en formes biodisponibles. Les
risques posés par la présence de PPGE dans I'environnement sont donc réels et les discussions sur la
toxicité potentielle des PPGE émis pour les organismes vivants sont en cours. Dans cette étude, nous
nous sommes concentrés sur le sol, car c'est I'un des milieux environnementaux les plus exposés aux
dépbts de PPGE résultant des émissions. Dans les zones urbaines, la contamination et I'accumulation
sont bien documentées pour de nombreuses villes. Cependant, les informations sur la contamination
des sols des zones rurales et des grandes surfaces sont trés rares. La réglementation sur les gaz
d'échappement des automobiles devrait étre plus sévére au fil des ans. Par conséquent, avec
I'utilisation accrue de catalyseurs a base de PPGE, les préoccupations relatives a la contamination
mondiale devraient également augmenter. Dans cette perspective, des études supplémentaires
devraient &tre menées pour examiner la contamination des grandes surfaces, déterminer la distribution
spatiale et évaluer les stocks de PPGE, ce qui permettrait de déterminer le taux de dépét et les flux
mondiaux. La détermination analytique des PPGE reste un défi. Par conséquent, seul un petit nombre
d'études sont consacrées a ces éléments. Avec les développements les plus récents en spectrométrie de
masse, on peut s'attendre a ce que les problemes analytiques soient résolus et permettent d'évaluer la

contamination par les PPGE de maniére plus fiable.

45



Contexte et état de 1’art

Références

Almécija, C., Cobelo-Garcia, A., & Santos-
Echeandia, J. (2016). Improvement of the ultra-
trace voltammetric determination of Rh in
environmental samples using signal transformation.
Talanta, 146, 737-743. Scopus.
https://doi.org/10.1016/j.talanta.2015.06.032

Alsenz, H., Zereini, F., Wiseman, C. L. S, &
Puttmann, W. (2009). Analysis of palladium
concentrations in airborne particulate matter with
reductive co-precipitation, He collision gas, and ID-
ICP-Q-MS. Analytical and Bioanalytical
Chemistry, 395(6), 1919-1927.
https://doi.org/10.1007/s00216-009-3143-8

Alt, F., Eschnauer, H. R., Mergler, B.,
Messerschmidt, J., & Toélg, G. (1997). A
contribution to the ecology and enology of
platinum. Fresenius’ journal of analytical
chemistry, 357(8), 1013-10109.
https://doi.org/10.1007/s002160050296

Artelt, S., Kock, H., Konig, H. P., Levsen, K., &
Rosner, G. (1999). Engine dynamometer
experiments : Platinum emissions from differently
aged three-way catalytic converters. Atmospheric
Environment, 33(21), 3559-3567.
https://doi.org/10.1016/S1352-2310(99)00109-0

Ayrault, S., Li, C., & Gaudry, A. (2006).
Biomonitoring of Pt and Pd with Mosses. In F.
Zereini & F. Alt (Eds.), Palladium Emissions in the
Environment : Analytical Methods, Environmental
Assessment and Health Effects (p. 525-536).
Springer Berlin Heidelberg.
https://doi.org/10.1007/3-540-29220-9 34

Azaroual, M., Romand, B., Freyssinet, P., &
Disnar, J.-R. (2001). Solubility of platinum in
aqueous solutions at 25°C and pHs 4 to 10 under
oxidizing conditions. Geochimica et Cosmochimica
Acta, 65(24), 4453-4466.
https://doi.org/10.1016/S0016-7037(01)00752-9

Balaram, V., Singh, S. P., Satyanarayanan, M., &
Anjaiah, K. V. (2013). Platinum group elements
geochemistry of ultramafic and associated rocks
from Pindar in Madawara Igneous Complex,
Bundelkhand massif, central India. Journal of Earth
System Science, 122(1), 79-91.
https://doi.org/10.1007/s12040-012-0260-0

Barbante, C., Veysseyre, A., Ferrari, C., Van De
Velde, K., Morel, C., Capodaglio, G., Cescon, P.,
Scarponi, G., & Boutron, C. (2001). Greenland
snow evidence of large scale atmospheric
contamination for platinum, palladium, and
rhodium. Environmental science & technology,
35(5), 835-839. https://doi.org/10.1021/es000146y

46

Battke, F., Leopold, K., Maier, M., Schmidhalter,
U., & Schuster, M. (2008). Palladium exposure of
barley : Uptake and effects. Plant Biology, 10(2),
272-276. https://doi.org/10.1111/j.1438-
8677.2007.00017.x

Birke, M., Rauch, U., Stummeyer, J., Lorenz, H., &
Keilert, B. (2018). A review of platinum group
element (PGE) geochemistry and a study of the
changes of PGE contents in the topsoil of Berlin,
Germany, between 1992 and 2013. Journal of
Geochemical Exploration, 187, 72-96.
https://doi.org/10.1016/j.gexplo.2017.09.005

Bonanno, G. (2011). Trace element accumulation
and distribution in the organs of Phragmites
australis (common reed) and biomonitoring
applications. Ecotoxicology and Environmental
Safety, 74(4), 1057-1064.
https://doi.org/10.1016/j.ecoenv.2011.01.018

Borisov, O. V., Coleman, D. M., Oudsema, K. A,,
& Carter lii, R. O. (1997). Determination of
Platinum, Palladium, Rhodium and Titanium in
Automotive Catalytic Converters Using Inductively
Coupled Plasma MassSpectrometry With Liquid
Nebulization. Journal of Analytical Atomic
Spectrometry, 12(2), 239-246.
https://doi.org/10.1039/A605159F

Brzezicka, M., & Szmyd, E. (1999). Investigation
of the influence of interfering elements on the
determination of palladium in copper ores by
graphite furnace atomic absorption
spectrometry1This paper was published in the
Special Issue of the Third European Furnace
Symposium, Prague, Czech Republic, June 1998.1.
Spectrochimica Acta Part B: Atomic Spectroscopy,
54(5), 883-889. https://doi.org/10.1016/S0584-
8547(99)00034-8

Cairns, W. R. L., De Boni, A., Cozzi, G., Asti, M.,
Merlone Borla, E., Parussa, F., Moretto, E., Cescon,
P., Boutron, C., Gabrieli, J., & Barbante, C. (2011).
The use of cation exchange matrix separation
coupled with ICP-MS to directly determine
platinum group element (PGE) and other trace
element emissions from passenger cars equipped
with diesel particulate filters (DPF). Analytical and
Bioanalytical Chemistry, 399(8), 2731-2740.
https://doi.org/10.1007/s00216-010-4596-5

Calabrese, E. J., & Blain, R. B. (2009). Hormesis
and plant biology. Environmental Pollution, 157(1),
42-48. https://doi.org/10.1016/j.envpol.2008.07.028

Cesaro, A., Marra, A., Kuchta, K., Belgiorno, V., &
Van Hullebusch, E. D. (2018). WEEE management
in a circular economy perspective : An overview.
Global NEST Journal, 20(4), 743-750.
https://doi.org/10.30955/gnj.002623



Contexte et état de 1’art

Chen, C., Sedwick, P. N., & Sharma, M. (2009).
Anthropogenic osmium in rain and snow reveals
global-scale atmospheric contamination.
Proceedings of the National Academy of Sciences,
106(19), 7724-7728.
https://doi.org/10.1073/pnas.0811803106

Chyi, L. L. (1982). The distribution of gold and
platinum in bituminous coal. Economic Geology,
77(6), 1592-1597.
https://doi.org/10.2113/gsecongeo.77.6.1592

Cicchella, D., De Vivo, B., & Lima, A. (2003).
Palladium and platinum concentration in soils from
the Napoli metropolitan area, Italy : Possible effects
of catalytic exhausts. Science of The Total
Environment, 308(1-3), 121-131.
https://doi.org/10.1016/S0048-9697(02)00632-0

Cicchella, D., Fedele, L., De Vivo, B., Albanese, S.,
& Lima, A. (2008). Platinum group element
distribution in the soils from urban areas of the
Campania region (ltaly). Geochemistry:
Exploration, Environment, Analysis, 8(1), 31-40.
https://doi.org/10.1144/1467-7873/07-149

Cinti, D., Angelone, M., Masi, U., & Cremisini, C.
(2002). Platinum levels in natural and urban soils
from Rome and Latium (Italy) : Significance for
pollution by automobile catalytic converter. Science
of The Total Environment, 293(1), 47-57.
https://doi.org/10.1016/S0048-9697(01)01137-8

Cobelo-Garcia, A. (2013). Kinetic effects on the
interactions of Rh(I1l) with humic acids as
determined using size-exclusion chromatography
(SEC). Environmental Science and Pollution
Research, 20(4), 2330-2339.
https://doi.org/10.1007/s11356-012-1113-8

Cobelo-Garcia, A., Neira, P., Mil-Homens, M., &
Caetano, M. (2011). Evaluation of the
contamination of platinum in estuarine and coastal
sediments (Tagus Estuary and Prodelta, Portugal).
Marine Pollution Bulletin, 62(3), 646-650.
https://doi.org/10.1016/j.marpolbul.2010.12.018

Colombo, C., Oates, C. J., Monhemius, A. J., &
Plant, J. A. (2008). Complexation of platinum,
palladium and rhodium with inorganic ligands in
the environment. Geochemistry: Exploration,
Environment, Analysis, 8(1), 91-101.
https://doi.org/10.1144/1467-7873/07-151

Cowley, A., & Woodward, B. (2011). A Healthy
Future : Platinum in Medical Applications.
Platinum Metals Review, 55(2), 98-107.
https://doi.org/10.1595/147106711X566816

Cucchiella, F., D’Adamo, 1., Lenny Koh, S. C., &
Rosa, P. (2015). Recycling of WEEEs : An
economic assessment of present and future e-waste
streams. Renewable and Sustainable Energy
Reviews, 51, 263-272.
https://doi.org/10.1016/j.rser.2015.06.010

47

Das, P., Samantaray, S., & Rout, G. R. (1997).
Studies on cadmium toxicity in plants : A review.
Environmental Pollution, 98(1), 29-36.
https://doi.org/10.1016/S0269-7491(97)00110-3

Diehl, D. B., & Gagnon, Z. E. (2007). Interactions
between Essential Nutrients with Platinum Group
Metals in Submerged Aquatic and Emergent Plants.
Water, Air, and Soil Pollution, 184(1), 255-267.
https://doi.org/10.1007/s11270-007-9414-0

Dikikh, J., Eckhardt, D., Berner, Z., & Stiiben, D.
(2007). Sorption behaviour of Pt, Pd, and Rh on
different soil components : Results of an
experimental study. In G. M. Morrison & S. Rauch
(Eds.), Highway and Urban Environment (p.
283-294). Springer.

Djingova, R., Heidenreich, H., Kovacheva, P., &
Markert, B. (2003). On the determination of
platinum group elements in environmental
materials by inductively coupled plasma mass
spectrometry and microwave digestion. Analytica
Chimica Acta, 489(2), 245-251.
https://doi.org/10.1016/S0003-2670(03)00716-5

Djingova, R., Kovacheva, P., Wagner, G., &
Markert, B. (2003). Distribution of platinum group
elements and other traffic related elements among
different plants along some highways in Germany.
Science of The Total Environment, 308(1), 235-246.
https://doi.org/10.1016/S0048-9697(02)00677-0

Dongarra, G., Varrica, D., & Sabatino, G. (2003).
Occurrence of platinum, palladium and gold in pine
needles of Pinus pinea L. from the city of Palermo
(Italy). Applied Geochemistry, 18(1), 109-116.
https://doi.org/10.1016/S0883-2927(02)00051-3

Ely, J. C., Neal, C. R., Kulpa, C. F., Schneegurt, M.
A., Seidler, J. A., & Jain, J. C. (2001). Implications
of Platinum-Group Element Accumulation along
U.S. Roads from Catalytic-Converter Attrition.
Environmental Science & Technology, 35(19),
3816-3822. https://doi.org/10.1021/es001989s

Farago, M. E., Kavanagh, P., Blanks, R., Kelly, J.,
Kazantzis, G., Thornton, 1., Simpson, P. R., Cook,
J. M., Parry, S., & Hall, G. M. (1996). Platinum
metal concentrations in urban road dust and soil in
the United Kingdom. Fresenius’ Journal of
Analytical Chemistry, 354(5), 660-663.
https://doi.org/10.1007/s0021663540660

Farago, M. E., & Parsons, P. J. (1994). The effects
of various platinum metal species on the water plant
Eichhornia crassipes (MART.) Solms. Chemical
Speciation & Bioavailability, 6(1), 1-12.
https://doi.org/10.1080/09542299.1994.11083218

Finkelman, R. B., & Aruscavage, P. J. (1981).
Concentration of some platinum-group metals in
coal. International Journal of Coal Geology, 1(2),
95-99. https://doi.org/10.1016/0166-
5162(81)90006-9



Contexte et état de 1’art

Fletcher, W. (1988). Preliminary investigation of
platinum content of soils and sediments, southern
British Columbia (82E/9, 92H/7. 10, 92114).
Geological Fieldwork, 1989-1.

Frigge, Ch., & Jackwerth, E. (1992). Spectral
interferences in the determination of traces of Pd in
the presence of lead by atomic absorption
spectroscopy. Spectrochimica Acta Part B: Atomic
Spectroscopy, 47(6), 787-791.
https://doi.org/10.1016/0584-8547(92)80073-P

Gandhi, H. S., Graham, G. W., & McCabe, R. W.
(2003). Automotive exhaust catalysis. Journal of
Catalysis, 216(1-2), 433-442.
https://doi.org/10.1016/S0021-9517(02)00067-2

Gawronska, H., Przybysz, A., Szalacha, E., Pawlak,
K., Brama, K., Miszczak, A., Stankiewicz-Kosyl,
M., & Gawronski, S. W. (2018). Platinum uptake,
distribution and toxicity in Arabidopsis thaliana L.
plants. Ecotoxicology and Environmental Safety,
147(Supplement C), 982-989.
https://doi.org/10.1016/j.ecoenv.2017.09.065

Gramatyka, P., Nowosielski, R., & Sakiewicz, P.
(2007). Recycling of waste electrical and electronic
equipment. Journal of Achievements in Materials
and Manufacturing Engineering, 20, 5.

Gregurek, D., Melcher, F., Niskavaara, H., Pavlov,
V. A., Reimann, C., & Stumpfl, E. F. (1999).
Platinum-group elements (Rh, Pt, Pd) and Au
distribution in snow samples from the Kola
Peninsula, NW Russia. Atmospheric Environment,
33(20), 3281-3290. https://doi.org/10.1016/S1352-
2310(98)00434-8

Hartwig, M. M. (1985). Platinum/silver vanadate
catalyzed diesel exhaust particulate filter (United
States Patent and Trademark Office Patent N° U.S.
Patent 4510265). http://patft.uspto.gov/netacgi/nph-
Parser?Sect2=PTO1&Sect2=HITOFF&p=1&u=/net
ahtml/PTO/search-
bool.html&r=1&f=G&I=50&d=PALL&RefSrch=y
es&Query=PN/4510265

Havelkova, B., Kovacova, V., Bednarova, .,
Pikula, J., & Beklova, M. (2014). Impact of
platinum group elements on the soil invertebrate
Enchytraeus crypticus. Neuroendocrinology
Letters, 35(2), 43-50.

Hooda, P., Miller, A., & Edwards, A. (2008). The
plant availability of auto-cast platinum group
elements. Environmental geochemistry and health,
30, 135-139. https://doi.org/10.1007/s10653-008-
9134-4

Hooda, P. S., Miller, A., & Edwards, A. C. (2007).
The distribution of automobile catalysts-cast
platinum, palladium and rhodium in soils adjacent
to roads and their uptake by grass. Science of The
Total Environment, 384(1-3), 384-392.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2007.05.040

48

Hu, S., Herner, J. D., Shafer, M., Robertson, W.,
Schauer, J. J., Dwyer, H., Collins, J., Huai, T., &
Ayala, A. (2009). Metals emitted from heavy-duty
diesel vehicles equipped with advanced PM and
NOX emission controls. Atmospheric Environment,
43(18), 2950-2959.
https://doi.org/10.1016/j.atmosenv.2009.02.052

Jackson, M. T., Prichard, H. M., & Sampson, J.
(2010). Platinum-group elements in sewage sludge
and incinerator ash in the United Kingdom :
Assessment of PGE sources and mobility in cities.
Science of The Total Environment, 408(6),
1276-1285.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2009.09.014

Jarvis, |, Totland, M. M., & Jarvis, K. E. (1997).
Assessment of Dowex 1-X8-based Anion-exchange
Procedures for the Separation and Determination of
Ruthenium, Rhodium, Palladium, Iridium,Platinum
and Gold in Geological Samples by Inductively
Coupled Plasma MassSpectrometry. Analyst,
122(1), 19-26. https://doi.org/10.1039/A6061691

Jarvis, K. E., Parry, S. J., & Piper, J. M. (2001).
Temporal and Spatial Studies of Autocatalyst-
Derived Platinum, Rhodium, and Palladium and
Selected Vehicle-Derived Trace Elements in the
Environment. Environmental Science &
Technology, 35(6), 1031-1036.
https://doi.org/10.1021/es0001512

Jean-Soro, L., Oleron-Hamdous, A., Béchet, B., &
Legret, M. (2013). Evaluation of platinum
distribution between different soil components.
Journal of Soils and Sediments, 13(3), 569-574.
https://doi.org/10.1007/s11368-012-0491-3

Jochum, K. P., Nohl, U., Herwig, K., Lammel, E.,
Stoll, B., & Hofmann, A. W. (2005). GeoReM : A
New Geochemical Database for Reference
Materials and Isotopic Standards. Geostandards
and Geoanalytical Research, 29(3), 333-338.
https://doi.org/10.1111/j.1751-
908X.2005.tb00904.x

Johnson Mattey. (2017a). Market data tables.
Johnson Mattey Precious Metals Management.
http://www.platinum.matthey.com/services/market-
research/market-data-tables

Johnson Mattey. (2017b). PGM Market Report May
2017. Johnson Mattey PLC.
http://www.platinum.matthey.com/services/market-
research/pgm-market-reports

Kalbitz, K., Schwesig, D., & Wang, W. (2008).
Effects of platinum from vehicle exhaust catalyst on
carbon and nitrogen mineralization in soils. Science
of The Total Environment, 405(1), 239-245.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2008.06.044



Contexte et état de 1’art

Kan, S. F., & Tanner, P. A. (2004). Determination
of platinum in roadside dust samples by dynamic
reaction cell-inductively coupled plasma-mass
spectrometry. Journal of Analytical Atomic
Spectrometry, 19(5), 639.
https://doi.org/10.1039/b312996a

Kim, J., Anawati, J., & Azimi, G. (2018). Matrix
complexity effect on platinum group metals
analysis using inductively coupled plasma optical
emission spectrometry. Journal of Analytical
Atomic Spectrometry, 33(8), 1310-1321.
https://doi.org/10.1039/C8JA00158H

Kéllensperger, G., Hann, S., & Stingeder, G.
(2000). Determination of Rh, Pd and Pt in
environmental silica containing matrices :
Capabilities and limitations of ICP-SFMS. Journal
of Analytical Atomic Spectrometry, 15(12),
1553-1557. https://doi.org/10.1039/B006695H

Kolodziej, M., Baranowska, 1., & Matyja, A.

(2007). Determination of Platinum in Plant Samples
by Voltammetric Analysis. Electroanalysis, 19(15),
1585-1589. https://doi.org/10.1002/elan.200703876

Koshcheeva, 1. Ya., Kubrakova, 1. V., Korsakova,
N. V., & Tyutyunnik, O. A. (2016). Solubility and
migration ability of rhodium in natural conditions :
Model experimental data. Geochemistry
International, 54(7), 624-632.
https://doi.org/10.1134/S0016702916050049

Kovacheva, P., & Djingova, R. (2002). lon-
exchange method for separation and concentration
of platinum and palladium for analysis of
environmental samples by inductively coupled
plasma atomic emission spectrometry. Analytica
Chimica Acta, 464(1), 7-13.
https://doi.org/10.1016/S0003-2670(02)00428-2

Kovalevskii, A. L. (2001). Biogeochemical
prospecting for platinum group metals in eastern
Siberia. Geochemistry: Exploration, Environment,
Analysis, 1(2), 143-146.
https://doi.org/10.1144/geochem.1.2.143

Kulizhskiy, S. P., Loiko, S. V., Morgalev, Y. N.,
Istigechev, G. I, Rodikova, A. V., & Maron, T. A.
(2017). Investigation of Platinum and Nickel
Nanoparticles Migration and Accumulation in Soils
within the Southeastern Part of West Siberia. Nano
Hybrids and Composites, 13, 115-122.
https://doi.org/10.4028/www.scientific.net/NHC.13.
115

Kimmerer, K., Helmers, E., Hubner, P., Mascart,
G., Milandri, M., Reinthaler, F., & Zwakenberg, M.
(1999). European hospitals as a source for platinum
in the environment in comparison with other
sources. Science of The Total Environment, 225(1),
155-165. https://doi.org/10.1016/S0048-
9697(98)00341-6

49

Lacarce, E., Saby, N. P. A,, Martin, M. P,
Marchant, B. P., Boulonne, L., Meersmans, J.,
Jolivet, C., Bispo, A., & Arrouays, D. (2012).
Mapping soil Pb stocks and availability in mainland
France combining regression trees with robust
geostatistics. Geoderma, 170, 359-368.
https://doi.org/10.1016/j.geoderma.2011.11.014

Ladonin, D. V. (2018). Platinum-Group Elements
in Soils and Street Dust of the Southeastern
Administrative District of Moscow. Eurasian Soil
Science, 51(3), 268-276.
https://doi.org/10.1134/S1064229318030055

Lee, H.-Y., Chon, H.-T., Sager, M., & Marton, L.
(2012). Platinum pollution in road dusts, roadside
soils, and tree barks in Seoul, Korea. Environmental
Geochemistry and Health, 34(1), 5-12.
https://doi.org/10.1007/s10653-011-9403-5

Leopold, Kerstin, Denzel, A., Gruber, A., & Malle,
L. (2018). Mobility of traffic-related Pd and Pt
species in soils evaluated by sequential extraction.
Environmental Pollution, 242, 1119-1127.
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2018.07.130

Leopold, Kerstin, Maier, M., Weber, S., &
Schuster, M. (2008). Long-term study of palladium
in road tunnel dust and sewage sludge ash.
Environmental Pollution, 156(2), 341-347.
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2008.02.005

Leopold, Kerstin, & Schuster, M. (2011). Pd
Particles as Standardized Test Material for
Bioavailability Studies of Traffic Related Pd
Emissions to Barley Plants. In F. Zereini & C. L. S.
Wiseman (Eds.), Urban Airborne Particulate
Matter : Origin, Chemistry, Fate and Health
Impacts (p. 399-410). Springer Berlin Heidelberg.
https://doi.org/10.1007/978-3-642-12278-1_20

Locatelli, C. (2006). Possible interference in the
sequential voltammetric determination at trace and
ultratrace concentration level of platinum group
metals (PGMs) and lead. Electrochimica Acta,
52(2), 614-622.
https://doi.org/10.1016/j.electacta.2006.05.041

Lustig, S., Zang, S., Beck, W., & Schramel, P.
(1998). Dissolution of metallic platinum as water
soluble species by naturally occurring complexing
agents. Microchimica Acta, 129(3), 189-194.
https://doi.org/10.1007/BF01244740

Lustig, S., Zang, S., Michalke, B., Schramel, P., &
Beck, W. (1996). Transformation behaviour of
different platinum compounds in a clay-like humic
soil : Speciation investigations. Science of The Total
Environment, 188(2), 195-204.
https://doi.org/10.1016/0048-9697(96)05172-8



Contexte et état de 1’art

Lustig, S., Zang, S., Michalke, B., Schramel, P., &
Beck, W. (1997). Platinum determination in
nutrient plants by inductively coupled plasma mass
spectrometry with special respect to the hafhium
oxide interference. Fresenius’ Journal of Analytical
Chemistry, 357(8), 1157-1163.
https://doi.org/10.1007/s002160050323

Marcheselli, M., Sala, L., & Mauri, M. (2010).
Bioaccumulation of PGEs and other traffic-related
metals in populations of the small mammal
Apodemus sylvaticus. Chemosphere, 80(11),
1247-1254.
https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2010.06.070

Messerschmidt, J., Alt, F., & Télg, G. (1994).
Platinum species analysis in plant material by gel
permeation chromatography. Analytica Chimica
Acta, 291(1), 161-167.
https://doi.org/10.1016/0003-2670(94)85139-5

Mihaljevi¢, M., Galuskova, 1., Strnad, L., & Majer,
V. (2013). Distribution of platinum group elements
in urban soils, comparison of historically different
large cities Prague and Ostrava, Czech Republic.
Journal of Geochemical Exploration, 124, 212-217.
https://doi.org/10.1016/j.gexplo.2012.10.008

Mitra, A., & Sen, I. S. (2017).
Anthrobiogeochemical platinum, palladium and
rhodium cycles of earth : Emerging environmental
contamination. Geochimica et Cosmochimica Acta,
216(Supplement C), 417-432.
https://doi.org/10.1016/j.gca.2017.08.025

Moldovan, M., Palacios, M. A., Gdmez, M. M.,
Morrison, G., Rauch, S., McLeod, C., Ma, R.,
Caroli, S., Alimonti, A., Petrucci, F., Bocca, B.,
Schramel, P., Zischka, M., Pettersson, C., Wass, U.,
Luna, M., Saenz, J. C., & Santamaria, J. (2002).
Environmental risk of particulate and soluble
platinum group elements released from gasoline
and diesel engine catalytic converters. Science of
The Total Environment, 296(1), 199-208.
https://doi.org/10.1016/S0048-9697(02)00087-6

Moldovan, M., Pechéyran, C., & Donard Olivier, F.
X. (2006). Collision Cell ICP-MS as Tool for the
Determination of Palladium. In F. Zereini & F. Alt
(Eds.), Palladium Emissions in the Environment (p.
111-118). Springer-Verlag.
https://doi.org/10.1007/3-540-29220-9_8

Moldovan, M., Veschambre, S., Amouroux, D.,
Bénech, B., & Donard, O. F. X. (2007). Platinum,
Palladium, and Rhodium in Fresh Snow from the
Aspe Valley (Pyrenees Mountains, France).
Environmental Science & Technology, 41(1),
66-73. https://doi.org/10.1021/es061483v

50

Mondal, S. K. (2011). Platinum group element
(PGE) geochemistry to understand the chemical
evolution of the Earth’s mantle. Journal of the
Geological Society of India, 77(4), 295-302.
https://doi.org/10.1007/s12594-011-0039-y

Morcelli, C. P. R., Figueiredo, A. M. G., Sarkis, J.
E. S., Enzweiler, J., Kakazu, M., & Sigolo, J. B.
(2005). PGEs and other traffic-related elements in
roadside soils from S&o Paulo, Brazil. Science of
The Total Environment, 345(1), 81-91.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2004.10.018

Morvan, X., Saby, N. P. A., Arrouays, D., Le Bas,
C.,Jones, R. J. A,, Verheijen, F. G. A, Bellamy, P.
H., Stephens, M., & Kibblewhite, M. G. (2008).
Soil monitoring in Europe : A review of existing
systems and requirements for harmonisation.
Science of The Total Environment, 391(1), 1-12.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2007.10.046

Nachtigall, D., Kock, H., Artelt, S., Levsen, K.,
Winsch, G., Ruhle, T., & Schlégl, R. (1996).
Platinum solubility of a substance designed as a
model for emissions of automobile catalytic
converters. Fresenius’ journal of analytical
chemistry, 354(5-6), 742-746.
https://doi.org/10.1007/s0021663540742

Nemcova, B., Bednarova, I., Mikulaskova, H., &
Beklova, M. (2012). Impact of platinum on the soil
invertebrate Folsomia candida. Neuroendocrinology
Letters, 33(3), 173-178.

Nemcova, B., Mikulaskova, H., Bednarova, 1.,
Beklova, M., & Pikula, J. (2013). Impact of
platinum group elements on the soil invertebrate
Folsomia candida. Neuroendocrinology Letters,
33(2), 5-10.

Niemeld, M., Perdméki, P., Piispanen, J., &
Poikolainen, J. (2004). Determination of platinum
and rhodium in dust and plant samples using
microwave-assisted sample digestion and ICP-MS.
Analytica Chimica Acta, 521(2), 137-142.
https://doi.org/10.1016/j.aca.2004.05.075

Niskavaara, H., Kontas, E., & Reimann, C. (2004).
Regional distribution and sources of Au, Pd and Pt
in moss and O-, B-and C-horizon podzol samples in
the European Arctic. Geochemistry: Exploration,
Environment, Analysis, 4(2), 143-159.
https://doi.org/10.1144/1467-7873/03-028

Niskavaara, H., & Kontas, E. (1990). Reductive
coprecipitation as a separation method for the
determination of gold, palladium, platinum,
rhodium, silver, selenium and tellurium in
geological samples by graphite furnace atomic
absorption spectrometry. Analytica Chimica Acta,
231, 273-282. https://doi.org/10.1016/S0003-
2670(00)86426-0



Contexte et état de 1’art

Odjegba, V. J., Brown, M. T., & Turner, A. (2007).
Studies on the Effects of Platinum Group Elements
on Lactuca sativa L. American Journal of Plant
Physiology, 2(3), 183-194.
https://doi.org/10.3923/ajpp.2007.183.194

Ojeda, C. B., & Rojas, F. S. (2007). Determination
of thodium : Since the origins until today: ICP-OES
and ICP-MS. Talanta, 71(1), 1-12.
https://doi.org/10.1016/j.talanta.2006.04.024

Orecchio, S., & Amorello, D. (2011). Platinum
levels in urban soils from Palermo (ltaly);
Analytical method using voltammetry.
Microchemical Journal, 99(2), 283-288.
https://doi.org/10.1016/j.microc.2011.05.016

Palacios, M. A., Gémez, M., Moldovan, M., &
Gdbmez, B. (2000). Assessment of environmental
contamination risk by Pt, Rh and Pd from
automobile catalyst. Microchemical Journal,
67(1-3), 105-113. https://doi.org/10.1016/S0026-
265X(00)00105-3

Pan, S., Zhang, G., Sun, Y., & Chakraborty, P.
(2009). Accumulating characteristics of platinum
group elements (PGE) in urban environments,
China. Science of The Total Environment, 407(14),
4248-4252.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2009.03.030

Park, J.-W., Hu, Z., Gao, S., Campbell, I. H., &
Gong, H. (2012). Platinum group element
abundances in the upper continental crust revisited
— New constraints from analyses of Chinese loess.
Geochimica et Cosmochimica Acta, 93, 63-76.
https://doi.org/10.1016/j.gca.2012.06.026

Patra, M., & Sharma, A. (2000). Mercury toxicity
in plants. The Botanical Review, 66(3), 379-422.
https://doi.org/10.1007/BF02868923

Peralta-Videa, J. R., Lopez, M. L., Narayan, M.,
Saupe, G., & Gardea-Torresdey, J. (2009). The
biochemistry of environmental heavy metal uptake
by plants : Implications for the food chain. The
International Journal of Biochemistry & Cell
Biology, 41(8), 1665-1677.
https://doi.org/10.1016/j.biocel.2009.03.005

Petrova, P., Velichkov, S., Velitchkova, N.,
Havezov, |., & Daskalova, N. (2010). Problems,
possibilities and limitations of inductively coupled
plasma atomic emission spectrometry in the
determination of platinum, palladium and rhodium
in samples with different matrix composition.
Spectrochimica Acta Part B: Atomic Spectroscopy,
65(2), 130-136.
https://doi.org/10.1016/j.sab.2009.12.005

51

Peucker-Ehrenbrink, B., & Jahn, B. (2001).
Rhenium-osmium isotope systematics and platinum
group element concentrations : Loess and the upper
continental crust. Geochemistry, Geophysics,
Geosystems, 2(10).
https://doi.org/10.1029/2001GC000172

Poschenrieder, C., Cabot, C., Martos, S., Gallego,
B., & Barcel6, J. (2013). Do toxic ions induce
hormesis in plants? Plant Science, 212, 15-25.
https://doi.org/10.1016/j.plantsci.2013.07.012

Rauch, S., & Fatoki, O. S. (2013). Anthropogenic
Platinum Enrichment in the Vicinity of Mines in the
Bushveld Igneous Complex, South Africa. Water,
Air, & Soil Pollution, 224(1).
https://doi.org/10.1007/s11270-012-1395-y

Rauch, S., & Fatoki, O. S. (2015). Impact of
Platinum Group Element Emissions from Mining
and Production Activities. In F. Zereini & C. L. S.
Wiseman (Eds.), Platinum Metals in the
Environment (p. 19-29). Springer Berlin
Heidelberg. https://doi.org/10.1007/978-3-662-
44559-4 2

Rauch, S., Hemond, H. F., Barbante, C., Owari, M.,
Morrison, G. M., Peucker-Ehrenbrink, B., & Wass,
U. (2005). Importance of Automobile Exhaust
Catalyst Emissions for the Deposition of Platinum,
Palladium, and Rhodium in the Northern
Hemisphere. Environmental Science & Technology,
39(21), 8156-8162.
https://doi.org/10.1021/es050784m

Rauch, S., Hemond, H. F., & Peucker-Ehrenbrink,
B. (2004). Recent Changes in Platinum Group
Element Concentrations and Osmium Isotopic
Composition in Sediments from an Urban Lake.
Environmental Science & Technology, 38(2),
396-402. https://doi.org/10.1021/es0347686

Rauch, S., Motelica-Heino, M., Morrison, G. M., &
Donard, O. F. X. (2000). Critical assessment of
platinum group element determination in road and
urban river sediments using ultrasonic nebulisation
and high resolution ICP-MS. Journal of Analytical
Atomic Spectrometry, 15(4), 329-334.
https://doi.org/10.1039/a909100i

Rauch, S., & Peucker-Ehrenbrink, B. (2015).
Sources of Platinum Group Elements in the
Environment. In F. Zereini & C. L. S. Wiseman
(Eds.), Platinum Metals in the Environment (p.
3-17). Springer Berlin Heidelberg.
https://doi.org/10.1007/978-3-662-44559-4 1

Rauch, S., Peucker-Ehrenbrink, B., Kylander, M.
E., Weiss, D. J., Martinez-Cortizas, A., Heslop, D.,
Olid, C., Mighall, T. M., & Hemond, H. F. (2010).
Anthropogenic Forcings on the Surficial Osmium
Cycle. Environmental Science & Technology,
44(3), 881-887. https://doi.org/10.1021/es901887f



Contexte et état de 1’art

Rencz, A. N., & Hall, G. E. M. (1992). Platinum
group elements and Au in arctic vegetation growing
on gossans, Keewatin District, Canada. Journal of
Geochemical Exploration, 43(3), 265-279.
https://doi.org/10.1016/0375-6742(92)90111-K

Rollinson, H. R. (1993). Using Geochemical Data :
Evaluation, Presentation, Interpretation (Pearson
Education).

Ronchini, M., Cherchi, L., Cantamessa, S.,
Lanfranchi, M., Vianelli, A., Gerola, P., Berta, G.,
& Fumagalli, A. (2015). Palladium uptake by
Pisum sativum : Partitioning and effects on growth
and reproduction. Environmental Science and
Pollution Research, 22(10), 7600-7611.
https://doi.org/10.1007/s11356-015-4132-4

Satyanarayanan, M., Leawood, N., & Sylvester, P.
J. (2011). Determination of platinum group
elements in geological samples by isotope dilution
inductively coupled plasma mass spectrometry
using hydrogen in collision reaction interface. In
Advances in Geosciences : Volume 26 : Solid Earth
(SE) (p. 1-10). World Scientific.
http://books.google.com/books?hl=en&Ir=&id=ItfZ
RIIR4cgC&oi=fnd&pg=PA1&dq=%22interfering+
argon+ions+and+other+plasma+matrix+ions.+Sam
ple%22+%22determination+of+PGEs.+Under+opti
mal+ICP-
MS+settings,+the+signal+of%22+%22have+been+
created+by+various+groups+across+the+globe%22
+&0ts=26tlu7OWY q&sig=AMDr49n_rmKBgcVx
8B1DAaipdw0

Schéfer, J., Eckhardt, J.-D., Berner, Z. A., &
Stliben, D. (1999). Time-Dependent Increase of
Traffic-Emitted Platinum-Group Elements (PGE) in
Different Environmental Compartments.
Environmental Science & Technology, 33(18),
3166-3170. https://doi.org/10.1021/es990033i

Schafer, J., Hannker, D., Eckhardt, J.-D., & Stiiben,
D. (1998). Uptake of traffic-related heavy metals
and platinum group elements (PGE) by plants.
Science of The Total Environment, 215(1), 59-67.
https://doi.org/10.1016/S0048-9697(98)00115-6

Schéfer, J., & Puchelt, H. (1998). Platinum-Group-
Metals (PGM) emitted from automobile catalytic
converters and their distribution in roadside soils.
Journal of Geochemical Exploration, 64(1-3),
307-314. https://doi.org/10.1016/S0375-
6742(98)00040-5

Schertzinger, G., Zimmermann, S., Grabner, D., &
Sures, B. (2017). Assessment of sublethal endpoints
after chronic exposure of the nematode
Caenorhabditis elegans to palladium, platinum and
rhodium. Environmental Pollution, 230, 31-39.
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2017.06.040

52

Sebek, O., Mihaljevi¢, M., Strnad, L., Ettler, V.,
Jezek, J., Stédry, R., Drahota, P., Ackerman, L., &
Adamec, V. (2011). Dissolution kinetics of Pd and
Pt from automobile catalysts by naturally occurring
complexing agents. Journal of Hazardous
Materials, 198(Supplement C), 331-339.
https://doi.org/10.1016/j.jhazmat.2011.10.051

Sen, I. S., Peucker-Ehrenbrink, B., & Geboy, N.
(2013). Complex Anthropogenic Sources of
Platinum Group Elements in Aerosols on Cape
Cod, USA. Environmental Science & Technology,
47(18), 10188-10196.
https://doi.org/10.1021/es4016348

Shanker, A. K., Cervantes, C., Loza-Tavera, H., &
Avudainayagam, S. (2005). Chromium toxicity in

plants. Environment International, 31(5), 739-753.
https://doi.org/10.1016/j.envint.2005.02.003

Simpson, L. A., Thomsen, M., Alloway, B. J., &
Parker, A. (2001). A dynamic reaction cell (DRC)
solution to oxide-based interferences in inductively
coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS)
analysis of the noble metals. Journal of Analytical
Atomic Spectrometry, 16(12), 1375-1380.
https://doi.org/10.1039/b107818f

Spada, N., Bozlaker, A., & Chellam, S. (2012).
Multi-elemental characterization of tunnel and road
dusts in Houston, Texas using dynamic reaction
cell-quadrupole-inductively coupled plasma—mass
spectrometry : Evidence for the release of platinum
group and anthropogenic metals from motor
vehicles. Analytica Chimica Acta, 735(Supplement
C), 1-8. https://doi.org/10.1016/j.aca.2012.05.026

Sucha, V., Mihaljevi¢, M., Ettler, V., & Strnad, L.
(2016). The pH-dependent release of platinum
group elements (PGEs) from gasoline and diesel
fuel catalysts : Implication for weathering in soils.
Journal of Environmental Management, 171, 52-59.
https://doi.org/10.1016/j.jenvman.2016.01.034

Surette, M. C., & Nason, J. A. (2019). Nanoparticle
aggregation in a freshwater river : The role of
engineered surface coatings. Environmental
Science: Nano, 6(2), 540-553.
https://doi.org/10.1039/C8EN01021H

Sutherland, R. A. (2007a). Platinum-group element
concentrations in BCR-723 : A quantitative review
of published analyses. Analytica Chimica Acta,
582(2), 201-207.
https://doi.org/10.1016/j.aca.2006.09.030

Sutherland, R. A. (2007b). A re-examination of
platinum-group element concentrations in the
environmental certified reference material BCR-
723. International Journal of Environmental
Analytical Chemistry, 87(7), 501-520.
https://doi.org/10.1080/03067310701336338



Contexte et état de 1’art

Tankari Dan-Badjo, A., Ducoulombier-Crépineau,
C., Soligot, C., Feidt, C., & Rychen, G. (2007).
Deposition of platinum group elements and
polycyclic aromatic hydrocarbons on ryegrass
exposed to vehicular traffic. Agronomy for
Sustainable Development, 27(3), 261-266.
https://doi.org/10.1051/agro:2007015

Totland, M., Jarvis, ., & Jarvis, K. E. (1995).
Microwave digestion and alkali fusion procedures
for the determination of the platinum-group
elements and gold in geological materials by ICP-
MS. Chemical Geology, 124(1), 21-36.
https://doi.org/10.1016/0009-2541(95)00021-D

Tsogas, G. Z., Giokas, D. L., Vlessidis, A. G., &
Evmiridis, N. P. (2008). On the re-assessment of
the optimum conditions for the determination of
platinum, palladium and rhodium in environmental
samples by electrothermal atomic absorption
spectrometry and microwave digestion. Talanta,
76(3), 635-641.
https://doi.org/10.1016/j.talanta.2008.04.007

Van de Velde, K., Barbante, C., Cozzi, G., Moret,
., Bellomi, T., Ferrari, C., & Boutron, C. (2000).
Changes in the occurrence of silver, gold, platinum,
palladium and rhodium in Mont Blanc ice and snow
since the 18th century. Atmospheric Environment,
34(19), 3117-3127. https://doi.org/10.1016/S1352-
2310(99)00434-3

van der Horst, C., Silwana, B., lwuoha, E., &
Somerset, V. (2018). Spectroscopic and
Voltammetric Analysis of Platinum Group Metals
in Road Dust and Roadside Soil. Environments,
5(11), 120.
https://doi.org/10.3390/environments5110120

Verstraete, D., Riondato, J., Vercauteren, J.,
Vanhaecke, F., Moens, L., Dams, R., & Verloo, M.
(1998). Determination of the uptake of
[Pt(NH3)4](NO3)2 by grass cultivated on a sandy
loam soil and by cucumber plants, grown
hydroponically. Science of The Total Environment,
218(2), 153-160. https://doi.org/10.1016/S0048-
9697(98)00204-6

Wedepohl, H. (1995). The composition of the
continental crust. Geochimica et Cosmochimica
Acta, 59(7), 1217-1232.
https://doi.org/10.1016/0016-7037(95)00038-2

Whiteley, J. D., & Murray, F. (2003).
Anthropogenic platinum group element (Pt, Pd and
Rh) concentrations in road dusts and roadside soils
from Perth, Western Australia. Science of The Total
Environment, 317(1-3), 121-135.
https://doi.org/10.1016/S0048-9697(03)00359-0

53

Wichmann, H., Anquandah, G. A. K., Schmidt, C.,
Zachmann, D., & Bahadir, M. A. (2007). Increase
of platinum group element concentrations in soils
and airborne dust in an urban area in Germany.
Science of The Total Environment, 388(1), 121-127.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2007.07.064

Wilhelm, H. J., Zhang, H., Chen, F. L., Elsenbroek,
J. H., Lombard, M., & De Bruin, D. (1997).
Geochemical exploration for platinum-group
elements in the Bushveld Complex, South Africa.
Mineralium Deposita, 32(4), 349-361.
https://doi.org/10.1007/s001260050101

Wiseman, C. L. S., Hassan Pour, Z., & Zereini, F.
(2016). Platinum group element and cerium
concentrations in roadside environments in
Toronto, Canada. Chemosphere, 145, 61-67.
https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2015.11.056

Wood, S. A. (1990). The interaction of dissolved
platinum with fulvic acid and simple organic acid
analogues in aqueous solutions. The Canadian
Mineralogist, 28(3), 665-673.

Wood, S. A. (1996). The role of humic substances
in the transport and fixation of metals of economic
interest (Au, Pt, Pd, U, V). Ore Geology Reviews,
11(1), 1-31. https://doi.org/10.1016/0169-
1368(95)00013-5

Wood, S. A, Tait, C. D., Vlassopoulos, D., &
Janecky, D. R. (1994). Solubility and spectroscopic
studies of the interaction of palladium with simple
carboxylic acids and fulvic acid at low temperature.
Geochimica et Cosmochimica Acta, 58(2), 625-637.
https://doi.org/10.1016/0016-7037(94)90493-6

Wu, Y., Jiang, Z., Hu, B., & Duan, J. (2004).
Electrothermal vaporization inductively coupled
plasma atomic emission spectrometry determination
of gold, palladium, and platinum using chelating
resin YPA4 as both extractant and chemical
modifier. Talanta, 63(3), 585-592.
https://doi.org/10.1016/j.talanta.2003.11.042

Zereini, F., Alsenz, H., Wiseman, C. L. S.,
Plttmann, W., Reimer, E., Schleyer, R., Bieber, E.,
& Wallasch, M. (2012). Platinum group elements
(Pt, Pd, Rh) in airborne particulate matter in rural
vs. urban areas of Germany : Concentrations and
spatial patterns of distribution. Science of The Total
Environment, 416, 261-268.
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2011.11.070

Zereini, F., Skerstupp, B., Alt, F., Helmers, E., &
Urban, H. (1997). Geochemical behaviour of
platinum-group elements (PGE) in particulate
emissions by automobile exhaust catalysts :
Experimental results and environmental
investigations. Science of The Total Environment,
206(2-3), 137-146. https://doi.org/10.1016/S0048-
9697(97)80005-8



Contexte et état de 1’art

Zereini, F., Wiseman, C. L. S., Poprizki, J., Albers,
P., Schneider, W., & Leopold, K. (2017). Assessing
the potential of inorganic anions (Cl—, NO3—,
S042- and PO43-) to increase the bioaccessibility
of emitted palladium in the environment :
Experimental studies with soils and a Pd model
substance. Environmental Pollution, 220,
1050-1058.
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2016.11.039

Zereini, F., Wiseman, C. L. S., Vang, M., Albers,
P., Schneider, W., Schindl, R., & Leopold, K.
(2016). Geochemical behaviour of palladium in
soils and Pd/PdO model substances in the presence
of the organic complexing agents I-methionine and
citric acid. Environmental Science: Processes &
Impacts, 18(1), 22-31.
https://doi.org/10.1039/C5EM00521C

54

Zereini, F., Wiseman, C., & Pilittmann, W. (2007).
Changes in Palladium, Platinum, and Rhodium
Concentrations, and Their Spatial Distribution in
Soils Along a Major Highway in Germany from
1994 to 2004. Environmental Science &
Technology, 41(2), 451-456.
https://doi.org/10.1021/es061453s

Zischka, M., Schramel, P., Muntau, H., Rehnert, A.,
Gomez Gomez, M., Stojanik, B., Wannemaker, G.,
Dams, R., Quevauviller, P., & Maier, E. A. (2002).
A new certified reference material for the quality
control of palladium, platinum and rhodium in road
dust, BCR-723. TrAC Trends in Analytical
Chemistry, 21(12), 851-868.
https://doi.org/10.1016/S0165-9936(02)01207-4

Zuzolo, D., Cicchella, D., Doherty, A. L., Albanese,
S., Lima, A., & De Vivo, B. (2018). The
distribution of precious metals (Au, Ag, Pt, and Pd)
in the soils of the Campania Region (Italy). Journal
of Geochemical Exploration, 192, 33-44.
https://doi.org/10.1016/j.gexplo.2018.03.009



Contexte et état de 1’art

3. L’élément argent (Ag)

3.1. Introduction

L’argent (Ag) est le 47° élément du tableau périodique. C’est un métal mou et ductile, de
couleur blanche argentée et possédant un systéme cristallin cubique a faces centrées. L'argent a deux
isotopes stables (1%’Ag et 1%®Ag). On peut le trouver sous deux états d'oxydation principaux, 0 (forme
élémentaire) et +l (formes cationiques et complexées), ainsi que, plus rarement, aux degrés
d’oxydation +II et +III (formes complexées). C'est un élément difficilement oxydable a I’air. Il est rare

dans la cro(te terrestre, avec une abondance de 0,07 mg kg* (Wedepohl, 1995).

C'est un métal connu et utilisé de longue date par [’humanité. Il fait partie des sept métaux de
1’ Antiquité avec I’or, le fer, le cuivre, le plomb, 1’étain et le mercure (C. S. Smith & Forbes, 1957). Du
fait de sa rareté et de ses propriétés physiques et chimiques, c’est un métal considéré comme précieux,
exploité en premier lieu pour la bijouterie et la fabrication de monnaie. Les Romains utilisaient
notamment des contenants en argent pour la conservation de l'eau (Fromm, 2011). L'utilisation
d'amalgame d'argent pour l'art dentaire en Chine au V™ siécle a aussi été rapporté (Fromm, 2011).
Ces exemples témoignent de I’utilisation ancienne de l'argent pour ses propriétés antimicrobiennes.
L'argent a connu beaucoup dautres applications au cours de I'histoire dont une majeure avec la
photographie argentique développée au XIX® siécle par Niépce et Daguerre. Par son excellente
conductivité électrique, c'est un élément important dans le secteur des industries électriques et
électroniques. Enfin, plus récemment, on peut citer son utilisation sous forme nanoparticulaire pour
ses propriétés antimicrobiennes, avec un intérét grandissant dans le secteur des biotechnologies et de la
bio-ingénierie, et sous forme d’iodure d'argent pour 1’ensemencement des nuages afin de prévenir la
formation de gréle et donc les dégats que la gréle pourrait entrainer sur les cultures (C. Lorenz et al.,
2012; Peters et al., 2016; Tsiouris et al., 2002).

Ainsi, les utilisations anthropiques de I'argent conduisent a se questionner sur son rejet et sa
présence dans l'environnement et tout particuliérement dans I'eau et le sol. Bien que connu depuis
I'Antiquité, I'argent reste un métal d’intérét émergent au sens ou ses nouvelles applications et son
utilisation grandissante posent des questions sur son devenir et ses effets dans I'environnement. Le but
de cette partie est donc de faire une synthése des connaissances sur l'argent dans I’environnement sol,
notamment sur ses sources de contamination, le niveau de contamination, son comportement
géochimique, le devenir dans le sol, ainsi que ses effets toxiques pour le systeme sol-plante et la vie
microbienne du sol. Un point analytique sur la détermination de la concentration totale de I'argent dans

les sols accompagne cette synthése.
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3.2. L’argent dans I’environnement sol

3.2.1  Emissions anthropiques de ’argent vers le sol

Les contaminations anthropiques de I'argent sont inhérentes a son cycle de production et ses
utilisations, ainsi qu’a la gestion des déchets contenant de I'argent. La Figure 1-5 fait le bilan des flux

d'argent issus des activités anthropiques vers I'environnement.
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Figure 1-5: Bilan des émissions anthropiques de I'argent vers le sol. Tiré de Eckelman et Graedel (2007).

L'exploitation miniére de l'argent (comme minerai principal ou dans des sous-produits) est la
premiére source de contamination (Figure 1-5). Un peu plus de 30 000 tonnes dargent sont
mondialement produites chaque année par les activités miniéres (The Silver Institute, 2019). Les
apports vers le sol peuvent se faire via les résidus miniers laissés en surface (stériles), les fonderies de
minerai (scories et poussiéres) ou encore par les méthodes de raffinage chimique du minerai (utilisant
par exemple du thiosulfate ou du cyanure de sodium) (Johnson et al., 2005). Les contaminations par
I'activité miniére peuvent se faire sur de longues portées, jusqu'a plusieurs kilomeétres autour du point
source (Hutchinson & Whitby, 1974; Ragaini et al., 1977). Considérant le cycle global de I’argent, les
stériles représentent 30 % de 1’apport en argent dans I'environnement tandis que le raffinage chimique
y contribue pour 10 % (Eckelman & Graedel, 2007). De maniere plus locale, de nombreuses études
sur différents continents ont montré une contamination en Ag dans les sols a proximité d'activités
miniéres (Baceva et al., 2014; Hutchinson & Whitby, 1974; Jones et al., 1986; Kramer et al., 1999;
Mariet et al., 2016; Ward et al., 1977).
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Figure 1-6 : Evolution de la demande en argent par secteur d'activités de 1990 a 2018 (The Silver Institute,
2019)

La manufacture des produits contenant de l'argent ne contribue que pour 0,2% a I’apport
d'argent dans I’environnement (Johnson et al., 2005). Cependant, l'argent a de nombreuses
applications tant au niveau industriel que dans des produits de consommation courante, et sous
différentes formes (métal a I’état macroscopique, sels, nanoparticules) (Tableau 1-6 et Figure 1-6).
Pour la plupart de ces applications, la problématique de la contamination de I'environnement en Ag est
liée a la gestion des déchets produits (solides ou liquides) (Eckelman & Graedel, 2007).

Tableau 1-6: Exemples d'applications de I'argent dans des activités industrielles (The Silver Institute, 2019)

Applications industrielles Ag | Propriétés mises en oeuvre Formes physico-chimiques
Photographie Photosensibilité Suspension AgBr
Photovoltaique Conduction électrique Solide macroscopique
Electronique Conduction électrique Solide macroscopique

Synthese formaldéhyde et Solide, poudre et suspension de

oxyde éthyléne Catalyse nanoparticules
Conduction électrique, . .
Soudure et brasage ductilité Solide macroscopique
Médecine et pharmacie Biocide Suspension de nanoparticules

57



Contexte et état de 1’art

Traitement des eaux Biocide Suspension de nanoparticules

Produits de consommation
(cosmétiques, textiles, filtres Biocide Suspension de nanoparticules
air/ eau, détergents)

La bijouterie et la fabrication de piéce de monnaie représentent une part importante de la
demande en argent (Figure 1-6). Il n'existe pas d'estimation quantitative de contamination de
I'environnement du fait de ces utilisations ; néanmoins le caractére précieux de l'argent sous ces
formes suggere que des transferts vers I'environnement sont peu probables et/ou faibles (Eckelman &
Graedel, 2007). Durant les 20 dernieres années, deux changements majeurs ont eu lieu dans les
utilisations de I'argent : la baisse des activités liées a la photographie argentique et Il'introduction des
nanoparticules dargent dans des produits de consommation courante. Ces changements sont
particulierement visibles sur I'évolution de la demande en argent pour la photographie, en forte
diminution (Figure 1-6). La photographie argentique utilise I'argent sous forme de bromure (AgBr) en
suspension dans la gélatine pour sa photosensibilité. La contamination de I'environnement par Ag par
cette application vient du traitement des colloides contenant ce sel qui se fait soit par le traitement des
eaux usées, soit comme un déchet solide (Eckelman & Graedel, 2007). Quant aux nanoparticules
d'argent (Ag-NPs), la production mondiale est estimée a 55 tonnes par an, en comparaison les
productions de nanoparticules TiO; et SiO; sont respectivement estimées a 3000 et 5500 tonnes par an
(Piccinno et al., 2012). Ainsi les Ag-NPs représentent une faible part de la production globale des
nanoparticules manufacturées. Peu d'informations quantitatives sont disponibles a propos des flux vers
I'environnement de ce type dutilisation. Une étude a modélisé ces flux selon une approche
probabiliste : elle prédit une augmentation en Europe de la concentration des Ag-NPs de 1581 ng kg*
an’ dans les sols traités avec des boues d'épurations et de 22,1 ng kg™ an’ dans des sols non traités. En
comparaison les augmentations prédites de TiO2-NPs sont de 89 200 ng kg™ an'*dans les sols traités
avec boues d’épurations et de 1280 ng kg an* dans les sols non traités (Gottschalk et al., 2009). Une
autre source de contamination du sol par I’argent pourrait venir des méthodes d'ensemencement des
nuages (cloud seeding) qui consiste a envoyer de I'argent sous forme d'iodure (Agl) en solution dans
I’acétone afin de prévenir la formation de gréle (Dessens et al., 2016). En France, l'usage de cette
technique est surtout agricole, pour la protection des bourgeons et des cultures (Anelfa, 2020). Les
quantités d'Agl utilisées pour cette technique en France sont plutét faibles : 9 g heure pendant 3
heures ce qui correspond & une émission de 30 g pour une surface de 100 km2 pour un générateur
ayant une portée de 10 km (Dessens et al., 2016). D'aprés une étude réalisée en Gréce, dans les régions
Hemathia-Pella et Serres ou I'ensemencement a été réalisé par avion et 830 kg d’Agl ont été utilisés
sur 12 ans, cette technique n'engendre pas d'augmentation détectable de la concentration en argent

dans les sols (Tsiouris et al., 2002).
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La gestion des déchets solides (via les décharges de surface et I’enfouissement de déchets) et
(semi)-liquides (eaux usées, boues) engendrent la plus grande partie de la contamination du sol par
I’argent (Purcell & Peters, 1998). Eckelman et Graedel (2007) ont calculé que les décharges et
I'application des boues représentent 40 % et 10 % respectivement des apports en argent dans les sols.
L'argent contenu dans ces déchets provient des diverses applications de I'argent précédemment décrites
(photographie, électronique, produits de consommation). Dans les décharges de surface et les sites
d'enfouissement, les sols sont contaminés en argent et en d’autres métaux trace par lixiviation (Kiddee
et al., 2013; Moeckel et al., 2020). Dans les stations de traitement des eaux usées, l'argent est retiré des
eaux efficacement (lors de 1’étape de décantation des boues), y compris sous forme nanoparticulaire
(90-99 % de rendement d’épuration) (Kaegi et al., 2013; Purcell & Peters, 1998). Par conséquent les
boues d'épuration se retrouvent fortement contaminées en Ag, avec des concentrations allant de 50 a
200 mg kg (Shafer et al., 1998). Les sols traités avec des eaux usées ou amendés avec des boues
d'épuration se retrouvent ainsi contaminés en Ag (Lottermoser, 2012). L'utilisation des boues
d'épuration fait I'objet d'une réglementation avec des valeurs seuils pour 7 métaux trace (Cd, Cu, Ni,
Pb, Zn, Hg, Cr), mais l'argent n'en fait pas partie (European Council, 1986). En absence de
réglementation pour cet élément, le traitement des sols par des boues d’épuration pourrait ainsi étre la

cause de fortes contaminations en Ag.

3.2.2  Occurrence de I’argent dans le sol

Compte tenu de la faible abondance dans la cro(te terrestre de I'argent (0,07 mg kg?), le fond
pédogéochimique est aussi attendu dans cet ordre de grandeur. Ceci est confirmé par les études de sols
a petite échelle (réseau continental ou national) (Tableau 1-7). Ainsi, les médianes de concentrations
en Europe vont de 0,27 a 0,40 mg kg* (Reimann et al., 2018; Tarvainen et al., 2005) ; en Chine et aux
USA, les moyennes rapportées sont respectivement 0,13 mg kg! et inférieures a 1,0 mg kg
(correspondant & la limite de détection). A titre de comparaison, lorsque des sources de contamination

locales sont identifiées, les concentrations en argent peuvent dépasser 100 mg kg™.

Les activités agricoles ne sont des sources d’Ag que si elles impliquent ’amendement par des
déchets urbains. Par exemple, a Berlin (Allemagne), ou des sols ont recu a la fois des eaux usées et des
boues d'épuration, une concentration maximale en Ag de 108 mg kg* a été déterminée (Lottermoser,
2012). Les sols agricoles comme les sols non cultivés (en milieu non urbain) peuvent étre réceptacles
d’autres sources de contaminations : proximité d’activités miniéres, industrielles ou anomalies
naturelles (Tableau 1-7). Les sols agricoles a proximité d'industries métallurgiques ou miniéres sont
contaminés en argent (Moral et al., 2005; Sterckeman et al., 2002). Enfin selon la zone géologique
considérée, les sols peuvent étre naturellement trés riches en Ag. C'est notamment le cas des sols de
foréts de la région Sierra de Aracena au Portugal (zone de gisements en Pb et Ag) ou la valeur
médiane en Ag est de 4,70 mg kg™ et une concentration maximale de 154 mg kg* (Fernandez-Caliani
etal., 2019).
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Dans un contexte plus urbain, les sols sont soumis a la contamination en métaux trace du fait de
la proximité d'industries polluantes et par le flux du trafic de véhicules. Pour I'argent, la contamination
semble dépendre du type d'industrie présente dans la zone urbaine considérée (Tableau 1-7). A
Xuzhou, en Chine, les sols contiennent moins de 1 mg kg* d’argent, malgré la présence de nombreuses
industries alimentées au charbon, susceptible de contenir des traces d’Ag (X. Wang & Qin, 2006). En
France, a proximité d'industries métallurgiques, les sols contiennent jusqu’a 7,3 mg kg™, ce qui refléte
une contamination issue de ces activités de production des métaux (Douay et al., 2008). En Afrique
des valeurs élevées en Ag sont reportées dans les villes possédant des décharges de déchets
électroniques a ciel ouvert (Moeckel et al., 2020). Enfin au Népal, les concentrations rapportées dans
des sols urbains sont tres élevées par rapport aux études reportées ci-avant, avec une valeur médiane
de 60 mg kg! (Yadav et al., 2019). Aucune indication ou hypothése n'est faite par les auteurs
concernant les sources possibles pour ce métal en particulier. Cependant, Ag est corrélé avec Ni et Cr
qui sont associés aux émissions automobiles. Cette source pourrait ainsi expliquer la présence d’Ag
dans le sol, de plus la gestion des déchets des véhicules contenant des connexions électriques en Ag

pourrait également étre une source de contamination (The Silver Institute, 2019; Yadav et al., 2019).

Les sols des zones miniéres s’averent étre les plus contaminés en argent (Tableau 1-7), avec un
maximum rapporté de 54 mg kg Ces zones ont un fond pédogéochimique en métaux trace
généralement plus élevé, lié a la présence des gisements exploités des métaux d’intérét. Les valeurs
médianes et moyennes en argent sont plus élevées non seulement dans les zones miniéres
principalement argentiféres, mais également lorsque 1’argent est un sous-produit de I’activité miniére.
(Baceva et al., 2014; Figueroa et al., 2008). Ainsi, les minerais principaux d'argent sont : les minerais
sulfurés, séléniés et tellurés qui sont les plus abondants (Ag.S ; AgsSeS et AgsTeS), les minerais
halogénés (le principal étant le chlorure AgCl), et lI'argent natif, le plus rare. L'argent est aussi extrait

comme sous-produit d'autres minerais comme la galéne (PbS) (Pascal, 1957).
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Tableau 1-7 : Teneurs typiques en argent dans le sol, en mg kg, classées selon le type de lieu ou d’activité. nd : non disponible.

Localisation Type de lieu Min Max Médiane | Moyenne Références
Australie Réseau national 0,003 2,3 0,012 nd (Reimann & de Caritat, 2017)
Europe Réseau continental nd nd 0,038 nd (Reimann et al., 2018)
Europe Réseau continental 0,01 3,15 0,27 0,30 (Tarvainen et al., 2005)
France Réseau national nd nd 0,4 nd (Salpeteur & Maldan, 2011)
USA Réseau national <1,0 14 <1,0 nd (D. B. Smith et al., 2014)
Chine Réseau national nd nd nd 0,13 (J. Chenetal., 1991)
Serres, Nord de la Gréce Zone agricole nd nd nd 0,037 (Tsiouris et al., 2002)
Hemathia-Pella, Nord de la Gréce Zone agricole nd nd nd 0,044 (Tsiouris et al., 2002)
Yerevan, Arménie Zone urbaine 0,004 0,60 0,09 0,10 (Tepanosyan et al., 2017)
Mexique Zone naturelle, forét 0,04 0,47 0,10 0,14 (Chiprés et al., 2009)
Japon Zone naturelle, forét 0,069 0,29 0,20 0,19 (H. Hou et al., 2006)
Berlin, Allemagne Zone agriﬁts)éee;igiggtljzsn par eaux 0.78 108 5.3 105 (Lottermoser, 2012)

Sierra de Aracena, Portugal Zone naturelle, forét 1,43 154 4,70 21,29 (Fernandez-Caliani et al., 2019)
Nord de la France Zone agricole et industrielle 0,25 0,83 nd 0,45 (Sterckeman et al., 2002)
Nord de la France Zone agricole et industrielle 0,12 2,38 nd 0,83 (Sterckeman et al., 2002)

Espagne Zone agricole et industrielle 0,6 49,5 1,7 7,8 (Moral et al., 2005)
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Localisation Type de lieu Min Max Médiane | Moyenne Références
Ghana Zone urbaine, décharge 0,24 27 nd 4,5 (Moeckel et al., 2020)
Sierra Leon Zone urbaine, décharge 0,1 24 nd 4,1 (Moeckel et al., 2020)
Xuzhou, Chine Zone urbaine 0,058 1,1 0,19 0,28 (X. Wang & Qin, 2006)
Népal Zone urbaine 27,2 93 60,9 nd (Yadav et al., 2019)
Eureka, Nevada, USA Zone industrielle <1,0 54 2 nd (Chaffee & King, 2014)
Michigan, USA Zone commerciale nd nd nd 0,5 (Murray et al., 2004)
Michigan, USA Zone résidentielle nd nd nd 0,8 (Murray et al., 2004)
Michigan, USA Zone industrielle nd nd nd 2,5 (Murray et al., 2004)
Nord de la France Zone industrielle 0,34 7,83 1,07 1,55 (Douay et al., 2008)
Egypte Ancienne zone miniére 0,04 0,11 0,07 0,08 (Rashed, 2010)

Massif des Vosges, France Ancienne zone miniére nd nd nd 14,5 (Mariet et al., 2016)
Allchar, Macédoine Zone miniére 0,21 1,3 0,48 0,51 (Baceva et al., 2014)
Panasqueira, Portugal Zone miniére 0,05 1 nd 0,2 (Candeias et al., 2015)

Taratoto, Nouvelle-Zélande Zone minére et industrielle 0,16 6 1,75 1,9 (Ward et al., 1977)
Ahangaran, Iran Zone miniére 0,14 18,9 0,51 2,62 (Mehrabi et al., 2015)
Sudbury region, Canada Zone miniére et industrielle 1 9 3,9 4,5 (Hutchinson & Whitby, 1974)
Kellog, ldaho, Canada Zone miniére et industrielle 2,7 31 10 13,5 (Ragaini et al., 1977)
Guanajuato, Mexique Zone miniére nd nd nd 42,2 (Figueroa et al., 2008)
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3.2.3  Comportement géochimique de I’argent dans le sol et les boues
d’épuration

De par les propriétés physico-chimiques et les nouvelles utilisations de I'argent, la question de la
spéciation de l'argent est centrale pour comprendre son devenir environnemental. L'argent posséde, en
plus de son état élémentaire (Ag(0)) correspondant au métal cristallisé a 1’état naturel (typiquement
argent natif), trois états d’oxydation (+I), et (+II) et (+III) avec des formes cationiques (issus de sels
plus ou moins solubles en milieu aqueux) ou complexées (généralement tres stables en solution).
L’argent natif est rare et on le trouve dans le sous-sol. Les états d’oxydation (+11) et (+111) sont moins
observés. Avec I’avénement récent des nanotechnologies, Ag(0) sous forme de nanoparticules (Ag-
NPs) manufacturées est une forme émergente dans 1I’environnement. Les nanoparticules peuvent alors
étre avec ou sans enrobage. Plus généralement, on observe 1’émergence de I’intérét pour les formes
nanoparticulaires de I’argent, quelle que soit 1’origine, anthropique ou naturelle, comme nous le

verrons plus loin.

Dans cette partie, nous décrivons les transformations que peut subir I'argent sous ses différents
états d’oxydation et ses différentes formes, non seulement dans I'environnement sol, mais aussi dans
les boues d’épuration, car elles représentent une voie d'entrée majeure de l'argent dans le sol. Les
compartiments dissous et solides des sols et les boues d’épuration seront considérés successivement.
Compte tenu de 1’émergence des Ag-NPs et de I’intérét pour les formes nanoparticulaires, nous avons

choisi de présenter en propre ce qui concerne ces formes.

3.2.3.1 L’argent ionique, complexé et élémentaire

Dans le sol, I'argent a une forte affinité pour la matiére organique et se retrouve ainsi accumulé
dans la couche organique (Jacobson et al., 2005; Jones et al., 1986; Presant & Tupper, 1965). Cette
affinité pour la matiére organique a été démontrée par de nombreuses expériences de complexation
entre Ag* et des substances humiques et fulviques (Z. Chen et al., 2012; Coultris, Joner, et al., 2012;
Kleja et al., 2016; Settimio et al., 2015; Sikora & Stevenson, 1988). Ainsi, Ag*a une plus forte affinité
pour les ligands contenant -S et -N que pour ceux contenant un groupe -COOH (Sikora & Stevenson,
1988). Ag" forme avec le soufre a son degré d’oxydation (-1) des liaisons avec des arrangements
linaires inorganiques de type —Ag-S-Ag- ou des complexes organiques thiolates -S(R)-Ag-S(R)- (R
représentant le ligand organique) (R. A. Bell & Kramer, 1999).

Une étude sur la matiere organique dissoute (définie comme I’ensemble des molécules et/ou des
assemblages supramoléculaires et/ou particulaires de taille <0,45 um (Zsolnay, 2003)) dans l'eau du
sol montre que 70 % de l'argent (+1) est complexé par celle-ci, avec une plus forte affinité pour les
substances humiques et aromatiques (Settimio et al., 2015). Une étude plus récente a mis en avant que
la capacité de complexation differe selon que I’on considére des substances humiques et fulviques

séparément ou la matiére organique dans son ensemble (Kleja et al., 2016). En particulier, il était
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attendu que la capacité de complexation des substances humiques diminue avec le pH et I’on a observé
gue les complexes de I’argent (+I) avec la matiére organique dans son ensemble étaient stables, quel
que soit le pH. L'hypothése avancée est que Ag* interagit également avec les autres biomolécules

présentes dans le sol ainsi qu’avec les microorganismes présents.

L'argent dans le sol se trouve aussi lié aux solides minéraux ou organiques présents. Les travaux
de Li (2002) ont montré que la sorption de Ag(+I) décroit dans 1’ordre suivant : oxyde de Mn
(birnessite) > matiére organique particulaire > oxyde de Fe amorphe (ferrihydrite) > oxyde de Fe
cristallin (goethite et hématite) > argile (kaolinite).

Des extractions séquentielles de I'argent réalisées dans le sol témoignent de ces affinités. Ainsi,
seule une faible proportion (0,01 a 5 %) d’Ag est extractible a l'eau ou a I’acétate d'ammonium, donc
peut étre considérée comme échangeable. La proportion associée a la matiére organique (de 0 a 40 %)
et aux oxydes de métaux (Al, Fe, Mn) (de 0 a 50 %) varie selon la richesse du sol en matiere
organique et ses propriétés physico-chimiques (Coutris, Joner, et al., 2012; H. Hou et al., 2006; Jones

et al., 1986). Ces résultats montrent le caractére peu libre de I'argent dans le sol.

D’autres conditions du sol ont aussi un réle sur la spéciation de l'argent et notamment la
présence ou non de O. Des sols amendés en Ag(+l) (sous forme d'’AgNQ3) ont été incubés pendant
30 jours & 25 °C dans des conditions d'aérobie et d'anaérobie. Les résultats ont montré qu’en condition
aérobie, la totalité d’Ag(+l) s'est retrouvée liée avec la matiére organique du sol ou les argiles, alors
gu'en condition d'anaérobie, 50 % d'Ag(+l) se sont retrouvés réduits en Ag(0) (Hashimoto et al.,
2017).

Au bilan, ’ensemble des travaux cités ci-avant (section 3.2.3.1) relatent le comportement
de I’argent (+I) sous forme de sel soluble (AgNQO3). 1l en ressort que Ag* est fortement lié a la
matiére solide du sol et que sa spéciation change en présence de soufre, conduisant a la
formation d’Ag.S insoluble. Les conditions anaérobies peuvent conduire a la réduction d’Ag(+1)
en Ag(0), aprés que Ag(+l) soit passé en phase dissoute, par désorption ou par dissolution. Les
travaux présentés ici ne tiennent pas compte des nouvelles utilisations de I’argent, ¢’est pourquoi

le comportement de I’argent nanoparticulaire est détaillé dans la section suivante.
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3.2.3.2 L’argent nanoparticulaire

Une nanoparticule est définie par la norme 1ISO TS 80004-1 comme "un matériau dont au moins
une des dimensions externes est a I'échelle nanométrique, c'est-a-dire comprise approximativement
entre 1 et 100 nm, ou posséde une structure interne ou de surface a I'échelle nanométrique™. Plus
spécifiqguement, une nanoparticule est un nano-objet dont les trois dimensions externes sont a I'échelle
nanométrique. Les nanoparticules produites intentionnellement sont qualifiées de "manufacturées".
Les nanoparticules peuvent aussi étre produites non intentionnellement. L’ensemble des
nanoparticules issues des activités humaines (manufacturées ou générées non intentionnellement) sont
qualifiées « d’anthropiques ». Enfin, les nanoparticules peuvent aussi étre produites naturellement
dans l'environnement. C'est notamment le cas des nanoparticules biosynthétisées par des
microorganismes, les nanoparticules formées par le volcanisme, les tempétes de sable, les feux de forét

ou encore celle provenant de poussiéres cosmiques (Buzea et al., 2007; Hulkoti & Taranath, 2014).

Les nanoparticules manufacturées peuvent avoir différentes formes géométriques ; dans le cas
des Ag-NPs (Ag(0)) : sphere ; cube ; triangle ; baguette... Elles peuvent étre enrobées d’une couche
inorganique ou organique qui les protege de l'agrégation et de toute dénaturation du matériau
constitutif (typiquement 1’oxydation pouvant conduire a la dissolution). La prise en compte de I'échelle
nanométrique, des différentes formes et structures des nanoparticules complexifie 1’étude du
comportement des éléments constitutifs des nanoparticules dans 1’environnement. Concernant les
nanoparticules d’Ag(0), les potentielles transformations environnementales qu’elles peuvent subir sont
un changement de I'état d’agglomération/d'agrégation, un changement du degré d'oxydation (Ag(0)

vers Ag(+1)), la sorption de substances organiques ou inorganiques (Levard et al. 2012).

L'agglomération (réversible) et 1’agrégation (irréversible) de particules sont des phénoménes
physiques qui décrivent I'assemblage de particules en suspension en un ensemble de plus grande taille.
Ces phénomeénes traduisent une diminution de la stabilité de la suspension, ce qui conduit souvent a la
sédimentation des particules. Dans la suite de ce manuscrit, et par souci de simplification, le terme

d’agrégation sera indifféremment utilisé pour agrégation et agglomération.

L'agrégation peut étre qualifiée d'homoagrégation si elle implique des particules de méme
nature, ou d’hétéroagrégation si elle se fait avec des particules de natures différentes. Le phénomeéne
d’agrégation des nanoparticules peut étre expliqué par la théorie Derjaguin—Landau—-Verwey—
Overbeek (DLVO) qui décrit la stabilité de la dispersion des colloides comme étant dépendante des
forces de répulsions électrostatiques d’une part et des forces d’attraction de Van der Waals d’autre part
(Dubascoux, 2007; Dwivedi et al., 2015; Wagner et al., 2014). Les forces de répulsions
électrostatiques dépendent de la charge électrique et du potentiel de surface des particules, les forces
de Van der Waals sont dépendantes de I’inverse de la distance interparticule au carré. La somme de

ces deux forces permet de caractériser la stabilité : si elle diminue, la stabilité des particules diminue et
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cela engendre le phénoméne d’agrégation. Les Ag-NPs sont sujettes a lI'agrégation du fait de la faible
charge électrique de leur surface (matériau Ag(0) intrinséquement peu chargé) qui, selon les
conditions du milieu environnant (force ionique, pH, conditions redox), ne permet pas 1’équilibre des

forces de répulsion €lectrostatique et des forces d’attraction de Van der Waals.

La stabilité des Ag-NPs en suspension peut étre augmentée de deux fagons (Ju-Nam & Lead,
2008) :

- par stabilisation électrostatique (ou répulsion électrostatique). Elle peut étre obtenue en modifiant
la charge de surface des nanoparticules. Pour cela, généralement on joue sur le pH. La surface est
alors négativement chargée (entre pH 3 et 9), typiquement par des groupes hydroxo- ou oxo-. Si le
milieu est réducteur, des groupes sulfure participent également a la charge négative de la surface
des Ag-NPs (Levard et al., 2012). Cependant, les contre-ions, présents en solution a proximité de la
surface des nanoparticules, peuvent contribuer plus ou moins a masquer la charge de surface et
donc a diminuer les forces de répulsion, provoquant I’agrégation des nanoparticules. Par exemple,
Li et al. (2010) ont observé que la présence de NaNOs, NaCl et CaCl, (30, 40 et 2 mM,
respectivement) ont conduit & l'agrégation de Ag-NPs non enrobées. A l'inverse, dans de l'eau
désionisée, les Ag-NPs non enrobées ont pu rester stables plusieurs semaines (Badawy et al., 2010).
On peut donc jouer sur la composition en solution (nature et concentration des électrolytes), pour

stabiliser les nanoparticules en suspension.

- par stabilisation stérique (ou répulsion stérique). La stratégie consiste soit a greffer chimiquement
un polymeére hydrosoluble a la surface des nanoparticules (pour les suspensions en milieu aqueux),
soit a rajouter un polymere dans la solution afin qu’il s’adsorbe a la surface. En adoptant une
configuration de type «chevelure » autour des nanoparticules, les molécules polymériques
empéchent alors les nanoparticules de trop se rapprocher les unes des autres et donc de s’agréger.
L’intérét d’une telle stratégie est que son efficacité ne dépend en théorie ni du pH ni de la
composition de la solution électrolytique. Cette stratégie peut aussi étre efficace a concentration
assez elevée en nanoparticules. Les molécules les plus utilisées pour stabiliser les Ag-NPs en
suspension aqueuse sont le citrate (CsHsO7, d’origine biologique), la polyvinylpyrrolidone (PVP,
(CeH9NO),, d’origine synthétique), et la polyéthyléeneimine branchée (BPEI, (C.HsN),, d’origine
synthétique) (Badawy et al., 2010).

La stabilisation des nanoparticules en suspension est souvent consécutive a la combinaison des
deux mécanismes (on parle alors d’effet électrostérique). C’est en particulier le cas lorsque des
molécules organiques sont utilisées. Le pH et la composition de la solution électrolytique peuvent
alors rester des facteurs déterminants. Par exemple, les Ag-NPs stabilisées par du citrate (charge de
surface négative quand 3,13< pH et jusqu’a pH 6,40, selon les valeurs de pKa du couple acide
citrique/citrate) s’agrégent en présence de Na* (100 mM) a pH acide (3,0) et en présence de
Ca?* (100 mM) pour un pH entre 3 et 9 (Baalousha et al., 2013; Badawy et al., 2010). Par contre, elles
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restent stables en présence d’ions alcalins et de substances humiques, ce qui suggere la prédominance
d’un effet répulsif stérique (Cumberland & Lead, 2009). Les Ag-NPs enrobées par la PVP (PVP-Ag-
NPs) (répulsion stérique) ou la BPEI (BPEI-Ag-NPs) (répulsion électrostérique, la BPEI conférant une
charge de surface positive aux nanoparticules du fait de la présence de groupes NHs") s’avérent
stables, les changements de composition et de force ioniques, de pH et de quantité de matiére
organique n'ayant pas d'effet sur I'agrégation des nanoparticules (Badawy et al., 2010; Kvitek et al.,
2008; Levard et al., 2012; Li et al., 2012).

La plupart des expériences précédemment citées ont été menées dans en milieu aqueux et en
conditions contrdlées. Plusieurs études sur le devenir des Ag-NPs dans des sols naturels ont été
réalisées et donnent des indications plus pertinentes sur la réactivité des Ag-NPs par rapport a
I'ensemble des propriétés du sol. Par exemple, a partir de I'étude de 16 sols australiens, Cornelis et al.
(2012) ont conclu gue I'nomoagrégation des PVP-Ag-NPs est peu probable dans les sols étudiés du fait
de la faible force ionique des solutions de sols. A partir de I'étude de ces mémes sols en colonne
saturée en eau (a la capacité au champ), I'hétéroagrégation des PVP-Ag-NPs avec des particules de sol
a été observée (Cornelis et al., 2012). Cependant, pour les sols avec une forte matiére organique
dissoute, peu d'hétéroagrégation a été observée. L'étude cinétique de Cornelis et al. (2012) montre que
les PVP-Ag-NPs (charge de surface négative) sont rapidement hétéroagrégées avec les oxydes de fer
et les argiles du sol (maghémite et montmorillonite avec une charge de surface positive). Ainsi le
transport des PVP-Ag-NPs dans le sol pourrait étre a la fois limité par la sédimentation d’agrégats de
sol et de NPs de grande taille, mais aussi favorisé par le transport d’agrégats de sol et NPs de petite
taille. D’autres expériences sur des sols avec une texture dominante sableuse, une force ionique faible
et une forte teneur en matiére organique n'‘ont pas permis de mettre en évidence de phénomenes
d'hétéroagrégation des PVP-Ag-NPs ; en conséquence, le transport des NPs a été total sur la colonne
de sol (Braun et al., 2015; Yopasa Arenas et al., 2018). En conditions non saturées, la rétention et
I’agrégation avec les particules de sol ont été plus importantes lorsque la force ionique était élevée ;
lorsque celle-ci a diminué, les Ag-NPs (non enrobées et enrobées par du polyéthylénegycol (PEG) et
du polysorbate 20 ont été libérées, ce qui suggere la prédominance d’un effet électrostatique (Liang et
al., 2013; Tavares et al., 2015).

Au bilan, ces études montrent que les changements d'état d'agrégation des Ag-NPs
dépendent des propriétés physico-chimiques de la solution de sol et du sol : force ionique,
matiére organique et granulométrie. La grande variabilité de ces propriétés joue un réle majeur

sur la rétention et le transport des Ag-NPs.

Les Ag-NPs peuvent aussi se dissoudre et passer sous forme d'Ag(+l). Le processus de
dissolution repose sur I’oxydation d'Ag en présence d'oxygene et de protons, tandis qu’en milieu

anaérobie, Ag(0) est trés peu soluble (Li et al., 2010). La réaction de dissolution est la suivante :
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Ag (s) + % Oz + 2 H* & Ag* + H,0

Dans ces conditions oxydantes, la dissolution des Ag-NPs n’est pas directe, il se forme a la
surface des Ag-NPs une couche d’Ag,O(s), qui une fois solubilisée libére 1’ion Ag* (Levard et al.,
2012; Li et al., 2010; Yin et al., 2002). En phase aqueuse, les conditions favorables a la dissolution des
Ag-NPs sont un pH acide (< 6), et la présence de substances humiques (Li et al., 2010; Pokhrel et al.,
2013). De plus, la cinétique de dissolution est plus rapide pour les Ag-NPs de petite taille, par exemple
la dissolution des Ag- NPs de 5,4 nm est 7 fois plus rapide que pour des Ag NPs de 20,5 nm (Ho et al.,
2010; Levard et al., 2012). Une étude a montré que la dissolution augmente de 26 % dans les solutions
de sols naturels par rapport aux solutions de sol synthétiques ; Ag(+l) est fortement complexé a la
matiere organique dissoute (Cornelis et al., 2012). Selon les auteurs, I’augmentation du taux de
dissolution pourrait étre liée a ClI-, présent dans les sols étudiés, mais non présent dans la solution
synthétique. Ainsi, en phase aqueuse, le rapport de concentration Ag/Cl détermine le devenir des NPs.
Un rapport faible apparait favoriser la dissolution des Ag-NPs, car une forte concentration en CI
entraine la formation de complexes solubles AgCly V- (x=2 a 4) (Levard et al., 2012). Mais la
formaton de tels complexes est limitée par 1’agrégation aux fortes concentrations (concentration
critique estimée a 2,3g L?) (Li et al., 2010). De plus, la cinétique de dissolution diminue aussi
fortement lorsque la concentration en Cl- augmente, avec une constante de vitesse qui tend vers zéro
aux concentrations les plus élevées (a partir de 0,6 g L) (Ho et al., 2010). A I’inverse, un rapport fort,
donc une faible concentration en ClI- favorise la formation de AgCI(s) a la surface des NPs et la
présence de ce précipité limiterait alors leur dissolution en empéchant I’oxydation de Ag(s) en

Ag,0(s) (Levard, Michel, et al., 2011; Li et al., 2010).

La matiére organique dissoute jouerait également un role sur la réduction de Ag(+I) en Ag(0),
avec formation de Ag-NPs (Akaighe et al., 2011). Ainsi, en solution aqueuse et en présence d'acides
humiques, aquatiques ou de sol (100 mg L?), 5 % de Ag(+1) (AgNOs) ont été transformés en 3 jours et
a 22 °C en Ag-NPs (de forme sphérique, et avec un diametre variant de 75 a 85 nm). Cependant, avec
les acides humiques de sol, la formation d'’Ag-NPs n'a été observée qu'a des températures de 90 °C, ce
qui ne correspond qu'a des environnements particuliers comme les sources chaudes (Akaighe et al.,
2011). Dans le sol, dans un contexte général, il est ainsi peu probable d’observer une réduction

d’Ag(+]) en AgNPs par la matiere organique dissoute.

Les boues issues des systemes d'épuration représentent une voie d'entrée significative de
l'argent, quelle que soit sa forme, dans les sols. Il est donc important de prendre en compte le

comportement de 1’argent dans ce type de matériau.

Pour Ag non nanoparticulaire, il a été montré qu'il se complexe aux thiosulfates dans les eaux
usées. Puis il se transforme en Ag.S (s) durant le processus de formation des boues dans les stations

d’épuration (Bard et al., 1976). Un comportement similaire est observé pour les Ag-NPs, qu’elles
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soient enrobées ou non et quelle que soit leur taille, avec une transformation en Ag.S-NPs (Kaegi et
al., 2013; B. Kim et al., 2010; Lombi et al., 2013; Whitley et al., 2013). Deux mécanismes de
transformation ont été mis en évidence en fonction de la concentration en composé sulfuré. A des
concentrations élevées de HS (32 mg L), les Ag-NPs sont transformées directement en Ag.S par une
réaction solide-fluide. Aux faibles concentrations (3,2 mg L) les Ag-NPs sont dissous puis les ions
Ag* formés réagissent avec les sulfures pour former Ag.S (Liu et al., 2011). Le comportement
d’agrégation et le partitionnement dans le sol des Ag,S-NPs différent de celui des Ag-NPs
manufacturées, ainsi que de celui d'Ag(+1), du fait de leur trés faible solubilité (Whitley et al., 2013).
A partir de sols cultivés amendés par des boues contenant des Ag-NPs, il a été montré que Ag.S (s) est
la forme principale sous laquelle se trouve ’argent et qu'il est distribué sous forme d'hétéroagrégats
avec les particules de sol, de taille allant de < 0,5 & 3 um; les particules de sol impliquées dans ces
agrégats sont préférentiellement des particules riches en S plutdt que des particules riches en Si
(Pradas del Real et al., 2016). Des particules sulfurées mixtes Cu-Zn-Ag ont aussi été observées, ce
qui donne une indication sur I’interaction d’Ag avec les autres métaux trace présents dans le sol. La
présence de composés sulfurés (5%, HS") diminue la dissolution des Ag-NPs et la libération d’ions Ag*
en solution (N. D. Fletcher et al., 2019; Levard, Reinsch, et al., 2011). Cette diminution de la solubilité
s’explique par la formation d’une couche d’Ag.S & la surface des Ag-NPs ainsi que des nanoponts
Ag:S entre les nanoparticules (Levard, Reinsch, et al., 2011). Les ligands naturellement présents dans
les sols (typigquement citrate, NOs, cystéine) permettent également de prévenir la dissolution des Ag,S-

NPs en suspension (Navarro et al., 2014).

En résumé, les phénoménes d’oxydation que peuvent subir les Ag-NPs vont eux aussi
dépendre des conditions physico-chimiques du sol et de la solution du sol : en milieu acide en
présence d’O,, Ag des Ag-NPs peut étre oxydé en Ag.O, puis dissous en Ag*; en présence de
chlorures, les Ag-NPs vont précipiter sous forme d’AgCI(s), si le milieu est concentré des
complexes AgCly b solubles vont se former; en présence de sulfures, les Ag-NPs sont

transformées en Ag.S nanoparticulaire, qui est trés peu soluble.

L’ensemble des processus de transformations que peuvent subir les Ag-NPs dans

I’environnement sol est résumé et schématisé par la Figure 1-7.
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Transformationsde I'argent nanoparticulaire manufacturé
introduitdans le sol (ou boues d’épuration)
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Hete ro-agre gation avec surface des NPs CF élevée,
particule de sol dissolution totale

\ Milieu HS- =smp Ag,S nanoparticulaire

Sédimentation Peu soluble, agrégation,
sorption sur ligands

Figure 1-7 : Schéma simplifié du devenir des Ag-NPs manufacturées introduites dans le sol. Adapté de
Pachapur et al. (2016).

3.2.4  Assimilation et toxicité pour les plantes, la faune et le microbiote du
sol

3.2.4.1 L’argent ionique, complexé et élémentaire

L'argent est un élément non essentiel a la vie. Néanmoins, comme d’autres éléments trace
métalliques non essentiels, il peut étre assimilé par les végétaux. Il s'accumule alors dans les racines et
semble se diffuser peu dans les autres parties végétales (Ratte, 1999). Cependant, peu d’informations
sont accessibles et les données disponibles sont souvent partielles. Ainsi, par exemple, a partir d'essais
culturaux sur des sols amendés en boue contenant Ag,S (s) (120 mg kg*), des concentrations en argent
allant de 2,0 a 33,8 mg kg! ont été retrouvées dans les racines de mais, salade, avoine et soja
correspondant a des facteurs de bioaccumulation (FBC) allant de 0,02 a 0,3. Dans les autres parties des
plantes, les concentrations étaient inférieures a 1 mg kg™ (Hirsch, 1998). Dans des sols contaminés par
des résidus miniers (3-23 mg kg?), Kramer et al. (1994) rapportent des FBC de 1,4 a 3 dans les racines
d'herbe. Concernant la faune du sol, des concentrations en argent allant jusqu'a 30 mg kg dans des
vers de terre et jusqu’a 320 mg kg™ dans des escargots ont été rapportées (Ratte, 1999). Chez les vers
de terre, l'espece Lumbriculus terristris n’est pas accumulatrice d'Ag (FBC = 1) (Ratte, 1999). La

bioaccumulation d’Ag par les microorganismes dépend de 1’espéce considérée et de sa résistance a la

70



Contexte et état de 1’art

toxicité d’Ag* (Trevors, 1987). Par exemple, les bactéries résistantes Thiobacillus ferrooxidans et T.
thiooxidans, que I’on trouve dans des sols miniers, sont capables d’accumuler jusqu’a 250 g kg™* d’Ag
(Trevors, 1987). L’accumulation au sein des cellules du microorganisme se fait sous forme d'AgP (s),
d’Ag" ou d’Ag,O mais pas sous forme d’AgzS ou AgCl. Les mécanismes d’assimilation sont liés au
codage du plasmide (ADN non chromosomique) des bactéries, ¢’est-a-dire qu’elles possédent un code
génétique capable de mettre en ceuvre différents mécanismes de résistance comme la production de

protéines chélatant Ag (Slawson et al., 1990).

La toxicité de I’argent pour les organismes vivants vient de sa forme dissoute et ionique Ag* qui
est facilement assimilable par les organismes. Sous ses autres formes chimiques pertinentes d’un point
de vue environnemental, Ag.S et AgCl, I’argent est sous forme solide et trés peu soluble donc peu
disponible pour les organismes vivants (Ratte, 1999). Néanmoins en présence d’ions chlorures, AgCI
peut se transformer en complexes plus solubles AgCI*? (avec x= 2 & 4) et pourrait donc étre assimilé
et provoquer des effets toxiques. Les conditions environnementales du milieu considéré ont donc un
role crucial dans la toxicité de 1I’Ag puisque cette derniére dépend de sa spéciation et en particulier de
la disponibilité de I’ion Ag*. Le profil toxicologique de I'Ag sur la flore, la faune et le microbiote du
sol a été étudié. En conditions hydroponiques, Ag* a des effets toxiques a partir d'une concentration de
0,75 mg L™ sur les salades (Tableau 1-8). A I’inverse sous forme d'Ag,S (s) et AgCI (s), l'argent est
trés peu toxigque. Ce gradient de toxicité est le méme pour les autres plantes étudiées (herbe, radis,
souci, mais) (Tableau 1-8). Sur la faune du sol, en particulier les invertébrés, peu d'études ont été
menées. Ratte (1999) en rapporte deux: la premiére concerne Lumbriculus terristris durant une
exposition de 28 jours a Ag.S (s), avec une diminution de la croissance des vers (concentration sans
effet observable, NOEC 62 mg kg?) (Ewell et al., 1993); la seconde concerne les mémes organismes
aprés une exposition de 14 jours a 2000 mg kg d'Ag.S (s), aucun effet n’étant observé (Beglinger &
Ruffing, 1997). Ainsi sur la durée, AgzS (s) pourrait étre toxique pour les vers de terre malgré sa faible
solubilité. Ceci suggére que AgzS (s) dans ce milieu de culture puisse se solubiliser suffisemment au
cours du temps pour induire des effets toxiques sur cette espéce de la faune du sol. Mais aucune
information concernant la voie et la dose d’exposition n’est donnée dans ces deux publications. 11 est

donc difficile de conclure.

Pour le microbiote du sol, le gradient de toxicité genéral des cations métalliques est établi
comme suit Ag* > Cu?* > Ni?* > Ba?* >Cr¥* > Hg?* > Zn?*> Pb?* > Na* > Cd?* (Ratte, 1999). Ag* agit
notamment sur les bactéries nitrifiantes intervenant dans les cycles de N, P et S, avec un fort effet
inhibiteur sur les enzymes du sol : 39 % sur la phosphatase (10 umol g* Ag), 96 % sur arylsulfatase
(25 pmol g * Ag), 93 % sur I’uréase (5 pmol g* Ag) (Domsch, 1984). Les modifications causées par
Ag* sur les cycles élémentaires sont persistantes (90 jours sans résilience observée) ; il provoque
également des changements dans la diversité des communautés microbiennes (Throbéck et al., 2007).

Sous forme sulfurée Ag.S (s) dans les eaux usées et boues d’épuration, l'argent ne semble pas
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provoquer d'inhibition sur les cycles de N, P et S (Pavlostathis & Maeng, 1998). Dans ces conditions
AgS (s) est peu soluble et apparait donc peu disponible pour les microorganismes impliqués dans les
cycles biogéochimiques de N, P et S. Au vu des observations dans les boues d’épuration et dans le sol

AQ>S ne devrait pas non plus avoir d’effet sur ces microorganismes.

Tableau 1-8 : Exemples de valeurs seuils en dessous desquelles aucun effet toxique n'est observé (NOEC) sur
des végétaux exposés a Ag sous différentes formes (Ratte, 1999).

Espeéce Développement suivi (nb jours) Forme Ag | NOEC (mg
L)
Lactuca sativa (salade) Germination (7j) Ag:S (s) 771
Croissance (7j) Ag2S (5) 771
Germination (7j) AgCI (s) 750
Croissance (7j) AgCI (s) 750
Germination (7j) AgNO; 0,75
Croissance (7)) AgNOs3 75
Lolium perenne (herbe) Germination (7j) AQ:S (s) 771
Germination (7j) AgCI (s) 750
Germination (7j) AgNO; 75
Rhaphanus sativus (radis) Germination (7j) AQ:S (s) 771
Croissance (7j) AQ:S (s) 771
Germination (7j) AgCI (s) 7,5
Germination (7j) AgNO; 7,5
Croissance (7j) AgNOs3 7,5
Tagetes patula (souci) Croissance (7j) Ag:S (5) 771
Croissance (7j) AgCI (s) 75
Croissance (7j) AgNO; 75
Zea mays (mais) Croissance (7j) AQ:S (S) 771
Croissance (7j) AgCI (s) 75
Croissance (7}) AgNO; 7,5

En résumé, la toxicité de I'argent est fortement dépendante de sa forme chimique.
L’argent sous sa forme ionique libre et soluble Ag* est disponible pour les organismes vivants et
induit des effets toxiques. Il est aussi inhibiteur des cycles des éléments nutritifs du sol N, P et S.
Sous formes solides et peu solubles, Ag.S (s) et AgCI (s), ’argent est peu disponible pour les
organismes vivants et ses formes sont globalement peu toxiques pour la flore, faune et le
microbiote du sol. Néanmoins, la grande majorité des études citées ici sont antérieures a I’an

2000 et sont rapportées dans la revue de Ratte (1999), correspondant & une problématique issue
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des rejets de I'industrie de la photographie argentique (Gorsuch & Klaine, 1998). Ainsi les
questions de toxicité relative aux Ag-NPs sont plus récentes et sont traitées ci-apres.
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3.2.4.2 L’argent nanoparticulaire

L'utilisation et les rejets d'argent sous forme nanoparticulaire ont relancé la problématique de la
toxicité de l'argent dans I'environnement et en particulier dans le sol qui peut recevoir des boues
contaminées en argent nanoparticulaire. Les Ag-NPs étant notamment utilisées comme antimicrobien,

ses effets sur les végétaux, les invertébrés et le microbiote sont abordés dans cette partie.

L’assimilation des Ag-NPs passe également par les racines des plantes (Anjum et al., 2013).
Cependant, la bioaccumulation des nanoparticules semble plus importante, comparativement a 1’agent
dissous, et avoir lieu préférentiellement dans les parties supérieures de certaines espéces végétales.
Ainsi, pour des cucurbitacées cultivées en milieu hydroponigue, Stampoulis et al. (2009) ont remarqué
que les pousses contenaient 4,7 fois plus d'argent lorsque le milieu de culture contenait de ’argent
sous forme d’Ag-NPs plutét que sous forme dissoute. La distribution de 1’argent nanoparticulaire dans
les parties supérieures des plantes semble également varier selon 1’espéce considérée. Ainsi, pour
I'espéce Arabidopsis thaliana, en conditions hydroponiques, Wang et al. (2013) ont observé une
concentration 10 fois plus importante dans les feuilles que dans la tige et la fleur. Pour de jeunes
pousses de peuplier (Populus deltoides x nigra), les auteurs ont observé une accumulation
préférentiellement dans les feuilles et la tige. Le transport de I'Ag au sein de l'organisme s'explique par
la taille nanométrique des particules. A cette échelle, les nanoparticules peuvent traverser les parois
cellulaires des racines, puis étre transportées au sein de 1’organisme (Geisler-Lee et al., 2012). En
condition environnementale (sols), l'assimilation des Ag-NPs par les végétaux est plus complexe, car
elle dépend des changements de spéciation d’Ag, des interactions des nanoparticules avec la
rhizosphére ainsi que des propriétés physico-chimiques du sol (notamment les teneurs en argiles et
carbonates) (Layet et al., 2019). Un essai comparatif de culture de blé a été réalisé en condition
hydroponique avec des apports en Ag*, Ag-NPs (enrobage PVP, diamétre 57 nm) et Ag.S-NPs (pas
d’enrobage, diamétre 42 nm) (Pradas del Real et al., 2017). Cette étude a montré que les Ag.S-NPs ont
été partiellement dissoutes, probablement par les exsudats racinaires, mais que I’accumulation dans les
racines et le transport des Ag.S-NPs vers les autres axes végétatifs ont été moins importants que pour
Ag* et les Ag-NPs (Pradas del Real et al., 2017). D'autres travaux, en condition hydroponique, ont
aussi montré une accumulation d'Ag.S-NPs dans les racines (jusqu’a 1720 mg kg™ pour une exposition
de 7 jours a 3 mg kg Ag) (Stegemeier et al., 2015; P. Wang et al., 2015). Cependant, Stegemeier et al.
(2015) n’ont pas observé de dissolution des Ag>S-NPs, mais une agrégation des Ag».S-NPs a la surface

des cellules racinaires et dans leurs cytoplasmes.

Concernant les invertébrés du sol, les études ont été principalement consacrées aux especes
sentinelles comme les nématodes, les vers de terre et les collemboles. L'assimilation des Ag-NPs avec
différents enrobages (Polysorbate 20, PEG et citrate) par les nématodes (Caenorhabditis elegans) a été
étudiée (Kleiven et al., 2018; Maurer et al., 2016; Meyer et al.,, 2010). L'assimilation des

nanoparticules se fait par le systéme digestif. L’accumulation a été quantifiée par Kleiven et al. (2018)
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qui ont retrouvé une concentration de 21 mg kg* Ag dans les nématodes exposés a 1,56 mg kg d’Ag-
NPs (enrobage Polysorbate 20 et PEG). Un cas de transfert intergénérationnel a méme été observé
dans les ceufs du nématode (Meyer et al., 2010). L'assimilation par les vers de terre a aussi été étudiée
(Baccaro et al., 2018; Coutris, Hertel-Aas, et al., 2012; Diez-Ortiz et al., 2015; Garcia-Velasco et al.,
2016; Shoults-Wilson et al., 2011). Comme pour les nématodes, l'assimilation passe par le systéme
intestinal et une partie des Ag-NPs serait excrétée (observé mais non quantifié) (Diez-Ortiz et al.,
2015). Les Ag-NPs non excrétées s'accumulent dans les tissus des intestins, de la néphridie (organe
excréteur) et des setae (poils microscopiques) (Diez-Ortiz et al., 2015; Garcia-Velasco et al., 2016;
Shoults-Wilson et al., 2011). Une autre étude a été réalisée dans des conditions environnementales
avec l'espéce Eseinia fetida, comparant 1'accumulation d’Ag-NPs non enrobées (diametre 47 nm;
12,3 g Ag L) avec AgzS-NPs (enrobage PVP ; diametre 20 nm ; 3,6 g Ag L1) et Ag* provenant d’une
solution d’AgNOs (Baccaro et al., 2018). Les vers de terre bioaccumulent plus fortement les Ag-NPs
et Ag* (FBC de 1,5 et 1,1 respectivement, sans différence significative entre les deux) que les Ag,S-
NPs (FBC de 0,3). L'absence de différence d’accumulation entre Ag-NPs et Ag* est expliquée par la
formation biogénique d'Ag-NPs a partir d'Ag* (Baccaro et al., 2018).

Outre les mécanismes d'assimilation et d'accumulation, les effets toxiques des Ag-NPs ont aussi
été largement suivis sur les végétaux, les invertébrés et le microbiote. Pour les végétaux, les études in
vitro mettent en évidence une toxicité des Ag-NPs vis-a-vis des végétaux ; cette toxicité se manifeste
au niveau de la germination et de la croissance (racines et pousses) du fait de la perturbation du
métabolisme (stress oxydatif) causée par l'internalisation des Ag-NPs dans les cellules végétales
(Courtois et al., 2019; Cox et al., 2016; Geisler-Lee et al., 2012; Pradas del Real et al., 2017). Des
effets génotoxiques au sein des cellules ont aussi été observés (Abdelsalam et al., 2018). Quelques
études ont été menées en conditions environnementales (Tableau 1-9). On remarque que méme a faible
concentration (< 1 mg kg™?), a long terme les mémes effets toxiques sont observés sur la croissance, la

germination, le stress oxydatif et que cela peut méme se répercuter sur plusieurs générations.
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Tableau 1-9 : Sélection d'études sur la toxicité des Ag-NPs sur le microbiote, les végétaux et les invertébrés conduites dans un environnement sol. Abréviations : PVP
polyvinylpyrrolidone; PEI polyéthyléneimine; PEG polyéthyléne glycol.

Organisme ou
espece cible

Matrice

Ag (taille ; enrobage ;
concentrations appliquées
dans le milieu)

Durée (jours)

Effets toxiques observés

Références

Arabidopsis
thaliana
(arabette)

Pinus muricata
(pin)

Lycopersicon
esculentum
(tomate)

Arachis hypogaea
(arachide)

Eisenia fetida
(vers de terre)

Eisenia fetida

Eisenia fetida

sol

sol forestier

sol agricole

sol agricole

sol artificiel

Sols standardisés

(artificiels et
naturels)

sol amendé en
boue

Ag-NPs (20 nm ; citrate ;
0,075 -0,3 mg kg?)

Ag-NPs (20 nm ;
350 - 750 mg kg)

Ag-NPs (9 nm; PEG ;
10 - 50 mg kg™)

Ag-NPs (20 nm ; enrobage non
précisé ; 50 - 2000 mg kg

Ag-NPs (40 nm ; PVP ;
10, 100, 1000 mg kg)
Ag* (10 -100 mg kg?)

Ag-NPs (5 nm ; PVP et PEI,
proportion 3:1 ;
0,05 et 14 mg kg™)

Ag-NPs (50 nm ; PVP ;
9 - 2200 mg kg™,
Ag* (9 - 2200 mg kg?)

63]

120

504

98]

28

14

56 j

76

Baisse de la croissance et de la germination
des plants descendants sur plusieurs
générations

Baisse de la croissance des pins (racines et
pousses)

Baisse du rendement, augmentation du
stress oxidatif et perturbation du cycle de
photosynthése

Baisse de la croissance des plantes et du
rendement

Inhibition de la croissance et reproduction,
seuil de toxicité plus bas pour les Ag-NPs
que pour Ag*

Inhibition de l'activité enzymatique
(catalyse) et dégradation de I'ADN a haute
concentration

90% d'inhibition de la reproduction & haute
concentration d'Ag-NP, 27% a faible
concentration et avec Ag*

(Geisler-Lee et al., 2014)

(Sweet & Singleton, 2015)

(Das et al., 2018)

(Rui et al., 2017)

(Shoults-Wilson et al.,
2011)

(Garcia-Velasco et al.,
2017)

(Lahive et al., 2017)
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Organisme ou Matrice Ag (taille ; enrobage ; Durée (jours) | Effets toxiques observés Références
espéce cible concentrations appliquées
dans le milieu)

Ag-NPs [1] (26 nm; sans
enrobage ; 0 — 512 mg kg?)

Ag-NPs [2] (25 nm; PVP : Des comportements d'évitement des sols

traités en Ag-NPs par les vers ont été mis

T . B 4 . .
Eisenia fetida Sol standardisé 0-512mg kg. ) 4j en évidence dans cet ordre Ag-NPs [3] < (Mariyadas et al., 2018)
Ag-NPs [3] (17 nm; PEG et AgNPs [1] = Ag-NPs [2]
Polysorbate 20 : g —Ad

0-128 mg kg?)
0% de survie au-dela de 250 mg kg™

Allolobophora Ag-NPs (80 nm ; sans Baisse de biomasse aux concentrations
chlorotica (vers sol naturel enrobage ; 0 — 1000 mg kgt) 14 j S o (Brami et al., 2017)
de terre) Ag* (0-100 mg kg™) inférieures. Comportement d'évitement
équivalent entre Ag* et Ag-NP

Toxicité aigue (immobilisation) observée

Ag-NPs (15 nm ; PEG et avec les solutions de sol a base de sables et

Folsomia candida = Solution de sol Polysorbate 20 ; 4-40 mg kg) 14

(McKee et al., 2019)

(collembole) artificiel N 4 kaolinite, pas de toxicité observée avec la
Ag" (10 mg kg™) solution de sol a base de tourbe
Baisse de la biomasse microbienne ;
mmunauté . Ag-NPs (20 nm; PVP ; 10 - . . . ] L
CO. u aute sol forestier g-NPs (20 nm; o 0 90 augmentation quotient métabolique (Carbone et al., 2014)
microbienne 100 mg kg™) -
indicateur de stress

Ag-NPs (<20 nm ; suspension

a 10% w/w en argent, avec des . " . .
Baisse de la toxicité avec I'augmentation

Bactéries . agents tensioactifs : PEG, et . . . (Schlich & Hund-Rinke,
- | | 2 | H "infl
nitrifiantes sols agricoles Polysorbate 20 8]j des argiles et :zrpla ,tcE))zzlisC;:itén uence de C 2015)
0,56 — 5 mg kg?)
Ag* (1- 15 mg kg
Communauté sols amendés en Ag-NPs (52 nm ; PVP ; 3 mg . Ag-NP_s inhibent I,a nitrification. Pas deffet
. . 4 180 majeur observé sur la structure de la (Durenkamp et al., 2016)
microbienne boue kg™) L .
communauté microbienne
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d’enrobage ; 1 — 88 mg kg™)

Organisme ou Matrice Ag (taille ; enrobage ; Durée (jours) | Effets toxiques observés Références
espece cible concentrations appliquées
dans le milieu)
. Baisse de I'activité enzymatique aprés 7j.
t . Ag-NPs (10 et ; PVP; . N . L
(r:T?i:]rr:t:Ii:zi: sols agricoles g-nFs ( 302emE>O:rT11) 0 30j Apreés 30j pas de tendance nette, possible (Eivazi et al., 2018)
- Mg g effet des propriétés des différents sol
Baisse de la biomasse microbienne et de
: . Ag-NPs (2 ; pol | . Lo . .
Cqmmt{naute sol agricole g-NPs (20 nm ; po y_allcry ate 365 ] I'activité enzymatique, de I'abondance des (Griin et al., 2018)
microbienne ;0,01 -1 mgkg?) L K
bactéries nitrifiantes a court et long terme
Ag-NPs (<20 nm ; suspension
a 10% wi/w en argent, avec des
agents tensioactifs : PEG, et
Polysorbate 20;
Communauté sol amendé en 0.56, 1.67 et 5.0 mg kg™?) . Ag>S-NP inhibe les bactéries nitrifiantes, .
. . 1 ; . hlich et al., 201
microbienne boue Ag*(0.56, 1.67 et 5.0 mg kg™?) 80] mais moins que les autres Ag-NPs et Ag* (Schlich etal., 2018)
Ag2S-NPs (32 nm;
0.56, 1.67 et 5.0 mg kg™
Ag:S (s) (0.56, 1.67 et 5.0 mg
kg™
Communauté sol amendé en Ag-NPs (43 nm ;_F1>VP ! , Ag2S-NP inhibe les activités de nitrifcation ,
microbienne boue 3-706 mg kg 0] et cela s'accentue au cours du temps (Samarajeewa et al., 2019)
Ag* (128 mg kgt) P
Ag-NP inhibe la colonisation bactérienne
Ag-NPs (26 nm ; PVP ; et fongique (Mycorhize). Ag.S - NP
Communauté sol amendé en 1-100 mg kg?) . n'affecte pas la biomasse microbienne ni la
. . 56 Judy et al., 2015
microbienne boue Ag2S-NPs (30 nm; pas J (Judy eta )

respiration mais pourrait provoque des
changements de structure de communauté
(baisse du ratio Gram+/Gram-)
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Chez les invertébrés, les effets toxiques observés sont de nature létale, reprotoxique et
génotoxique (Courtois et al., 2019). Chez le nématode C. elegans, I’inhibition de la croissance et de la
capacité de mouvement a été observée (Maurer et al., 2016; Meyer et al., 2010; Yang et al., 2017). En
conditions environnementales (solutions en présence de matiére organique naturelle), les Ag.S-NPs
sont trés peu toxiques pour les nématodes du fait de leur faible solubilité (Collin et al., 2016; Meyer et
al., 2010). Pour les vers de terre et les collemboles, de hautes doses d’ Ag-NPs sont mortelles (CLso de
104 mg kg™ pour les vers) (Tableau 1-9). Des doses moins importantes provoquent I’inhibition de la
croissance et de la reproduction (Tableau 1-9). Certaines especes de vers de terre (par exemple,
Eisenia fetida ou Allolobophora chlorotica) sont capables de mettre en place des stratégies d'évitement
des zones contaminées en Ag* et en Ag-NPs lorsqu’il y a dissolution des nanoparticules (Brami et al.,
2017; Mariyadas et al., 2018). Cependant, sous forme d’Ag>S-NPs, il n'y pas de stratégie d'évitement
et l'argent est transporté par les vers le long du profil du sol (Baccaro et al., 2019). En effet, les Ag.S-
NP étant trés peu solubles, contrairement aux Ag-NPs, il y a trés peu d’Ag sous forme ionique libre

dans la solution du sol, ce qui ne perturbe pas 1’activité des vers.

Enfin, les Ag-NPs modifient lI'abondance, la diversité ou la structure des communautés
microbiennes ainsi que leur taux d'activité (Courtois et al., 2019). Les différents effets observés sur des
organismes vivants dans des sols sont résumés dans le Tableau 1-9. Globalement, les effets des Ag-
NPs sont la diminution de I'abondance et de I'activité des communautés microbiennes, en particulier
celles impliguées dans les cycles de nitrifications, a court et long termes et a de faibles concentrations
(entre 0,01 et 5 mg kg?). Les études ayant porté sur différents types de sols confirment que
I’importance des effets des Ag-NPs différe selon les propriétés physico-chimiques des sols.

En résumé, la toxicité de I'argent a été plus largement étudiée depuis I'émergence des Ag-
NPs. Sous cette forme, l'argent affecte tous les compartiments du sol. L'assimilation et
I'accumulation par certains végétaux sont a surveiller, car I'exposition peut conduire a une
transmission inter générationnelle des NPs et les transferts dans la chaine alimentaire sont
possibles. Les invertébrés ont une capacité d'évitement des contaminations, mais restent
sensibles aux fortes expositions. La biomasse microbienne peut aussi étre affectée par des

nanoparticules d’argent, méme a faible concentration et méme sous une forme sulfurée.
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3.3. Détermination de I’argent dans les sols

La détermination de I’argent dans I’environnement doit in fine prendre en compte les différentes
formes sous lesquelles on le retrouve pour pouvoir identifier les sources d’apport et comprendre son
comportement et son devenir. La détermination de la concentration totale en argent est le préalable
indispensable pour identifier les zones ou cet élément peut poser probléme et ou il s’averera pertinent
de déterminer sa spéciation. Dans cette thése ou 1’analyse systématique d’échantillons de sol du
RMQS constitue la premiére étape, on s’est donc intéressé principalement a la concentration totale de
I’argent dans le sol. Ainsi cette section décrit les méthodes d’analyse utilisées pour la détermination de
I’argent en concentration totale. Ces méthodes relévent de la problématique générale des analyses en
métaux trace (Tableau 1-10). Comme pour les PPGE, le schéma analytique global est le suivant :
digestion de la matrice et passage dans une phase liquide pour libérer les analytes, éventuelle

séparation des résidus et enfin analyse élémentaire par méthode spectroscopique.

3.3.1  Préparation de ’échantillon

La digestion de la matrice sol se fait généralement par voie chimique en présence d’acides ou
mélange d’acides comprenant 1’acide nitrique, I’acide chlorhydrique, 1’acide fluorhydrique ou 1’acide
sulfurique. Pour I’analyse de 1’argent, plusieurs travaux anciens ont utilis¢é uniquement 1’acide
nitrique, considérant cela suffisant pour extraire la quasi-totalité de 1’argent (argent libre, échangeable,
lié a la matiére organique, et inclus dans les oxydes), tout en évitant la formation de composés
insolubles [AgCI(s), Ag2S(s)] et sachant que Ag est trés soluble dans 1’acide nitrique (Jones et al.,
1986; Papadoyannis et al., 1997). Une autre explication a ce choix de milieu de digestion vient de la
méthode de détermination élémentaire originellement utilisée, la spectrométrie d’absorption atomique
par four a graphite, GF-AAS. En effet de fortes concentrations en chlorures sont susceptibles de
provoquer une perte d’analyte en raison de la formation d’AgCl qui est volatilisé¢ (1500 °C) avant
d’atteindre la température d’atomisation (2000 °C). La formation en phase gazeuse d’un composé
chlorure-métal empéche alors 1’absorption de la radiation émise pour une fraction de 1’analyte
(Ebarvia et al., 1988; Filatova et al., 2006; Slavin et al., 1984). Dans les études mentionnant une
digestion a l’eau régale, une étape d’extraction de 1’argent sous forme d’iodure a I’aide de
méthylisobutylcétone (MIBK) a alors été utilisée afin d’éviter la formation d’AgCl(s) et de se
prémunir ainsi d’interférence a toute étape du protocole analytique (Ebarvia et al., 1988; Saeki et al.,
1995; Terashima, 1991). Il a été remarqué que la présence d’acide perchlorique diminue fortement la
quantité d’Ag recouvré (le perchlorate d’argent AgClO4 formé est lui aussi volatil) et il n’est donc pas
recommandé pour I’analyse de cet élément (Saeki et al., 1995). Les méthodes les plus récentes
utilisent ’acide nitrique ou un mélange d’acide nitrique, chlorhydrique et/ou fluorhydrique et des
systemes de chauffage par micro-ondes ou ultrasons permettant des taux de recouvrement de I’argent
supérieurs a 97 % (Tableau 1-10).
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3.3.2 Détermination élémentaire

L’abondance de I’argent dans les sols non contaminés est généralement inférieure a 1 mg kg™
Les méthodes spectrométriques d’absorption atomique ou d’émission atomique, ou de masse a
couplage inductif a plasma sont donc plus indiquées a utiliser que les méthodes spectrométriques a
fluorescence X qui ont des limites de détection (LD) de I’ordre du mg kg? pour Ag (Enzweiler &
Vendemiatto, 2004). La sensibilite, la précision et les interférences de ces méthodes sont discutées

dans ce qui suit.

D’apres le Tableau 1-10, toutes les méthodes présentées ont une sensibilité suffisante pour
détecter Ag dans des sols non ou faiblement contaminés. La spectrométrie de masse atomique (ICP-
MS) reste la méthode la plus sensible avec une LD allant jusqu’a 0,0005 mg (Ag) kg? (sol) ce qui
assure la quantification méme pour un sol trés pauvre en Ag. Cela est particulierement utile dans les
explorations spatiales pour les interprétations statistiques et géochimiques. Concernant la répétabilité
on remarque que pour les études ayant eu recours a une minéralisation (en présence de HF), la
répétabilité varie entre 3 et 6 %, quelle que soit la méthode utilisée (Tableau 1-10). Des coefficients de
variation inférieurs a 1 % peuvent étre obtenus en absorption atomique lorsqu’une extraction chimique

de I’argent de la matrice est appliquée (Ebarvia et al., 1988).
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Tableau 1-10 : Performances des méthodes analytiques pour I'analyse de I'argent en concentration totale dans les sols. Abréviations : GFAAS Spectrométrie d’absorption
atomique par four a graphite ; FAAS Spectrométrie d’absorption atomique par flamme ; ICP-AES Spectrométrie d’émission atomique a plasma a couplage inductif ; Q-1CP-
MS Spectrométrie de masse a plasma a couplage inductif avec quadrupdle; MIBK méthylisobutylcétone ; CRC cellule de collision réaction ; MRC matériel de référence

certifié.
Prise d’essai | Préparation | Extraction | Instrument Autres LD CV (%) Recouvrement | Validation Références
échantillon (mg kg™) (%)
(9)
159 Digestion
HNO3 (20 mL); ) Ajout dosé (Jones et al.,
chauffage a GFAAS 0,02 0.7 >95 HomAg 1984)
reflux
29 Digestion
HNOs /HCI (2/ MRC : GXR3, (Ebarvia et al.,
6) ; bloc MIBK FAAS 0,05 0,08 106 GXR4, GXR5 1988)
chauffant
1lg Digestion
HNO3 / HCI MRC :
(25/75); - ICP-AES 0,5 3% nd ’ (Schramel, 1989)
N BCR143
chauffage a
reflux
1lg Digestion HF /
HNO;(1/1); MRC :
Chauffage en - ICP-AES 0,5 6% nd ’ (Schramel, 1989)
BCR143
bombe haute
pression
59 Digestion HCI
(20 mL) ; i Ajout standard (Saeki et al.,
chauffage 4 MIBK FAAS 0,002 nd 94 -100 AgNO; 1995)
reflux
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Prise d’essai = Préparation = Extraction = Instrument Autres LD CV (%) Recouvrement | Validation Références
échantillon (mg kg?) (%)
(9)
01g Calcination
450°C,
digestion eau ) 0 MRC : IAEA | (Anderson et al.,
régale (4 mL) GFAAS 0,02 4,50% 105 GSS-5 1996)
chauffage
micro-ondes
59 Digestion
HNO; (20 ) i Ajout standard | (Papadoyannis et
mL) ; chauffage GFAAS 0,003 3.6 90-110 AgNO3 al., 1997)
a reflux
05¢g
Digestion eau .
, MRC : SRM (\Véisénen et al.
. - - 0 0 ’
régale (10 mL) ; ICP-AES 0,02 6% 102% 2710 2002)
ultrasons
0,39
Digestion .
. MRC : SRM (\Vaisénen et al.
- - - 0, 0, ’
HNO3, micro ICP-AES 0,02 3% 82% 2710 2002)
ondes
lg Digestion eau
régale (30 mL) ; ) _ 0 0 MRC : SRM (\Véisénen et al.,
chauffage a ICP-AES 0,02 4% 94% 2710 2002)
reflux
0lg Digestion
HNOs /HF(3/ ) DL 0 0 MRC : SRM (Chang et al.,
4) : chauffage Q-ICP-MS CRC O, 0,003 5% 102% 2709 2003)
microondes
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Prise d’essai = Préparation = Extraction = Instrument Autres LD CV (%) Recouvrement | Validation Références
échantillon (mg kg?) (%)
(9)
059 Digestion
HNOs /HCL/ (Yang and Low,
H.0, (75/5/ - ICP-AES 0,5 3% 98 CRM-SA-C 2009)
1,5); bloc
chauffant
0,003-0,03g Digestion
HNO3 / HCI / ) MRC : SRM (De La Calle et
HF (25/25/ GFAAS 0,012 2.2 102 2710 et 2711 al., 2011)
0,5) ; ultrasons
0,059 Digestion
HNOs/ HCI / MRC :
HF (3/2/1); - Q-ICP-MS CRC 0O, 0,0005 6% 98% GBWO7402 (Guo et al., 2011)
chauffage
micro-ondes
1lg S
Digestion eau Pd comme
régale (9 mL) ; ) o 0 MRC : NCS (Urbanova et al.,
chauffage 4 GFAAS mod:]frlcate 0,005 6% 103 ZC73002 2013)
reflux
01g Digestion
HNOz (8 mL) ; .
chauffage - Q-ICP-MS '“if]ttae?gzrd 0,002 nd 99 MR%(SBCR (Moezc(')‘z‘?('))et al.,

micro-ondes a
haute pression
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3.3.3 Validation et matériaux de référence certifiés

Contrairement aux PPGE, il existe de nombreux matériaux de référence environnementaux
certifiés (MRC) pour leurs concentrations en Ag. Il s’agit notamment d’échantillons de sol, tels que les
MRC NIST SRM 2710, GBW 07404 et IAEA-SOIL-5, ou encore le GSS 10-13. Ainsi les études
récentes (Tableau 1-10) se basent sur des CRM pour la validation de méthode plutdt que sur des ajouts

dosés (dopage), ce qui est plus fiable et assure une meilleure tracabilité.

3.4. Conclusion

L’argent est un contaminant a la fois ancien, et émergent du fait de ces nouvelles utilisations
sous formes nanoparticulaires, pour ses propriétés biocides. Ainsi, on retrouve Ag dans de nombreux
produits de consommation. L’apport anthropique d’Ag dans les sols provient principalement d’une
part des activités minicres et industrielles associées, d’autre part de la gestion des déchets contenant
Ag (épandage de boues d’épuration, décharges). Dans le sol, Ag est associé a la matiére organique et
se retrouve préférentiellement sous forme d’AgyS(s). Sous forme nanoparticulaire, son devenir est
complexe (agrégation, oxydation, dissolution, complexation, précipitation) et il dépend surtout des
parametres physico-chimiques environnementaux. La toxicité de I’argent provient de sa forme ionique
Ag"* avec des effets néfastes pour les végétaux, les invertébrés et le microbiote. Sous forme Ag.S(s), la
toxicité est moindre du fait de la faible solubilité de ce solide. Cependant, sous forme nanoparticulaire
(Ag-NP et Ag,S-NP), I’argent semble plus facilement assimilé et transporté au sein des organismes
vivants ; il provoque notamment des effets négatifs sur la croissance des végétaux et des invertébrés,
et des inhibitions de I’activité microbienne. La demande et ’utilisation d’Ag étant en hausse ces
derniéres années, il devient important d’assurer un suivi concernant sa dispersion dans
I’environnement et en particulier dans les sols qui sont un réceptacle important de ces émissions.
L’étude de I’argent, a partir de réseaux systématiques de mesures comme le RMQS, peut ainsi aider a
la réalisation de cet objectif en apportant d’une part des concentrations de référence, d’autre part, un

suivi grace aux campagnes de prélévement ultérieures.
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Chapitre 2. Matériels et méethodes

1. Zone d’étude et échantillonnages

1.1. La région Nouvelle-Aquitaine

1.1.1  Géographie de la région

La Nouvelle-Aquitaine est issue de la fusion au 1% janvier 2016 entre les anciennes régions
Aquitaine, Poitou-Charentes et Limousin, suite a la réforme territoriale de 2015 (LOI n° 2015-29 du
16 janvier 2015 relative a la délimitation des régions, aux élections régionales et départementales et
modifiant le calendrier électoral, 2015). Elle regroupe 12 départements et compte 5,9 millions
d’habitants (Figure 2-1, A). Elle posséde une superficie de 84 036 km?2 ce qui en fait la plus grande
région de France. De plus, dans le cadre du projet RMQS-2 (deuxiéme campagne 2016-2027), le Gers
(département de 1’Occitanie) est inclus dans la zone d’étude. Ainsi, la superficie totale de la zone étude

est portée a 90 293 km? et le nombre d’habitants dans la zone d’étude a 6,1 millions.

A partir de la base de données CORINE Land Cover, la carte d’occupation des sols de la région
montre que les territoires agricoles représentent 60 % de la surface régionale (Figure 2-1, C). La
Nouvelle-Aquitaine est aussi la premiére région agricole de France sur de nombreux critéres tels que la
surface agricole utilisable (3,9 millions ha), le nombre d’exploitations (89 100 soit 16 % du total
national) et la valeur agricole produite (11 milliards € en 2013) (DRAAF Nouvelle-Aquitaine, 2019b).
L’orientation technico-¢conomique de 1’agriculture dans la région est fortement spécialisée en fonction
des territoires (Figure 2-1, D). 54 % des exploitations sont tournées vers 1’élevage, elles sont
dominantes dans le Limousin ainsi qu’au sud des Pyrénées-Atlantiques. La culture céréaliére
représente 25 % des exploitations, avec une prédominance du blé dans le Poitou-Charentes et du mais
dans les Landes et le nord des Pyrénées-Atlantiques. La viticulture est concentrée autour la zone de

Bordeaux, Cognac et Pau, elle représente 16 % des exploitations (Figure 2-1D).

La région posséde aussi le plus grand massif forestier de France. La surface boisée s’étend sur
plus de 2,8 millions d’hectares, principalement représentée par la forét des Landes, les plateaux du
Haut-Limousin et le Périgord vert (DRAAF Nouvelle-Aquitaine, 2019a). Le massif régional est
caractérisé par une grande diversité d’essence et de peuplements. On y trouve une prédominance de
feuillus (62 % du volume sur pieds) ainsi qu’une forte présence de résineux et particulierement du pin

maritime (24 % du volume sur pieds).
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Le Gers est un département rattaché administrativement a la région Occitanie. Pour des raisons
de convention entre Bordeaux Sciences Agro et le RMQS, ce département a été ajouté a la Nouvelle-
Aquitaine pour la deuxieme campagne d’échantillonnage et d’étude. Le Gers est également un
département avec une occupation agricole tres marquée (Figure 2-1,C). Le département possede
460 000 ha de surface agricole utilisable dont 66 % servent & la production de céréales (blé
notamment). Les autres orientations agricoles dominantes sont 1’élevage et la viticulture (4 % des

surfaces) (DRAAF Occitanie, 2019).
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Figure 2-1 : A) Carte administrative des départements de la

zone d’étude. B) Localisation des sites RMQS en

Nouvelle-Aquitaine et Gers. C) Occupation du sol en cing classes selon le CORINE Land Cover 2012 sur la
zone d’étude. D) Orientations technico-économiques de I’agriculture en Nouvelle-Aquitaine par commune, issu

de I’ Agreste (DRAAF Nouvelle-Aquitaine, 2019b)
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1.1.2  Géologie et pédologie de la zone d’étude

Les sols de la zone d’étude sont de nature trés variée. lls sont en relation étroite avec la grande
diversité des formations géologiques présentes sur son territoire, mais également avec la variété
climatique régionale. Les grands types de sols régionaux sont généralement en équilibre avec les
différentes roches-méres présentes, les différents climats rencontrés dans la région, mais également
avec 1’occupation du sol (naturelle, agricole, forestiére...) décrite ci-dessus. Ainsi, au sein de la zone
d’étude, nous pouvons distinguer trois grands systémes pédologiques qui apparaissent selon les trois

criteres définis ci-dessus.

Sols minéraux
Lithosols
Régosols

[ Rankosols
Arénosols
Peyrosols

Sols des vallons, vallées et milieux cotiers
Colluviosols

[ Fluviosols
Thalassosols
Sodisalisols

Sols issus de matériaux calcaires
Rendisols
Calcisols
Rendosols
Calcosols
Dolomitosols

Sols peu évolués
B SBrunisols
l Andosols
B Vertisols
B organosols

Sols évolués

B rFersialsols

B Néoluviosols
Luvisols

B Véracrisols

" Alocrisols

B Podzosols

Sols soumis a I'excés d'eau
[l Histosols

B Réductisols

[ Rédoxisols

B Colluviosols-Rédoxisols
[l Brunisols-Rédoxisols
B Néoluvisols-Rédoxisols
" Luvisols-Rédoxisols

I Planosols

[ Pélosols

Données cartographiques: © Planet Observer, GIS Sol, RMT Sols et Territoires

A\

Données non disponibles,
en cours d'acquisition

Figure 2-2 : Carte des sols dominants de zone d’étude 1/250 000. Issu du Géoportail ; programme Inventaire,
Gestion et Conservation des Sols (IGCS) - volet Référentiels Régionaux Pédologiques (RRP).
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- Les sols issus de matériaux d’origine sédimentaire :

i) Ces sols ont une forte présence dans la région du fait du contexte géologique principalement
sédimentaire. Parmi eux, les sols calcaires sont prépondérants et se retrouvent sur les diverses
formations géologiques calcaires ou molassiques régionales. Quel que soit ’age des calcaires
(jurasssiques, crétaces ou tertiaires, jurassiques), ils ont des propriétés physico-chimiques communes.
Le pH de ces sols est essentiellement basique, la réserve utile faible et le pouvoir chlorosant est
variable selon le type de calcaire. C’est sur ces sols calcaires tertiaires que 1’on retrouve les terroirs
viticoles de la région tels que Saint-Emilion, Fronsac, Cotes de Bourg, mais aussi une partie du
Bergeracois, les terroirs du Jurancon et les vignobles de Cognac.

ii) Les sols sableux noirs des Landes de Gascogne qui se distinguent par divers types de sols
caractérisant les landes humides, séches et mésophiles (Righi & Wilbert, 1984). Ces sols ont évolué
essentiellement sur des matériaux sableux d’origine hydroéolienne du Quaternaire. L’occupation de
ces sols est majoritairement de la forét (pin maritime), néanmoins on observe plus localement de

grandes exploitations consacrées a la maisiculture et au maraichage.

iii) Les sols alluviaux récents en bordure des grands fleuves régionaux (la Garonne, la
Dordogne, 1’Adour) et de tous leurs affluents. Ces sols, principalement constitués de matériaux
détritiques, ont des potentialités agronomiques élevées pour la mise en culture et pour les prairies
permanentes. Ces sols restent toutefois assez hydromorphes et sont souvent caractéristiques de zones

humides dont la protection est plus ou moins réglementée (Larrat & Chéry, 2010).

iv) Les sols des anciennes terrasses de ces mémes fleuves sont en majorité des sols brunifiés
plus ou moins lessivés ou des sols graveleux. Les sols lessivés possédent des qualités agronomiques
intéressantes pour les grandes cultures. Cependant, sur les sols les plus graveleux, on retrouve
quelques-uns des terroirs les plus prestigieux de la viticulture (Graves, Médoc, Sauternes, Pécharmant,

etc.).

v) Les sols des dunes littorales recouvrent la fagade atlantique sur prés de 200 km de long au sud
de la région Nouvelle-Aquitaine. Différents types de sols sont représentés, mais ils ont tous en
commun leur faible degré d’évolution pédologique, leur acidité et leur réserve utile trés faible. Dans ce
contexte, I’occupation du sol y est trés caractéristique, essentiellement forestiére avec des essences

d’arbre principalement thermophiles et xérophiles (pinacées).

vi) Les paléosols plus ou moins rubéfiés que 1’on rencontre principalement dans 1’ancienne
région Poitou-Charentes (Vienne, Deux-Sévres et au nord de la Charente), mais aussi dans les
départements de la Dordogne et du Lot-et-Garonne et plus rarement dans les Pyrénées-Atlantiques.
Ces sols proviennent de ’altération ancienne des massifs calcaires du Mésozoique (Jurassique et
Crétacé) (Figure 2-2). Les argiles de décarbonatation (issues de cette altération) ont subi une altération

géochimique poussée en paléoclimat tropical qui a conduit & leur rubéfaction (fersiallisation,
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ferruginisation). Les sols rencontrés dans ces zones reflétent I’histoire géologique et pédologique
complexe de la région. Ces anciens sols tropicaux ne sont plus en équilibre avec le climat actuel et ils
sont influencés par diverses altérations comme le lessivage plus ou moins intense des argiles, une
dérubéfaction qui conduit a des réactions d’oxydoréduction du fer et une recarbonatation locale due a

des colluvionnements calcaires.
- Les sols issus de formations géologiques plissées :

Au sud de la zone d’étude, on rencontre des sols de paysages spécifiquement montagneux au
niveau de la chaine des Pyrénées. Dans ce contexte, ces sols possédent des propriétés physico-
chimiques communes. En effet, ils sont généralement plutét acides, peu épais ce qui leur donne des
propriétés chimiques proches de celles de leur matériau parental. Les types de sols les plus courants
sont les sols brunifiés, plutét acides. On y trouve aussi quelques sols assez lessivés, mais également
des sols, trés humiferes et des sols légérement acides sur calcaire ancien, dur et peu altéré. Dans ce
contexte, ces sols pyrénéens sont consacrés majoritairement a la forét. L’occupation agricole est
surtout tournée vers les prairies avec des élevages plutdt de type extensif, méme si on retrouve
localement au niveau des grandes vallées pyrénéennes des sols plus épais et plus riches consacrés aux

grandes cultures (céréales).
- Les sols issus de matériaux d’origine granitique ou métamorphique :

Localisés essentiellement dans le Limousin et le nord de la Dordogne, ces sols se rencontrent
sur des matériaux granitiques ou métamorphiques (Figure 2-2). L'érosion des montagnes du Massif
central a amené ces roches en surface. Leurs altérations ont généré la majeure partie des sols du
Limousin. Les sols rencontrés ont des caractéristiques physico-chimiques souvent acides, voire trés
acides, peu épais, avec une faible réserve utile et avec des contraintes assez fortes pour la mise en
culture. Ils contiennent généralement beaucoup de sables et peu d’argile. Sur ces sols, principalement
des sols brunifiés acides, 1’occupation est dominée principalement par la forét et des prairies
permanentes consacrées a 1’élevage. Néanmoins, sur les sols les plus riches et quand les conditions
climatiques le permettent, on y rencontre des chataigneraies, mais également des vergers

(pommeraies) et des grandes cultures (céréales).

Cette description est trés loin d’étre exhaustive et de nombreux autres sols pourraient étre cités
dans notre zone d’étude, notamment les sols salés maritimes ou les sols plus spécifiques des marais
locaux (tourbiéres). Cependant, compte tenu du maillage relativement large du RMQS, ces types de

sols, trés localisés, ne sont pas forcément bien représentés au sein du réseau.
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1.2 Stratégies d’échantillonnage des sites RMQS et méthodes
de prélévements

Parmi les 2170 sites métropolitains du RMQS, la zone d’étude (Nouvelle-Aquitaine et Gers
inclus) compte 356 sites, dont 105 sites RMQS-Biosoil conjoints avec le réseau ICP-Forest (Figure
2-1B). La deuxiéme campagne de prélevements (RMQS-2) a lieu sur la période 2016-2027 selon une
stratégie d’échantillonnage spatio-temporelle annualisée différente de la premiere campagne (cf ci-
aprés). L’ensemble des prélévements et observations d’un site RMQS est réalisé selon un méme mode
opératoire défini dans le manuel du RMQS et fait I’objet d’un suivi qualité par 1’unité InfoSol du
centre INRAE Val-de-Loire d’Orléans (Jolivet et al., 2006, 2017). Les stratégies d’échantillonnages
des deux campagnes, les modalités de sélection des parcelles ainsi que les méthodes de prélevements

de sol sont décrites ci-aprés.
121  Stratégies d’échantillonnage spatio-temporelles des sites RMQS

Lors de la mise en place du réseau, durant la premiére campagne, les sites RMQS ont été mis en
place de fagon « régionalisée» (Figure 2-3A). En effet, les premiers sites pilotes ont été installés en
Indre-et-Loire et Loiret par I’unité InfoSol pour tester la faisabilité des opérations. Puis les partenaires
régionaux ont assuré la mise en place du RMQS sur le territoire métropolitain. En Nouvelle-Aquitaine,
les sites ont été installés par les Chambres d’agriculture départementales de la région, la Chambre
Régionale d’Agriculture de Poitou-Charentes et Bordeaux Sciences Agro entre 2002 et 2008.

Le RMQS-2 fait I’objet d’une stratégie annualisée, optimisée sur la base des résultats nationaux
du RMQS-1 (Allard et al., 2012). L’objectif de cette stratégie est de détecter le plus rapidement une
¢ventuelle évolution des parameétres du sol analysé, sans attendre I’ensemble des résultats du réseau. Il
s’agit de créer un schéma d’échantillonnage annuel avec une répartition spatiale homogeéne des sites
afin d’établir a priori un calendrier de prélévement des sites. L’optimisation s’est basée sur la teneur en
carbone organique dans les sols et la classification des sites en fonction de I’occupation des sols en
guatre groupes (1- cultures; 2- prairies; 3- foréts; 4- autres). En premier lieu, un schéma
d’échantillonnage annuel, dit aléatoire, a été simulé en regroupant les sites RMQS par grappe de 12 ce
qui correspond a une campagne d’échantillonnage de 12 ans. Dans chaque grappe, un site est tiré au
hasard sans remise, dénommé échantillon annuel. Les autres sites forment un ensemble appelée
échantillon complet. Cela signifie qu’environ 8 % des sites sont échantillonnés chaque année. Le
schéma d’échantillonnage annuel a été optimisé en cherchant, entre chaque échantillon annuel et
1I’échantillon complet, a minimiser les écarts entre les répartitions des données d’occupation du sol et
les intervalles interdéciles des teneurs en carbone. Pour cela un algorithme de recuit simulé a été mis
en ceuvre. Il s’agit a partir d’un schéma initial d’effectuer des changements dans les sites tirés au
hasard, afin de parvenir a trouver un minimum a la somme de ces écarts, qui correspond a ce qu’on

appelle la fonction objectif. L algorithme décrit par Allard et al. (2012) est disponible en Annexe 1.
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Le schéma optimal retenu est celui qui donne la valeur minimale de la fonction objectif. On
obtient ainsi un schéma d’échantillons annuels dont I’ensemble des sites de chaque grappe est
caractérisé par une répartition des occupations de sol et une répartition des déciles des teneurs en
carbone qui sont toutes deux trés proches de celles de I’échantillon complet. La distribution des
échantillons annuels est illustrée par la Figure 2-3B. Pour notre zone d’étude, cela représente 29 a 31

sites & échantillonner chaque année.

A RMQS1 B RMQS2

Année de prélévement Année de prélevement
N 2000
2001
2002 >
2003 : )
2004
2005 - 3 i : .
2006 o5 : .

® 2016
e 2017

2018

2019

2020
e 2021
2022
2023
2024
2025
2026

2027
prélévement
impossible

2007
2008 3 - 7%
2009 b ’ ) N

I Prélévement impossible A i Y om
Limites des départements P 4

Figure 2-3 : A) Stratégie d'échantillonnage RMQS-1 régionalisée. B) Stratégie d'échantillonnage RMQS-2
annualisée. Issu de Jolivet et al. (2017).

1.2.2  Mise en place du dispositif RMQS sur site et prélevements

Les sites RMQS sont théoriquement situés au centre du carré de maille correspondant.

Néanmaoins, pour étre représentative, la zone de prélévement doit respecter plusieurs critéres tels que :

- posséder un sol naturel ou cultivé ;
- disposer d’une surface homogene d’au moins 1000 m*> (méme couleur de surface, méme
comportement physigque, mémes précédents culturaux et végétation, méme topographie, etc.) ;

- obtenir une autorisation de prélévements de 1’exploitant ou du propriétaire de la parcelle.

Ainsi, les zones urbanisées ou fortement anthropisées comme les sites industriels, anciennes
décharges ou carrieres, talus et remblais sont exclues du RMQS. Compte tenu de ces contraintes, une
tolérance de 1 km autour du point théorique est acceptée pour la sélection du site. Une fois le site

sélectionné, le dispositif de prélevement et de description de sol est mis en place (Figure 2-4).
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Surface d'échantillonage
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Figure 2-4 : Schéma de la surface d'échantillonnage du RMQS. Les placettes grisées ont été prélevées durant la
premiére campagne. Les placettes vertes sont prélevées durant la deuxiéme campagne. Modifié d’aprés Jolivet et
al. (2017).

Le dispositif est placé selon une orientation nord-sud. Il comporte une surface d’échantillonnage
de 20 x 20m et une fosse pédologique. La surface d’échantillonnage est divisée en 100 placettes de
2 x 2 m. Ce plan d’échantillonnage est de type aléatoire stratifié, il est prévu pour étre échantillonné
durant 4 campagnes. Lors de la premiére campagne, les 25 placettes portant le numéro 1 ont été
échantillonnées, durant la deuxieme campagne ce sont les placettes numérotées 2 qui sont
échantillonnées (Figure 2-4). Au sein de chaque placette, I’emplacement du prélévement est choisi
aléatoirement. Le prélevement du sol est réalisé a I’aide d’une tariére sur 2 ou 4 couches de sol selon
la campagne considérée (Tableau 2-1). Les 25 prélévements de chagque couche sont ensuite mélangés
pour former un échantillon composite, représentatif des 400 m?> de la surface d’échantillonnage.
L’échantillon composite est envoyé au CEES pour traitement, analyses archivage et possibles analyses

ultérieures.

94



Matériels et méthodes

Tableau 2-1 : Détermination des profondeurs d'échantillonnage pour les prélévements des échantillons
composites de sol en fonction des campagnes RMQS.

0-30cm

Composite 1

RMQS-1
30-50cm

Composite 2

RMQS-2
50-75cm

Composite 3

75-100cm

Composite 4

La fosse pédologique est creusée a 5 m de la surface de prélévement, au sud lors du RMQS-1, a
I’ouest lors du RMQS-2 (Figure 2-4). Ses dimensions doivent étre suffisamment grandes pour la
description du sol, la réalisation des prélevements des horizons et la détermination des densités
apparentes (Figure 2-5). La description du solum et de ses propriétés est faite en suivant le systeme
francais de classification des sols, le Référentiel pédologique 2008 (Association frangaise pour 1’étude
du sol (Afes), 2009).

Yook

RO Y

Figure 2-5 : Photographie d'une fosse pédologique sur un site RMQS. Les horizons explicités (LAci, Sci, Cca)
correspondent @ un CALCISOL fersiallitique issu de calcaire fissuré, cultivé

Dans le cadre du présent projet sur les métaux émergents, 35 sites ont été échantillonnés durant
la campagne RMQS-2 entre 2016 et 2018 en fonction du schéma d’échantillonnage annualisé décrit ci-
dessus (Figure 2-6). Ce sont les horizons de surface de la fosse qui ont été échantillonnés en plus de
ceux prévus pour le projet RMQS-2.
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Figure 2-6 : Localisation des 35 sites prélevés durant la campagne RMQS-2 pour le projet de thése.

Parallélement, plusieurs observations et mesures sont réalisées sur un site RMQS :

le géoréférencement des sites a I’aide d’un GPS centimétrique (4 coins de la surface

d’échantillonnage et la fosse) ;
- ladescription de la végétation en place ;

- la description de I’environnement du site (présence d’éléments naturels ou anthropiques dans
le paysage) ;
- le prélévement d’éléments grossiers (RMQS-2 uniquement) ;

- le prélevement de mottes pour la détermination du réservoir utile du sol (RMQS-2

uniquement) ;

- une enquéte sur les pratiques agricoles de la parcelle auprés de I’exploitant et/ou du

propriétaire.
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2. Méthodes analytiques

2.1. Préparations des échantillons

2.1.1  Séchage et broyage

Une fois prélevés et acheminés au laboratoire, les échantillons de sols ont été séchés a 1’étuve a
40 °C durant 48 h. Les échantillons sont considérés comme secs des lors que le suivi de masse est
constant. Le sol a été concassé une premiére fois a la main, avec un mortier et un pilon en porcelaine,
afin de désagréger mottes et agrégats. Le sol est ensuite passé a travers un tamis de 2 mm d’ouverture
afin de récupérer uniquement la terre fine et séparer les éléments grossiers et les débris végétaux. Pour
la détermination des concentrations en métaux, un deuxiéme broyage est réalisé afin d’obtenir une
granulométrie plus fine et homogéne. Ce broyage est nécessaire pour 1’étape de minéralisation, car il
augmente la surface de réaction des acides sur I’échantillon. Ainsi, une aliquote d’environ 10 g a été

broyée a I’aide d’un broyeur de type mortier avec un bol en agate.

2.1.2  Substances chimiques et matériaux de référence

Pour la minéralisation des échantillons de sols, les acides nitrique (70 %), chlorhydrique (37 %)
et fluorhydrique (49 %) (fournis par JT BAKER) de pureté analytique ont été utilisés. Des solutions
élémentaires d’Ag, Cd, Cu, Pb, Pd, Pt Rh concentrées a 1000 pg L™ ont servi pour I’étalonnage.
L’indium et P’iridium conditionnés en solutions concentrées a 1000 pug L™ ont été utilisés comme
étalons internes. Les dilutions ont été effectuées avec de 1’eau désionisée ultrapure produite par un
systeme Milli-Q® (Merck KGaA, Darmstadt, Allemagne), ayant une résistivité de 18,2 MQ-cm et une
concentration de carbone organique total < 2 ug kg. Etant donné ’absence de sols de référence
contenant I’ensemble des éléments d’intéréts, le sédiment JSd-2 fourni par le Geological Survey of

Japan (Ibaraki, Japon) a été choisi pour les analyses d’éléments trace métalliques dans le sol.
2.1.3  Methodes de minéralisation

La minéralisation est 1’étape qui permet la mise en solution des éléments a déterminer par
solubilisation compléte de 1’échantillon solide de sol ; c’est le préalable a la détermination élémentaire.
C’est donc une étape cruciale qui ne doit pas entrainer de pertes par volatilisation ou adsorption sur le
flaconnage ni de contaminations de 1’échantillon. Le protocole de minéralisation a été développé,

validé et mis en oeuvre a I'lPREM.

Les minéralisations ont été effectuées dans un milieu acide et oxydant dans un four a microonde
en systtme fermé. Le mélange d’acides utilisé est composé d’acide nitrique (HNO3), d’acide
chlorhydrique (HCI) et d’acide fluorhydrique (HF). Le mélange HNOs/HCI dans des proportions 1:3
forme 1’eau régale, un puissant oxydant. L’utilisation de ce mélange est justifiée par la solubilité du Pt
dans I’eau régale qui forme ainsi I’acide hexachloroplatinique H:PtCls (Pascal et al., 1958). L’eau

régale peut au premier abord poser probléme pour I’analyse d’Ag par formation du précipité AgCI(s).
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Néanmoins Ag reste soluble lorsqu’il est présent en faible quantité dans les solutions concentrées en

Cl, en formant des complexes de type AgCl fll_n) (Jonte & Martin, 1952). Il est donc possible de
proceéder a des déterminations élémentaires en Ag dans un milieu acide avec HCI si celui-ci est
suffisamment en excés. HF est nécessaire pour une minéralisation compléte en provoquant la
dissolution des minéraux silicatés. Les proportions des trois acides utilisés ont été optimisées en

fonction des appareils utilisés et des résultats visuels de minéralisations (Tableau 2-2).

Deux appareils ont été utilisés, le four & microonde Multiwave GO (Anton Paar) a Bordeaux
Sciences Agro, et le modele Ethos Touch Control (Milestone) a I'IPREM. Ces deux appareils sont
composés de flaconnages (matras et bouchons) en Polytétrafluoroéthyléne (PTFE). Le flaconnage a été
nettoyé avec un mélange d’acide nitrique (5 mL) et d’eau ultrapure (5 mL) durant des cycles de
nettoyage a 200 °C, afin de minimiser les contaminations. Les conditions opératoires de minéralisation
des sols avec le Multiwave GO sont décrites dans le Tableau 2-2. Des difficultés ont été rencontrées
durant 1’¢tape de minéralisation avec le sédiment JSd-2 en utilisant le microonde Multiwave GO. En
effet, le flaconnage de cet appareil est équipé de bouchons de sécurité qui permettent le dégazage en
cas de surpression (avec perte d’échantillon) au-dela d’une pression interne de 20 bars. Pour un
mélange de HNO; et HCI cette pression est atteinte a partir de 180 °C. Or, pour assurer une
minéralisation efficace du sédiment, il s’est avéré nécessaire d’avoir une température cible de 200 °C.
De plus, la prise d’essai du JSd-2 a été optimisée (diminution graduelle) pour tendre vers un
minéralisat sans résidu tout en restant représentatif de 1’échantillon initial (écart maximum de
répétabilité fixé a 10%).

Tableau 2-2 : Conditions opératoires des minéralisations selon les fours a microondes utilisés.

Appareil Type Prise Acides (volume en Température cible | Appréciation
d’échantillons | d’essai | mL) finale et durée visuelle du
(mg) minéralisat

Multiwave Sol 150 HNO;/HCI/HF:2/ | 180°C pe_ndant 60 Sans résidu

GO 6/2 min

Multiwave 315d-2 100 HNO; / HCI/HF : 2/ | 180°C pendant 60 Résidus

GO 6/2 min important
HNO; / HCI / HF : 200°C pendant 20 L.

Ethos Sol 100 15/45/1 min Sans résidu
HNO3/HCI/ HF : 200°C pendant 20 -

Ethos JSd-2 30 15/45/1 min Sans résidu
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2.2. Caractérisation physico-chimique des sols

Les échantillons composites prélevés lors du RMQS-1 ont été analysés par le Laboratoire

d’Analyse des Sols de 'INRAE a Arras. Le laboratoire est accrédité par le Comité francais

d’accréditation (Cofrac). Les analyses réalisées pour la détermination des parametres exploités dans

cette thése sont détaillées ci-apres :

La granulométrie (5 fractions) a été déterminée sur les échantillons de sol sec apres
décarbonatation selon la norme NF X 31-107.
Le pH du sol a été mesuré apreés mise en suspension de 1’échantillon de sol sec et broyé dans

de I’eau désionisée avec un rapport 1/5 (v/v) (NF 1ISO 10390)

Le carbone organique et 1’azote total ont été déterminés par combustion séche, a 1000 °C en
présence d’oxygeéne, au moyen d’un catharometre aprés séparation chromatographique (NF
ISO 10694, NF ISO 13878).

La Capacité d’Echange Cationique (CEC) du sol a été déterminée par échange de cations dans
une solution de chlorure de cobaltihexamine. La quantité de cobaltihexamine restant en
solution a été dosée par spectrocolorimétrie a une longueur d’onde de 475 nm et permet de

calculer la quantité de cobaltihexammine fixée sur I’échantillon (NF X 31-130)

Les concentrations totales en éléments trace (As, Cd, Co, Cr, Cu, Mo, Ni, Pb, Tl, Zn) ont été
déterminées par ICP-MS et celles en éléments majeurs (Al, Fe, Mg, Mn) par ICP-OES, apreés
minéralisation par les acides fluorhydrique et perchlorique (HF - HCIO,) (NF X 31-147).

La caractérisation physico-chimique des sols prélevés pour cette thése (horizon de surface)

pendant le RMQS-2 a été réalisée par le Laboratoire régional de controle des eaux de Limoges. Ce

laboratoire est accrédité par le Cofrac et agréé par le Ministére en charge de 1’agriculture pour

I’analyse des sols.

Les analyses suivantes ont été effectuées selon les normes AFNOR et I1SO :

La granulométrie (5 fractions) a été déterminée sur les échantillons de sol sec apres
décarbonatation selon la norme NF X 31-107.

Le pH du sol a été mesuré aprés mise en suspension de 1’échantillon de sol sec et broyé dans
de I’eau avec un rapport 1/5 (v/v) et une solution de KCI (1 mol L) pour les sols forestiers
(NF 1SO 10390)

La teneur en carbone organique a été déterminée, selon la norme NF ISO 14235, par
spectrophotométrie aprés oxydation en milieu sulfochromique. La teneur en matiére organique
a été calculée a partir des résultats en carbone organique, selon la norme NF 1SO 14235.

La teneur en azote total a été déterminée selon la méthode de Kjeldahl, norme NF EN 13342.
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- La CEC du sol a été déterminée selon la méthode de Metson (NF X 31-130). L'échantillon est
saturé en ions ammonium par percolations successives d'une solution d'acétate d'ammonium a
1mol L* L'exces d'ions ammonium est éliminé par percolation d'alcool éthylique. On
procede ensuite a leur échange par une solution de chlorure de sodium a 1 mol L. Enfin les
ions ammoniums fixés sont échangés par une solution de chlorure de sodium puis dosés par
spectrophotométrie.

- Le calcaire total (carbonates sous toutes ses formes) a été déterminé, selon la norme NF EN
ISO 10693, par ajout d’acide chlorhydrique a I’échantillon de sol. Le volume du gaz
carbonique ainsi dégagé est mesuré a l'aide d'un appareil Scheibler et est comparé au volume
de gaz carbonique produit par du carbonate de calcium pur.

- Le potassium, magnésium, calcium et sodium échangeable ont été déterminés selon la norme
NF X 31-108. Les cations du sol sont extraits par agitation avec une solution d’acétate

d’ammonium a pH 7 puis dosés par spectrométrie d’absorption atomique.

- Le cuivre, le plomb et le cadmium échangeables ont été déterminés selon la norme NF X 31-
120. Les éléments sont extraits par agitation en présence d’une solution mixte d’acétate
d’ammonium (1 mol L™?) et ’EDTA (0,01 mol L) a pH 7. Les éléments sont ensuite dosés

par spectrométrie d’absorption atomique.

2.3. Caractérisation elementaire : Ag, Cd, Cu, Pb, Pd, Pt, Rh

Le protocole d'analyse élémentaire a été développé, validé et mis en oeuvre a I''PREM. La
détermination élémentaire pour les éléments Ag, Cd, Cu, Pb, Pd, Pt et Rh a été effectuée sur les sols
du RMQS-2 préleves durant cette thése. Le choix d’analyser Cd, Cu et Pb en plus des platinoides et de
I’argent est orienté par le fait que ce sont des interférents connus pour 1’analyse de platinoides comme
vu précédemment ; de plus ce sont des éléments trace métalliques trés couramment suivis dans les

études environnementales.
2.3.1  Spectrométrie de masse a plasma a couplage inductif (ICP-MS)

L’ICP-MS est une méthode de quantification élémentaire basée sur 1’ionisation des atomes
contenus dans un échantillon par un plasma d’argon et I’analyse des ions formés par spectrométrie de
masse. Le plasma est un état de la matiere dans laquelle celle-ci est sous forme d’ions et d’électrons
provenant des atomes ionisés. Cet état de la matiére confére au plasma un grand pouvoir énergétique ;
en particulier un plasma est une excellente source d’ionisation atomique. Dans un ICP-MS, le plasma
est obtenu par application d’un champ magnétique sur I’argon qui circule a I’intérieur de la bobine
d’induction. Plusieurs types de spectrométres de masse peuvent étre couplés a la source d’ions ICP.
Ci-aprés, nous décrivons le principe d’un ICP-MS quadripolaire avec cellule de collision-réaction et

introduction par nébulisation.
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L’échantillon, mis en solution, est prélevé via un tube capillaire couplé a une pompe
péristaltique. 1l est ensuite entrainé dans le nébuliseur et la chambre de nébulisation ou il est
transformé en aérosol par mélange avec un flux d’argon. L aérosol est entrainé dans le plasma (& une
température de 8 a 10 000K) dans lequel il est désolvaté ; la matiere est alors vaporisée et atomisée, et
les atomes produits sont ionisés. Les ions formés sont ensuite introduits dans le spectrométre de masse
quadripolaire par I’intermédiaire d’une interface. Cette interface a pour objectif de transporter les ions
formés dans 1’axe du canal du plasma et de passer de la pression atmosphérique a la faible pression
nécessaire au bon fonctionnement du spectromeétre de masse (< 10 Pa). L’interface est constituée de
deux cones percés en nickel pur, entre lesquels un vide primaire est obtenu a I’aide de pompes (10
Pa). Avant d’atteindre le spectrométre de masse quadripolaire, les ions passent a travers une cellule de
collision-réaction. Cette cellule permet de diminuer voire éliminer les interférences causées par le
plasma d’argon, le solvant, les ions polyatomiques stables et les ions doublement chargés. Pour cela un
gaz de collision et/ ou de réaction (Hz ou He étant les plus courants) est injecté dans la chambre. Ainsi
plusieurs phénoménes peuvent avoir lieu selon la nature du gaz et de I’interférent : transfert de proton,
association moléculaire, fragmentation et retard (perte d’énergie cinétique) par collision. Les ions sont
ensuite focalisés vers le séparateur de masse quadripolaire par I’intermédiaire d’un systéme de lentilles
ioniques qui sélectionne les ions positifs. Le principe du spectrométre de masse est fondé sur la
séparation des éléments en fonction de leur masse et de leur charge. Le quadripdle est constitué de
quatre barreaux disposés longitudinalement et reliés électriquement par paires opposées. La fonction
du quadripéle est d’appliquer un courant continu (CC) et un courant alternatif (CA) sur les paires de
barreaux opposées. En sélectionnant le rapport CC/CA optimal sur chaque paire, seuls les ions d'une
masse sélectionnée peuvent circuler a travers les barreaux jusqu'au détecteur, tandis que les autres,
dont la trajectoire est instable, sont éliminés du quadrip6le. Enfin, la détection s’effectue avec un
collecteur multicanal sous tension négative équipé d’un préamplificateur qui enregistre le signal en
nombre d’impulsions des ions (nombre de coups). Pour un ion de rapport m/z donné, correspondant a
un isotope donné, le nombre de coups est proportionnel a la concentration de celui-ci. Le nombre de
coups est ainsi converti en concentration a 1’aide soit d’un étalonnage externe (solutions étalons) soit
par ajouts dosés (Faucher, 2013; Paucot & Potin-Gautier, 2010)
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2.3.2  Paramétres de ’ICP-MS et étalonnage

Le modéle d’ICP-MS utilisé & I'IPREM est un Agilent 7900 ICP-MS congu par Agilent
Technologies. Les paramétres de 1’instrument sont décrits dans le Tableau 2-3. La présence d’acide
fluorhydrique dans les minéralisats rend nécessaire 1’utilisation d’un systéme d’introduction et d’une

torche en Teflon-PFA (Perfluoroalkoxy), couramment appelé Kit HF.

Tableau 2-3 : Conditions opératoires de I'ICP-MS

Puissance radiofréquence 1550 W

Débit gaz porteur (Ar) 0,90 L/min

Débit gaz auxiliaire (Ar) 0,30 L/min

Débit gaz de collision (He) 4,3 mL/min

Durée d’acquisition 22s

Réplicats 3

Cones Nickel

Isotopes 83Cu, 1°Rh, 195pd, 17Ag, 111Cd, 195Pt, 2%8Ph
Etalons internes 151, 193y

Solution de réglage Li, Y, Ce, TI, dans 2 % HNOs

Les isotopes sélectionnés pour 1’analyse des éléments d’intéréts sont choisis en fonction de leurs
abondances et des interférences connus (Tableau 1-5). Les concentrations ont été déterminées par
étalonnage externe a partir de solutions étalons multiélémentaires. Deux étalons internes, I’indium
(}5In) et I’iridium (**3Ir) ont été ajoutés en quantités connues aux minéralisats et aux blancs dilués afin

de corriger toute dérive instrumentale au cours d’une série d’analyses.
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2.3.3 Performances de la méthode ICP-MS

Chaque série d’analyses de sol est accompagnée d’une analyse du sédiment de référence JSd-2
(Geological Survey of Japan). Les résultats analytiques concernant JSd-2 sont présentés dans le
Tableau 2-4.

Tableau 2-4 : Concentrations mesurées dans le sédiment de référence JSd-2, moyennes obtenues a partir de 5
analyses. o est I’écart type ; CV I’écart type relatif (coefficient de variation), n.d. non disponible ; A est ’écart
relatif & la valeur certifiée

Elément Ag Cd Cu Pb Pd Pt Rh
Unité mgkg* | mgkg* | mgkg® | mgkg' | pgkg* Mg kg™ Mg kg™
Valeurs 1,04 3,06 1117 146 212 16,7 n.d.
certifiées
o Wdes
valeurs 0,07 0,10 77 9 2,8 2,3 n.d.
certifiées
Valeurs
mesurées 0,96 3,04 933 138 20,8 15,9 6,5@
(n=5)
o des
valeurs 0,05 0,14 26 6 15 0,5 1,1
mesuréess
CVv 5% 5% 3% 5% % 3% 5%
A -1% -1% -17% -5% -2% -5% /

@ Les 6 de Cu, Pb et Cd sont issus de compilations de données a partir d’analyses avec différentes méthodes de
détermination. Pour Ag, Pt, et Pd ce sont les écarts-types de plusieurs analyses avec une méme méthode de
détermination (par absorption atomique). Les écarts-types proviennent des publications de Imai et al. (1996),
Terashima (1991) et Terashima (1992).

@ n =4 pour les valeurs de Rh

Les valeurs retrouvées de Ag, Cd, Pb, Pd et Pt sont en accord avec les valeurs du sédiment
certifié (écarts inférieures a 10%). La répétabilité des mesures est elle aussi de bonne qualité. Rh n’a
pas été déterminé par le Geological Survey of Japan lors de la production du sédiment JSd-2 comme
référence. On peut néanmoins comparer la valeur mesurée a celles de la littérature (Tableau 2-5). La
valeur que I’on mesure pour Rh (6,5 ug kg?) est du méme ordre de grandeur que celles de la littérature
(2 2 10 pg kg™). On peut aussi noter que les valeurs basses retrouvées pour le Rh correspondent a des
méthodes qui ont une étape de calcination a trés haute température. Les méthodes qui n’ont pas cette
étape retrouvent une concentration plus élevée en Rh. On peut ainsi supposer qu’une perte par

volatilisation du Rh est possible a haute température.
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Tableau 2-5 : Concentration en Rh en pg kg-1 obtenues dans la littérature et par notre étude pour le sédiment
JSd-2.

Conce;;ﬁratlon Méthode Référence
2,9 Calcination 800°C ; digestion acide ; voltammétrie Almécija et al. (2016)
3 Pyroanalyse NiS 1000°C ; ICP-MS Hall & Oates (2003)
105 Digestion acide ; Séparation par extraction chimique ; Djingova, Heidenreich et
’ ICP-MS al. (2003)
6,5 Digestion acide ; ICP-MS Notre étude

Les limites de détection (LD) et quantification (LQ) ont été calculées selon les formules ci-

dessous :
LD=3c/p
LQ=10c/p

Avec o ’écart type du signal du blanc et p la pente de la droite d’étalonnage. Ces valeurs limites
sont présentées dans le Tableau 2-6.

Tableau 2-6 : Limites de détection et de quantification de la méthode de détermination élémentaire par ICP-MS

Elément Ag Cd Cu Pb Pd Pt Rh
Unité mg kg* mg kg* mg kg* mg kg* ug kgt ug kgt g kg™
LD 0,001 0,002 0,02 0,005 0,05 0,18 0,05
LQ 0,003 0,007 0,06 0,016 0,17 0,61 0,15
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2.4. Analyses statistiques et spatiales

Les analyses statistiques de type exploratoire ont été appliquées aux concentrations en ET et aux
autres variables descriptives du sol afin d’obtenir un résumé de la structure de I’ensemble de ces
données (indicateurs de position et dispersion, valeurs extrémes, corrélations...). A I’aide de logiciel et
bases de données SIG (systéme d’information géographique) et des géostatistiques, une approche
géographique de la distribution des ET dans les sols a été suivie, avec pour objectif de mettre en avant
les possibles origines des éléments ainsi que leurs structures spatiales. Les calculs statistiques ont été
effectués a I’aide du logiciel R version 3.5.3 (R Core Team, 2019) et de bibliothéques additionnelles

citées ci-apreés en fonction de leurs finalités.
2.4.1  Statistiques descriptives

Une analyse statistique exploratoire a été conduite avec les jeux de données en ET dans les sols.
Pour les données géochimiques, il est préférable d’utiliser comme indicateur de position la médiane
plutét que la moyenne (arithmétique) et comme indicateurs de dispersion les quartiles plutét que
I’écart-type, car ceux-ci sont plus robustes aux valeurs extrémes et aux distributions asymétriques
(c’est-a-dire aux distributions qui ne suivent pas une loi normale) (Reimann et al., 2005). Pour
I’identification des valeurs extrémes (appelées aussi outliers) des boites a moustaches (boxplot) ont été

construites a partir des équations ci-dessous (Tukey, 1977) :
(1) VS=0Q3+1,5xDIQ
(2) VI=Q1-15xDIQ

Avec VS, la vibrisse supérieure ; VI, la vibrisse inférieure ; Q1 et Q3 le premier et troisieme
guartile respectivement ; DIQ, la distance interquartile (Q3 - Q7). Ainsi toutes les valeurs dépassant la
vibrisse inférieure ou supérieure sont considérées comme des valeurs extrémes. Dans le cas ou un jeu
de données ne présenterait pas de valeur extréme, les vibrisses inférieures et supérieures représentent

alors le minimum et maximum respectivement.
2.4.2  Coefficient de corrélation

La recherche de corrélation entre les variables physico-chimiques du sol et les variables
concentrations en éléments trace a été effectuée en calculant les coefficients de corrélation de
Spearman, basée sur les rangs et non les valeurs de la variable. Elle permet de détecter une relation de
dépendance, entre deux variables, monotone mais non affine. La corrélation de Spearman a été
privilégiée a la corréelation de Pearson, car pour étre valide la corrélation de Pearson repose sur une
distribution gaussienne des données et une relation affine entre les variables. Or la distribution des
données géochimiques suivent rarement les lois gaussiennes (Reimann & Filzmoser, 2000). La

corrélation de Spearman est définie par :
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. cov(rgx, Tgy)
Grgx Grgy
Ou cov(rgy, rgy) estest la covariance des variables de rang rgx et rgy; o4, et a4, sont les

écart-types des variables de rang.

2.4.3  Régression simple

La corrélation permet de mettre en évidence une relation de dépendance entre deux variables.
La régression permet de modéliser cette dépendance et de la caractériser avec, par exemple, une
analyse de la variance. Pour évaluer I’influence des possible facteurs contr6lant la distribution des
éléments trace, un modeéle linéaire simple y = ax + b et un modéle exponentiel In(y) = In(a)x + In(b) ont
été utilisés. Le modeéle a été estimé par la méthode des moindres carrés. L’évaluation du modéle a été
réalisée par un test de Fisher, qui permet de tester la nullité des coefficients de régression, et le
coefficient de détermination r2, qui évalue la qualité de ’ajustement. Le r2 donne le pourcentage de

variance expliquée par le modéle par rapport a la variance totale de y.

2.4.4  Statistiques multivariées

Des analyses en composantes principales (ACP) ont été réalisées a partir des concentrations en
ET dans le sol et différents paramétres du sol (granulométrie, teneur en carbone et azote, pH, CEC,
¢léments majeurs). Ce type d’analyse permet de mettre en évidence les corrélations entre les variables
ainsi que de synthétiser 1’information importante lorsqu’on utilise des données multivariées, puisqu’il
est difficile de visualiser un nuage de points a plus de 3 dimensions. D’un point de vue mathématique,
I’ACP consiste a construire un systeme de représentation de dimension réduite en perdant le moins
d’informations possible a I’aide d’une matrice de variance covariance. On obtient ainSi une
transformation des variables originelles en un nombre réduit de composantes principales. Le résultat
graphique, le cercle de corrélation, permet de comprendre la structure des données analysées (Figure
2-7). Ainsi plus un vecteur est grand, plus il a une contribution importante dans la composante
représentée. Deux vecteurs proches signifient que les variables représentées sont corrélées (Figure
2-7A). Deux vecteurs opposés indiquent des variables anti-corrélées (Figure 2-7B). Enfin, deux

vecteurs orthogonaux signifient que les variables sont indépendantes (Figure 2-7C).
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Figure 2-7 : Exemples de résultats d’ACP représentés en cercle de corrélation
245  Systeme d’information géographique (S1G)

Les cartes thématiques ont été dessinées a 1’aide du logiciel ArcMap de la suite ArcGIS version
10.1 (Esri, 2012). Diverses bases de données géographiques et statistiques ont été utilisées pour

I’établissement des cartes et la mise en évidence des origines des ET dans le sol :

- Les contours du découpage administratif (région, départements, communes) sont issus d’Open
Street Map (OSM). OSM est un projet de cartographie collaboratif qui vise a créer une base de

données géographiques sous licence libre ODbL.

- Les recensements de I’Institut National de la Statistique et des Etudes Economiques (INSEE)

pour le calcul de la densité de population (INSEE, 2016).
- La BD CARTHAGE® Version 3.0, produite par I’'IGN. Cette base de données regroupe les
entités ayant trait a I’hydrographie : réseau hydrographique et équipement hydrographique.

- Le SIG Mines France, produit par le BRGM. Cette base de données regroupe la localisation
des mines, gisement et gites sur le territoire national, ainsi que des informations sur les

substances extraites.

- La base de données SIG de I'INAO — Aires parcellaires — Version 2.0. Cette base de données
regroupe les délimitations parcellaires des zones agricoles sous appellations contrélées (AOC,

IGP) notamment pour la production du vin.

- Les cartes géologiques 1/50 000 du BRGM. Elles permettent d’identifier le matériau parental
des sites RMQS et peuvent donner une indication quant & une possible origine géogene des

teneurs en ET élevées dans le sol.

- La BD ROUTE 500 de I'IGN pour le calcul des distances entre routes et sites

d’échantillonnage.

- Le réseau de canon anti-gréle (liste des communes équipées) de 1’Association Nationale
d’Etude et de Lutte contre les Fléaux Atmosphériques (Anelfa, 2020).
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2.4.6  Geostatistiques

Les géostatistiques sont une branche des statistiques qui s’intéressent aux données spatiales ou
spatiotemporelles. Si originellement cette discipline a été développée pour I’exploration miniére, elle a
des applications dans tous les domaines environnementaux. Dans le cadre de cette these, on s’intéresse
a la structure spatiale de la distribution des concentrations en ET dans les sols de la zone d’étude, et en
particulier au degré de dépendance spatiale entre les points du réseau. Pour cela, nous avons utilisé une
fonction mathématique appelée semivariogramme défini par Matheron (1963). Avant d’exprimer
mathématiquement cette fonction, il est nécessaire d’exposer les conditions d’applications des

géostatistiques.

Pour pouvoir étre appliquées, les géostatistiques sont soumises a des contraintes liées au fait
gue ce sont des modeles probabilistes (Chéry, 1995; Delhomme, 1976). Les modéles probabilistes
considérent que le champ spatial (zone d’étude) de la variable étudiée (concentration en élément trace)
est une réalisation d’une fonction aléatoire. La variable étudiée est considérée comme une variable
aléatoire c'est-a-dire une variable dont les valeurs numériques dépendent d’une loi de probabilité.
Ainsi, pour une variable aléatoire Z définie au point xi, la valeur mesurée de la variable étudiée est
considérée comme une réalisation particuliére de la variable aléatoire. L’ensemble des propriétés Z(x)

pour tous les points x du champ spatial (I’ensemble des variables aléatoires) est une fonction aléatoire.

En pratique, on ne connait qu’une seule réalisation de la fonction aléatoire, ici la concentration
en élément trace en un point donné. La connaissance d’une seule réalisation de la fonction aléatoire est
une contrainte pour réaliser une interpolation par krigeage. Pour lever cette contrainte, deux
hypothéses sont sollicitées. La premiére hypothése associée aux modeles probabilistes est celle
d’ergodicité : «la réalisation unique étudiée suffit a rendre compte de toutes les réalisations
possibles » (Chéry, 1995). La deuxiéme hypothése est celle de stationnarité : « un phénoméne est
défini comme stationnaire s’il posseéde une certaine homogénéité spatiale, de nature statistique, qui fait
qu’il se répéte lui-méme dans 1’espace » (Chéry, 1995). Autrement dit, une fonction aléatoire est
stationnaire si la loi de probabilité des variables aléatoires en n points est invariante par translation de
I’ensemble de ces points. De plus, il est possible de déterminer la loi de probabilité a partir d’une
unique réalisation de la fonction aléatoire en remplagant les moyennes de la variable aléatoire
(I’espérance) par les moyennes spatiales de 1’unique réalisation (ergodicité). En pratique, on applique
la stationnarité d’ordre 2 aux accroissements, c'est-a-dire que 1’on impose aux deux premiers moments
(espérance et la variance) d’étre invariants par translation (Chéry, 1995; Delhomme, 1976). C’est
I’hypothése intrinseque, pour laquelle I’accroissement Z(x+h) — Z(x) posséde une espérance et une

variance indépendantes du point X :
(3) E[Z(x+h)-Z(x)] =0
(4)  Var[Z(x+h) - Z(x)] = 2y(h)

108



Matériels et méthodes

Avec y(h) la fonction dénommée semi-variogramme (ou variogramme, par abus de langage).

Cette fonction est définie comme suit & partir des equations (3) et (4) (Matheron, 1963) :

N ()

©) ¥ = gy 2 {26+ W) = 2G)P)
i=1

Avec y la semivariance ;

h la distance de séparation entre les points de mesures (lag en anglais) ;
N le nombre de couples de points ;

Z la variable étudiée ;

xi la localisation du point.

On obtient alors un semivariogramme expérimental (Figure 2-8). Comme celui-ci ne peut étre
défini partout (aux positions entre les distances h), il est ajusté par un modéle mathématique. Cela

permet d’obtenir des informations sur la structure spatiale :

- Peffet de pépite (Co). Il correspond graphiquement a I’ordonnée a 1’origine. Cette valeur de
semivariance représente la variabilité de Z inférieure au pas d’échantillonnage (h), aux

incertitudes de mesures et aux incertitudes analytiques ;

- la hauteur du palier ou palier (C+Co). Le palier est I’asymptote vers lequel tend la
semivariance. En dessous de cette valeur les points sont dits autocorrélés c’est-a-dire qu’ils

sont suffisamment semblables pour étre expliqués par un méme modéle mathématique ;

- la portée (p). C’est la distance pour laquelle on atteint le palier. Au-dela de cette distance, il
n’y a plus d’autocorrélation entre les points ¢’est-a-dire que la semivariance ne peut plus étre

expliquée.

C+Co

semivariance

o

L T
500 P 1000 1500
distance

Figure 2-8 : Exemple type d'un variogramme expérimental (points) et modélisé (ligne) avec 1’effet de pépite CO,
le palier C+CO et la portée p explicitée.
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Il existe de nombreux modéles applicables a un variogramme (Tableau 2-7) (Chauvet, 2008). Le
variogramme plat, dit aussi pépitique pur, ne présente aucune autocorrélation spatiale visible a
I’échelle de 1’échantillonnage avec le pas d’échantillonnage utilisé. Ce type de modéele s’explique par
I’existence d’une structure spatiale inférieure au pas d’échantillonnage. Les variogrammes sphériques
et gaussiens sont dits bornés : la semivariance augmente jusqu’a un palier qui permet de définir la
portée. Si ces modeles sont applicables, cela signifie que le pas d’échantillonnage permet
d’appréhender la variabilit¢ a 1’échelle régionale et d’envisager un krigeage, c’est-a-dire une
interpolation spatiale de la variable étudiée a estimation linéaire qui utilise la modélisation du
variogramme. Enfin, le variogramme linéaire décrit une semivariance croissante sans atteindre de
palier et donc sans portée. L’interprétation est alors plus difficile. Ce modele peut soit révéler
I’existence d’une tendance a petite échelle (la portée sera alors hors du champ d’étude), soit il peut

correspondre a un variogramme a semivariance infinie (variogramme non borné).
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Tableau 2-7 : Modeles de variogrammes couramment utilisés

Modele

Expression mathématique

Représentation graphique

(]
1

ra
1

Semivariance

Plat (pépitique _ {Co, sih>0 '
pur) YW =10, sin=0 .
distance h
3 -
. C(1— -3 z ]
Gaussien y(h)={C+CA-e ") gp>p>0 |3 ﬁ
Co+Csih >p 0
distance h
3 4
o1t h3 £
Sphérique y(h) = ot (ﬂ_ ﬁ) sip=h=0 511 /—
Co+Csih >p 0
distance h
3 4
o c =
Linéaire y(h) = Co+—h 3’
a

distance h

Par defaut, les variogrammes sont calculés sans tenir compte de la direction (isotropie), ce sont

des variogrammes omnidirectionnels. Tl est possible d’étudier des variogrammes directionnels pour

vérifier s’il y a une anisotropie. On définit alors une direction d’un vecteur unitaire u. L’équation 5

devient alors :

N (R)

1
©) VW) = ggs D 12Ga+ ) = ZGl)
i=1

Il'y a anisotropie si pour deux vecteurs unitaires les variogrammes directionnels sont différents.

En pratique, on définit I’axe y comme étant I’axe nord-sud et I’axe des x comme étant I’axe est-ouest.

La direction 0° correspond ainsi a ’axe y et 90 °C a I’axe des x. Pour détecter une éventuelle

anisotropie, on peut tracer des variogrammes directionnels dans différentes directions (0°, 45°, 90°,
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135°) ou bien créer un variogramme a deux dimensions qui décrit la semivariance en fonction des axes

x ety (Figure 2-9).

L’ensemble des calculs et sorties graphiques des variogrammes a été réaliseé a 1’aide de la
bibliothéque « gstat » sur R (Pebesma, 2004).

1.2

1.0
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0.8

0.6

dy
L=}
|
Semivariance

0.4

-500 4
0.2

T T T
500 0 500

dx

Figure 2-9 : Exemple variogramme & deux dimensions. dy représente 1’axe nord-sud et dx représente ’axe est-
ouest.

Enfin, apres 1’analyse variographique, il est possible de réaliser une interpolation spatiale par
krigeage. A partir du semivariogramme obtenu, on peut appliquer un krigeage ordinaire (ou krigeage
intrinséque sans dérive) pour obtenir une estimation ponctuelle de la variable étudiée. Le krigeage est
soumis a quatre conditions : linéarité, autorisation, universalité et optimalité (cf. ci-apres). Le but du
krigeage est d’estimer la valeur d’une variable Z, en un site non échantillonné xo par une combinaison

linéaire de données ponctuelles :

2y = Z A Z (x;)
i
Cette équation, que 1’on appelle combinaison linéaire, représente la condition de linéarité, avec

les Ai comme pondérateurs (poids) a déterminer.

La deuxiéme condition est celle d’autorisation. Pour le krigeage intrinséque, cela signifie que la

combinaison linéaire est autorisée (c'est-a-dire applicable) si la somme totale de ses poids Ai est nulle :

Zﬂi—1=0
i

La troisieme condition est celle d’universalité ou condition de non-biais. La combinaison
linéaire doit étre déterminée de facon a obtenir une prévision non biaisée (E[Z(xi) - Z(xi)] =0).

Cette condition est respectée automatiquement par 1I’hypothése intrinseque (équation 3).
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Enfin, la quatriéme condition est celle d’optimalité, elle impose a 1’erreur d’estimation d’avoir

une variance minimale :
Var[Z(x )—Z(x )] minimale

A partir des définitions ci —dessus et des conditions définies, le krigeage ordinaire est résolu
(détermination des ) par la méthode des multiplicateurs de Lagrange (voir Chauvet (2008) pour plus
de details).

Dans ce travail, le krigeage a été réalisé a partir des données de modélisation des variogrammes
et a I’aide de I’outil Geostatistical Analyst du logiciel ArcGIS version 10.1 (Esri, 2012).
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Chapitre 3. Distribution des éléements trace anciens
dans les sols aquitains

Ce chapitre est dédié a I’étude de la distribution spatiale d’éléments trace anciens (As, Cd, Cu, Cr, Ni,
Pb) et a la détermination de leurs origines dans les sols. Cette étude est basée sur les résultats de la
campagne RMQS-1 pour la région Nouvelle-Aquitaine (département Gers inclus) et a pour finalité
d’étre publiée. Ci-apres le manuscrit de 1’article est présenté en francais dans sa version soumise au
journal Science of the Total Environment.
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Résumé:

La contamination des sols en éléments trace est une préoccupation majeure pour la qualité des sols et
leurs services environnementaux. Cette étude se base sur I’analyse de 356 échantillons issus du réseau
de surveillance des sols RMQS pour établir la distribution spatiale et 1’origine de six éléments traces
(As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb) dans les sols du sud-ouest de la France (superficie de 90 293 km?). Pour
identifier et caractériser les éventuelles anomalies et contaminations en éléments trace nous nous
sommes basés sur I’analyse statistique exploratoire et multivariée ainsi que les géostatistiques
combinées avec un systéme d’information géographique (SIG). L’analyse exploratoire montre que
pour As, Cu, Cr, Ni et Pb, il y a plus d’anomalies dans cette région que dans le reste du pays.
L’analyse des semivariogrammes montre que les six éléments sont spatialement autocorrélés. La
structure spatiale de As a un comportement anisotropique avec une direction qui correspond aux
activités miniéres auriferes de la région et indigue une origine mixte géogéne et anthropique. Les
corrélations mises en évidence entre Cd, le pH et la capacité d’échange cationique suggérent une
origine principalement géogéne de cet élément ; cette origine est confirmée par sa distribution spatiale
associée aux roches meéres calcaires du Jurassique. Les corrélations établies entre Cr, Ni et les argiles
évoquent une origine géogéne pour ces éléments. Les fortes concentrations en Cu sont d’origine
anthropique, liées a la viticulture et I’épandage de la bouillie bordelaise comme fongicide. La présence
de Pb en concentrations localement élevées est associée aux activités miniéres et aux émissions

automobiles des grandes villes de la région.
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1. Introduction

Les sols constituent I'interface entre I'atmosphere, la lithosphére, la biosphere et I'nydrosphere.
Ce réle d’interface confere aux sols des fonctions essentielles dans I'environnement en filtrant 1’eau,
en agissant comme puits ou sources dans le cycle du carbone ou des nutriments nécessaires au
développement de la biosphere, et en étant des réservoirs de biodiversité. Cependant, ils sont exposés a
de nombreux contaminants provenant de différentes activités anthropiques. Parmi ces contaminants,
les éléments trace (ET) sont un sujet de préoccupation majeure en ce qui concerne les probléemes
potentiels de croissance des végétaux et sanitaires des aliments en raison de concentrations élevéees en
métaux dans le sol (McLaughlin et al., 1999). Les ET sont naturellement présents dans les sols et leurs
concentrations naturelles dépendent non seulement de I'altération mécanique et chimique de la roche-
mere et de la pédogenése mais également du transport de matériaux d’origine colluviale, fluviatile et
méme éolienne et d’une mobilité différente selon les éléments en fonction des paramétres physico-
chimiques (ex. pH, Eh,..). Les concentrations en ET dans les sols peuvent ensuite étre
significativement modifiées par des pressions anthropiques d’origine urbaine, industrielle, miniére
et/ou agricole (Belon et al., 2012). Ainsi, les apports anthropiques peuvent dépasser les apports
provenant des cycles naturels et la capacité d’auto-épuration des sols. En raison de la variabilité
naturelle et des apports anthropiques généralisés et diffus, il est courant que la structure spatiale des
concentrations en ET dans les sols ne soit pas aléatoire. C'est-a-dire que les observations proches les
unes des autres ont tendance a se ressembler davantage que celles plus éloignées. Il est donc courant
que les concentrations des ET dans la couche arable du sol soient spatialement corrélées. Dans ce cas,
les méthodes de spatialisation géostatistique peuvent se révéler utiles pour évaluer la variabilité
spatiale et les sources des ET dans les sols (Atteia et al., 1994; Facchinelli et al., 2001). L’utilisation
couplée de Systeme d'Information Géographique (SIG) et d’outils tels que I'analyse multivariée et
I'analyse exploratoire des données peuvent permettre de déterminer l'origine des ET (Facchinelli et al.,
2001; D. Hou et al., 2017; Saby et al., 2009).

Au cours des deux derniéres décennies, des programmes nationaux de surveillance des sols ont
été mis en place en Europe pour déterminer leurs qualités et suivre leurs changements temporels et
spatiaux (Morvan et al., 2008). En France, le Réseau de Mesures de la Qualité des Sols (RMQS)
(Arrouays et al., 2003) a permis d'établir & I'échelle nationale la distribution spatiale des ET dans les
sols (Marchant et al., 2010, 2017; Saby et al., 2011) ainsi que I'estimation des stocks (Lacarce et al.,
2012). Ce réseau a aussi été utilisé au niveau régional (lle-de-France et Midi-Pyrénées) pour
1’évaluation de la contamination anthropique par des ET dans les sols (Redon et al., 2013; Saby et al.,
2006).

L’objectif principal de cette étude est de déterminer la distribution spatiale et 1’origine
d’éléments trace dans les sols du sud-ouest de la France (SOF) pour produire des connaissances

pouvant servir d’appui aux décisions territoriales régionales. En effet, dans cette région les
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productions agricoles sont nombreuses et variées dans le sud-ouest de la France, et elles sont soumises
a de nombreux risques de contaminations par les ET, soit d’origine géogene, soit d’origine
anthropique. Pour atteindre cet objectif, nous avons (i) utilisé le programme national RMQS, (ii)
déterminé les concentrations de référence d’éléments trace choisis dans les sols du SOF, (iii)
déterminé leur variabilité spatiale dans la région grace aux géostatistiques puis (iv) mis en évidence les
anomalies et leurs origines a partir d’outils statistiques et géostatistiques et du croisement de bases de
données géographiques avec les distributions spatiales. Les ET ont été sélectionnés en fonction des
risques de contaminations pour la production de biomasse alimentaire. Nous avons ainsi retenu les

éléments suivants :

- As, métalloide ubiquiste dont I’utilisation comme pesticide et la présence dans les fertilisants
minéraux ont conduit a des fortes pollutions des sols et des eaux, provoquant des accumulations
dans la chaine alimentaire. Il présente un risque sanitaire élevé car ¢’est un élément toxique sous

toutes ses formes inorganiques (Mandal, 2002).

- Cd, retrouvé dans les engrais phosphatés et les lisiers épandus sur les sols (Belon et al., 2012). I

présente un risque sanitaire élevé en tant qu’élément carcinogene (IARC, 1993).

- Cu, trés utilisé en zone viticole et présent dans les épandages de lisier. Il affecte la vie microbienne

du sol par son action biocide (Ranjard et al., 2008).

- Cr, issu d’activités industrielles (par exemple les effluents de tanneries) et qui peut étre retrouvé
dans les sols via I’irrigation. Il est également apporté dans les sols par les épandages de lisier. Il

présente un risque sanitaire car il est carcinogéne sous sa forme hexavalente.

- Ni, apporté dans les sols par des épandages de lisier, du fait d’activités miniéres ou comme co-
produit associé a d’autres types de polluants tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques
(Barcan & Kovnatsky, 1998; Belon et al., 2012; Zehetner et al., 2009). Il est peu phytoxique et
présente moins de risque sanitaire que les éléments précédents. Néanmoins les apports indirects

dans les sols peuvent étre marqués (Rooney et al., 2007).

- Pb, provenant d’activités miniéres, industrielles et des émissions du trafic routier. Son

accumulation dans la chaine alimentaire présente un risque sanitaire important (saturnisme).

En complément, Fe, Mn et Al ont également été considérés comme éléments majeurs impliqués
dans différents types de pédogénese. Leurs concentrations ont été comparées aux concentrations des

ET sélectionnés pour rechercher des corrélations et en déduire 1’origine des ET.
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2. Matériels et méthodes

2.1. Zone d’étude

La superficie totale du SOF est de 90 293 kmz2, En comparaison, cette surface est supérieure a
celle de la Belgique ou des Pays-Bas ou du Portugal continental. Cette zone comprend la région
Nouvelle-Aquitaine qui est la plus vaste région agricole de France (39 000 km2 de surface agricole
utilisable) et le département du Gers. La production agricole de cette zone est variée (grandes cultures,
élevages, viticulture et arboriculture). La zone comprend aussi de grands espaces forestiers (28 000
km2) avec notamment le massif des Landes situé au sud-ouest de la région (Figure 3-1A). Cette zone
est habitée par 6,1 millions de personnes, dont 1,2 million au sein de I’aire urbaine de Bordeaux
(Figure 3-1A).

Les sols de ce territoire se distinguent par trois grands systémes pédologiques qui apparaissent
selon la nature du matériau parental et le climat (Figure 3-1B). Les sols issus de matériaux d’origine
sédimentaire parmi lesquelles on distingue les sols alcalins calcaires (Cambisol, Rendzina), les sols
sableux noirs acides des Landes (Podzol), et les sols issus d’alluvions récentes (Fluviosol, Histosol,
Gleysol) (Figure 3-1C). Les Cambisols du nord-ouest de la zone sont des sols issus de matériaux
d’origine granitique ou métamorphique (Figure 3-1C). Enfin au sud de la région, prés du massif des
Pyrénées, on retrouve les sols issus de formations géologiques plissées sur lesquelles se sont formés

des Cambisols et des Lithosols calcaires.
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Figure 3-1 : A) Carte administrative de la zone d’étude avec les espaces naturels majeurs. B) Carte des
matériaux parentaux dominants, issue de la base de données géographiques des sols de France (BDGSF) a
I’échelle 1:1000000 (INRA, 2018). C) Carte des sols dominants, issue de de la BDGSF.

2.2. Dispositif d’échantillonnage

La grille du réseau RMQS dans cette zone correspond a 356 sites d'échantillonnage, prélevés
entre 2000 et 2007. Les emplacements des sites ont été choisis si possible au centre de chaque cellule
de 16x16 km (Figure 1S), ou sinon dans un rayon de 1 km autour (Jolivet et al., 2006). Les types
d’occupation du sol sont également répertoriés ainsi que les itinéraires techniques sur chaque parcelle

concernée par le prélévement.

Sur chaque site, des échantillons de sol ont été prélevés selon le protocole du manuel du réseau
RMQS (Jolivet et al., 2006) : 25 carottes individuelles dans la couche arable (0-30 cm a +/- 5 cm selon
I’épaisseur du premier horizon organo-minéral) a I'aide d'un plan d'échantillonnage aléatoire stratifié
dans une zone de 20x20m (Figure 3-7S). Pour chaque site, les carottes ont été mélangées pour obtenir
des échantillons composites. Une fosse a été creusée a proximité (5 m) au sud du dispositif précédent
afin de décrire le profil du sol et d’effectuer des mesures spécifiques (densité apparente, éléments
grossiers...). Ce type de protocole a été utilisé pour d’autres études basées sur le RMQS (Lacarce et
al., 2012; Marchant et al., 2017; Saby et al., 2006, 2011)

2.3. Analyses physico-chimiques

Les échantillons de sol ont été séchés a l'air et tamisés a 2 mm avant analyse (AFNOR, 1994b).

La granulométrie (argiles, limons grossier et fins, sables grossiers et fins) a été déterminée sans
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décarbonatation par pipette de Robinson (AFNOR, 2003). Le sol a ét¢ mélangé a de 1’eau désionisée
(proportion sol/eau 1/5, v/v), puis le pH a été mesuré dans l'eau (AFNOR, 1994a). La capacité
d'échange cationique (CEC) a été déterminée par extraction de cations (Ca%*, Mg?", K*, Na*) avec du
chlorure de cobaltihexammine (AFNOR, 1999). Les teneurs totales en carbone organique et en azote
total ont été déterminées par combustion séche aprés décarbonatation (AFNOR, 1995). Les
concentrations totales des éléments trace (As, Cd, Cr, Cu, Ni et Pb) et majeurs (Al, Fe, Mn) ont été
déterminées par digestion d'échantillons avec un mélange HF (49 %)/HCIO4 (69 %) (5/1,5 mL), puis
par spectrométrie de masse a plasma a couplage inductif pour les éléments trace et par spectrométrie
d’émission atomique a plasma a couplage inductif pour les éléments majeurs (AFNOR, 2001). Les
analyses ont été réalisées par le Laboratoire d'Analyse des Sols de I'lNRAE & Arras (France), accrédité
par les autorités francaises pour l'analyse des sols et des boues. Les valeurs inférieures a la limite de
guantification ont été remplacées numériqguement par la moitié de la valeur de la limite de

guantification (Farnham et al., 2002).

2.4, Analyses statistiques

La technigue d'analyse exploratoire des données (Tukey, 1977) a été utilisée pour obtenir les
teneurs totales de références (médianes, minimum, maximum) en ET. Cette méthode se base sur des
statistiques non paramétriques (c’est-a-dire qu’elles ne dépendent pas d’une loi de probabilité) et
permet d'obtenir des indicateurs robustes (médianes, quartiles) de I'ensemble de données (Reimann et
al., 2005). Les valeurs limites, appelées vibrisses inférieures (V1) et vibrisses supérieures (VS), sont

calculées avec les formules suivantes :

(1) Vibrisse inférieure = Q1 - 1.5 x IQR
(2) Vibrisse supérieure = Q3 + 1.5 x IQR

ou QL1 est le premier quartile, Q3 le troisieme quartile et IQR l'intervalle interquartile (Q3-Q1).
Les valeurs extrémes sont définies comme étant en dehors des valeurs limites. Des cartogrammes de la
zone d’étude ont été générés pour illustrer la répartition des concentrations en éléments étudiés

relatives a chaque site d’échantillonnage avec une classification par quartiles.

L'analyse en composantes principales (ACP) permet de mettre en évidence les corrélations (ou
leur absence) entre des variables choisies. Lorsque I’ACP a été appliquée aux concentrations en
métaux dans les sols, elle a permis d’apporter des réponses sur leurs sources ; il est également attendu
que le caractére anthropique ou naturel des éléments considérés puisse étre déterminé (Facchinelli et
al., 2001). Une ACP a donc été réalisée en prenant comme variables les concentrations des 6 ET
sélectionnés (As, Cd, Cr, Cu Ni, Pb), les concentrations des éléments majeurs (Fe, Mn et Al) ainsi que

des variables pédologiques : granulométrie du sol (5 fractions), pH, carbone organique et azote total.
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L'analyse des données a été réalisée avec le logiciel R version 3.5.3 (R Core Team, 2019) et pour le
calcul de I’ACP la bibliothéque FactoMineR a été utilisée (Lé et al., 2008).

2.5. Analyse spatiale et géostatistiques

Les traitements géostatistiques ont été réalisés a partir de 1’étude des semivariogrammes. Les
semivariogrammes permettent de décrire la structure (organisation et régularité de la variable dans
I’espace considéré) et la variabilité spatiale des données. Ils estiment la semivariance y(h) d’une
variable mesurée en deux points distants de h et estiment ainsi I’importance du lien (soit encore le
degré de continuité) entre ces points pour cette variable (autocorrélation). Ils montrent la fagon dont se
dégrade I’information entre deux points de mesure de cette variable au fur et a mesure que leur
distance augmente. L’évolution de I’information est donc représentée par une fonction croissante
jusqu’a un palier défini par la distance d’interpolation maximale. Cette distance correspond également
a la distance a partir de laquelle deux valeurs consécutives sont indépendantes. L'équation du
semivariogramme est :

Dy = 55 Zins 26 + )21

ou y(h) est la semivariance, N(h) le nombre de paires de points, h la distance entre 2 points, Z(xi)
est la concentration de I'élément a I'emplacement x;. Les semivariogrammes expérimentaux des
différentes variables considérées ont été calculés pour une distance interpoint de 16 km (qui
correspond a la taille de la cellule de la grille du RMQS). lls ont été ensuite ajustés de fagcon empirique
par une fonction mathématique comportant un palier. L’ajustement permet d’obtenir des informations
sur la structure spatiale de la variable grace aux paramétres suivants : 1’effet de pépite (ordonnée a
I’origine, représente la part de variabilité inférieure au pas d’échantillonnage et a celle due a I’erreur
de mesure de la concentration), la portée (distance pour laquelle le palier est atteint et au-dela de
laquelle il n’y plus d’autocorrélation) et le palier. L'ajustement d'un modéle mathématique empirique
au semivariogramme expérimental a été effectué par pondération itérative des moindres carrés, en

minimisant I’expression suivante:

@ Y N (7(k) - v(Ry))?

Ou p(h,) est la valeur expérimentale de la semivariance, et y(k;) la valeur modélisée de la
semivariance. Les calculs géostatistiques ont été effectués avec la bibliotheque gstat et le logiciel R
(Pebesma, 2004). Pour I’interprétation des semivariogrammes, le rapport effet de pépite/variance
totale (ci-apres appelé rapport pépite / variance) a été calculé afin d'avoir une évaluation relative de
I'effet pépite (exprimé en%), qui est plus explicite que la valeur absolue et permet des comparaisons.
L’anisotropie a été étudiée a partir de carte de semivariance a deux axes de direction pour chaque

élément trace considéré. Cette carte permet de mettre en évidence une éventuelle direction
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préférentielle dans la variation de la semivariance. Les semivariogrammes directionnels ont été

mod¢élisés avec une tolérance d’angle de 45° pour obtenir un nombre suffisant de paires de points.

A partir des paramétres de modélisation des semivariogrammes (effet de pépite, portée, palier),
un krigeage ordinaire a été appliqué pour produire des cartes de distribution spatiale des
concentrations en éléments trace. Les cartes ont été générées a l'aide du logiciel ArcGIS version 10.1
(Esri, 2012). Plusieurs bases de données ont été utilisées pour déterminer 1’origine des contaminants :
le SIG Mines France pour la localisation d'anciennes mines et de gisements de minerais (BRGM,
2007), les cartes géologiques BD-CHARM (BRGM, 2005) pour le matériau parental. L’occupation du
sol a été décrite directement a partir des sites RMQS. Toutes ces données ont été croisées aux cartes de
distributions des éléments trace dans le but de mettre en avant les possibles sources de contaminations

et les modes de transfert de ces éléments vers le compartiment sol.
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3. Résultats et discussions

3.1. Statistiques descriptives

L’observation préliminaire des variables statistiques permet de dégager les éventuelles
particularités des jeux de données étudies, et ainsi de préciser les objectifs et d’orienter la stratégie

d’analyse statistique a réaliser.

Le Tableau 3-1 présente les caractéristiques statistiques des concentrations en éléments trace
étudiés. Les valeurs de médianes régionale et nationale sont proches, ce qui semble montrer
I’homogénéité des concentrations dans le SOF par rapport a la France entiére. De fagon plus détaillée,
la Figure 3-2 présente les cartogrammes des concentrations en ET. La distribution des concentrations
n’y apparait pas réguliére. En particulier, d'une part, le massif des Landes (environ 15% des
¢chantillons de sol) présente des concentrations en éléments trace étudiés tres faibles. D’autre part, on
peut observer (Tableau 3-1) que pour As, Cu, Cr, Ni, Pb, le nombre de valeurs de concentrations
supérieures a la vibrisse nationale est plus élevé que le nombre de valeurs extrémes supérieures a la
vibrisse régionale. Autrement dit, si on considére les vibrisses comme des seuils d’anomalies, il y a
plus de sites anomaliques par ces ET dans le SOF selon le seuil national que selon le seuil régional. I
y aurait donc des anomalies géogenes et/ou des contaminations ponctuelles régionales pour As, Cu,
Cr, Ni, et Pb. L’ensemble de ces observations met en évidence 1’intérét de réaliser une étude spatiale

plus poussée afin notamment de localiser ces anomalies et d’en identifier I’origine.
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Figure 3-2 : Distribution par points d’échantillonnage de As, Cd, Cr, Cu, Ni and Pb avec une classification en

quartile dans le sols du sud-ouest de la France.
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Tableau 3-1 : Statistiques descriptives des concentrations totales de As, Cd, Cr, Cu, Ni et Pb dans les sols en mg kg™ et estimations des outliers régionaux et nationaux.

As Cd Cr Cu Ni Pb
Nombre de valeurs (régionale) 356 356 356 356 356 356
Minimum (régionale) 0.39 0.01 1 0.5 0.5 3.1
Maximum (régionale) 209 2.1 168 491 73.6 261
ler quartile (régionale) 7.8 0.06 20.8 6.0 6.5 19
Médiane (régionale) 13.1 0.15 44 13.1 14.9 27.1
Médiane (nationale) 12.0 0.16 66.3 12.8 18.9 27.8
3e quartile (région) 20.8 0.28 60.0 22.9 27.9 37.9
Vibrisse supérieure régionale 41.2 0.60 118.6 48.3 60.0 66.3
Vibrisse supérieure nationale 36.5 0.67 93.5 34.5 48.6 62.2
rl\ég;ggﬁede valeurs > Vibrisse supérieure 24 40 6 36 7 16
rl?lac;irgggiede valeurs > Vibrisse supérieure 29 35 11 53 18 23

Tableau 3-2 : Statisitiques descriptives de la granulométrie, du pH, du carbone organique , de I’azote total, du Fe et Mn total des 356 échantillons de sol.

Argiles Limons fins gl;i)r:sci)grss Sables fins grS:sbsliZsrs pH CEC ofggg?qnje Azote total Fe Mn
Unité % % % % % cmolc/kg % %o % mg/kg
Minimum 0,2 0,1 0,1 0,5 0,6 4 0,25 0,059 0,03 0,03 5
Maximum 65,2 453 38,6 59,8 97 8,4 50,6 134 9,79 7,66 4870
ler quartile 12,5 12,4 6,7 8,2 10,8 4,9 3,8 1,22 0,93 1,08 195,7
Médiane 19,7 19,2 11,0 12 23,8 5,8 6,6 1,72 1,49 2,16 485,5
3e quartile 32,3 26,5 16,6 16,1 49,1 74 17,3 2,68 2,3 3,13 738,5
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Complémentairement, le Tableau 3-2 présente les caractéristiques statistiques des variables
pédologiques retenues dans cette étude. Pour toutes ces variables, une grande amplitude est observée
pour les 356 sols prélevés. C’est en particulier le cas pour les concentrations en matiére organique et
en fer total. Une attention particuli¢re a donc été portée a ces deux variables, compte tenu de 1’affinité

des ET pour la matiére organique et le fer.

3.2. Analyse multivariée : premiére approche de I’origine des ET

Afin de compléter les observations réalisées sur les caractéristiques représentatives des
différents jeux de données et de les préciser en considérant tous les points d’informations de ces jeux
de données, une analyse multivariée a été réalisée par ACP. La Figure 3-3 présente les résultats
obtenus avec les 6 composantes (ou dimensions) qui expliquent 82 % de la variance totale. Les
principales contributions des variables aux composantes sont les suivantes (I’ensemble des
contributions de chaque variable a chaque composante étant dans le Tableau 3-3S; aucune
contribution forte des variables n’a été trouvée pour les composantes principales 3 et 4): les
concentrations en Ni, Cr, Fe, argiles et sables grossiers pour la composante principale 1 (PC 1) ; le
carbone organique et l'azote total pour la composante principale 2 ; la concentration en Cu pour la
PCS5, et les sables fins pour la PC6.

La corrélation négative entre les sables grossiers et les concentrations en ET suggere que les
sols avec un pourcentage élevé de sables grossiers sont plutét pauvres en éléments trace. Ceci est
confirmé par le fait que les plus faibles concentrations en ET se situent dans le massif forestier des
Landes, aux sols majoritairement sableux de formation géologique récente (< 1 Ma) (Righi & Wilbert,
1984) et avec un pH acide qui engendre la solubilisation des éléments. De plus, les sables ont une
surface spécifique plus faible qui ne favorise pas I’adsorption des éléments (Daskalakis & O’Connor,

1995; Schiff & Weisberg, 1999).
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Figure 3-3 : Cercle des corrélations issues de I’analyse en composante principale. Sous les axes, entre parenthéses, le pourcentage de variance expliqué par les composantes
est indiqué. A) PC 1et PC;2B)PC3etPC4;C)PC5et6

Dénomination des variables :

Coarse sand : sables grossiers ; fine sand : sables fins ; coarse silt : limons grossiers ; fine silt : limons fins ; clay : argile ; carbon : carbone organique ; nitrogen : azote

totale ;CEC : capacité d’échange cationique.
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On peut également observer :

- Sur la Figure 3-3A, que les concentrations en Ni, Cr, Fe et la teneur en argiles correlent
positivement. Ceci suggere une origine plutdt géogene de Ni et de Cr. En effet, les matériaux
issus de la dégradation des roches riches en Ni et Cr sont également riches en argiles. Ainsi,
Ni, Cr et les argiles resteraient liés apres 1’altération de ces roches et le transfert au sol (Cheng
et al., 2011; Kierczak et al., 2007). Ceci a déja été observé dans une étude antérieure
(ASPITET) sur les éléments trace dans les sols en France (Baize, 1997).

- Sur la Figure 3-3B, que les concentrations en Cd, le pH et la CEC corrélent également
positivement. Dans la région étudiée, les sols ayant un pH et une CEC élevés sont des sols
calcaires. Cette corrélation pourrait donc s’expliquer par 1’association entre Cd et certains
minéraux carbonatés, comme cela a déja été mis en évidence dans les environnements naturels
(Chada et al., 2005; Martin-Garin et al., 2002). Cette association est consécutive de la réaction
de dissolution des carbonates, ol Cd?* se substituerait a Ca?* pour former CaCO3;-CdCOs ou
CdCO; (Papadopoulos & Rowell, 1988). L’introduction de Cd dans les sols par les
amendements a base de carbonates de calcium et d’engrais phosphatés est également une

source possible d’apport de Cd aux sols (Senesil et al., 1999).

- Sur la Figure 3-3C, qu’aucune corrélation ne peut étre notée pour les concentrations en As, Cu
et Pb avec les autres variables. Ceci suggere plutdt une origine majoritairement anthropique de

ces éléments.

3.3. Analyse spatiale et géostatisques : facteurs influencant la
distribution spatiale

Afin d’apporter, une dimension spatiale a 1’analyse des concentrations en ET, les
semivariogrammes calculés a l'aide de I'équation (3) et ajustés avec un modéle sphérique pour le calcul
des parameétres associés (effet de pépite, seuil et portée ; figurant dans la colonne a droite de chaque
semivariogramme) sont présentés dans la Figure 3-4. Pour compléter cette analyse spatiale, la Figure
3-5 présente les cartes thématiques des concentrations des métaux trace étudiés prédites par krigeage
ordinaire (avec les paramétres des semivariogrammes de chaque ET). Les informations géographiques
sur l'occupation du sol, les activités miniéres, le matériel parental et les dépdts minéraux ont également
été utilisées pour finaliser ces cartes. Celles-ci permettent ainsi de visualiser de fagon synthétique et

conjointe I’ensemble des informations obtenues et utilisées.

Tous les semivariogrammes (Figure 3-4) sont bornés ce qui laisse supposer que la majorité des
structures spatiales des concentrations en ET étudiés la majorité des structures spatiales des
concentrations en ET étudiés sont incluses dans la zone d’étude d’étude. La distance a laquelle le seuil
est atteint (la portée) varie de 86 a 154 km. Pour tous les variogrammes, les rapports pépites/variance

totale sont compris entre 40 a 80 %. Ces valeurs de rapport, a la fois relativement hautes et peu
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différentes les unes des autres, indiquent qu'il n'a pas été possible de détecter les variations locales

importantes en raison de la taille de la grille d‘échantillonnage (16x16 km).
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Figure 3-4 : Semivariogrammes omnidirectionnels expérimentaux (croix) et modélisés (ligne). Les lignes hachurées représentent la variance totale. Le semivariogramme du
Pb est coupé aprés 100 km car la semivariance chute au déla. Les tableaux associés présentent les parametres des semivariogrammes modélisés. Pour chaque
semivariogramme le nombre de paires de points est supérieurs a 50 (Webster & Oliver, 1993).

Nugget : effet de pépite ; sill : palier ; range : portée ; nugget/variance ratio : rapport effet de pépite/ variance totale

130



Distribution des éléments trace anciens dans les sols aquitains

50

100

Kilometers|

50 100

Kilometers

0 50 100

N

A

Kilometers

100

Kilometers

0 50 100

o

Kilometers

0

£

50

Kilometers

RMQS network
- Sampling sites

Soil occupation
¢+ Orchards

¢ Vineyards

Parental material
* Limestone (Jurassic)
Coarse limestone (Jurassic)

Contamined alluvium

Figure 3-5 : Carte des concentrations en ET estimées par krigeage couplé aux informations géographiques

Mining activities Mineral deposits

* Cu

*  AuAs ¢
* Pb *
* AgPb e
* Fe

*  Pyrite
Urban areas

Major conurbations

Au
As
Zn
Pb

(> 100,000 inhabitants)

décrivant I’occupation du sol, la géologie et activités miniéres

131

Kriged concentration of the

trace elements studied (mg/kg)

As

[ ]=t0
[ 1o-20
I 120 - 30]
B 130 - 40)
I 10 - 50]
I >so

Cd

[ Jso10

[ ]10.10-0.20]
[ 10.20 - 0.30]
I 10.30 - 0.40]
I 10.40 - 0.60]
B > o060

Cr

[ =10

110 - 20]
[ 120- 301
I 130 - 401
I 140 - 50]
I 150 - 60]
I >s0

Cu

[ Js10

[ 110- 20)
I 120- 30)
B 130 - 40)
B 140 - 50]
I > 50

Ni

<
1510
[ 110-20)
I 120-30)
B 130-40]
. <0

Pb
[ ] =10

[ 110-20)
[ 120 - 30]
I 130 - 40]
I 140- 50
I > 50




Distribution des éléments trace anciens dans les sols aquitains

L’analyse directionnelle des semivariogrammes (Figure 3-8S) a permis de mettre en évidence
une anisotropie pour As seulement, comme illustrée par la Figure 3-6. La distribution spatiale de cet
élément differe selon les directions nord-sud ou est-ouest. Dans la direction nord-sud (0°) le
semivariogramme est de type circulaire, sans effet de pépite, avec une portée trés courte (24 km). Dans
la direction nord-est-est (60°) le semivariogramme est de type sphérique avec une portée proche de
celle du semivariogramme omnidirectionnel. La direction du semivariogramme directionnel de
I’arsenic (60°) pointe vers les zones miniéres auriféres situées dans le nord et le nord-est de la région.
Dans cette zone, les dépdts miniers sont constitués de veines de quartz contenant As natif et des
minéraux Au-As-S liés aux processus hydrothermaux dans les roches granitiques et métamorphiques
(gneiss). De ce fait As est un traceur géochimique de Au dans cette région (Bossy, 2010; de Gramont
& Braux, 1990). De plus, I’exploitation aurifére depuis 1’époque gauloise jusqu’a la fin des années
1960 a conduit & la contamination du bassin versant de I’Isle par les résidus miniers et donc
notamment par As (Cauuet, 1991; Courtin-Nomade et al., 2002; Grosbois et al., 2007).

As
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Figure 3-6 : Semivariogrammes directionnels de As. Les croix représentent le semivariogramme a 0°, les points
représentent le semivariogramme a 60°. A chaque valeur de semivariance, le nombre de paires de points est
explicité. Les lignes réprésentent les semivariogrammes modélisés avec leurs parametres indiqués dans le
tableau de droite.

Cd a un rapport pépite/variance totale moyen relativement aux autres éléments considérés
(60 %) et surtout une plus grande portée (>135 km). Cette grande portée indique une plus vaste
étendue spatiale de 1’autocorrélation et suggere une distribution du Cd liée a une source unique et
étendue. En effet, étant donné que Cd est corrélé positivement avec le pH et la CEC, la présence de Cd
correspondrait a la présence de substrats calcaires (matériau parental et/ou fragments calcaires
grossiers), donc a une origine principalement géogene. Ceci est en accord avec les travaux de Atteia et
al. (1995) dans le Jura suisse et de Baize et al. (1999) en Bourgogne, ou la concentration en Cd a été
corrélée aux calcaires d’age jurassique. Cette interprétation est également pertinente dans la mesure ou

de tels sols calcaires du méme age géologique sont présents dans le SOF notamment dans les
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départements de la Dordogne et des Charentes, c’est-a-dire dans le nord-ouest de la région (Figure
3-5). Des valeurs tres élevées en Cd ont également été mesurées dans deux sites situés sur les alluvions
de la Garonne (Figure 3-5). Ces anomalies peuvent s’expliquer par la contamination historique en
cadmium du continuum hydrologique Lot-Garonne qui véhicule des matieres en suspension provenant
directement du bassin industriel de Decazeville suite a I'extraction et le traitement de minerais chargés
en Zn et Cd ou indirectement par la remobilisation de sédiments stockés derriére les barrages du Lot
(Audry et al., 2004; Coynel et al., 2007, 2009; Dabrin et al., 2009; Pougnet et al., 2019).

Le cuivre a le rapport pépite/variance totale le plus élevé (81 %) et une grande portée (112 km)
qui peuvent s'expliquer par l'apport d’origine anthropique de cet élément dans les vignobles de la
région. En effet, en viticulture, le Cu est utilisé dans un mélange de sulfates de cuivre et de chaux
(bouillie bordelaise) pour lutter contre le mildiou (Peronospora viticola) depuis la fin du X1Xe siécle
(Ayres, 2004). Cette pratique culturale a conduit & une contamination diffuse dans les sols des zones
viticoles frangaises et notamment en Aquitaine, comme évoqué dans de précédentes études (Baize et
al., 2006; El Hadri et al., 2012). Cependant, cet apport reste trés hétérogéne selon I’itinéraire technique

choisi par les viticulteurs ainsi que la variabilité de la pression fongique.

Cr et Ni présentent les plus faibles rapports pépite/variance totale (41 et 44 % respectivement),
ce qui suggére qu’il y a moins de variabilité spatiale pour des distances <16 km et donc moins de
variations locales, et que la distribution de ces éléments est plus naturelle que pour les autres éléments
trace. En effet, Cr et Nisont peu mobiles dans les sols. De plus, ils s’adsorbent fortement sur les
composants minéraux du sols tels que la calcite, I’illite et la montmorillonite (Businelli et al., 2004;
Hickey & Kittrick, 1984; Mamindy-Pajany et al., 2013; Navarro-Pedrefio et al., 2003). La corrélation
positive avec les argiles, trouvée précédemment est donc pertinente et explique la variabilité spatiale
observée des concentrations en Ni et Cr. Les teneurs en Ni et Cr dans les sols du SOF semblent donc
étre liées a I’influence de la roche mére sous-jacente. Les fortes valeurs se retrouvent au niveau des
sols issus de roche du Jurassique et du Crétacé (Figure 3-5). Cette tendance est la méme au niveau
national pour le réseau RMQS (GIS Sol, 2011) et des résultats similaires ont été retrouvés par le
programme FOREGS sur les sols francais (Salpeteur & Maldan, 2011). Si des contaminations
anthropiques sont possibles par 1’épandage de boues ou des rejets industriels, elles sont probablement

tres localisées et non détectées par le maillage du réseau RMQS.

Le Pb a un rapport pépite/variance totale élevé (79 %), avec une portée plus faible que les autres
éléments (85 km). Sa distribution spatiale & I'échelle régionale montre des concentrations élevées dans
le nord et le nord-est de la région, avec des «spots» a proximité des grandes agglomérations
régionales (Bordeaux, Bayonne...) (Figure 3-5). Les concentrations du nord-est de la région seraient
principalement d’origine miniére (Courtin-Nomade et al., 2002; de Gramont & Braux, 1990). Quant
aux spots a proximité des grandes villes, ils seraient vraisemblablement dus a la densité de circulation

autour de ces centres urbains et a la contamination en Pb issue des essences plombeées utilisées
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jusqu’en 2000 en France. Les travaux de Saby et al. (2006) ont montré des phénoménes similaires
autour de 1’agglomération parisienne. On rencontre également des « spots » de Pb en pleine forét et
dans les cols pyrénéens qui pourraient étre dus a des activités cynégétiques, des plombs de chasse
pouvant étre disseminés dans les prélévements de sols (Mellor & McCartney, 1994; Tsuji &
Karagatzides, 1998).

4., Conclusion

La distribution et la variabilité spatiales d’éléments trace d’intérét pour la région du Sud-Ouest
de la France (Nouvelle-Aquitaine et Gers) ont pu étre déterminées sur la base de la grille
d’échantillonnage systématique du RMQS. Les concentrations médianes régionales en ces €léments
sont proches des valeurs nationales. Cependant, par la comparaison entre les vibrisses régionales et
nationales comme valeurs seuils d’anomalie et de possible contamination, des concentrations
régionales anomaliques ont été mises en évidence. A partir d’outils cartographiques et géostatistiques
les origines des éléments trace étudiés dans les sols du SOF ont pu étre identifiées. Les résultats
obtenus sont pertinents au regard d’études antérieures. Ainsi, I’arsenic a des origines mixtes, géogéne
et anthropique, liées principalement aux activités minieres. Cd, Cr et Ni sont principalement d’origine
géogéne a I’échelle régionale. Cu a une origine principalement anthropique de par son utilisation
comme fongicide pour la viticulture. Pb a également des origines anthropiques liées aux activités
minieres, aux essences plombées et aux activités cynégétiques. Le massif des Landes, constitué en

majorité de sols sableux, s’est révélé contenir peu d’ET.

Cette étude montre 1’intérét des réseaux systématiques de suivi des sols, malgré un maillage
relativement large (16x16 km) a 1’échelle régionale, pour la détection des contaminations en éléments
trace et I’identification de leurs origines. D’une part, ces données sur la qualité des sols pourront servir
comme ¢éléments d’appui aux décisions territoriales régionales sur la protection de 1I’environnement, la
transition agroécologique et la sécurité sanitaire des aliments. D’autre part, compte tenu du
développement de nouvelles technologies numériques et médicales, ’utilisation d’ET émergents
jusqu’alors peu ou pas utilisés est accentuée. On peut notamment citer l’utilisation des pots
catalytiques contenant des platinoides (Pd, Pt, Rh), des smartphones contenant des métaux rares (dont
In ou Y) ou encore comme des agents de contraste en IRM contenant Gd (Lerat-Hardy et al., 2019;
Schéfer & Puchelt, 1998). Grace aux campagnes RMQS en cours, des analyses similaires pourraient
donc étre envisagées pour caractériser ces éléments émergents. Cette perspective permettait
d’identifier des contaminations émergentes dans les sols grace a I’estimation des concentrations et des
stocks et a une analyse spatiale. Elle pourrait alors contribuer a aider les décisions publiques de
réduction de pollution. Enfin, ce type de réseau pourrait également permettre un suivi de 1’évolution de

la qualité des sols par la détection précoce des dégradations, prévisibles ou non.
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Données supplémentaires
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Figure 3-7S : A) Localisation des sites RMQS dans la zone d’étude. B) Illustration de la méthode de
prélevement appliquée sur site, modifiée de Jolivet et al. (2006). Durant la campagne 1, les sous placettes n°1 ont
été échantillonnées.

Tableau 3-3S : Contribution des variables a chaque dimensions de I’ACP (%). Les plus hautes contributions
(>6%) sont indiquées en gras

Variables Dimension 1 Dimension 2 Dimension 3 Dimension 4 Dimension 5 Dimension 6
argiles 10,53 0,05 4,92 0,26 0,10 0,36
Limons fins 6,20 3,42 6,27 17,36 0,86 0,95
Limons grossiers 2,50 15,99 8,69 12,78 0,81 0,09
Sables fins 0,14 5,09 2,01 6,08 17,87 55,17
Sables grossiers 9,35 6,90 1,13 5,02 0,57 2,28
CEC 6,86 0,17 23,36 0,43 0,05 0,04
pH 4,84 7,40 19,30 0,18 0,03 0,84
Carbone organique 1,59 28,96 0,0004 9,21 0,44 7,26
n_tot 5,10 18,81 0,31 7,45 0,24 5,77
fe_tot 10,05 0,23 2,03 4,19 1,74 0,36
mn_tot 5,39 0,02 5,53 5,64 0,35 5,27
cd_tot 5,29 0,01 12,80 1,48 0,09 0,23
al_tot 6,88 4,50 6,71 0,24 0,33 0,28
cu_tot 0,58 1,57 0,20 3,92 53,40 17,36
pb_tot 2,45 5,34 2,13 2,19 20,37 0,96
as_tot 2,22 1,05 3,28 17,96 1,28 0,45
ni_tot 10,17 0,02 0,02 4,60 0,24 2,12
cr_tot 9,88 0,49 1,32 1,01 1,24 0,22
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Figure 3-8S : Semivariogrammes experimentaux & deux directions répresentées en raster avec des tuiles de 16 km de largeur. L’axe X représente la direction est-ouest et I’axe
Y représente la direction nord-sud.
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Chapitre 4. Distribution des éléments trace
emergents dans les sols aquitains

1. Introduction

L’argent est un ¢lément émergent du fait de ses nouvelles utilisations sous forme
nanoparticulaire pour ses propriétés biocides sur les micro-organismes. De fagon générale, son intérét
environnemental réside dans le fait que sous sa forme ionique Ag* et sous sa forme nanoparticulaire
Ag-NP, I’argent est toxique pour les végétaux et les micro-organismes. La contamination anthropique
des sols en Ag se fait principalement par les activités minieres industrielles et la gestion des déchets
contenant Ag (décharge, enfouissement, fertilisation par des boues) (Chapitre 1.3). Le Pd, le Pt et le
Rh (PPGE) sont des contaminants émergents principalement utilisés par 1’industrie automobile pour la
fabrication des pots catalytiques. La contamination des sols par ces platinoides survient principalement
dans un contexte urbanisé (routes, villes, industries) par 1’émission des pots catalytiques du trafic
routier (Chapitre 1.2). Cependant, dans des contextes ruraux et agricoles, I’occurrence et la

distribution d’Ag et des PPGE ont été peu étudiées.

Dans ce chapitre, nous nous sommes intéressés a la distribution et aux origines des métaux
émergents présentés ci-dessus (Ag, Pd, Pt, Rh), mais également aux métaux anciens (Cd, Cu, Pb) dans
35 sols prélevés durant la campagne de prélevement du RMQS-2. Les contaminations régionales en
Cd, Cu et Pb ont été étudiées au chapitre précédent et ces éléments servent ainsi de référence pour
I’analyse de la distribution des métaux émergents. Les caractéristiques géographiques et physico-
chimiques des sols ont été déterminées et sont décrites dans ce chapitre. Pour évaluer les différents
facteurs de distribution, plusieurs analyses de traitement de données ont été mises en ceuvre. D’une
part, des analyses statistiques et multivariées ont été réalisées pour la description de la variabilité et la
mise en évidence de corrélations entre les concentrations en ces métaux et les différentes variables
physico-chimiques du sol considérées. D’autre part, a partir de ces mémes concentrations et du
croisement d’informations géographiques (réseau routier), géologiques (gisements et zones miniéres),
et agricoles (enquétes des pratiques), les possibles sources des éléments émergents considérés ont été

évaluées.
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2. Résultats et discussion

2.1. Caractéristiques des sites et des sols

2.1.1  Variables géographiques

Grace a la stratégie d’échantillonnage spatio-temporelle « annualisée » avec répartition spatiale
homogéne du RMQS-2, I’ensemble de la zone d’étude est couvert par les 35 sols échantillonnés
(chaque département est représenté par au moins un site de prélevement). Le détail des sites
(commune, description du sol) est en Annexe 2. Les occupations du sol observées sur le terrain des

sites échantillonnés sont présentées dans la Figure 4-1.
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Figure 4-1 : Carte des occupations du sol des 35 sites RMQS-2 prélevés
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L’occupation correspond majoritairement aux grandes cultures, aux prairies et aux surfaces
boisées (Tableau 4-1). Les vignes, friches et jardins (domestiques) ne sont représentés que de facon

isolée par un seul site.
Tableau 4-1 : Nombre de sites représentant une occupation du sol observée

Grandes Prairies

Occupation cultures permanentes Foréts Vignes Friches Jardin
Nombre de 11 8 13 1 1 1
sites

2.1.2  Variables physico-chimiques des sols

Les variables physico-chimiques du sol (variables pédologiques) considérées sont liées a la
typologie des sols. Elles décrivent la nature physique et chimique des sols et peuvent permettre
d’expliquer le comportement des éléments trace dans le sol. Ainsi, la granulométrie (5 fractions), la
matiere organique (carbone et azote), le pH, le calcaire total, la capacité d’échange cationique (CEC),
les concentrations en Ca, Mg, K et Na échangeables ont été déterminés (Tableau 4-2). Le détail site

par site est disponible en Annexe 3.

La texture des échantillons est trés variable et refléte la diversité des sols de la région (Figure
4-2). Les sols sont soit avec une forte dominance de sables, car ils correspondent aux sols sableux des
Landes, soit des sols avec des textures équilibrées entre les 3 fractions, soit des sols a dominante

argileuse. Il n’y a pas de sol avec des textures a tres forte proportion de limons.

La matiére organique est aussi en quantité tres variable, les valeurs faibles représentant plutot
les sols de grandes cultures et les valeurs les plus élevées, les sols de foréts. Le pH des 35 sols couvre
presque toute la gamme habituelle des pH de sol, allant de 4 a 8. Les sols acides correspondent plutét

aux sols forestiers sableux et les sols les plus basiques aux sols calcaires.
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Tableau 4-2 : Statistiques descriptives des variables pédologiques des 35 sols RMQS-2 prélevées.

Variables Min 1°" quartile Médiane 3¢ quartile Max
Argiles (%) 0,6 9,2 16,2 24,6 53,5
Limons fins (%) 0,1 4,7 19,4 27,6 42
Limons grossiers (%) 0,4 4,2 11,7 19 28,7
Sables fins (%) 1,5 8,2 12,9 15,6 34,1
Sables grossiers (%) 15 9,7 28,4 68,7 95,9
Matiere organique (%) 0,3 2 3,2 5,2 18,5
Carbone (%) 0,17 1,16 1,86 3,02 10,73
Azote total (%o) 0,1 0,9 1,67 2,6 53
C/N 7,3 9 10,3 17,4 46,4
pH eau 3,9 4,3 5,6 6,8 8,3
Calcaire total (%) 0 0 0,1 0,4 75,5
Ca échangeable (mg kg) 20 147 1240 2314 13202
Mg échangeable (mg kgt) 10 51 115 200 864
K échangeable (mg kg %) 4 50 122 206 1557
Na échangeable (mg kg!) 6 9 12 20 39
CEC (cmol* kg™) 2,4 6,3 11,2 22 123,2

Figure 4-2 : Triangles des textures des 35 sols RMQS-2 prélevés. Granulométrie 3 fractions exprimées en %.
Triangle utilisé : Service de la carte des sols de 1’ Aisne (15 classes). Abréviations : ALO argile lourde ; AS argile
sableuse ; A argile ; AL argile limoneuse ; LSA limon sablo-argileux ; LAS limon argilo-sableux ; LA limon
argileux ; LS limon sableux ; LMS limon moyen sableux ; LM limon moyen ; LLS limon léger sableux ; LL
limon léger ; SA Sable argileux ; S sable ; SL sable limoneux.
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2.1.3  Concentration en metaux émergents dans les sols aquitains

Les concentrations totales en métaux émergents (Ag, Pd, Pt, Rh) et anciens (Cd, Cu, Pb) ont été
mesurées dans la totalité des 35 sols. Pour le Rh, seuls les résultats de 28 échantillons ont pu étre
exploités du fait d’une contamination (valeur de blanc suspecte) dans la derniére série d’analyse. Le
Tableau 4-3 présente le résumé statistique des concentrations mesurées dans les horizons de surface
des sols prélevés. Les vibrisses inférieures ne sont pas indigquées, car elles sont négatives pour tous les
éléments. Ceci indique une distribution asymétrique (non normale) des concentrations (voir

histogrammes en Annexe 4).

La valeur médiane d’Ag est proche de son abondance dans la cro(te terrestre (0,07 mg kg?) et
de celle du réseau européen GEMAS (0,04 mg kg?) (Reimann et al., 2018). On note cependant que 3
valeurs extrémes se différencient des autres, ce qui nous indique un comportement inhabituel dans la
distribution des concentrations en Ag et suggere des contaminations dont la source est a identifier
(Figure 4-3).

Les valeurs médianes des éléments émergents Pd, Pt et Rh sont toutes supérieures a leurs
abondances moyennes dans la crodte terrestre (3-, 7-, 37- fois supérieure, respectivement). Ceci
suggere un enrichissement dans le sol de ces éléments. La vibrisse calculée pour le Pt étant supérieure
a la valeur maximale, il n’y a pas de valeur extréme pour le Pt, ce qui nous indique que la distribution
des concentrations en Pt ne révéle pas d’anomalie. Une seule anomalie ressort pour le Pd. Trois
anomalies sont a noter pour le Rh (Figure 4-3). Ainsi, pour Pd et Rh, il pourrait y avoir des
contaminations significatives a identifier. Les valeurs médianes sont du méme ordre de grandeur a ce
que I’on retrouve dans la littérature dans des zones non contaminées ou agricoles (par exemple,
2,98 ug Pt kgt ; 0,167 pg Pd kg ; 0,012 pg Rh kgt dans des sols agricoles autour de Berlin) (Tableau
1-1).

Les valeurs médianes des éléments « communs » Cd, Cu et Pb sont inférieures a celles
obtenues pour le RMQS-1 (Tableau 3-1). Néanmoins, leurs distributions rendent compte de plusieurs

valeurs extrémes (4 pour Cd, 3 pour Cu et 3 pour Pb).
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Tableau 4-3 : Statistiques descriptives des concentrations totales des métaux émergents et anciens étudiés dans
les horizons de surface des 35 sols RMQS-2 (28 sols pour Rh).

Elément Ag Cd Cu Pb Pd Pt Rh
unité mg kg mg kg mg kgt mg kgt Mg kg Hg kgt Mg kgt

Min 0,015 0,004 0,20 3,02 0,20 0,30 0,07
1¢" quartile 0,038 0,039 3,61 13,07 0,845 0,93 0,48
Médiane 0,081 0,122 11,05 23,18 1,49 421 0,67
3¢ quartile 0,096 0,219 22,48 33,85 2,16 5,55 0,84
S:ggrri'zafe 0,182 0,490 50,79 65,03 413 12,48 1,38
Max 0,222 1,044 111,81 93,45 4,85 11,44 2,21

N‘S’iTlee 35 35 35 35 35 35 28
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Figure 4-3 : Boites a moustaches des concentrations en métaux émergents. Les points noirs représentent les
valeurs extrémes.
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Figure 4-4 : Boites a moustaches des concentrations en métaux anciens. Les points noirs représentent les valeurs
extrémes.

Les pratiques et intrants agricoles (fertilisants, traitements phytosanitaires) sont des sources
importantes d’éléments trace dans les sols cultivés (Belon et al., 2012). A partir de ce constat, il
devient alors intéressant de comparer les concentrations en métaux trouvées dans les échantillons de
sols étudiés en fonction de 1’occupation des sols. L’objectif est de mettre en évidence des différences

qui pourraient provenir des pratiques agricoles.

Considérant 1’occupation des sols, on peut regrouper les 35 échantillons de sols en 3 catégories,
les sols de grandes cultures (en incluant la vigne), les sols de prairies et les sols de foréts (Tableau
4-4). Concernant Ag, toutes les médianes sont significativement différentes. Ainsi, Ag est plus
concentré dans les sols avec une occupation de type grandes cultures que dans les prairies et les foréts.
Pour Pd et Pt, les médianes des sols de grandes cultures et de prairies ne sont pas statistiquement
différentes, mais elles sont significativement supérieures a celles des sols de foréts. Enfin pour Rh il
n’y a aucune différence significative entre les médianes des trois catégories d’occupation du sol. Ces
remarques mettent en évidence une disparité dans la distribution selon 1’occupation du sol et invitent a

en trouver 1’origine.
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Tableau 4-4 : Médianes des éléments émergents selon I'occupation du sol des sites. Les astérisques indiquent
que la médiane est statistiquement différente (p<0,05) selon le test de Wilcoxon.

Meédianes par

; Ag Pd Pt Rh
occupation
unité mg/kg ug/kg pg/kg ug/kg
Grandes cultures 0,095* 2,16 5,165 0,665
(n=12)
Pra'”es(ﬁirg)‘a”e“tes 0,084* 1,435 4,305 0,815
Foréts (n=13) 0,029* 0,03* 1,02* 0,4

Les distributions spatiales des concentrations en métaux des sites sont illustrées par la Figure
4-5. Pour tous les éléments, les concentrations les plus élevées ont tendance a se trouver au nord de la
région et les valeurs les plus faibles dans le massif des Landes. Les fortes concentrations en Ag
(supérieures au 3¢ quartile) sont plutét situées dans le Poitou-Charentes et le Limousin. Le Pd se
trouve fortement concentré dans la zone Poitou-Charentes. Les concentrations en Pt n’ont aucune
valeur extréme, mais les plus fortes concentrations se retrouvent elles aussi dans le nord-ouest de la
zone d’¢tude. Enfin, le Rh a une distribution différente, les valeurs extrémes et les fortes

concentrations se retrouvant plutot dans le nord-est (Limousin) de la zone étudiée.

Pour les éléments anciens, on retrouve une distribution similaire aux résultats du RMQS-1
(Figure 4-6 et Figure 3-2). Les fortes valeurs en Cd sont retrouvées au nord-ouest de la zone d’étude et
celles du Pb dans la partie nord-ouest et nord-est. Le Cu a une distribution différente, les valeurs les
plus élevées sont distribuées sur toute la zone étudiée et non sur des zones spécifiques. Ceci est
probablement d( au fait que les sols de vignobles, fortement contaminés en Cu (cf. Chapitre 3.3.3),

sont sous-représentés parmi les 35 sols prélevés du RMQS-2.
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Figure 4-5 : Distributions spatiales des concentrations en éléments émergents Ag, Pd, Pt, Rh.
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Figure 4-6 : Distributions spatiales des concentrations en métaux anciens Cd, Cu, Pb.
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2.1.4  Corrélation et analyse multivariée

Dans cette partie, les corrélations entre les variables analysées (pédologiques et concentrations
en métaux) ont été étudiées, pour permettre d’identifier les sources des métaux et leurs caractéres
anthropiques ou naturels. La distribution des variables n’étant pas normale (cf. histogrammes en
Annexe 4), ce sont les coefficients de corrélation de Spearman qui ont été calculés. La Figure 4-7
rassemble les coefficients de corrélation de Spearman sous forme de matrice. On remarque que les
sables grossiers sont corrélés négativement avec toutes les autres variables. Ceci est en accord avec les
résultats du RMQS-1 et indique notamment que les sols sableux sont systématiquement faiblement
concentrés en métaux. En effet, les sols avec une texture sableuse ont une surface spécifique faible qui
ne favorise pas 1’adsorption des métaux. A I’inverse, les limons et argiles sont corrélés positivement
avec les concentrations en métaux (sauf Pd). En particulier, il y a une forte corrélation entre Cd et les
argiles (r = 0,75). Cette corrélation s’explique par la texture argileuse des sols calcaires, plus
concentrés en Cd, comme vu précédemment (Chapitre 3.3.2). Parmi les métaux émergents, Pt et Pd
sont corrélés entre eux, ce qui peut indiquer une origine commune aux deux éléments. On peut aussi
noter que Pd est anti-corrélé avec la quantité de carbone organique, indiquant que 1’on retrouve plus de
Pd dans les sols minéraux et que le Pd n’est pas lié a la matiére organique. Pb, Ag et Rh sont fortement
corrélés entre eux. La corrélation entre Ag et Pb peut s’expliquer par la présence en trace d’Ag dans
les minéraux de Pb, notamment la galéne (PbS) anciennement exploitée dans le haut bassin versant de
la Dordogne et dans la région de Melle (Deux-Sevres).
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Figure 4-7 : Matrice de corrélation (Spearman) entre les concentrations en métaux et les variables pédologiques.
Les croix indiquent une corrélation non significative (p > 0,05). Nom des variables : Limons_g, limons grossiers
; Limons_f, limons fins ; Sables g, sables grossiers ; Sables_f, sables fins ; CEC, capacité d’échange cationique ;
CaO_ech, Ca échangeable ; K20 ech, K échangeable ; MgO _ech, Mg échangeable ; Na2O_ech, Na
échangeable.
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Ces mémes variables ont été utilisées pour une analyse en composantes principales (ACP).
Quatre dimensions (ou composantes principales) représentent 72 % de la variance (Figure 4-8) : Les
sables grossiers ont une forte contribution a la dimension 1 (36 % de la variance) et sont non ou anti-
corrélés aux autres variables. On remarque pour les dimensions 1 et 2 une forte corrélation entre Ag,
Pb et les limons fins, ainsi qu’entre les limons grossiers et Pt. Le carbone organique et 1’azote
contribuent le plus a la dimension 2 mais ne sont pas corrélés a d’autres variables, a 1’exception de
I’anti-corrélation entre Pd et le carbone organique. La dimension 3 (12 % de la variance) montre la
forte corrélation entre Ag, Pb et Rh, ainsi que la corrélation entre les argiles, Cd, le pH et le Ca
échangeable. Enfin, la dimension 4 montre une forte contribution des sables fins et de la CEC qui sont
corrélés négativement. Chacune de ces dimensions suggére que la variabilité des métaux étudiés est
lie a la variabilité naturelle des sols, les facteurs liés a la granulométrie (les sables grossiers et les
limons fins en particulier) contrdlant leurs distributions.
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Figure 4-8 : Cercles de corrélations des dimensions 1-2, 3-4 et 1-3 issus de I'ACP. Les variances de chaque
dimension sont précisées entre parenthéses.
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2.2. Facteurs de distributions et identification des origines

221 Influence des émissions automobiles

Selon des études antérieures, la contamination des sols en PPGE par les émissions automobiles
s’est avérée corrélée a la densité du trafic routier (Cicchella et al., 2003, 2008; Zuzolo et al., 2018). La
distance des sites de prélévements par rapport aux routes a donc été estimée a partir de la base de
données ROUTES00 et du logiciel ArcGIS. Seules les voies avec une vocation au minimum
« régionale » ont été utilisées, en considérant que les troncons de route de vocation inférieure ont un
trafic routier limité (Figure 4-9). Quelle que soit la vocation considérée, les sites RMQS se trouvent en
moyenne a 1,5 km d’une route. Seulement 4 sites se trouvent & moins de 100 métres d’une route, le
plus proche étant a 23 métres (Tableau 4-5). Cependant, les données du réseau routier ne reflétent pas
totalement la densité du trafic routier. En effet, dans le cas du Pb de la région parisienne, il a été
montré qu’il n’y a pas de corrélation entre le réseau routier et les concentrations de Pb dans le sol,
mais que celles-ci sont corrélées avec la densité de population (Saby et al., 2006). Ainsi, les
concentrations en PPGE ont aussi été comparées aux densités de population des communes des sites
de préléevement (Figure 4-9B).
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Figure 4-9 : A) Situation des 35 sites RMQS-2 par rapport au réseau routier (ROUTES500) de nature
autoroutiere, principale et régionale. B) Situation des 35 sites RMQS-2 par rapport a la densité de population des
communes.
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Tableau 4-5 : Distances entre les sites RMQS-2 prélevés et les routes les plus proches évaluées a partir de la
base de données ROUTE500. Les sites a moins de 100 métres d’une route sont grisés dans le tableau.

Numeéro site Nom commune Distance site- Distance site- Distance site-
RMQS route (type route (liaison route (liaison
autoroutier) principale) (m) | régionale) (m)
m

1203 Fontaine-Le-Comte = 362 1374 5710
1244 Rouille 9154 81 7263
1253 Mortroux 22988 5230 2029
1281 Verines 609 2006 2251
1285 Saint-Martin-Les-Melle 15182 98 1074
1330 Auvailles-Limouzine 25734 4421 997

1368 Fontaine-Chalendray 27251 11992 1731
1374 Peyrilhac 8647 5839 3633
1453 Busserolles 21562 4073 3851
1454 Champagnac-La-Riviere 23982 7560 3325
1460 Saint-Setiers 20846 6518 1661
1488 Mosnac 5610 1796 3137
1532 Oriolles 5985 4469 2256
1543 Moustier-Ventadour 6660 4522 820
1577 Tocane-Saint-Apre 11249 11251 1991
1583 Chameyrat 6640 1922 1868
1610 Carcans 43771 5629 722

1614 Tizac-De-Lapouyade 5303 11061 1673
1618 Neuvic 1079 1175 275
1620 Milhac-D'auberoche 5802 2893 1292
1653 Saint-Aubin-De-Medoc 7988 1587 1092
1741 Saint-Felix-De-Foncaude 12792 1008 3889
1744 Lalandusse 37934 5664 1496
1780 Hostens 10125 7789 948
1782 Roaillan 4704 4117 622

1785 Puymiclan 15344 2382 23

1825 Sillas 11559 2946 185
1862 Mimizan 24303 36485 2812
1865 Trensacq 18930 5278 2954
1867 Captieux 2092 1133 6231
1956 Taller 4419 7095 3619
1963 Condom 30959 2000 1101
2096 Mesplede 5098 4692 2315
2101 Monclar-Sur-Losse 28956 1991 1871
2180 Oloron-Sainte-Marie 21870 93 1097
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Les émissions automobiles sont la premiére source anthropique de PPGE dans les sols dans un
contexte urbain. Une contamination en PPGE des sols adjacents aux routes est observée jusqu’a une
distance de 100 m (Helmers, 1996; Wiseman et al., 2016; Zereini et al., 2007). Dans notre étude, la
majorité des sols échantillonnés provient de sites éloignés des zones urbaines ou d’une infrastructure
avec une forte densité de véhicules. De ce fait, lorsque 1’on considére 1’ensemble des sols étudiés, il
n’y a pas de corrélation ou de tendance qui ressort entre les concentrations en PPGE et la distance des
sites par rapport a une route (Figure 4-10). De plus, il n’y a pas de relation linéaire significative entre
les concentrations en Pt et Rh, et les densités de population (Figure 4-11 et Tableau 4-6). Seul le Pd a
une relation linéaire significative avec la densité de population, mais seulement 18 % de la variance
sont expliqués par cette relation (Tableau 4-6). L’ensemble de ces résultats suggeére que les émissions
du trafic routier ne seraient pas une source majeure de PPGE pour I’ensemble des sols agricoles et

forestiers étudiés dans un contexte non urbain.
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Figure 4-10 : Concentration en Pt (A), Pd (B) et Rh (C) des sites RMQS en fonction de la distance a la route la
plus proche (quelle que soit sa vocation).
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Figure 4-11 : Concentration en Pt (A), Pd (B) et Rh (C) des sites RMQS en fonction de la densité de population
des communes correpondantes aux sites de prélévements.
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Tableau 4-6 : Résultats des régressions linéaires (test de Fisher) entre les concentrations en Pt, Pd, Rh et la
densité de population

Degrés Coefficients de
Variables de Valeur F Pr (>F) régression significatif r2 r
libertés au seuil de 1%
Pt 33 3.49 0.0703 Non 0.096 0,30
Pd 33 7.56 0.0096 Oui 0.187 | 0,43
Rh 26 8e-04 0.9773 Non 0.048 0,22

Les rapports élémentaires peuvent aussi servir d’indicateur de 1’origine automobile des PPGE.
Ely et al. (2001) ont défini une gamme des rapports élémentaires correspondant aux quantités de
PPGE utilisés par 1’industrie automobile pour la fabrication des pots catalytiques : Pt/Pd 1 — 2,5 ;
Pt/Rh 4 — 9 ; Pd/Rh : 5 — 19. Ainsi des concentrations dans le sol rentrant dans ces gammes
indigueraient une origine automobile des PPGE. Dans des études antérieures, les valeurs des rapports
élémentaires Pt/Pd, Pt/Rh et Pd/Rh ont notamment permis de mettre en évidence les origines
automobiles dans les sols et boues d’épuration, ainsi que les apports des activités minicres (par
transport et dépbt atmosphérique) dans les neiges du Groenland et des Pyrénées (Barbante et al., 2001;
Birke et al., 2018; Ely et al., 2001; Moldovan et al., 2007; Rauch & Peucker-Ehrenbrink, 2015).

Dans notre étude, les rapports médians de Pt/Pd, Pt/Rh et Pd/Rh sont respectivement de 2,0 2,6,
et 4,6 (Tableau 4-7). Ceci montre que Pt est toujours au moins 2 fois plus abondant que Pd et Rh.
Cependant les rapports Pt/Rh et Pd/Rh ne correspondent pas a la gamme définie par Ely et al. (2001).
Ainsi, il n’est pas possible de conclure globalement quant a une origine anthropique et automobile des

PPGE dans les échantillons considérés.

Tableau 4-7 : Rapports des concentrations entre Pt et Pd, Pt et Rh, Pd et Rh

Pt/Pd Pt/Rh Pd/Rh
Minimum 0,2 0,2 0,8
ler. 11 2,0 2,2
quartile
Médiane 2,0 2,6 4,6
3e quartile 3,1 3,3 8,1
Maximum 13,1 14,0 21,1
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En comparant les rapports élémentaires des échantillons des sites RMQS a la gamme des
rapports des pots catalytiques, on remarque qu’un nombre limité de sites RMQS sont dans les limites
de la gamme (Figure 4-12). De plus, seuls deux sites (n° 2180 et n° 1785) sont situés a moins de
100 m et ont des rapports élémentaires correspondant aux pots catalytiques. Les deux autres sites (n°
1244 et n° 1285) situés a moins de 100 m d’une route ont des concentrations qui ne rentrent pas dans
cette gamme. Plusieurs explications sont possibles. D’une part, il convient de rappeler que les données
de Ely et al. (2001) datent des années 1990 et début 2000. Or, dans une recherche de performance et
d’amélioration, les rapports ¢lémentaires dans les pots catalytiques ont évolué vers une augmentation
du Pd et une diminution, voire une disparition du Pt (Cooper & Beecham, 2013). Il est donc possible
qu’a I’heure actuelle, la gamme de Ely et al. (2001) ne représente pas 1’ensemble des rapports
¢lémentaires que I’on retrouve dans les pots catalytiques les plus récents. D’autre part, il se peut que le
trafic associé a la route proche des sites considérés soit faible et qu’il y ait donc trés peu d’émissions

locales vers le sol.

Cependant, la contamination diffuse par la dispersion longue distance et la déposition de
particules en suspension dans 1’atmosphére contenant des PPGE, pourrait expliquer les contaminations
des sols. Il a été¢ montré que les PPGE contenus dans les particules en suspension dans 1’air des zones
rurales en Allemagne peuvent provenir de pays voisins (Zereini et al., 2012). Les sources anthropiques
des PPGE dans les particules en suspension sont principalement dues aux activités de fonderie de
minerais, avec une contribution des émissions automobiles et de la combustion des énergies fossiles
(Rauch & Peucker-Ehrenbrink, 2015; Sen et al., 2013)

En résumé, d’apreés les distances aux routes, les densités de population et les rapports
élémentaires, les émissions automobiles locales par les pots catalytiques ne seraient pas une
source majeure de PPGE dans les sols agricoles et forestiers étudiés dans un contexte non
urbain. La possible contribution des contaminations diffuses par dispersion atmosphérique des

PPGE reste encore a déterminer.
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Figure 4-12 : Rapports élémentaires Pt/Pd, Pt/Rh et Pd/Rh des 35 sols RMQS-2 (28 pour Rh). Les tirets
rouges représentent les limites des rapports élémentaires des PPGE dans les pots catalytiques telles que
définies par Ely et al.(2001). Les numéros des sites RMQS-2 compris entre les deux limites sont explicités,

la correspondance des numéros est disponible en Annexe 2.
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2.2.2  Influence de la géologie et des mines

Nous avons vu précédemment (Chapitre 3) que les sols de la zone étudiée sont particulierement
riches en éléments traces (As, Au, Cr, Ni, Pb) dans la partie nord et nord-est ainsi qu’au sud, dans le
massif pyrénéen (Bossy, 2010; Courtin-Nomade et al., 2002; de Gramont & Braux, 1990). La
corrélation positive entre Pb, Ag et Rh améne a penser que les distributions de Rh et Ag sont
naturellement liées a celles de Pb. A partir des données géographiques relatives aux mines et gites
minéraux de Pb et Ag, on remarque qu’il y a une association entre les valeurs élevées en Ag et la

localisation des mines et gites métalliferes en Pb et Ag (Figure 4-13).
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Figure 4-13 : Cartes des concentrations en Ag et Rh associées aux mines et gites minéraux de Pb et Ag.
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L’exploitation miniére des éléments trace et ses activités inhérentes (stériles, fonderie) sont des
sources anthropiques d’Ag pour les sols a proximité de celles-ci (Laffond, 2018; Mariet et al., 2016;
Sterckeman et al., 2002). La distance des sites par rapport aux mines exploitant Ag ou aux gisements
connus de I’Ag permet de quantifier cette association. La tendance observée est que plus un site est
proche d’une mine ou un gisement, plus la concentration d’Ag et Rh dans le sol est élevée (Figure
4-14). D’aprés le modéle exponentiel [In y = In(a)x+ In(b)], 39 % de la variance totale d’Ag est
expliqué par la distance entre les sites et les mines d’Ag et 40 % de la variance totale par la distance
entre les sites et les gisements d’Ag (Tableau 4-8). On obtient des résultats similaires pour le Rh
(Tableau 4-9). Ces résultats indiquent que la distribution et I’origine de Ag et Rh dans les sols sont
plutot d’origine mixte a la fois naturelle, dépendant de la roche-mére sous-jacente, et anthropique
causée par la pollution des activités miniéres. Ces résultats restent a confirmer avec des analyses
complémentaires sur les autres sites RMQS-2.
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Figure 4-14 : Concentration (log) en Ag et Rh des sites RMQS-2 en fonction de la distance aux mines (A et B)
et en fonction de la distance aux gisements (C et D).
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Tableau 4-8 : Résultats des régressions exponentielles (test de Fisher) entre les concentrations en Ag et Rh et la
distance des sites aux mines d’Ag.

Degrés Coefficients de
Variables de Valeur F Pr (>F) régression significatif r2 r
liberté au seuil de 0,1%
Log Ag 33 20.63 0.0007 Oui 0,385 0,62
Log Rh 26 14.37 0.0008 Oui 0,356 0,60

Tableau 4-9 : Résultats des régressions exponentielles (test de Fisher) entre les concentrations en Ag et Rh et la
distance des sites aux gisements d’Ag.

Degrés Coefficients de
Variables de Valeur F Pr (>F) régression significatif r2 r
liberté au seuil de 0,1%
Log Ag 33 2241 0.00004 Oui 0.404 0,64
Log Rh 26 17.85 0,0002 Oui 0.407 0,63

Les sols sableux du massif des Landes ont été préecédemment mis en avant pour leurs
concentrations trés faibles en métaux (Chapitre 3.3). La matrice de corrélation (Figure 4-7) et I’ ACP
(Figure 4-8) nous montrent que c’est également le cas pour les éléments émergents (Ag, Pd, Pt et Rh)
et cela pour les mémes raisons (formation géologique récente et acidité du sol favorisant la

solubilisation et le transport).

Concernant le Pt et le Pd, dans les 35 sols considérés, les faibles concentrations généralement
retrouvées (pas de valeur extréme pour le Pt) ainsi que 1’absence de corrélation avec les émissions
automobiles suggérent que la présence de ces éléments dans la majorité des sols échantillonnés
pourrait étre d’origine naturelle et donc dépendante de la roche-mere. En dehors des zones connues et
exploitées (par exemple, le complexe igné du Bushveld en Afrique du Sud), la présence des PPGE
dans les roches est rare. En France, on rapporte tres peu de découvertes de minéraux de PPGE : dans
les alluvions maritimes de Pénestin (Morbihan), dans les alluvions de la Céze (Lozére), dans les
dépdts alluvionnaires de la Durance (Bouches-du-Rhdne) et dans les alluvions de la Reyssouze (Ain)
(Lorand et al., 2018). Dans le cas des alluvions de la Reyssouze, la majorité des minéraux de platine
analysés étaient associés au Cu, Fe, Ni et Pd. Des minéraux de platine ont aussi été retrouvés associés
a de I’or natif. Cependant, si cette association est fréquente elle ne serait que fortuite, car les roches et
processus géologiques de ces éléments sont différents (Lorand et al., 2018). L’origine des PPGE dans
ces minéraux serait liée a des intrusions mafiques-ultramafiques « démantelées » lors de la formation
de massifs montagneux ; cette hypothese a été émise dans le cas des Alpes (Lorand et al., 2018). Dans
notre zone d’étude, les intrusions mafiques et ultramafiques connues sont situées dans les Pyrénées

(Clerc et al., 2014). Le seul site échantillonné sur cette zone (n°2180, Oloron-Sainte-Marie) est un sol

162



Distribution des éléments trace émergents dans les sols aquitains

formé sur alluvions du gave d’Oloron avec des concentrations ¢élevées en Pt (4,92 ug kg™t) et en Pd
(3,58 ug kg™) qui pourrait provenir des Pyrénées. Néanmoins, les autres échantillons ayant des valeurs
élevées en Pt et Pd (supérieures au 3¢ quartile) sont situés sur des sites au nord de la région Nouvelle-
Aquitaine sur des formations géologiques différentes (calcaire) qui ne sont a priori pas enrichies en
PPGE. Une analyse des horizons profonds sur ces sites est souhaitable pour confirmer |’origine

géogene de ces métaux.
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2.2.3  Influence des pratiques agricoles

Les enquétes menées aupres des exploitants agricoles portent notamment sur 1’historique de la
parcelle (cultures mises en place) et les itinéraires techniques mis en ceuvre sur les sites RMQS a
occupation agricole (successions culturales et prairies). Les informations concernant les apports
d’intrants, potentiellement sources d’éléments trace (engrais minéraux, produits phytosanitaires,
apports organiques de type fumier ou boues), ont été relevées pour les 21 parcelles agricoles
échantillonnées, et sont présentées de fagon synthétique dans la Figure 4-15. Les résultats détaillés site
par site sont en Annexe 5. Il en ressort que la majorité des sites font I’objet d’une fertilisation
minérale, mais aucun n’a re¢u une fertilisation organique par des boues de station d’épuration urbaine
ou industrielle. Cette source de contamination en éléments trace peut donc étre exclue pour les
échantillons considérés. Les apports phytosanitaires sont surtout liés aux sites de grandes cultures et a

quelques sites de prairies semés.

Occupation des sols:
21sitesRMQS 3 Grandes cultures (n=12)
vocation agricolessur B prairies permanentes
les 35 échantillonnés (n=8)

Vignes (n=1)

Apports réalisés sur
les sites agricoles (n
= nombre de sites
traités)

Apport produits
phytosanitaires
(n=14)

Apport organique Apport organique
type fumier (n=8) type boues (n=0)

Apport engrais
minéraux NPK (n=18)

Figure 4-15 : Synthése des enquétes sur les pratiques agricoles et itinéraires techniques des parcelles des sites
RMQS prélevés. N.B. : Une méme parcelle peut recevoir des apports de différents types.

Les intrants agricoles (engrais minéraux, produits phytosanitaires, fumiers et boues) sont des
sources substantielles d’éléments trace dans les sols (Belon et al., 2012; Gimeno-Garcia et al., 1996).
Concernant les éléments émergents, Ag est généralement retrouvé en grande quantité dans les boues
d’épuration jusqu’a 108 mg kg™ (Lottermoser, 2012) et Pd, Pt et Rh sont présents dans les engrais
minéraux NPK a des concentrations allant jusqu’a 30 pug kg™ (Alt et al., 1997; Eriksson, 2001). La
présence des PPGE dans les engrais minéraux s’explique par les procédés chimiques utilisés pour la
synthese et la transformation de I’ammoniac. Le platine est utilisé historiquement comme catalyseur
dans le procédé d’oxydation de I’ammoniac pour produire de 1’acide nitrique (procédé Ostwald). Son
codt élevé a conduit a I’utilisation d’alliage Pt-Pd-Rh en catalyse de ces procédés (J. Bell, 1960; Gryn

& Goncharov, 2000). Ainsi, une contribution de ce type d’intrants a la contamination des sols cultivés
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en PPGE est plausible. En moyenne, 85 kg N ha™ de surface agricole fertilisable sont utilisés en France
(UNIFA, 2018). Cela pourrait expliquer la différence entre les concentrations médianes des sols de
cultures et de prairies par rapport aux sols de foréts. Neanmoins cela reste a confirmer avec 1’analyse

d’un grand nombre d’échantillons issus du RMQS.

Une autre pratique agricole pourrait conduire a une contamination des sols en Ag, il s’agit de
I’ensemencement des nuages par ’iodure d’argent Agl. L argent est utilisé comme agent glagogene de
la vapeur d’eau afin d’empécher la formation de gros cristaux de glace et éviter les dégats des grélons
sur les cultures. En effet, le sud-ouest de la France posséde de nombreux vignobles, vergers et cultures
maraicheéres qui sont particulierement sensibles a la gréle. Ainsi, depuis plusieurs années, il se
développe en France et plus particulierement dans la région Nouvelle-Aquitaine un réseau de canons
anti-gréle pour la prévention et la protection des cultures. L’ Association nationale d’étude et de lutte
contre les fléaux atmosphériques (ANELFA) fournit la liste des communes équipées en canons. Il est
possible de mettre en relation ce réseau avec la position des sites RMQS (Figure 4-16). On remarque
que méme si la densité du réseau est forte (450 canons), il n’y a pas de valeur extréme en Ag a
proximité du réseau. De plus, compte tenu des faibles concentrations en Ag retrouvées, cette pratique
n’aurait donc pas tendance a augmenter la concentration en Ag dans les sols, ceci est en accord avec
les résultats obtenus en Greéce sur la méme problématique mais ou 1’ensemencement a été réalisé par
avion (Tsiouris et al., 2002). L’absence d’accumulation prononcée dans le sol peut s’expliquer par la
faible quantité d’argent utilisé pour ce procédé (9 g Ag L h™) compte tenu de la surface couverte par
un canon (portée 10 km) et de la durée de fonctionnement de 15 & 30 jours par an selon la météo
(Dessens et al., 2016). Néanmoins plus d’analyses et un suivi a long terme de la dispersion d’Ag par
ce procédé sur les autres sites RMQS (non prélevés a I’heure actuelle) seraient nécessaires non

seulement pour confirmer ce résultat mais également pour évaluer les effets de cette pratique.
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Figure 4-16 : Concentrations en Ag des 35 sites RMQS-2 superposées au réseau de canons a gréle (Anelfa,
2020)
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3. Conclusion

A partir de 35 sols prélevés durant la campagne du RMQS-2, les concentrations d’éléments
émergents (Ag, Pd, Pt, Rh) ont été déterminées. Ces sols sont faiblement contaminés par ces éléments
et présentent peu de valeurs extrémes (0 & 3). Les analyses statistiques montrent que, d’une part Ag,
Pb, Rh et d’autre part Pd et Pt sont corrélés entre eux. L’analyse de la distribution spatiale, avec le
croisement d’informations géographiques, géologiques, et agricoles, a montré que les émissions
automobiles ne seraient pas une source majeure de PPGE dans les sols d’occupations forestieres et
agricoles. La distribution de Pd et Pt serait plutot d’origine naturelle avec de possibles contributions
anthropiques provenant de: i) la dispersion longue distance des PPGE par les particules en
suspensions dans I’atmosphére ; ii) des intrants, notamment les fertilisants minéraux, pour les sols
agricoles. L origine d’Ag et Rh serait principalement aussi d’origine naturelle et les valeurs les plus
élevées viendraient de la proximité de gisements et exploitations miniéres d’Ag et Pb. Les activités
agricoles (ensemencement des nuages et épandages des boues d’épuration) n’auraient que trés peu

d’influence sur les concentrations en Ag.

Ces résultats donnent une premiere approche de la distribution spatiale des éléments émergents
dans les sols aquitains. 1ls nécessitent d’étre complétés par le prélévement et I’analyse des autres sites
RMQS. Le faible nombre d’échantillons de sol analysés par rapport a ’ensemble du réseau RMQS
dans la région (356 sites) n’a pas permis de réaliser une analyse géostatistique qui permettrait de
caractériser la structure spatiale de ces éléments et d’établir des cartes d’estimation des concentrations.
Par ailleurs, compte tenu des connaissances limitées sur les PPGE dans les sols agricoles ou forestiers,
il pourrait étre avantageux de considérer d’autres types d’analyse pour mieux déterminer leurs
distributions et leurs sources dans ces sols. Par exemple, des analyses de profil de sols sur les horizons

profonds, ou des analyses isotopiques de I’osmium (*¥’0s/*88Q0s) traceur de 1’origine des PPGE.
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Chapitre 5. Conclusion générale et perspectives

Les sols sont une interface essentielle entre les différents compartiments de 1’environnement :
I’atmosphére, la biosphére, I’hydrosphére et la lithosphére. Non seulement, ils représentent une
ressource indispensable a la production de biomasse mais sont également fortement impliqués dans les
problématiques environnementales. Cependant, ils sont non renouvelables a I’échelle humaine,
fragiles et soumis a de nombreux facteurs de dégradation. Les contaminations en éléments trace font
partie de ces facteurs, qu’elles soient de natures ancienne, plus récente ou méme émergente. De plus,
les sols ne sont souvent que peu considérés dans les décisions environnementales et territoriales a
cause du manque de données et de connaissances pour caractériser leurs natures et 1’évolution de leurs
potentialités. Pour répondre a ces besoins des réseaux d’acquisition et de diffusion des connaissances
des sols tels que le Réseau de mesures de la qualité des sols (RMQS) ou des Réseaux mixtes
technologiques comme le RMT « Sols et Territoires » ont été mis en place au niveau national. De
nombreuses mesures ont été collectées depuis la création de ces réseaux et dans ce travail, nous avons
utilis€é ces données pour caractériser et évaluer les distributions spatiales d’éléments totaux
potentiellement contaminant que constituent les éléments trace dans les sols de Nouvelle-Aquitaine et

du Gers.

Dans un premier temps, nous avons identifié les origines des possibles contaminations dans les
sols par des éléments anciens (As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb) déja mesurés dans la premiére campagne (2000-
2009) du programme du RMQS (356 sites). Dans un second temps, nous nous sommes attachés a
évaluer la distribution spatiale et les origines possibles d’éléments émergents (Ag, Pd, Pt, Rh) en se

basant également sur le dispositif du RMQS régional.

i) En ce qui concerne les éléments anciens, les concentrations médianes régionales en ces
éléments (totaux) sont proches des valeurs nationales. La comparaison entre les vibrisses régionales et
nationales comme valeurs seuils de contamination a cependant mis en évidence une contamination
régionale en As, Cr, Cu, Ni et Pb. Les analyses statistiques ont montré des corrélations entre les
éléments et les variables physico-chimiques du sol. On retiendra notamment que Ni et Cr sont
fortement corrélés aux argiles, Cd est corrélé avec le pH et la CEC. A partir d’outils cartographiques et
géostatistiques, les origines des éléments trace étudiés dans les sols de la région ont pu étre identifiées.
Ainsi, Pb et As ont des origines mixtes, géogéne et anthropique, liées principalement aux activités
miniéres. Cu a une origine principalement anthropique de par son utilisation comme fongicide pour la
viticulture. Enfin, Cd, Cr et Ni sont principalement d’origine géogéne a 1’échelle régionale, méme si
des contaminations locales peuvent exister. Le massif des Landes récent et constitué en majorité de

sols sableux podzolisés, s’est révélé contenir peu d’éléments trace.

Ces résultats montrent ’intérét des réseaux systématiques de suivi des sols comme le RMQS a

I’échelle régionale, malgré un maillage relativement large (16x16 km), pour la détection des
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contaminations en éléments trace et I’identification de leurs origines. Ces résultats permettent donc
d’avoir une base de connaissances de la contamination en ET a 1’échelle régionale, base qui pourra
étre comparée a d’autres régions et servir de référence pour détecter d’éventuelles évolutions grace
aux campagnes en cours et futures sur le RMQS. D’autre part, une perspective plus sociétale peut étre
mise en avant : ces données sur la qualité des sols pourront servir comme ¢€léments d’appui aux
décisions territoriales régionales sur la protection de I’environnement, la transition agroécologique et
la sécurité sanitaire des aliments. Par ailleurs, ces éléments anciens pourraient basculer dans la
catégorie emergente en fonction des évolutions de leurs nouvelles applications sous formes de
nanoparticules, comme pour Cu et Cd (Glover et al., 2011; Hullavarad et al., 2008; Rzigalinski &
Strobl, 2009)

(ii) Pour les éléments émergents, leur distribution et leur variabilité spatiale régionale ont pu
étre déterminées a partir des données de la deuxieme campagne (2016-2027) du RMQS (35 sites). Les
concentrations des éléments Ag, Pd, Pt et Rh ont été déterminées par des méthodes analytiques
optimisées pour les platinoides et il en ressort que les sols régionaux sont faiblement contaminés par
ces éléments et les concentrations présentent peu de valeurs extrémes (0 a 3). Les analyses statistiques
montrent une corrélation d’une part entre Ag, Pb, Rh et d’autre part entre Pd et Pt. L’analyse de la
distribution spatiale, avec le croisement d’informations géographiques, géologiques, et agricoles, a
montré avec les données disponibles que les émissions automobiles ne sont pas une source majeure de
PPGE pour I’ensemble des sols d’occupation forestiere et agricoles. La distribution de Pd et Pt serait
plutot d’origine naturelle avec de possibles contributions de la dispersion atmosphérique des PPGE et
des intrants, notamment les fertilisants minéraux pour les sols & occupation agricole. La distribution
d’Ag et Rh serait plutét d’origine géogéne et anthropique, car dépendante de la proximité des
gisements et d’exploitations miniéres, les concentrations les plus élevées étant proches de ceux-Ci.
Enfin, I’ensemencement des nuages pour prévenir la gréle n’aurait que trés peu d’influence sur les
concentrations en Ag dans les sols. Toutefois, si les premiéres analyses spatiales des métaux
émergents dans le RMQS montrent des tendances plus ou moins nettes, elles restent a confirmer par

des études et recherches complémentaires.

Ainsi, en ce qui concerne les perspectives de ce travail, la premiére serait donc de compléter ces
résultats par le prélévement et 1’analyse des autres sites RMQS de la deuxiéme campagne. Par la suite,
cela permettrait de réaliser une analyse spatiale a 1’aide de méthodes géostatistiques qui permettraient
de caractériser la structure spatiale des éléments émergents considérés et d’établir les cartes
d’estimation de leurs concentrations et de I’erreur associée. Par ailleurs, pour mieux caractériser les
origines et la distribution des PPGE dans le sol, d’autres types d’analyses de sol pourraient étre
considerés. Par exemple, des analyses de profil de sols horizon par horizon, et/ou des analyses

isotopiques de 1’osmium (*¥’0s/*¥0s) reconnu comme traceur de 1’origine des PPGE.
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Outre la recherche des origines et de la distribution spatiale, deux autres axes de recherches
pourraient étre développés a partir des données du RMQS sur les PPGE. D’une part une analyse
temporelle pourrait étre effectuée a partir de 1’analyse des échantillons de la premiére campagne
RMQS-1. Elle pourrait ainsi mettre en évidence une éventuelle accumulation des PPGE dans le sol au
cours du temps. D’autre part, une estimation des stocks pourrait tre réalisée a partir des échantillons
composites et des mesures de densités du sol prélevés sur site. Ceci permettrait d’améliorer la

connaissance sur les cycles biogéochimiques globaux de ces éléments.

Enfin, compte tenu de 1I’émergence des utilisations sous formes de nanoparticules d’Ag ainsi
que des PPGE (notamment dans le domaine biomédical (Fahmy et al., 2020; Pedone et al., 2017), une
caractérisation de ces éléments dans le sol sous formes de nanoparticules (Ag, Pt et Pd notamment)
apparait comme un nouvel enjeu concernant le devenir de ces éléments et leur prise en compte dans les

problématiques environnementales et de sécurité sanitaire.
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Annexes

Annexe 1: Algorithme de recuit simulé appliqué par Allard et al. 2012 pour I’optimisation du schéma
d’échantillonnage.

Annexe 2 : Tableau descriptif des échantillons de sols prélevés et analysés durant la campagne
RMQS-2 en Nouvelle-Aquitaine.

Annexe 3 : Tableau analytique des échantillons de sols prélevés et analysés durant la campagne
RMQS-2 en Nouvelle-Aquitaine.

Annexe 4 : Histogrammes des concentrations en éléments trace (Ag ; Cd ; Cu; Pb; Pd ; Pt; Rh)

Annexe 5 : Tableau de résultats des enquétes RMQS concernant les intrants agricoles, sur les parcelles
agricoles prélevées durant la campagne RMQS-2.
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Annexe 1

1- A partir des 12 échantillons annuels obtenus avec un schéma aléatoire on calcule :

12 4 12
fo= Z[zwj |0; —of] +Z [0.1— di]
i=1 j=1 k=1

Avec:

O;: proportion de données appartenant a l'occupation j dans I'échantillon complet.

o!

; - proportion de données appartenant a I'occupation j dans I'échantillon annuel n°i.

d}. : proportion de données de I'échantillon annuel n° comprises entre le (k-1)éme et le kéme décile de I'échantillon complet (quand k=1 le (k-

1)éme décile est en fait le minimum et quand k=9 c’est le maximum).
wj : écart-type des données brutes (ici teneur en carbone) qui appartiennent a I'occupation J.
fo est la valeur initiale de la fonction objectif que 'on cherche a minimiser.

2- Pourn=1,.., N ouN estle nombre d'itérations de I'algorithme :

On tire une une grappe au hasard

a) Sile nombre de points dans ce carré est supérieur a 5, on échange deux de ces points d’échantillon.
b) Sile nombre de points dans ce carré est inférieur a 5, on réaffecte chacun des points a un échantillon différent.
3- Onrecalcule la fonction objectif (f;,) avec ces changements

fn—l‘fn
T

4- Si f, < fn_1,0n accepte le changement, sinon on l'accepte avec probabilité p, = exp( ) ou T est le parametre de température. Le

parametre de température T est le controle de 'acceptation des dégradations de I'algorithme.
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Annexe 2

N° site Commune Département | Profondeur | Horizon Nom du sol selon le Référentiel Pédologique

RMQS (n°) prélevée prélevé

(cm)

1203 FONTAINE-LE-COMTE 86 00-15/20 LAg LUVISOL-REDOXISOL

1244 ROUILLE 86 0-12/22 LA CALCISOL argileux, ferro-nodulaire, & tendance rédoxique en
profondeur (>90cm)

1253 MORTROUX 23 0-20/25 LA(g) BRUNISOL a cha}rge grossiére s_ub—superflmelle faible de nature
quartzeuse, rédoxique, issu de micaschistes

1281 VERINES 17 0-20 LAca CALCO§OL leptique argileux caillouteux issu de calcaire
cryoturbé

1285 SAINT-MARTIN-LES- 79 0-20 LA BRUNISOL Ilmpno_—arglleux caillouteux issu d'une argile rouge a

MELLE silex, compacte a faible profondeur.

1330 AVAILLES-LIMOUZINE 86 0-5/7 LAg NEOLUVISOL rédoxique sur aréne granitique

1368 FONTAINE-CHALENDRAY | 17 0-10 LAci CALCISOL Igpthye, a charge moyenne a grossiere de graviers et
cailloux calcaires, issu de calcaire marneux

1374 PEYRILHAC 87 0-10 Ah BI_?UNI$OL pYSTRIQUE luvique sur PALEOSOL sur
micaschistes a dysmoder

1453 BUSSEROLLES 24 0-20 A LUVISOL rédoxique a fonctionnement planosolique

CHAMPAGNAC-LA- i BRUNISOL peu épais fortement anthropisé, a discontinuité

1454 RIVIERE 87 0-8 LA@) anthropique, a faible drainage interne

1460 SAINT-SETIERS 19 00-15/25 Ah RANKOQOSOL humifére cailloutique @ hémimoder

1488 MOSNAC 17 0-25 LA BR_UNISOL I|mono-_argllo-sableux a argilo-sableux issu d'une
argile sableuse ferralitique

1532 ORIOLLES 16 0-35/40 A BRUNISOL avec un comportement planosolique
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N° site Commune Département | Profondeur | Horizon Nom du sol selon le Référentiel Pédologique
RMQS (n°) prélevée prélevé
(cm)
1543 MOUSTIER-VENTADOUR | 19 0-15/20 A BRUNISOL peu épais, issu de de micaschistes
1577 TOCANE-SAINT-APRE 24 00-5/6 Aca RENDO_SOL limoneux sur calcaire crayeo-marneux du
Campanien
BRUNISOL limono-sableux, a horizon redoxique de profondeur,
1583 CHAMEYRAT 19 0-23/30 A sur PALEOSOL. rubéfié
1610 CARCANS 33 0-25 AJE ARENOSOL podzolisé, acide, a moder issu de sables des landes
1614 TIZAC-DE-LAPOUYADE 33 00-25 A/E LUVISOL redoxique tronqué sur molasses du Fronsadais
1618 NEUVIC 24 0-30 Aca RENDO_SOL limono-argileux issu de calcaires crayo-argileux du
Campanien
1620 MILHAC-D'AUBEROCHE 24 0-20 Ah LUVISOL TRONQUE a horizon grossier, issu d’argiles a silex
1653 SAINT-AUBIN-DE-MEDOC | 33 0-10/15 LAci PODZOSOL OCRIQUE 8 MEUBLE a dysmoder, a horizon
rédoxique et graveleux profond sur sables des landes
SAINT-FELIX-DE- ) LUVISOL rédoxique issu de molasses de I'Agenais, a horizon
1741 FONCAUDE 33 0-15 A BTg pachique
1744 LALANDUSSE 47 0-30 LE LUVISOL rédoxique carbonaté argileux
1780 HOSTENS 33 0-20/25 Ah PODZOSOL DURIQUE rédoxique & nappe profonde a mor
1782 ROAILLAN 33 0-10 A BRUNISOL DYST\RIQ,UE rédoxique sableux & horizon
redoxique profond & mésomull
1785 PUYMICLAN 47 0-33/36 LA LUVISOL rédoxique sablo-limoneux profond
1825 SILLAS 33 0-10 LAh PODZOSOL MEUBLE, rédoxique
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N° site Commune Département | Profondeur | Horizon Nom du sol selon le Référentiel Pédologique
RMQS (n°) prélevée prélevé
(cm)

1862 MIMIZAN 33 0-10 Js ARENOSOL de dune a hémimoder

1865 TRENSACQ 40 0-25 LAh PODZOSOL HUMIQUE a nappe profonde.

1867 CAPTIEUX 33 0-20 A PODZOSOL PLACIQUE rédoxique a nappe a dysmoder

1956 TALLER 40 0-20 Ah PODZOSOL HUMIQUE a hydromoder de profondeur, & nappe
profonde

1963 CONDOM 32 05-22/27 LAca(g)z QALC_OSOL issu dg molasse, saturé en saison, a horizon
rédoxique, sur calcaire lacustre profond

2096 MESPLEDE 64 0-30 LA BRUNISOL graveleux peu épais sur graves du Pliocene

2101 MONCLAR-SUR-LOSSE 32 00-10/15 A BRUNISOL EUTRIQUE, colluvial, luvique, redoxique en
profondeur.

2180 OLORON-SAINTE-MARIE 64 0-37 A PEYROSOL cailloutique alluvial issu d'alluvions récentes du

Gave d'Oloron
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Annexe 3
VRMOS  Argies O LIO S S, Tears  ARe cabone O ON pHe prkel S
- % % % % % - % % %o %
1203 12,4 37,3 27,5 11,7 111 LMS 2,5 1,45 1,4 10,4 51 nd 0
1244 40,8 42 13,8 1,9 1,5 AL 3,3 1,91 2,4 8 6,8 nd 0
1253 23 22,7 13,4 21,2 19,8 LSA 2,4 1,39 1,7 8,2 5,8 nd 0
1281 21,2 41,3 22,1 6,3 9,1 LAS 6,5 3,77 4.1 9,2 8,1 nd 22,6
1285 20,4 38,4 28,2 4,9 8,2 LA 2 1,16 1,6 7,3 7,1 nd 0
1330 11,9 14,2 17,7 14,3 41,8 SL 2,1 1,22 1,6 7,6 6 nd 0
1368 53,5 27 9,9 29 6,8 ALO 3,1 1,8 2,4 75 8,1 nd 24,8
1374 18,5 17,9 7,3 13,5 42,7 SA 7,5 4,35 2,9 15 4,2 3,8 0
1453 10,4 19,4 8,4 14,1 47,8 SL 3,2 1,86 1,6 11,6 54 nd 0
1454 14,7 20,4 10,8 25,6 28,4 LS 51 2,96 2,6 11,4 5,8 nd 0
1460 19,1 14,6 8,3 15,6 42,5 SA 11,6 6,73 4,3 15,6 3,9 3,6 0,1
1488 14,4 17,6 19,8 8,6 39,7 LS 1,4 0,81 0,9 9 6,9 nd 0
1532 41 19,4 115 8 57 SL 1,3 0,75 0,9 8,4 6,6 nd 0
1543 27,9 13,7 6,4 14,6 37,5 AS 10,3 5,97 5,3 11,3 55 nd 0
1577 17,6 22,8 15,8 34,1 9,7 LSA 55 3,19 3,2 10 8,1 nd 58,8
1583 24,6 15,2 10,3 26,8 23,3 LSA 4,3 2,49 2,5 10 5,9 nd 0
1610 0,6 0,6 1,3 1,7 95,9 S 0,4 0,23 0,1 23,2 4 3,7 0,4
1614 2,8 4.7 12,7 8,2 71,5 SL 15 0,87 0,9 9,7 55 nd 0
1618 30,1 1,7 19 23,4 25,7 AS 3,5 2,03 2,2 9,2 8,3 nd 75,5
1620 16,2 38,7 28,7 8,2 8,2 LMS 3 1,74 0,8 21,8 4.5 4 0,2
1653 9,4 4,3 4,2 12,8 69,4 S 1,9 1,1 0,5 22 4,2 3,6 0,2
1741 22,3 24,1 27,6 15,5 10,6 LAS 2,9 1,68 1,67 10,1 48 nd 0,2
1744 429 26,7 13,1 10 7,3 AL 2,3 1,33 1,7 7,8 8,2 nd 6,4
1780 7.3 3,1 0,4 13,9 75,3 S 2,3 1,33 04 334 3,9 3,1 0,2
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VRMQS  Argies L LTS S S rewre MO cabone At o pew prkol O
- % % % % % - % % %o %
1782 10 2,5 2,7 11,4 73,4 SA, S 1,6 0,93 0,9 10,3 5,6 5 0,2
1785 10,8 20,9 22,4 24,6 21,2 LS 1 0,58 0,6 9,7 6,1 nd 0,1
1825 6,9 2,1 2,6 6,4 82,1 S 5,2 3,02 1,2 25,1 4,1 3.5 0,4
1862 5,9 0,1 1,3 1,5 91,2 S 0,3 0,17 0,1 17,4 4,5 3.9 0,6
1865 9,2 6,7 1,5 13,9 68,7 S 4,2 2,44 1,3 18,7 4,3 3.8 0,5
1867 6,8 1,2 0,6 12,9 78,5 S 5,6 3,25 0,7 46,4 4 3,1 0
1956 7,9 8,9 1,7 20,4 61 S 18,5 10,73 3,7 29 4,2 3.2 0
1963 34,8 27,6 19,6 9,4 8,6 AL 34 1,97 2,2 9 8,1 nd 6,3
2096 26 29,2 15,7 16,7 12,4 LAS 55 3,19 2,7 11,8 5,4 nd 0
2101 38,9 32,2 11,7 11,4 5,8 AL 4 2,32 2,2 10,5 6,8 6,1 0,1
2180 20,9 30,8 12,3 14,4 21,7 LSA 4.4 2,55 2,6 9,8 6 nd 0,3

N"RMQS échalg:ga:eable échalr\w/glg?eable K échangeable échar’:lgiable CEC sat-llj-?;éon Ag Cd Cu Pb Pd Pt Rh
- mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg méq% % mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg po/kg  po/kg  pg/kg
1203 898 91 74 9 5,6 68,3 0,091 0,117 5,34 34,79 4,12 11,44 0,7
1244 5362 232 229 23 20,8 100 0,128 0,73 20,94 38,83 1,8 9,6 0,86
1253 1844 79 40 7 9 78,5 0,166 0,219 30,06 9345 1,03 2,09 2,21
1281 13154 307 760 37 16 3135 0,182 1,044 32,94 51,44 3,2 7,62 nd
1285 2314 103 238 13 10,2 91,1 0,202 0,356 111,81 77,12 344 9,5 nd
1330 1416 112 46 9 59 96,9 0,079 0,121 8,1 29,42 2,28 7,14 0,69
1368 11120 244 352 23 25,2 165,5 0,084 0666 16,11 2351 1,49 5,68 0,73
1374 35 115 170 39 8,4 12,8 0,086 0,042 6,74 23,73 0,38 4,98 nd
1453 747 97 62 19 8 41,1 0,077 0161 17,62 31,63 0,82 45 0,93
1454 1902 200 122 18 13 62 0,132 0,188 21,77 38,94 1,32 4,21 1,1
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N"RMQS échar?gaeable échalr\1/g|;geable K échangeable échar’:lgiable CEC satzigéon Ag Cd Cu Pb Pd Pt Rh
- mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg méq% % mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg po/kg  pg/kg  pg/kg
1460 91 37 84 12 3,2 21,5 0,094 0,122 4,47 30,12 0,2 1,02 0,92
1488 1542 110 138 10 53 119,9 0,093 0,219 1844 1756 4,05 4,52 0,5
1532 1095 189 56 11 33 150,8 0,089 0,193 33,02 2318 48 728 0,58
1543 2013 368 1557 25 16,2 76,6 0,171 0,211 11,44 6092 0,51 44 1,98
1577 11132 196 449 20 9,1 458,4 0,027 0,373 43,97 8,24 0,91 0,3 0,3
1583 1496 146 115 10 8,8 71,9 0,065 0,179 11,29 2101 1,67 1,31 0,65
1610 37 10 4 8 27,3 0,7 0,015 0,006 0,47 3,68 098 044 0,07
1614 457 51 25 8 2,4 80,9 0,075 0,041 6755 29,83 258 331 0,83
1618 10761 121 139 7 71 554,1 0,045 0,884 6,07 13,45 1,55 0,3 0,38
1620 123 31 35 18 11,2 6 0,057 0,062 4,02 20,83 1,4 4,15 0,62
1653 71 20 12 6 22,3 1,7 0,062 0,025 3,04 1268 197 569 0,27
1741 1447 279 161 21 9,3 74,3 0,089 0,08 1105 3534 187 7,08 0,77
1744 11940 864 206 23 17,2 275,6 0,081 0,209 17,74 2299 2,04 459 0,61
1780 20 15 11 4,9 3,5 0,015 0,011 0,35 341 0,57 0,75 nd
1782 874 91 50 102,4 3,6 0,031 0,027 2,16 9,01 0,8 0,84 nd
1785 1240 124 68 6,2 83,8 0,097 0,025 9,13 2244 185 312 0,64
1825 473 88 1288 10 123,2 4 0,022 0,036 1,07 4,35 0,32 0,3 0,15
1862 48 17 12 10 94,2 0,3 0,016 0,004 0,2 3,96 0,51 0,3 nd
1865 40 14 121 9 6,3 75 0,029 0,056 3,19 15,64 1,06 1,11 0,4
1867 147 49 161 13 20,7 5,4 0,024 0,017 0,39 3,02 044 0,65 nd
1956 837 265 128 35 24,7 18,6 0,026 0,022 2,11 10,3 0,93 0,3 0,28
1963 13202 310 266 18 22 224 0,121 0,314 2319 3291 236 465 0,71
2096 1018 118 155 12 12 38 0,058 0,122 9,04 19,41 0,87 1,22 0,56
2101 4894 182 93 19 122,3 15,2 0,09 0,165 26,25 29,9 1,78 542 0,82
2180 1878 153 125 15 12,1 64 0,222 0,288 53,9 60,94 324 492 1,81
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Annexe 4 :
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Annexe 5 :
n° Commune Type culture Assolement Apport N P K Apport organique | Traitement Apport
RMQS engrais d'origine animale | phytosanitaire | boue
minéraux d'épuration
1488 MOSNAC Grandes Orge, malis, oui oui oui oui oui oui non
cultures tournesol, tabac
1532 ORIOLLES Vignes Ugni-blanc oui oui oui oui non oui non
1203 FONTAINE-LE-COMTE Prairie Prairie naturelle | non non non non non non non
permanente
1244 ROUILLE Grandes BIlé, colza oui oui oui non oui oui non
cultures
1253 MORTROUX Grandes Prairie artificiel | oui oui non non oui non non
cultures
1281 VERINES Grandes Bl¢, pois, orge, | oui oui oui oui non oui non
cultures colza, mais
1285 SAINT-MARTIN-LES- Grandes Colza, blé, mais | oui oui non non oui oui non
MELLE cultures tournesol
1330 AVAILLES-LIMOUZINE Grandes Prairie, Mais oui oui oui oui oui non non
cultures
1368 FONTAINE- Grandes Blé colza oui oui oui oui non oui non
CHALENDRAY cultures tournesol
1453 BUSSEROLLES Grandes Mais, blé oui oui oui oui oui oui non
cultures tournesol
1454 CHAMPAGNAC-LA- Prairie Prairie naturelle | oui oui oui oui non non non
RIVIERE permanente
1543 MOUSTIER-VENTADOUR | Prairie Prairie naturelle | non non non non non non non
permanente
1577 TOCANE-SAINT-APRE Prairie Prairie naturelle | oui oui oui oui oui non non
permanente
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n° Commune Type culture Assolement Apport N P K Apport organique | Traitement Apport
RMQS engrais d'origine animale | phytosanitaire | boue
minéraux d'épuration

1583 CHAMEYRAT Prairie Prairie naturelle | oui oui oui oui oui oui non
permanente

1614 TIZAC-DE-LAPOUYADE Friche Prairie naturelle | non non non non non non non

1618 NEUVIC Prairie Prairie oui oui oui oui non oui non
permanente artificielle

1744 LALANDUSSE Grandes BIg, colza, oui oui oui oui non oui non
cultures tournesol, mais

1785 PUYMICLAN Grandes BIé, tournesol oui oui oui oui non oui non
cultures

1963 CONDOM Grandes Bleé, sorgho, oui oui oui oui non oui non
cultures tournesol

2096 MESPLEDE Grandes Blé, Mais oui oui non non non oui non
cultures

2180 OLORON-SAINTE-MARIE | Prairie Prairie oui oui oui oui non oui non
permanente artificielle
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Résumé :

Cette thése a pour objectif d’évaluer la distribution spatiale et les origines d’éléments trace anciens et
émergents dans les sols de Nouvelle-Aquitaine en se basant sur le Réseau de mesures de la qualité des
sols (RMQS). En premier lieu, six éléments trace anciens ont été ciblés (As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb), leur
distribution spatiale a été estimée a partir des analyses de 356 échantillons issus de la premiere
campagne RMQS. Les concentrations médianes régionales retrouvées sont proches des valeurs
nationales. La comparaison entre les vibrisses régionales et nationales comme valeurs seuils
d’anomalie a montré des concentrations régionales anomaliques. A 1’aide de systéme d’information
géographique et géostatistiques les origines des éléments trace étudiés dans les sols ont pu étre
identifiées. L arsenic a des origines mixtes, géogeéne et anthropique, liées principalement aux activités
miniéres. Cd, Cr et Ni sont principalement d’origine géogéne a 1’échelle régionale. Cu a une origine
principalement anthropique de par son utilisation comme fongicide pour la viticulture. Pb a également
des origines anthropiques liées aux activités miniéres, aux essences plombées et aux activités
cynégétiques. Dans un second temps, 4 éléments émergents (Ag, Pd, Pt, Rh) ont été étudiés a partir de
35 échantillons de sol prélevés durant la deuxiéme campagne RMQS. Les concentrations retrouvées
indiquent que ces sols sont faiblement contaminés par ces éléments. Les analyses statistiques montrent
que, d’une part Ag, Pb, Rh et d’autre part Pd et Pt sont corrélés entre eux. L’analyse de la distribution
spatiale, avec le croisement d’informations géographiques, géologiques, et agricoles, a montré que les
émissions automobiles ne seraient pas une source majeure de PPGE dans les sols d’occupations
forestiéres et agricoles. La distribution de Pd et Pt serait plutot d’origine naturelle avec de possibles
contributions anthropique provenant de : i) la dispersion longue distance des PPGE par les particules
en suspensions dans I’atmosphere ; ii) des intrants, notamment les fertilisants minéraux, pour les sols
agricoles. L’origine de Ag et Rh serait principalement aussi d’origine naturelle et les valeurs les plus
élevées viendraient de la proximité de gisements et exploitation miniére de Ag et Pb.

Abstract :

The aim of this thesis is to assess the spatial distribution and origins of old and emerging trace
elements in soils of the Nouvelle-Aquitaine region based on the French soil monitoring network
(RMQS). Firstly, six old trace elements were targeted (As, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb), their spatial
distribution was estimated from the analyses of 356 samples from the first RMQS campaign. The
median regional concentrations found are close to the national values. The comparison between the
regional and national whisker values as anomaly threshold values showed anomalous regional
concentrations. With the help of geostatistics and geographical information systems, the origins of the
trace elements studied in the soils could be identified. Arsenic has mixed geogenic and anthropogenic
origins, mainly related to mining activities. Cd, Cr and Ni are mainly of geogenic origin on a regional
scale. Cu has a mainly anthropogenic origin due to its use as a fungicide in viticulture. Pb also has
anthropogenic origins related to mining activities, leaded gasoline and hunting activities. As a second
step, 4 emerging elements (Ag, Pd, Pt, Rh) were studied from 35 soil samples collected during the
second RMQS campaign. The concentrations found indicate that these soils are slightly contaminated
by these elements. Statistical analyses show that, on the one hand Ag, Pb, Rh and on the other hand Pd
and Pt are correlated. The analysis of the spatial distribution, with the cross-referencing of
geographical, geological and agricultural information, showed that automobile emissions are not a
major source of PPGE in forest and agricultural soils. Rather, the distribution of Pd and Pt would be of
natural origin with possible anthropogenic contributions coming from: i) the long-distance dispersion
of Pd and Pt by particles suspended in the atmosphere; ii) inputs, notably mineral fertilisers, for
agricultural soils. The origin of Ag and Rh would also be mainly of natural origin and the highest
values would come from the proximity of Ag and Pb deposits and mining.
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