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RÉSUMÉ 

Les écosystèmes aquatiques sont soumis à de nombreux contaminants, y compris les Terres Rares 
(REEs), qui forment un groupe cohérent d'éléments aux propriétés physico-chimiques similaires. Au 
cours des deux dernières décennies, la production et la consommation accrues des REEs pour les 
technologies modernes ont conduit à leur présence croissante dans les milieux aquatiques. 
Cependant, des lacunes significatives subsistent qui nécessitent des approches pluridisciplinaires 
combinant Géochimie et Ecotoxicologie afin de : i) évaluer les cycles géochimiques (distribution, 
réactivité et devenir) des REEs dans les écosystèmes aquatiques ; et ii) identifier les facteurs et 
processus contrôlant leurs concentrations dans les organismes aquatiques (biodisponibilité, 
bioaccumulation). 

La première partie de ce travail s'est concentrée sur la distribution spatiale et le comportement 
géochimique des REEs à l'interface continent-océan, principalement en milieu estuarien. L’analyse 
des concentrations en REEs dissoutes le long d’un profil estuarien dans l’estuaire de la Gironde par 
condition d’étiage a permis de caractériser le comportement géochimique dans le gradient de salinité 
avec : (i) un abattement des REEs à faible salinité (S<5), plus importante pour les REEs légères (La, Ce, 
Pr, Nd) ; (ii) une augmentation des concentrations dissoutes aux salinités intermédiaires (5<S<15), 
principalement pour les légères ; et (iii) une dilution par le pôle marin moins concentré. Le gadolinium 
anthropique (Gdanth) montre quant à lui un comportement conservatif. 

Une synthèse bibliographique a été effectuée sur 102 articles publiés depuis 50 ans sur les REEs. Elle 
a conduit à la publication d’une base de données accessible à la communauté scientifique et a permis 
de définir 16 références mondiales des concentrations en REEs chez les embranchements d’espèces 
dulçaquicoles et marines. Une tendance à la dilution trophique a été démontrée à l’échelle globale. À 
l'échelle régionale (vasière Ouest-Gironde), une étude sur sept espèces représentatives de la 
macrofaune a démontré l'importance des traits écologiques et biologiques dans la compréhension de 
l’écodynamique des REEs. 

Les agents de contraste à base de Gadolinium (Gd-CA), utilisés en imagerie par résonance 
magnétique, sont stables et ne sont pas éliminés par les stations de traitement des eaux usées (STEU). 
Une approche pluridisciplinaire (analyse de données, terrain, expérimentations) a été réalisée sur le 
Gdanth. Un modèle utilisant les données de consommation en Gd-CAs a été développé pour évaluer les 
flux européens de Gdanth exportés à l'océan et a démontré que l'Allemagne, la France et l'Italie 
contribuent à 40 % du flux annuel. La mise en place de réseaux d'observation sur les grands bassins 
versants permettrait d’ajuster le modèle et d’identifier les trajectoires d’évolution des flux. 

L’augmentation de la démographie mondiale et l’amélioration du niveau d’accès aux soins a entraîné 
des rejets croissants de Gdanth dans l'environnement, en particulier via les STEU. Des individus de 
Corbicula fluminea, encagés sur une petite rivière urbaine, ont montré une bioaccumulation plus 
élevée à l’aval des STEU, suggérant l'entrée potentielle de ce contaminant émergent dans 
l’alimentation humaine. Nous avons mené une étude d’exposition sur l’huître creuse Magallana gigas, 
espèce d’intérêt, pour mieux contraindre l’écodynamique du Gd-DOTA qui est le Gd-CA le plus utilisé. 
Les résultats sur l’organotropisme ont montré une bioaccumulation plus élevée dans la glande 
digestive par rapport au muscle adducteur. Les cinétiques d’accumulation et de dépuration ont mis 
en évidence l'activation de mécanismes de défense dans les branchies et la glande digestive. 

Ce travail conclut sur des perspectives étendues, rendant compte des verrous scientifiques persistant 
en ce qui concerne la définition de : i) niveaux géochimiques de référence ; ii) normalisateurs 
biologiques ; iii) modèles de flux affinés en Gdanth ; et iv) bonnes espèces bioindicatrices du Gdanth. 

Mots-clefs : Terres Rares ; Gadolinium anthropique ; Bioaccumulation ; Organismes aquatiques ; 
Normalisation ; Systèmes estuariens & côtiers. 
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ABSTRACT 

Aquatic ecosystems are exposed to numerous stresses, including Rare Earth Elements (REEs), 
which consist of a coherent group of elements and share similar physical and chemical properties. 
Over the past two decades, increased production and consumption of REEs for modern technologies 
have led to their growing occurrence in aquatic environments. However, significant knowledge gaps 
remain, and no comprehensive multidisciplinary approaches currently exist that combine 
geochemistry and ecotoxicology to assess the geochemical cycles (distribution, reactivity, and fate) 
of REEs in aquatic systems and the factors and processes controlling their concentrations in aquatic 
organisms (bioavailability, bioaccumulation). 

The first part of this work focused on the spatial distribution and geochemical behavior of REEs at the 
continent-ocean interface, and particularly in estuarine mixing zone. In an oceanographic campaign 
in the Gironde Estuary, we documented and analyzed the spatial variation of dissolved REE 
concentrations along a longitudinal profile during a dry hydrological condition. The geochemical 
behavior showed contrasting reactivity along the salinity gradient, with: (i) a removal of REEs at low 
salinity (S<5), with higher removal for light REEs (La, Ce, Pr, Nd); (ii) an increase of dissolved REEs at 
intermediate salinities (5<S<15), mainly for light REEs; (iii) final dilution by the low REE concentrations 
of the seawater endmember. We observed the conservative behavior of anthropogenic gadolinium 
(Gdanth), after distinguishing between natural and anthropogenic origins. 

A retrospective analysis of 50 years of REE concentrations highlighted 16 global references for REE 
concentrations in freshwater and marine organisms, showing a trend of trophic dilution. Data 
compiled from 102 articles were synthetized and included in a published database to ensure access to 
research data for the scientific community. On a regional scale (West Gironde Mud Patch), a study on 
seven representative macrofaunal species demonstrated the importance of ecological and biological 
traits in understanding the ecodynamics of REEs. 

Gadolinium-based contrast agents (Gd-CAs), widely used in magnetic resonance imaging, are stable 
in dissolved form and are not effectively removed by wastewater treatment plants (WWTPs). A 
multidisciplinary focus on Gdanth was performed, incorporating data analyses, fieldwork, and 
experimental studies. A model using healthcare databases was established for evaluating European 
fluxes of medical Gd to the ocean. This model showed that together Germany, France, and Italy 
contribute to 40% of the annual flux. Establishing observation networks for major watersheds would 
improve model calibration and help identify long-term pathways of Gdanth inputs to the ocean. 

The global increase in population and healthcare access has resulted in more Gdanth entering the 
environment, particularly through WWTP effluents. Corbicula fluminea, encaged in a small urban river, 
exhibited higher bioaccumulation downstream of WWTP effluents compared to upstream, indicating 
the potential entry of this emerging contaminant into the human food chain. Understanding the 
dynamics of Gd-DOTA (the most used Gd-CA) through laboratory exposure studies is crucial. 
Research on the Pacific oyster (Magallana gigas), a socio-economically important species, assessed 
organotropism, accumulation, and depuration kinetics. Results showed higher bioaccumulation in the 
digestive gland compared to the adductor muscle and indicated the activation of defense 
mechanisms in the gills and digestive gland. 

This work concludes with extensive perspectives, addressing the persistent scientific challenges 
regarding the definition of: i) geochemical reference levels; ii) biological normalizing references; iii) 
refined flux models of Gdanth; and iv) suitable biomonitoring species for Gdanth. 

Keywords: Rare Earth Elements; Anthropogenic gadolinium; Bioaccumulation; Aquatic organisms; 
Normalization; Estuarine & coastal systems. 
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Depuis son élaboration au début des années 2000, le concept de « zone critique » s’est imposé 

dans les recherches scientifiques modernes visant à comprendre notre environnement dans sa 

globalité (National Research Council, 2001). Cette zone de la surface terrestre, où interagissent 

l’hydrosphère, l’atmosphère, la géosphère, la pédosphère et la biosphère, est le lieu où l’humanité 

réside et excerce une pression croissante. Ce concept de « zone critique » nous invite à relever le défi 

d’une compréhension globale de notre environnement, nécessitant une approche scientifique 

pluridisciplinaire qui intègre toute la variabilité spatio-temporelle des interactions en jeu (Gaillardet 

et al., 2018). 

Les écosystèmes composant notre environnement subissent une multitude de pressions 

anthropiques menant à leur détérioration continue. Les écosystèmes aquatiques sont 

particulièrement vulnérables à ces pressions (Meybeck, 2003), qu’elles soient physiques (e.g. 

prélèvements d’eau ; surexploitation des ressources), chimiques (e.g. rejets de contaminants 

organiques et inorganiques) ou biologiques (e.g. introduction d’espèces exotiques envahissantes). 

Les contaminations chimiques, issues des activités industrielles, agricoles et urbaines, 

constituent des pressions anthropiques majeures pour ces écosystèmes aquatiques, qui 

deviennent les réceptacles finaux de ces polluants (Schwarzenbach et al., 2006). 

Les écosystèmes estuariens et côtiers, en particulier, sont des zones sensibles et complexes, soumises 

à des changements globaux (e.g. salinisation, augmentation des températures) ainsi qu’à de 

nombreuses pressions anthropiques locales (e.g. rejets urbains, agricoles et industriels, pression de 

pêche, activité portuaire). Pourtant, ces zones, à l’interface entre continent et océan ouvert, revêtent 

une importance écologique (e.g. diversité biologique, nurserie, transition d’espèces migratrices) et 

économique (e.g. pêche récréative et industrielle, ports de plaisance et industriels) majeure (e.g. 

Barbier et al., 2011 ; Kennish, 2002). La sauvegarde de ces écosystèmes nécessite une 

compréhension approfondie des pressions anthropiques à grande échelle spatio-temporelle. 

L’exploitation et l’usage massif des éléments traces métalliques (ETM) dans les activités humaines 

sont connus pour être responsables de nombreuses contaminations, aussi bien ponctuelles que 

diffuses (e.g. extraction et traitement des minerais, essences plombées, biocides agricoles ; e.g. 

Dudka and Adriano, 1997 ; Pacyna and Pacyna, 2001), dont certaines ayant conduit à des catastrophes 

environnementales et sanitaires majeures (e.g. contamination des ressources alimentaires et de l’eau 

en arsenic, cadmium, mercure, plomb ; (Järup, 2003). A ces sources historiques de contamination en 

ETM « classiques », s’ajoutent aujourd’hui de nouvelles sources (e.g. médecine moderne, 

nanomatériaux, catalyse automobile) entrainant l’apparition de contaminants émergents dans 

l’environnement (e.g. Ravindra et al., 2004 ; Wijnhoven et al., 2009). Aujourd’hui, la Directive Cadre 
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sur l’Eau encourage à prendre en compte ces substances classifiées comme émergentes et 

apparaissant comme néfastes pour les organismes aquatiques (Botta and Dulio, 2012). Comprendre 

l’écodynamique de ces « nouveaux » contaminants métalliques (e.g. platine, antimoine, terres 

rares ; e.g. Abdou et al., 2016 ; Ayrault et al., 2013 ; Gil-Díaz et al., 2018 ; Lerat-Hardy et al., 2019) dans 

les milieux aquatiques constitue un enjeu environnemental et sociétal majeur. 

Parmi ces contaminants émergents, l’apport de Terres Rares (REEs ; Rare Earth Elements) dans les 

hydrosystèmes a considérablement augmenté au cours des vingt dernières années (e.g. Hatje et al., 

2016 ; Kulaksız and Bau, 2013 ; Sanders et al., 2013). Les REEs, un groupe d’éléments chimiques allant 

du lanthane (La) au lutécium (Lu), possèdent des propriétés physico-chimiques similaires (i.e. degrés 

d’oxydations similaires et rayons ioniques proches ; Shannon, 1976) leur conférant un comportement 

géochimique cohérent dans l’environnement. Du fait de ces propriétés, les REEs d’origine naturelle 

sont depuis plus de 50 ans étudiées en géochimie et sont notamment considérées comme d’excellents 

traceurs des processus environnementaux de surface (e.g. érosion mécanique, altération chimique, 

conditions redox ; Johannesson and Xiaoping, 1997 ; Laveuf and Cornu, 2009).  

Au cours des vingt dernières années, le développement des technologies modernes (e.g. multimédia, 

médecine, aérospatial) et de leur accessibilité (e.g. smartphone, véhicule électrique) ont entrainé une 

extraction et une consommation massives des REEs dans le monde (Liu et al., 2023). Les décisions 

récentes de politiques énergétiques visant à une décarbonation des ressources énergétiques 

nécessitent de grandes quantités de REEs, notamment pour une transition vers les énergies « vertes » 

(e.g. éolien, photovoltaïque) et les véhicules à faible émission de CO2 (i.e. véhicules électriques et 

hybrides ; Yano et al., 2016). Cette consommation croissante de REEs a conduit à leur apparition 

progressive dans les milieux aquatiques via diverses sources industrielles (e.g. extraction et 

transformation de minerais, catalyse pétrolière ; Bonnail et al., 2017 ; Olmez et al., 1991 ; Sanders et 

al., 2013), agricoles (e.g. épandage, élevage ; Squadrone et al., 2018 ; Tommasi et al., 2021) et urbaines 

(e.g. trafic routier, médecine ; Ebrahimi and Barbieri, 2019 ; Lerat-Hardy et al., 2021). Cependant, des 

lacunes importantes subsistent sur l’écodynamique de ces REEs naturelles et anthropiques, aussi 

bien en géochimie (sources, transport, réactivité, devenir) qu’en écotoxicologie (biodisponibilité 

et bioaccumulation chez les organismes aquatiques ; Piarulli et al., 2021). 

Les rejets urbains, notamment ceux provenant des stations de traitement des eaux usées (STEU), sont 

responsables de la contamination en REEs la plus fréquemment observée à l’échelle mondiale : la 

contamination en gadolinium (Gd) d’origine anthropique (Gdanth ; e.g. Brésil - R. L. B. Andrade et al., 

2020 ; Allemagne - Bau and Dulski, 1996 ; USA - Hatje et al., 2016 ; Japon - Inoue et al., 2020 ; France 

– Rétif et al., 2024a). Depuis 30 ans, Gd est largement utilisé sous la forme d’agents de contraste en 
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imagerie par résonance magnétique. Ces composés stables, injectés chez les patients et excrétés 

durant plusieurs jours par voie urinaire (Alwasiyah et al., 2019 ; Lancelot, 2016), ne sont pas traités en 

STEU (e.g. Kümmerer and Helmers, 2000 ; Verplanck et al., 2010, 2005) et se retrouvent distribués le 

long du continuum Rivière-Estuaire-Océan (e.g. Hatje et al., 2016 ; Kulaksız and Bau, 2007 ; Lerat-

Hardy et al., 2019). Parallèlement à l’augmentation du nombre d’études rapportant la présence de 

Gdanth, ces contaminants émergents commencent à être observés chez les organismes aquatiques 

peuplant ce continuum (e.g. Castro et al., 2023 ; Le Goff et al., 2019 ; Perrat et al., 2017). Cependant, 

un manque de connaissances persiste concernant les trajectoires à long terme du Gdanth et très 

peu d’informations sont actuellement disponibles sur sa biodisponibilité, sa bioaccumulation et 

sa distribution chez les organismes aquatiques (e.g. Neira et al., 2022 ; Piarulli et al., 2021). 

Face à ces lacunes significatives, il apparait crucial de définir précisément les cycles biogéochimiques 

des REEs en caractérisant : i) leur distribution ; ii) leur réactivité ; iii) leur biodisponibilité ; et iv) les 

processus de transfert de ces éléments aux interfaces Rivière-Estuaire-Océan et Milieux-Organismes. 

En intégrant le concept de « zone critique », les approches pluridisciplinaires couplant Géochimie et 

Ecotoxicologie sont indispensables pour comprendre les cycles biogéochimiques des REEs naturelles 

et évaluer les trajectoires de contamination de ces éléments à différentes échelles spatio-temporelles. 

Ces connaissances permettront de définir l’ampleur des pressions affectant les écosystèmes et les 

potentiels risques environnementaux et sanitaires associés aux REEs. 

Dans ce contexte, cette thèse s’inscrit dans le cadre du projet de recherche régional BIOTRACEUR² 

(2020 - 2024), pour BIOdisponibilité et TRAjectoires des Contaminants Emergents sur le continuum 

gaRonne-giRonde, financé par l’Agence de l’Eau Adour-Garonne et dirigé par Alexandra COYNEL. Ce 

projet fait suite à une initiative exploratoire menée par les équipes TGM (Alexandra COYNEL) et EA 

(Magalie BAUDRIMONT) de l’UMR CNRS 5805 EPOC de l’Université de Bordeaux, avec le soutien du 

Département de recherche en Sciences de l’Environnement de l’Université de Bordeaux. Les travaux 

de thèse ont élargi le champ spatio-temporel du projet BIOTRACEUR² en proposant des 

approches multiples, aussi bien à l’échelle nationale que globale. Les objectifs scientifiques 

de cette thèse étaient : 

1. Synthétiser les connaissances disponibles à l’échelle globale sur la géochimie des REEs, le 

long du continuum Rivière-Estuaire-Océan ainsi que sur la bioaccumulation des REEs chez les 

organismes aquatiques, qu’il s’agisse de REEs d’origine naturelle ou anthropique. 

2. Approfondir les connaissances sur le transfert des REEs naturelles à l’interface milieu-

organisme et entre les organismes aquatiques en développant des méthodologies innovantes 

et adaptées au traitement de données pour l’étude de la bioaccumulation de ces éléments. 
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3. Réaliser un focus sur le gadolinium d’origine médicale en évaluant les trajectoires de 

contaminations (i.e. évolution temporelle) le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan et le 

potentiel de bioaccumulation par les organismes aquatiques. 

Afin de répondre à ces objectifs scientifiques, ces travaux de thèse se sont appuyés sur une forte 

interdisciplinarité entre la Géochimie environnementale et l’Ecotoxicologie aquatique, intégrant 

également des disciplines telles que l’Ecologie, la Biologie et les Data Sciences (e.g. bases de données, 

modélisation, analyse et traitements statistiques). 

Le manuscrit de thèse est structuré en trois chapitres. Chaque chapitre débute par un sommaire 

graphique et une introduction détaillant les thèmes abordés et les questions scientifiques associées, 

et se termine par une figure de synthèse résumant les connaissances apportées. Les chapitres incluent 

deux niveaux de valorisations scientifiques : i) Cinq Etudes, organisées sous forme d’articles 

scientifiques classiques, structurent les chapitres. Ces études sont précédées d’un résumé étendu en 

français et sont soit publiées en tant que premier auteur dans des revues scientifiques, soit en cours 

de finalisation ; ii) Cinq Zooms soutiennent les Etudes et correspondent à des travaux 

complémentaires réalisés durant la thèse. Ces zooms, variés (e.g. base de données, cas d’étude), 

apportent un focus sur des aspects spécifiques et structurants des travaux. Une partie de ces travaux 

a été valorisée soit en tant que co-auteur, soit sous une autre forme (e.g. conférence, base de 

données). Les thématiques et valorisations présentes dans les différents chapitres se répartissent de 

la façon suivante : 

- Le Chapitre 1 propose une synthèse des connaissances disponibles sur les REEs avec un 

focus sur la géochimie de ces éléments le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan. Il 

s’appuie sur un Zoom réalisé durant la thèse et mené dans l’estuaire de la Gironde. Il présente 

également les généralités sur les REEs, les méthodes de traitement de données, les 

ressources et les enjeux environnementaux associés aux rejets de ces éléments. 

- Le Chapitre 2 explore l’occurrence des REEs chez les organismes aquatiques ainsi que les 

transferts des REEs à l’interface Milieux-Organismes et entre ces organismes. Il s’appuie 

sur deux Etudes (une publiée et une en finalisation) et sur deux Zooms complémentaires (i.e. 

une base de données et un article en 2nd auteur). Ce chapitre propose à la fois des travaux à 

l’échelle régionale et globale. 

- Le Chapitre 3 se concentre sur les contaminations en Gd d’origine médicale de leur source 

à leur distribution chez les organismes aquatiques. Il s’appuie sur trois Etudes (deux 

publiées et une en finalisation) et sur deux Zooms complémentaires (i.e. une base de données 
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et une étude sur l’estuaire de la Gironde). Ce chapitre combine Géochimie et Ecotoxicologie, 

avec une approche multi-échelles spatio-temporelles. 

Enfin, une partie Conclusion et Perspectives étendues clôture ces travaux de thèse en synthétisant 

les principaux résultats acquis et en développant un certain nombre de perspectives exposant les 

verrous scientifiques persistants. 

La figure suivante illustre de manière synthétique les grandes thématiques de ces travaux. 
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Introduction 

Le chapitre 1 sert d’introduction au manuscrit de thèse et s’appuie principalement sur une synthèse 

de la littérature. L’objectif est alors de proposer une vision générale sur les Terres Rares (REEs) 

dans l’environnement, avec un focus particulier sur les traitements de données employés et sur 

la géochimie de ces éléments le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan. Trois parties 

composent ce chapitre : 

- Les généralités sur les REEs, de leur nature jusqu’à leur empreinte dans les sciences 

environnementales. Cette partie vise à exposer le contexte général autour des REEs en 

abordant des questions fondamentales : Quelles sont les caractéristiques de ces éléments ? 

Quelle est leur abondance naturelle ? Pourquoi utilise-t-on les REEs aujourd’hui ? Quels sont 

les enjeux environnementaux liés à leur exploitation ? 

- Les méthodes d’analyses de données sur les REEs. Cette partie explore les méthodes de 

traitement de données communément utilisées lors de l’étude des REEs dans 

l’environnement, en répondant à plusieurs questions : Quelles sont ces méthodes ? Quels 

sont leurs avantages et limites ? Quelles informations peut-on en extraire ? 

- Le devenir des REEs dans les milieux aquatiques. Cette partie aborde les principaux aspects 

du comportement géochimique des REEs le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan en 

questionnant différents points : Quelles sont les niveaux de concentrations en REEs dans les 

hydrosystèmes ? Quel est le partitionnement de ces éléments ? Quelle est la réactivité des 

REEs face aux variations de conditions environnementales ? Ces aspects de la géochimie des 

REEs seront appuyés par une étude à l’aide du Zoom 1.A, s’intéressant à la réactivité des 

REEs le long du gradient de salinité de l’estuaire de la Gironde. 

Enfin, ce premier chapitre de la thèse se clôture par une Figure de synthèse, récapitulant les points 

importants du chapitre. 
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I. Généralités sur les Terres Rares 

 Caractéristiques physico-chimiques 

Découvertes entre 1794 et 1907, les Terres Rares sont un groupe de 17 éléments comprenant la 

série des lanthanides (composée des éléments de numéros atomiques Z= 57 à Z= 71), le scandium (Sc ; 

Z = 21) et l’yttrium (Y ; Z = 39). Parmi les lanthanides, seul le prométhium (Pm ; Z = 61) ne possède pas 

d’isotope stable et provient de la fission de l’uranium (238U), avec une période radioactive de 2.63 à 

17.7 ans pour les radio-isotopes les plus stables (May and Thoennessen, 2012). Le prométhium n’est 

donc jamais considéré lors de l’étude des Terres Rares dans l’environnement. Les lanthanides 

possédant au moins un isotope stable sont alors : lanthane (La ; Z = 57) ; cérium (Ce ; Z = 58) ; 

praséodyme (Pr ; Z = 59) ; néodyme (Nd ; Z = 60) ; samarium (Sm ; Z = 62) ; europium (Eu ; Z = 63) ; 

gadolinium (Gd ; Z = 64) ; terbium (Tb ; Z = 65) ; dysprosium (Dy ; Z = 66) ; holmium (Ho ; Z = 67) ; 

erbium (Er ; Z = 68) ; thulium (Tm ; Z = 69) ; ytterbium (Yb ; Z = 70) et lutécium (Lu ; Z = 71). 

Ces 14 lanthanides sont majoritairement trivalents, caractérisés par un degré d’oxydation +3 très 

stable et des rayons ioniques proches (0.861 < RI < 1.032 Å ; Shannon, 1976), leur conférant des 

propriétés physico-chimiques similaires. Ainsi, les lanthanides ont un comportement géochimique 

(e.g. distribution, réactivité) cohérent entre eux dans l’environnement. Dans les études 

environnementales, Sc est très souvent écarté pour son rayon ionique beaucoup plus faible (RI = 0.745 

Å), impliquant des propriétés physico-chimiques différentes de celles des lanthanides ou de Y (Barrat 

and Bayon, 2024). Concernant Y, son rayon ionique (RI = 0.900 Å) est très proche de celui de Ho (RI = 

0.901 Å), conduisant à des propriétés physico-chimiques proches des lanthanides de numéros 

atomiques élevés (Nozaki et al., 1997). Selon les éléments étudiés, les auteurs définissent soit les REYs 

(i.e. Rare Earth elements and Yttrium ; Lawrence et al., 2006), soit les REEs (i.e. Rare Earth Elements). 

Les études s’intéressant aux lanthanides et à Y considèrent alors les REYs (i.e. Rare Earth elements and 

Yttrium ; Lawrence et al., 2006). Dans ce manuscrit, le terme de REEs sera employé par la suite pour 

désigner l’ensemble des 14 lanthanides possédant des isotopes stables (i.e. La à Lu ; Y n’ayant pas 

été étudié). 

Les REEs (REE3+) ont des configurations électroniques proches : [Xe] 4fn (n entre 0 et 14) dont la couche 

électronique de valence 4f se remplit avec l’augmentation du numéro atomique (Shannon, 1976). Ce 

remplissage progressif vers les éléments les plus lourds entraine le phénomène de contraction des 

lanthanides, correspondant à un écrantage de la charge atomique ayant pour effet la réduction du 

rayon ionique des éléments (Figure 1). Malgré des comportements très proches entre REEs, ce 

phénomène de contraction des lanthanides est au cœur de légères différences de comportement 

géochimique, observables d’une REE à l’autre (Sholkovitz, 1995). 
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Figure 1 : Rayon ionique effectif (Å ; Shannon, 1976) en coordinence 6 des REEs trivalentes (REE3+ ; noir), de Ce4+ et de Eu2+ 

(bleu). Nombre d’électrons (rouge) sur la couche électronique de valence 4f. 

Deux exceptions de degrés d’oxydation sont fréquemment rencontrées dans les matrices 

environnementales : Ce et Eu (e.g. Laveuf and Cornu, 2009 ; Migaszewski and Gałuszka, 2015). En 

milieu oxydant, Ce3+ ([Xe] 4f1) a tendance à perdre son électron de la couche de valence 4f pour devenir 

Ce4+ (Barrat et al., 2023a) et atteindre une plus haute stabilité. A l’inverse en conditions réductrices, 

Eu3+ ([Xe] 4f6) a tendance à devenir divalent (Eu2+) et à atteindre une couche de valence 4f semi-

remplie et plus stable ([Xe] 4f7 ; Sverjensky, 1984). La cohérence générale de comportement des 

REEs, couplée aux singularités de ces deux éléments et à la contraction des lanthanides, nous 

permettront dans la suite du chapitre de comprendre pourquoi les REEs sont d’excellents traceurs 

des processus environnementaux. 

 Abondance naturelle 

Les réactions de nucléosynthèse sont à l’origine des éléments chimiques présents dans l’univers. 

Plus l’élément considéré a un numéro atomique élevé (i.e. possède un grand nombre de protons) et 

plus l’énergie nécessaire à sa formation est élevée. Concernant les éléments plus lourds que le fer, on 

parle de nucléosynthèse explosive ayant lieu lors de la fin de vie d’une étoile massive (i.e. supernova) 

ou de la fusion d’étoiles à neutrons (Johnson, 2019). Lors de ces réactions de nucléosynthèse, 

l’abondance des éléments lourds formés décroit avec l’augmentation du numéro atomique. Ce 

sont ces réactions de nucléosynthèse qui sont à l’origine des 14 REEs stables dans l’univers. 

L’abondance cosmique des éléments chimiques est également marquée par une différence 

d’abondance relative entre les éléments de numéros atomiques pairs, plus abondants et plus stables 
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que leurs voisins directs de numéros atomiques impairs. L’abondance cosmique des éléments 

chimiques varie alors en dent de scie d’un élément à l’autre et se nomme l’effet Oddo-Harkins. 

Ces deux phénomènes d’abondances relatives sont observés lorsque l’on s’intéresse aux 

concentrations en REEs dans la croûte continentale supérieure de la Terre (UCC ; Upper Continental 

Crust ; Taylor and McLennan, 1985). Ainsi, l’abondance relative des REEs est décroissante avec 

l’augmentation du numéro atomique et varie en dent de scie d’une REE paire à sa voisine directe 

impaire (Figure 2). L’abondance relative des REEs dans l’UCC varie alors d’un facteur 200 entre Ce 

(64 µg/g), le plus abondant et Lu (0.32 µg/g), le moins abondant. 

 

Figure 2 : Abondances relatives (%) des éléments chimiques dans la croûte continentale supérieure. Groupe des 17 REEs 

(bleu) et focus sur la série des 14 REEs stables (encart). Les concentrations moyennes des 14 REEs dans l’UCC (Taylor and 

McLennan, 1985) sont classées selon leur numéro atomique (pair, impair) et leur groupe d’abondance (LREEs, MREEs, 

HREEs). 

Ces phénomènes d’abondance relative, couplés à la large gamme de masses atomiques des REEs 

(138 u < m < 175 u), permettent de classer ces éléments selon trois groupes (Figure 2 ; e.g. Arienzo et 

al., 2022 ; Haque et al., 2014) : les REEs légères (LREEs ; La à Nd) ; les REEs intermédiaires (MREEs ; 

Sm à Gd) ; et les REEs lourdes (HREEs ; Tb à Lu). Cette classification en trois groupes sera celle 

retenue dans la suite de ce manuscrit. Il est cependant important de noter que cette classification 

n’est pas fixe, ni en termes de nombre de groupes (i.e. de nombreux auteurs définissent uniquement 

deux groupes : LREEs et HREEs ; e.g. Taylor and McLennan, 1985), ni en termes de point de scission 
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(i.e. certains auteurs définissent les MREEs comme allant de Sm à Ho ; Migaszewski and Gałuszka, 

2015). 

Les concentrations en REEs dans l’UCC varient selon trois ordres de grandeur, entre 64 µg/g (Ce) 

et 0.32 µg/g (Lu ; Figure 2 ; Taylor and McLennan, 1985). En comparaison à d’autres Eléments Traces 

Métalliques (ETM) largement étudiés et exploités, les REEs ne sont pas si rares. Les LREEs les plus 

abondantes (La, Ce, Nd ; 26 – 64 µg/g) se distribuent dans la gamme du zinc (Zn ; 71 µg/g), du nickel 

(Ni ; 50 µg/g), ou encore du cuivre (Cu ; 25 µg/g). Les HREEs les moins abondantes (Tm, Lu ; ≈ 0.3 µg/g) 

se distribuent quant à elles dans la gamme du cadmium (Cd ; 0.1 µg/g) ou de l’antimoine (Sb ; 

0.2 µg/g). 

Depuis plus de 60 ans, les REEs sont largement étudiées dans la littérature pour leurs caractéristiques 

physico-chimiques particulières et leurs spécificités de comportement dans l’environnement (Barrat 

and Bayon, 2024). Après plusieurs décennies de recherche, les REEs n’ont pourtant jamais autant 

été au centre des questionnements scientifiques que depuis ces vingt dernières années (Blinova 

et al., 2020). Les raisons de cet intérêt récent sont alors à chercher du côté de l’usage de ces éléments 

dans nos sociétés modernes. 

 Ressources, exploitation et usages des REEs 

Les REEs sont relativement abondantes dans l’UCC et se retrouvent associées dans plusieurs 

centaines de minéraux incluant des carbonates, des silicates, ou encore des phosphates (e.g. Balaram, 

2023 ; Khan et al., 2016). Ces minéraux se retrouvent en grande quantité dans plusieurs types de 

minerais primaires (e.g. carbonatites ; roches alcalines ignées) et secondaires (e.g. argiles ioniques ; 

Liu et al., 2023). Ces minerais d’intérêt forment des dépôts répartis de façon hétérogène autour du 

globe. Ainsi, cinq pays (i.e. Chine, Vietnam, Brésil, Russie, Inde ; Figure 3) détiennent sur leurs 

territoires 92% des 300 millions de tonnes d’oxydes de REEs (REOs) connues sur la planète. Avec 

presque 100 millions de tonnes de REO, le seul dépôt de Bayan Obo (Chine) représente un tiers de la 

ressource mondiale en REEs (Liu et al., 2023). 

Bien que les REEs soient largement plus abondantes dans l’UCC que d’autres éléments exploités 

comme l’or, l’argent, ou les platinoïdes (e.g. platine, paladium), ces fortes abondances n’impliquent 

pas nécessairement une exploitation facilitée de ces ressources. Ainsi, moins de dix minéraux 

contenant des REEs sont aujourd’hui considérés comme économiquement exploitables, dont : la 

bastnäsite ((Ce,La)(CO3)F), le xénotime (YPO4) et la monazite ((Ce,La,Nd,Th)PO4 ; Balaram, 2023 ; 

Khan et al., 2016). Avec une vingtaine de mines actives, la production annuelle mondiale de REOs 

s’élevait à 300 000 tonnes en 2022 (Liu et al., 2023). Cette production, inégalement répartie, est 
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dominée par la Chine avec 70% de la production, suivie par les USA et l’Australie avec 14% et 6% de 

la production, respectivement (Figure 3). 

 

Figure 3 : Types de dépôts exploités pour l’extraction des REEs (% ; camembert central) ; Pays détenant les ressources 

minières en REEs à l’échelle globale (% ; premier anneau) ; Pays exploitant leurs ressources en REEs à l’échelle globale (% ; 

second anneau) ; Secteurs d’utilisation des REEs (% ; anneau extérieur). IOCG (Iron oxide copper-gold deposits). Données 

issues de (Goodenough et al., 2018 ; Liu et al., 2023 ; Yan et al., 2020 ; Zhou et al., 2017). 

Historiquement, l’exploitation des ressources minières en REEs peut être étudiée en trois périodes, 

correspondant à des changements d’usages de ces éléments. Avant 1950, 5 000 tonnes de REOs 

étaient produites et consommées dans le monde (Zhou et al., 2017). Les REEs n’étaient pas utilisées 

dans des produits du quotidien mais quasi-exclusivement dans l’armement, y compris le 

développement des armes nucléaires, et ont donc été dès cette période des éléments d’intérêt 

stratégique majeur (Klinger, 2015). Entre 1950 et 2017, la production et la consommation de REOs 

ont largement augmenté, atteignant un maximum de 130 000 t/an à la fin des années 2000, pour une 

augmentation moyenne d’environ +5 %/an sur cette période (Zhou et al., 2017). Cette forte 

augmentation est essentiellement liée à la diversification des usages des REEs depuis les années 1960 

(e.g. catalyseurs, aimants, polissage, métallurgie ; Figure 3). Depuis bientôt 20 ans, les REEs se 

retrouvent dans tous nos appareils multimédias du quotidien (e.g. ordinateurs, télévisions, 

smartphones) et sont largement utilisées dans les énergies renouvelables, les hautes technologies 

et l’aérospatial (e.g. Balaram, 2019 ; Yan et al., 2020). 
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Depuis 2017, il est possible d’observer la plus forte augmentation de production et de consommation 

des REEs, avec une augmentation de plus de 200% en moins de 10 ans (Liu et al., 2023). En parallèle, 

les ressources connues de REOs sont passées de 130 millions de tonnes en 2015 (Dostal, 2017) à 300 

millions de tonnes en 2022, traduisant une forte augmentation de la prospection minière. Aujourd’hui, 

ce sont environ 130 projets d’exploitation minière de REEs qui sont en cours de développement dans 

le monde, avec notamment des projets d’exploitation en Suède, au Groenland ou encore en Espagne 

(Liu et al., 2023). Ces changements brutaux s’associent directement aux changements de 

politiques énergétiques ayant eu lieu ces dernières années et visant une décarbonation des 

ressources énergétiques en passant vers les énergies « vertes » telles que l’éolien et le 

photovoltaïque. A cela, s’ajoutent les décisions récentes d’une transition vers les véhicules 

électriques, dont les batteries modernes nécessitent l’usage des REEs. 

 Enjeux environnementaux 

L’explosion de la demande mondiale en REEs et la multiplication des projets d’exploitation 

minière posent un certain nombre de questions autour des rejets de ces éléments dans 

l’environnement et de leurs potentiels impacts chez les organismes et in fine chez l’Homme. 

Les zones d’extractions minières sont connues pour leurs impacts sanitaires et environnementaux 

majeurs, quel que soit l’élément exploité (e.g. Agboola et al., 2020 ; Weng et al., 2013). Concernant 

les REEs, de nombreuses études ont pu montrer les effets néfastes d’une exposition aux REEs par 

inhalation, chez les travailleurs des sites d’extraction ou les habitants aux alentours (e.g. Hao et al., 

2015 ; Pagano et al., 2019 ; Wei et al., 2013). D’autres travaux ont pu montrer l’impact des rejets 

miniers sur les écosystèmes proches ou en aval de rejets contaminés, dans les hydrosystèmes (Bonnail 

et al., 2017 ; Delgado et al., 2012 ; Forsyth et al., 2023). Il n’existe pas encore d’exploitations minières 

de REEs en Europe (excepté en péninsule de Kola, Russie). Cependant, d’autres sources d’émissions 

secondaires existent et sont à considérer. 

Les REEs sont largement présentes dans de nombreux minéraux phosphatés (Balaram, 2019 ; Khan 

et al., 2016). Plusieurs auteurs ont pu observer la présence de contaminations en REEs issues des 

minerais phosphatés, exploités pour la production des fertilisants agricoles (Gaudry et al., 2007 ; 

Sanders et al., 2013 ; Tranchida et al., 2011). Ces contaminations en REEs sont notamment présentes 

sur les sites industriels de transformation de ces minerais riches en phosphates (Brito et al., 2018). Ces 

REEs d’origine anthropique sont alors transférées vers les milieux aquatiques lors du lessivage ou de 

la lixiviation des déchets de transformation comme le phosphogypse (Bosco-Santos et al., 2017). 

Gaudy et al. (2007) ont par exemple observé ces contaminations le long des côtes du Maroc via 

l’analyse de macroalgues (Ulva lactuca) présentes en amont et en aval du rejet industriel (Figure 4A). 
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Brito et al. (2018) ont également observé des contaminations similaires dans les sédiments estuariens 

du Tage (Portugal). 

 

Figure 4 : Cas de contaminations en REEs d’origine anthropique. A) Contaminations issues d’usines de traitement des 

minerais phosphatés (Chorophytes ; côtes du Maroc ; données de Gaudry et al., 2007). B) Contaminations issues de l’usage 

de catalyseurs aux REEs pour l’industrie pétrolière (sédiments marins ; côtes des USA ; données de Olmez et al., 1991). C) 

Contaminations issues de l’usage de Gd dans le domaine médical (fraction dissoute ; baie de San Francisco ; données de 

Hatje et al., 2016). 

A partir des années 1960 et de l’extraction des REEs dans la première mine géante d’exploitation 

(Mountain Pass, USA ; Liu et al., 2023), les LREEs ont été utilisées comme catalyseurs dans les 

étapes de craquage du pétrole (e.g. Kogel et al., 2006 ; Kulaksız and Bau, 2011a ; Kulkarni et al., 

2006). Olmez et al. (1991) est une des premières études à mettre en évidence la présence de 

contaminations en LREEs issues de ces industries (Figure 4B). Ces auteurs ont pu observer de forts 

enrichissements en La, Ce, Nd et Sm dans une carotte de sédiments marins côtiers (Californie, USA) 

et ont pu attribuer ces enrichissements à l’usage des LREEs comme catalyseurs dans l’industrie 

pétrolière, présente en amont. Plus récemment sur le Rhin (Allemagne), ce type de contaminations a 

été observé à l’aval des rejets industriels d’une usine de fabrication de catalyseurs destinés à l’industrie 

pétrolière (Kulaksız and Bau, 2011a, 2013). Ces études ont pu montrer la présence de fortes 

concentrations en La et Sm dans la fraction dissoute des eaux du Rhin et dans les coquilles du 

mollusque bivalve Corbicula fluminea présent à l’aval du rejet industriel (Merschel and Bau, 2015). La 

présence de REEs d’origine anthropique chez des organismes in situ pose alors la question du 

potentiel impact de ces contaminants émergents sur les écosystèmes aquatiques. 

Les LREEs sont également utilisées comme catalyseurs dans l’industrie automobile (e.g. Lerat-Hardy 

et al., 2021 ; Wiseman et al., 2016). Les ajouts de Ce sous forme de nanoparticules CeO2 sont 

notamment utilisés dans les pots catalytiques (e.g. Navarro-Espinoza et al., 2021 ; Wiseman et al., 

2016). Ces additifs se retrouvent alors dans les poussières de route issues du trafic routier et sont 

ensuite transférées par lessivage des routes vers les milieux aquatiques (e.g. Lerat-Hardy et al., 2021 ; 

Navarro-Ciurana et al., 2023).  
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Depuis la fin des années 1980, Gd est utilisé sous forme d’agents de contraste pour améliorer les 

images obtenues lors des examens d’imagerie par résonance magnétique (IRM). Ces composés 

organométalliques à base de Gd, non traités en station de traitement des eaux usées (e.g. Knappe et 

al., 2005 ; Telgmann et al., 2012 ; Verplanck et al., 2010), se retrouvent alors dans les milieux 

aquatiques. Ces contaminants émergents ont été observés pour la première fois en 1996 dans les eaux 

de rivières européennes (Bau and Dulski, 1996). Depuis, ces contaminations en Gd d’origine médicale 

ont été observées tout autour du globe (e.g. Louis et al., 2023 ; Nozaki et al., 2000a ; Pedreira et al., 

2018) et certains auteurs ont pu montrer des augmentations marquées des concentrations en Gd 

d’origine anthropique au cours du temps (Figure 4C ; e.g. Hatje et al., 2016 ; Lerat-Hardy et al., 2019). 

Dans la fraction dissoute des eaux de la baie de San Francisco (USA), Hatje et al. (2016) ont 

notamment pu mettre en lumière l’augmentation des concentrations en Gd, avec des concentrations 

passant de 1.3 ng/L en 1993 à 17.6 ng/L en 2013 (Figure 4C). Ces contaminants à base de Gd seront 

abordés en détail dans le chapitre 3. 

De nombreuses études ont montré de meilleurs rendements agricoles lors de l’addition de REEs aux 

fertilisants phosphatés (e.g. Hu et al., 2004 ; Liang et al., 2005 ; Pang et al., 2002). Depuis les années 

1990, les REEs sont utilisées comme additifs dans les fertilisants phosphatés agricoles et dans 

l’alimentation du bétail (e.g. Abdelnour et al., 2019 ; Squadrone et al., 2018), notamment en Chine. 

Ces usages entrainent alors des rejets diffus dans l’environnement avec des enrichissements des sols 

en REEs et le transfert progressif de ces contaminants vers les milieux aquatiques via le lessivage et la 

lixiviation des sols agricoles (Ramos et al., 2016). 

Enfin, dans les années à venir, il est probable que de nouvelles sources de contaminations en REEs 

apparaitront dans l’environnement, liées par exemple à l’utilisation croissante de REEs dans les 

batteries, les panneaux photovoltaïques et autres ressources liées aux transitions énergétiques. 

Au vu de ces multiples sources de REEs d’origine anthropique, il apparait crucial de s’intéresser à 

l’émergence de ces contaminants dans l’environnement. Il est alors important de caractériser leur 

entrée dans les hydrosystèmes et leur transfert le long des continuum Rivière-Estuaire-Océan, autant 

dans les matrices abiotiques que biologiques. Il semble alors nécessaire d’aborder les méthodes 

d’analyses de données ayant été développées pour l’étude de ces éléments dans 

l’environnement. 
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II. Méthodes de traitement des données sur les REEs 

 Concentrations et sommes de concentrations 

Comme pour l’étude de tout autre ETM, il est naturellement possible de s’intéresser aux 

concentrations en REEs dans les matrices environnementales. Cette approche est par exemple 

pertinente lors de la comparaison de données vis-à-vis de la littérature (e.g. Escobedo Mondragón et 

al., 2023 ; Labassa et al., 2023), lors de travaux in situ, ou encore lors d’expérimentations en laboratoire 

(e.g. Figueiredo et al., 2018 ; Herrmann et al., 2016). Cette approche par les concentrations est 

principalement pertinente pour l’étude de REEs individuelles mais devient limitée lors de la 

comparaison des concentrations en REEs les unes par rapport aux autres.  

L’abondance décroissante des REEs avec l’augmentation du numéro atomique, couplée à l’effet 

Oddo-Harkins, implique immanquablement des concentrations supérieures des LREEs par rapport 

aux MREEs, elles-mêmes supérieures aux HREEs et des concentrations supérieures des REEs de 

numéros atomiques pairs par rapport aux REEs impaires voisines (Figure 2). Ces différences de 

concentrations sont alors des caractéristiques classiquement observées dans les matrices 

environnementales. De plus, leur configuration électronique proche leur confère un comportement 

similaire dans l’environnement, entrainant généralement de fortes corrélations linéaires et positives 

entre les concentrations des différentes REEs (e.g. Amyot et al., 2017 ; Brito et al., 2018 ; MacMillan 

et al., 2017 ; Figure 5A). 

 

Figure 5 : Corrélations linéaires et positives entre les concentrations en La et : Ce (A) ; Lu (B) ; Gd (C). Les concentrations en 

Gd (C) sont découplées entre le Gd total dissous (noir), le Gd naturel (vert) et le Gd anthropique (rouge). Ces concentrations 

en REEs correspondent à la fraction dissoute (< 0.2 µm) des eaux de la Garonne au site La Réole. Données issues de Lerat-

Hardy et al. (2019). 

Les corrélations observées entre les concentrations en REEs peuvent néanmoins devenir plus faibles 

à mesure que l’on compare des REEs de numéros atomiques éloignés (i.e. corrélation plus faible entre 

La et Lu qu’entre La et Ce ; Figure 5A et 5B). Cette diminution de corrélation est directement liée à la 
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contraction des lanthanides et donc aux légères variations de comportements géochimiques des REEs 

avec l’augmentation du numéro atomique. Ces variations de comportement entre REEs peuvent 

donc être visibles sur les corrélations entre éléments. Certains auteurs prennent alors en compte 

ces variations de corrélation en étudiant spécifiquement un représentant de chaque groupe de REEs, 

avec par exemple La pour les LREEs, Eu pour les MREEs et Lu pour les HREEs (Pourret et al., 2007a, 

2007b ; Tang and Johannesson, 2003). 

Au-delà de mettre en évidence des comportements géochimiques différents entre REEs, ces 

corrélations peuvent également donner des informations sur la qualité des analyses réalisées. A 

l’aide de corrélations entre les ratios Eu/Sm et Ba/Sm, Barrat and Bayon (2024) illustrent par exemple 

la présence d’interférences isobariques dues aux oxydes de baryum (BaO). Ces interférences sont 

connues lors de l’analyse des REEs par ICP-MS (Pourret et al., 2022 ; Wysocka, 2021). Ces corrélations 

entre REEs sont également des solutions efficaces pour observer la présence de REEs d’origine 

anthropique. A l’image de Gd, la corrélation entre les concentrations dissoutes en La et en Gd total 

est faible (R² = 0.30) contrairement à la corrélation observée entre La et la part naturelle de Gd (R² = 

0.97 ; Figure 5C). Ainsi, Lerat-Hardy et al. (2019) ont pu observer une absence de corrélation entre La 

et la part anthropique de Gd (R² = 0.01). 

Du fait des fortes corrélations naturelles entre REEs, de nombreuses études s’intéressent à la 

somme des concentrations en REEs (∑REEs ; i.e. la somme des concentrations des 14 REEs stables) 

comme étant représentative de l’ensemble des REEs (e.g. Amyot et al., 2017 ; Pastorino et al., 2024 ; 

Santos et al., 2023). Par exemple, en étudiant les ∑REEs de plusieurs maillons trophiques de l’estuaire 

de la Loire, Rétif et al. (2024b) ont pu mettre en lumière une diminution des concentrations naturelles 

en REEs avec l’augmentation des niveaux trophiques des organismes (Figure 6). Sur le même principe 

que lors de l’étude de REEs représentatives de leur groupe respectif, certains auteurs étudient 

séparément les sommes de LREEs (∑LREEs), de MREEs (∑MREEs) et de HREEs (∑HREEs ; e.g. 

Lortholarie et al., 2021a ; Pastorino et al., 2020 ; Squadrone et al., 2019b). 

Ces approches par sommes de REEs sont des méthodes simples et efficaces dans de nombreuses 

situations. Néanmoins, elles restent fortement marquées par l’effet Oddo-Harkins et les différences 

de concentrations entre REEs. Ainsi, ces approches ne permettent pas de rendre compte des fines 

variations de concentrations entre REEs ou des variations de concentrations des éléments les 

moins abondants (i.e. des HREEs). 
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Figure 6 : Médianes (±MAD ; Median Absolute Deviation) des sommes des concentrations en REEs (∑REEs ; ng/gPS) chez 

plusieurs espèces du réseau trophique de l’estuaire de la Loire (données issues et adaptées d’après Rétif et al. (2024b). Les 

différentes couleurs représentent différents embranchements et la flèche illustre la dilution trophique des concentrations 

en REEs avec l’augmentation de la position trophique des organismes. 

 Normalisation et spectres en REEs 

Afin de s’affranchir des hétérogénéités d’abondance naturelle liées à l’effet Oddo-Harkins et aux 

masses atomiques des REEs, il est commun de normaliser les concentrations des échantillons par 

celles d’un matériau de référence : un normalisateur (Coryell et al., 1963). Les concentrations en REEs 

de ces normalisateurs étant également marquées par ces hétérogénéités d’abondances (Figure 7A), 

les concentrations normalisées obtenues (i.e. les concentrations de l’échantillon divisées par celles du 

normalisateur) sont corrigées de l’effet Oddo-Harkins. Il est alors possible de représenter ces 

concentrations normalisées en fonction du numéro atomique des REEs, on parle alors de spectres 

en REEs (Figure 7B). Ce type de représentation permet ainsi d’étudier les concentrations relatives 

entre REEs et d’observer les différences de comportement des REEs les unes par rapport aux autres. 

Suivant les domaines d’étude, différents normalisateurs sont préférentiellement utilisés dans la 

littérature (Tableau 1 ; Rétif et al., 2023). Par exemple, les cosmo-géochimistes ont tendance à 

utiliser la chondrite comme matériau de référence (Barrat and Bayon, 2024). Ces matériaux sont 

alors représentatifs de l’abondance des REEs du système solaire et généralement de la Terre à sa 

formation. Ces chondrites peuvent être utilisées pour l’étude d’échantillons extraterrestres comme 

terrestres, pour tous types de matrices. 
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Figure 7 : A) Concentrations en REEs (µg/g) dans la croûte continentale supérieure (UCC ; Taylor and McLennan, 1995, 1985) 

et la chondrite (Barrat et al., 2012). B) Spectres en REEs de l’UCC, du PAAS (Post-Archean Australian Shale ; Pourmand et 

al., 2012), du NASC (North American Shale Composite ; Haskin et al., 1966 ; Haskin and Haskin, 1966) et de l’EUS (European 

Shale ; Bau et al., 2018), normalisés à la chondrite (Barrat et al., 2012). 

Bien qu’étant un normalisateur universel, d’autres matériaux sont généralement préférés à la 

chondrite par les géochimistes de l’environnement étudiant les processus de surface (Barrat and 

Bayon, 2024). Ainsi, les normalisateurs géochimiques correspondent aux concentrations moyennes 

des sédiments terrigènes post-Archéens (i.e. sédiments de moins de 2.5 milliards d’années ; Barrat 

and Bayon, 2024) et sont utilisés comme approximation des concentrations en REEs de la croûte 

continentale supérieure terrestre (Bau et al., 2018). Les normalisateurs géochimiques permettent 

une meilleure visibilité des fractionnements en REEs ayant lieu lors des processus de surface (e.g. 

érosion mécanique, altération chimique, conditions redox). Un certain nombre de ces normalisateurs 

existent (Figure 7B), parmi lesquels : i) l’UCC (Upper Continental Crust ; Taylor and McLennan, 1995, 

1985 ; Wedepohl, 1995) ; ii) le PAAS (Post-Archean Australian Shale ; Nance and Taylor, 1976 ; 

Pourmand et al., 2012 ; Taylor and McLennan, 1985) ; iii) le NASC (North American Shale Composite ; 

Haskin et al., 1966 ; Haskin and Haskin, 1966) ; ou iv) l’EUS (European Shale ; Bau et al., 2018 ; Haskin 

and Haskin, 1966). Le PAAS, dont les concentrations ont été affinées récemment (Pourmand et al., 

2012), est le normalisateur le plus utilisé dans la littérature depuis 60 ans (Rétif et al., 2023). Pour 

ces raisons, le PAAS sera principalement utilisé dans la suite du manuscrit comme normalisateur 

géochimique. Il reste important de noter ici qu’il est admis que ces différents proxys de la croûte 

terrestre permettent l’obtention de spectres similaires, rendant l’usage de ces normalisateurs 

interchangeable (Figure 7B ; e.g. Barrat and Bayon, 2024 ; Rétif et al., 2023). 
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Tableau 1 : Concentrations en REEs (mg/kg) des normalisateurs classiquement utilisés. Données issues de : 1 Barrat et al., 

2012 ; 2 Taylor and McLennan, 1995, 1985 ; 3 Pourmand et al., 2012 ; 4 Haskin et al., 1966a ; Haskin and Haskin, 1966 ; 5 Bau 

et al., 2018 

 

Les normalisateurs sédimentaires sont aujourd’hui largement utilisés dans la littérature mais certains 

auteurs utilisent, en plus de ces normalisateurs classiques, des normalisateurs locaux et 

représentatifs du site d’étude (e.g. roches, sédiments, eaux, organismes ; Aubert et al., 2001 ; Hatje 

et al., 2016 ; Nozaki and Alibo, 2003). Ces normalisateurs locaux permettent alors une interprétation 

plus fine des processus environnementaux ayant lieu au sein du site d’étude. Il est également 

important de préciser qu’aucun normalisateur biologique n’existe actuellement (Rétif et al., 2023). 

 Analyses qualitatives sur les spectres en REEs 

Les spectres normalisés en REEs sont riches en informations et leur étude peut être déclinée en 

trois aspects principaux : i) la position des concentrations normalisées par rapport au normalisateur ; 

ii) la forme générale des spectres en REEs ; et iii) la présence de décrochages d’une REE par rapport 

aux REEs voisines. L’approche visuelle, couplée à un vocabulaire spécifique, est alors au cœur de 

l’étude qualitative des spectres normalisés en REEs. Par principe, les spectres en REEs sont « lisses » 

(i.e. les concentrations normalisées en REEs sont alignées 3 par 3), car affranchis de l’effet Oddo-

Harkins. 

Il est intéressant d’évaluer les concentrations normalisées vis-à-vis du normalisateur utilisé. Si la 

concentration normalisée d’une REE est supérieure à 1, cela indique une concentration en REE dans 

l’échantillon supérieure à la concentration de la même REE dans le normalisateur, contrairement à 

une concentration en REE normalisée inférieure à 1. C’est par exemple le cas du spectre 1 (Figure 8A), 

où toutes les concentrations en REEs sont inférieures à celles du normalisateur. Ici, le spectre obtenu 

peut être qualifié « d’appauvri » en REEs par rapport au normalisateur. De plus, toutes les REEs 

sont plus faibles de manière égale par rapport au normalisateur (i.e. les concentrations sont 90% plus 

faibles que le normalisateur). Ce spectre peut alors être qualifié de « plat » au sens où aucune 

augmentation ou diminution n’est observable avec l’augmentation du numéro atomique. Enfin, 

aucune REE ne montre « d’anomalie » (i.e. de décrochage par rapport aux éléments voisins). 

mg/kg La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu

Chondrite 1 0.24 0.60 0.09 0.46 0.15 0.06 0.21 0.04 0.25 0.06 0.17 0.03 0.17 0.02

UCC 2 30.00 64.00 7.10 26.00 4.50 0.88 3.80 0.64 3.50 0.80 2.30 0.33 2.20 0.32

PAAS 3 44.56 88.25 10.15 37.32 6.88 1.22 6.04 0.89 5.33 1.05 3.08 0.45 3.01 0.44

NASC 4 32.00 70.00 7.90 31.00 5.70 1.24 5.21 0.85 5.00 1.04 3.40 0.50 3.10 0.48

EUS 5 44.30 88.50 10.60 39.50 7.30 1.48 6.34 0.94 5.86 1.17 3.43 0.49 3.26 0.49
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Figure 8 : A) Concentrations en REEs d’échantillons fictifs, normalisées au PAAS, et illustrant différentes formes de spectres 

en REEs numérotés de 1 à 4. REEs associées suivant leur groupe (i.e. LREEs, MREEs, HREEs). B) Echantillon d’eau de mer 

filtrée (< 0.2 µm ; Station 32 ; 200m de profondeur ; Seo and Kim, 2020) normalisé au PAAS et illustrant des anomalies en La 

et Ce, la forme théorique du spectre sans anomalie (pointillés) et les concentrations théoriques en La et Ce sans anomalie 

(𝐿𝑎𝑁
∗  et 𝐶𝑒𝑁

∗  , respectivement). 

Si l’on s’intéresse maintenant au spectre 2 (Figure 8A), il est possible de constater un 

« enrichissement relatif » en LREEs et en MREEs (i.e. concentrations normalisées supérieures à 1), par 

rapport au normalisateur, mais un « appauvrissement relatif » en HREEs (i.e. concentrations 

normalisées inférieures à 1). Ce spectre peut être qualifié « d’enrichi en LREEs » et de « décroissant 

des MREEs vers les HREEs ». Généralement, on parle alors d’enrichissements et 

d’appauvrissements : i) entre groupes de REEs ; ou ii) par rapport au normalisateur (i.e. 

enrichissements et appauvrissements relatifs). Ainsi, il est important de noter qu’un spectre peut à la 

fois être enrichi en LREEs par rapport aux HREEs et appauvri en LREEs par rapport au normalisateur. 

En se basant sur ces dénominations, il est possible de caractériser le spectre 3 (Figure 8A) comme 

étant enrichi en MREEs (i.e. le spectre est croissant des LREEs vers les MREEs et décroissant des 

MREEs vers les HREEs). Ce spectre peut également être qualifié de « concave ». A l’inverse, un 

spectre appauvri en MREEs pourra être qualifié de « convexe » (i.e. décroissant des LREEs vers les 

MREEs et croissant des MREEs vers les HREEs). 

Enfin, il est possible de définir le spectre 4 (Figure 8A) comme étant croissant des LREEs vers les 

HREEs (ou enrichi des LREEs vers les HREEs, ou appauvri en LREEs par rapport au HREEs). De plus, 

un décrochage en Eu est observé sur ce spectre (i.e. la concentration normalisée en Eu ne s’aligne 

pas avec les concentrations normalisées de ses voisins proches : Sm et Gd). On parle alors d’une 

anomalie en Eu, qui peut être qualifiée d’anomalie positive (i.e. la valeur de concentration 

normalisée en Eu est supérieure à celle théorique pour aligner les concentrations en Sm, Eu et Gd). De 
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la même façon, le spectre proposé en Figure 8B est croissant des LREEs vers les HREEs, montre une 

anomalie positive en La et une anomalie négative en Ce (i.e. les concentrations normalisées en La et 

Ce de l’échantillon ne sont pas alignées avec les concentrations normalisées de Nd et Pr). Les 

concentrations théoriques permettant l’alignement des REEs normalisées (i.e. croix rouge ; 

Figure 8B) sont alors nommées 𝑅𝐸𝐸𝑁
∗  (i.e. la concentration théorique (*) normalisée (N)). 

D’un point de vue environnemental, ces enrichissements, appauvrissements et anomalies nous 

renseignent sur les « fractionnements » que subissent les REEs lors des processus 

environnementaux. Par exemple, le spectre présenté en Figure 8B correspond à la fraction dissoute 

(< 0.2 µm) d’un échantillon d’eau de mer prélevé en Mer du Japon à 200m de profondeur (Seo and 

Kim, 2020). Ce spectre, décrit précédemment, est un échantillon typique d’eau de mer et les 

caractéristiques observées (i.e. croissant des LREEs vers les HREEs, anomalie positive en La et 

négative en Ce) sont attribuables aux processus environnementaux ayant lieu entre la croûte terrestre 

(i.e. le normalisateur, ici le PAAS) et le milieu marin (i.e. l’échantillon). 

 Analyses quantitatives sur les spectres en REEs 

Les valeurs de concentrations normalisées en REEs apportent des informations directes et 

quantitatives sur l’échantillon, en comparaison au normalisateur. Cependant, si l’approche visuelle 

autour des spectres et de leurs fractionnements (i.e. formes du spectre et anomalies) apporte des 

informations qualitatives, la quantification de ces fractionnements nécessite certains calculs. De 

nombreux auteurs ont développé ou comparé des méthodes de calculs (e.g. Alibo and Nozaki, 1999 ; 

Duvert et al., 2015 ; Lawrence et al., 2006 ; Noack et al., 2014), entrainant un grand nombre 

d’équations différentes pour le calcul d’une même anomalie en REE ou de l’enrichissement d’un 

groupe de REEs. Concernant les anomalies en REEs, une attention particulière a été portée aux 

différentes méthodes de calcul, appliquées aux anomalies en La, Ce et Eu qui sont classiquement 

observées dans l’environnement. Néanmoins, ces méthodes sont parfaitement applicables aux autres 

REEs, notamment au Gd dont les méthodes de calculs d’anomalies seront abordées dans la suite du 

manuscrit (cf. Chapitre 3 ; partie II). 

II.4.1. Quantification de la forme des spectres en REEs 

Concernant la forme des spectres en REEs, l’approche quantitative la plus utilisée correspond 

au calcul des ratios de concentrations normalisées entre deux éléments. Ces ratios permettent 

notamment de déterminer les fractionnements entre LREEs, MREEs et HREEs. Les REEs présentant 

les concentrations normalisées minimales ou maximales sont généralement choisies pour représenter 

chaque groupe de REEs. Cependant, Ce et Eu ont tendance à montrer des degrés d’oxydation 

différents des autres REEs dans l’environnement (i.e. Ce4+ ; Eu2+). Il est alors classique d’observer des 
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anomalies naturelles en Ce et Eu dans les matrices environnementales (e.g. Laveuf and Cornu, 2009 ; 

Migaszewski and Gałuszka, 2015 ; Tostevin et al., 2016). Il est également fréquent d’observer des 

anomalies positives en La dans la fraction dissoute du milieu marin (De Baar et al., 1985 ; Lawrence 

and Kamber, 2006 ; Seo and Kim, 2020). Les calculs de ratios ont pour objectif de décrire la forme 

générale des spectres. Il apparait donc crucial de ne pas considérer de REEs présentant une 

anomalie lors du calcul des ratios de REEs. 

Pour quantifier le fractionnement entre LREEs et HREEs, les ratios impliquant La ou Pr pour les LREEs 

et Yb ou Lu pour les HREEs sont régulièrement utilisés (e.g. Fedele et al., 2008 ; Figueiredo et al., 

2022b ; Santos et al., 2023). Un ratio LREE/HREE négatif (i.e. inférieur à 1) traduit alors un 

appauvrissement des LREEs par rapport au HREEs (spectre 1 ; Figure 9A). Ainsi, ce spectre montre 

des ratios LREE/HREE négatifs, avec La/Lu = 0.29 et Pr/Lu = 0.39. A l’inverse, un ratio LREE/HREE 

positif (i.e. supérieur à 1) traduit un enrichissement des LREEs par rapport aux HREEs (spectre 2 ; 

Figure 9A). Ce spectre 2 montre alors des valeurs de ratios positifs, avec La/Yb = 2.62 et Pr/Yb = 3.01. 

Ainsi, plus la valeur du ratio est grande (i.e. largement supérieure ou inférieure à 1) et plus le 

fractionnement entre les deux groupes de REEs est important. D’autres alternatives existent, 

permettant de prendre en compte plus de deux REEs dans les calculs de ratios (e.g. Behrens et al., 

2018 ; Seo and Kim, 2020). Par exemple, Seo and Kim (2020) utilisent un ratio LREE/HREE en 

considérant la somme des concentrations en La, Pr, Nd pour représenter les LREEs et la somme des 

concentrations en Er, Yb, Lu pour représenter les HREEs. 

Pour quantifier les fractionnements en MREEs, les ratios LREEs/MREEs ou MREEs/HREEs peuvent 

être utilisés en choisissant Sm, Eu ou Gd pour représenter les MREEs (Figure 9B ; Parisi et al., 2017 ; 

Sena et al., 2022 ; L. Wang et al., 2019). Sur ce spectre concave, les résultats de ratios LREE/MREE 

sont négatifs (i.e. Pr/Sm = 0.59 ; Pr/Eu = 0.41 ; Pr/Gd = 0.46) et ceux obtenus pour les ratios 

MREE/HREE sont alors positifs (i.e. Sm/Lu = 2.01 ; Eu/Lu = 2.92 ; Gd/Lu = 2.56). Logiquement, les ratios 

LREE/MREE peuvent être calculés avec La comme représentant des LREEs et les ratios MREE/HREE 

peuvent être calculés avec Yb comme représentant des HREEs. 
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Figure 9 : Représentation des différents ratios de REEs. A) ratios LREE/HREE appliqués à un spectre enrichi en HREEs 

(spectre 1 ; Coomera River x106 ; < 0.22 µm ; Lawrence et al., 2006) et à un spectre enrichi en LREEs (spectre 2 ; Plagioclase ; 

Aubert et al., 2001). B) ratios LREE/MREE et MREE/HREE (tissus mous de Mactra veneriformis ; site K ; Akagi and Edanami, 

2017). 

A l’image des ratios de LREE/HREEs, certains auteurs calculent des ratios complémentaires pour 

rendre compte d’enrichissements en MREEs (Duvert et al., 2015 ; Noack et al., 2014 ; Zhao et al., 

2022). Ainsi, la quantification de ces trois types de ratios (i.e. LREE/HREE ; LREE/MREE ; MREE/HREE) 

permet de rendre compte de la forme des spectres normalisés en REEs et donc du fractionnement des 

REEs face aux processus environnementaux. 

Finalement, aucune méthode de calcul des ratios n’apparait plus généralisable qu’une autre, du 

moment que les REEs représentant les différents groupes ne présentent pas d’anomalie. Ces diverses 

méthodes de calculs rendent alors difficiles les comparaisons avec la littérature. Dans la suite du 

manuscrit les ratios Pr/Lu, Pr/Gd et Gd/Lu seront principalement utilisés du fait de l’absence 

d’anomalie pour ces éléments lors de l’application de ces ratios. 

II.4.2. Quantification des anomalies en REEs 

L’objectif de toute méthode de calcul des anomalies en REEs vise à estimer, de la façon la plus 

robuste, la concentration théorique normalisée de l’élément (i.e. 𝑅𝐸𝐸𝑁
∗ ) présentant cette anomalie. 

Une anomalie en REE se note généralement  𝑹𝑬𝑬 𝑹𝑬𝑬∗⁄  et se calcule par le ratio 

𝑹𝑬𝑬𝑵
𝒎𝒆𝒔𝒖𝒓é 𝑹𝑬𝑬𝑵

∗⁄  où 𝑅𝐸𝐸𝑁
𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟é représente la concentration normalisée mesurée et 𝑅𝐸𝐸𝑁

∗   

représente la concentration théorique normalisée de l’élément sans anomalie. Une anomalie est alors 

positive pour un REE/REE* > 1 et négative pour REE/REE* < 1. Une fois la 𝑅𝐸𝐸𝑁
∗  estimée, l’équation 

suivante (Equations 1a et 1b) permet de calculer, d’une part, la concentration théorique de l’élément 
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(i.e. 𝑅𝐸𝐸∗) et, d’autre part, la concentration « excédentaire » de la REE (i.e. 𝑅𝐸𝐸𝑒𝑥  ; la concentration 

en REE expliquant l’anomalie observée). 

𝑅𝐸𝐸∗ = 𝑅𝐸𝐸𝑁
∗ × 𝑁𝑅𝐸𝐸          Equation 1 a 

𝑅𝐸𝐸𝑒𝑥 = 𝑅𝐸𝐸𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟é − 𝑅𝐸𝐸∗        Equation 1 b 

Avec, 𝑁𝑅𝐸𝐸  la concentration du REE dans le normalisateur 𝑁 utilisé ; et 𝑅𝐸𝐸𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟é la concentration 

mesurée pour le REE. 

Afin de quantifier les 𝑅𝐸𝐸𝑁
∗ , la méthode d’interpolation ou d’extrapolation des REEs voisines les 

plus proches est très largement utilisée dans la littérature (Rétif et al., 2023). En partant du principe 

que les REEs sont majoritairement trivalentes et que leurs concentrations normalisées s’alignent 

3 par 3 sur les spectres, cette méthode consiste à interpoler ou extrapoler les concentrations 

normalisées des deux REEs voisines de la REE montrant une anomalie (Figure 10A). 

 

Figure 10 : Représentation des méthodes de calculs des concentrations théoriques normalisées (𝑅𝐸𝐸𝑁
∗  ; croix rouges) par 

interpolation (trait plein) ou extrapolation (pointillés longs) sur des spectres en REEs normalisées au PAAS. A) Cas classiques 

pour déterminer 𝐶𝑒𝑁
∗  et 𝐸𝑢𝑁

∗  (eau de surface ; échantillon n° 210-972039 ; Leybourne and Johannesson, 2008). B) Limites 

des méthodes classiques : en cas d’anomalie en La (spectre bleu ; < 0.2 µm ; Station 32 ; 200m de profondeur ; Seo and Kim, 

2020) ; en cas de spectre concave (Pointe de Chemoulin ; corps mous de Mytilus edulis ; année 1985 ; Briant et al., 2021). 

Deux sous-groupes d’équations peuvent être considérés pour interpoler ou extrapoler les 

concentrations normalisées des plus proches voisins : les équations dites « linéaires » et les équations 

dites « géométriques » (Barrat and Bayon, 2024). Ainsi, il est possible de proposer quatre équations 

générales du calcul des anomalies : deux équations générales d’interpolation (i.e. Equation 2 

linéaire ; Equation 3 géométrique) et deux d’extrapolation (i.e. Equation 4 linéaire ; Equation 5 

géométrique). 
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𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖
∗ = 1 2⁄ × (𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖−1 + 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖+1)       Equation 2 

𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖
∗ = (𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖−1 × 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖+1)

1
2⁄         Equation 3 

Avec, 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖
∗  la concentration théorique (*) normalisée (N) de la REE (i) présentant une anomalie ; 

𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖−1 la concentration normalisée du REE de numéro atomique 𝑖 − 1 (i.e. le REE de numéro 

atomique directement inférieur au REE présentant l’anomalie calculée) ; et de la même façon 

𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖+1 correspond à la concentration normalisée du REE de numéro atomique 𝑖 + 1. 

𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖
∗ = 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±1 + (𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±1 − 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±2)      Equation 4 

𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖
∗ = 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±1 × (𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±1 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±2⁄ )       Equation 5 

Avec, 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±1 la concentration normalisée du REE de numéro atomique 𝑖 + 1 ou 𝑖 − 1 ; 𝑅𝐸𝐸𝑁;𝑖±2 la 

concentration normalisée du REE de numéro atomique 𝑖 + 2 ou 𝑖 − 2. Il est important de noter ici que 

les 𝑖 ± 1 et 𝑖 ± 2 sont soit 𝑖 + 1 et 𝑖 + 2, soit 𝑖 − 1 et 𝑖 − 2. 

Bien que de nombreuses études utilisent des équations linéaires (e.g. Bau and Dulski, 1996 ; German 

and Elderfield, 1990 ; Sholkovitz, 1995), certains auteurs avancent l’utilisation des équations 

géométriques comme préférables, évitant l’obtention de résultats biaisés (e.g. Barrat et al., 2023a ; 

Barrat and Bayon, 2024 ; Lawrence et al., 2006). Par exemple, les équations linéaires peuvent mener 

à des résultats d’anomalies improbables si les concentrations normalisées de l’échantillon sont 

proches de zéro (i.e. les concentrations théoriques normalisées peuvent être négatives dans le cas 

d’une extrapolation linéaire). Enfin, il est important de noter qu’il est impératif de considérer la 

présence de Pm entre Nd et Sm pour la bonne application de ces équations. 

A l’aide des équations générales proposées précédemment, il est possible de définir deux équations 

d’extrapolation pour le calcul de 𝐿𝑎𝑁
∗  en utilisant le binôme Ce/Pr. Cependant, la présence fréquente 

d’anomalies naturelles en Ce (De Baar et al., 1985 ; Goldberg et al., 1963 ; Tostevin et al., 2016) 

implique un biais de quantification potentiel de 𝐿𝑎𝑁
∗  si Ce est utilisé dans l’équation (Figure 10B). Ainsi, 

il est préférable d’utiliser une équation s’affranchissant de Ce et se basant sur le binôme Pr/Nd (e.g. 

Lawrence et al., 2006 ; Tostevin et al., 2016). Deux équations d’extrapolation peuvent alors être 

utilisées pour calculer 𝑳𝒂𝑵
∗  : une linéaire (Equation 6) et une géométrique (Equation 7). 

𝐿𝑎𝑁
∗ = 𝑃𝑟𝑁 + 2(𝑃𝑟𝑁 −𝑁𝑑𝑁)         Equation 6 

𝐿𝑎𝑁
∗ = 𝑃𝑟𝑁 × (𝑃𝑟𝑁 𝑁𝑑𝑁⁄ )2         Equation 7 

De la même façon, l’utilisation de l’équation générale d’interpolation pour le calcul de 𝐶𝑒𝑁
∗  (i.e. en 

utilisant le binôme La/Pr) peut être problématique en présence d’une anomalie en La. Ainsi, il est donc 
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préférable d’utiliser les équations générales d’extrapolation basées sur le binôme Pr/Nd. Deux 

équations permettent alors de calculer 𝑪𝒆𝑵
∗  : une linéaire (Equation 8) et une géométrique 

(Equation 9). 

𝐶𝑒𝑁
∗ = 𝑃𝑟𝑁 + (𝑃𝑟𝑁 −𝑁𝑑𝑁)         Equation 8 

𝐶𝑒𝑁
∗ = 𝑃𝑟𝑁 × (𝑃𝑟𝑁 𝑁𝑑𝑁⁄ )         Equation 9 

Enfin, le calcul de 𝐸𝑢𝑁
∗  peut être réalisé à l’aide d’une des quatre équations générales (Equations 2 à 5) 

se basant sur les binômes Sm/Gd (linéaire) ou Gd/Tb (géométrique). Afin d’utiliser l’équation générale 

d’extrapolation du binôme Nd/Sm, il est important de prendre en compte la présence du Pm (Equation 

10 linéaire ; Equation 11 géométrique). 

𝐸𝑢𝑁
∗ = 3 2⁄ × 𝑆𝑚𝑁 − 1 2⁄ × 𝑁𝑑𝑁        Equation 10 

𝐸𝑢𝑁
∗ = 𝑆𝑚𝑁 × (𝑆𝑚𝑁 𝑁𝑑𝑁⁄ )

1
2⁄         Equation 11 

De plus, il reste important de noter que la présence d’anomalies en Sm ou Gd peuvent amener à choisir 

d’autres binômes pour le calcul de 𝐸𝑢𝑁
∗  (e.g. Bau and Dulski, 1996 ; Lerat-Hardy et al., 2019). Certains 

auteurs utilisent par exemple une interpolation du binôme Sm/Tb en cas d’anomalie en Gd (Equation 

12 linéaire ; Equation 13 géométrique ; Lawrence et al., 2006). 

𝐸𝑢𝑁
∗ = 2 3⁄ × 𝑆𝑚𝑁 + 1 3⁄ × 𝑇𝑏𝑁        Equation 12 

𝐸𝑢𝑁
∗ = (𝑆𝑚𝑁

2 × 𝑇𝑏𝑁)
1
3⁄          Equation 13 

S’il apparait évident qu’il faut impérativement éviter d’utiliser des REEs présentant des anomalies 

comme binômes de calcul (La/Pr ; Figure 10B), certains points supplémentaires sont à considérer avec 

précaution. La forme générale du spectre est un point clé pour estimer le plus justement possible 

les 𝑹𝑬𝑬𝑵
∗ . La méthode d’interpolation ou d’extrapolation est particulièrement bien adaptée aux 

spectres monotones, croissants ou décroissants. Cependant, dans le cas de spectres concaves ou 

convexes (i.e. enrichis ou appauvris en MREEs), cette méthode peut montrer des limites (Figure 10B). 

En effet, le calcul par interpolation ou extrapolation peut être compliqué lorsque l’on s’intéresse à une 

anomalie présente à un point d’inflexion sur le spectre. Ici, l’anomalie négative en Eu peut laisser 

supposer soit que Eu est le point d’inflexion après lequel le spectre décroit des MREEs vers les HREEs, 

soit que Gd est le point d’inflexion et donc que Sm, Eu et Gd sont alignés (Figure 10B). 

Certains auteurs préfèrent alors utiliser des méthodes de régressions logarithmiques (e.g. Kulaksız 

and Bau, 2007 ; Merschel et al., 2015) ou polynomiales (e.g. Hatje et al., 2016 ; Möller et al., 2002). Les 

méthodes de régressions polynomiales, plus complexes, ont néanmoins l’avantage de prendre 
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en considération un plus grand nombre de REEs dans leurs calculs et donc de mieux représenter 

la forme générale des spectres pour estimer les 𝑹𝑬𝑬𝑵
∗ . Cette méthode est particulièrement adaptée 

pour les spectres concaves ou convexes lors du calcul d’anomalies en MREEs (Figure 10B). 

A l’image des différents ratios de REEs, aucune méthode de calcul des anomalies en REEs 

n’apparait plus généralisable qu’une autre, à condition de bien prendre les précautions 

nécessaires à l’application des équations disponibles (e.g. présence d’autres anomalies, prise en 

compte de Pm, prise en compte de la forme du spectre). 

Cette partie ayant détaillé les grandes lignes des méthodes d’analyse des données en REEs, il est 

maintenant logique de s’intéresser aux informations environnementales accessibles à l’aide de ces 

méthodes. Il apparait en effet important de détailler les connaissances actuelles sur les cycles 

biogéochimiques naturels de ces éléments. Ainsi, la suite du manuscrit s’intéresse aux 

concentrations, au partitionnement et à la réactivité des REEs dans les hydrosystèmes. 

III. Géochimie le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan 

 Géochimie dans les eaux continentales de surface 

III.1.1. Distribution des concentrations en REEs 

A l’échelle globale, le transport des REEs via les rivières est considéré comme le flux majoritaire 

de REEs apporté aux océans (e.g. Abbott et al., 2015 ; Greaves et al., 1994 ; Martin et al., 1976). Les 

processus d’érosion mécanique et d’altération chimique entrainent alors les REEs vers les milieux 

aquatiques et de nombreuses études se sont intéressées à la quantification de ces éléments dans les 

eaux et sédiments de rivières (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Leleyter et al., 1999 ; Sholkovitz, 1995). 

Certaines de ces études ont proposé des estimations des concentrations en REEs à de grandes 

échelles spatiales. 

Gaillardet et al. (2003) ont proposé des concentrations naturelles en REEs dissoutes dans les eaux de 

rivières mondiales (<0.2µm), avec des concentrations moyennes allant de 2 ng/L pour Lu à 262 ng/L 

pour Ce (Tableau 2). Viers et al. (2009) ont, quant à eux, estimé des concentrations moyennes 

mondiales en REEs associées aux matières en suspensions (MES) des rivières, avec des concentrations 

comprises entre 350 µg/kg et 73 600 µg/kg pour Lu et Ce, respectivement (Tableau 2). Plus 

récemment, Müller et al. (2021) ont défini une base de données globale regroupant notamment des 

concentrations en REEs dans les sédiments de rivières (Tableau 2). 
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Tableau 2 : Concentrations moyennes en REEs dans la fraction dissoute (ng/L), les MES (µg/kg) et les sédiments (µg/kg) de 

rivières à différentes échelles spatiales. Références : a Gaillardet et al., 2003 ; b Salminen et al., 2005 ; c Viers et al., 2009 ; d 

Müller et al., 2021. 

 

Au niveau européen, d’importants travaux ont été réalisés, via le programme FOREGS (Forum of 

European Geological Surveys), pour créer un Atlas Géochimique de l’Europe (Salminen et al., 2005). 

Ces travaux ont été réalisés sur 26 pays européens pour plus de 70 éléments, dont les REEs, sur 

plusieurs matrices (i.e. eaux et sédiments de rivières, sédiments de plaines inondables, sols de surface 

et sous-sols) et pour des sites considérés comme non impactés par les activités anthropiques. Cette 

base de données FOREGS a permis à plusieurs auteurs d’étudier la distribution des REEs en Europe 

(e.g. Armand et al., 2015 ; Fedele et al., 2008 ; Sadeghi et al., 2013). Concernant les eaux de rivières 

européennes (< 0.45 µm), les concentrations moyennes varient alors entre 399 ng/L pour Ce et 2 ng/L 

pour Tm (Tableau 2 ; Figure 11 ; Salminen et al., 2005). Les concentrations moyennes des sédiments 

de rivières européennes varient quant à elles entre 83 000 µg/kg pour Ce et 470 µg/kg pour Tm 

(Tableau 2 ; Figure 11 ; Salminen et al., 2005). Fedele et al. (2008) ont déterminé les bruits de fond 

géochimiques européens en REEs sur la base de ces données et ont pu mettre en évidence trois grands 

groupes de régions, caractérisés par des valeurs de bruit de fond : i) Faibles à très faibles, proches des 

valeurs de l’UCC ; ii) Moyennes ; et iii) Elevées par rapport à l’UCC. Ces auteurs ont montré que la 

distribution des REEs à l’échelle de l’Europe est majoritairement gouvernée par la géologie locale. 

Rivières MES

Monde
 1 a

Europe
 2 b

France
 2 b

Monde
 c

Monde
 d

Europe
 b

France
 b

La 120 220 76 37400 43145 40978 57744

Ce 262 399 140 73600 86633 82995 115819

Pr 40 56 21 7950 9722 9221 12989

Nd 152 226 86 32200 35453 36588 51482

Sm 36 43 18 6120 6534 6911 9692

Eu 10 9 7 1290 1237 1147 1262

Gd 40 44 20 5250 5852 6315 8836

Tb 6 5 3 820 890 958 1342

Dy 30 35 16 4250 4978 5398 7235

Ho 7 6 4 880 985 1089 1466

Er 20 21 10 2230 2898 3178 4332

Tm 3 2 2 380 433 470 635

Yb 17 20 9 2110 2862 3094 4314

Lu 2 3 2 350 436 477 660

∑REEs 745 1090 415 174830 202059 198820 277808
1
 fraction < 0.2 µm ; 

2
 fraction < 0.45 µm

Fraction dissoute Sédiments
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Figure 11 : Cartographies européennes des concentrations en La dans les eaux de rivière (gauche ; < 0.45 µm ; ronds 

représentant les concentrations entre 0.003 et 16 µg/L) et dans les sédiments de rivière (droite ; extraction totale ; ronds 

représentant entre 1.30 et 553 µg/g). Cartes modifiées et issues du programme FOREGS (Salminen et al., 2005). 

Concernant la France, la synthèse des données FOREGS montre que les concentrations moyennes en 

REEs varient de 2 ng/L (Lu) à 140 ng/L (Ce) dans les eaux de rivière (< 0.45 µm ; n = 119) et de 116 000 

µg/kg (Ce) à 635 µg/kg (Tm) (Tableau 2 ; Figure 11 ; Salminen et al., 2005). Fedele et al. (2008) ont 

démontré que la France est caractérisée par des valeurs de bruit de fond « Moyennes » mais que le 

territoire comprend des zones de bruit de fond « Elevés » dont le Massif Central caractérisé par des 

roches ignées évoluées. 

III.1.2. Partitionnement et fractionnement des REEs en rivière 

Partitionnement des REEs et coefficient de distribution : Si l’on s’intéresse au partitionnement 

des REEs généralement observé en rivière entre les fractions dissoutes et particulaires (i.e. MES et 

sédiments ; Tableau 2 ; Gaillardet et al., 2003 ; Müller et al., 2021 ; Viers et al., 2009), il est possible de 

calculer des coefficients de distributions (Kd) entre 230 000 L/kg et 270 000 L/kg séparant les sommes 

de concentrations en REEs de la fraction dissoute (∑REE = 745 ng/L) de celles des MES (∑REE = 174 830 

µg/kg) et de celles des sédiments (∑REE = 202 059 µg/kg), respectivement. Ce premier constat 

traduit la très forte affinité des REEs pour les particules et donc l’association majoritaire de ces 

éléments avec les fractions particulaires en rivière (Tableau 2 ; Zhang et al., 1998). Les spectres 

normalisés obtenus pour la fraction particulaire totale sont généralement plats que ce soit pour les 

MES ou les sédiments (Figure 12A). Cependant, Freslon et al. (2014) ont montré des profils enrichis 

en MREEs pour la matière organique sédimentaire des rivières à l’échelle mondiale (Figure 12A). 
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Il est également important de noter que les concentrations en REEs des différentes fractions sont très 

variables (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Leybourne and Johannesson, 2008 ; Nozaki et al., 2000b), 

pouvant montrer des gammes de concentrations sur plusieurs ordres de grandeur. Elderfield et al. 

(1990) soulèvent notamment que le seuil de filtration choisi a une influence notable sur les 

concentrations et la forme des spectres en REEs observés. Différents seuils de filtrations ont été 

définis et testés dans la littérature. Pour la fraction dissoute, plusieurs études ont considéré cette 

fraction comme étant celle inférieure à 0.40 µm ou 0.45 µm (Nozaki et al., 2000a). Cependant, cette 

fraction « dissoute » intègre également la fraction colloïdale riche en REEs et considérée comme 

une fraction majeure du transport des REEs en rivières (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Sholkovitz, 1992 ; 

Sholkovitz and Elderfield, 1988). Aujourd’hui, la communauté scientifique s’accorde sur une fraction 

dissoute inférieure à 0.2 µm, même si cette fraction contient également une part de colloïdes. La 

fraction « vrai dissous », excluant la fraction colloïdale, est communément considérée comme étant 

inférieure à 0.02 µm. Il apparait ainsi pertinent de considérer quatre fractions en rivières avec : la 

fraction « vrai dissous » (< 0.02 µm), la fraction dissoute (< 0.2 µm), la fraction colloïdale (0.2 < ø < 

0.45 µm) et la fraction particulaire (> 0.45 µm). Les concentrations et les fractionnements des REEs 

entre et au sein de ces fractions varient alors avec les paramètres environnementaux (e.g. Elderfield 

et al., 1990 ; Sholkovitz, 1995, 1992).   

Rôle du pH et des matières organiques dans la spéciation et fractionnement des REEs : Les 

paramètres environnementaux tels que le pH ou la concentration en matières organiques dissoutes, 

composant la fraction colloïdale, vont avoir un rôle clé sur la spéciation des REEs en rivière et donc sur 

l’allure des spectres en REEs. Le pH a une influence majeure sur la spéciation des REEs en rivière 

(Sholkovitz, 1995) et plusieurs auteurs ont supposé que les complexes carbonatés (i.e. REECO3
+ ; 

REE(CO3)2
-) étaient la forme dominante des REEs en rivière (Luo and Byrne, 2004 ; 

Sholkovitz, 1995, 1992). Cependant, à l’aide de modèles de spéciation, Tang and Johannesson (2003) 

ont démontré que trois formes dominent la spéciation des REEs dissoutes suivant le pH des rivières. 

Aux pH proches de 7, représentant une grande part des rivières à l’échelle globale, les REEs sont 

majoritairement complexées à la matière organique dissoute, suivies des complexes carbonatés. 

En rivières acides (i.e. pH autour de 4), les REEs sont majoritairement sous forme d’ions libres (i.e. 

REE3+) et en rivières alcalines (i.e. pH autour de 8), les REEs dissoutes sont majoritairement sous forme 

de complexes carbonatés. 
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Figure 12 : Spectres en REEs normalisées au PAAS pour les fractions : A) particulaires ; B) colloïdales ; et C) dissoutes (< 0.2 

µm). Références : 1 Müller et al., 2021 ; 2 Viers et al., 2009 ; 3 Freslon et al., 2014 ; 4 Gaillardet et al., 2003 ; 5 Sholkovitz, 1995 ; 
6 Kulaksiz and Bau, 2011a. 

La fraction colloïdale est composée de matières organiques et inorganiques dissoutes dont une large 

part de matières humiques (i.e. acides humiques et fulviques) et de nombreux auteurs accordent un 

rôle majeur au transport des REEs en rivière via cette fraction (e.g. Goldstein and Jacobsen, 1988 ; 

Sholkovitz, 1992 ; Steinmann and Stille, 2008). Certaines études ont montré des concentrations en 

REEs élevées dans cette fraction colloïdale (Sholkovitz, 1995, 1992), d’autres, que les REEs sont 

largement associées aux colloïdes organiques riches en Fe présent en rivière (e.g. 

Elderfield et al., 1990 ; Sholkovitz, 1995 ; Tadayon et al., 2024). Sholkovitz (1992) a également pu 

observer que les REEs sont préférentiellement associées à ces colloïdes riches en Fe dans l’ordre 

décroissant suivant : LREEs > MREEs > HREEs. Les effets couplés entre la matière organique, la 

composition chimique et le pH gouvernent la spéciation des REEs en rivière, entrainant des 

fractionnements sur les spectres (Marsac et al., 2021, 2013, 2011). La fraction colloïdale est marquée 

par un spectre concave enrichi en MREEs (Figure 12B), se traduisant par un ratio LREE/MREE négatif 

et un ratio MREE/HREE positif (e.g. Dia et al., 2000 ; Pourret et al., 2007a, 2007b). Pourret et al. (2007a) 

ont pu montrer que l’enrichissement en MREEs est positivement corrélé aux concentrations en 

matières organiques dissoutes et que cet enrichissement s’attribue à une plus forte affinité des 

MREEs avec les acides humiques. 

Concernant enfin la fraction dissoute des REEs en rivière, les concentrations et les spectres de la 

fraction dissoute en tête de bassin versant sont marqués par la nature des roches ou des sols 

présents (e.g. Fedele et al., 2008 ; Hannigan and Sholkovitz, 2001 ; Louis et al., 2020). Par exemple, 

Armand et al. (2015) ont observé de fortes concentrations en REEs sur le Bassin Aquitain en raison de 

la nature acide des sols landais (i.e. podzosols). Ces signatures sont dépendantes de l’intensité de 

l’érosion mécanique et de l’altération chimique et entrainent des fractionnements en REEs en amont 

des rivières. Cependant, à l’aval des rivières, les concentrations et les spectres en REEs sont 
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largement influencés par la réactivité chimique en rivière (Elderfield et al., 1990 ; Goldstein and 

Jacobsen, 1988 ; Sholkovitz, 1995) et perdent leurs signatures géologiques des têtes de bassins 

versants. 

A l’aval des rivières, les spectres en REEs de la fraction dissoute sont alors généralement croissants 

des LREEs vers les HREEs (Figure 12C). Les REEs montrent une plus forte affinité avec la fraction 

dissoute dans l’ordre décroissant suivant : HREEs > MREEs > LREEs (e.g. Arienzo et al., 2022 ; 

Elderfield et al., 1990). L’affinité des REEs avec la fraction dissoute est élément-dépendante car il 

s’agit d’une conséquence de la contraction des lanthanides. En effet, les REE3+ sont aisément liées à 

la surface des particules par complexation avec les oxyhydroxydes de Fe et Mn, les colloïdes et les 

particules organiques (Merschel et al., 2017). Avec la contraction des lanthanides et la diminution 

progressive du rayon ionique des REE3+, la stabilité des complexes dissous augmente. Il existe alors 

une compétition entre processus de complexations aux particules et en solution entrainant une 

complexation préférentielle des LREEs aux particules et une complexation préférentielle des HREEs 

en solution, sous forme de complexes dissous. Ces processus de complexation expliquent 

l’enrichissement progressif en HREEs de la fraction dissoute des eaux de rivière. 

Cas particulier de Ce : Des anomalies négatives en Ce sont généralement observées dans la fraction 

dissoute (Figure 12C ; Kulaksız and Bau, 2011a ; Lawrence et al., 2006 ; Leybourne et al., 2000). Le 

cérium est un élément particulièrement sensible aux conditions redox et peut facilement être oxydé, 

passant de la forme trivalente Ce3+ vers la forme tétravalente Ce4+ et donc sous forme insoluble CeO2 

(Equation 13). 

𝐶𝑒3+ + 2𝐻2𝑂 ↔ 𝐶𝑒𝑂2 + 4𝐻
+ + 𝑒−       (Equation 13) 

Ce processus d’oxydation et de piégeage du Ce peut être catalysé par les oxyhydroxydes de Fe et 

Mn ou par les activités bactériennes (e.g. De Carlo et al., 1997 ; Moffett, 1990). D’autres études ont 

en revanche montré que la complexation de Ce avec la matière humique dissoute limite l’apparition 

d’anomalie négative en Ce liée à la présence d’oxyhydroxydes de Fe et Mn (e.g. Davranche et al., 

2005, 2004). 

Cas particulier de Eu : La présence d’anomalies positives ou négatives en Eu dans les rivières a 

également été rapportée (Figure 12C ; e.g. Goldstein and Jacobsen, 1988 ; Lawrence et al., 2006 ; 

Leybourne and Johannesson, 2008). Il est tout d’abord important de noter ici que la grande majorité 

des analyses en REEs se font par ICP-MS, entrainant de potentiels biais analytiques dus à la présence 

d’interférences spectrales et isobariques (Wysocka, 2021). Ces dernières sont notamment liées à la 

présence d’oxydes ou d’hydroxydes de Ba, entrainant une surestimation des concentrations en Eu et 

donc l’apparition de fortes anomalies positives en Eu dans l’échantillon (Pourret et al., 2022). 
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Néanmoins, des anomalies naturelles en Eu existent dans les fractions particulaires et dissoutes des 

eaux de rivières. A l’image de Ce, Eu est également un REE sensible aux conditions redox, entrainant 

en milieu réducteur le passage de la forme trivalente Eu3+ vers la forme divalente Eu2+ (Brookins, 

1989). A la différence de Ce, le changement de degré d’oxydation de Eu demande des conditions 

environnementales n’ayant pas lieu en surface. Les spectres en REEs et l’intensité de l’anomalie en 

Eu des petits bassins versants est dépendante de la lithologie locale (Tricca et al., 1999). Certains 

minéraux comme les feldspaths sont marqués par la présence de fortes anomalies positives en Eu 

dues à la substitution de Ca2+, Sr2+ et Na+ par Eu2+ lors de la cristallisation. A l’inverse, les minéraux 

cristallisant de façon concomitante aux feldspaths montrent des anomalies négatives en Eu (e.g. 

hornblende, biotite ; e.g. Aubert et al., 2001 ; Hannigan and Sholkovitz, 2001 ; Tricca et al., 1999). 

Ainsi, l’intensité de l’érosion mécanique et de l’altération chimique, suivies des processus de lessivage 

et de lixiviation peuvent expliquer l’apparition d’anomalies en Eu dans les eaux et les particules de 

rivières. 

 Géochimie en milieu estuarien 

Depuis les années 1980, plusieurs auteurs se sont intéressés au comportement naturel des REEs 

au niveau des estuaires afin de déterminer l’influence des processus estuariens sur les flux en REEs 

terrigènes apportés à l’océan et ainsi, de mieux comprendre les cycles globaux de ces éléments (e.g. 

Elderfield et al., 1990 ; Lawrence and Kamber, 2006 ; Sholkovitz, 1995). Par exemple, Elderfield et al. 

(1990) ont quantifié les concentrations en REEs dans plusieurs estuaires (Amazone, Tamar, Mullica, 

Connecticut, Delaware). A la différence des concentrations moyennes globales proposées en rivière, 

il est très difficile de déterminer des concentrations estuariennes globales en REEs, du fait de la 

réactivité des REEs en estuaire et de la nature dynamique de ces environnements d’interface. 

III.2.1. Réactivité géochimique des REEs en milieu estuarien 

De nombreuses études se sont intéressées au comportement des REEs le long des gradients 

estuariens afin de comprendre l’ensemble des fractionnements en REEs ayant lieu entre les milieux 

continentaux et océaniques (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Lawrence and Kamber, 2006 ; Rousseau et 

al., 2015 ; Sholkovitz and Szymczak, 2000). L’étude de systèmes très contrastés en termes de 

conditions climatiques (e.g. tempéré, tropical, boréal) et hydrologiques (e.g. débits d’étiage et de 

crue, temps de résidence des eaux) permet alors de dresser une synthèse des comportements 

observés. 

La grande majorité de ces travaux ont pu mettre en évidence un processus ubiquiste affectant la 

distribution estuarienne des REEs dissoutes. Aux faibles salinités (S < 5) les REEs dissoutes d’origine 

terrigène et transportées par les rivières subissent un fort abattement des concentrations, allant 



──────────────────────────── CHAPITRE 1 ──────────────────────────── 

 

39 

généralement de 30% à quasiment 100% (Figure 13A ; e.g. R. L. B. Andrade et al., 2020 ; Lawrence 

and Kamber, 2006). Ce processus, largement observé, a été attribué à la coagulation puis la 

sédimentation des colloïdes organiques stables et riches en Fe au contact du gradient de salinité, 

et auxquels sont largement associées les REEs dans les eaux de rivières (e.g. Elderfield et al., 1990 ; 

Merschel et al., 2017 ; Sholkovitz, 1995). Une très forte corrélation entre l’abattement des REEs 

dissoutes et du Fe dissous est observée aux faibles salinités, avec des différences de pourcentage 

d’abattement suivant les estuaires qui semblent fortement liées à la spéciation des REEs en rivière et 

donc dépendre des proportions de colloïdes organiques riches en Fe présents en rivières (Elderfield et 

al., 1990). Lors de ce processus d’abattement, des différences de comportement sont également 

observées suivant le groupe de REEs, entrainant un fractionnement. Généralement, ces 

abattements se font dans l’ordre d’intensité décroissante suivant : LREEs > MREEs > HREEs 

(Figure 13B ; e.g. Merschel et al., 2017 ; Sholkovitz and Szymczak, 2000). Ce fractionnement s’attribue 

à la contraction des lanthanides impliquant une augmentation de la stabilité des complexes dissous 

avec l’augmentation du numéro atomique (Cantrell and Byrne, 1987). Les LREEs coagulent et 

sédimentent préférentiellement, en association avec les particules telles que les colloïdes organiques 

alors que les HREEs restent préférentiellement sous forme de complexes stables dans la fraction 

dissoute (Elderfield et al., 1990). 

 

Figure 13 : A) Variations des concentrations en Nd dissous, normalisées aux concentrations à la salinité zéro, le long des 

gradients de salinités estuariens de l’estuaire Fly et Sepik (fraction < 0.45 µm ; données de Sholkovitz and Szymczak, 2000). 

B) Variations des concentrations moyennes des groupes de REEs (i.e. LREEs, MREEs, HREEs), normalisées aux 

concentrations à la salinité zéro, le long du gradient de salinité de l’estuaire Paraguaçu (fraction < 0.2 µm ; données de R. L. 

B. Andrade et al., 2020). C) Variations du ratio LREE/HREE (i.e. Pr/Er) et des anomalies en La (i.e. La/La*) et Ce (i.e. Ce/Ce*) 

le long du gradient de salinité de l’Elimbah Creek (fraction < 0.45 µm ; données de Lawrence and Kamber, 2006 ; normalisées 

par le MUQ). 

Un autre processus affecte également la distribution des REEs le long du mélange des masses d’eaux 

estuariennes et s’accompagne d’un fort fractionnement. Une augmentation des concentrations en 

REEs dissoutes est observée aux salinités intermédiaires (5 < S < 25 ; Figure 13A ; e.g. Lawrence and 
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Kamber, 2006 ; Rousseau et al., 2015 ; Sholkovitz and Szymczak, 2000). Cette augmentation suggère 

un changement de partitionnement via un relargage des REEs de la phase particulaire vers la phase 

dissoute. Cependant, ce processus n’est pas observé dans tous les estuaires (e.g. Elderfield et al., 

1990 ; Sholkovitz, 1995). Certaines caractéristiques hydrodynamiques et hydromorphologiques 

semblent être à l’origine de ce relargage. Sholkovitz and Szymczak (2000) ont montré que les 

estuaires caractérisés par une zone peu profonde de mélange des masses d’eaux continentales et 

océaniques, combinée à un brassage important entrainant de fortes interactions eau-sédiment, 

induisent des augmentations de concentrations en REEs dissoutes. A l’inverse, les estuaires 

caractérisés par une zone profonde de mélange des masses d’eaux et donc des interactions eau-

sédiment faibles ou négligeables ne montrent pas ou peu de relargage des REEs dissoutes. Par 

conséquent, la source de ces REEs dissoutes proviendrait des MES et des sédiments soumis à une 

forte remise en suspension et des interactions fortes entre l’eau et les particules. 

Le temps de résidence des eaux estuariennes joue un rôle important dans ce processus puisqu’un long 

temps de résidence en zone d’interactions fortes semble entrainer une augmentation du relargage 

des REEs vers la colonne d’eau (Sholkovitz and Szymczak, 2000). Ces auteurs ont également pu 

mettre en lumière un fractionnement entre les groupes de REEs lors de ce processus de relargage, 

selon l’ordre d’intensité décroissante suivant : HREEs > MREEs ≥ LREEs (Figure 13B). Il semblerait 

alors que ce fractionnement soit lié à la formation des complexes REE-carbonates avec l’apport 

d’eau de mer riche en carbonates. Ces complexes dissous se forment préférentiellement avec 

l’augmentation du numéro atomique, entrainant un fractionnement des REEs avec une formation 

préférentielle des HREEs par rapport aux MREEs puis aux LREEs. Andrade et al. (2020) ont observé 

que ce phénomène de relargage n’a pas lieu aux mêmes salinités pour tous les REEs, au sein d’un 

estuaire : pour l’estuaire Paraguaçu (Brésil), le relargage des HREEs a lieu entre les salinités 10 et 15, 

celui des MREEs entre 10 et 25 et celui des LREEs entre 15 et 25 de salinité. Ces observations 

corroborent alors l’hypothèse d’une formation préférentielle des complexes carbonatés avec les 

HREEs (R. L. B. Andrade et al., 2020). Les fractionnements des REEs lors des processus estuariens 

entrainent l’enrichissement progressif de la fraction dissoute en HREEs (i.e. ratio LREE/HREE négatif ; 

Figure 13C).  Enfin, il est également intéressant de noter qu’en région polaire, les rivières riches en 

matière organique montrent un comportement conservatif des REEs lors du mélange estuarien 

(Pokrovsky and Schott, 2002). 

En zones de transitions estuariennes, La et Ce ont également été étudiés pour leurs comportements 

particuliers. Lors du processus d’abattement, La montre une décroissance de ses concentrations 

dissoutes inférieure à celle des autres LREEs3+ (i.e. Pr, Nd ; Lawrence and Kamber, 2006). A l’inverse, 

lors du processus de relargage, La montre des proportions de remise en solution supérieures à celles 
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de ses voisines LREEs3+. Lawrence and Kamber (2006) attribuent ce comportement particulier à la 

configuration électronique de La3+, similaire à celle du gaz rare xénon et donc plus stable que les 

LREEs3+ voisines. Ces deux phénomènes entrainent alors un fractionnement de La par rapport à 

ses voisins et donc la formation progressive d’une anomalie positive en La en milieu estuarien et 

qui se retrouve en milieu marin (Figure 13C). Plusieurs auteurs ont pu observer la formation d’une 

forte anomalie négative en Ce lors des processus estuariens (e.g. De Baar et al., 1985 ; Sholkovitz, 

1995). Cependant, Lawrence and Kamber (2006) ont pu démontrer que cette anomalie est liée au biais 

apporté par l’équation de calcul de l’anomalie en Ce incluant La, lui-même présent en concentrations 

anormales. Néanmoins, la présence d’une anomalie en Ce peut être observée en milieu estuarien, 

oscillant entre légèrement positive (Ce/Ce* ≈ 1.15) et légèrement négative (Ce/Ce* ≈ 0.9 ; Figure 13C). 

Ainsi, ces auteurs ont pu mettre en lumière que l’anomalie négative en Ce, typique du milieu 

océanique, n’est pas créée lors des processus géochimiques estuariens. 
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III.2.2. Zoom 1.A – Comportement des REEs le long du gradient de 

salinité de l’estuaire de la Gironde 

Contexte 

Les écosystèmes estuariens, en tant que zones de transition entre les milieux continentaux et 

océaniques, présentent des variations significatives dans les comportements géochimiques des 

Terres Rares (REEs). En France, plusieurs études ont caractérisé les teneurs en REEs naturelles ou 

anthropiques dans les eaux de rivières (e.g. Lerat-Hardy et al., 2019 ; Louis et al., 2020 ; Rabiet et al., 

2009 ; Tricca et al., 1999) ou les organismes aquatiques (e.g. Perrat et al., 2017). Cependant, peu de 

recherches ont examiné leur réactivité géochimique en milieu estuarien (Martin et al., 1976 ; Rétif et 

al., 2024a). Avec plus de 600 km², l’estuaire de la Gironde est le plus vaste estuaire d’Europe, avec un 

bassin versant d’environ 81 000 km² (13 % du territoire métropolitain) et une population de 5.3 million 

d’habitants, il est soumis à des contaminations métalliques. Dans ce contexte, le Zoom 1.A propose 

une première évaluation du comportement géochimique des REEs dissoutes le long du gradient 

de salinité d’un modèle de terrain idéal. 

Matériels & Méthodes 

Une campagne longitudinale a été menée les 19 et 20 Mars 2014 sur le continuum Garonne-Gironde 

en condition de débit normal (Q = 1260 m3/s). Les échantillons de la fraction dissoute des eaux 

(< 0.2 µm) ont été prélevés à 15 stations le long du gradient de salinité (0 < S < 30). Des échantillons 

similaires ont été prélevés, les 6 et 31 Mars 2014, au site La Réole (limite d’influence de la marée 

dynamique) et les teneurs ont été moyennées pour représenter le pôle rivière de la Garonne. Un 

sédiment de l’estuaire, prélevé à Pauillac en 2019, a servi de référence pour définir le spectre type des 

sédiments estuariens. Ce sédiment, appelé TCE-Gir, a fait l’objet d’une intercalibration entre plusieurs 

laboratoires européens et sert régulièrement de référence à l’équipe TGM du laboratoire EPOC pour 

le suivi d’échantillons estuariens. L’analyse des REEs dans la fraction dissoute des eaux estuariennes 

a été réalisée à l’aide d’ajouts dosés. Les concentrations d’ajouts dosés ont été ajustées selon 3 

groupes d’abondance naturelle des REEs : i) élevées (La, Ce, Nd, Sm, Gd) ; ii) intermédiaires (Pr, Dy, 

Er, Yb) ; et iii) faibles (Eu, Tb, Ho, Tm, Lu). Les ajouts dosés ont été réalisés dans les échantillons, pour 

les faibles salinités (S<6), et dans une eau de mer de référence certifiée (CASS-6) pour les salinités 

supérieures afin de limiter les pertes de signal dues à la matrice salée ou à une trop forte dilution. Les 

échantillons ont été analysés par TQ-ICP-MS (Thermo Scientific® iCAP TQ – ICP-MS) avec ajout d’O2 

dans la cellule de réaction afin de limiter les interférences polyatomiques et spectrales selon la 

méthode de Lerat-Hardy et al. (2019). 
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Résultats & Discussion 

A La Réole, la ∑REEs moyenne est de 192 ng/L et le spectre moyen normalisé au PAAS (Figure A) est 

typique de la fraction dissoute des REEs en rivière (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Sholkovitz, 1995, 1992) 

marqué par un enrichissement des LREEs vers le HREEs (Pr/Lu = 0.53), un léger enrichissement en 

MREEs, une légère anomalie négative en Ce (Ce/Ce* = 0.78 ; Equation 8) et une très légère anomalie 

positive en La (La/La* = 1.1 ; Equation 6 ; Chapitre 1 ; partie II). Le long du gradient de salinité, la ∑REEs 

moyenne de la fraction diminue à 74 ng/L et le spectre moyen (Figure A) est marqué par, un fort 

enrichissement des LREEs vers les HREEs (Pr/Lu = 0.24), un léger enrichissement en MREEs, une 

anomalie négative en Ce (Ce/Ce* = 0.67) et une très légère anomalie négative en La (La/La* = 0.9). Un 

spectre type de la fraction dissoute des eaux de l’Atlantique Nord (Kulaksız and Bau, 2007) a 

également été représenté pour contextualiser la position d’interface de l’estuaire de la Gironde dans 

le fractionnement des REEs entre le continent et l’océan. Ces eaux montrent une ∑REEs de 13 ng/L et 

un spectre enrichi en HREEs (Pr/Lu = 0.21), une forte anomalie négative en Ce (Ce/Ce* = 0.38) et une 

anomalie positive en La (La/La* = 1.4). 

Le sédiment du site de Pauillac (Figure A) présente une ∑REEs de 160 mg/kg et un spectre plat 

(Pr/Lu = 1.1), caractéristique des spectres de la fraction particulaire (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Su et 

al., 2017 ; Tranchida et al., 2011). Ce profil reflète un fractionnement limité des REEs entre les 

sédiments de l’estuaire et la croûte continentale supérieure. Il est alors possible d’estimer le 

partitionnement des REEs entre les sédiments de la Gironde et le site de La Réole (log Kd = 5.9 L/kg) 

et entre ces sédiments et les concentrations moyennes de la fraction dissoute de l’estuaire (log Kd = 

6.3 L/kg). Ces résultats de partitionnement mettent en évidence une nette prédominance de la 

fraction particulaire, en accord avec le caractère lithophile (ou particule-réactif) des REEs. 

A l’aide des spectres des eaux de rivière, d’estuaire et d’océan (Figure A), plusieurs processus 

géochimiques affectant les REEs dissoutes peuvent être identifiés. Le long du continuum, les 

concentrations en REEs diminuent, les spectres montrent un enrichissement progressif en HREEs, une 

anomalie négative en Ce de plus en plus marquée et l’absence d’anomalie marquée en La. Cependant, 

aucune anomalie positive en La n’est observée dans l’estuaire, contrairement au milieu océanique. 

Pour une analyse détaillée des processus géochimiques affectant les concentrations en REEs 

dissoutes et les fractionnements des spectres normalisés : i) les ∑REEs (Figure B) ; et ii) les 

concentrations moyennes en LREEs, MREEs et HREEs (Figure C ; ratios des concentrations moyennes 

en REEs par rapport aux concentrations moyennes à S = 0), ont été étudiées en fonction de la salinité. 

Trois phases distinctes de comportement peuvent alors être observées. 
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Une première phase aux faibles salinités (S < 5) est caractérisée par une forte diminution des 

concentrations en REEs, en lien avec la spéciation des éléments. En rivière, les REEs sont 

majoritairement associées aux colloïdes organiques riches en Fe qui coagulent et précipitent au 

contact du gradient de salinité et du changement de force ionique du milieu (Lawrence and Kamber, 

2006). Bien que la fraction < 0.2 µm ait été suivie dans l’estuaire de la Gironde, cette fraction contient 

également une part de colloïdes et de particules (Kulaksız and Bau, 2013 ; Merschel et al., 2017) sur 

lesquelles sont associées les REEs. Les REEs associées à cette fraction colloïdale précipitent avec 

les colloïdes organiques riches en Fe, entrainant la diminution de concentrations observée dans 

la fraction dissoute des eaux (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Merschel et al., 2017). De plus, l’abattement 

des concentrations en LREEs (60 %) est plus important que celui des MREEs (40 %), eux même plus 

abattus que les HREEs (20 % ; Figure C). Ces résultats sont en accord avec les travaux de Sholkovitz 

and Szymczak (2000). Ainsi, l’abattement des REEs diminue avec l’augmentation du numéro 

atomique, traduisant la stabilité croissante des REEs sous forme de complexes dissous avec la 

contraction des lanthanides. A l’inverse, les LREEs moins stables et associées aux colloïdes 

organiques, précipitent avec ces derniers aux faibles salinités. Ces différences de stabilité peuvent 

également être visualisées à l’aide des ratios LREE/HREE (i.e. Pr/Lu ; Figure D). Il est alors possible de 

constater que ce ratio, initialement à Pr/Lu = 0.53 au site La Réole, diminue fortement sur l’estuaire 

aux faibles salinités (Pr/Lu = 0.24 à S = 5) et reste relativement stable jusqu’à l’embouchure de 

l’estuaire (Pr/Lu = 0.22 ; S = 30). L’enrichissement en HREEs des spectres de l’estuaire est similaire 

à celui des eaux de l’Atlantique Nord (Pr/Lu = 0.21), suggèrant que le processus d’abattement 

explique en grande partie cet enrichissement typique du milieu marin. 

Une seconde phase est observable aux salinités intermédiaires (5 < S < 20) et montre une 

augmentation progressive des concentrations en REEs. Selon les travaux de Sholkovitz and 

Szymczak (2000), ces processus de relargage des REEs vers la fraction dissoute sont liés aux 

interactions avec la fraction particulaire (i.e. sédiments et MES). La zone de turbidité maximale de 

l’estuaire de la Gironde peut contenir plusieurs grammes de MES par litre (Robert et al., 2004 ; 

Sottolichio and Castaing, 1999) et les temps de résidence des eaux et des particules peuvent atteindre 

90 jours (Castaing and Jouanneau, 1979) et 1 à 2 ans (Jouanneau et al., 1990), respectivement. Ces 

conditions favorisent une forte interaction eau-particules dans la colonne d’eau, favorisant le 

relargage des REEs de la phase particulaire vers la phase dissoute aux salinités intermédiaires. 

L’intensité du processus de relargage diffère suivant le groupe de REEs (Figure C), montrant un 

relargage dans l’ordre décroissant suivant : LREEs (70%) > HREEs (30%) > MREEs (20%). Cependant, 

Sholkovitz and Szymczak (2000) observent des processus de relargage dans l’ordre décroissant 
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inverse (i.e. HREEs > MREEs ≥ LREEs). Ces auteurs ont étudié la fraction < 0.45 µm des eaux et non la 

fraction < 0.2 µm pouvant potentiellement expliquer ces différences. 

Une troisième phase montre une diminution des concentrations en REEs dissoutes aux fortes 

salinités (S > 20) et le long de la droite de mélange des masses d’eaux, traduisant la dilution des 

fortes concentrations estuariennes en REEs par celles nettement plus faibles de la masse d’eau 

océanique. 

Enfin, les anomalies typiques du milieu océanique (i.e. anomalies positive en La et négative en Ce) 

peuvent être étudiées le long du gradient de salinité afin de déterminer si leur formation a lieu 

lors de ces processus (Figure D). Il est important de noter ici que les analyses en REEs par méthode 

directe restent contraintes par les très faibles concentrations présentes dans ces échantillons, 

entrainant des résultats proches des limites de détection. Les calculs d’anomalies par extrapolation 

(i.e. La/La* ; Ce/Ce*) peuvent alors décupler les incertitudes sur la mesure des concentrations en 

REEs. Ainsi, les variations d’anomalies en La et Ce sont à considérer pour leurs variations générales 

qui sont en accord avec la littérature (Lawrence and Kamber, 2006). 

Cas particulier de La 

Nous observons des variations d’anomalies en La sur le continuum Garonne-Gironde-Océan avec, 

l’absence d’anomalie en rivière, la présence d’une anomalie négative aux faibles salinités puis une 

anomalie positive et de plus en plus marquée aux salinités intermédiaires, pour finalement atteindre 

une anomalie positive en La entre 1.7 et 2.0 aux salinités maximales étudiées. L’observation d’une 

anomalie positive en La se développant en milieu estuarien est en accord avec la littérature (e.g. 

(Byrne and Kim, 1990; Elderfield et al., 1988; Lawrence and Kamber, 2006) et s’expliquerait 

notamment par une différence de comportement de La par rapport aux autres LREEs ne montrant 

pas d’anomalie (i.e. Pr, Nd). En effet, Lawrence and Kamber (2006) ont pu montrer que La est plus 

faiblement abattu aux faibles salinités et plus fortement remis en solution aux salinités intermédiaires, 

par rapport à Pr ou Nd. Sur l’estuaire de la Gironde, ce comportement particulier est observé, avec un 

abattement de 60% pour La contre 45% en moyenne pour Pr et Nd et une remise en solution de 140% 

pour La contre 40% en moyenne pour Pr et Nd. Ces observations semblent indiquer l’importance 

de la réactivité estuarienne dans le développement de cette anomalie positive en La, typique du 

milieu océanique. 

Cas particulier de Ce 

Les anomalies en Ce passent de légèrement négatives en rivière à fortement négatives aux faibles 

salinités du fait d’un abattement de Ce (60%) supérieur à ceux de Pr ou Nd. Selon Merschel et al. 

(2017), l’apparition d’une forte anomalie négative en Ce aux faibles salinités s’attribue à la 



──────────────────────────── CHAPITRE 1 ──────────────────────────── 

ZOOM 1.A 

46 

sédimentation des fractions colloïdale et nanoparticulaire dépourvues d’anomalies en Ce, entraînant 

une surexpression de la fraction « vrai dissous » marquée par une anomalie négative en Ce. Au-delà 

de ces faibles salinités, l’anomalie en Ce retrouve un niveau nul (Ce/Ce* ≈ 1). Ces observations sont en 

accord avec la littérature montrant l’apparition d’anomalies négatives en milieu estuarien mais 

l’absence d’anomalie en Ce lors de l’entrée des masses d’eaux estuariennes en milieu côtier (Lawrence 

and Kamber, 2006). Ces observations dans l’estuaire de la Gironde soutiennent alors l’hypothèse 

selon laquelle l’anomalie négative en Ce, typique du milieu marin, se développe en milieu 

océanique et non lors des processus géochimiques estuariens.  

En conclusion, cette étude des concentrations en REEs dissoutes le long du gradient de salinité de 

l’estuaire de la Gironde montre des résultats généralement conformes à la littérature. Les REEs 

suivent un comportement non conservatif, marqué par la succession de processus d’abattement et de 

relargage entrainant un fractionnement des REEs selon le numéro atomique. Au cours de ces 

processus se forme l’anomalie positive en La, typique des milieux océaniques. En revanche, l’anomalie 

négative en Ce ne semble pas se former durant ces processus, malgré des variations marquées le long 

du gradient. Ces processus géochimiques estuariens d’abattement et de relargage des REEs 

dissoutes entrainent donc un fractionnement progressif des REEs, contribuant à expliquer une 

partie de l’évolution de la forme des spectres en REEs entre les eaux continentales de surface et 

le milieu océanique.
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 Géochimie en milieu marin 

Les REEs ont été très largement étudiées en milieu océanique pour leurs comportements spécifiques 

servant de traceurs des processus géochimiques actuels et passés (e.g. R. L. B. Andrade et al., 2020 ; 

Elderfield et al., 1990 ; German and Elderfield, 1990). Si le cœur de ce manuscrit de thèse n’est pas tourné 

vers le domaine océanique, quelques caractéristiques des REEs en milieu marin sont cependant importantes 

à noter. Plusieurs auteurs ont par exemple quantifié en REEs la fraction dissoute de masses d’eaux 

océaniques à grande échelle spatiale (Tableau 3 ; e.g. Alibo and Nozaki, 2000, 1999 ; Bayon et al., 2020), et 

Turekian (2010) propose une valeur moyenne de concentrations en REEs pour les océans mondiaux 

(Tableau 3). De manière générale, les concentrations en REEs de la fraction dissoute du milieu marin sont 

largement inférieures à celles des eaux de rivières, avec des ∑REEs moyennes entre 13 et 17 ng/L. Il est 

également intéressant de noter que certains auteurs se sont servis de ces concentrations en REEs des 

masses d’eaux océaniques comme normalisateurs locaux dans leurs travaux (Nozaki et al., 2000a). Plusieurs 

auteurs se sont également intéressés aux concentrations en REEs portées par les MES océaniques 

(Tableau 3 ; e.g. Censi et al., 2004 ; Kuss et al., 2001), et Turekian (2010) propose les partitionnements 

moyens obtenus entre cette fraction particulaire et la fraction dissoute océanique (Tableau 3). Ainsi, il est 

possible de constater que les REEs sont de moins en moins associées à la fraction particulaire avec 

l’augmentation du numéro atomique et que Ce montre une association aux particules beaucoup plus 

importante que ses voisines. Ces particularités de partitionnements nous renseignent alors en partie sur le 

fractionnement des REEs en milieu marin et donc sur l’allure des spectres en REEs des différentes fractions. 

Tableau 3 : Concentrations moyennes en REEs dans la fraction dissoute (ng/L), les MES (µg/kg) et les nodules de Mn (µg/kg) en 

milieu marin. Partitionnement entre les phases particulaires et dissoutes (%). Références : a Turekian (2010) ; b Bayon et al. (2020) ; 
c Kulaksız and Bau (2007) ; d Alibo and Nozaki (1999) ; e Censi et al. (2004) ; f Kuss et al. (2001) ; g Charles et al. (2021). 

 

Concernant ces spectres en REEs, la fraction dissoute des eaux océanique montre un profil type, marqué par 

plusieurs fractionnements qui nous intéresseront dans la suite du manuscrit (Figure 14A). Le spectre 

typique des eaux de mer est croissant des LREEs vers les HREEs. A l’image des observations faites en 

rivière, cette caractéristique s’explique par une plus forte affinité des LREEs à s’adsorber aux particules, 

Océans Nodule Mn Partitionnement

Monde
 1 a

Monde
 1 b

Atlantique N.
 2 c

NPDW
 3 d

Côtier 
e

Atlantique N. 
f

Nod-A-1 
g

% 
a

La 4.2 3.4 3.3 5.4 513.5 0.9 111200 2.65

Ce 0.6 1.7 1.9 0.6 762.3 0.9 745000 25.8

Pr 0.5 0.6 0.7 0.7 107.6 0.2 23850 5.49

Nd 2.9 2.6 2.8 3.4 397.8 0.7 99550 3.31

Sm 0.6 0.6 0.5 0.7 56.5 0.2 21790 3.3

Eu 0.2 0.1 0.1 0.2 13.3 0.0 5280 3.3

Gd 0.7 0.8 0.8 1.1 47.4 0.2 24280 2.58

Tb 0.2 0.1 0.1 0.2 7.4 0.0 3840 2.33

Dy 1.1 1.0 0.9 1.4 40.4 0.2 23080 1.8

Ho 0.3 0.3 0.2 0.4 5.8 0.0 4960 0.9

Er 1.1 0.9 0.9 1.3 17.4 0.1 14310 0.55

Tm 0.2 0.2 2.5 0.0 13480 0.56

Yb 1.1 0.9 0.8 1.4 12.9 0.1 13480 0.55

Lu 0.2 0.2 0.1 0.3 2.3 0.0 2080 0.46

∑REEs 14 13 13 17 1987 4 1106180
1
 fraction < 0.2 µm ; 

2
 fraction < 0.45 µm; 

3
 fraction < 0.04 µm

NPDW : North Pacific Deep Water

Fraction dissoute MES
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notamment organiques, et une plus forte stabilité des HREEs sous forme de complexes dissous (e.g. Alibo 

and Nozaki, 1999 ; Cantrell and Byrne, 1987 ; Smrzka et al., 2019). Du fait des très fortes concentrations en 

ions carbonates, les REEs sont majoritairement présentes sous forme de complexes carbonatés (i.e. 

REECO3
+ ; REE(CO3)2

-). De plus, la contraction des lanthanides entraine une augmentation de la proportion 

de ces complexes carbonatés au détriment de la part de REE3+ (i.e. forme ion libre ; Elderfield et al., 1988 ; 

Sholkovitz, 1995). Ainsi, les LREEs montrent une proportion plus importante de la forme ion libre que les 

HREEs. Cette augmentation de la proportion de complexes carbonatés avec le numéro atomique des REEs 

explique également l’enrichissement observé des LREEs vers les HREEs. 

 

Figure 14 : Spectres normalisés au PAAS : A) de la fraction dissoute océanique (1 Kulaksiz and Bau, 2007 ; 2 Alibo and Nozaki, 1999 ; 
3 Bayon et al. 2020) ; B) des MES océaniques (5 Censi et al., 2004) et des nodules de Mn (6 Charles et al., 2021). 

En milieu océanique, l’anomalie négative en Ce est également une caractéristique typique de la fraction 

dissoute des eaux oxygénées (Figure 14A ; e.g. Elderfield and Greaves, 1982 ; Smrzka et al., 2019). A 

l’inverse, les MES océaniques ont tendance à montrer une anomalie positive en Ce (Figure 14B ; e.g. Kuss et 

al., 2001 ; Lerche and Nozaki, 1998). Le fractionnement de Ce par rapport aux REEs voisines est 

généralement expliqué par l’oxydation de CeIII en CeIV, insoluble sous forme CeO2 (cf. Equation 14). Cette 

oxydation est largement catalysée par les oxy-hydroxydes de Mn qui deviennent un puit de CeIV (e.g. Charles 

et al., 2021 ; Leybourne and Johannesson, 2008). Il est d’ailleurs possible d’observer de fortes anomalies 

positives en Ce dans les nodules de Mn présents sur les fonds océaniques (Figure 14B). 

Enfin, l’anomalie positive en La est la dernière caractéristique typique des eaux de mer abordée dans ce 

chapitre (Figure 14A). Comme présenté précédemment, cette anomalie apparait en milieu estuarien mais 

continue de se développer en milieu marin du fait d’une plus grande stabilité des complexes de La dissous 

par rapport aux REE3+ voisines (i.e. Pr, Nd ; e.g. Lawrence and Kamber, 2006). Récemment, certains auteurs 

ont également pu montrer la présence d’anomalies positives en La résultant de l’activité enzymatique 

microbienne liée à l'oxydation aérobie du méthane qui peut être une source d’anomalies positives en La dans 

l’océan (Bayon et al., 2020 ; Wang et al., 2020).  
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Introduction 

Le Chapitre 2 explore une thématique de recherche de plus en plus présente dans la littérature 

scientifique actuelle : le transfert des REES depuis le milieu vers les organismes aquatiques, leur 

occurence dans ces organismes et leur transfert le long des réseaux trophiques. Cette thématique, 

notamment influencée par l’émergence des contaminations en REEs dans les hydrosystèmes, traduit 

la nécessité de comprendre les cycles biogéochimiques globaux de ces éléments. L’objectif de ce 

chapitre est de proposer une vision générale de l’écodynamique des REEs dans le compartiment 

biotique, en s’organisant autour de six parties : 

- Le rôle des REEs chez les organismes vivants. Cette partie présente les connaissances 

actuelles sur le rôle des REEs comme éléments essentiels ou non chez les organismes. Les 

questions abordées sont : Les REEs sont-elles (éco)toxiques ? Existe-t-il des voies 

d’absorption spécifiques aux REEs ? Les REEs ont-elles un rôle biologique ? 

- Les concentrations en REEs dans le biote et leurs transferts à l’interface milieu-organisme 

et entre les organismes. Le contexte général autour des REEs chez les organismes 

aquatiques est exposé dans cette partie au travers de plusieurs questions : Quelles sont les 

voies de transfert des REEs ? Quels niveaux de concentrations sont présents chez ces 

organismes ? Quelle est la variabilité autour de ces concentrations ? Comment se distribuent 

ces éléments le long des réseaux trophiques ? 

- Les concentrations de références à l’échelle globale. Après une introduction sur l’intérêt des 

concentrations de références en REEs, cette partie s’intéresse à plusieurs questions : Quelle 

méthode utiliser pour définir ces concentrations de référence ? Comment se distribuent les 

concentrations en REEs chez les organismes à l’échelle globale ? Existe-t-il des facteurs 

majeurs influençant ces concentrations ? Deux valorisations sont présentées : une première 

est détaillée sous la forme d’une base de données des concentrations en REEs chez les 

organismes aquatiques (Zoom 2.A), déposée sur la plateforme PANGAE (Pereto et al., 

2024a) ; et une seconde est l’Etude 2.A portant sur les concentrations naturelles en REEs 

chez les organismes aquatiques à l’échelle globale, publiée dans le journal Science of the 

Total Environment (Pereto et al., 2024b). 

- Les influences combinées de l’alimentation et de l’habitat sur les niveaux de 

bioaccumulation en REEs. Cette partie explore l’influence du régime alimentaire et de la 

position des espèces dans leur habitat sur leurs niveaux de concentrations en REEsen 

questionnant plusieurs points spécifiques : Ces facteurs de contrôles sont-ils visibles chez 



──────────────────────────── CHAPITRE 2 ──────────────────────────── 

56 

toutes les espèces ? Comment dissocier ces influences ? Les spectres en REEs sont-ils une 

solution ? Cette partie inclut une synthèse bibliographique puis l’Etude 2.B portant sur la 

bioaccumulation des REEs chez sept espèces marines benthiques appartenant au réseau 

trophique de la vasière Ouest-Gironde, en cours de finalisation. 

- La distribution des niveaux de concentrations en REEs aux échelles inter- et intra-

spécifiques. Plusieurs questions jalonnent cette partie : Existe-t-il des différences de 

concentrations en REEs selon le sexe des individus ? selon l’âge des individus ? Comment se 

distribuent les REEs entre les tissus des individus ? Certains organes sont-ils plus 

accumulateurs que d’autres ? Ces questions sont traitées à l’aide d’une compilation 

d’exemples de la littérature et d’un cas d’étude qui correspond au Zoom 2.B portant sur 

l’organotropisme des REEs chez une population de soles communes (Solea solea) 

provenant de la vasière Ouest-Gironde. Ce Zoom a fait l’objet d’une publication dans le 

journal Marine Pollution Bulletin en 2023, dans laquelle je suis 2nd auteur. 

- Les cas avérés de contaminations en REEs observés chez les organismes aquatiques in 

situ. En s’appuyant sur des exemples issus de la littérature, cette dernière partie propose un 

aperçu des cas de contaminations en REEs observés chez les organismes aquatiques, 

préparant ainsila transition vers le Chapitre 3 qui se focalise sur les agents de contraste à base 

de gadolinium. 

Enfin, ce second chapitre se clôture par une Figure de synthèse, récapitulant les points importants. 
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I. Les REEs : éléments essentiels ou toxiques ? 

Au-delà de leur importance notable en tant que contaminants, les REEs sont généralement 

considérées dans la littérature comme des ETM non-essentiels pour les organismes vivants (e.g. 

Blinova et al., 2018 ; Malhotra et al., 2020 ; Weltje et al., 2002). Théoriquement, les REEs sont des 

éléments : i) présents à de faibles concentrations ; ii) potentiellement toxiques ; et iii) 

n’intervenant pas dans les mécanismes biologiques. 

Un premier point consiste à comparer les concentrations en REEs généralement observées chez les 

organismes aquatiques avec celles d’autres ETM classiquement étudiés. Lu et al. (2019) ont proposé 

des concentrations moyennes en Cu (33 à 1200 µg/gPS), Zn (190 à 3300 µg/gPS), Cd (3 à 9 µg/gPS) ou 

encore Pb (4 à 8 µg/gPS) à l’échelle globale chez les mollusques bivalves marins. En comparaison, Neira 

et al. (2022) rapportent des concentrations en REEs entre 0.55 µg/gPS (Ce) et 0.002 µg/gPS (Lu) chez 

les mollusques marins. Ce rapide point de comparaison semble montrer que les REEs sont 

naturellement très faiblement concentrées chez les organismes, avec des niveaux de 

concentrations largement inférieurs à ceux d’ETM essentiels (i.e. Cu, Zn) et également inférieurs à 

ceux d’ETM non-essentiels et toxiques (i.e. Cd, Pb). Une vision plus globale des niveaux de 

concentrations en REEs chez les organismes aquatiques sera apportée par la suite (cf. Chapitre 2 ; 

partie III). 

De nombreuses études se sont focalisées sur les effets écotoxicologiques de ces éléments chez les 

organismes vivants (e.g. Gonzalez et al., 2014 ; Herrmann et al., 2016 ; Pagano et al., 2015). Bien que 

le cœur de ce manuscrit de thèse ne soit pas tourné vers les effets écotoxicologiques, quelques points 

restent cependant intéressants à noter. Un certain nombre d’articles rapportent les effets des REEs 

chez les organismes aquatiques (e.g. Figueiredo et al., 2018 ; Hanana et al., 2017 ; Malhotra et al., 

2020 ; Oral et al., 2010) tels que : cytotoxicité ; génotoxicité ; malformations ; formation d’espèces 

réactives de l’oxygène ; peroxydation des lipides ; activation d’enzymes impliquées dans la défense 

contre le stress oxydant (e.g. superoxyde dismutase, catalase, glutathion peroxydase). De plus, 

Malhotra et al. (2020) ont proposé une Review compilant des données d’écotoxicologie aigüe chez les 

organismes aquatiques. Ainsi, les concentrations en REEs impliquant 50% de mortalité (i.e. dose létale 

à 50% ; DL50) chez les organismes testés (e.g. cnidaires, invertébrés et poissons d’eau douce) varient 

de 0.1 à 100 mg/L via une exposition par voie directe. Il est alors intéressant de comparer cette gamme 

de concentrations à celle d’ETM connus pour leur forte (éco)toxicité. Selon les travaux de compilation 

et de synthèse de l’INERIS, les valeurs de DL50 du Pb varient entre 10 et 1500 µg/L et les DL50 de Cd 

varient de 1 à 10 µg/L. En comparaison à des ETM écotoxiques, les REEs semblent montrer une 

écotoxicité plus faible. 
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Depuis les années 1970, de nombreuses études ont montré que les REEs entrent en compétition avec 

les ions calcium (Ca2+) impliqués dans de nombreuses fonctions biologiques (e.g. transmission et 

plasticité nerveuse, contraction musculaire, croissance et prolifération cellulaire ; e.g. Martin and 

Richardson, 1979). Cette compétition entre REE3+ et Ca2+ serait liée à la similarité de leurs rayons 

ioniques et de leurs géométries de coordination (Figure 1 ; Brown et al., 1990 ; Squadrone et al., 

2019a). Du fait de la contraction des lanthanides, les REEs ont des rayons ioniques entre 1.160 Å (La) 

et 0.977 Å (Lu) en coordination VIII et entre 1.032 Å (La) et 0.861 Å (Lu) en coordination VI (Shannon, 

1976). L’ion calcium montre un rayon ionique entre 1.12 Å (CN = VIII) et 1.00 Å (CN = VI) selon son 

nombre de coordination. Ses similitudes et la charge supplémentaire des REE3+ implique une plus 

forte stabilité des complexes formés avec les REEs par rapport à ceux formés avec Ca2+ (Brown et al., 

1990). Ainsi, les REEs peuvent remplacer Ca2+ dans de nombreux processus biologiques (Jakubek et 

al., 2009). La stabilité de ces complexes de REEs peut entrainer une inhibition des enzymes 

dépendantes de Ca2+ en présence de REEs (Polya et al., 1987). La compétition entre REEs et Ca et 

l’absorption des REEs via les voies d’entrée du Ca sont aujourd’hui les hypothèses les plus 

fréquemment citées dans la littérature. 

 

Figure 1 : Rayons ioniques effectifs des REEs (REE3+, Ce4+, Eu2+) et du Ca2+ pour les géométries de coordination VI (cercles 

pleins) et VIII (cercles vides). Données issues de Shannon (1976). 

Durant les années 1970, des recherches ont éxaminé les effets des REEs sur les végétaux terrestres, 

révélant des résultats contradictoires : certains ont constaté des effets d’inhibition de croissance (e.g. 

Pickard, 1970 ; Van Steveninck et al., 1976) tandis que d’autres ont noté des effets de stimulation de 

croissance (e.g. Brown et al., 1990). A la même période, la communauté scientifique chinoise s’est 

fortement impliquée dans l’étude du rôle des REEs chez les végétaux d’intérêts agricoles (e.g. Brown 
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et al., 1990), montrant des augmentations de 8 à 50% des rendements agricoles sur de nombreuses 

espèces (e.g. pommier, tabac, coton). Ces travaux ont conduit, en 1986, à la mise sur le marché du 

Changle, le premier fertilisant agricole à base de La, Ce et Nd (Hu et al., 2004). Outre l’amélioration 

des rendements améliorés, des effets positifs ont pu être observés sur les espèces agricoles : 

augmentation des taux de chlorophylle ou de vitamine C ; amélioration des taux de développement ; 

meilleure croissance des racines (e.g. Brown et al., 1990). Depuis les années 1990, les REEs sont 

couramment utilisées comme additifs aux fertilisants agricoles afin d’améliorer les rendements 

(e.g. Pang et al., 2002 ; Tommasi et al., 2021). Durant cette période, ces mêmes communautés 

scientifiques ont démontré que l’ajout de faibles quantités de REEs dans l’alimentation des animaux 

d’élevage (e.g. bovins, moutons, porcs, lapins, poulets, canards) entrainait une prise de masse et/ou 

une plus grande production de lait et d’œufs (e.g. He and Rambeck, 2000). Les REEs sont ainsi 

utilisées comme compléments dans l’alimentation animale. Dès 2006, l’Union Européenne a 

interdit l’utilisation d’antibiotiques qui visait à favoriser la croissance du bétail. En 2020, la 

Commission Européenne a autorisé l’usage du produit Lancer (Squadrone et al., 2018 ; Tommasi et 

al., 2021), à base de citrate de REEs (C6H5REEO7), comme additif alimentaire dans l’élevage porcin. 

Des recherches récentes s’intéressent au potentiel impact de ces apports de REEs dans l’alimentation 

des espèces d’élevage (Squadrone et al., 2018). Même si les REEs sont souvent considérées comme 

des éléments toxiques non-essentiels à fortes concentrations, elles peuvent avoir un effet 

hormétique entrainant des effets bénéfiques à faibles concentrations (Malhotra et al., 2020). 

Ces dix dernières années, certains travaux ont montré que certaines REEs sont impliquées dans des 

mécanismes biologiques (e.g. Cotruvo et al., 2018 ; Cotruvo, 2019 ; Hibi et al., 2011). Au début des 

années 2010, il a été démontré que La et Ce peuvent être impliqués dans des mécanismes biologiques 

chez des bactéries méthylotrophes (e.g. Fitriyanto et al., 2011 ; Hibi et al., 2011 ; Nakagawa et al., 

2012). De plus, Pol et al. (2014) ont découvert une espèce de bactérie méthylotrophe 

(Methylacidiphilum fumariolicum) pour laquelle les LREEs sont des éléments essentiels et 

irremplaçables. Ces études récentes montrent que toutes les espèces nécessitant des REEs utilisent 

les LREEs (La à Nd), certaines de ces espèces utilisent les MREEs (Sm à Gd) mais de façon inefficace 

et aucune espèce connue n’utilise les HREEs (Tb à Lu ; Cotruvo, 2019). Etant donné leur utilisation en 

agriculture et en élevage, il est possible de supposer que les REEs soient également des éléments 

essentiels chez les plantes et les animaux. Cependant, les connaissances actuelles sont encore 

parcellaires et il est possible que les effets bénéfiques observés chez les organismes supérieurs (i.e. 

végétaux, animaux) soient dus à des interactions bactérie-plante ou bactérie-animal (Cotruvo, 2019). 

Ces découvertes récentes soulignent l’importance de considérer les REEs comme de potentiels 

éléments essentiels et de poursuivre les recherches dans ce domaine. 
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II. Concentrations et transferts des REEs naturelles 

Pour comprendre les cycles biogéochimiques globaux des REEs, naturelles comme anthropiques, 

il est essentiel d’étudier leur dynamique dans les matrices géochimiques et biologiques. Cela implique 

de comprendre les différents processus de transport des REEs depuis leurs sources jusqu’à leurs puits. 

Il est alors crucial de se pencher sur les transferts des REEs : i) depuis le milieu vers les organismes ; ii) 

au sein des organismes ; et iii) entre les organismes. 

 Voies de transfert et bioaccumulation des REEs 

Le chapitre précédent a décrit une partie des processus géochimiques responsables du transport 

des REEs dans les milieux aquatiques. Dans un écosystème aquatique, la concentration totale en REEs 

inclut l’ensemble des matrices géochimiques (e.g. eaux, MES, sédiments), indépendamment de la 

forme chimique des éléments (e.g. formes solubles, colloïdales, adsorbées aux particules ou 

« séquestrées » dans les réseaux cristallins ; McGeer et al., 2004). La fraction non séquestrée de cette 

concentration totale en REEs peut être définie comme la fraction bioaccessible pour les organismes 

aquatiques (Figure 2). 

 

Figure 2 : Schéma conceptuel illustrant les différentes fractions impliquées dans les processus de transfert par voie directe 

et trophique des REEs à l’interface milieu-organisme. Représentation modifiée et adaptée d’après les travaux de McGeer et 

al. (2004). 

Les fractions solubles (i.e. espèces chimiques intrinsèquement liées aux processus de spéciation) et 

particulaires (i.e. espèces présentes dans les matrices solides inorganiques et organiques incluant les 
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ressources alimentaires) composent cette fraction bioaccessible (McGeer et al., 2004). Au sein des 

fractions bioaccessibles, une part des REEs peut être non biodisponible, une part peut être 

adsorbée aux parois biologiques et une autre part peut être sous forme biodisponible pour les 

organismes (i.e. une part pouvant traverser les membranes biologiques). 

On peut définir deux voies de transferts des REEs vers les organismes aquatiques : i) la voie de 

transfert directe ; et ii) la voie de transfert trophique. Les organismes aquatiques sont alors exposés 

aux REEs par voie directe via l’ensemble des espèces chimiques solubles et biodisponibles et par voie 

trophique via l’alimentation, composée de matières organiques (i.e. ressources alimentaires) et 

inorganiques (i.e. sédiments et matières en suspension de faibles granulométries ; Figure 2 ; McGeer 

et al., 2004). La part biodisponible des REEs, absorbée par les organismes au travers des membranes 

biologiques (e.g. peau, parois digestives et respiratoires), est ensuite transportée, distribuée entre les 

différents tissus de l’individu à l’échelle de l’organisme entier et potentiellement éliminée. Il est alors 

possible de définir la bioaccumulation en REEs comme l’équilibre, à un instant donné, des 

processus de sorption (i.e. absorption et adsorption) et d’élimination à l’échelle de l’organisme 

entier ou de tissus spécifiques (McGeer et al., 2004). Cet équilibre dépend du niveau d’exposition de 

l’individu (i.e. concentrations présentes dans le milieu et les ressources alimentaires) et de 

l’implication des REEs dans les activités biologiques de l’organisme (e.g. rôle d’élément essentiel ou 

non, effet toxique ; cf. Chapitre 2 ; partie I). 

Ainsi, à partir de cette synthèse du transport des REEs à l’interface milieu-organisme (Figure 2), la 

quantification des concentrations en REEs, bioaccumulées chez les organismes aquatiques, est une 

première étape essentielle pour comprendre les cycles biogéochimiques de ces éléments. 

 Concentrations en REEs et variabilités 

Les REEs sont naturellement présentes chez les organismes vivants et leurs concentrations 

suivent la loi de Oddo-Harkins, avec des concentrations en REEs naturelles décroissantes allant de : 

LREEs > MREEs > HREEs et des concentrations plus élevées pour les éléments à numéros atomiques 

pairs par rapport aux impairs (Figure 3A ; e.g. Amyot et al., 2017 ; Weltje et al., 2002). Ainsi, les 

concentrations en REEs au sein d’un groupe d’espèces (e.g. plantes, invertébrés, vertébrés) peuvent 

varier de trois ordres de grandeur entre la REE la plus abondante et celle la moins abondante. Cette 

règle d’abondances relatives implique également de fortes corrélations positives et significatives 

entre les concentrations en REEs des individus d’une espèce ou entre espèces d’un même site d’étude 

(Figure 3B ; e.g. Amyot et al., 2017 ; MacMillan et al., 2017 ; Markert, 1987). Ces co-variations reflètent 

le comportement de groupe des REEs dans l’environnement, aussi bien dans les matrices 
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géochimiques (cf. Chapitre 1 ; partie II) que biologiques. Les abondances relatives entre REEs 

montrent une constance, quelle que soit la matrice environnementale étudiée. 

 

Figure 3 : A) Concentrations en REEs chez différents groupes d’espèces appartenant à des types d’écosystèmes différents. 

B) Corrélations positives entre les concentrations en REEs d’espèces et d’écosystèmes différents. Données issues de 

MacMillan et al. (2017).  

Dans l’Est du Canada, MacMillan et al. (2017) ont analysé une quinzaine d’espèces ou groupes 

d’espèces (e.g. plantes, invertébrés, vertébrés) appartenant à des écosystèmes terrestres, d’eau 

douce ou marins. Bien que les REEs montrent un comportement de groupe dans les matrices 

biologiques, les concentrations mesurées chez ces organismes varient considérablement (Figure 3A). 

Il apparait important de connaitre l’ampleur de ces variations pour étudier les cycles 

biogéochimiques des REEs. Ces variations peuvent être observées à différents niveaux 

d’organisation biologique (e.g. écosystème, population, individu). 

On constate qu’un à deux ordres de grandeurs séparent les concentrations en REEs des groupes 

d’espèces au sein des différents écosystèmes (i.e. plantes et vertébrés terrestres ; invertébrés et 

vertébrés aquatiques ; Figure 3A). Ces variations de concentrations ont également été observées 

entre groupes d’espèces d’un même type d’écosystème (e.g. Santos et al., 2023 ; Squadrone et al., 

2019b ; Z. Wang et al., 2019). Dans leur Review, Neira et al. (2022) ont compilé des études rapportant 

des concentrations en REEs chez les organismes marins (Tableau 1). Il est intéressant de constater 

que trois ordres de grandeur séparent les concentrations moyennes en REEs, quel que soit l’élément 

considéré. Selon ces données, les ∑REEs moyennes (ng/gPS) chez les organismes marins se 

répartissent alors dans l’ordre décroissant suivant : Algues (∑REE = 9300) > Mollusques (∑REE = 1500) > 

Crustacés (∑REE = 380) > Coraux (∑REE = 290) > Poissons (∑REE = 13). Une partie de cette variabilité 

serait attribuée à la position trophique des organismes en constatant que les espèces de haut niveau 
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trophique montrent de plus faibles concentrations en REEs que les espèces à la base du réseau 

trophique (e.g. Amyot et al., 2017 ; MacMillan et al., 2017 ; Rétif et al., 2024b ; Santos et al., 2023). 

Tableau 1 : Concentrations en REEs (moyenne ; minimum – maximum ; ng/gPS) chez différents groupes d’organismes 

marins. Compilation de données issue des travaux de Neira et al. (2022). 

 

Pour un même groupe d’organismes (e.g. poissons, mollusques), des variations de concentrations 

ont été mises en évidence selon qu’il s’agisse d’organismes d’eau douce ou marins (e.g. Dang et 

al., 2023 ; Lobus et al., 2019 ; MacMillan et al., 2017). Par exemple, MacMillan et al. (2017) ont constaté 

que moins d’un ordre de grandeur sépare les concentrations observées chez les vertébrés d’eau douce 

(i.e. foie de Salvelinus fontinalis) par rapport aux vertébrés marins (i.e. foie de Phoca hispida ; 

Figure 3A). Il en va de même chez les invertébrés d’eau douce (i.e. benthos) et marins (i.e. Mytilus 

edulis). Dans l’estuaire du St Laurent (Canada), Dang et al. (2023) ont mis en évidence des 

concentrations en REEs trois ordres de grandeur plus élevées chez le plancton d’eau douce par rapport 

au plancton marin, attribuant ces différences aux changements de spéciation et donc de 

biodisponibilité des REEs à l’interface continent-océan (cf. Chapitre 1 ; partie III). 

En plus d’une forte variabilité entre groupes d’espèces, les travaux de Neira et al. (2022) démontrent 

une très forte variabilité à l’échelle de ces groupes (Tableau 1). Au sein des groupes d’organismes 

marins, entre un et six ordres de grandeur séparent les concentrations en REEs minimales et 

maximales. Ces groupes peuvent inclure plusieurs embranchements phylogénétiques regroupant un 

grand nombre d’espèces différentes et prélevées à des sites variés, ce qui explique en partie cette 

variabilité. A l’échelle de la classe phylogénétique des bivalves, (Figueiredo et al., 2022b) ont constaté 

une variabilité d’un ordre de grandeur entre Mytilus galloprovincialis et les bivalves de la littérature. 

Ces auteurs constatent également qu’un facteur cinq sépare les niveaux de concentrations en REEs 

de M. galloprovincialis le long des côtes du Portugal. Des variations temporelles des concentrations en 

Algues Mollusques Crustacés Coraux Poissons

La 1926 (290-4300) 451 (9.92-2690) 85 (24.9-182) 68.59 (0.007-1360) 3.126 (0.002-21.2)

Ce 3588 (640-8800) 551 (7.18-3190) 77 (19.5-186) 159.86 (0.017-3250) 3.706 (0.004-15.4)

Pr 442 (70-1100) 47 (1.29-177) 17 (4.84-41.7) 3.78 (0.234-14.8) 0.546 (<0.001-3.36)

Nd 1765 (310-4100) 209 (5.59-855) 76 (20.9-180) 34.89 (0.007-570) 2.301 (0.002-15.8)

Sm 361 (60-870) 60 (0.75-290) 20 (5.48-47.9) 8.62 (0.004-160) 0.566 (<0.001-4.53)

Eu 78 (10-170) 27 (0.14-290) 5 (1.63-10.8) 1.82 (0.001-27) 0.489 (<0.001-6.44)

Gd 373 (70-870) 52 (0.97-230) 26 (6.59-59.7) 2.58 (0.006-10.9) 0.754 (<0.001-7.16)

Tb 67 (10-220) 6 (0.11-27.6) 4 (1.12-9.55) 0.48 (0.057-1.47) 0.155 (<0.001-0.98)

Dy 274 (40-640) 36 (0.79-144) 25 (6.98-60.2) 2.2 (0.005-8.81) 0.563 (<0.001-6.09)

Ho 71 (10-220) 7 (0.19-27.3) 5 (1.58-12.4) 0.66 (0.105-1.8) 0.149 (<0.001-1.82)

Er 143 (20-320) 20 (0.69-77.5) 15 (4.45-35.5) 1.4 (0.004-5.54) 0.314 (<0.001-3.26)

Tm 27 (2-80) 2 (0.11-9.84) 2 (0.637-5.02) 0.25 (0.054-0.71) 0.065 (<0.001-0.6)

Yb 114 (13-270) 14 (0.19-59.5) 16 (6.95-29.1) 0.98 (0.002-4.34) 0.308 (<0.001-2.13)

Lu 23 (2-78) 2 (0.1-10.2) 2 (0.618-4.49) 0.16 (0.001-614) 0.046 (<0.001-0.3)
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REEs ont également été observées chez d’autres espèces marines (e.g. Briant et al., 2021 ; Figueiredo 

et al., 2022b ; Lortholarie et al., 2020), impliquant une influence directe du milieu de vie des 

organismes sur leurs niveaux de bioaccumulation. Enfin, des variations intra-spécifiques, lors de 

prélèvements in situ, à un site donné sont généralement observées. Les raisons de cette variabilité 

intra-spécifique sont multiples (e.g. âge, sexe, taille, alimentation, métabolisme ; De Mestre et al., 

2012) et sont généralement prises en compte à l’aide de réplicas physiques (i.e. échantillonnage de 

plusieurs individus par condition) lors de l’étude de matrice biologiques. 

En conclusion, il existe une large gamme de concentrations en REEs chez les organismes 

aquatiques, allant du ng/kg au mg/kg. A chaque niveau d’intégration biologique considéré, entre un 

et six ordres de grandeur séparent les concentrations d’une même REE. Prendre en compte ces 

multiples niveaux de variabilité chez les organismes aquatiques est alors essentiel pour 

contraindre les cycles biogéochimiques des REEs à l’échelle globale. De nombreux facteurs 

expliquent ces variations (e.g. variabilité spatio-temporelle ; position trophique, influence de l’habitat, 

caractéristiques biologiques individuelles) et influencent l’équilibre entre absorption et élimination 

que représentent les données de bioaccumulation chez les organismes (Figure 2). Deux de ces 

facteurs ont été abordés et sont au cœur de ces travaux de thèse, en corrélation directe avec les voies 

de transfert des REEs vers les organismes aquatiques : i) le rôle de la position des organismes dans 

leur milieu de vie (i.e. l’influence de l’habitat) ; et ii) le rôle de la position des organismes dans les 

réseaux trophiques (i.e. l’influence de la position trophique). 

 Transfert trophique et influence de l’habitat sur les concentrations 

La variabilité de bioaccumulation des REEs naturelles entre les différents groupes d’organismes 

aquatiques est notamment liée à différents taux d’absorption et différents niveaux d’exposition dus à 

des habitats spécifiques et à des stratégies alimentaires différentes (Piarulli et al., 2021). En 

considérant les caractéristiques biologiques (e.g. âge, sexe) et/ou écologiques (e.g. habitat, régime 

alimentaire) des organismes étudiés, il est possible d’observer de nettes différences de concentrations 

en REEs entre les organismes peuplant les écosystèmes aquatiques. La compréhension des 

transferts du milieu vers les organismes et entre organismes, au travers des réseaux trophiques, 

est une étape clé dans la compréhension des cycles biogéochimiques des REEs. 

Une première approche des voies de transferts des REEs peut consister en l’étude des facteurs de 

bioconcentration (BCF ; [organisme] / [eau]) ou de bioaccumulation (BAF ; [organisme] / [dissous + 

particulaire]) chez les organismes. Ces facteurs intègrent à la fois les voies de transferts directes et 

trophiques chez les organismes lorsque ces derniers ont été prélevés in situ (e.g. Amyot et al., 2017 ; 

DeForest et al., 2007). Plusieurs auteurs ont réalisé des calculs de ce type sur des sites d’études 
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spécifiques (e.g. Amyot et al., 2017 ; Mayfield and Fairbrother, 2015 ; Pastorino et al., 2024 ; Weltje et 

al., 2002). Sur un ensemble de lacs tempérés canadiens, Amyot et al. (2017) ont par exemple pu 

calculer des BCF de 6.103 à 9.105 L/kgPF chez les invertébrés benthiques, de 7.103 à 4.104 L/kgPF chez le 

zooplancton et de 2.101 à 6.102 L/kgPF chez les poissons suivis. Ces gammes de BCF ont également été 

observées chez les poissons d’eau douce (Mayfield and Fairbrother, 2015 ; Pastorino et al., 2024). Chez 

les plantes aquatiques, Weltje et al. (2002) rapportent des BCF entre 3.103 et 2.104 L/kgPS (Lemna 

minor) et entre 5.103 et 3.105 L/kgPS (Potamogeton pectinatus). Ces mêmes auteurs ont calculé des BCF 

entre 3.103 et 2.105 L/kgPS chez les invertébrés d’eau douce (i.e. différentes espèces de mollusques 

bivalves et gastéropodes). Dans l’ensemble, ces différents résultats, tous supérieurs à 1 (entre la 

dizaine à la centaine de millier), traduisent de très fortes concentrations en REEs chez les organismes 

en comparaison au milieu dans lequel ils vivent, impliquant que les REEs naturelles sont 

bioaccumulées par les organismes aquatiques. Néanmoins, ces calculs de BCF ou de BAF restent 

fortement dépendants des conditions environnementales (e.g. spéciation et concentrations in situ) et 

de l’espèce étudiée. Il apparait alors intéressant de se focaliser sur les travaux ayant étudié 

spécifiquement les transferts des REEs par voie directe ou trophique. 

Les observations portées sur les matrices géochimiques ont montré des coefficients de 

partitionnements d’environ 106 L/kg entre les fractions particulaires et dissoutes (cf. Chapitre 1 ; 

partie III). Il apparait alors plausible que ces différences majeures de concentrations puissent 

influencer les organismes aquatiques selon que ces derniers soient dépendants de l’une ou l’autre 

de ces fractions géochimiques. Dans la littérature, plusieurs auteurs ont étudié ces influences du 

milieu de vie (i.e. de l’habitat) sur les niveaux de concentrations en REEs mesurés chez les organismes 

aquatiques (e.g. MacMillan et al., 2019 ; Strady et al., 2015 ; Weltje et al., 2002). Naturellement, 

certains groupes d’organismes comme les producteurs primaires (e.g. macroalgues, plantes 

supérieures, phytoplancton) vont être exclusivement influencés par leurs milieux de vie. Weltje et al. 

(2002) ont par exemple montré que la plante flottante L. minor est exclusivement exposée via la 

colonne d’eau et montre de plus faibles concentrations en comparaison à la plante P. pectinatus qui 

possède des racines et absorbe les REEs depuis les eaux interstitielles du sédiment qui sont plus 

concentrées. Concernant le plancton marin, les concentrations en REEs présentes chez ces 

communautés sont en grande majorité issues de la colonne d’eau, plus particulièrement de la fraction 

ion libre (i.e. les ions REE3+ ; Dang et al., 2023 ; MacMillan et al., 2019 ; Strady et al., 2015). Comme 

exposé précédemment, les REEs sont connues pour entrer en compétition avec le Ca2+ et emprunter 

des voies biologiques identiques (cf. Chapitre 2 ; partie I). Cette compétition peut alors entrainer une 

absorption par voie directe des REEs chez certains organismes pompant activement Ca du milieu 

et l’utilisant pour leur partie minéralisée (e.g. mollusques bivalves, arthropodes, cnidaires). Certains 
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de ces tissus très spécifiques tels que les coquilles de bivalves, les squelettes de coraux durs ou encore 

les otolithes de poissons sont ainsi d’excellents traceurs de la composition en REEs des masses d’eaux 

et permettent des enregistrements tout au long de la vie des individus (e.g. Mouchi et al., 2020 ; 

Sholkovitz and Shen, 1995). 

Classiquement, la communauté scientifique estime que la voie trophique est la voie d’entrée 

majoritaire des ETM chez les vertébrés (McGeer et al., 2004). Cette estimation est particulièrement 

vraie chez les vertébrés terrestres car les niveaux d’exposition par voie directe, via la respiration, sont 

généralement faibles lorsque l’on s’intéresse aux contaminations environnementales en ETM. 

Cependant, lorsqu’il s’agit d’organismes aquatiques, les niveaux d’exposition par voie directe (e.g. 

diffusion, respiration) peuvent devenir significatifs. Mayfield and Fairbrother (2015) ont par exemple 

étudié les concentrations de dix espèces de poissons d’eau douce et ont pu observer des niveaux de 

bioaccumulation en REEs significativement plus élevés chez les espèces benthiques (∑REEs ± SD = 

440 ± 701 ng/gPS ; Catostomus catostomus) en comparaison aux espèces pélagiques (∑REEs ± SD = 

47 ± 85 ng/gPS ; Micropterus dolomieui). Ces différences seraient liées au fait que les espèces benthiques 

sont continuellement exposées à de plus fortes concentrations en REEs (i.e. exposées via les 

sédiments et les eaux interstitielles et surnageantes) alors que les espèces pélagiques sont 

majoritairement exposées à de plus faibles concentrations (i.e. celles de la colonne d’eau). 

Néanmoins, il reste difficile de différencier les influences du milieu de celles de l’alimentation étant 

donné que les espèces benthiques se nourrissent d’autres espèces benthiques, elles-mêmes plus 

fortement concentrées en REEs que les espèces pélagiques. Il apparait alors pertinent de s’intéresser 

aux travaux ayant étudié les transferts des REEs à l’échelle des réseaux trophiques. 

Les premières études à s’être intéressées au transfert trophique des REEs naturelles ont été réalisées 

à l’Est du Canada (Amyot et al., 2017 ; MacMillan et al., 2017). Les nombreux projets d’exploitations 

minières de REEs dans cette région ont rapidement mobilisé les communautés scientifiques. Ces 

travaux se sont alors focalisés sur la définition des concentrations naturelles en REEs et des transferts 

trophiques de ces éléments chez les différents maillons des écosystèmes locaux. Ces auteurs se sont 

notamment basés sur le comportement de groupe de ces éléments (i.e. sur les fortes corrélations 

positives entre éléments) pour considérer les ∑REEs comme représentatives de l’ensemble des REEs 

(Amyot et al., 2017 ; MacMillan et al., 2017). 

Avec l’étude de 14 lacs tempérés et l’analyse de zooplancton, d’invertébrés benthiques (i.e. 10 taxons) 

et de poissons, Amyot et al. (2017) ont pu mettre en lumière une décroissance des concentrations 

en REEs avec l’augmentation de la position trophique des espèces étudiées. Cette tendance est en 

accord avec le principe de dilution trophique (Nordberg et al., 2009) selon lequel la concentration en 
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« contaminant » diminue avec l’augmentation du niveau trophique. Cette dilution trophique des REEs 

naturelles est liée à une balance négative entre les processus d’ingestion et d’élimination, favorisant 

alors une perte de REEs de la proie vers le prédateur (Amyot et al., 2017). Cette observation est 

également en accord avec celles faites pour la majorité des ETM (DeForest et al., 2007 ; Mathews et 

al., 2008) et traduit alors une absence de bioamplification des REEs naturelles le long des réseaux 

trophiques. Ce constat a également été fait dans les écosystèmes terrestres et d’eau douce (e.g. 

MacMillan et al., 2017 ; Marginson et al., 2023) mais également en milieu estuarien (Figure 4 ; e.g. 

Rétif et al., 2024b ; Santos et al., 2023) et en milieu marin (e.g. Battuello et al., 2017 ; Escobedo 

Mondragón et al., 2023 ; MacMillan et al., 2017 ; Z. Wang et al., 2019). 

 

Figure 4 : Sommes des concentrations moyennes en REEs (±SD ; ng/gPS) chez plusieurs espèces de niveaux trophiques 

différents et vivants dans l’estuaire Subaé (Brésil). La flèche indique la décroissance des concentrations en REEs avec 

l’augmentation de la position trophique des organismes. Données issues des travaux de Santos et al. (2023). 

Finalement, au travers des exemples présentés précédemment, les niveaux de concentrations en 

REEs chez les organismes aquatiques semblent largement influencés par deux facteurs : la position 

trophique et l’habitat des individus. Bien que ces observations aient été faites sur de nombreux 

écosystèmes régionaux, il apparait essentiel de vérifier si l’absence de bioamplification et 

l’influence de l’habitat sont des facteurs de contrôle observables à l’échelle globale. Pour cela, il 

est essentiel de disposer des niveaux de concentrations en REEs présents dans les différentes 

composantes des réseaux trophiques à grande échelle. Or, ces informations sont également 

indisponibles. 
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III. Concentrations de référence chez les organismes aquatiques 

 Intérêt des concentrations de référence 

L’émergence récente de nombreuses études rapportant la présence de REEs anthropiques dans 

les écosystèmes aquatiques et les organismes y vivant (e.g. Hatje et al., 2016 ; Kulaksız and Bau, 2013 ; 

Le Goff et al., 2019 ; Merschel and Bau, 2015) pose la question de l’écodynamique de ces contaminants 

émergents dans les milieux aquatiques à l’échelle globale. Comme nous avons pu le voir 

précédemment, l’étude des REEs est amplement orientée autour de l’évaluation des concentrations 

et de la caractérisation des spectres normalisés des échantillons étudiés (cf. Chapitre 1). Ces méthodes 

nécessitent alors une bonne connaissance des niveaux de concentrations et des spectres naturels en 

REEs lorsque l’on souhaite évaluer la présence ou l’absence de contaminations, aussi bien dans les 

matrices géochimiques que biologiques. 

Concernant ces niveaux de concentrations naturelles, la communauté scientifique, s’intéressant aux 

cas de contaminations environnementales en ETM, recherche généralement un niveau de référence 

non contaminé par l’ETM ciblé. Ce niveau de référence peut être obtenu à l’échelle locale sur un site 

non contaminé (i.e. un site de référence) ou à l’aide de comparaisons avec la littérature lorsque cette 

dernière propose des concentrations de référence représentatives à grande échelle. Si plusieurs 

auteurs ont pu proposer des références globales (e.g. Bayon et al., 2020 ; Gaillardet et al., 2003 ; Viers 

et al., 2009) ou régionales (Alibo and Nozaki, 1999 ; Salminen et al., 2005) des concentrations en REEs 

dans les matrices géochimiques (i.e. différentes fractions de la colonne d’eau, sédiments, MES ; cf. 

Chapitre 1 ; partie III), il n’existe actuellement aucune concentration de référence pour les matrices 

biologiques qui soit représentative à l’échelle globale. 

A l’image de la définition de bruits de fond géochimiques servant de référence à l’étude des 

contaminations environnementales dans les matrices abiotiques, la définition de concentrations 

de référence chez les organismes aquatiques permettrait de mettre en lumière plus aisément la 

présence de contaminations en REEs. De plus, définir de telles références globales permettrait à la 

communauté scientifique de disposer d’une base commune pour mettre en lumière de potentielles 

anomalies anthropiques ou naturelles. 

Deux étapes clefs ont alors été réalisées lors de ces travaux de thèse afin de définir ces concentrations 

de référence chez les organismes aquatiques : i) réaliser un bilan des données disponibles à l’échelle 

globale ; ii) exploiter ces données pour en extraire des concentrations de référence représentatives 

des organismes aquatiques à l’échelle globale.
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 Zoom 2.A – Base de données de concentrations en REEs chez les 

organismes aquatiques 

La première étape permettant de définir des concentrations de référence en REEs chez les 

organismes aquatiques consiste à faire le bilan des données de concentrations en REEs actuellement 

disponibles chez ces organismes. Ce Zoom a ainsi pour objectif de présenter la base de données 

résultant de ce bilan. Celle-ci a été publiée en Février 2024 sur le site de dépôt de données PANGAEA 

et sous le titre « Global compilation of Rare Earth Element concentrations in biological, sediment and 

water samples from 1973 to 2023 » (Pereto et al., 2024a). 

L’objectif principal de cette base de données était de compiler un ensemble de données 

représentatives des concentrations en REEs mesurées chez des organismes aquatiques. Pour cela, 

une seule condition a été posée concernant le choix des articles scientifiques sélectionnés : au moins 

une valeur de concentration en une REE doit être mesurée chez une espèce aquatique issue du 

milieu naturel. Les recherches bibliographiques ont alors été réalisées à plusieurs reprises sur Google 

Scholar de 2020 jusqu’à Février 2023. Ces recherches ont impliqué une combinaison des mots clefs 

suivant : « REEs », « Rare Earth », « Rare Earth Elements », « Anthropogenic », « Trace Metals », 

« Accumulation », « Bioaccumulation », « Concentration », « Organisms », « Freshwater », « Marine », 

« Species ». Au total, 102 articles scientifiques ont été retenus. Les valeurs de concentrations en REEs 

de ces études ont été récupérées pour les matrices géochimiques (i.e. eaux, sédiments) et biologiques 

étudiées. Parmi ces études, quatre ont été réalisées en laboratoire (V. S. Andrade et al., 2020 ; 

Figueiredo et al., 2022a, 2018 ; Qiang et al., 1994) et ont été retenues pour leurs concentrations en 

REEs chez des individus contrôles (i.e. non exposés au contaminant testé) prélevés dans le milieu 

naturel. 

Au total, 19 354 données de concentrations en REEs ont été compilées. Ces données sont exprimées 

en µg/kg pour les échantillons biologiques et sédimentaires, et en µg/l pour les échantillons d’eaux. 

Sur l’ensemble des données, 19 013 valeurs sont des concentrations en REEs individuelles (i.e. de La 

à Lu) et 341 sont des ∑REEs calculées par les auteurs des données. Chacune des 1 913 entrées de la 

base de données (i.e. chaque ligne) contient entre 1 et 15 valeurs de concentrations en REEs (15 valeurs 

correspondant aux 14 REEs stables plus la valeur de ∑REEs si les auteurs l’ont calculée). Chacune de 

ces entrées est caractérisée par un ensemble de 20 critères pouvant être synthétisés en grandes 

catégories. Au-delà des métadonnées nécessaires à la cohérence de la base de données (code unique, 

évènement), la première catégorie regroupe les informations liées à la traçabilité de l’article 

scientifique (référence, année de publication, code de l’échantillon). La seconde catégorie regroupe 

les données inhérentes aux caractéristiques des espèces étudiées (e.g. le nom de l’espèce, la classe et 
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l’embranchement phylogénétique, le tissu analysé, la position trophique et l’habitat). La troisième 

catégorie regroupe les informations spatiales liées aux données (coordonnées GPS, grandes zones 

géographiques, pays). Enfin, les derniers critères renseignent sur le type d’appareil utilisé pour 

l’analyse des REEs, la référence massique des concentrations obtenues chez les organismes (i.e. 

concentrations exprimées en poids sec ou en poids frais) et la présence ou l’absence de contamination 

en REEs sur le site d’étude ou l’échantillon. L’ensemble de ces critères permettent alors une 

évaluation des données disponibles en fonction du temps (Figure A), des organismes aquatiques 

(Figure B) et de la distribution spatiale (Figure C). 

Les données compilées dans cette base de données s’étendent sur 50 années entre 1973 et 2023 

(Figure A). Cette série temporelle peut être divisée en quatre périodes temporelles (i.e. < 2000, 

années 2000, années 2010, ≥ 2020 ; camembert Figure A). Cette première visualisation permet 

d’observer une forte propension d’articles ces 15 dernières années, avec 44 articles sur la période 

2010-2019 et déjà 39 articles depuis 2020. Si l’on s’intéresse au nombre de données disponibles par an 

(histogramme Figure A), il est possible de constater une nette augmentation depuis le milieu des 

années 2010. Il est intéressant de constater que depuis 2019 le nombre de données acquises chaque 

année est également plus important que les années précédentes. Ce nombre croissant de données 

annuelles traduit alors un plus grand nombre d’articles par an et un plus grand nombre de données 

par article, avec une augmentation du nombre d’articles proposant une analyse complète de la série 

des 14 REEs. Il est également possible de constater l’apparition progressive et de plus en plus marquée 

du nombre de données recensant des cas de contaminations en REEs dans les milieux aquatiques (i.e. 

partie rouge des histogrammes). Cette recrudescence de données, notamment ces quatre dernières 

années, traduit alors l’émergence d’un intérêt scientifique autour des REEs comme contaminants 

émergents impactant potentiellement les organismes aquatiques. 

Plusieurs constats apparaissent concernant la diversité des organismes aquatiques compilés dans 

cette base de données. Sur le total des 19 354 données, 81 % des données de concentrations en REEs 

(n = 15 695) sont pour des organismes aquatiques, le reste correspondant aux données pour les eaux 

(n = 2 105) ou les sédiments (n = 1 554 ; Figure B). Ces données sur les organismes aquatiques 

regroupent plus de 300 espèces réparties entre 18 embranchements, plus de 30 classes 

phylogénétiques et plus de 50 tissus différents. Parmi ces données, il existe une majorité d’espèces 

appartenant au règne animal (81 %) en comparaison au règne végétal (19 %). De plus, au sein des 

données disponibles, 83 % (n = 12 952) sont représentées par des organismes marins contre seulement 

17 % (n = 2 743) pour des espèces d’eau douce. Par ailleurs il est également possible de constater une 

dominance des données disponibles chez les mollusques (n = 6 710), suivi des poissons (n = 1 780) puis 

du zooplancton (n = 1 568). Dans les écosystèmes marins, les espèces principalement représentées 
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appartiennent aux groupes des mollusques (n = 6 178), des poissons (n = 1 366) et des coraux (n = 1 219) 

alors que les milieux dulçaquicoles sont représentés par les plantes vasculaires (n = 745), le 

zooplancton (n = 618) et les mollusques (n = 532). A l’inverse, des embranchements comme les 

arthropodes, les annélides ou encore les communautés phytoplanctoniques sont très peu 

représentés. Malgré un très grand nombre de données disponibles, il existe certains déséquilibres 

dans la diversité biologique de cette base de données. 

Concernant enfin la distribution spatiale des données disponibles, il est également possible de noter 

quelques disparités (Figure C). A première vue, il est possible de constater qu’une grande part des 

données est issue de pays européens, asiatiques et nord-américains. Au sein des écosystèmes 

marins, 43 % des données ont été obtenues dans l’océan Atlantique nord, 32 % dans l’océan Pacifique 

nord et 11 % en mer Méditerranée. Les données restantes étant réparties entre les océans Atlantique 

sud, Pacifique sud, Indien, Arctique et Antarctique. Pour les écosystèmes d’eau douce, la majorité des 

données proviennent d’Amérique du nord (43 %), d’Europe (27 %) et d’Asie (25 %). Les 5 % restant 

provenant d’Amérique du sud. Il ressort de grandes disparités spatiales au sein des données 

répertoriées ici. 

Bien que cette base de données montre un certain nombre de déséquilibres, elle reste à notre 

connaissance la première base de données disponible et regroupant un si grand nombre de données 

de concentrations en REEs chez les organismes aquatiques. Sur la période 1991-2019, l’analyse 

bibliographique récente de Blinova et al. (2020) a recensé 241 articles scientifiques s’intéressant aux 

REEs chez les organismes aquatiques. Sur ces 241 articles, seuls 18 sont issus d’études in situ d’après 

les auteurs. Il est alors fondamental de préciser ici que ce recueil de données ne se veut pas être 

exhaustif mais apparait comme représentatif des études actuellement disponibles sur les 

concentrations en REEs chez les organismes aquatiques issus du milieu naturel. Ainsi, cette base de 

données a été utilisée dans la suite de la thèse afin de proposer notamment des concentrations 

de références en REEs chez les organismes aquatiques. 
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 Etude 2.A – Global natural concentrations of Rare Earth Elements in 

aquatic organisms: Progress and lessons from fifty years of studies 

 

III.3.1. Résumé 

Cette Etude 2.A intitulée Global natural concentrations of Rare Earth Elements in aquatic 

organisms: Progress and lessons from fifty years of studies a été publiée en Février 2024 sous la 

forme d’une Review dans le journal Science of the Total Environment. Le résumé qui suit vise à 

synthétiser le contenu de ces travaux s’appuyant sur la base de données présentée précédemment 

(cf. Chapitre 2 ; partie III). Les figures et tables supplémentaires de cette étude sont disponibles dans 

l’Annexe 1. 

Ces 20 dernières années, plusieurs études ont révelé la présence de REEs d’origine anthropique dans 

les milieux aquatiques (e.g. Kulaksız and Bau, 2013 ; Lerat-Hardy et al., 2019 ; Tranchida et al., 2011) 

et les organismes qui y vivent (e.g. Castro et al., 2023 ; Gaudry et al., 2007 ; Ma et al., 2019 ; Merschel 

and Bau, 2015). Comprendre le comportement de ces contaminants émergents est alors un enjeu 

scientifique majeur. Répondre à cet enjeu nécessite la compréhension des cycles biogéochimiques 

globaux et passe par la caractérisation des concentrations en REEs dans l’environnement, aussi bien 

dans les matrices géochimiques que biologiques. Bien que certains auteurs aient proposé des 

concentrations de référence pour les matrices géochimiques (e.g. Bayon et al., 2020 ; Gaillardet et al., 

2003 ; Viers et al., 2009), aucune étude n’a encore proposé de telles références pour les organismes 

aquatiques. Pourtant, ces références biologiques sont des éléments clefs pour comprendre les cycles 

biogéochimiques et pour détecter des cas de contaminations en REEs. Il apparait également crucial 

de comprendre les transferts existants entre les matrices environnementales. A l’échelle 

d’écosystèmes locaux, quelques auteurs ont étudié le transfert trophique des REEs naturels (e.g. 

MacMillan et al., 2017 ; Rétif et al., 2024 ; Santos et al., 2023) et l’influence du mode de vie (i.e. 

pélagique, benthique) sur les niveaux de concentrations en REEs (e.g. Amyot et al., 2017 ; Yang et al., 

2016). Une vision globale de ces transferts pourrait améliorer notre compréhension de 

l’écodynamique des REEs naturelles. A partir de la base de données détaillée précédemment 

(cf. Chapitre 2 ; partie III), cette étude vise à répondre à trois questions principales : i) Quelles sont les 

distributions spatio-temporelles de ces données ? ii) Quelles sont les concentrations de références en 

Pereto, C., Baudrimont, M., Coynel, A., 2024. Global natural concentrations of Rare Earth 
Elements in aquatic organisms: Progress and lessons from fifty years of studies. Science of The 
Total Environment 922, 171241. https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2024.171241 
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REEs chez différents embranchements d’organismes aquatiques d’eau douce et marins ? et iii) Quelles 

relations existent entre les concentrations chez ces organismes, leurs positions trophiques et le milieu 

dans lequel ils vivent ? Enfin, cette étude met l’accent sur les perspectives de recherche découlant des 

observations faites. 

Pour atteindre le premier objectif de l’étude et évaluer la distribution des données disponibles, 

celles-ci ont été éxaminées en fonction : des REEs analysées, de l’année de publication, de 

l’origine géographique et de l’embranchement des espèces. 

Concernant la distribution des différentes REEs analysées, il est possible d’observer une forte 

corrélation entre le nombre de données disponibles par élément et leurs abondances naturelles dans 

la croûte continentale supérieure (r = 0.86 ; p-value < 0.001). Ainsi, un plus grand nombre de données 

est disponible pour les LREEs paires par rapport aux HREEs impaires. L’apparition et la 

démocratisation des ICP-MS au cours des 40 dernières années ont permis de surmonter de nombreux 

challenges analytiques (e.g. Wysocka, 2021 ; Zawisza et al., 2011). Avec l’abaissement progressif des 

limites de détection, cette technologie a facilité la quantification progressive des HREEs impaires et 

de faibles concentrations. 

L’identification et l’occurrence des différents thèmes de recherches impliquant l’analyse des REEs 

chez les organismes aquatiques permettent de mieux comprendre la distribution temporelle des 

données biologiques disponibles. Ainsi, un quart des articles sont exploratoires, caractérisés par 

des analyses multi-élémentaires ne visant pas spécifiquement les REEs (e.g. Bustamante and 

Miramand, 2005 ; Escobedo Mondragón et al., 2021 ; Hou and Yan, 1998). Ces études sont 

équitablement réparties sur les 50 dernières années et généralement à l’origine des premières 

données disponibles chez un embranchement phylogénétique. Un autre quart des articles se 

concentre sur les REEs en raison de leurs caractéristiques uniques et de leur comportement de 

groupe dans l’environnement. Ces études ont pour objectif commun d’utiliser les concentrations en 

REEs chez les organismes comme proxy des processus environnementaux (e.g. Liu et al., 2017 ; 

Sakamoto et al., 2008 ; Valdés-Vilchis et al., 2021). Enfin, la moitié des articles s’intéresse aux REEs 

comme contaminants émergents dans l’environnement. Cette thématique est dominante dans la 

littérature depuis les années 2010, ce qui reflète l’intensification de leur utilisation dans les 

technologies modernes et l’émergence de ces contaminants dans l’environnement (cf. Chapitre 1 ; 

partie I). Deux thèmes scientifiques sont particulièrement marqués dans ces études. Le premier est 

l’identification du potentiel transfert des REEs anthropiques dans l’alimentation humaine, ce qui a 

généré un grand nombre de données sur les concentrations en REEs dans les muscles de poissons 

(e.g. X.-N. Wang et al., 2022 ; Yang et al., 2016). Le second est la biosurveillance de ces contaminants, 



──────────────────────────── CHAPITRE 2 ──────────────────────────── 

ETUDE 2.A 

75 

ce qui a engendré un très grand nombre de données chez les mollusques, particulièrement les 

mollusques bivalves. 

Les contaminations environnementales en REEs sont actuellement au cœur des recherches 

entourant la quantification de ces éléments chez les organismes aquatiques. Spatialement, la 

majorité des études rapportant la présence de contaminations ont été réalisées en Europe, en Asie 

(i.e. principalement Chine et Japon) et plus ponctuellement en Amérique du sud (i.e. Brésil). L’Europe 

et l’Asie regroupent également de nombreuses données en milieux non contaminés en REEs. Ces deux 

régions ont été les premières à identifier la présence de contaminations environnementales en REEs 

dès les années 1990, expliquant le plus grand nombre d’études disponibles. Un grand nombre de 

données proviennent également d’Amérique du Nord en milieux non contaminés, spécifiquement du 

Canada où de nombreux projets miniers d’extraction des REEs sont en développement, mobilisant la 

communauté scientifique face aux risques environnementaux de ces projets. La distribution 

géographique précise des données selon l’embranchement des espèces a également été étudiée et a 

précédemment été abordée. 

Une première étape de comparaison a été réalisée entre la littérature et les concentrations 

naturelles en REEs des matrices abiotiques (i.e. eaux et sédiments non contaminés en REEs) de la 

base de données. Pour cela, les mesures de tendances centrales (médianes) et de dispersion (Mediane 

Absolute Deviation ; MAD) ont été calculées. Trop peu de données sont disponibles pour les sédiments 

des écosystèmes d’eau douce (n = 61). Concernant les eaux douces (n=147), la somme des 

concentrations médianes en REEs (∑REEsmed. ± ∑MAD = 138 ± 174 ng/L) est en accord avec les données 

des rivières européennes (∑REEmed. = 188 ng/L ; Salminen et al., 2005). Pour les écosystèmes marins, 

les concentrations dans l’eau de mer (n = 388) et les sédiments (n = 1 064) ont été comparées à celles 

de trois études (Kuss et al., 2001 ; Neira et al., 2022 ; Piarulli et al., 2021). Ainsi, les eaux de la base de 

données (∑REEmed. = 36.1 ± 35.0 ng/L) ne sont pas différentes de celles des milieux côtiers (p-value 

> 0.05), de même pour les concentrations du sédiment (∑REEmed. = 120 400 ± 131 000 µg/kg ; p-value 

> 0.05). Ces concentrations dans les matrices géochimiques sont alors représentatives des 

écosystèmes aquatiques. De plus, les partitionnements observés entre ces matrices sont en accord 

avec la littérature et montrent des coefficients de partitionnement (logKd) entre 6 et 7 L/kg, 

confirmant le caractère lithophile des REEs. Enfin, les faibles concentrations en REEs observées dans 

les eaux de mer, en comparaison aux eaux douces, s’expliquent par les processus géochimiques 

modifiant la réactivité, le partitionnement et la spéciation des REEs le long des continuum rivière-

estuaire-océan (cf. Chapitre 1 ; partie III). 
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Une sélection rigoureuse des données a été effectuée pour définir les concentrations de référence 

en REEs chez les organismes et évaluer l’influence de leur position trophique et de leur habitat. 

Seuls les sites non contaminés en REEs ont été retenus, avec un minimum de 5 observations par 

embranchement. Seules les données pour les organismes entiers ont été considérées. Enfin, une 

méthode robuste d’analyses statistiques a été adoptée pour assurer l’objectivité des résultats, 

incluant le calcul des médianes et des MAD, robustes face aux valeurs extrêmes. Des tests non-

paramétriques de Kruskal-Wallis (α = 0.05), associés à des tests post-hoc de Dunn et des corrections 

de Bonferroni, ont été utilisés pour les comparaisons. 

Concernant les écosystèmes d’eau douce, le faible nombre de données disponibles a limité l’étude à 

5 embranchements ou groupes : phytoplancton, trachéophytes, zooplancton, mollusques, poissons. 

En revanche, en milieu marin, 11 embranchements ou groupes ont été retenus : phytoplancton, 

ochrophytes, chlorophytes, rhodophytes, éponges, cnidaires, zooplancton, mollusques, arthropodes, 

tuniciers, poissons. Ainsi, cette étude propose des concentrations de référence en REEs pour 16 

embranchements ou groupes d’espèces appartenant aux écosystèmes d’eau douce ou marins. Du 

fait d’un plus grand nombre de données disponibles chez les organismes marins, l’accent a été porté 

sur ces organismes dans la suite de l’étude. 

Les concentrations en REE ont alors été comparées statistiquement entre les embranchements 

permettant d’identifier trois groupes distincts. Le premier groupe (i.e. tuniciers, éponges, 

ochrophytes, chlorophytes) se caractérise par de fortes concentrations en REEs où au moins une REE 

montre des concentrations comparables de celles du sédiment. Les organismes appartenant ce 

groupe sont exclusivement benthiques, fixés au substrat et globalement de faible niveau trophique. 

Le second groupe (i.e. rhodophytes, mollusques) montre des concentrations intermédiaires, 

différentes de celles des compartiments abiotiques pour les 14 REEs. Le troisième groupe (i.e. 

arthropodes, cnidaires, zooplancton, phytoplancton, poissons) montre de faibles concentrations, où 

au moins une REE est non différente des concentrations dans les eaux. A l’exception des cnidaires, ce 

groupe est majoritairement constitué d’organismes pélagiques et/ou de haut niveau trophique. Cette 

approche globale des concentrations en REEs pourrait refléter les influences combinées des 

positions trophiques et des habitats de ces organismes. 

Avec un coefficient de partitionnement (Kd) de 3 300 000 L/kg entre les compartiments géochimiques 

marins, il apparait probable qu’un lien existe entre le milieu et les organismes, selon qu’ils 

interagissent avec l’un ou l’autre des compartiments. En examinant les concentrations en REEs en 

fonction des positions des organismes dans le milieu, l’ordre décroissant de concentrations est le 

suivant : sédiments ≥ espèces benthiques > espèces pélagiques ≥ eaux de mer. Les concentrations 
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significativement plus élevées chez les espèces benthiques par rapport aux espèces pélagiques, sont 

cohérentes avec les observations antérieures (e.g. MacMillan et al., 2017 ; Rétif et al., 2024b ; X.-N. 

Wang et al., 2022 ; Yang et al., 2016). Ces observations montrent alors une influence majeure du 

milieu de vie sur les niveaux de concentrations en REEs chez les organismes. Concernant les 

positions trophiques des organismes, la séquence de concentrations en REEs est la suivante : 

producteurs primaires = consommateurs primaires > consommateurs secondaires. Les espèces de bas 

niveau trophique montrent les plus fortes concentrations en REEs, à l’inverse des espèces situées plus 

haut dans les réseaux trophiques. Ces résultats démontrent une dilution trophique des 

concentrations en REEs naturelles à l’échelle globale, confirmannt l’absence de bioamplification 

le long des réseaux trophiques. 

En conclusion, cette approche intégrée des concentrations de référence et des relations entre les 

organismes et leur milieu de vie apporte des informations précieuses sur les cycles biogéochimiques 

globaux des REEs. Plusieurs axes de recherche futurs sont suggérés à la suite de cette Review, avec 

notamment : i) l’étude des écosystèmes d’eaux douces et des écosystèmes à l’interface continent-

océan (e.g. estuaires, delta, lagons) ; ii) la diversification des études sur les espèces clés peu 

représentées (e.g. annélides, phytoplancton, échinodermes) ; et iii) l’étude des zones géographiques 

sous-représentées. (Afrique ; Asie hors Chine et Japon ; Amérique du Nord hors Canada). La mise en 

place de réseaux d’observation pour combler ces lacunes est essentielle. Enfin, pour mieux 

comprendre les influences combinées de la position trophique et de l'habitat sur les concentrations 

en REEs chez les organismes, des méthodes avancées d'analyse comme les spectres normalisés en 

REEs et les évaluations quantitatives des fractionnements (i.e. calculs d’anomalies et de ratios de 

REEs ; cf. Chapitre 1) sont recommandées. 

Résumé graphique de l’étude 
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III.3.2. Introduction 

Rare Earth Elements (REEs) are a group of 17 elements, consisting of scandium (Sc), yttrium (Y), 

and the 15 elements of the lanthanide series: lanthanum (La), cerium (Ce), praseodymium (Pr), 

neodymium (Nd), promethium (Pm), samarium (Sm), europium (Eu), gadolinium (Gd), terbium (Tb), 

dysprosium (Dy), holmium (Ho), erbium (Er), thulium (Tm), ytterbium (Yb), and lutetium (Lu). Only 

Pm does not have a stable isotope in the environment. In the Upper Continental Crust (UCC), REEs 

are relatively abundant (e.g. Taylor and McLennan, 1985; Viers et al., 2009), with a factor of 200 

separating the most abundant REE (Ce; 64 mg.kg−1) from the least abundant (Lu; 0.32 mg.kg−1). Some 

REEs are naturally more abundant than commonly studied trace metal elements (TMEs) such as lead 

(20 mg.kg−1), uranium (2.8 mg.kg−1), or antimony (0.2 mg.kg−1). The natural abundance of REEs is 

characterized by: i) a higher abundance of REEs with even atomic numbers compared to those with 

odd atomic numbers; and ii) a higher abundance of REEs with low atomic numbers compared to those 

with high atomic numbers. Thus, the natural abundance of REEs follows the Oddo-Harkins rule 

(e.g. Arienzo et al., 2022 and references therein), and these elements can be classified into three 

groups based on their atomic masses (e.g. Haque et al., 2014; Piarulli et al., 2021): the light REEs 

(LREEs) from La to Nd; the medium REEs (MREEs) from Sm to Gd; and iii) the heavy REEs (HREEs) 

from Tb to Lu. 

REEs have similar physicochemical properties due to their close electronic configurations, which give 

them a coherent chemical behavior in the environment as a group of elements (Elderfield et al., 

1990 and references therein). However, slight differences in chemical reactivity can be observed in 

the environment due to minor differences in electronic configurations. The 4f valence electron shell 

is gradually filled with increasing atomic number (Sonke and Salters, 2006), leading to a screening 

effect of atomic charge and a progressive decrease in ionic radius (i.e. lanthanide contraction). Thus, 

REEs exhibit slightly different behaviors from one element to another in the environment. REEs are 

trivalent, characterized by a highly stable +3 oxidation state, with two exceptions: Ce and Eu. 

Europium (Eu3+) tends to be divalent in reducing environments (Eu2+). Conversely, Ce3+ tends to lose 

its valence electron to become Ce4+ in oxidizing environments. In oxidizing oceanic environments, 

Ce4+ precipitates as CeO2, creating fractionation of REEs in the water column. These fractionations 

have been used as proxies for ocean oxygenation conditions in paleoceanology (German and 

Elderfield, 1990). More generally, the lanthanide contraction and the unique behavior of Ce and Eu 

under redox conditions have been extensively explored in the literature to understand environmental 

processes (e.g. mechanical erosion, chemical weathering of rocks, diagenesis, reactivity in the water 

column; Aubert et al., 2001; Elderfield et al., 1990; Fedele et al., 2008; Laveuf and Cornu, 2009; Smrzka 

et al., 2019). Therefore, REEs serve as excellent geochemical tracers of these processes, explaining 
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the numerous geochemical studies focused on these elements since the 1960s (e.g. Arienzo et al., 

2022; Migaszewski and Gałuszka, 2015; Piper, 1974 and references therein). 

The last twenty years, the exploitation of REE resources has intensified due to their use in many 

technologies (e.g. renewable energy, multimedia, petroleum industry, medicine; Balaram, 2019). This 

increased usage has led many authors to investigate human exposure levels to REEs and the 

associated toxicity (e.g. Benedetto et al., 2018; Pagano et al., 2019, 2015). Furthermore, this increased 

usage has led to more pronounced releases of REEs into the aquatic environment (e.g. Brito et al., 

2018; Hatje et al., 2016; Kulaksız and Bau, 2013). These anthropogenic REEs are now considered as 

emerging contaminants and are observed in both freshwater and marine ecosystems. These 

emerging contaminants have multiple anthropogenic sources (e.g. mining operations, urban 

discharges, petroleum industry, traffic, agriculture; Delgado et al., 2012; Kulaksız and Bau, 2011a; 

Lerat-Hardy et al., 2019, 2021; Olmez et al., 1991). Several authors have investigated fluxes and 

geochemical behaviors of anthropogenic REEs (e.g. Kulaksız and Bau, 2013, 2007; Lerat-Hardy et al., 

2021; Pereto et al., 2023; Tranchida et al., 2011). In recent years, an increasing number of studies have 

highlighted the presence of these contaminants in aquatic organisms (e.g. Castro et al., 2023; Gaudry 

et al., 2007; Ma et al., 2019; Merschel and Bau, 2015) and have investigated the toxicity of these 

elements (e.g. Hanana et al., 2017; Herrmann et al., 2016; Pagano et al., 2016; Parant et al., 2019). 

Understanding the fate of these contaminants in the total environment represents a scientific 

challenge and raises major concerns about the associated health and environmental risks. 

A thorough understanding of the natural biogeochemical cycles of REEs is required to solve this 

challenge. Understanding these cycles involves characterizing the REE concentrations in the 

environment, both in abiotic and biological compartments. On a large scale, some authors have 

proposed reference REE concentrations for abiotic compartments such as river suspended particulate 

matter (SPM; Viers et al., 2009), river waters and sediments (Bayon et al., 2015; Gaillardet et al., 2003), 

or even ocean seawaters and SPM (Turekian, 2010 and references therein). Regarding aquatic 

organisms, numerous studies have investigated the natural REE concentrations (e.g. Kano et al., 

2002; Lobus et al., 2019; Sena et al., 2022; Sholkovitz and Shen, 1995). However, no study proposes 

REE reference concentrations for aquatic organisms. These reference concentrations in 

uncontaminated aquatic organisms are one of the keys to better understanding the global fate of 

REEs. Furthermore, knowing these uncontaminated reference concentrations would facilitate the 

observation of cases of REE contamination. 

Several studies have investigated the fate of REEs along food webs and have notably demonstrated 

trophic dilution of REE concentrations and an absence of biomagnification (e.g. Amyot et al., 2017; 
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Rétif et al., 2024b; Santos et al., 2023). Other studies have observed a strong influence of REE 

concentrations in the habitat (i.e. water, sediments) on species, depending on their position in the 

habitat (i.e. pelagic, benthic; Amyot et al., 2017; Yang et al., 2016). However, these studies have 

focused on local ecosystems, covering few different phyla. A global-scale perspective on REE 

concentrations in organisms, considering their general trophic positions and habitats, would be a 

relevant approach to better understand the dynamics of REEs in aquatic ecosystems. 

Based on literature data, the main objective of this study is to propose reference concentrations for 

REEs in uncontaminated aquatic organisms, serving as tools for the scientific community to 

contextualize their work on a global scale. To achieve this, the study relies on a compilation of 102 

articles covering 50 years of research on REE concentrations in aquatic organisms (Pereto et al., 

2024a), and is structured around three questions: i) What is the current spatial and temporal 

distribution of available data? ii) What are the reference concentrations of REEs in several phyla of 

freshwater and marine organisms? and iii) What relationships exist between these organisms, their 

trophic position, and their habitat on a global scale? Finally, special emphasis is placed on current gaps 

in knowledge and the associated research perspectives regarding the study of REE concentrations in 

aquatic organisms. 

III.3.3. Materials & Methods 

III.3.3.1. Details of literature search strategy 

The literature search was conducted multiple times on Google Scholar up until February 2023, 

using various combinations of the following keywords: “REEs,” “Rare Earth,” “Rare Earth Elements,” 

“Anthropogenic,” “Trace Metals,” “Accumulation,” “Bioaccumulation,” “Concentration,” 

“Organisms,” “Freshwater organisms,” “Marine organisms,” “Species,” “Freshwater species,” and 

“Marine species.” A first screening was performed to exclude articles that were not relevant (e.g. 

laboratory experiments, materials chemistry) or did not focus on in situ sampling of aquatic 

organisms. A second screening was conducted to remove duplicate articles. However, four laboratory 

experimentation articles were included for the data of uncontaminated controls when these 

organisms were originally sampled from the natural environment (V. S. Andrade et al., 2020; 

Figueiredo et al., 2022a, 2018; Qiang et al., 1994). Ultimately, 102 articles were included in this study, 

and the compiled data is available in the form of a database (Pereto et al., 2024a), for ensuring access 

to research data to the scientific community. All references to these articles are available in the 

database and in Supplementary Table A.1. 

Compared to the bibliometric analysis by Blinova et al. (2020), which reported only 18 articles (out 

of 241) derived from aquatic organisms in the natural environment, we present a compilation of 102 
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articles, with a total of 19,354 data points. The database compiles REE concentration values for 16 

phyla, represented by 36 phylogenetic classes and distributed among freshwater and marine 

ecosystems. 19 articles provide data for both marine and freshwater organisms, 72 for marine 

organisms, and 11 for freshwater organisms. These data, spanning 37 countries, cover a significant 

part of the globe (number of data points): Polar Oceans (n = 341), Atlantic Ocean (n = 7205), Pacific 

Ocean (n = 5530), Europe with Mediterranean and Baltic Seas (n = 3085), Asia (n = 1020), America 

(n = 1952). It is important to note that this database is not intended to be exhaustive, but we have 

estimated that the database is representative of studies conducted on REE concentrations in aquatic 

organisms. 

III.3.3.2. Database structure 

The database (Pereto et al., 2024a) includes articles where at least one REE has been analyzed in at 

least one aquatic organism. The REE concentrations in abiotic compartments (e.g. water, sediments) 

from these studies have also been included in the database. The REE concentrations, or the sum of 

REE concentrations (∑REEs), have been categorized based on several criteria: i) the bibliographic 

reference of the article and its publication year; ii) the name of the studied species; iii) the phylum of 

the studied species (e.g. mollusks, arthropods, chlorophytes); iv) the general trophic position (e.g. 

primary producer, primary consumer); v) the general habitat (i.e. benthic, pelagic); vi) the ecosystem 

(i.e. marine, freshwater); vii) the analyzed tissue (e.g. whole organism, muscle, leaf); viii) the presence 

or absence of REE contamination due to anthropogenic source(s); ix) the country and geographic area 

of sampling (e.g. France, Brazil, North Atlantic Ocean, China Sea); x) the GPS coordinates associated 

with the sampling sites. When the species name is not specified by the authors, the phylum or the 

phylogenetic classes has been used. Concerning phyla, two exceptions may be given: phytoplankton 

and zooplankton. However, for the sake of simplicity, we will also refer to them as phyla. The phyla of 

the species were obtained from the World Register of Marine Species (WoRMS Editorial Board, 2023) 

when this information was not provided by the authors. The trophic position and habitat of the species 

were obtained from FishBase (Froese and Pauly, 2022), SeaLifeBase (Palomares and Pauly, 2022) or 

from specific literature (for some freshwater species) when this information was not available. The 

GPS coordinates of the sampling sites were determined as accurately as possible using Google Maps 

when they were not provided. 

III.3.3.3. Data processing 

III.3.3.3.1. Data distribution analysis 

The entire database has been standardized to ng.g−1 for biological and sedimentary matrices, and 

μg.L−1 for freshwater and seawater concentrations. For biological matrices, the database provides 

REE concentrations based on dry weights (DW) and wet weights (WW) for, respectively, 99 % and 1 % 
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of the used database. Due to the wide ranges of concentrations observed in aquatic organisms, no 

significant difference was observed between the concentrations expressed in DW and WW (Kruskal 

test; p-value > 0.05). Hence, both types of concentrations were considered without distinction in the 

rest of the study (the distinction between DW and WW is available in the database; Pereto et al., 

2024a). Concentrations expressed in moles have also been converted, except for the molar 

concentrations of ∑REEs, which were not considered in this study. Furthermore, no ∑REEs calculation 

was performed if the authors did not provide these data in their work. 

The distribution of available data was assessed according to: i) the analyzed REEs; ii) the publication 

years of the articles; iii) the geographical origin of the data (cartography); and iv) the phylum of the 

studied species. The temporal evolution of the number of available data was conducted across four 

time periods: before 2000; 2000–2009; 2010–2019; and since 2020. The cartography of sampling sites 

was conducted using a GIS software (Geographic Information System; ArcGIS). The data from these 

studies were represented based on: the major geographical zones; the sampling ecosystem; the 

presence or absence of REE contamination; and the phylum of the studied species (only for REE 

uncontaminated sites). Regarding the distinction between the presence and absence of REE 

contaminations, any sample for which the authors considered the presence of contamination in one 

or more REEs was classified as “contaminated”. 

III.3.3.3.2. Analysis of REE concentration levels in organisms 

A correlation matrix was generated using the Spearman method (Hauke and Kossowski, 

2011) and references therein) for the concentration data of the 14 REEs. The data used for this matrix 

corresponded to all uncontaminated concentration data of REEs (all phyla, all tissues, all 

environments combined). The correlation coefficients (r) were considered significant for p-

values < 0.001 (α = 0.1 %). 

At a global scale, reference levels of natural REE concentrations were determined for uncontaminated 

environments as following: i) whole organisms were used to avoid potential heterogeneity introduced 

by large differences between analyzed tissues; ii) representative phyla from freshwater and marine 

ecosystems were considered; and iii) a minimum of 5 observations per phylum were considered. Two 

exceptions were made regarding whole organisms: i) the phylum of cnidarians (i.e. exclusively hard 

corals in the database) was considered for their calcareous skeletons; ii) mollusks with shells (e.g. 

bivalves, snails), included in the phylum Mollusca, were considered for their entire soft tissues (i.e. 

without the shells). 

All the data used in this study come from published articles with possible data subject to caution due 

to the evolution of analytical techniques, the consideration or not of interferences during REE 
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analyses, or too significant detection limits. Consequently, a robust statistical analysis method has 

been adopted to minimize these potential biases as much as possible, without having to make a 

subjective judgment on published data. Estimates of central tendency for REE concentrations were 

calculated using medians to minimize the influence of extreme values (i.e. outliers). Median Absolute 

Deviation (MAD) was chosen as a measure of dispersion because it is a robust statistical measure of 

variability, less sensitive to outliers (Leys et al., 2013). The sums of median concentrations and MAD 

(∑REEsmed. ± ∑MAD) were also calculated to provide a simple account of the concentration range of 

the different phyla studied. Statistical tests for median comparisons were performed using the non-

parametric Kruskal-Wallis test (McKight and Najab, 2010) based on ranks, with a significance 

threshold (α) of 5 %. Post-hoc multiple comparisons were conducted using the Dunn test (Cook and 

Wheater, 2005; David, 2019), which is suitable for unbalanced groups with different sample sizes. Due 

to a large number of comparisons, a Bonferroni correction (Armstrong, 2014) was applied to adjust 

the p-values and minimize potential Type I errors (false positives). All statistical and data processing 

procedures were conducted using R (RStudio; RStudio Team, 2021). 

III.3.4. Results & Discussion 

III.3.4.1. Retrospective on the available data of REE concentrations in 

organisms 

III.3.4.1.1. Data distribution by REE 

The entire database compiled 19,354 data of REEs, with 19,013 concentrations of individual REE 

and 341 data of ∑REEs. The number of available data per REE (Figure 1A) shows a factor of 2 between 

the most frequently detected REE (La) and the least detected REE (Tm). Except for La, even-

numbered REEs (i.e. Ce, Nd, Sm, Gd, Dy, Er, Yb) are more frequently detected than their odd-

numbered neighbors (i.e. Pr, Eu, Tb, Ho, Tm, Lu), and LREEs are more frequently detected than 

HREEs. This pattern of analysis frequency by element corresponds to the natural abundance of REEs 

in the environment, as demonstrated with the comparison with the Upper Continental Crust 

(UCC; Figure 1A; Taylor and McLennan, 1985) and strong positive correlations (r = 0.86; p-

value < 0.001), except for only Tm that appears to be under-represented relative to its natural 

abundance (see reasons below). 
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Figure 1: A) Number of available concentration data for each REE. B) Number of available concentration data compared to 

the concentration of each REE in the upper continental crust (UCC; mg.kg−1; data from Taylor and McLennan, 1985). 

Logarithmic correlation (r² = 0.81). REEs are classified according to their group (i.e. LREEs, MREEs, HREEs) and their atomic 

number (i.e. even or odd) 

Since their introduction in the 1980s, Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ICP-MS) has 

become the preferred technique for analyzing trace elements, and many authors have focused on its 

development (Thomas, 2013 and references therein), especially for the quantification of REEs (e.g. 

Wysocka, 2021; Zawisza et al., 2011; Zhu, 2020). In the database, 91 % of the REE analyses were 

performed using ICP-MS. Over the past 40 years, the development of ICP-MS has addressed various 

analytical challenges such as spectral and non-spectral interferences (e.g. Lum and Leung, 2016; 

Wysocka, 2021). Furthermore, the progressive lowering of detection limits has facilitated the 

quantification of the least abundant REEs (i.e. Tb, Ho, Tm, Lu). These technological advancements 

have enabled the quantification of increasingly lower concentrations, partially explaining the 

observed correlation between the number of analyses and the natural abundance of REEs (Figure 1B). 

In addition to low environmental concentrations, the frequent use of Tm as an internal standard 

during REE analysis by ICP-MS (e.g. Barrat et al., 2022; Le Goff et al., 2019; Merschel and Bau, 2015; 

Ponnurangam et al., 2016) may explain the lower number of data points for this element and the 

deviation observed in the correlation. These initial observations highlight that there are still gaps in 

the amount of information available for each REE. 

III.3.4.1.2. Temporal distribution 

Of the 102 articles published over the past 50 years (1973–2023), it is possible to highlight different 

research topics that have required the analysis of REEs in aquatic organisms. Only four of these 

studies were published before the year 2000, 15 articles between 2000 and 2009, 44 articles between 

2010 and 2019, and 39 articles have been published since 2020 (i.e. 2020–Feb. 2023). This temporal 
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distribution of the number of articles is consistent with the bibliometric analysis by Blinova et al. 

(2020) for the period 1991–2019. To better understand the temporal evolution of the different 

research topics, the available data in the database has been represented by phylum for the four time 

periods (Figure 2). 

 

Figure 2: Number of available concentration data in aquatic organisms according to the time period (i.e. before 2000; 2000–

2009; 2010–2019; since 2020) and according to the studied organism's phylum. The “Others” category includes data on 

marine mammals, seabirds, marine reptiles, and organisms for which the phylum or species group is not identifiable (e.g. 

algae, plankton, benthos). 
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A quarter of the studies provide concentration levels for one or more REEs, along with other TMEs. 

These studies have a multi-element approach (e.g. baseline, exploratory, natural sources, non-REE 

anthropogenic sources), without specifically targeting REEs. These articles are evenly distributed over 

the past 50 years and provide REE concentrations in some phyla of aquatic organisms for the first time 

(e.g. Bustamante and Miramand, 2005; Escobedo Mondragón et al., 2021; Hou and Yan, 1998; 

Squadrone et al., 2016). Before 2000, the study of Hou and Yan (1998) provided the first information 

on REE concentrations in chlorophytes (n = 34), ochrophytes (n = 72), and rhodophytes (n = 62). In the 

2000–2009 period, data from Ichihashi et al. (2001) and Pernice et al. (2009) informed us about the 

REE concentrations in cephalopod mollusks (n = 310 out of 400 mollusk data in the period). However, 

until 2010, only eight phyla had been studied (Figure 2). Since 2010, studies have provided the first 

information on REE concentrations in sponges (n = 187; Figueiredo et al., 2021; Orani et al., 2022), 

annelids (n = 238; Parisi et al., 2017), and phytoplankton (n = 287; Dang et al., 2023; Lobus et al., 2021; 

Strady et al., 2015). These studies partly explain the diversification of studied phyla in the last 20 years. 

However, data regarding, for example, echinoderms (n = 1; MacMillan et al., 2017), tunicates 

(n = 70; Parisi et al., 2017), or bryophytes (n = 56; Pratas et al., 2017) are still under-represented, with 

only one study per phylum. However, this knowledge is necessary to better understand the dynamics 

of REEs within ecosystems, particularly between trophic levels. These studies which aims to define 

REE concentration levels in new species and phyla, are therefore essential to achieve this goal. 

Another quarter of the studies in the database focused on REEs for their unique electronic, physical, 

and chemical properties. These studies relied on the available knowledge regarding the geochemical 

behavior of REEs and their reactivity in the environment to apply it to aquatic organisms. Due to slight 

differences in electronic configurations, REEs exhibit slight variations in geochemical behavior and 

undergo fractionation processes that reflect environmental processes (e.g. Elderfield et al., 

1990; Louis et al., 2020; Sholkovitz, 1995). Therefore, these studies have investigated REE 

concentrations in aquatic organisms as a proxy of environmental processes in aquatic environments 

(e.g. physicochemical variations in water bodies, transport and dispersion of material in the critical 

zone; Liu et al., 2017; Sakamoto et al., 2008; Valdés-Vilchis et al., 2021). These research objectives 

were prominent in the periods before 2010 and appear to represent an application of knowledge from 

REE geochemistry to REE concentrations in organisms. Before 2000, the studies of Cowgill (1973) on 

tracheophytes (vascular plants; n = 432) and Sholkovitz and Shen (1995) on cnidarians (n = 59) 

investigated this link between biology and geochemistry. Between 2000 and 2009, these objectives 

accounted for 47 % of the studies (7 articles), including all the data concerning cnidarians (n = 518; 

e.g. Akagi et al., 2004; Fallon et al., 2002; Jupiter, 2008; Wyndham et al., 2004). In reality, all studies 

focusing on cnidarians in the last 50 years have examined scleractinian cnidarians (i.e. hard corals) as 
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environmental bioarchives, for short-term (e.g. seasonality) or long-term (e.g. paleoclimate) 

purposes. These research objectives explain the presence of data for this phylum across the four 

temporal periods (Figure 2). Bivalve mollusk shells are also used as bioarchives for studying REE 

dynamics in the environment (e.g. Bau et al., 2010; Mouchi et al., 2020). Since 2010, the use of REE 

concentrations in organisms as a proxy for environmental processes appears to be less prevalent, 

accounting for 25 % (11 articles) of the studies in the 2010–2019 period and only 15 % since 2020 (6 

articles). In reality, this apparent decrease is linked to the appearance and increase of a new research 

topic. 

Half of the studies in the database are related to this new research topic and are characterized by a 

significant increase in the available data for mollusks, zooplankton, and fishes since 2010. These topic 

account for 43 % (19 articles) and 67 % (26 articles) of the studies in the periods 2010–2019 and post-

2020, respectively. Until recently, the study of REEs as contaminants in ecosystems was given little 

consideration. These elements were, for a long time, considered as non-essential, associated with low 

(eco)toxicological risk, and absent from anthropogenic releases (Arciszewska et al., 2022; Cotruvo, 

2019). However, since the 1990s, REEs have been used as nutrients in agricultural fertilizers (Pang et 

al., 2002) and in the feed of farmed species (Abdelnour et al., 2019). The scientific community has thus 

begun to question the potential transfers and impacts of these elements on humans and the 

environment. The first article in the database to address this issue was conducted in China on the 

fish Cyprinus carpio (Qiang et al., 1994). The last two decades have been marked by the intensive 

expansion of new technologies that require the industrial-scale exploitation of REEs (Balaram, 2019). 

The increasing global use of REEs has resulted in the release of these emerging contaminants into the 

environment and the proliferation of studies over the past 20 years. 

One of the questions in these recent studies is the potential transfer of anthropogenic REEs into the 

human food chain. These studies, particularly focused on fish muscle tissues as a potential source, 

have generated a large amount of data (e.g. X.-N. Wang et al., 2022; Yang et al., 2016). Overall, these 

studies consistently indicate very low concentration levels in fish muscles, close to the concentrations 

in the water column and frequently below detection limits (e.g. MacMillan et al., 2017). X.-N. Wang et 

al. (2022) specifically investigated the REE concentrations in the muscles of 14 species of marine fish 

sampled from an intensively fished area in China. Based on estimated daily intake levels, these 

authors then estimated a negligible risk for the local populations consuming these fish. Studies on the 

health risks associated with fish consumption seem destined to multiply due to the increase in 

anthropogenic releases of REEs into the environment. Furthermore, recent articles have investigated 

the organotropism of REEs in fish (e.g. Labassa et al., 2023; Lortholarie et al., 2021b; Marginson et 

al., 2023; Squadrone et al., 2020), or the subcellular distribution of REEs (e.g. Cardon et al., 2020, 
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2019) in aquatic organisms, reflecting the growing interest in understanding how natural or 

anthropogenic REEs are distributed and managed by higher organisms. 

Another question in these studies is associated with questions about biomonitor species for emerging 

contaminants, which explains the abundance of data available for mollusks in the database (Figure 2). 

Indeed, the database comprises 43 % of concentration values in mollusks, with 51 % of these data 

concerning bivalve mollusks, which are now considered as excellent biomonitor species for TME 

contaminations, including REEs (e.g. Bonnail et al., 2017; Le Goff et al., 2019; Merschel and Bau, 2015; 

Pereto et al., 2020). However, several authors have highlighted that other phyla, such as zooplankton 

(Amyot et al., 2017; MacMillan et al., 2019), annelids (Parisi et al., 2017), sponges (Orani et al., 2022), 

or chlorophytes (Gaudry et al., 2007), can also serve as good biomonitor species for environmental 

monitoring of REEs. 

III.3.4.1.3. Spatial distribution 

Environmental contamination by REEs is currently a major issue in scientific research, both in 

freshwater and marine ecosystems. Out of the 102 articles in the database (Figure 3), 75 provide 

concentration data for marine organisms in uncontaminated environments, while 16 studies report 

cases of REE contamination in marine ecosystems. In freshwater ecosystems, 19 studies reported 

concentration levels in uncontaminated environments, compared to 11 studies in REE-contaminated 

environments. 

The cases of REEs contamination could be classified into different categories: Some studies reported 

contamination in both organisms and the surrounding environment with several REEs, especially in 

the context of mining activities or mineral processing (e.g. Blinova et al., 2021; Bonnail et al., 2017; 

Bosco-Santos et al., 2017; Gaudry et al., 2007; Palacios-Torres et al., 2020). Other studies highlighted 

specific cases of contamination in organisms, particularly with Gd (e.g. Akagi and Edanami, 2017; 

Barrat et al., 2022; Le Goff et al., 2019; Pereto et al., 2020) due to its use as a contrast agent in medical 

imaging (Ebrahimi and Barbieri, 2019 and references therein). Finally, some studies highlighted the 

presence of anthropogenic REEs of industrial origin in water and aquatic organisms, with 

contamination in La and Ce (Bustamante and Miramand, 2005), La and Sm (Merschel and Bau, 2015), 

or Ce, Pr, and Nd (Ma et al., 2019). 
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Figure 3: Cartography of the 102 articles in the database (Pereto et al., 2024a), based on the ecosystem type (circles or 

triangles) and the presence (red) or absence (blue and green) of REE contamination. The pie charts represent the number of 

available concentration data per phylum in uncontaminated freshwater ecosystems, according to geographic regions. The 

ring charts represent the number of available concentration data per phylum in uncontaminated marine ecosystems, 

according to geographic regions. 

Globally, most of the studies have been conducted near coastlines, particularly in Europe, China, and 

North America, in both freshwater and marine environments (Figure 3). The majority of studies that 

reported cases of REE contamination have been conducted in Europe, with some cases in Asia and 

South America. The large amount of concentration data available in both freshwater and marine 

environments in North America, Europe, and Asia reflects, on one hand, the accessibility of scientific 

communities to ICP-MS analysis techniques, and on the other hand, the research topics previously 

mentioned. For example, in Canada, the announcement of potential REE mining sites (Amyot et al., 

2017) lead scientific communities to establish natural concentration levels in regional ecosystems 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969724013809#bb0555
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(e.g. Amyot et al., 2017; MacMillan et al., 2017). In Europe and Asia, the widespread use of REEs and 

their emergence as emerging contaminants in the environment as early as the 1990s (e.g. Bau and 

Dulski, 1996; Qiang et al., 1994) largely explain the abundance of studies in these regions. 

In recent years, there has been an increasing observation of aquatic organisms contaminated with 

REEs (e.g. Barrat et al., 2022; Bosco-Santos et al., 2017; Merschel and Bau, 2015; Pereto et al., 2020; 

X.-N. Wang et al., 2022), raising questions about reference levels of REE concentrations in aquatic 

ecosystems. Therefore, particular attention has been given to the natural REE concentrations in these 

organisms. The spatial distribution of data in uncontaminated environments has been studied across 

phyla in both freshwater (Figure 3; pie charts) and marine (Figure 3; rings) environments for different 

geographic regions. In freshwater environments, there are 2339 data available. The vast majority of 

the data was obtained in North America (n = 1593; zooplankton, tracheophytes, fishes) and Europe 

(n = 366; mollusks, tracheophytes, bryophytes). Some data are also available in Asia (mollusks, fishes). 

Most of the data comes from marine organisms (n = 11,274), particularly in the Atlantic Ocean and the 

Mediterranean Sea (n = 6110), followed by the Pacific Ocean and the China Sea (n = 3167). Both 

geographic regions are characterized by a large number of studied phyla and a significant number of 

data for mollusks, with n = 3124 and n = 1045, respectively. Finally, there are a few data points available 

for the Arctic Ocean (n = 259), the Indian Ocean (n = 139), and the Antarctic Ocean (n = 82), with 

zooplankton (n = 101), tracheophytes (n = 84), and arthropods (n = 45) as the predominant phyla, 

respectively. This mapping (Figure 3) also reveals a number of data gaps. Globally, there is almost no 

information available for countries in Asia (except China and Japan), Africa, and South America 

(except Brazil). Moreover, very little information is currently available for freshwater ecosystems, 

particularly those far from the coast (e.g. major rivers, lakes). However, these continental 

environments are direct receptacles of many sources of REE contamination (e.g. Bonnail et al., 

2017; Lerat-Hardy et al., 2021; Merschel and Bau, 2015; Pereto et al., 2023). These information gaps 

are particularly problematic for countries that exploit their REE resources. While several articles were 

published for China that address both health and environmental risks (e.g. Hao et al., 2015; Yang et 

al., 2016), other countries that exploit their REE resources are under-documented (e.g. USA, 

Australia). Mining activities, regardless of the element being extracted, are known for their significant 

impacts on aquatic ecosystems (e.g. Haque et al., 2014; Jain and Das, 2017). It is therefore crucial to 

fill these gaps, particularly through exploratory studies that define the levels of bioaccumulation 

within these pressured ecosystems. 

Although this compilation of previously published articles over 50 years has certain limitations as 

mentioned earlier, these works lead to propose reference levels for the natural REE concentrations in 

several phyla, both in freshwater and marine ecosystems. 



──────────────────────────── CHAPITRE 2 ──────────────────────────── 

ETUDE 2.A 

91 

III.3.4.2. Reference concentrations of aquatic ecosystems 

The correlation matrix has been conducted on the entire dataset of REE concentrations in aquatic 

organisms, and reveals strong positive and significant correlations among all REEs (0.88 ≤ r ≤ 0.99; p-

value < 0.001; Supplementary Table A.2). Therefore, for simplifying further analyses, we focused on 

three elements that represent the three groups of REEs: i) La for LREEs; ii) Gd for MREEs; and iii) Yb 

for HREEs. Gadolinium was chosen here because we have estimated that the increasing number of 

articles reporting cases of environmental contamination with Gd (e.g. Akagi and Edanami, 2017; Bau 

and Dulski, 1996; Castro et al., 2023; Pereto et al., 2023) necessitates the establishment of reference 

concentrations for the scientific community. 

III.3.4.2.1. Abiotic compartments 

The database includes concentrations of REEs in waters (n = 535) and sediments (n = 1125) from 

uncontaminated freshwater and marine ecosystems. The data were compared to a few large-scale 

studies in order to assess if these concentration ranges represent global natural levels. 

For freshwater ecosystems, there are limited sediment concentration values available in the 

database, with 61 data points but no value for Eu, Tb, Ho, Tm, and Lu. Viers et al. (2009) estimated 

REE concentrations in suspended particulate matter from global rivers, with a total mean 

concentration (∑REEmean) of 174,830 ng.g−1. On the European scale, data from the FOREGS program 

(Forum of European Geological Surveys; Salminen et al., 2005) defined a ∑REEmean of 

198,900 ng.g−1 and a median total concentration (∑REEmed) of 158,400 ng.g−1 for river sediments. 

Regarding freshwater, the FOREGS program also provided REEs concentration data for European 

river waters, with a ∑REEmed of 188 ng.L−1, which is consistent with the concentrations in the database 

(n = 147; 138 ± 174 ng.L−1; Table 1). The partition coefficient (Kd) between the two compartments is 

approximately 1,100,000 L.kg−1 (logKd = 6.1 L.kg−1). 

For marine ecosystems, the 591 data points compiled by Piarulli et al. (2021) were compared to the 

1064 sediment data points available in the database (Table 1, Supplementary Fig. A.1). Regardless 

of the specific REE considered, the REE concentrations in the database sediments 

(∑REEmed = 120,400 ± 131,000 ng.g−1) were not significantly different from the concentrations in 

coastal or oceanic marine sediments (p-value > 0.05). Regarding seawater (Table 1), the 336 data 

points from Kuss et al. (2001), as well as the 592 data points compiled by Neira et al. (2022) and the 

404 data points compiled by Piarulli et al. (2021), were compared to the 388 concentration values in 

the database (Supplementary Fig. A.1). Due to a large number of studies conducted in coastal 

environments, the seawater concentrations in the database (∑REEmed = 36.1 ± 35.0 ng.L−1; Table 1) are 

similar to the concentrations in coastal environments reported in the literature (p-value > 0.05) and 



──────────────────────────── CHAPITRE 2 ──────────────────────────── 

ETUDE 2.A 

92 

significantly higher than the concentrations in open oceans (p-value <0.05). The partition coefficient 

between the two abiotic compartments is approximately 3,300,000 L.kg−1 (logKd = 6.5 L.kg−1). 

The REE concentrations in the abiotic compartments are separated by six orders of magnitude, both 

in freshwater and marine ecosystems. This observation confirms the lithophilic nature of REEs and 

their strong affinity for the particulate fraction on a large scale (Brookins, 1989; Gaillardet et al., 2003; 

Merschel et al., 2017). The partition coefficient calculated for marine ecosystems is larger than that of 

freshwater ecosystems. This difference is mainly due to the reactivity of REEs along the land-ocean 

continuum and within the oceans themselves (e.g. Elderfield and Greaves, 1982; Lawrence and 

Kamber, 2006), leading to very low concentrations in seawater. At the land-ocean interface, dissolved 

REEs are known for their reactivity to estuarine salinity gradients (Elderfield et al., 1990; Sholkovitz 

and Szymczak, 2000). In rivers, REEs are largely associated with stable, iron-rich organic colloids 

(Elderfield et al., 1990; Sholkovitz, 1995). At the initial salinity points (S < 5), the coagulation-

flocculation of organic colloids and gravity sedimentation, leads to a significant decrease in REE 

concentrations in the dissolved fraction (Lawrence and Kamber, 2006 and references therein). This 

phenomenon is not uniform along the lanthanide series, resulting in fractionations. Indeed, LREEs 

seem more affected than MREEs, which are, in turn, more affected than HREEs (Lawrence and 

Kamber, 2006; Nozaki et al., 2000a). These differences in reactivity are linked to the stability of REEs 

in the dissolved fraction because the lanthanide contraction implies higher stability of dissolved 

complexes with increasing atomic number (Elderfield et al., 1988). The estuarine processes partially 

explain the concentration differences observed between freshwater and coastal seawater. 

Overall, the concentrations obtained for the abiotic compartments in the database are representative 

of natural concentrations on a global scale. These concentrations can be used subsequently to study 

the reference levels of REE concentrations in the context of global biogeochemical cycles. 
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Table 1: Median concentrations of REEs (n ≥ 5; ±MAD) and sum of median REE concentrations (∑REEsmed; ±∑MAD) at a global scale, for abiotic compartments (freshwater and seawater in 

μg.L−1; sediments in ng.g−1) and phyla for freshwater and marine ecosystems (ng.g−1). Number of associated data (n). 

 

 

Freshwater 

Ecosystems
La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu ∑REEs med. ±∑MAD

Freshwater
0.0298 ± 0.0405 

(12)

0.0381 ± 0.0519 

(11)

0.0055 ± 0.0069 

(11)

0.03 ± 0.0373 

(11)

0.0086 ± 0.011 

(11)

0.0021 ± 0.0027 

(11)

0.0067 ± 0.0066 

(11)

0.0012 ± 0.0014 

(10)

0.006 ± 0.006 

(11)

0.0013 ± 0.0014 

(10)

0.0036 ± 0.0039 

(10)

0.0007 ± 0.0009 

(10)

0.0027 ± 0.0023 

(8)

0.0013 ± 0.0016 

(10)
0.138 ± 0.174

Phytoplankton
27400 ± 3450 

(12)

56900 ± 7020 

(12)

7500 ± 1120 

(12)

29200 ± 4810 

(12)

5540 ± 837    

(12)

673 ± 97.2      

(12)

4690 ± 723     

(12)

607 ± 97.5       

(12)

3390 ± 574   

(12)

650 ± 114      

(12)

1760 ± 321    

(12)

211 ± 35.8     

(12)

1450 ± 257    

(12)

206 ± 38.9     

(12)
140100 ± 19500

Zooplankton
3210 ± 4490 

(41)

4960 ± 6830 

(41)

759 ± 1060    

(41)

2590 ± 3600 

(41)

486 ± 675      

(41)

90.1 ± 117      

(39)

414 ± 575      

(41)

54.8 ± 76.3      

(41)

309 ± 430      

(41)

59.7 ± 83.2    

(41)

165 ± 231      

(41)

21.2 ± 29.9    

(41)

144 ± 202      

(41)

21.3 ± 29.7    

(41)
13300 ± 18400

Molusca
1120 ± 725     

(8)

2660 ± 2480    

(8)

261 ± 191        

(8)

990 ± 683        

(8)

187 ± 129        

(8)

29.4 ± 13        

(7)

551 ± 558         

(8)

34.9 ± 23         

(7)

158 ± 95.3      

(8)

28 ± 14.7          

(7)

96 ± 46            

(7)

11.9 ± 2.34      

(7)

81.8 ± 37.3      

(7)

13.7 ± 1.4        

(7)
6220 ± 5000

Tracheophyta
905 ± 1190     

(11)

2040 ± 2680 

(11)

202 ± 254     

(11)

824 ± 1060       

(11)

182 ± 241     

(11)

16.3 ± 13.3     

(5)

208 ± 280      

(11)

8.23 ± 6.58      

(6)

159 ± 216        

(11)

8.97 ± 6.95       

(6)

85.2 ± 117      

(11)

3.3 ± 2.54        

(6)

70 ± 96.8        

(11)

2.93 ± 2.05       

(6)
4710 ± 6170

Fish
25.5 ± 29.7    

(20)

40.5 ± 41.5    

(20)

5.5 ± 5.93      

(20)

21.5 ± 23       

(20)

9 ± 10.4         

(13)

4 ± 2.97         

(13)

9 ± 8.9            

(13)

10 ± 2.97         

(7)

4 ± 2.97        

(15)

1 ± 1                 

(9)

2.5 ± 1.48      

(12)

9 ± 7.41           

(7)
136 ± 137

Marine 

Ecosystems
La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu ∑REEs med. ±∑MAD

Sediment
23600 ± 26200 

(82)

55300 ± 59700    

(81)

5890 ± 6300 

(76)

20900 ± 22800 

(78)

3270 ± 3450 

(79)

900 ± 1020   

(79)

3150 ± 3200 

(76)

575 ± 669      

(78)

2810 ± 3190 

(68)

670 ± 801      

(75)

1520 ± 1700 

(68)

250 ± 297     

(75)

1320 ± 1380 

(71)

230 ± 282      

(78)
120400 ± 131000

Seawater
0.008 ± 0.0087 

(29)

0.0117 ± 0.0129 

(29)

0.0015 ± 0.0014 

(28)

0.0058 ± 0.0056 

(29)

0.0013 ± 0.0011 

(29)

0.0003 ± 0.0003 

(29)

0.0018 ± 0.0013 

(29)

0.0003 ± 0.0002   

(24)

0.0018 ± 0.001 

(29)

0.0005 ± 0.0002 

(28)

0.0014 ± 0.0009 

(29)

0.0002 ± 0.0001 

(23)

0.0013 ± 0.001 

(29)

0.0002 ± 0.0002 

(24)
0.0361 ± 0.035

Tunicates
1780 ± 758       

(5)

4110 ± 2090    

(5)

478 ± 246         

(5)

1980 ± 940     

(5)

487 ± 274       

(5)

111 ± 47.4      

(5)

474 ± 222       

(5)

60 ± 29.7         

(5)

279 ± 138       

(5)

47 ± 25.2         

(5)

122 ± 72.6      

(5)

12 ± 4.45        

(5)

71 ± 32.6          

(5)

8 ± 2.97           

(5)
10000 ± 4890

Porifera
1250 ± 615    

(20)

1100 ± 801    

(20)

130 ± 141        

(9)

700 ± 771      

(11)

135 ± 148     

(12)

24 ± 31.1        

(9)

130 ± 59.3     

(21)

10 ± 10.4         

(8)

110 ± 51.9      

(20)

18 ± 22.2         

(9)

60 ± 36.3       

(16)

2 ± 1.48           

(7)

50.5 ± 19.3    

(18)

2 ± 1.48           

(7)
3720 ± 2710

Chlorophyta
1460 ± 1560 

(32)

1290 ± 1230 

(35)

230 ± 193       

(29)

1080 ± 1140 

(32)

215 ± 209     

(32)

49.8 ± 42.6   

(35)

115 ± 153     

(15)

36.5 ± 41.6    

(30)

210 ± 192      

(29)

48 ± 45.1       

(28)

130 ± 121     

(28)

17 ± 14.8      

(28)

92 ± 83.8       

(34)

16 ± 14.8       

(33)
4980 ± 5050

Ochrophyta
540 ± 689     

(47)

1750 ± 2380 

(56)

420 ± 371      

(29)

1110 ± 1510 

(46)

120 ± 160      

(45)

60 ± 46         

(41)

360 ± 326      

(29)

50 ± 39.5       

(36)

260 ± 192      

(29)

50 ± 31.1      

(28)

140 ± 89        

(29)

20 ± 10.4       

(28)

92 ± 91.9       

(50)

16.5 ± 9.71    

(36)
4990 ± 5950

Rhodophyta
520 ± 721        

(25)

1880 ± 2300 

(28)

111 ± 146      

(14)

350 ± 452     

(19)

75.6 ± 96.2    

(24)

45.2 ± 55.1   

(24)

35.9 ± 32.9   

(14)

18.3 ± 24.2    

(22)

25.8 ± 22.2    

(14)

6.81 ± 5.19    

(13)

15.7 ± 14.2   

(13)

2.09 ± 1.51    

(13)

47.7 ± 61.6    

(26)

10.5 ± 13.9    

(22)
3140 ± 3950

Molusca
321 ± 302    

(111)

507 ± 446    

(111)

74.1 ± 66.9 

(105)

295 ± 255    

(107)

67 ± 57.8     

(105)

11.5 ± 9.68 

(103)

60.5 ± 49.8 

(105)

10 ± 7.71       

(99)

49 ± 41.5     

(105)

10 ± 8.9       

(103)

29 ± 26.7     

(105)

3.1 ± 3.11      

(91)

21 ± 20.4     

(105)

3 ± 2.97         

(90)
1460 ± 1300

Arthropoda
30 ± 29.8         

(74)

69.5 ± 81.7    

(70)

26.5 ± 20       

(12)

54 ± 72.6       

(35)

12.7 ± 17.3    

(38)

5 ± 4.45        

(11)

16 ± 13.3       

(11)

3.88 ± 4.63      

(8)

14 ± 13.6       

(11)

4.23 ± 4.88      

(7)

7 ± 6.97        

(11)

1.8 ± 1.47        

(7)

5 ± 6.89          

(38)

1.77 ± 1.42       

(7)
251 ± 279

Cnidaria
13 ± 11.9      

(78)

16.4 ± 10.2     

(78)

2.85 ± 2.22     

(68)

10.6 ± 8.01    

(78)

2.54 ± 1.81    

(78)

1.16 ± 1.25   

(57)

4 ± 1.85        

(75)

0.56 ± 0.29    

(66)

3.4 ± 2.37      

(75)

0.958 ± 0.587  

(68)

2.55 ± 2.29    

(78)

0.411 ± 0.369 

(66)

2.67 ± 2.58    

(78)

0.4 ± 0.393     

(66)
61.5 ± 46.1

Fish
15.1 ± 20.9   

(11)

24 ± 33.2       

(11)

7.57 ± 10.6     

(11)

7.3 ± 9.41      

(11)

3.16 ± 4.2      

(10)

0.47 ± 0.482   

(6)

1.32 ± 0.845   

(9)

1 ± 1.36           

(7)

2.22 ± 2.56     

(11)

0.512 ± 0.59    

(6)

0.64 ± 0.786    

(9)

0.186 ± 0.231 

(6)

2.18 ± 2.97      

(9)

0.05 ± 0.0445 

(5)
65.7 ± 88.2

Phytoplankton
4.02 ± 3.84     

(9)

5.74 ± 4.14      

(9)

0.723 ± 0.5       

(9)

3.18 ± 2.25      

(9)

0.775 ± 0.559  

(9)

0.178 ± 0.135 

(9)

0.794 ± 0.58   

(9)

0.079 ± 0.04    

(7)

0.588 ± 0.439      

(9)

0.103 ± 0.0786 

(9)

0.242 ± 0.153 

(8)

0.025 ± 0.0163 

(7)

0.223 ± 0.172 

(9)

0.021 ± 0.0148 

(7)
16.7 ± 12.9

Zooplankton
29.4 ± 43.1    

(69)

42.2 ± 61.8     

(69)

5.39 ± 7.91    

(69)

19.5 ± 28.6    

(69)

3.27 ± 4.77    

(66)

0.398 ± 0.578 

(60)

3.09 ± 4.49   

(66)

0.347 ± 0.502 

(69)

2.05 ± 2.97      

(69)

0.391 ± 0.568 

(69)

1 ± 1.45        

(69)

0.143 ± 0.208 

(66)

0.8 ± 1.16        

(69)

0.129 ± 0.189 

(68)
108 ± 158

REEs concentrations in aquatic environments (median ± MAD; ng.g
-1

; µg.L
-1

 for water) and number of data (n)
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III.3.4.2.2. REE concentrations in aquatic organisms 

The contamination of aquatic ecosystems through anthropogenic releases of REEs is at the 

forefront of scientific investigations surrounding the study of REE bioaccumulation. The challenges 

which face the emerging contaminants require to understand the natural levels of REE concentrations 

in the ecosystems, particularly in aquatic organisms. Reference levels of REE concentrations are 

essential tools for identifying and quantifying the exposure levels of ecosystems to these emerging 

contaminants. While knowledge regarding the geochemical behavior of REEs has long been available 

(e.g. Lawrence and Kamber, 2006; Migaszewski and Gałuszka, 2015 and references therein), 

information concerning their concentration in organisms is still fragmented (e.g. Neira et al., 

2022; Piarulli et al., 2021; Rétif et al., 2023). Based on this compilation of studies, we focused on data 

regarding whole organisms in uncontaminated environments to establish reference levels of REE 

concentrations. 

For freshwater ecosystems, only a few articles provide concentration data on whole organisms (n ≥ 5) 

in uncontaminated environments. An assessment of concentration levels can be proposed for only 5 

phyla (Table 1): phytoplankton, zooplankton, mollusks, tracheophytes, and fishes. For marine 

ecosystems, reference concentration levels can be defined for 11 phyla (Table 1): tunicates, 

ochrophytes, chlorophytes, sponges, rhodophytes, mollusks, arthropods, zooplankton, cnidarians, 

fishes, and phytoplankton. Only the data concerning cnidarians (i.e. hard corals in the database) are 

not whole-organism data but rather concentrations for their calcium skeletons. Using MAD (Median 

Absolute Deviation), significant dispersions can be observed among the different phyla (Table 1). The 

complete distribution of available concentration data for whole organisms has been studied for each 

REE (Supplementary Fig. A.2), including the three selected REEs (La, Gd, Yb; Figure 4). These 

distributions have been defined for marine organisms (Figure 4A) and freshwater organisms 

(Figure 4B) and highlight several key findings. 
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Figure 4: Concentrations of La, Gd, and Yb (ng.g−1; μg.L−1 for water) in abiotic and biotic compartments of marine 

ecosystems (A) and freshwater ecosystems (B) according to organism phylum. Non-parametric Kruskal-Wallis test 

(α = 0.05), Dunn's post-hoc test (α = 0.05), and Bonferroni correction were applied. Outliers are represented by empty circles. 

The distribution of all REEs is available in Supplementary Fig. A.2. 

In this study, four phyla are common to both freshwater and marine ecosystems. Regardless of the 

phylum, REE concentrations are higher in freshwater organisms, particularly in planktonic species (i.e. 

phytoplankton, zooplankton). This supports the natural variations in concentrations observed 

between freshwater, which is more concentrated in REEs, and seawater, which is less concentrated 

(e.g. Elderfield et al., 1990; Lawrence and Kamber, 2006; Sholkovitz, 1995). Moreover, the differences 

in concentration between freshwater and marine organisms can be related to changes in the 

speciation and bearing-phases of REEs between both ecosystems (Smrzka et al., 2019 and references 
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therein). It appears that planktonic species are particularly influenced by these differences, 

suggesting a significant influence of environmental concentrations on REE concentrations in 

organisms. Previous studies highlighted that concentrations of REEs in the form of free ions (REE3+) 

are good predictors of concentrations measured in plankton (MacMillan et al., 2019; Strady et al., 

2015). Changes in speciation at the continent-ocean interface can partly explain the significant 

differences observed between freshwater and marine ecosystems for phytoplankton and 

zooplankton. Similar observations have also been made by Dang et al. (2023), Marginson et al. 

(2023) and Lobus et al. (2019). 

In freshwater ecosystems (Figure 4B; Supplementary Fig. A.2), phytoplankton consistently has the 

highest REE concentrations, followed by zooplankton. In contrast, fishes exhibit concentration levels 

that are not significantly different (p-value > 0.05) from the surrounding water, regardless of the REE. 

Thus, there is a factor of 1000 separating the highest levels (i.e. phytoplankton) from the lowest REE 

concentration levels (i.e. fish). On the other hand, mollusks and tracheophytes have intermediate 

concentrations between zooplankton and fishes. These phyla are distributed in the following 

decreasing order: phytoplankton > zooplankton > mollusks > tracheophytes > fishes > freshwater. It 

is important to note that only one study reported REE concentrations in phytoplankton (Dang et al., 

2023) and fish (whole organisms; Mayfield and Fairbrother, 2015), and only two studies exist for 

tracheophytes (Cowgill, 1973; Zocher et al., 2022). Therefore, understanding the distribution of REE 

concentrations in freshwater ecosystems remains complex. Due to the limited information available 

for freshwater ecosystems, the subsequent focus of this study will be on marine ecosystems. 

In marine ecosystems, there is a factor of 600 separating the highest levels (i.e. tunicates) from the 

lowest REE concentration levels (i.e. phytoplankton). Within these ecosystems, three groups of phyla 

can be identified between both abiotic compartments (Figure 4A; Supplementary Fig. A.2): i) a 

group of phyla for which the concentrations of at least one REE are not different from those in 

sediments (i.e. tunicates, sponges, ochrophytes, chlorophytes); ii) a group of phyla where the 

concentrations of all 14 REEs are significantly different from sediment and seawater concentrations 

(i.e. rhodophytes, mollusks); and iii) a group of phyla for which the concentrations of at least one REE 

are not different from seawater concentrations (i.e. arthropods, cnidarians, zooplankton, fish, 

phytoplankton). This large-scale phylum-based approach seems to reflect the combined influences of 

habitat and trophic position on observed concentrations. 

III.3.4.2.3. Influences of habitat and trophic position 

The potential impact of anthropogenic REEs on aquatic ecosystems requires a better 

understanding of the REE dynamics within food webs and the factors controlling these dynamics. 
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Direct and trophic transfer pathways, along with detoxification capacities, determine the 

concentration levels of organisms for both TMEs and REEs. These transfer pathways are heavily 

influenced by the bioavailability of REEs in the environment and in the food sources of aquatic 

organisms. 

In marine ecosystems (Figure 4A; Supplementary Fig. A.2), regardless of the studied REE, all 

organisms exhibit REE concentration levels that are comprised between the two abiotic 

compartments (sediments > organisms > water). Furthermore, the partition coefficient 

(Kd = 3,300,000 L.kg−1) that separates the concentrations of the two abiotic compartments can have 

a significant effect on the observed concentration levels, depending on whether the organism is 

associated with one or the other compartment (e.g. benthic or pelagic species). Three groups of phyla 

have been observed, suggesting influences from habitat (i.e. living environment) and/or trophic 

position (i.e. food sources) of the species. The first group (i.e. tunicates, sponges, ochrophytes, 

chlorophytes), which is close to the concentrations in the sediment, is exclusively composed of 

benthic species that are fixed to the substrate and have a low trophic level. In contrast, the third group 

consists of pelagic species (e.g. phytoplankton, zooplankton) and/or species at higher trophic levels 

(e.g. fishes). Only the cnidarians seem to deviate from this trend as the available data correspond to 

the low REE concentrations in their calcium carbonate skeletons. 

The influence of habitat can be demonstrated in marine organisms (Figure 5A; Supplementary 

Fig. A.3), where REE concentrations can be ranked as follows: sediments > benthic species > pelagic 

species > seawater. Therefore, benthic organisms have significantly higher REE concentration levels 

(p-value < 0.05) compared to pelagic organisms. In contrast, pelagic organisms exhibit REE 

concentrations that are similar to those in the water column. These observations are consistent with 

previous studies (e.g. MacMillan et al., 2017; Rétif et al., 2024b; X.-N. Wang et al., 2022; Yang et al., 

2016) conducted in aquatic environments but at smaller spatial scales. These results demonstrate that 

the habitat of marine organisms appears to have a major influence on REE concentrations at the 

global scale. 
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Figure 5: Concentrations of La (ng.g−1; μg.L−1 for water) in abiotic and biotic compartments of marine ecosystems according 

to: A) habitat (i.e. benthic species, pelagic species); and B) trophic position (i.e. primary producers, primary and secondary 

consumers, symbiotic species). Non-parametric Kruskal-Wallis test (α = 0.05), Dunn's post-hoc test (α = 0.05), and Bonferroni 

correction were applied. Outliers are represented by empty circles. The distribution of all REEs is available in Supplementary 

Fig. A.3 

If we considered the REE concentrations based on the trophic positions of marine organisms 

(Figure 5B; Supplementary Fig. A.3), the following ranking can be observed: primary 

producers = primary consumers > secondary consumers = symbiotic species. Organisms at lower 

trophic levels has the highest REE concentration levels. These levels decrease with increasing trophic 

position of the organisms, indicating a trophic dilution of REE concentrations. The trophic position 

appears to be a controlling factor for the REE concentrations in marine organisms. These observations 

are consistent with previous regional studies on freshwater (Amyot et al., 2017; Weltje et al., 2002) 

and marine (MacMillan et al., 2017; Squadrone et al., 2019b; Z. Wang et al., 2019) 

ecosystems. Mayfield and Fairbrother (2015) measured significantly higher concentrations of REEs in 

benthivorous fish compared to piscivorous fish. Amyot et al. (2017) demonstrated similar results with 

non-predatory benthic invertebrates with higher concentration levels than predatory benthic 

invertebrates. In the marine environment, Battuello et al. (2017) observed a decrease in concentration 

levels of La and Ce among herbivorous, omnivorous, and carnivorous zooplankton species. More 

recently, other authors were also able to demonstrate trophic dilution of REE concentrations along 

estuarine food webs (Rétif et al., 2024b; Santos et al., 2023). In conclusion, the collective observations 

highlighted that the REE concentration levels in aquatic organisms are strongly influenced by their 
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habitat and position within food webs. Globally, there is a trophic dilution of natural REE 

concentrations and an absence of biomagnification along food webs. These large scale observations 

provide insights into the dynamics of REEs within food webs and contribute to an overall 

understanding of global biogeochemical cycles of REEs. 

III.3.5. Research perspectives 

Several significant findings have emerged from this study and highlighted a number of gaps in our 

understanding of REE concentrations in aquatic organisms. Differences in data availability among 

REEs (i.e. lack of data for HREEs), geographic regions (e.g. Indian Ocean, Central Europe, Africa), and 

taxonomic groups have resulted in imbalances in the database used in this study. These observations 

provide insights into research strategies that should be prioritized in the coming years. 

From a spatial perspective, it has been observed that certain geographic areas are under-represented 

at a global scale. Conversely, regions such as the coasts of the Atlantic Ocean and the Mediterranean 

Sea appear to be well-documented. However, when considering the environments studied, it is 

evident that critical zones between land and ocean (e.g. estuaries, deltas, lagoons, mangroves) 

remain poorly studied. These areas are known for their biodiversity and the numerous ecosystem 

services they provide (e.g. Barbier et al., 2011; Ligorini et al., 2023; Twilley et al., 2017). These 

ecosystems are sensitive, characterized by fragile balances, and under significant anthropogenic 

pressures (e.g. García-Pintado et al., 2007; Teichert et al., 2018; Zucchetta et al., 2021), including REE 

inputs (e.g. Bosco-Santos et al., 2017; Brito et al., 2018; Elbaz-Poulichet et al., 2002; Pereto et al., 

2023). Therefore, further studies require to characterize the REE concentrations in organisms within 

these vulnerable ecosystems. The establishment of observation networks, encompassing both abiotic 

compartments (e.g. water, suspended matter, sediments) and aquatic organisms, appears to be an 

appropriate solution for this purpose (Briant et al., 2021; Ma et al., 2019; Pereto et al., 2023). 

At a global scale, while the mollusks are well-represented (i.e. 43 % of the database), key phyla in 

ecosystems such as annelids, echinoderms, bryophytes, and phytoplankton are poorly represented. 

These gaps are particularly pronounced in freshwater ecosystems. For example, the limited available 

data for arthropods hinders the assessment of reference concentration levels for this phylum. 

Furthermore, certain groups of species, such as phytobenthos, are completely absent, despite their 

major ecological role in freshwater ecosystems. These ecosystems are directly influenced by natural 

inputs related to the mechanical erosion and the leaching of geological outcrops in the watersheds 

and are therefore subject to greater geographical variability driven by natural geochemical 

background (e.g. Gaillardet et al., 2003; Sholkovitz, 1995; Viers et al., 2009). Additionally, these 

environments receive increasing inputs of anthropogenic REEs (e.g. Kulaksız and Bau, 2013; Lerat-
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Hardy et al., 2019). It is therefore necessary to characterize the abiotic compartments when studying 

REE concentrations in aquatic organisms. Furthermore, it is crucial to deepen our knowledge of the 

natural concentrations in under-represented phyla to better understand the dynamics of REEs. This 

study aims at providing a database that can serve as a support for the scientific communities to fill 

these gaps. These new insights will ultimately allow for the identification and characterization of the 

disturbances caused by anthropogenic REEs, while considering the natural geochemical background 

in these environments. 

Due to the emergence of environmental contamination by REEs in recent years, studies 

demonstrating bioaccumulation of anthropogenic REEs are increasingly appearing in the literature 

but remain under-documented. While several studies have shown the presence of REE contamination 

in aquatic organisms, only a few phyla are concerned, primarily bivalve mollusks (e.g. Akagi and 

Edanami, 2017; Barrat et al., 2022; Bonnail et al., 2017; Le Goff et al., 2019; Merschel and Bau, 2015; 

Pereto et al., 2020). However, a few studies highlighted contamination cases in chlorophytes (Gaudry 

et al., 2007), arthropods (Bosco-Santos et al., 2017), and fishes (X.-N. Wang et al., 2022). Thus, current 

knowledge on the dynamics of anthropogenic REEs is still fragmented and does not allow for the 

assessment of the transfer of these contaminants within food webs. The available knowledge on 

inter-organ transfers of these contaminants is also incomplete. It is therefore essential to address 

these gaps in order to develop this knowledge further and better characterize the dynamics of these 

emerging contaminants, and possibly predict their future evolutions. 

Finally, the combined influences of habitat and trophic position of organisms appear to be major 

factors controlling the concentration of REEs. However, it remains challenging to decipher the effects 

of habitat from those of trophic position. In geochemistry, the study of REEs, particularly their 

behavior, is predominantly based on the analysis of normalized patterns (Rétif et al., 2023 and 

references theirein). These patterns are obtained by dividing the REE concentrations of the sample 

by those of a geochemical reference material such as PAAS (Post-Archean Australian Shale; Nance 

and Taylor, 1976; Pourmand et al., 2012), NASC (North American Shale Composite; McLennan, 1989), 

or Chondrite (Anders and Grevesse, 1989; Barrat et al., 2012). The study of these patterns and their 

characteristics (i.e. fractionations) allows for an understanding of environmental processes and visual 

identification of anthropogenic REEs (i.e. distinguishing natural and anthropogenic contributions). 

Many studies reported normalized patterns to identify REE fractionations and understand the 

dynamics of these elements (e.g. Akagi and Edanami, 2017; Figueiredo et al., 2022a; Merschel and 

Bau, 2015; Zocher et al., 2022). For example, the combined study of patterns from water (Rhine River, 

Germany) and shells (bivalve mollusk Corbicula fluminea) allowed to highlight the transfer of 

anthropogenic La and Sm from water to shells and the absence of transfer of anthropogenic Gd of 
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medical origin present in the water (Merschel and Bau, 2015). Other studies linked the signatures of 

natural REEs observed in the watershed or at specific stations with those observed in aquatic 

organisms (e.g. Pastorino et al., 2020; X.-N. Wang et al., 2022; Weltje et al., 2002). The use of 

normalized patterns as fingerprints appears to be a relevant approach to attempt to separate the 

influences of habitat and trophic position. These research perspectives require the use of suitable 

normalizing reference materials for studying REE bioaccumulation. However, currently, no biological 

normalizing reference materials exists (Rétif et al., 2023). Furthermore, the use of local normalizing 

materials to study normalized patterns of aquatic organisms (i.e. water, sediment, prey of the studied 

organisms) can prove to be promising perspectives for studying the transfers of REEs at the interface 

between the environment and organisms and within trophic food webs. 

The originality of this compilation of studies is to provide, for the first time, a global approach to the 

currently available data and establish ranges of REE concentrations in aquatic organisms. These 

concentration ranges can then serve as reference levels for the natural REE concentrations on a large 

scale. These references can support the scientific community in better contextualizing their work on 

a global scale and enable the characterization of potential disturbances caused by anthropogenic 

REEs. Nevertheless, it is important to emphasize that this study is a first step towards a global 

understanding of the distribution of REEs in aquatic organisms. It is for these reasons that the 

database used is accessible to the scientific community, so that it can be reused, supplemented and 

reinterpreted through new issues by recent literature published since February 2023 (e.g. Marginson 

et al., 2023; Pastorino et al., 2024; Rétif et al., 2024b; Santos et al., 2023). 
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IV. Influences combinées du régime trophique et de l’habitat 

Les précédentes parties de ce chapitre ont pu montrer les influences combinées de la position 

trophique et du mode de vie des espèces sur les niveaux de concentrations en REEs des organismes 

aquatiques. Ces observations, confirmées à l’échelle globale via l’Etude 2.A, nous renseignent alors 

sur l’écodynamique des REEs naturelles et leurs cycles biogéochimiques globaux. Néanmoins, la 

dissociation de ces influences reste une question cruciale pour comprendre précisément la dynamique 

des REEs, naturelles comme anthropiques. Il apparait alors pertinent de s’intéresser aux informations 

actuellement disponibles dans la littérature sur ce sujet. 

 Intérêt des spectres normalisés et de leurs descripteurs 

Jusqu’à présent ce chapitre s’est focalisé sur les concentrations ou sur les sommes de 

concentrations en REEs. Néanmoins, comme cela a pu être abordé précédemment, les informations 

disponibles via l’analyse des 14 REEs stables sont nombreuses et prennent leur entièreté lorsque l’on 

s’intéresse aux spectres normalisés et à leurs caractéristiques (i.e. formes, anomalies). Dans la 

littérature, de nombreux auteurs se sont intéressés aux spectres en REEs chez les organismes 

aquatiques (e.g. Akagi et al., 2004 ; Akagi and Edanami, 2017 ; Santos et al., 2023 ; Sena et al., 2022). 

Bien que les concentrations en REEs suivent la loi d’Oddo-Harkins dans les matrices biologiques, ces 

auteurs ont pu mettre en lumière qu’il existe une multitude de spectres en REEs différents chez les 

organismes aquatiques (Figure 5). 

 

Figure 5 : Spectres en REEs normalisées au PAAS (données de Pourmand et al., 2012) et montrant : A) un enrichissement en 

LREEs (Annélide ; Heteromastus filiformis), un enrichissement en MREEs (Mollusques ; Tagelus plebeius) ou un 

enrichissement en HREEs (Coraux ; Oulastrea crispata) ; et B) une anomalie négative en Eu (Plante marine ; Halodule wrightii) 

ou des anomalies, positive en La et négative en Ce (Mollusques ; Mercenaria stimpsoni).1 Rétif et al. (2024b) ; 2 Santos et al. 

(2023) ; 3 Akagi et al. (2004) ; 4 Sena et al. (2022) ; 5 Akagi and Edanami (2017). 
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Caractéristiques des spectres en REEs : Les spectres en REEs obtenus chez les organismes 

aquatiques peuvent montrer différents types d’enrichissements : en LREEs, MREEs ou en HREEs 

(Figure 5A). Ces spectres sont parfois nommés « particulate-like », « hat-shaped » ou « inverse V-

shaped » et « seawater-like », respectivement (e.g. Akagi and Edanami, 2017 ; Dang et al., 2023). Des 

anomalies naturelles en Ce ou Eu peuvent être également observées en raison des changements de 

degrés d’oxydation de ces éléments (i.e. Ce4+, Eu2+ ; Figure 5B). La quantification de ces 

caractéristiques, via les calculs de ratios de REEs et d’anomalies en REEs, sert alors de 

descripteurs des spectres. Ces descripteurs apportent des informations sur les voies de transferts des 

REEs et sur les caractéristiques environnementales, biologiques ou écologiques influençant ces 

spectres. Des études ont notamment examiné l’influence du milieu ou de l’alimentation sur les 

caractéristiques des spectres obtenus chez les organismes. 

Etudes de cas sur les sources de REEs et transfert trophique : Les études sur le transfert trophique 

des REEs (cf. Chapitre 2 ; partie II) se basent principalement sur des proxys de la position trophique 

des espèces (e.g. mode d’alimentation, niveau trophique ; analyses isotopiques du carbone et de 

l’azote). Cependant, peu d’études se sont penchées sur les transferts spécifiques par voie trophique 

(e.g. Akagi and Edanami, 2017 ; Bosco-Santos et al., 2017 ; Squadrone et al., 2019a).  

- Squadrone et al. (2019a) ont montré que les spectres en REEs des plumes du pingouin 

Spheniscus humboldti étaient identiques à ceux des poissons dont il se nourrit, suggérant que 

l’alimentation est une source majeure de REEs chez cette espèce. 

- Akagi and Edanami (2017) ont étudié les sources de REEs responsables des spectres obtenus 

chez le bivalve marin benthique Ruditapes philippinarum (Figure 6A). En utilisant des 

extractions partielles, ils ont montré que les spectres obtenus dans les coquilles de R. 

philippinarum étaient semblables à ceux obtenus pour la fraction HF des MES (i.e. fraction 

extractible par digestion à l’acide fluorhydrique) tandis que les spectres du corps mous avaient 

une signature similaire à la fraction AAc des sédiments (i.e. fraction extractible par digestion 

à l’acide acétique). Ces auteurs ont ainsi proposé que la fraction particulaire était la source 

majeure de REEs chez cette espèce benthique (i.e. entrée de REEs via la voie trophique) et 

non la respiration. 

- Bosco-Santos et al. (2017) ont comparé les spectres en REEs des sédiments d’une mangrove 

brésilienne à ceux du crabe Ucides cordatus vivant dans cette mangrove. Cette espèce 

s’alimente exclusivement à la surface des sédiments (e.g. feuilles de mangrove, déchets 

végétaux) et ingère également des particules sédimentaires. En utilisant des ratios 

MREE/LREE et HREE/MREE, ils ont montré que les fractionnements en REEs dans les muscles 
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du crabe étaient fortement corrélés aux fractionnements du sédiment de surface, confortant 

l’hypothèse que la voie trophique explique majoritairement les concentrations en REEs 

observées dans les muscles. 

Ces études mettent en lumière l’importance du régime trophique comme source de REEs chez 

certaines espèces aquatiques. En intégrant ces observations, il est possible de mieux comprendre les 

mécanismes de bioaccumulation des REEs et d'affiner les stratégies de biosurveillance dans les 

écosystèmes aquatiques. 

 

Figure 6 : Spectres en REEs normalisées au PAAS (données de Pourmand et al., 2012) : A) chez le mollusque bivalve 

Ruditapes philippinarum (tissus mous et coquille) comparé aux extractions partielles des MES (extraction acide fluorhydrique) 

et des sédiments (extraction acide acétique ; Akagi and Edanami, 2017 ; site K) ; B) chez différentes espèces de coraux durs 

comparé à l’eau de mer environnante (Akagi et al., 2004 ; site Sesoko). 

Transferts directs depuis la colonne d'eau : Bosco-Santos et al. (2017) ont observé que les 

fractionnements en REEs dans la carapace des individus de U. cordatus étaient corrélés à ceux 

présents dans la colonne d’eau, suggérant une incorporation directe des REEs de l’eau dans la 

carapace. D’autres études ont pu montrer des liens directs entre les spectres en REEs des eaux et ceux 

d’organismes aquatiques (e.g. Blinova et al., 2021 ; Strady et al., 2015 ; Wyndham et al., 2004). C’est 

notamment le cas des squelettes calcaires de coraux durs dont les concentrations en REEs sont 

aujourd’hui considérées comme d’excellents proxys des concentrations et de la spéciation dans la 

colonne d’eau (e.g. Akagi et al., 2004 ; Leonard et al., 2019 ; Sholkovitz and Shen, 1995 ; Wyndham et 

al., 2004).  Les spectres des squelettes calcaires des coraux et ceux de l’eau de mer (Figure 6B) sont 

similaires du fait de l’incorporation des REEs sous forme de complexes dissous lors de la formation du 

squelette. 
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Les REEs présentes dans l'eau jouent également un rôle crucial dans leur incorporation directe par les 

végétaux aquatiques. Des études ont pu mettre en évidence les transferts directs de REEs depuis le 

milieu (e.g. eaux de surface, eau porale du sédiment) vers les végétaux aquatiques (e.g. Blinova et al., 

2021 ; Brito et al., 2020 ; Sena et al., 2022). De même, des travaux sur le phytoplancton et le 

zooplancton ont révélé que les REEs sous la forme ion libre (REE3+) constituent une source majeure 

chez ces organismes (e.g. Dang et al., 2023 ; MacMillan et al., 2019 ; Strady et al., 2015). Ces 

observations soulignent l’importance des REEs dissoutes dans les eaux comme source chez 

diverses espèces aquatiques. 

Approches de normalisation alternatives : Certains auteurs ont exploré des méthodes de 

normalisation des concentrations en REEs basées non pas sur des normalisateurs géochimiques 

classiques, mais sur des concentrations présentes dans les matrices géochimiques ou biologiques 

locales, provenant des stations étudiées (e.g. Akagi et al., 2004 ; Akagi and Edanami, 2017 ; Fallon et 

al., 2002 ; Weltje et al., 2002). Ces approches permettent l’interprétation de profils de BCF, de BAF ou 

de de facteurs de bioamplification (BMF ; [organisme] / [ressource alimentaire] ; (Szynkowska et al., 

2018). Ces profils aident à identifier des variations de biodisponibilité des REEs les unes par rapport 

aux autres en fonction de leurs formes et des anomalies spécifiques, à l’image de l’analyse des 

spectres en REEs (Figure 7). 

 

Figure 7 : Profils de BCF (L/kg) chez les plantes : A) Potamogeton pectinatus en fonction des eaux de surfaces et des eaux 

porales ; et B) Lemna minor en fonction des eaux de surfaces. Profil de BMF (kg/kg) chez le mollusque Radix ovata en fonction 

de P. pectinatus. Eaux filtrées à 0.45 µm. Données issus de Weltje et al. (2002). 
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Weltje et al. (2002) ont notamment étudié la plante aquatique Potamogeton pectinatus, dont les 

sources en REEs peuvent pénétrer l’organisme via les parties supérieures (eaux de surfaces) et/ou via 

les racines (eaux porales du sédiment). Afin de distinguer les deux voies d’entrée, ces auteurs ont 

analysé les comportements particuliers de Ce et Eu et ont basé leur hypothèse sur le fait que les profils 

de BCF les plus lisses traduisent la voie d’entrée principale (Figure 7A). Ils ont conclu que l’assimilation 

des REEs chez cette espèce se fait préférentiellement par le transfert des REEs des eaux porales vers 

les racines tandis que l’assimilation par les feuilles est secondaire. Concernant la plante aquatique 

flottante Lemna minor (i.e. plante vivant à la surface de l’eau), Weltje et al. (2002) ont observé un profil 

de BCF relativement constant, à l’exception d’une forte anomalie négative en Ce (Figure 7B). Ils ont 

déduit que les eaux de surfaces en contact avec les individus semblent alors être la source majeure de 

REEs pour cette espèce. La forte anomalie négative en Ce est alors attribuée au comportement 

particulier de l’élément, passant de la forme Ce3+ à la forme Ce4+ associée aux particules et faiblement 

biodisponible. Weltje et al. (2002) ont également étudié les profils de concentrations en REEs, chez le 

mollusque gastéropode Radix ovata, normalisées par les concentrations chez P. pectinatus dont il se 

nourrit (Figure 7C). Le profil de BAF lisse ainsi obtenu suggère que la source principale de REEs chez 

cette espèce est son alimentation. Les faibles facteurs de bioamplification obtenus (entre 0.5 et 1) 

soutiennent l’absence de bioamplification des REEs naturelles. 

Bien que ce type d’approche soit rare, les travaux de Weltje et al. (2002) soulignent l’importance de 

considérer à la fois les matrices géochimiques et biologiques pour comprendre la biodisponibilité des 

REEs chez les organismes aquatiques. Au sein d’un même groupe d’organismes (plantes, mollusques 

et poissons), les voies et l’intensité des transferts dépendent fortement de l’espèce (e.g. Mandal, 

2019 ; Sena et al., 2022). 

Dans ce contexte, l’étude des spectres normalisés en REEs et de leurs descripteurs apparait 

comme une solution pertinente pour différencier les sources de REEs provenant de l’alimentation 

de celles provenant du milieu de vie. Les profils de BCF ou de BAF sur la série des REEs apportent 

des informations complémentaires essentielles pour comprendre la biodisponibilité de ces éléments 

chez les organismes aquatiques. 
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 Etude 2.B – Relationship between REE distributions and biological or 

ecological traits of marine benthic fauna: application of multivariate 

analyses   

 

IV.2.1. Résumé 

Cette Etude 2.B intitulée Relationship between REE distributions and biological or ecological 

traits of marine benthic fauna: application of multivariate analyses est en cours de finalisation et 

sera soumise prochainement. Intégrée au projet MAGMA, piloté par Antoine Grémare (EPOC), 

Thierry Burgeot et Aourell Mauffret (IFREMER), ces travaux de recherche découlent d’un travail initial, 

réalisé en 2022 par Lina GURY (Master 2) que j’ai co-encadrée. Cette étude pluridisciplinaire a été 

menée grâce à la collaboration de collègues aux expertises variées, combinant géochimie, 

écotoxicologie, biologie et écologie. Les figures et tables supplémentaires de cette étude sont 

disponibles dans l’Annexe 2. 

Les corps sédimentaires, tels que les vasières sous l’influence des grands fleuves, représentent des 

systèmes d’intérêt environnemental et socio-économique majeur (Mengual et al., 2016). Ces 

écosystèmes sont soumis au changement climatique et aux pressions anthropiques affectant les 

grands fleuves qui les alimentent (Bonifácio et al., 2014 ; Li et al., 2022 ; Masselink et al., 2016). Le 

devenir des REEs dans ces écosystèmes reste très peu étudié ; seule l’étude de Labassa et al. (2023) a 

étudié la distribution en REEs chez des individus de Solea solea péchés dans la vasière Ouest-

Gironde (VOG). Or, la VOG, influencée par les apports de l’estuaire de la Gironde, est touchée par des 

contaminations métalliques historiques (e.g. Pougnet et al., 2022) et émergentes (e.g. Abdou et al., 

2016 ; Gil-Díaz et al., 2018), y compris en REEs (e.g. Lerat-Hardy et al., 2019). Il est donc crucial 

d’étudier les espèces peuplant cette vasière.  

L’étude des REEs dans les matrices environnementales repose généralement sur l’analyse qualitative 

(i.e. visuelle) et quantitative (i.e. calculs de ratios et d’anomalies) des spectres normalisés en REEs. 

Cependant, cette approche subjective nécessite le développement d’approches plus objectives pour 

sélectionner les descripteurs les plus pertinents et non redondants (i.e. ratios, anomalies, somme des 

concentrations - ∑REE). Cette étude visait à : i) quantifier les concentrations en REEs chez des espèces 

Pereto, C., Grémare, A., Gury, L., Bernard, G., Deflandre, B., Schäfer, J., Baudrimont, M., 
Coynel, A., en finalisation. Relationship between REE distributions and biological or ecological 
traits of marine benthic fauna: application of multivariate analyses 
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représentatives de la macrofaune benthique de la VOG ; ii) valider le meilleur jeu de descripteurs 

caractérisant les concentrations, la forme des spectres et leurs variabilités, à l’aide d’une approche 

multivariée quantitative ; et iii) lier les concentrations et les formes des spectres des organismes avec 

celles du milieu (i.e. eau, sédiment) et avec leurs traits écologiques et biologiques. 

Une campagne océanographique réalisée sur la VOG (Deflandre et al., 2021) a permis 

d’échantillonner : l’eau de fond de la vasière (i.e. fraction dissoute ; < 0.2 µm), les sept premiers 

centimètres de sédiments (i.e. 7 couches distinctes) et sept espèces de la macrofaune benthique (n = 

5 ; un poisson : Arnoglossus laterna ; deux mollusques : Abra alba, Eledone cirrhosa ; deux arthropodes : 

Crangon crangon, Liocarcinus holsatus ; deux échinodermes : Ophiura ophiura, Echinocardium 

cordatum). Les échantillons biologiques et particulaires ont été digérés à l’acide (HNO3/HCl ; 2/1 v/v) 

et l’ensemble des échantillons abiotiques (i.e. eau de fond, sédiments) et biologiques a été analysé 

par TQ – ICP-MS (Lerat-Hardy et al., 2019). Les ∑REE et les concentrations normalisées au PAAS ont 

été calculées sur chaque échantillon. Trois ratios (i.e. Pr/Lu, Pr/Gd, Gd/Lu) et trois anomalies (i.e. 

La/La*, Ce/Ce*, Eu/Eu*) ont été calculés à l’aide de REEs ne montrant pas d’anomalie (Lawrence et 

al., 2006). 

La ∑REE de la fraction dissoute de l’eau de fond était de 23.1 ng/L et la ∑REE moyenne (±SD ; n = 7) 

des sédiments était de 131 000 ± 20 100 ng/gPS, en accord avec les concentrations naturelles (e.g. 

Bayon et al., 2020 ; Neira et al., 2022 ; cf. Chapitre 2 ; Etude 2.A). Les spectres en REEs de l’eau de 

fond et des sédiments montraient des signatures typiques, indiquant une origine naturelle avec : i) 

pour le dissous, un spectre croissant des LREEs vers les HREEs, une anomalie positive en La et une 

légère anomalie négative en Ce (e.g. Byrne and Sholkovitz, 1996 ; Elderfield et al., 1990) ; et ii) pour 

les sédiments, des spectres croissants des LREEs vers les MREEs et décroissants de ces derniers vers 

les HREEs, en accord avec une différence de phases porteuses des REEs du fait de l’extraction partielle 

réalisée (i.e. absence de HF ; Leleyter et al., 1999 ; Marchandise et al., 2014 ; Tay et al., 2021). Le 

premier centimètre de sédiment montre également de nettes anomalies négatives en Eu pouvant être 

liées à une spéciation et une réactivité différente de Eu2+ par rapport aux autres REE3+ (Bolhar et al., 

2004).  

Les analyses de ∑REE de la faune ont révélé des différences interspécifiques significatives (pairwise 

PERMANOVAs).  Quatre groupes ont été identifiés : E. cordatum (46 400 ± 8 100 ng/gPS) > A. alba (4 

730 ± 923 ng/gPS) = L. holsatus (4 450 ± 1 320 ng/gPS) > C. crangon (1 180 ± 877 ng/gPS) = O. ophiura (725 

± 129 ng/gPS) = E. cirrhosa (559 ± 304 ng/gPS) > A. laterna (152 ± 43 ng/gPS). Une analyse multivariée de 

type DISTLM (DISTance-based Linear Model, procédure BEST, critère AIC ; Anderson et al., 2008) a 

démontré que le jeu de six descripteurs de la forme des spectres (i.e. 3 ratios, 3 anomalies) expliquait 
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94.9% de la variance de la faune benthique. Ces six descripteurs, couplés à un descripteur des 

concentrations en REEs (i.e. ∑REE), ont été utilisés pour étudier les variabilités interspécifiques. 

A l’aide d’une PCO (Principal Coordinate Ordination ; Distances euclidiennes) et de pairwise 

PERMANOVAs sur ces sept descripteurs, il a été possible de différencier cinq groupes d’espèces où 

seuls les individus de A. laterna sont distribués dans plusieurs groupes : E. cordatum ≠ O. ophiura ≠ E. 

cirrhosa ≠ A. alba ≠ L. holsatus et C. crangon.  

Les différences inter-espèces de ∑REE sont expliquées par 3 facteurs principaux : i) une dilution 

trophique des REEs ; la présence de « squelettes » variés (i.e. endosquelette calcaire, exosquelette 

chitineux, coquille) et dont les concentrations en REEs peuvent être supérieures ou inférieures aux 

concentrations des tissus mous ; et iii) la prépondérance de ces squelettes sur le poids sec total des 

individus. Par exemple, les concentrations en REEs de la coquille (2 200 ± 240 ng/gPS) et du corps mou 

(19 700 ± 4 790 ng/gPS) du bivalve A. alba entraine une dilution des concentrations totales de 

l’organisme entier (4 730 ± 923 ng/gPS) du fait de la prépondérance de la masse de la coquille sur le 

poids sec total. 

Les spectres en REEs observés chez A. alba sont fortement enrichis en MREEs, en accord avec la 

littérature sur les mollusques bivalves (Akagi and Edanami, 2017 ; Briant et al., 2021 ; Santos et al., 

2023). Abra alba est une espèce suspensivore ou déposivore, suivant la disponibilité en matières 

organiques dans la colonne d’eau (Bernard et al., 2016) et l’enrichissement en MREEs est 

généralement attribué à ces modes d’alimentations chez les bivalves. De plus, la signature de la 

matière organique sédimentaire est enrichie en MREEs, traduisant alors un transfert trophique des 

REEs chez A. alba pour expliquer les fractionnements observés. 

Suivant le régime trophique des espèces, les plus faibles ∑REE sont observées chez deux carnivores 

purs (i.e. A. laterna, E. cirrhosa ; Paulo-Martins et al., 2011 ; Regueira et al., 2017) tandis que les plus 

élevées se trouvent chez deux microphages purs (i.e. E. cordatum ; A. alba ; De Ridder and Saucède, 

2020 ; Rosenberg, 1993). Chez les deux carnivores, l’absence de squelette prépondérant exclu la 

possibilité d’expliquer les faibles concentrations observées tandis que la présence de tissus 

minéralisés prépondérants chez les microphages (i.e. oursin, bivalve) n’explique pas les très fortes 

concentrations observées. Les ∑REE de ces quatre espèces s’expliquent donc par la position trophique 

des individus et la dilution trophique des REEs. De plus, chez l’oursin E. cordatum, la forme des 

spectres individuels est semblable à celle des sédiments profonds (i.e. couche 5-7 cm). Or, cette 

espèce vit enfouie dans le sédiment entre 2 et 20 cm de profondeur et se nourrit de la matière 

organique présente en ingérant le sédiment profond (De Ridder and Saucède, 2020). Les 
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concentrations et les fractionnement observés chez E. cordatum sont ainsi en accord avec ses traits 

biologiques et écologiques. 

Les deux arthropodes C. crangon et L. holsatus, vivant à la surface du sédiment et pouvant être 

considérés comme des carnivores purs sur la VOG (e.g. Campos and Van Der Veer, 2008 ; Choy, 1986 ; 

Le Loc’h et al., 2008) présentent des ∑REE plus élevées que les autres carnivores purs. Cela peut 

s’expliquer par leur alimentation composée de proies de petite taille et de faible niveau trophique (i.e. 

meiofaune, larves de bivalves et de crustacés) par rapport à A. laterna ou E. cirrhosa. De plus, ces deux 

espèces montrent des spectres en REEs semblables à ceux des sédiments de surface. La chitine qui 

compose l’exosquelette des arthropodes est connue pour être un excellent biosorbant des métaux, y-

compris des REEs (e.g. Bosco-Santos et al., 2017 ; Keteles and Fleeger, 2001 ; Vijayaraghavan and 

Balasubramanian, 2010). Il est alors possible que la composition en REEs de l’exosquelette reflète la 

composition du sédiment local. 

L’ophiure (O. ophiura) montre parmi les plus faibles ∑REE malgré son régime omnivore (e.g. Feder, 

1981 ; Sköld and Rosenberg, 1996). Cependant, O. ophiura a été analysée pour son organisme entier, 

incluant un endosquelette calcaire massif pouvant amplement diluer les concentrations totales en 

REEs. Cette hypothèse est soutenue par la faible variabilité intra-spécifique observée chez O. ophiura 

et qui est en accord avec celle observée pour la coquille calcaire de A. alba. De plus, de fortes 

anomalies, positive en La et négative en Ce, sont observées sur les spectres de l’ophiure. Ces 

anomalies typiques de la fraction dissoute et observées dans l’eau de fond, traduisent un transfert de 

REEs de la fraction dissoute vers l’endosquelette calcaire de O. ophiura, comme observé pour les 

squelettes calcaires des coraux durs (e.g. Leonard et al., 2019 ; Sholkovitz and Shen, 1995). 

En conclusion, cette étude démontre que l’analyse multivariée et quantitative proposée, couplée à la 

définition de sept descripteurs pertinents et non redondants, est une approche robuste pour expliquer 

les variabilités intra- et inter-spécifiques des REEs, et souligne l’importance de considérer les traits 

écologiques et biologiques des espèces pour comprendre les concentrations et les fractionnements 

observés. 
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Résumé graphique de l’étude 

 

 

IV.2.2. Introduction 

The benthic components of River-dominated Ocean Margins (RiOMars) systems are sedimentary 

bodies under the influence of particle inputs supplied by large rivers. Their sediments are finer and 

organically enriched as compared to surrounding ones (Lamarque et al., 2021). RiOMar benthic 

components are therefore of ecological (i.e. hatchery and nursery) and socio-economic (i.e. fisheries) 

importance (Mengual et al., 2016). The spatiotemporal structuration of RiOMar benthic components 

is largely relying on a balance between organic enrichment and the instability caused by major particle 

inputs and/or hydrodynamic events (Bonifácio et al., 2014; Lamarque et al., 2022, 2021; Rhoads et al., 

1985). These components are thus potentially subject to climatic changes currently affecting: (i) 

average river flows including the frequency and the intensity of extreme floods or conversely low flow 

periods (Bonifácio et al., 2014), and (ii) the frequency and intensity of extreme storms (Masselink et 

al., 2016). They also integrate numerous anthropogenic pressures applying all along the land-sea 

continuum including increasing contaminant riverine inputs resulting from industrialization, intensive 

agriculture and growing urbanization (Li et al., 2022 and references therein). 

Due to their unique physical and chemical properties, Rare Earth Elements (REEs) are key elements 

for the development of new technologies (e.g. renewable energy, high-technology equipment, 

medical treatment; Balaram, 2019). Their extraction together with their release into aquatic 

environments have therefore been increasing during the last two decades (e.g. Hatje et al., 2016; 

Kulaksız and Bau, 2013; Olmez et al., 1991). Consequently, anthropogenic REEs are now designated 

as emerging contaminants (e.g. Gwenzi et al., 2018; Rogowska et al., 2018) and some aquatic 

ecosystems such as urban rivers, estuaries and coastal ecosystems are currently under severe REE 

anthropogenic pressure (e.g. Kulaksız and Bau, 2007; Lerat-Hardy et al., 2019; Pedreira et al., 2018). 
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Several studies have highlighted the bioavailability and bioaccumulation of anthropogenic REEs in 

marine organisms (e.g. Barrat et al., 2022; Bosco-Santos et al., 2017; Gaudry et al., 2007). The only 

few of them having assessed the dynamic of REEs within food webs (e.g. MacMillan et al., 2017; 

Santos et al., 2023; Squadrone et al., 2019b) have suggested the importance of: (i) ambient media (i.e. 

bottom waters or sediment) and (ii) trophic dilution in controlling REE concentrations in living 

organisms. However, REEs in RioMar benthic components are still only poorly documented even 

though these marine systems are most directly connected with potential riverine continental inputs. 

To our knowledge, there has been only one single study (Labassa et al., 2023) reporting REE 

concentrations in different organs of the common sole (Solea solea) within the West Gironde Mud 

Patch (WGMP). There is thus a clear need to assess REE concentration in a larger variety of 

macrobenthic species and RiOMars. 

Natural REE concentrations follow the Oddo-Harkins rule (Gwenzi et al., 2018 and references therein). 

While processing REE data, REE concentrations are therefore usually normalized relative to those of 

a reference material to smoothen out the effects resulting from differences in natural REE 

abundances. Based on such REE-normalized patterns, one can: (i) compute ratios reflecting the 

behavior of one group of REEs relative to the others, and (ii) identify and quantify anomalies linked to 

the specific behavior of a given REE compared to its neighbors. This allows for the study of the shape 

of normalized patterns, and thus for the assessment of the fractionations of REEs relative to each 

other, which constitutes a sound approach for identifying environmental processes mostly affecting 

REE concentrations and patterns, and consequently for addressing their biogeochemical cycles. At 

present, there is, however, still no consensus regarding the exact modalities to be used. There are 

numerous possibilities regarding the choice of reference material (Rétif et al., 2023), and methods for 

calculating REE anomalies (e.g. Alibo and Nozaki, 1999; Lawrence and Kamber, 2006; Louis et al., 

2020) and ratios (e.g. Bosco-Santos et al., 2017; Noack et al., 2014; L. Wang et al., 2019), which are 

most often selected based on a qualitative analysis of REE-normalized patterns.  Regarding this last 

point, there is thus a clear need for a more objective approach insuring: (i) the non-redundancy of 

selected ratios and anomalies, and (ii) the best possible description of the variability of REE-

normalized patterns. 

Within this general context, the present study is focusing on REE concentrations and normalized 

patterns in a set of macrobenthic organisms within the WGMP. It is mainly aiming at: (i) quantifying 

REE concentrations in seven dominant benthic macrofauna representative of different phyla and 

ecological/biological traits (ii) testing a quantitative approach for validating the best possible set of 

descriptors of fauna REE-normalized patterns; and (iii) describing the variability of fauna REE 

concentrations and normalized patterns using this set of validated descriptors plus a descriptor of REE 
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total concentrations. Finally, this study will focus on between-species changes in observed fauna REE 

concentrations and normalized patterns in relation with the ecological/biological traits of the species, 

and the REE concentrations and normalized patterns of ambient media (i.e. bottom water or 

sediment). 

IV.2.3. Material & methods 

IV.2.3.1. Study site 

The West Gironde Mud Patch (WGMP) is a 420 km2 sedimentary body located in the Bay of Biscay 

(NE Atlantic Ocean; Figure 1) ca. 40 km off the Gironde Estuary at depths ranging from 30 to 75 m 

(Jouanneau et al., 1989; Lesueur et al., 1991; Massé et al., 2016). The WGMP is the primary deposition 

area of particles originating from the Gironde Estuary (Jouanneau et al., 1989; Weber et al., 1991), 

which is well known for its historical polymetallic pollution (e.g. Larrose et al., 2010; Pougnet et al., 

2022) and its increasing concentrations of emerging contaminants (Abdou et al., 2016) including REEs 

(Lerat-Hardy et al., 2019; Pereto et al., 2023). Due to influence of strong local hydrodynamics, which 

is decreasing with depth, the WGMP is spatially divided in a proximal and a distal part with no modern 

persistent sedimentation in the former (Lamarque et al., 2021). The WGMP is an area of 

socioeconomic interest, exploited by locally important fisheries mostly targeting benthic and 

demersal species (e.g. Solea solea, Nephrops norvegicus, Merluccius merluccius; Charuau, 1989). 

 

Figure 1: Map showing the location of the sampling station (red dot) within the West Gironde Mud Patch (in yellow) off the 

Mouth of the Gironde Estuary. 

IV.2.3.2. Sampling 

All samples were collected at a single 35 m deep sampling station (45°45'36.0"N 1°31'12.0"W; 

Figure 1) located in the proximal part of the WGMP during an October-November 2021 field cruise, 

which took place on board of the oceanographic vessel Côtes de la Manche (Deflandre et al., 2021).  
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A bottom water sample was collected 1m over the sediment-water interface using a Niskin bottle. It 

was filtered (over 0.2 µm membrane) on board and the filtrate was kept in a polypropylene tube 

previously decontaminated with HNO3 (10%) before being stored in the dark at 4°C until analysis. A 

sediment core was collected using a MC6 Oktopus GmbH® multiple corer. Seven layers (every 0.5 cm 

over the first centimeter, every 1 cm until 5 cm and then every 2 cm until 7 cm) were sliced and 

immediately frozen (-20°C) on board (Dubosq et al., 2021). Macrobenthic fauna was sampled using 

both a Rallier-du-Baty dredge and a 2m-width beam trawl. Individuals of the seven most abundant 

collected species were depurated on board for three hours. Four different phyla were represented: (i) 

two species of mollusks, a cephalopod (Eledone cirrhosa) and a bivalve (Abra alba); (ii) two species of 

echinoderms, a sea urchin (Echinocardium cordatum) and a brittle star (Ophiura ophiura); (iii), two 

species of arthropods, a shrimp (Crangon crangon) and a crab (Liocarcinus holsatus); and (iv) one 

species of fish (Arnoglossus laterna). For each species (except A. laterna, n=6), five individuals of 

similar size were selected to limit potential bias in REE concentrations (e.g. Barrat et al., 2023b; 

Ichihashi et al., 2001; MacMillan et al., 2017). These individuals were individually placed in 

polypropylene tubes (50 mL; decontaminated HNO3/HCl; 10%/10% v/v; DigiTUBEs®, SCP SCIENCE) 

and frozen (-20°C).  

IV.2.3.3.  Sample processing 

Back at the laboratory, dissolved bottom water was acidified (2% HNO3 Ultra Pur, J.T. Baker®, 

14M) and kept in the dark at 4°C until analysis. Sediment samples were freeze-dried (PowerDry 

LL3000, Thermo Scientific®), ground in an agate mortar and stored in the dark at ambient 

temperature until acid digestions. Individual bivalves (A. alba) were dissected and their soft tissues 

and shell were placed in separate tubes. All fauna samples were freeze-dried (PowerDry LL3000, 

Thermo Scientific®) and then weighed (dry weight, DW, ± 0.1 mg). Large individuals (i.e. DW>250 mg; 

L. holsatus, A. laterna, E. cordatum, E. cirrhosa) were ground in an agate mortar and homogenized 

before subsampling (≈ 100 mgDW). All fauna samples were kept in the dark at ambient temperature 

until acid digestions. 

Sediment samples (≈ 30 mgDW) were digested using reverse aqua regia (HNO3/HCl; 2/1 v/v; HNO3 

Ultra Pur, J.T. Baker®, 14M; HCl Supra Pur, Merck®, 10M) to extract the REE potentially bioavailable 

fraction, as already performed for other trace metal elements (Gil-Díaz et al., 2019; Keon et al., 2001). 

Fauna samples were digested using the same protocol. Acid digestions were carried out in 

polypropylene tubes (50 mL; decontaminated HNO3/HCl: 10%/10% v/v) with three different volumes 

of acid depending on sample DW: (i) DW≤100 mg (2 mL HNO3 + 1 mL HCl); (ii) 100<DW≤150 mg (4 mL 

HNO3 + 2 mL HCl); and (iii) 150<DW≤ 250 mg (6 mL HNO3 + 3 mL HCl). Acid digestions were achieved 

on a hotplate with three temperature stages: (i) 1h at ambient temperature (≈ 20°C), (ii) 1h at 60°C, 
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and (iii) 3h at 100°C. Digestates were centrifuged (15 min; 4000 rpm) and supernatants were stored in 

polypropylene tubes (14 mL; decontaminated HNO3; 10%) at ambient temperature and kept in the 

dark until analysis. 

IV.2.3.4.  Analyses of REEs and quality control 

For all types of samples, REE concentrations were analyzed using a Triple-Quadrupole Inductively 

Coupled Plasma Mass Spectrometer (TQ ICP-MS; iCAP™ TQ ICP-MS, Thermo Scientific®). The 

dissolved fraction of bottom water sample was analyzed in triplicates. Analyzes were not replicated 

for sediment and fauna samples. To avoid any polyatomic interference effect, O2 was added as a 

reagent gas to increase the original m/z ratio to an interference-free level (Amaral et al., 2015; Lerat-

Hardy et al., 2019). No interference was observed using the method proposed by Lerat-Hardy et al. 

(2019). A biological certified reference material (BCR-668; Kramer et al., 2002; revised in 2013) was 

digested via the same protocol as for fauna to check the efficiency of the digestion method. The 

recoveries obtained for BCR-668 were in good agreement with the certified values, ranging from 84% 

(Ce) to 99% (Sm). Quality control for the TQ-ICP-MS analyses were based on the analysis of certified 

reference water (SLRS-6; Yeghicheyan et al., 2019). Recoveries were between 100% (Yb) and 89% 

(Lu) and detection limits between 0.045 ng.L-1 (Lu) and 0.349 ng.L-1 (Ce). All quality control data are 

provided in Supplementary Table 1. 

IV.2.3.5.  Data processing 

The sums of REE concentrations (∑REE) were calculated for all individual samples of bottom 

water, sediment and fauna (Supplementary Table 2). Mean and standard deviations of ∑REE 

(∑REEmean and ∑REESD) were computed for sediment and fauna. The overall significance of between 

species differences in ∑REEmean was tested using a One-Way univariate PERmutation ANalysis Of 

VAriances (PERMANOVA). Differences in ∑REEmean between all pairs of species were tested using 

pairwise PERMANOVAs coupled with pairwise PERMDISP tests to assess intraspecific differences in 

∑REE variability. 

For all sample of bottom water, sediment and fauna, REE concentrations were normalized to Post-

Archean Australian Shale (PAAS; data from Pourmand et al., 2012). PAAS was selected as the 

reference material as it allows for global scale study intercomparisons due to its representation of the 

Earth's crust and its extensive use over the past 60 years in REE studies (Rétif et al., 2023). Six 

descriptors of fauna REE-normalized patterns were identified based on a qualitative analysis: three 

anomalies and three ratios. The near neighbor interpolation/extrapolation method was used to 

compute theoretical concentrations (𝑅𝐸𝐸𝑃𝐴𝐴𝑆
∗ ) for La (Equation 1, Lawrence et al., 2006), Ce 

(Equation 2, Lawrence et al., 2006) and Eu, (Equation 3, Alibo and Nozaki, 1999), which were then 

compared to measured concentrations to quantify anomalies: 
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𝐿𝑎𝑃𝐴𝐴𝑆 𝐿𝑎𝑃𝐴𝐴𝑆
∗⁄ = 𝐿𝑎𝑃𝐴𝐴𝑆 𝑃𝑟𝑃𝐴𝐴𝑆 + 2 × (𝑃𝑟𝑃𝐴𝐴𝑆 −𝑁𝑑𝑃𝐴𝐴𝑆)⁄    (Equation 1) 

𝐶𝑒𝑃𝐴𝐴𝑆 𝐶𝑒𝑃𝐴𝐴𝑆
∗⁄ = 𝐶𝑒𝑃𝐴𝐴𝑆 𝑃𝑟𝑃𝐴𝐴𝑆 + (𝑃𝑟𝑃𝐴𝐴𝑆 − 𝑁𝑑𝑃𝐴𝐴𝑆)⁄     (Equation 2) 

𝐸𝑢𝑃𝐴𝐴𝑆 𝐸𝑢𝑃𝐴𝐴𝑆
∗⁄ = 𝐸𝑢𝑃𝐴𝐴𝑆 (0.5 × 𝑆𝑚𝑃𝐴𝐴𝑆 + 0.5 × 𝐺𝑑𝑃𝐴𝐴𝑆)⁄    (Equation 3) 

REEs were divided into three groups based on their atomic mass (e.g. Haque et al., 2014; Piarulli et 

al., 2021): Light REEs (LREEs; from La to Nd); Medium REEs (MREEs; from Sm to Gd); and Heavy REEs 

(HREEs; from Dy to Lu). Three 𝑅𝐸𝐸𝑃𝐴𝐴𝑆 ratios were computed to represent the fractionations 

between: (i) LREEs and HREEs (𝑃𝑟𝑃𝐴𝐴𝑆 𝐿𝑢𝑃𝐴𝐴𝑆⁄ ); (ii) LREEs and MREEs (𝑃𝑟𝑃𝐴𝐴𝑆 𝐺𝑑𝑃𝐴𝐴𝑆⁄ ); and (iii) 

MREEs and HREEs (𝐺𝑑𝑃𝐴𝐴𝑆 𝐿𝑢𝑃𝐴𝐴𝑆⁄ ). Praseodymium, Gd and Lu were selected because they did not 

present any clear anomaly in any individual REE-normalized patterns.  

The ability of these six descriptors to account for the variance of fauna REE-normalized patterns was 

assessed through the establishment of a DISTance-based Linear Model (DISTLM) using the BEST 

procedure and the AIC criterion (Anderson et al., 2008). The percentage of variance explained by the 

best model was used to assess the quality of the description of the variance in fauna REE-normalized 

patterns. The so-validated set of descriptors was then used together with ∑REE to account for 

between species variabilities in REE concentrations and normalized patterns. This was achieved 

through a Principal Coordinate Ordination (PCO) based on the Euclidean distance and applied to this 

set of seven standardized (i.e. divided by their maximal value) variables. Here again, the significance 

of overall and pairwise between-species differences were looked for by using both global and pairwise 

PERMANOVAs together with associated PERMDISP procedures. All data analyses were performed 

using the PRIMER 7 software (Clarke and Gorley, 2015) with the PERMANOVA+ add-on (Anderson et 

al. 2008). 

IV.2.4. Results 

IV.2.4.1.  REE concentrations in ambient media and organisms 

REE concentrations in the dissolved fraction of bottom water were between 0.12 ng.L-1 (Tm) and 

6.53 ng.L-1 (La), with a ∑REE of 23.1 ng.L-1 (Table 1). 
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Table 1: REE concentrations and descriptor values of REE-normalized patterns in bottom seawater (ng.L-1) and sediment 

(ng.g DW -1). Raw data are provided in Supplementary Table 2. 

 

Fauna ∑REEmean were distributed in the following decreasing order (Table 2; Figure 2): (i) E. cordatum 

(46,400 ± 8,100 ng.g DW -1), (ii) A. alba (4,730 ± 923 ng.g DW -1), (iii) L. holsatus (4,450 ± 1,320 ng.g DW 

-1) , (iv) C. crangon (1,180 ± 877 ng.g DW -1), (v) O. ophiura (725 ± 129 ng.g DW -1); (vi) E. cirrhosa (559 ± 

304 ng.g DW -1), and (vii) A. laterna (152 ± 43 ng.g DW -1). ∑REEmean were also calculated for the shell 

(2,200 ± 240 ng.g DW -1) and the soft tissues (19,700 ± 4,790 ng.g DW -1) of A. alba (Supplementary 

Table 2). ∑REEmean significantly differed between species (PERMANOVA, pseudo F = 227.54; p < 0.01). 

Pairwise PERMANOVAs led to the identification of four groups of species (Figure 2): E. cordatum > A. 

alba = L. holsatus > C. crangon = O. ophiura = E. cirrhosa > A. laterna.  

Mean (±SD) 0-0.5 cm 0.5-1 cm 1-2 cm 2-3 cm 3-4 cm 4-5 cm 5-7 cm

La 6.53 26500 ± 4440 33300 29700 22300 22000 30100 24100 24300

Ce 4.81 56300 ± 9200 69800 62200 47200 45700 64300 52500 52200

Pr 1.05 6920 ± 1150 8600 7690 5800 5760 8000 6390 6200

Nd 5.19 26500 ± 4100 33000 29000 22600 22000 29700 24800 24500

Sm 0.89 5230 ± 722 6390 5770 4600 4410 5670 4800 5000

Eu 0.41 763 ± 95 771 777 695 620 751 798 929

Gd 0.82 3900 ± 412 4540 4110 3560 3330 4130 3630 3970

Tb 0.16 486 ± 48 545 515 439 416 493 467 529

Dy 0.98 2510 ± 214 2640 2540 2340 2180 2530 2480 2850

Ho 0.29 409 ± 36 410 413 397 352 401 418 472

Er 0.81 952 ± 114 907 934 922 801 927 1010 1170

Tm 0.12 120 ± 16 108 117 113 109 114 124 155

Yb 0.94 708 ± 123 558 697 737 613 664 745 942

Lu 0.13 91 ± 18 78 85 84 78 87 95.1 128

∑REE 23.1 131000 ± 20100 162000 145000 112000 108000 148000 122000 123000

La/La* 2.88 0.96 ± 0.05 0.96 0.93 0.99 0.95 0.87 0.96 1.05

Ce/Ce* 0.90 0.98 ± 0.04 0.97 0.95 0.99 0.95 0.93 1.00 1.04

Eu/Eu* 2.59 0.90 ± 0.12 0.76 0.84 0.91 0.86 0.82 1.01 1.10

Pr/Lu 0.37 3.41 ± 0.89 4.80 3.90 2.99 3.20 4.00 2.90 2.10

Pr/Gd 0.77 1.05 ± 0.08 1.13 1.11 0.97 1.03 1.15 1.05 0.93

Gd/Lu 0.49 3.20 ± 0.63 4.25 3.50 3.08 3.11 3.46 2.77 2.26

Descriptor data based on PAAS-normalized REE concentrations

Bottom water : average of three analytical triplicates

Bottom water
Sediment
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Table 2: Mean REE concentrations (ng.g DW -1) and descriptor values of REE-normalized patterns in fauna. Raw data are 

provided in Supplementary Table 2. 

 

Pairwise PERMDISP tests (p<5%) showed significant between-species differences in intraspecific 

∑REE variability as well. Four groups were identified, namely: (i) E. cordatum; (ii) A. alba, L. holsatus, 

C. crangon, and E. cirrhosa; (iii) O. ophiura and (iv) A. laterna, with a higher intraspecific variability in 

the first two groups (Figure 2). 

 

Figure 2:  Box and Whisker plot (i.e. median, first and third quartiles, min, max) of the sum of REE concentrations (∑REE) in 

the seven collected species (whole organisms). Letters indicate the results of between-species pairwise PERMANOVAs 

(bold) and PERMDISP tests (superscript italic letters). Note the logarithmic scale of the Y-axis. 

 

n 5 5 5 5 5 5 6

La 9200 ± 1730 941 ± 159 980 ± 281 252 ± 187 258 ± 34 109 ± 58 34 ± 10

Ce 19300 ± 3480 1990 ± 382 1940 ± 593 499 ± 376 195 ± 54 235 ± 129 66 ± 19

Pr 2380 ± 430 227 ± 46 232 ± 70 62 ± 46 34 ± 6 28 ± 15 7.5 ± 2.9

Nd 9320 ± 1610 933 ± 188 856 ± 247 237 ± 177 134 ± 24 109 ± 59 27 ± 10

Sm 1990 ± 320 205 ± 46 174 ± 55 49 ± 36 28 ± 5 25 ± 13 5.6 ± 1.8

Eu 324 ± 27 37 ± 9 19 ± 5 5.8 ± 3.4 6.5 ± 1.2 4.3 ± 2.3 0.78 ± 0.19

Gd 1560 ± 228 162 ± 38 119 ± 35 35 ± 25 32 ± 4 20 ± 11 4.4 ± 1.0

Tb 205 ± 27 20 ± 5 14 ± 4 4.1 ± 3.0 3.7 ± 0.4 2.5 ± 1.3 0.57 ± 0.11

Dy 1080 ± 141 108 ± 27 66 ± 20 20 ± 14 18 ± 2 13 ± 7 2.9 ± 0.5

Ho 184 ± 24 19 ± 5 10 ± 3 3.0 ± 2.1 3.2 ± 0.4 2.4 ± 1.4 0.49 ± 0.07

Er 450 ± 51 45 ± 11 22 ± 6 6.7 ± 4.7 7.2 ± 0.8 5.7 ± 3.2 1.2 ± 0.2

Tm 58 ± 7 5.5 ± 1.4 2.6 ± 0.8 0.77 ± 0.53 0.80 ± 0.10 0.77 ± 0.40 0.16 ± 0.04

Yb 346 ± 32 31 ± 8 17 ± 5 4.9 ± 3.6 3.8 ± 0.7 4.6 ± 2.6 1.0 ± 0.2

Lu 47 ± 6 4.4 ± 1.1 1.8 ± 0.6 0.55 ± 0.37 0.51 ± 0.07 0.58 ± 0.34 0.11 ± 0.03

∑REE 46400 ± 8100 4730 ± 923 4450 ± 1320 1180 ± 877 725 ± 129 559 ± 304 152 ± 43

La/La* 1.01 ± 0.02 1.24 ± 0.06 0.99 ± 0.07 1.02 ± 0.05 2.18 ± 0.18 0.96 ± 0.08 1.11 ± 0.45

Ce/Ce* 1.00 ± 0.01 1.14 ± 0.02 0.97 ± 0.03 0.97 ± 0.03 0.73 ± 0.06 0.99 ± 0.04 1.09 ± 0.36

Eu/Eu* 0.98 ± 0.07 1.08 ± 0.03 0.70 ± 0.09 0.84 ± 0.16 1.14 ± 0.09 1.05 ± 0.08 0.85 ± 0.14

Pr/Lu 2.20 ± 0.16 2.25 ± 0.24 5.51 ± 1.06 4.78 ± 1.09 2.81 ± 0.25 2.12 ± 0.25 3.26 ± 1.84

Pr/Gd 0.90 ± 0.04 0.84 ± 0.06 1.15 ± 0.08 1.05 ± 0.10 0.62 ± 0.06 0.87 ± 0.04 0.99 ± 0.22

Gd/Lu 2.43 ± 0.08 2.67 ± 0.14 4.76 ± 0.74 4.50 ± 0.67 4.51 ± 0.16 2.44 ± 0.27 3.10 ± 1.30

Descriptor data based on PAAS-normalized REE concentrations

Arnoglossus 

laterna

Liocarcinus 

holsatus

Crangon     

crangon

Ophiura           

ophiura

Echinocardium 

cordatum

Eledone                       

cirrhosa

Abra                   

alba
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IV.2.4.2.  PAAS-normalized patterns of ambient media and organisms 

The averaged PAAS-normalized pattern of bottom water (Figure 3A) showed a generally 

increasing trend from LREEs to HREEs (Pr/Lu = 0.37 ± 0.08, with positive anomalies in La (La/La* = 

2.88 ± 0.71) and Eu (Eu/Eu* = 2.59 ± 0.63) and a slightly negative Ce anomaly (Ce/Ce* = 0.90 ± 0.40; 

Table 1). 

The averaged REE-normalized patterns derived from the seven sediment layers (Figure 3A) displayed 

a generally decreasing trend (Pr/Lu = 3.41 ± 0.89), characterized by an increase from LREEs to MREEs 

(Pr/Gd = 1.05 ± 0.08), a peak at Sm and a decrease from MREEs to HREEs (Gd/Lu = 3.20 ± 0.63; Table 1). 

REE-normalized patterns exhibited a similar shape in the seven sediment layers except for the Eu 

anomaly (Figure 3B), which ranged from 0.76 to 1.10. This anomaly was negative in the surface layer 

(Eu/Eu* = 0.76) and ranged from null (Eu/Eu* = 1.01; 4-5cm) to slightly positive (Eu/Eu* = 1.10; 5-7cm) 

in deeper layers (Table 1). 

 

Figure 3: REE normalized patterns of ambient media. (A) Averaged REE normalized patterns of sediment (±SD; brown 

triangles) and bottom seawater (blue diamonds). (B) REE normalized patterns of the seven sediment layers. 
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REE-normalized patterns significantly differed between species (Figure 4; PERMANOVA, pseudo F = 

12.61, p < 0.01). Their qualitative analysis allowed for a first characterization of between-species 

differences. 

Ophiura ophiura showed a strong MREEs enrichment, a prominent positive La anomaly, and a 

negative Ce anomaly. Liocarcinus holsatus, C. crangon, and A. laterna exhibited flat profiles from 

LREEs to MREEs, decreasing profiles from MREEs to HREEs and negative Eu anomalies. 

Echinocardium cordatum, E. cirrhosa, and A. alba displayed MREEs enrichments without any marked 

anomaly. The DISTLM "BEST" approach showed that: (i) the six above-described anomalies and ratios 

were required to best account for the variance of fauna REE-normalized patterns, and (ii) their 

combination allowed for the description of almost the entirety (i.e. 94,9%) of this variance. 

 

Figure 4: Averaged (±SD) and individual (grey lines) PAAS-normalized patterns of the seven sampled species. 

This so-validated set of descriptors was used together with ∑REE to assess interspecific differences 

in fauna REE concentrations and normalized patterns. The results of the PCO based on these seven 
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variables suggested the existence of 5 groups of species: E. cordatum ≠ O. ophiura ≠ E. cirrhosa ≠ A. 

alba ≠ L. holsatus and C. crangon; the six individuals of A. laterna being dispersed among these groups 

(Figure 5). The overall PERMANOVA confirmed the occurrence of significant differences between 

species (pseudo F = 18.22, p < 0.001). Associated pairwise tests (p<0.05; see Supplementary Table 3 

for a full description of the results) showed that most species significantly differed between each 

other’s. Ophiura ophiura significantly differed from all other species and was characterized by a strong 

MREEs enrichment (Pr/Gd = 0.62 ± 0.06; Gd/Lu = 4.51 ± 0.16), a pronounced positive La anomaly 

(La/La* = 2.18 ± 0.18), a negative Ce anomaly (Ce/Ce* = 0.73 ± 0.06), and a slight positive Eu anomaly 

(Eu/Eu* = 1.14 ± 0.09).  

 

Figure 5: Biplot of the PCO analysis based on the seven shape (i.e. three ratios and three anomalies) and concentration (i.e. 

∑REE) descriptors of fauna REE-normalized patterns (see text for details). 

 

Echinocardium cordatum significantly differed from all other species, mainly due to high ∑REE 

(46,400 ± 8,100) and a modest MREEs enrichment (Pr/Gd = 0.90 ± 0.04; Gd/Lu = 2.43 ± 0.08; Table 2). 

Abra alba and E. cirrhosa significantly differed from all other species except A. laterna. Both species 

exhibited a MREEs enrichment and a slight positive Eu anomaly of 1.08 ± 0.03 and 1.05 ± 0.08, 

respectively. They nevertheless significantly differed between each other’s due to low intraspecific 
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variabilities.  The arthropods L. holsatus and C. crangon did not significantly differed but were 

distinctly different from all other species except A. laterna. Both species were characterized by 

decreasing normalized patterns from LREEs to HREEs (Pr/Lu = 5.51 ± 1.06 and 4.78 ± 1.09, 

respectively) and by negative Eu anomalies (Eu/Eu* = 0.70 ± 0.09 and 0.84 ± 0.16, respectively; 

Table 2). Arnoglossus laterna showed the highest intraspecific variability in the six shape descriptors 

together with low REE concentrations (∑REE = 152 ± 43 ng.g DW -1). 

IV.2.5. Discussion 

IV.2.5.1. Advantages of the multivariate analysis method 

Both the ∑REE and the shape of normalized patterns are key parameters to be taken into account 

while assessing REE biogeochemical cycles and bioaccumulation. Before exploring their pathways, it 

is therefore essential to be able to soundly identify significant differences between samples, which 

requires: i) appropriate replication, and ii) the use of a valid statistical procedure. During the present 

study, there were 5 replicates per sample types and we used PERMANOVA procedures to test for 

significant differences in ∑REE and REE-normalized patterns.  In a univariate context (∑REE), 1-WAY 

PERMANOVAs are equivalent to classical parametric 1-WAY ANOVAs except that the distribution of 

the computed statistics (pseudo F) under H0 is derived from multiple random permutation of raw 

data, which extends its domain of application. Moreover, 1-WAY PERMANOVAs can be used in a 

multidimensional context. This was the case for the assessment of significant interspecies differences 

using the Euclidean metric to quantify the magnitude of differences between individual REE-

normalized patterns. In this study, this approach proved efficient in detecting significant interspecies 

differences in both ∑REE and shape of REE-normalized patterns. Such as in a classical parametric 

ANOVA, a posteriori pairwise tests further allowed to identify groups of species differing in their mean 

∑REE and/or shape of REE-normalize patterns. Besides, differences in means, it may also prove 

interesting to assess within-species variabilities in ∑REE and REE-normalized patterns, during the 

present study, this was similarly achieved through the use of a global PERMDISP procedure 

associated with a posteriori pairwise procedures allowing for the identification of groups differing in 

their intraspecific variabilities in ∑REE or shape of patterns.  Overall, we strongly believe that this 

whole set of statistical procedures strength the delineation of species groups and thereby the 

pertinence of the discussion regarding between-group differences. Moreover, we would like to stress 

that it can be applied to any set of biological or geochemical samples if sample replication is sound. 

In the presence of significant differences in REE-normalized patterns, it becomes crucial to 

characterize these differences. Most often, this is achieved based on qualitative (i.e. visual) 

comparisons, which results in the determination of a set of pattern descriptors including anomalies 
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and ratios. During the present study, this approach for example led to the identification of 3 anomalies 

and 3 ratios. The ability of such a (pre-) selected set of descriptors to account for the whole variability 

of REE-normalized patterns and their potential redundancy, however, most often remain unassessed, 

which can possibly lead to information loss or deformation. During the present study, we used DistLM 

to a posteriori evaluate these two flaws. The DistLM procedure allows for the identification of a subset 

of a preselected set of descriptors describing best the variability of a set of objects (i.e. shape of 

normalized patterns in the present study) defined in a multidimensional space; the determination 

coefficient (r2) of the best adjusted model providing an assessment of the amount of variability 

accounted for by the subset of pre-selected descriptors consecutive of the model. All six preselected 

shape descriptors (i.e. 3 anomalies and 3 ratios) used in this study were constitutive of the best-

adjusted model, which suggests that they were not redundant. Moreover, this model accounted for 

94.9% of the total variability of REE-normalized patterns, which suggests that the use of this set of 

descriptors to describe interspecies differences was sound.  Here again this procedure can be applied 

(even in the absence of replication this time) to a large set of ecological and biogeochemical 

situations. 

A last originality of the present study regarding data processing was linked to the use of a 

multidimensional method for: (i) the description of differences in the combination of REE-normalized 

patterns and ∑REE concentrations, and (ii) the assessment of their correlation with concentration and 

shape descriptors. This was achieved through a PCO, which pinpointed the occurrence of elevated 

∑REE in E. cordatum, and (ii) the singularity of O. ophiura REE-normalized pattern (see below). Overall, 

elaborated multidimensional descriptive approaches (including descriptive and inferential ones) are 

commonly used in ecology but still rare in geochemistry or ecotoxicology although the nature of data 

is often multidimensional as well. In this study, some of these approaches were used to strengthen 

the identification and the characterization of between-species differences in ∑REE and shape of 

normalized patterns. We do think that they could be of significant help during future REE studies as 

well. 

IV.2.5.2. Concentrations and signatures of ambient media 

The ∑REE obtained in the dissolved fraction of the bottom water was 23.1 ng.L-1 (Table 1). This 

concentration is consistent with the data available in the literature for uncontaminated coastal 

seawater REEs (e.g. Bayon et al., 2020; Neira et al., 2022; Pereto et al., 2024b). The REE-normalized 

pattern of the bottom water shows marked enrichment in HREEs relative to LREEs, a slight negative 

Ce anomaly and positive La and Eu anomalies (Figure 3A). With the exception of the Eu anomaly, 

these characteristics are typical of seawater (e.g. Byrne and Sholkovitz, 1996; Elderfield et al., 1990; 

Elderfield and Greaves, 1982). The speciation of REEs in seawater is predominantly governed by 
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stable carbonate complexes REE(CO3)+ and REE(CO3)2- (Cantrell and Byrne, 1987). The proportions 

and stability of these complexes increases with the atomic number (Elderfield et al., 1988) due to the 

lanthanide contraction, explaining the increasing pattern observed in the dissolved fraction of bottom 

water. Lanthanum positive anomaly is a characteristic inherited from the reactivity of dissolved REEs 

in estuarine environments (Lawrence and Kamber, 2006). The reactivity of REEs into the salinity 

gradient of estuarine transition zones modifies the partitioning of REEs between particulate and 

dissolved fractions (e.g. Elderfield et al., 1990; Sholkovitz and Szymczak, 2000). This reactivity is 

element-dependent and leads to a REE fractionation on the normalized patterns (e.g. Lawrence and 

Kamber, 2006; Merschel et al., 2017). At low estuarine salinities (0 < S < 5), the precipitation of 

dissolved REEs associated with Fe-rich organic colloids caused a significant removal of REEs from the 

dissolved fraction, in the following order of intensity: LREEs > MREEs > HREEs > La (e.g. Elderfield et 

al., 1990; Sholkovitz, 1995). At intermediate salinities (5 < S < 10), remineralization of REEs from the 

particulate phase leads to an increase in dissolved REE concentrations, in the following order: La > 

LREEs > MREEs > HREEs (e.g. Lawrence and Kamber, 2006; Nozaki et al., 2000a). These geochemical 

processes explain the emergence of positive La anomalies in estuarine transition zones and their 

transfer to the marine environment (Lawrence and Kamber, 2006). Conversely, many studies 

reported negative Ce anomalies in the oceanic environment (e.g. Brookins, 1989; Lawrence and 

Kamber, 2006). Under oxidizing ocean conditions, Ce changes from its trivalent form (Ce3+) to its 

tetravalent form (Ce4+) and rapidly precipitates in the form of insoluble CeO2 to create a negative 

anomaly in the oceanic water column. Although recent studies report the presence of Gd 

contamination in the dissolved fraction of the Gironde estuary (Lerat-Hardy et al., 2019; Pereto et al., 

2023), these anthropogenic Gd contaminations are not observed in the bottom water of the WGMP 

(Figure 3). All observations regarding the concentrations and fractionation of REEs in the dissolved 

fraction of the bottom water indicate the presence of naturally occurring REEs. 

The ∑REE measured in the different sediment layers ranged from 108,000 to 162,000 ng.g DW-1 

(Table 1). These observations are consistent with the concentrations reported in the literature for 

marine sediments uncontaminated with REEs (Neira et al., 2022; Pereto et al., 2024b). The sediment 

normalized patterns show an increase from LREEs to MREEs, a decrease in MREEs towards HREEs 

and a negative Eu anomaly, particularly marked in the top centimeter of the sediment (Figure 3B). In 

the literature, normalized patterns of marine sediments are generally flat when considering the total 

fraction (Sholkovitz, 1990). However, the patterns obtained from the mud patch do not represent the 

total fraction of REEs but only the fraction extractable by pseudo-total acid digestion (i.e. HNO3 + 

HCl). Some authors have notably shown that HREEs are largely associated with insoluble accessory 

minerals (e.g. zircon, xenotime) and that these HREE-bearing phases become increasingly dominant 
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with the increase in atomic number (Marchandise et al., 2014; Tay et al., 2021). Thus, the shape of the 

observed sediment patterns is likely linked to differences in the REE-bearing phases and the solubility 

of these phases under pseudo-total digestion (Leleyter et al., 1999). Under reducing conditions, the 

Eu behavior is different from other REEs by passing from the trivalent form (Eu3+) to the divalent form 

(Eu2+; Brookins, 1989). Thus, diagenetic processes occurring in sediments could change the Eu 

speciation (Bolhar et al., 2004). This process could then explain the negative Eu anomaly in sediments 

and the positive Eu anomaly in the WGMP bottom water. Apart from medical Gd discharges, no other 

anthropogenic sources of REEs (e.g. mining industry, phosphate ore processing, catalyst plants; e.g. 

Kulaksız and Bau, 2013, 2011a; Pagano et al., 2019; Tranchida et al., 2011) are known in the watershed 

of the Gironde estuary. The concentrations and fractionations of REEs observed in the WGMP 

sediments thus indicate that these REEs are of natural origin. 

Six orders of magnitude separate the REE concentrations in the dissolved fraction from those in the 

sediments (i.e. distribution coefficient Kd of 6,800,000). This partitioning indicates the very high 

affinity of REEs for the particulate fraction (Merschel et al., 2017). Due to this affinity, the large 

difference in concentration between dissolved and particulate fractions can influence the REE 

concentrations in species, depending on whether the species considered is more or less dependent on 

one of the compartments. In the following discussion, we therefore focused on the links between the 

ecological/biological traits of the fauna and their concentrations and fractionations of naturally 

occurring REEs. 

IV.2.5.3. REE distribution and ecological/biological traits of fauna 

The ∑REE are distributed in the following decreasing order within four groups of species 

(Figure 2): E. cordatum > A. alba = L. holsatus > C. crangon = O. ophiura = E. cirrhosa > A. laterna. Several 

factors can be highlighted to explain these differences in REE concentrations between species. 

Studies focusing on the distribution of REE concentrations among different species within the same 

ecosystem have revealed a decrease in REE concentrations with increasing trophic levels of organisms 

(i.e. a trophic dilution of REEs; e.g. MacMillan et al., 2017; Rétif et al., 2024b; Santos et al., 2023). In 

this study, the whole organisms of individuals from each species were considered. However, these 

species exhibit skeletons of different natures (e.g. calcareous endoskeleton, cartilaginous skeleton, 

shell). Depending on whether the REE concentration in these skeletons is lower or higher than that in 

soft tissues, the ∑REE of whole organisms can be significantly altered. Related to the previous factor, 

using dry weight (DW) to report REE concentrations, coupled with differences in skeletal prominence 

among species, can greatly influence the ∑REE obtained at the whole organism level. 
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In the bivalve mollusk A. alba, the ∑REEmean were measured for the whole organism (4,730 ± 923 ng.g 

DW -1), the shell (2,200 ± 240 ng.g DW -1), and the soft body (19,700 ± 4,790 ng.g DW -1). These 

observations demonstrate the presence of REEs in the calcareous shell of this species, but also the 

lower concentrations of REEs in the shell compared to the soft tissues of individuals. Several studies 

have highlighted similar results (e.g. Akagi and Edanami, 2017; Barrat et al., 2022; Weltje et al., 2002). 

In bivalve mollusks, shell formation occurs at the interface between the mantle and the shell, within 

the extrapallial fluid. The composition of this fluid allows the precipitation of calcium carbonate (e.g. 

Schöne and Krause, 2016; Yen Le et al., 2020). The similarity of ionic radii of Ca2+ and REE3+ (Shannon, 

1976) leads to co-precipitation of REEs with Ca, explaining the presence of these elements in the shell 

(e.g. Bau et al., 2010; Merschel and Bau, 2015; Mouchi et al., 2020). Thus, the REEs measured in the 

shell of A. alba must have been previously absorbed by the organism and are the result of one of the 

biological elimination mechanisms, potentially explaining the low concentrations present in these 

calcareous tissues. The separate analysis of the shell and soft body of A. alba demonstrates that a 

dilution effect by the skeletal mass (i.e. the shell here) is observed when considering the ∑REEmean of 

the whole organism. Therefore, the more predominant the skeletal mass is over the dry weight of the 

individual, the greater this dilution effect. Hence, the interspecific differences in ∑REE observed in the 

fauna of the WGMP can be explained by a combination of the species' trophic positions and the 

prominence of their skeletons, which are factors to consider. 

It is now relevant to focus on the ecological and biological traits that may explain the differences in 

∑REE observed between species (Figure 2). The lowest REE concentrations are observed in A. laterna 

(152 ± 43 ng.g DW -1) and E. cirrhosa (559 ± 304 ng.g DW -1). These two species do not possess a massive 

calcareous skeleton that could explain these low concentrations but are considered in the literature 

as pure carnivores (e.g. Paulo-Martins et al., 2011; Regueira et al., 2017), at higher trophic levels than 

the other species analyzed in this study. Conversely, the highest REE concentrations are observed in 

E. cordatum (46,400 ± 8,100 ng.g DW -1) and A. alba (4,730 ± 923 ng.g DW -1) even though these two 

species possess a calcareous skeleton (i.e. an endoskeleton or a shell) that could lead to a dilution 

effect of REE concentrations at the whole organism level. However, these two species are pure 

microphages (e.g. De Ridder and Saucède, 2020; Rosenberg, 1993) and are likely the species at the 

lowest trophic levels analyzed in this study. These observations fully support a trophic dilution effect 

of REE concentrations, as previously observed in the literature (e.g. MacMillan et al., 2017; Rétif et al., 

2024b; Santos et al., 2023). 

The lower ∑REE observed in A. laterna compared to E. cirrhosa can be explained, on the one hand, by 

the generally very low REE concentrations observed in fish muscles compared to internal organs (e.g. 

Labassa et al., 2023; MacMillan et al., 2017; Mayfield and Fairbrother, 2015), resulting in a dilution 
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effect of ∑REE at the whole organism level. On the other hand, the presence of effective biological 

mechanisms for eliminating REEs in fish may explain the lower REE concentrations in A. laterna 

compared to the cephalopod mollusk E. cirrhosa. 

Although E. cordatum likely possesses a calcareous endoskeleton with low REE concentrations, this 

species shows significantly higher REE concentrations than those measured in other species. By 

studying the REE-normalized patterns, a strong similarity can be observed between the pattern 

obtained for E. cordatum and that obtained for the 5-7 cm layer of the sediment (Figures 3 & 4; 

Supplementary Figure 1). Echinocardium cordatum is an echinoderm that lives buried in a burrow 

located in the deeper layers of the sediment (i.e. between 2 cm and 20 cm depth; De Ridder and 

Saucède, 2020 and references therein). This species feeds on particulate organic matter present in 

this deep sediment by ingesting it (De Ridder and Saucède, 2020 and references therein). Thus, the 

REE concentrations and fractionation observed in the REE-normalized pattern of E. cordatum reflect 

the major influence of the sediment characteristics (i.e. concentrations and fractionations) on this 

species. It is therefore likely that the trophic pathway is responsible for the REE signature observed in 

E. cordatum. 

Although both are pure microphages, A. alba exhibits REE concentrations significantly lower than 

those of E. cordatum (Figure 2). The dilution effect of REE concentrations due to the low levels present 

in the shells of individuals is one primary factor explaining these differences (see above). However, 

this dilution by the calcareous skeleton mass does not explain the differences in ∑REE observed 

between E. cordatum (46,400 ± 8,100 ng.g DW -1) and the soft tissues of A. alba (19,700 ± 4,790 ng.g 

DW -1). Examining the REE-normalized patterns for this species, a marked MREE enrichment is evident 

(Figure 4). MREE enrichments in bivalve mollusks has been frequently reported in the literature (e.g. 

Akagi and Edanami, 2017; Briant et al., 2021; Santos et al., 2023). This enrichment has generally been 

attributed to their filter-feeding nature, feeding on organic matter directly from the water column 

(i.e. suspensivore) or at the sediment surface (i.e. deposit feeder). Abra alba is a species that can 

alternatively be a suspension feeder or a deposit feeder depending on the available concentrations of 

organic matter in the water column (Bernard et al., 2016; Rosenberg, 1993). Freslon et al. (2014) 

evaluated the global composition of REEs in sedimentary organic matter and estimated a ∑REEmean of 

109,000 ng.g DW -1. Therefore, the lower REE concentrations in organic matter compared to sediment 

concentrations can explain the lower concentrations observed in A. alba compared to E. cordatum. 

Additionally, Freslon et al. (2014) showed that the average REE-normalized pattern of this 

sedimentary organic matter is marked by a strong MREE enrichment (Pr/Gd = 0.92; Gd/Lu = 1.67), 

similar to that observed in A. alba (Table 2). These observations demonstrate that the ∑REE and REE 
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fractionations in A. alba are partly the result of: i) dilution due to the low REE concentrations in the 

shells of individuals; and ii) trophic assimilation of REEs from organic matter. 

Intermediate ∑REE were observed in the two arthropod species (Figure 2). L. holsatus and C. crangon 

are predators that live and feed at the water-sediment interface (e.g. Campos and Van Der Veer, 2008; 

Choy, 1986; Le Loc’h et al., 2008). Liocarcinus holsatus primarily preys on benthic macrofauna (e.g. 

crustaceans, mollusks, fish larvae) and exhibits active predator behavior (Choy, 1986). Crangon 

crangon feeds mainly on meiofauna (e.g. nematodes, ostracods) and benthic macrofauna (e.g. 

crustaceans, mollusk and fish larvae; e.g. Campos and Van Der Veer, 2008; Pihl and Rosenberg, 1984). 

These two species can marginally consume macroalgae in intertidal zones (Choy, 1986; Oh et al., 

2001). However, the absence of macroalgae at the sampling site allows C. crangon and L. holsatus to 

be considered pure carnivores on the WGMP. Thus, the ∑REE of L. holsatus and C. crangon should be 

closer to those observed for E. cirrhosa or A. laterna (i.e. pure carnivores; see above). Additionally, the 

presence and predominance of the exoskeleton (i.e. carapace) in arthropods on dry weight (i.e. 

carapace presumably low in REEs) should further decrease the ∑REE of these two species. One 

possible explanation for these high ∑REE is that the studied arthropods feed on prey from lower 

trophic levels (e.g. meiofauna, fish and mollusk larvae; e.g. Campos and Van Der Veer, 2008; Choy, 

1986) than E. cirrhosa or A. laterna, and thus on prey characterized by higher REE concentrations. 

Additionally, individuals of L. holsatus and C. crangon showed average sizes of 29 ± 2 mm and 37 ± 7 

mm, respectively, and were in the lower size range for these species (i.e. between 10 and 100 mm; 

Campos and Van Der Veer, 2008; Choy, 1986; MarLIN, 2006). The small size of the sampled individuals 

supports the hypothesis that the arthropods fed on small-sized prey from lower trophic levels. 

Further observations can be made using the normalized REE patterns to understand the measured 

∑REE. These two species exhibit similar PAAS-normalized patterns with a slight decrease from LREEs 

to MREEs, a clear decrease from MREEs to HREEs and a negative Eu anomaly (Figure 4; Table 2). 

These patterns are close to those observed at the sediment-water interface (0–0.5 cm and 0.5–1 cm 

layers; Supplementary Figure 1) where those species lived. It is interesting to note that L. holsatus 

and C. crangon ingest surface sediment when feeding (Choy, 1986; Feller, 2006), which may partially 

explain the high REE concentrations observed and the similar fractionations between arthropods and 

surface sediment. The arthropods in this study were considered as whole organisms, including the 

exoskeleton, making it important to consider this tissue to understand the ∑REE and fractionations. 

Arthropod exoskeletons are known to be subject to sorption processes. The transfer of trace metal 

elements from their soft body to their exoskeleton is a process that allows them to expel 

contaminants when they molt (Bergey and Weis, 2007). The chemical composition of the exoskeleton 

(i.e. calcium carbonate, chitin, and proteins) makes it a preferential sorption organ for many trace 
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metals, including REEs, which are adsorbed to the exoskeleton from the ambient media (e.g. Bosco-

Santos et al., 2017; Keteles and Fleeger, 2001; Vijayaraghavan and Balasubramanian, 2010). Recent 

studies have demonstrated the effectiveness of chitin as a biosorbent for metal micropollutants in 

wastewater treatment plants (e.g. Anastopoulos et al., 2017; Sarode et al., 2019). The age of the 

exoskeletons at the time of their sampling may thus be a key factor in the final ∑REE and the time 

elapsed since the last molting can account for the high intraspecific variability and the shape of REE-

normalized patterns observed (Figure 4). 

Ophiura ophiura exhibits intermediate ∑REE (725 ± 129 ng.g DW -1), between C. crangon and E. cirrhosa, 

and low intraspecific variability both in terms of concentrations (Figure 2) and shape of normalized 

patterns (Figure 5). This echinoderm is omnivorous, can adopt different feeding mechanisms (i.e. 

active predator, scavenger, detritivore) and lives on the sediment surface (e.g. Feder, 1981; Sköld and 

Rosenberg, 1996; Warner, 1982). Its diet depends on the species available but it will prey on 

meiofauna (e.g. nematodes), diatoms, polychaetes, small bivalves and crustaceans (e.g. isopods, 

amphipods), larvae, fish fragments, and detritus (e.g. plant debris, organically enriched sediments; 

e.g. Boos et al., 2010; Feder, 1981; Feder and Pearson, 1988). According to the mechanism of trophic 

dilution, the omnivorous diet of this species should result in higher ∑REE than those observed in 

carnivorous species such as L. holsatus and C. crangon. In this study, O. ophiura was analyzed for its 

whole organism, including the calcareous endoskeleton, which represents a very high proportion of 

the individual's mass. It thus appears likely that the predominance of this calcareous skeleton, which 

is low in REE concentrations, caused a dilution effect by mass, explaining the low ΣREEs observed. 

Although these are different calcareous tissues, both A. alba shells and O. ophiura individuals show 

low intra-specific variability (Figure 4; Supplementary Table 2). This low variability in calcareous 

skeletons (Bau et al., 2010) supports the hypothesis of the predominance of the endoskeleton of O. 

ophiura on the ΣREEs at the whole organism scale. 

Additional observations may support this hypothesis if we look at the REE-normalized patterns. 

Ophiura ophiura presents a completely different PAAS-normalized pattern from the other species 

(Figure 4), with a strong positive La anomaly and a negative Ce anomaly. These anomalies are typical 

of the water column in a marine environment (e.g. Byrne and Sholkovitz, 1996; Elderfield et al., 1990; 

Elderfield and Greaves, 1982), and can be observed in the dissolved fraction of the bottom water 

(Figure 3A). Therefore, a strong link appears to exist between the REE fractionations observed in O. 

ophiura and the REE composition of the dissolved fraction. These typical seawater signatures are also 

observed in the calcareous skeletons of hard corals, which are excellent proxies for dissolved REE 

concentrations, enabling the reconstruction of present and past environmental conditions (e.g. Akagi 

et al., 2004; Leonard et al., 2019; Sholkovitz and Shen, 1995). Similar to corals, the endoskeleton of 
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echinoderms is created from Ca2+ picked up from the dissolved fraction of the water column, and 

echinoderm tests are used for paleo-environmental reconstruction (Kołbuk et al., 2020). The similarity 

in ionic radius between Ca2+ and REE3+ (Shannon, 1976) allows for the incorporation of REEs into the 

crystal lattice of calcium carbonate in the endoskeleton (Zhong and Mucci, 1995). The low ΣREEs 

observed, coupled with the typical signatures of the dissolved fraction of seawater, support the 

hypothesis that the REEs present in O. ophiura are predominantly derived from the endoskeleton of 

the individuals. Thus, O. ophiura appears to be an interesting biomonitor species for monitoring 

dissolved REE concentrations. This sedentary species is easy to sample with a broad geographical 

distribution in NE Atlantic Ocean (Boos et al., 2010), and a sufficient lifespan (5-6 years; Gage, 1990) 

to record seasonal and annual variations. Additional studies would be relevant to verify its potential 

use in discriminating spatial and temporal variations of dissolved REE concentrations. 

In conclusion, the proposed multivariate approach appears to be robust and effective to explain the 

intra- and interspecific variabilities of REE concentrations and fractionations in the studied fauna. The 

seven descriptors were particularly well-suited in this study, but it is important to adjust them as 

necessary to remain relevant and non-redundant in other sites or ecosystems. For this purpose, the 

statistical method employed in this study appears particularly appropriate. Currently, many studies 

investigating the trophic transfer of REEs in aquatic ecosystems focus on evaluating concentrations 

at the individual level and on proxies for the trophic position (i.e. δ15N, δ13C) of organisms (e.g. 

MacMillan et al., 2017; Santos et al., 2023; Rétif et al., 2024b). However, this study has highlighted the 

importance of considering the biological and ecological traits of organisms to understand the real 

factors driving the observed REE concentrations. Furthermore, the specific analysis of REE-

normalized patterns provides new insights into the different sources of REEs leading to the 

fractionations observed in the fauna. It is therefore crucial to consider these ecological and biological 

traits in future studies on the ecodynamics of REEs in aquatic ecosystems. This in-depth 

understanding will ultimately allow us to anticipate the potential impacts of anthropogenic REEs on 

these systems.  
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V. Echelle populationnelle et organotropisme des REEs 

La littérature scientifique et les travaux réalisés dans cette thèse montrent une dilution trophique 

des concentrations en REEs naturelles à l’échelle des écosystèmes globaux (cf. Chapitre 2 ; Etude 2.A). 

L’étude conjointe des concentrations et des spectres s’est avérée cruciale pour identifier et 

déconvoluer les sources de REEs à l’échelle des individus (cf. Chapitre 2 ; Etude 2.B). Néanmoins, pour 

une compréhension complète de la distribution des REEs aux échelles inter- et intra-individuelles, des 

connaissances complémentaires sont nécessaires, comme illustré par certaines études (e.g. Barrat et 

al., 2023b ; Lortholarie et al., 2020 ; Reindl and Falkowska, 2021). Cela permet une vision plus précise 

sur : i) les potentiels effets des REEs à l’échelle populationnelle ; ii) l’identification des voies de 

transferts ; et iii) la distribution et les voies de détoxication. 

 Influences du sexe et de l’âge des individus 

Peu d’études se sont focalisées sur la distribution des REEs à l’échelle des populations autrement 

qu’en considérant la variabilité inter-individuelle à l’aide de réplicas d’analyses (i.e. en analysant 

plusieurs individus par condition). Les influences de l’âge et du sexe des individus sont parmi les 

caractéristiques classiquement étudiées lorsque l’on s’intéresse à la dynamique des contaminants au 

sein des populations. 

Etudes de cas sur l’influence du sexe : Les informations disponibles sur l’influence du sexe sur les 

niveaux de concentrations en REEs sont restreintes à quelques études sur les vertébrés (i.e. poissons, 

mammifères et oiseaux marins ; e.g. Lortholarie et al., 2020 ; MacMillan et al., 2017 ; Reindl and 

Falkowska, 2021 ; Squadrone et al., 2019a). 

- Chez les mammifères marins, MacMillan et al. (2017) ont étudié les concentrations en REEs 

dans le foie du phoque annelé Phoca hispida et n’ont observé aucune différence significative 

selon le sexe des individus, bien qu’un déséquilibre dans leur échantillonnage (6 femelles 

contre 17 males) ait pu limiter cette observation. Chez les poissons, ces mêmes auteurs ont 

mis en lumière des différences significatives de bioaccumulation en REEs dans les foies de 

Salvelinus fontinalis mâles, avec des concentrations 2.5 fois supérieures à celles des femelles. 

- Reindl and Falkowska (2021) ont constaté des concentrations plus élevées en REEs (ng/gPF) 

dans les ovules (∑REEs = 179 ± 73 et ∑REEs = 750 ± 226) que dans le fluide séminal (∑REEs = 

153 ± 56 et ∑REEs = 498 ± 222) chez Clupea harengus et Sardina pilchardus, respectivement. 

Ces concentrations étaient également largement supérieures à celles présentes dans les 

muscles des deux espèces, traduisant la capacité des REEs à pénétrer les cellules 
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reproductives lors de la vitellogenèse et la spermatogenèse via des processus de détoxication 

et d’excrétion. Ces observations supposent alors un transfert intergénérationnel des REEs. 

- Chez l’anguille européenne (Anguilla anguilla), marquée par un fort dimorphisme sexuel, 

Lortholarie et al. (2020) ont pu montrer des différences significatives de concentrations en 

REEs dans les muscles d’individus mâles (∑REEs = 12.6 ng/gPS) et femelles (∑REEs = 6.5 

ng/gPS) d’un même stade de développement (i.e. le stade argenté), et ce, sur deux périodes 

temporelles (Figure 8A). 

Le sexe des individus d’une population est un facteur important dans l’évaluation de la 

bioaccumulation car il peut influencer la morphologie, la physiologie, les préférences alimentaires, les 

mécanismes de détoxication ou encore le comportement (Burger, 2007). Les informations actuelles 

sur la bioaccumulation des REEs en fonction du sexe des individus sont encore très parcellaires et 

nécessitent des recherches approfondies. 

 

 

Figure 8 : Différences de bioaccumulation en REEs suivant : A) le sexe des individus (muscles ; données de Lortholarie et al., 

2020) ; et B) l’âge des individus (coquilles ; données de Barrat et al., 2023b). 

Etudes de cas sur l’influence de l’âge : L’influence de l’âge des individus sur les niveaux de 

concentrations en REEs a été étudiée dans plusieurs contextes et espèces, révelant des variations 

significatives qui sont essentielles pour comprendre la dynamique de bioccumulation de ces éléments 

(e.g. Barrat et al., 2023b ; Bustamante and Miramand, 2005 ; Helsingen, 2011 ; Ichihashi et al., 2001 ; 

Merschel and Bau, 2015). En effet, à la différence de l’influence du sexe, il est plus aisé d’identifier l’âge 

d’individus sur un grand nombre d’embranchements, notamment à l’aide de proxys tels que la taille 

ou le poids.  
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- Chez le phoque gris (Halichoerus grypus), Helsingen (2011) a observé dans le foie une 

augmentation significative de concentrations en REEs avec l’âge des individus. Cette 

bioaccumulation au cours du temps suggère que le flux de REEs dépasse le flux excrété, en 

particulier pour les LREEs par rapport aux HREEs. 

- Dans le foie de l’omble de fontaine (Salvelinus fontinalis), MacMillan et al. (2017) ont constaté 

une augmentation annuelle de 1,15 nmol/gPS des ∑REEs avec l’âge, sans pouvoir démontrer 

d’augmentations significatives avec la croissance des individus. 

- Dans l’estuaire de la Loire, Lortholarie et al. (2020) ont observé des concentrations 

significativement supérieures chez le stade anguille argentée par rapport au stade anguille 

jaune chez Anguilla anguilla. Cette différence inter-stades est attribuée aux fortes 

modifications morphologiques et physiologiques causées par cette métamorphose, 

influençant la biodisponibilité, la distribution intra-individuelle et le métabolisme. 

Les mollusques ont également été largement étudiés (e.g. Barrat et al., 2023b, 2022 ; Bustamante 

and Miramand, 2005 ; Ichihashi et al., 2001 ; Merschel and Bau, 2015). 

- Chez Corbicula fluminea, Merschel and Bau (2015) ont observé une diminution marquée des 

concentrations en REEs dans les coquilles entre les plus petits individus (i.e. ~ 0.2 cm de 

longueur de coquille ; [Nd] ≈ 25 ng/gPS) et les individus d’environ 1.8 cm ([Nd] ≈ 7,5 ng/gPS). Au-

delà de cette taille, les individus échantillonnés (i.e. jusqu’à ~ 3.6 cm) ne montraient plus de 

différences de concentrations. Cela correspondrait à une croissance rapide de cette espèce 

durant sa première année de vie (i.e. jusqu’à atteindre environ 1,8 cm). Malgré ces différences, 

les auteurs de cette étude ont également pu constater que les spectres en REEs des individus 

aux différentes tailles étaient similaires, traduisant une absence de fractionnement des REEs 

selon l’âge. 

- Chez des individus de Placopecten magellanicus (bivalve marin) âgés de 2 à 20 ans, Barrat et 

al. (2023) ont observé deux tendances de concentrations en REEs dans les coquilles 

(Figure 8B), avec des concentrations stables chez les individus de 2 à 8 ans, puis des 

augmentations significatives et linéaires de 8 à 20 ans. Chez cette espèce, les auteurs 

rapportent qu’à l’âge d’environ 8 ans la croissance des individus ralentit pour favoriser la 

production intensive de gamètes. Les changements de métabolisme entrainent alors de 

fortes variations des niveaux de bioaccumulation en REEs. 

- Enfin, chez le mollusque céphalopode Sthenoteuthis oualaniensis, Ichihashi et al. (2001) ont 

montré une diminution des concentrations en REEs entre les stades juvéniles et adultes, 

attribuée à un changement de régime de proies entre les deux stades. Les juvéniles 
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s’alimentent préférentiellement de crustacés et mollusques, riches en REEs, alors que les 

adultes préfèrent les poissons (attesté par l’analyse des contenus stomacaux) qui sont 

faiblement concentrés en REEs. 

Finalement, les études sur l’âge des individus révèlent une grande diversité de réponses en terme de 

bioaccumulation des REEs. Certaines espèces montrent une bioaccumulation croissante (e.g. 

poissons, mammifères marins, mollusques bivalves) avec l’âge tandis que d’autres présentent une 

bioaccumulation décroissante (e.g. mollusques bivalves et céphalopodes). Ces observations 

soulignent l'importance de considérer l'âge comme un facteur crucial dans l'évaluation des 

niveaux de REEs chez les organismes aquatiques, avec des implications importantes pour la gestion 

et la conservation des écosystèmes affectés par ces éléments. Néanmoins, certains manques 

d’informations peuvent également être notés et nécessiteraient de plus amples recherches. 

 Organotropisme des REEs 

L’étude des concentrations en REEs dans les organes de différentes espèces est une étape clef 

afin d’identifier les tissus accumulateurs de contaminations environnementales potentielles. Ces 

connaissances sur l’organotropisme des REEs sont nécessaires pour développer des stratégies 

efficaces de biosurveillance incluant le choix d’espèces bioindicatrices et des organes cibles 

appropriés. 

Chez la cymodocée (i.e. plante marine) Halodule wrightii, Sena et al (2022) ont examiné les 

concentrations en REEs de différents tissus (i.e. racines, rhizome, feuilles), ainsi que les potentiels de 

translocation des REEs entre ces tissus. Leurs résultats ont montré de plus fortes concentrations dans 

les racines, en comparaison aux tiges et aux feuilles, traduisant une absorption préférentielle via les 

racines et une faible translocation des REEs vers les parties supérieures (Figure 9A). En revanche, pour 

une autre espèce de cymodocée (Cymodocea nodosa), Komar et al. (2014) ont observé une 

accumulation préférentielle des REEs dans les feuilles. Cette observation suggère soit une absorption 

favorisée depuis la colonne d’eau soit une translocation efficace vers ces tissus. Cette différence inter-

espèce souligne l’importance du choix de l’espèce lorsque l’on cherche à identifier une bonne espèce 

bioindicatrice des REEs. 
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Figure 9 : Distribution des REEs entre les tissus : A) de la plante marine Halodule wrightii (moyenne ±SD ; données de Sena 

et al., 2022) ; et B) du poisson marin Chelon auratus (∑REEs ; données de Bakhshalizadeh et al., 2023). 

Alors que les mollusques, notamment bivalves, sont considérés comme d’excellentes espèces 

bioindicatrices (e.g. Bonnail et al., 2017 ; Le Goff et al., 2019 ; Merschel and Bau, 2015), peu d’études 

se sont intéressées au transport et à la distribution tissulaire des REEs (e.g. Barrat et al., 2022 ; 

Bustamante and Miramand, 2005), privilégiant les études sur les coquilles et le corps mou (e.g. Barrat 

et al., 2023b ; Merschel and Bau, 2015 ; Mouchi et al., 2020 ; Z. Wang et al., 2022). Les REEs pénètrent 

l’organisme via les voies directe et trophique, impliquant que les REEs mesurées dans la coquille (à 

l’exception d’éléments adsorbés à la surface en contact avec le milieu) étaient biodisponibles et ont 

été absorbées, distribuées dans le corps mou puis excrétées vers la coquille. Généralement les 

concentrations en REEs dans le corps mou sont supérieures à celles retrouvées dans la coquille (e.g. 

Barrat et al., 2022). Des études ont montré que les REEs, présentes dans le fluide extra-palléal à 

l’interface manteau-coquille, co-précipitent avec le calcium pour former la calcite ou l’aragonite 

constituant la coquille (Merschel and Bau, 2015). Durant ce processus de précipitation, un 

fractionnement des REEs a lieu avec une incorporation préférentielle des LREEs par rapport aux 

HREEs en fonction de la contraction des lanthanides (i.e. incorporation décroissante avec 

l’augmentation du numéro atomique). En effet, l’augmentation de la masse atomique entraine une 

diminution du rayon ionique des REEs et une plus grande stabilité des complexes dissous de HREEs 

qui restent préférentiellement dans le fluide extra-palléal, à la différence des LREEs. Ce 

fractionnement des REEs est alors important à prendre en compte car cette voie d’élimination 

peut s’avérer moins efficace pour certains types de contaminations en REEs (i.e. contaminants 

stables sous forme dissoute), entrainant l’absence ou l’atténuation des signaux de contamination 

si seule la coquille est analysée. 

Les questions autour de l’organotropisme des REEs sont de plus en plus abordées ces dernières 

années, notamment chez les poissons (e.g. Bakhshalizadeh et al., 2023 ; Mayfield and Fairbrother, 
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2015 ; X.-N. Wang et al., 2022 ; Yang et al., 2016) pour évaluer le potentiel de transfert trophique vers 

l’Homme. Il faut alors s’interroger sur les parties consommées par les prédateurs (Amyot et al., 2017). 

Ainsi, les questions autour du potentiel d’entrée des REEs dans l’alimentation humaine se sont 

principalement focalisées sur l’analyse des concentrations en REEs dans les muscles des poissons (cf. 

Chapitre 2 ; partie III). Les concentrations en REEs dans ces tissus sont très faibles (∑REEs ≈ 10 ng/gPS ; 

MacMillan et al., 2017), voire inférieures aux limites de détection analytique pour les HREEs les moins 

abondants. Elles restent inférieures à celles contenues dans les organes internes (e.g. foie, reins, 

intestin, branchies ; e.g. MacMillan et al., 2017 ; Mayfield and Fairbrother, 2015), démontrant que les 

muscles des poissons n’accumulent que faiblement les REEs.  Bakhshalizadeh et al. (2023) ont par 

exemple observé chez le mulet doré (Chelon auratus) une distribution décroissante des concentrations 

dans l’ordre suivant : Intestin > Reins > Branchies > Foie > Muscles (Figure 9B). Les plus fortes 

concentrations dans l’intestin suggèrent une très faible absorption des REEs via la paroi gastro-

intestinale. Ces observations traduisent un faible potentiel de transfert des REEs vers l’Homme via la 

consommation de muscles de poissons non contaminés (Amyot et al., 2017 ; X.-N. Wang et al., 2022 ; 

Yang et al., 2016). 

Mayfield and Fairbrother (2015) ont également pu constater une accumulation préférentielle des 

REEs dans la carcasse (e.g. tête, viscères, squelette, nageoires) de poissons d’eau douce en 

comparaison aux muscles. Chez les vertébrés, les ions Ca2+ et Sr2+ peuvent être remplacés par les REE3+ 

lors de la formation des os et des dents (e.g. Koch et al., 1992 ; Trueman et al., 2011 ; Tütken et al., 

2011), les REEs étant alors incorporées dans les structures composées d’hydroxyapatite : 

Ca5(PO4)3(OH). Les REEs s’accumulent largement dans les squelettes et exosquelettes des 

organismes aquatiques (e.g. Bosco-Santos et al., 2017).  

En conclusion, la présence croissante de REEs d’origine anthropique dans les milieux aquatiques 

nécessite une compréhension approfondie de la distribution intra-individuelle et intra-

populationnelle des REEs pour caractériser et anticiper les trajectoires de ces contaminants 

émergents chez les organismes aquatiques. Il apparait important de développer nos connaissances 

sur l’organotropisme des REEs, notamment chez les poissons qui possèdent des tissus intégratifs 

des concentrations environnementales à plus ou moins long terme (e.g. branchies, foie, squelette).
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 Zoom 2.B – Organotropisme des REEs chez une population de Solea 

solea issue de la vasière Ouest-Gironde 

L’étude de la distribution des REEs aux échelles inter- et intra-individuelles est un sujet de 

recherche en pleine expansion. Dans un cadre annexe à ces travaux, j’ai contribué à une publication 

sur ce thème en tant que second auteur. Cet article, intitulé First assessment of Rare Earth Element 

organotropism in Solea solea in a coastal area: The West Gironde Mud Patch (France) a été publié 

dans le journal Marine Pollution Bulletin en décembre 2023. Cet article est synthétisé ici sous forme de 

Zoom et est disponible en Annexe pour plus de détails (cf. Annexe 3). 

Contexte 

Bien que l’étude des concentrations en REEs chez les poissons marins ait progressé (e.g. Mayfield and 

Fairbrother, 2015 ; X.-N. Wang et al., 2022 ; Yang et al., 2016), très peu de travaux se sont intéressés 

à l’organotropisme de ces éléments ou à l’influence de l’âge ou du sexe sur les niveaux de 

concentrations. Aucune information n’est disponible pour la sole commune (Solea solea) qui est une 

espèce d’intérêt halieutique. La vasière Ouest-Gironde est un corps sédimentaire situé dans le Golfe 

de Gascogne à environ 40 km de l’embouchure de l’estuaire de la Gironde et dont la population de 

Solea solea présente sur la vasière est actuellement exploitée. Cette étude visait à proposer les 

premières données de concentrations en REEs chez Solea solea de la vasière Ouest-Gironde, et à 

examiner la distribution de ces éléments : i) selon l’âge et le sexe des individus ; et ii) entre 

différents organes. 

Matériels & Méthodes 

La campagne d’échantillonnage a été réalisée en Avril 2021 (Deflandre et al., 2021) dans le cadre du 

projet MAGMA. Au total, 14 individus de Solea solea ont été pêchés dans la zone sud-ouest de la 

vasière Ouest-Gironde (Figure A). Les individus ont été euthanasiés, pesés et disséqués pour collecter 

quatre organes (i.e. le foie, les branchies, les reins, les muscles). Ces organes ont été lyophilisés, pesés, 

broyés puis digérés à l’acide (protocole de Nørregaard et al., 2019) et analysés par TQ-ICP-MS (Lerat-

Hardy et al., 2019). Les comparaisons statistiques ont été effectuées via des tests non-paramétriques 

de Kruskal-Wallis et des tests post-hoc de Dunn (Cook and Wheater, 2005 ; David, 2019). 

Résultats & Discussion 

Les individus étaient âgés de 2 à 7 ans et ont été regroupés en trois classes d’âges (Figure B) : Classe I 

= 2 ans (n = 4) ; Classe II = 3 ans (n = 5) ; et Classe III > 3 ans (n = 5). Les comparaisons statistiques ont 

été réalisées pour chaque organe sur les ∑REEs, les ∑LREEs, les ∑MREEs et les ∑HREEs. Aucune 

différence significative de concentration n’a pu être observée selon ces classes d’âges (p-value > 

0.05), probablement en raison d’un faible nombre d’échantillons. De plus, les individus collectés 
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étaient tous des adultes, sur une gamme d’âges relativement restreinte pour une espèce ayant une 

espérance de vie d’environ 25 ans. Les 14 individus de Solea solea étaient répartis entre 5 femelles et 

9 mâles (Figure B). De la même façon, les comparaisons statistiques ont été réalisées pour chaque 

organe sur les ∑REEs, les ∑LREEs, les ∑MREEs et les ∑HREEs. Aucune différence significative de 

concentrations en REEs n’a pu être observée selon le sexe des individus (p-value > 0.05) sans pour 

autant affirmer qu’il n’existe pas de différences de concentration suivant le sexe des individus du fait 

du faible nombre d’échantillons. 

Les analyses des concentrations en REEs selon l’âge et le sexe des individus n’ayant montré aucune 

différence significative, les individus ont été considérés comme un unique groupe pour l’évaluation de 

l’organotropisme des REEs chez Solea solea. Les organes internes montrent de plus fortes 

concentrations en REEs que les muscles (MacMillan et al., 2017), avec des ∑REEs médianes (ng/gPS ; 

±MAD) se distribuant dans l’ordre décroissant suivant : Foie (213 ± 49.9) > Branchies (119 ± 77.5) = 

Reins (57.7 ± 25.5) > Muscles (4.53 ± 1.36). Si les ∑LREEs suivent la tendance des ∑REEs, les ∑MREEs 

ne montrent pas de différence significative entre les foies et les branchies, et les ∑HREEs montrent 

des concentrations significativement plus importantes dans les branchies (Figure C). Ces différences 

de concentrations de groupes de REEs entre les organes supposent alors un fractionnement des 

REEs entre les organes de Solea solea.  Les spectres normalisés au PAAS montrent des profils 

différents selon l’organe, avec des anomalies spécifiques pour certains REEs (Figure D). Des ratios et 

des anomalies ont été quantifiées sur ces spectres (e.g. Pr/Lu, La/La*, Ce/Ce* ; Figure E). 

Via la respiration, les branchies sont des organes de transfert des REEs depuis la fraction dissoute de 

la colonne d’eau vers l’organisme. Les branchies des individus sont marquées par un spectre enrichi 

en MREEs montrant de plus fortes concentrations normalisées en HREEs par rapport aux autres 

organes (Figure D). Ces fortes concentrations peuvent alors traduire le passage facilité des HREEs, 

stables dans la fraction dissoute, à travers les parois des branchies. Les branchies montrent une légère 

anomalie positive en La (La/La* = 1.2 ± 0.3) traduisant l’absorption de La sous forme dissoute depuis 

le milieu (Figure E). Aucune anomalie en Ce n’est visible dans les branchies. La fraction dissoute des 

eaux de mer est généralement marquée par une anomalie négative en Ce. Le changement de degré 

d’oxydation entre Ce3+ et Ce4+ entraine le passage de Ce sous une forme insoluble (CeO2), pouvant 

modifier sa biodisponibilité et mener à l’apparition d’anomalies dans les tissus. Il est alors possible de 

supposer que Ce, sous forme non biodisponible, est adsorbé aux parois des branchies. 

Le spectre des reins est proche de celui des branchies, avec : i) un enrichissement en MREEs ; et ii) les 

secondes plus fortes concentrations normalisées en HREEs (Figure D). Cet organe est marqué par les 

caractéristiques typiques de la fraction dissoute, une anomalie positive en La (La/La* = 1.4 ± 0.2) et 
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négative en Ce (Ce/Ce* = 0.97 ± 0.1) semblant traduire une forte influence de la voie de transfert 

directe sur cet organe. Les reins sont en effet en étroite relation avec la fraction dissoute des eaux 

étant donné qu’ils sont impliqués dans l’homéostasie des individus. 

Le foie des individus montre un spectre décroissant des LREEs vers les HREEs (Pr/Lu = 8.4 ± 3.7 ; 

Figure E). Un ordre de grandeur sépare les concentrations normalisées de ces deux groupes, comme 

ont pu l’observer MacMillan et al. (2017). Le foie est également marqué par des anomalies positives 

en La (La/La* = 1.7 ± 0.2) et négatives en Ce (Ce/Ce* = 0.94 ± 0.03), en accord avec MacMillan et al. 

(2017) et Lortholarie et al. (2021). Le foie est un organe riche en REEs dans lequel ces éléments se 

retrouvent complexés à différentes protéines (Chen et al., 2001, 2000). Le spectre décroissant observé 

pour le foie pourrait alors traduire les différences de stabilité des complexes de REEs influencées par 

la contraction des lanthanides. Le spectre obtenu pour le foie de Solea solea peut alors traduire le 

rôle de gestion (e.g. stockage, détoxication, élimination) des REEs. 

Enfin, les muscles sont les seuls tissus montrant un spectre croissant des LREEs vers les HREEs (Pr/Lu 

= 0.72 ± 0.17 ; Figure E), sans anomalie particulière. Le fait que ces tissus ne soient pas impliqués dans 

les processus de transfert, de détoxication ou d’élimination peut alors expliquer l’absence de spectre 

marqué et les faibles concentrations dans ces tissus. 

Cette étude apporte les premières données de concentrations en REEs chez Solea solea et souligne la 

nécessité d’approfondir les recherches sur l’influence de l’âge ou du sexe des individus ainsi que sur 

l’organotropisme à l’aide d’un échantillonnage plus complet. Les résultats montrent l’importance de 

développer ces travaux pour le biomonitorng et la compréhension générale des processus de transfert 

des REEs au sein des organismes.



──────────────────────────── CHAPITRE 2 ──────────────────────────── 

ZOOM 2.B 

140 

 



──────────────────────────── CHAPITRE 2 ──────────────────────────── 

141 

VI. Contaminations par les REEs d’origine anthropique 

Bien qu’il soit possible de considérer aujourd’hui que les REEs sont des éléments essentiels chez 

certains organismes, la problématique actuellement au cœur des thèmes de recherches reste la 

question de l’impact potentiel des REEs d’origine anthropique sur les écosystèmes aquatiques. 

Les différentes sources de REEs d’origine anthropique ont été détaillées précédemment (e.g. activité 

minière, exploitation des minerais phosphatés, industrie pétrolière, médecine ; cf. Chapitre 1 ; 

partie I). La présence de certaines de ses contaminations environnementales sont connues depuis de 

nombreuses années dans les eaux et sédiments (e.g. Bau and Dulski, 1996 ; Brito et al., 2018 ; Olmez 

et al., 1991). Cependant, ces dernières années, la détection de ces contaminations chez les 

organismes aquatiques soulève de nouvelles questions concernant l’écodynamique de ces 

contaminants émergents, de leur assimilation jusqu’à leurs effets chez les organismes. 

Le traitement des minerais phosphatés, naturellement riches en REEs, pour la production de 

fertilisants agricoles entraine des rejets importants de REEs dans les écosystèmes aquatiques (e.g. 

Brito et al., 2018 ; Tranchida et al., 2011). Ces dernières années, quelques études ont pu mettre en 

lumière la présence de ces contaminations chez les organismes aquatiques (e.g. Bosco-Santos et al., 

2017 ; Gaudry et al., 2007). Le long des côtes du Maroc, Gaudry et al. (2007) ont étudié la 

bioaccumulation des REEs chez la macroalgue chlorophyte Ulva lactuca, présente à l’amont et à l’aval 

du panache d’usine de traitement des minerais phosphatés (Figure 10A).  

 

Figure 10 : Spectres en REEs normalisées au PAAS (données de Pourmand et al., 2012) pour : A) l’algue Ulva lactuca au site 

de référence (Background), à l’amont du rejet (site 23) et à l’aval du rejet (site 26) de l’industrie de traitement des minerais 

de phosphates (Gaudry et al., 2007) ; et B) la coquille du mollusque Corbicula fluminea et la fraction dissoute des eaux du Rhin 

à l’aval du rejet industriel de catalyseurs (Merschel and Bau, 2015). C) Somme des concentrations en REEs dans le sol et les 

tissus de Trifolium repens L. (i.e. racine, tige, feuille) le long d’un transect s’éloignant d’une route (Mleczek et al., 2018). 

Ces auteurs ont pu ainsi démontrer la biodisponibilité par voie directe de ces REEs anthropiques chez 

U. lactuca, avec des concentrations 140 fois supérieures à celles du site de référence chez les individus 

vivants sous l’influence de ces rejets industriels. De plus, à l’aide des spectres en REEs il est possible 
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de constater que les sites contaminés et non contaminés montrent des profils similaires (Figure 10A), 

impliquant une contamination de tous les REEs sans fractionnement apparent. 

Les REEs sont largement utilisées comme catalyseurs, notamment dans l’industrie pétrolière pour 

certaines étapes de craquage (e.g. Kogel et al., 2006 ; Kulaksız and Bau, 2011a ; Kulkarni et al., 2006 ; 

cf. Chapitre 1 ; partie I). Quelques études ont rapporté des contaminations environnementales en 

REEs liées à ces usages industriels (e.g. Olmez et al., 1991). En Allemagne, une usine fabricant ces 

catalyseurs est responsable d’importants rejets en La et Sm dans les eaux de surface du Rhin (Kulaksız 

and Bau, 2013, 2011a). A l’amont et à l’aval de ce rejet ponctuel, Merschel and Bau (2015) ont étudié 

le transfert de ces contaminants vers le mollusque bivalve Corbicula fluminea (Figure 10B). La 

présence conjointe d’anomalies en La et Sm dans les eaux du Rhin et les coquilles de C. fluminea 

indiquent alors que ces REEs d’origine anthropique sont biodisponibles pour cette espèce de 

mollusque d’eau douce et transférées vers la coquille pour être excrétées. 

Bien que les études présentées ci-après s’écartent du cadre de la thèse, il reste pertinent de noter deux 

exemples de contaminations en REEs chez des organismes terrestres. Les REEs sont notamment 

utilisées en tant que catalyseurs dans les pots catalytiques automobiles (e.g. Lerat-Hardy et al., 2021 ; 

Wiseman et al., 2016). Les poussières issues de l’usure de ces catalyseurs, riches en REEs, se déposent 

en bord de routes. En Pologne, Mleczek et al. (2018) ont étudié les concentrations en REEs présentes 

dans le sol et la plante Trifolium repens L., prélevés le long de transects (i.e. à 1m, 10m et 25m de la 

route) de part et d’autre d’une route fréquentée (Figure 10C). Ils ont montré des concentrations en 

REEs anormalement élevées dans le sol et les plantes en bord de route, ainsi que des concentrations 

décroissantes avec l’éloignement de la route. Ainsi, ces auteurs ont pu montrer la biodisponibilité de 

ces REEs d’origine anthropique issues du trafic routier. Le long d’une rivière contaminée en Gd 

d’origine médicale par un rejet de station de traitement des eaux usées, McCoy and Sheppard 

(2022) ont analysé les cernes de croissance de peupliers noirs de Californie (Populus Fremontii) pour 

détecter les REEs. Ils ont mis en évidence des contaminations en Gd dans les cernes de l’arbre et des 

corrélations entre les concentrations en Gd présentes en rivière et dans les organismes. Cette étude a 

ainsi mis en évidence la biodisponibilité de ces contaminants émergents chez cette espèce. 

Mise à part ce cas de contamination chez la plante terrestre P. Fremontii (McCoy and Sheppard, 2022), 

de nombreux cas de contaminations en Gd d’origine médicale ont été rapportées ces dernières années 

chez des organismes aquatiques (e.g. Barrat et al., 2022 ; Castro et al., 2023 ; Le Goff et al., 2019). Ces 

contaminations émergentes en Gd sont de plus en plus fréquentes dans les écosystèmes aquatiques, 

à la fois dans les matrices géochimiques et biologiques, et sont au cœur de nombreux projets de 

recherche. Cependant, de nombreux verrous scientifiques restent à lever afin de comprendre 
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l’écodynamique de ces contaminations en Gd dans l’environnement, principalement chez les 

organismes aquatiques. Dans ce contexte, la suite du manuscrit sera principalement axée sur cette 

thématique de recherche.
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Introduction 

Le chapitre 3 explore une problématique grandissante autour de l’usage des agents de contraste 

à base de gadolinium (Gd-CAs), depuis leur consommation jusqu’à leur présence chez les organismes 

aquatiques. Les objectifs de ce chapitre sont d’évaluer : i) les trajectoires de contaminations (i.e. 

évolution temporelle) le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan et ii) le potentiel de 

bioaccumulation du Gd anthropique par les organismes vivants le long de ce continuum. Ces 

travaux sont divisés en cinq parties et couvrent : 

- L’usage et la consommation des différentes molécules de Gd-CAs. Cette partie vise à 

exposer le contexte général autour de ces agents de contraste à base de Gd en explorant 

plusieurs questions : Pourquoi utilise-t-on ces composés ? Quelles sont ces molécules ? Quels 

sont nos usages et ont-ils changé au cours du temps ? Quelle est la consommation des Gd-

CAs en France ? Les réponses à ces questions sont alors apportées par une synthèse de la 

littérature et complétées par le Zoom 3.A sur l’évolution de la consommation des Gd-CAs 

en France de 2014 à 2022. 

- L’observation, le transfert et le comportement de ces contaminants émergents dans les 

milieux aquatiques. Le devenir de ces molécules, depuis leur excrétion jusqu’aux océans est 

abordé dans cette partie pour répondre à plusieurs questions : Comment met-on en évidence 

la présence de ces contaminants ? Comment et sous quelles formes sont transférés ces Gd-

CAs vers les eaux usées, puis les milieux aquatiques ? Quels comportements géochimiques 

ont ces contaminants dans l’environnement ? Une synthèse de la littérature sera alors 

proposée et appuyée par une mise en situation de ces connaissances sur un modèle de terrain, 

connu pour ses contaminations métalliques. Cette étude de terrain sera présentée au travers 

du Zoom 3.B sur le transfert et le comportement des Gd-CAs au sein du continuum 

Garonne-Gironde. 

- Les flux de Gd-CAs exportés jusqu’à l’océan. Cette partie questionne plusieurs points : Quels 

pays contribuent le plus aux exports vers la zone côtière européenne ? Quels facteurs 

expliquent les disparités entre pays ? Comment ont évolué ces flux durant les dernières 

années ? Après une synthèse de la littérature, ces questions seront majoritairement traitées 

au travers de l’Etude 3.A portant sur la modélisation des flux de Gd-CAs exportés à l’océan 

en France et en Europe et basée sur les données de consommation. Ces travaux ont fait 

l’objet d’une publication en tant que 1er auteur dans le journal Environment International en 

2023. 
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- La bioaccumulation in situ de ces contaminants émergents. Cette partie vise à documenter 

le transfert des Gd-CAs depuis le milieu vers les organismes aquatiques en répondant à 

plusieurs verrous : Les Gd-CAs sont-ils biodisponibles chez les organismes aquatiques ? 

Existe-t-il des différences de bioaccumulation suivant les groupes d’organismes considérés ? 

Quelles espèces sont bioindicatrices de ces contaminants ? Après une synthèse sur la 

contamination in situ en Gd-CAs chez les organismes aquatiques, cette partie s’appuiera 

principalement sur l’Etude 3.B portant sur la biodisponibilité et la bioaccumulation des Gd-

CAs chez le mollusque bivalve Corbicula fluminea, encagé en rivière urbaine contaminée. 

Cette étude a été publiée en tant que 1er auteur en 2020 dans le journal Science of the Total 

Environment. 

- La distribution tissulaire des Gd-CAs chez les organismes aquatiques. Cette dernière partie 

s’intéresse à l’organotropisme des Gd-CAs et aux cinétiques d’accumulation et de dépuration 

associées à ces contaminants en cherchant à répondre aux questions scientifiques suivantes : 

Comment se distribuent les Gd-CAs chez les organismes contaminés ? Ces Gd-CAs sont-ils 

gérés, éliminés, stockés ? Quels organes sont impliqués dans ces processus biologiques ? 

Quelles cinétiques s’y associent ? Cette partie s’appuie sur les travaux d’expérimentation 

présentés dans l’Etude 3.C et portant sur les cinétiques d’accumulation et de dépuration 

du Gd-DOTA chez l’huitre creuse Magallana gigas exposée par voie directe. Ces travaux 

font l’objet d’un article en finalisation pour Chemosphere en tant que 1er auteur. 

Enfin, ce troisième Chapitre se termine par une Figure de synthèse, récapitulant les points clés. 
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I. Agents de contraste à base de gadolinium : usages & 

consommation 

 Les agents de contraste à base de gadolinium 

En imagerie à résonance magnétique (IRM), les noyaux des atomes d’hydrogène qui composent 

l’eau sont soumis à un champ magnétique leur conférant un mouvement de précession. Les protons 

sont ensuite mis en résonance par l’application d’une onde de radiofréquence. A la coupure de l’onde 

de radiofréquence, les protons retrouvent leur état fondamental en libérant de l’énergie (Grover et 

al., 2015). Cette énergie, correspondant au signal d’intérêt en IRM, dépend du temps de relaxation des 

protons (i.e. le temps que mettent les protons à retrouver leur état fondamental). L’addition d’agents 

de contraste lors d’examens IRM permet alors de diminuer ces temps de relaxation pour obtenir des 

signaux plus intenses et donc des images de meilleure qualité (Lin and Brown, 2007). Ces agents de 

contraste sont injectés par voie veineuse chez le patient lors de l’examen de certains tissus mous (e.g. 

cerveau, foie, tractus digestif, système vasculaire, moelle épinière). 

Le gadolinium (Gd), sous sa forme trivalente (Gd3+), possède une configuration électronique d’intérêt : 

[Xe] 4f 7. Avec 7 électrons non appariés, Gd3+ est l’élément stable possédant le plus fort moment 

magnétique (Lin and Brown, 2007). L’utilisation de Gd3+ comme agent de contraste en IRM permet 

alors un retour très rapide des protons à leur état fondamental (i.e. augmentation des vitesses de 

relaxations des protons). Ainsi, l’injection par voie veineuse de Gd3+ lors d’examens IRM permet 

d’augmenter le ratio signal/bruit et d’améliorer nettement le contraste et la clarté des images 

obtenues (Lin and Brown, 2007). Cependant, sous forme d’ion libre, Gd3+ est hautement toxique et ne 

peut être administré aux patients (Idée et al., 2006 ; Vassallo et al., 2011). Les agents de contraste à 

base de Gd (Gd-CAs) sont des complexes organométalliques où Gd est associé à des ligands 

organiques afin d’être hautement stable sous forme dissoute, limitant ainsi la dissociation de l’agent 

de contraste (i.e. la libération de Gd3+) au sein du corps humain et permettant une excrétion 

théoriquement rapide et totale par voie urinaire (Bellin and Van Der Molen, 2008 ; Brünjes and 

Hofmann, 2020). 

Il existe aujourd’hui différentes formulations de Gd-CAs qui peuvent être différenciées selon leurs 

formes (linéaires ou macrocycliques) et leurs charges (ioniques ou non-ioniques ; e.g. Ebrahimi and 

Barbieri, 2019 ; Port et al., 2008 ; Figure 1). Ces caractéristiques ont une influence directe sur la 

stabilité des agents de contraste et donc sur le temps de demi-vie avant dissociation de ces complexes 

dans l’organisme. D’un côté, les Gd-CAs linéaires et non-ioniques sont les moins stables avec, par 

exemple, le gadodiamide (Gd-DTPA-BMA). De l’autre côté, les Gd-CAs macrocycliques et ioniques 

comme l’acide gadotérique (Gd-DOTA) sont les plus stables. Entre les deux, il existe également des 
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Gd-CAs linéaires et ioniques (acide gadopentétique ; Gd-DTPA) ou des Gd-CAs macrocycliques et 

non-ioniques (gadobutrol ; Gd-BT-DO3A) montrant des stabilités intermédiaires (Clases et al., 2018 ; 

Figure 1). En comparaison, les temps de demi-vie avant dissociation de Gd-DTPA-BMA, Gd-DTPA, 

Gd-BT-DO3A et Gd-DOTA sont respectivement de < 5s, < 5s, 43h et 338h à pH = 1 et T = 25°C (Idée et 

al., 2008 ; Port et al., 2008). 

 

Figure 1: Différentes formulations d’agents de contraste à base de gadolinium (Gd-CAs) selon leurs formes (linéaire ou 

macrocyclique) et leurs charges (ionique ou non-ionique). Représentation d’après Port et al. (2008) et Ebrahimi and Barbieri 

(2019). 

L’injection de Gd-CAs aux patients se fait via de fortes concentrations en Gd, avec 18 mgGd/kg de 

masse corporelle pour le Gd-DOTA et 16 mgGd/kg de masse corporelle pour le Gd-BT-DO3A. Ces deux 

Gd-CAs étaient les deux molécules les plus utilisées en 2016 du fait de leur haute stabilité (Ebrahimi 

and Barbieri, 2019). Pour un adulte de 70 kg, la dose de Gd injectée est alors de 1.12 gGd à 1.26 gGd. Des 

études se sont donc intéressées au temps de résidence des Gd-CAs dans le corps humain (e.g. 

McDonald et al., 2018). Ainsi, McDonald et al. (2018) rapportent, pour Gd-DTPA-BMA, Gd-DTPA et 

Gd-BT-DO3A, des taux d’éliminations, 24h post-injection, de 95.4%, 91% et >90%. Concernant le Gd-

DOTA, ces auteurs reportent des taux de 73% d’élimination chez les femmes contre 84% chez les 

hommes, en 24h. Il reste important de noter que certains auteurs ont pu montrer une élimination par 

voie urinaire en deux phases temporelles successives : une première phase rapide et immédiate (i.e. 
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24-72h post-injection) et une phase lente, impliquant un retour au niveau de Gd pré-injection en 50 à 

90 jours (Alwasiyah et al., 2019 ; Lancelot, 2016). 

La première mise sur le marché d’un Gd-CA a été faite en 1987 pour le Gd-DTPA (acide 

gadopentétique), un Gd-CA linéaire et ionique. Depuis, le développement de Gd-CAs plus stables 

comme les Gd-CAs macrocycliques et ioniques, a été au cœur des recherches pharmaceutiques. En 

effet, les Gd-CAs les moins stables ont fait l’objet de nombreuses études montrant l’accumulation de 

Gd au niveau du cerveau, des reins ou des os chez des patients ayant réalisé plusieurs examens IRM 

avec injection (e.g. Kanda et al., 2015 ; Runge, 2017). De nombreux cas de chocs anaphylactiques 

(Gracia Bara et al., 2022), ou de fibrose systémique néphrogénique ayant causé le décès de patients 

atteints de défaillances rénales (Idée et al., 2008), ont également été enregistrés. Une des causes de 

cette toxicité a été attribuée aux réactions de transmétallation (i.e. Gd-CA + Mn+ ↔ M-CA + Gd3+) 

pouvant avoir lieu entre les Gd-CAs linéaires et d’autres ETM naturellement présents au sein du corps 

(e.g. Corot et al., 1998 ; Idée et al., 2006 ; Rogosnitzky and Branch, 2016). En Juillet 2017, du fait de 

ces cas de toxicité, les Gd-CAs les moins stables (i.e. Gd-DTPA, Gd-DTPA-BMA) ont vu leurs 

autorisations de mise sur le marché être suspendues dans l’Union Européenne sur décision de 

l’Agence Européenne des Médicaments (EMA, 2017). 

A l’échelle globale, il a été estimé que 33% à 50% des IRM réalisées quotidiennement utilisent des Gd-

CAs (Idée et al., 2006 ; Lin and Brown, 2007 ; Thomsen, 2017). Ebrahimi and Barbieri (2019) estiment 

qu’en 2019, environ 30 millions d’examens IRM ont été réalisés avec une injection de Gd-CA, soit 50% 

de plus qu’en 2005. Cette augmentation est largement liée aux politiques de santé des pays, par 

exemple avec les politiques de lutte contre le cancer, ayant conduit à une augmentation du nombre 

d’appareils IRM disponibles, permettant des diagnostiques précoces et une meilleure prise en charge 

des patients (Lerat-Hardy et al., 2019). Depuis la fin des années 1980 jusqu’à aujourd’hui, les Gd-

CAs ont connu des changements d’usages et de formulation et sont passés d’inexistants à 

massivement utilisés, dans les pays ayant développé leur accès aux soins d’imagerie IRM. 

Ce contexte général autour de l’usage des Gd-CAs au cours du temps, nous a amenés à une première 

question concernant ces composés : Quels Gd-CAs sont aujourd’hui consommés en France et quelle 

a été l’évolution de leur consommation ces dernières années ? 
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 Zoom 3.A – Consommation de Gd-CAs en France de 2014 à 2022 

En France, à l’aide des données de santé publique, il est possible de proposer un bilan de la 

consommation des Gd-CAs de 2014 à 2022. En effet, le site de la Sécurité Sociale (Amelie.fr) propose 

l’ensemble des données de consommation annuelle de médicaments depuis 2014 (Open Medic). 

Cette base de données permet notamment d’obtenir le nombre de Gd-CAs prescrits : par an ; par 

région française ; pour chaque formulation de Gd-CA ; selon le sexe du patient ; et selon la classe d’âge 

du patient. Ces données sont synthétisées dans ce Zoom afin d’avoir une vision d’ensemble de 

l’évolution spatio-temporelle de la consommation de Gd-CAs en France ces dernières années. 

Le premier objectif de ce Zoom était d’étudier les évolutions temporelles du nombre de prescriptions 

de Gd-CAs, d’examens IRM et d’appareils IRM sur le territoire français de 2014 à 2022 (Figure A). La 

consommation de Gd-CAs est globalement en augmentation, avec une croissance moyenne de +6% 

par an sur la période. Ainsi, la consommation de Gd-CAs est passée de 1.4 million de prescriptions par 

an en 2014 à 2.3 millions en 2022, soit une augmentation de 59% sur cette période. Nous pouvons 

noter de fortes corrélations positives entre les nombres de prescriptions et d’examens IRM (R² = 0.99) 

ou les nombres de prescriptions et d’appareils IRM (R² = 0.92). Cette coévolution des données est 

globalement liée aux politiques nationales de santé. Les 3 « plans cancers » de 2003 à 2019 et 

aujourd’hui la « stratégie décennale de lutte contre les cancers » (2021-2030) ont eu pour objectif 

d’améliorer le dépistage, l’accompagnement, le suivi des traitements, ou encore le suivi post-

traitement des patients (Lerat-Hardy et al., 2019). Ces plans nationaux ont tous mis en avant 

l’importance du développement du parc IRM et expliquent en grande partie l’augmentation du 

nombre d’appareils sur le territoire. En effet, le parc IRM français est passé de 38 appareils pour mille 

habitants en 2006 à 136 en 2021. Cependant, un décrochage peut être observé pour l’année 2020, 

avec une diminution de 4% des prescriptions et des examens IRM, probablement liée à la crise 

sanitaire du COVID-19. Ces données permettent également de déterminer qu’en moyenne sur la 

période étudiée, 24% des examens IRM sont réalisés avec une injection de Gd-CAs en France, ce 

qui semble inférieur aux estimations proposées dans la littérature (i.e. 33 à 50%). 

Le second point de ce Zoom s’intéresse aux changements d’usages des différentes molécules de Gd-

CAs en France (Figure B). Sur la période étudiée il est possible de constater que le Gd-DOTA 

(macrocyclique, ionique) est le Gd-CA le plus prescrit, suivi par le Gd-BT-DO3A (macrocyclique, non-

ionique). Les retraits des autorisations de mise sur le marché du Gd-DTPA (linéaire, ionique) et du Gd-

DTPA-BMA (linéaire, non-ionique) en 2017 sont également visibles. Le Gd-DTPA était déjà très peu 

utilisé en France sur la période pré-2017 et disparait complètement en 2017. Les prescriptions de Gd-

DTPA-BMA, quant à elles, diminuent fortement en 2017 pour disparaitre dès 2018. Bien que non 

interdit, le Gd-BOPTA (linéaire, ionique) a également vu sa consommation largement diminuer à 
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partir de 2017. L’usage du Gd-BOPTA est aujourd’hui restreint aux imageries du foie, pour sa capacité 

à pénétrer spécifiquement dans cet organe (Bellin and Van Der Molen, 2008). En contrepartie, les Gd-

CAs macrocycliques ont remplacé les Gd-CAs linéaires peu stables au cours du temps. Le Gd-HP-

DO3A (macrocyclique, non-ionique) a notamment vu son nombre de prescriptions largement 

augmenter depuis 2017. Aujourd’hui, 99% des Gd-CAs prescrits sont des Gd-CAs macrocycliques 

de haute stabilité. 

Des différences notables de consommation des Gd-CAs peuvent être observées suivant l’âge et le 

sexe des patients (Figure C). Ces résultats indiquent que 60% des examens IRM avec injection de Gd-

CAs sont réalisés chez des femmes. Concernant l’âge des patients, seul 4% des examens avec injection 

concernent des moins de 20 ans, contre 53% pour des patients de 20 à 59 ans et 43% pour des patients 

de plus de 60 ans. Les disparités observées selon l’âge des patients peuvent être liées au besoin de 

diagnostiquer des pathologies dont la prévalence augmente avec l’âge (e.g. cancers, maladies 

neurodégénératives et vasculaires). Concernant le sexe du patient, il semble difficile de connaitre les 

raisons exactes des disparités observées. Cependant, l’espérance de vie plus longue pour les femmes 

peut être une des raisons expliquant ces disparités. 

Enfin, une approche spatiale de la consommation des Gd-CAs en France a été proposée (Figure D). 

Cette cartographie présente le nombre d’habitants par région française et le pourcentage régional de 

prescriptions en 2019. Ainsi, une hétérogénéité spatiale est observable où l’Ile-de-France ressort en 

première position avec 20% des prescriptions de Gd-CAs pour environ 19% de la population française 

(12 M. hab.). A l’opposé, avec 5% de la population (3 M. hab.), la Bretagne regroupe 3% des 

prescriptions de Gd-CAs en 2019. Assez logiquement, une forte corrélation est observée entre la 

démographie et le nombre de prescriptions de Gd-CAs (R² = 0.94). 

Ce bilan de la consommation des Gd-CAs en France synthétise des connaissances cruciales pour 

comprendre les pressions liées au rejet de ces contaminants émergents dans l’environnement. Ce 

Zoom permet ainsi de définir les usages actuels des Gd-CAs (i.e. consommation croissante, 

dominance des Gd-CAs macrocycliques, hétérogénéité régionale) afin de comprendre et 

d’anticiper les contaminations environnementales en Gd d’origine médicale sur le territoire. 
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II. Caractérisation et comportement dans les milieux aquatiques 

 Quantification des anomalies en Gd 

La majorité des études s’intéressant aux REEs dans l’environnement s’appuient sur des analyses 

par ICP-MS, ne permettant pas de différencier les Gd-CAs des autres formes de Gd. Mis à part 

quelques travaux s’appuyant sur des analyses de spéciation par HILIC-ICP-MS (e.g. Künnemeyer et 

al., 2009 ; Lindner et al., 2013 ; Raju et al., 2010 ; Telgmann et al., 2012), la grande majorité des études 

utilisent des calculs d’anomalies. Ces anomalies en Gd d’origine médical sont exclusivement positives 

et traduisent un excédent de Gd par rapport aux concentrations naturelles des autres REEs. La 

quantification de ces anomalies permet de différencier la part anthropique (i.e. l’excès de Gd) de celle 

naturelle (i.e. concentration théorique en Gd ; Gd*) de Gd, sans analyser spécifiquement les 

différentes molécules de Gd-CAs présentes. 

Les méthodes de calcul des anomalies en REEs qui ont été décrites précédemment s’appliquent 

également dans le cadre des anomalies en Gd (cf. Chapitre 1 ; partie II). A l’aide de méthodes 

d’interpolations ou d’extrapolations, linéaires ou géométriques, des concentrations normalisées des 

REEs voisines, il est possible d’utiliser plusieurs binômes d’éléments comme Eu/Tb (Nozaki et al., 

2000a) ; Sm/Tb (Bau and Dulski, 1996; Knappe et al., 2005) ; Nd/Tb (Lerat-Hardy et al., 2019) ou encore 

Nd/Dy (Hissler et al., 2015; Louis et al., 2020). Concernant le binôme Eu/Tb, la présence fréquente 

d’anomalies naturelles en Eu rend souvent cette méthode inutilisable. De même, la présence 

d’anomalies en Sm peut limiter l’utilisation du binôme Sm/Tb (Kulaksız and Bau, 2013 ; Lerat-Hardy 

et al., 2019). D’autres auteurs choisissent des régressions de type puissance basées sur le couple 

Sm/Tb (Barrat et al., 2022 ; Inoue et al., 2022 ; Le Goff et al., 2019). Enfin la méthode des régressions 

polynomiales sur l’ensemble du spectre en REEs, sans considérer les anomalies naturelles (e.g. Ce, 

Eu), a déjà été utilisée (Hatje et al., 2016 ; Möller et al., 2002). 

Finalement, il n’existe pas de méthode universelle pour calculer les anomalies en Gd mais le choix 

de la méthode doit être fait en fonction de l’allure globale du spectre, de la présence ou non 

d’autres anomalies et du bruit de fond géochimique du bassin versant. 

 Anomalies et concentrations de Gd en milieu urbain 

II.2.1. Emissions de Gd-CAs par les stations de traitement des eaux usées 

L’excrétion des Gd-CAs par voie urinaire, durant plusieurs jours suivant l’injection, implique 

l’entrée de ces composés dans les réseaux d’eaux usées en sortie des structures accueillant les IRM 

(i.e. hôpitaux, cliniques, centres de radiologie) mais également dans les réseaux domestiques, après 

le retour des patients à leur domicile (Rabiet et al., 2009 ; Verplanck et al., 2005). Par conséquent, il 
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est courant de retrouver des Gd-CAs dans les eaux usées de systèmes éloignés des infrastructures 

accueillant les IRM (Andrade et al., 2020 ; Rabiet et al., 2009), même si les plus fortes concentrations 

restent observées en sortie des centres d’imagerie (e.g. hôpitaux, cliniques). Par exemple, Kümmerer 

and Helmers (2000) ont enregistré des concentrations en Gd-CAs entre 1 000 et 54 000 ng/L dans des 

rejets hospitaliers (Freiburg University Hospital, Allemagne), contre un bruit de fond en Gd naturel 

(Gdnat) estimé à 0.6 ng/L. Des variations journalières et hebdomadaires de concentrations en Gd-CAs 

dans les rejets hospitaliers ont également été constatées, avec des concentrations plus élevées la 

semaine, en journée, comparativement aux concentrations nocturnes, ou le week-end, lorsque les 

appareils IRM sont peu utilisés (Kümmerer and Helmers, 2000 ; Telgmann et al., 2012). 

Le devenir des Gd-CAs a régulièrement été étudié à travers les étapes de traitement des stations de 

traitement des eaux usées (STEU ; e.g. Künnemeyer et al., 2009 ; Lawrence et al., 2010 ; Verplanck et 

al., 2010). L’absence d’abattement des Gd-CAs lors des différentes étapes de traitement a 

généralement été observée dans ces études, attribuant cette observation à la forte stabilité de ces 

composés sous forme dissoute. A l’inverse, les REEs dissoutes, d’origine géogénique, présentes dans 

les eaux usées sont abattues, via des processus d’adsorption, lors des étapes de traitement, tendant 

à exacerber l’anomalie positive en Gd de la fraction dissoute (Inoue et al., 2022 ; Verplanck et al., 

2010). Les spectres en REEs, présentant des anomalies en Gd dans des effluents de STEU, montrent 

tous de larges anomalies positives en Gd (10 < Gd/Gd* < 1 700), associées à des proportions de Gd-

CAs entre 90% et 100% du Gd total (Figure 2). 

 

Figure 2 : Spectres en REEs normalisées au PAAS (données issues de Pourmand et al., 2012) dans les effluents de STEU de 

plusieurs pays. Ces échantillons correspondent à la fraction « dissoute » des eaux (0.2 µm < ø < 0.45 µm). 1 Rabiet et al. 

(2009) ; 2 Bau and Dulski (1996) ; 3 Inoue et al. (2022) ; 4 Song et al. (2017) ; 5 de Campos and Enzweiler (2016) ; 6 Verplank et 

al. (2005). 

Certains auteurs estiment que l’absence d’abattement des Gd-CAs, linéaires comme macrocycliques, 

en STEU est confortée par l’absence d’anomalie positive en Gd dans les boues de STEU (Kümmerer 

and Helmers, 2000 ; Verplank et al., 2005 ; 2010 ; Telgmann et al., 2012). Ce point a notamment été 

appuyé par Verplank et al. (2010) en calculant, sur leurs sites d’études (4 STEU ; USA), qu’il suffirait de 
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10 à 15% d’abattement des Gd-CAs en STEU pour que l’anomalie positive en Gd soit visible dans les 

boues (Gd/Gd* > 1.5). 

Des réactions de transmétallation, observées en laboratoire, pourraient également avoir lieu (Möller 

and Dulski, 2010a, 2010b), notamment entre Fe3+, ajouté lors des étapes de coagulation-floculation, 

et les Gd-CAs linéaires (i.e. Gd-DTPA + Fe3+ ↔ Fe-DTPA + Gd3+), entrainant alors un abattement des 

Gd-CAs (Rabiet et al., 2014). Cependant, ces processus semblent très peu observés en STEU. 

La communauté scientifique admet communément que les Gd-CAs ne sont pas traités en STEU et 

sont transférés en quasi-totalité vers les milieux aquatiques, sans être dégradés. Ainsi, les Gd-CAs 

sont aujourd’hui considérés comme d’excellents traceurs des rejets domestiques et hospitaliers 

(Möller et al., 2000). 

La présence de Gd d’origine médicale dans les milieux aquatiques a principalement été observée à 

l’aval de villes densément peuplées et disposant d’un accès développé aux soins d’imageries par 

IRM. Néanmoins, certains auteurs ont pu montrer la présence de Gdanth dans des bassins versant ne 

disposant pas d’appareils IRM (e.g. R. L. B. Andrade et al., 2020). Ces observations s’expliquent par le 

temps nécessaire pour excréter la totalité des Gd-CAs post-injection (i.e. jusqu’à 90j). Ainsi, les 

patients vont continuer à excréter les Gd-CAs une fois rentrés chez eux, donc potentiellement loin du 

lieu d’examen, sur un bassin versant ne disposant pas d’appareils IRM. Au travers des rejets de STEU, 

les contaminations environnementales en Gd d’origine médicale sont alors des contaminations 

ponctuelles mais omniprésentes à l’échelle du territoire. 

II.2.2. Transfert vers les eaux potables 

Dans les années 1990, les premières anomalies en Gd ont été observées dans les eaux potables 

de grandes villes d’Allemagne (1.2 < Gd/Gd* < 22 ; Bau and Dulski, 1996), entrainant de nouvelles 

questions autour du risque sanitaire associé à cette exposition chronique. Depuis, ces contaminations 

de l’eau potable ont été observées dans d’autres grandes villes en Allemagne (Schmidt et al., 2019; 

Tepe et al., 2014), en République Tchèque (Möller et al., 2002; Morteani et al., 2006), au Royaume-

Uni (Kulaksız and Bau, 2011b), ou plus récemment en Pologne (Wysocka et al., 2023). En France, 

l’ANSES a reporté en 2011 la présence de Gdanth dans les eaux potables (Py et al., 2011). D’une part, 

certaines villes puissent leurs eaux de boissons directement des eaux de surfaces, contaminées en Gd 

(Möller et al., 2002). D’autre part, plusieurs études ont reporté le transfert des Gd-CAs stables depuis 

les eaux de surface vers les aquifères de surface, utilisés pour l’alimentation en eau potable (Knappe 

et al., 2005). Récemment, Louis et al. (2023) ont démontré la présence de Gdanth dans les eaux de la 

nappe alluviale du Danube en Autriche, en Slovaquie, en Hongrie, en Serbie et en Bulgarie. Sur la 
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métropole de Bordeaux, alimentée en eau par des nappes profondes, Lerat-Hardy et al. (2019) n’ont 

détecté aucune anomalie en Gd dans les eaux potables. 

Concernant les processus de potabilisation, peu d’études rapportent l’efficacité des traitements sur 

les Gd-CAs (e.g. Birka et al., 2016). Néanmoins, la spéciation du Gd dans les eaux potables 

d’Allemagne a révélé que les composés détectés sont les Gd-CAs stables et non dégradés (Birka et al., 

2016 ; Lindner et al., 2015). En France, Py et al. (2011) ont analysé plusieurs échantillons d’eaux avant 

et après traitement de potabilisation et ont démontré la présence de Gd, ce qui semble indiquer que 

les étapes classiques de potabilisation ne sont pas efficaces pour éliminer les Gd-CAs. 

  Partitionnement et réactivité dans les milieux aquatiques 

II.3.1. Transfert sur le continuum Rivière-Estuaire-Océan 

Avant la commercialisation du premier Gd-CAs, De Baar et al. (1985) ont observé la présence 

d’une anomalie positive et naturelle en Gd en milieu marin, dans les eaux de surface et profondes 

des océans Atlantique et Pacifique. Cette anomalie, constatée par d’autres auteurs (e.g. Kim et al., 

1991), est principalement due à la configuration électronique du Gd, avec une couche de valence 4f 

semi-remplie (i.e. 7 électrons). La spéciation du Gd en milieu marin diffère de celle des REEs voisines. 

En s’appuyant sur les travaux de spéciation des REEs de Turner et al. (1981), de Baar et al. (1985) 

rapportent que Gdnat est sous forme de complexes carbonatés, en proportion plus importante que les 

REEs voisines. Avec des anomalies de Gd/Gd* = 1.52 ± 0.17 dans l’Océan Atlantique et Gd/Gd* = 1.33 

± 0.08 dans l’Océan Pacifique, il est crucial d’examiner avec précaution les anomalies présumées 

d’origine anthropique en milieu marin. Ainsi, plusieurs auteurs s’accordent à définir une anomalie 

anthropique de Gd comme étant supérieure au seuil de Gd/Gd* = 1.5 (e.g. Kulaksiz and Bau, 2007). 

Cependant, ce seuil est spécifique au milieu océanique et ne remet pas en question les contaminations 

observées dans les hydrosystèmes continentaux. 

Contaminations en rivières : La première étude à observer la présence d’anomalies positives en Gd 

dans les eaux de rivières a été réalisée en Europe, à la fin des années 1990 (Bau and Dulski, 1996). Des 

concentrations anormales en Gd ont été observées dans les eaux de plusieurs rivières d’Allemagne et 

ces auteurs ont attribué cette contamination à l’utilisation du Gd sous forme de Gd-CAs. Depuis, de 

nombreuses études ont rapporté la présence d’anomalies positives en Gd dans les eaux de rivières en 

France (e.g. Lerat-Hardy et al., 2019 ; Rabiet et al., 2009), en Allemagne (e.g. Kulaksız and Bau, 

2011a,2013), au Japon (e.g. Inoue et al., 2020), en Corée du Sud (e.g. I. Kim et al., 2020 ; Song et al., 

2017), au Brésil (e.g. Campos and Enzweiler, 2016 ; Merschel et al., 2015), aux USA (e.g. Verplanck et 

al., 2005) et d’en d’autres pays d’Europe (e.g. Louis et al., 2023 ; Möller et al., 2003 ; Morteani et al., 

2006) ou d’Asie (e.g. Alkan et al., 2020). Toutes ces études attribuent les contaminations observées 
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en Gd à son usage sous forme de Gd-CAs. Dans la littérature, il est alors commun d’utiliser le terme 

de Gd anthropique (Gdanth) pour parler de contaminations exclusives en Gd d’origine médicale. 

Néanmoins, il apparait intéressant de parler de Gdanth lorsque la forme du Gd n’est pas connue, par 

opposition aux Gd-CAs qui sont sous forme de complexes organométalliques. 

Sur les quelques exemples présentés (Figure 3A), ces contaminations en Gdanth sont de l’ordre de la 

dizaine de ng/L mais représentent 76% à 88% du Gd total dissous de la colonne d’eau. Toutes ces 

études réalisées en rivière attribuent la contamination en Gdanth à la phase aqueuse mais les seuils de 

coupure diffèrent, allant de fractions < 0.45 µm à des fractions < 10 kDa. Généralement, les études 

attribuent cette contamination à la fraction « dissoute » (i.e. < 0.45 µm ou < 0.2 µm ; Sholkovitz, 1992). 

Or, ce seuil de coupure laisse passer une part des colloïdes et des nanoparticules présentes en rivière 

(Elderfield et al., 1990 ; Sholkovitz, 1992). Ces fractions colloïdales et nano-particulaires sont 

connues pour jouer un rôle majeur dans la spéciation des REEs naturelles et posent alors la 

question du partitionnement du Gdanth en rivière. 

 

Figure 3 : Spectres en REEs normalisées au PAAS (données issues de Pourmand et al., 2012) dans les eaux de rivières (A) et 

les eaux côtières (B) de plusieurs pays. Ces échantillons correspondent à la fraction « dissoute » des eaux (0.2 µm < ø < 0.45 

µm). 1 Lerat-Hardy et al. (2019) ; 2 Kulaksiz and Bau (2007) ; 3 Nozaki et al. (2000a) ; 4 Song et al. (2017) ; 5 da Costa et al. (2021) ; 
6 Bau et al. (2006) ; 7 Ma and Wang (2023) ; 8 Akagi and Edanami (2017) ; 9 I. Kim et al. (2020) ; 10 Pedreira et al. (2018) ; 11 Hatje 

et al. (2016). 



──────────────────────────── CHAPITRE 3 ──────────────────────────── 

162 

Kulaksiz and Bau (2013) ont étudié le partitionnement des REEs naturelles et du Gdanth dans les eaux 

du Rhin (Allemagne), pour trois fractions : i) la fraction dissoute (< 0.2 µm) ; ii) la fraction 

colloïdale/nano-particulaire (0.2 µm < ø < 10 kDa) ; et iii) la fraction « vrai dissous » (< 10 kDa). Ces 

auteurs ont alors montré que l’anomalie positive en Gd est présente dans la fraction dissoute 

(Gd/Gd* = 1.4) et dans la fraction « vrai dissous » (Gd/Gd* = 2.4), mais absente de la fraction 

colloïdale/nano-particulaire (Gd/Gd* = 0.87). L’augmentation de l’anomalie dans la fraction « vrai 

dissous » est liée à la perte d’une grande partie des REEs naturelles, associées à la fraction 

colloïdale/nano-particulaire. Le Gdanth est alors exclusivement présent dans la fraction < 10 kDa, 

traduisant la présence de Gdanth sous forme de Gd-CAs stables en rivière. 

Contaminations en estuaires : Les REEs naturelles sont connues pour avoir une forte réactivité à 

l’interface continent-océan (cf. Chapitre 1 ; partie III), lors des processus estuariens (e.g. gradients de 

salinité et de turbidité). Néanmoins, seules quelques études ont suivi le comportement du Gdanth face 

à ces gradients (e.g. da Costa et al., 2021 ; Kulaksız and Bau, 2007 ; Ma and Wang, 2023). En Allemagne 

sur l’estuaire du Weser, Kulaksiz and Bau (2007) ont pu montrer que l’anomalie en Gdanth est présente 

tout au long du gradient estuarien. A la différence des REEs naturelles, les concentrations en Gdanth 

suivent parfaitement la droite de dilution correspondant au mélange des masses d’eaux et traduisant 

un comportement conservatif du Gdanth le long du continuum estuarien. Le Gdanth ne semble pas 

réactif le long du gradient de salinité et indique que le Gdanth est toujours sous forme de Gd-CAs 

stables lorsqu’il est exporté vers la zone côtière. Plus récemment, Ma and Wang (2023) ont 

également pu montrer le comportement conservatif du Gdanth le long du continuum continent-océan 

de la rivière Pearl (Chine). 

Ce constat pose alors la question de la persistance et de la stabilité de ces composés dans 

l’environnement. Birka et al. (2016) ont par exemple testé la stabilité de plusieurs Gd-CAs (i.e. Gd-

DTPA, Gd-DOTA, Gd-BT-DO3A, Gd-BOPTA) exposés aux UV. Ces auteurs n’ont observé aucune 

dégradation du Gd-DTPA, du Gd-DOTA et du Gd-BT-DO3A, malgré des conditions d’irradiation 

largement supérieures aux conditions environnementales. Seul le Gd-BOPTA a montré une 

dégradation de 80% après 300min d’irradiation dans une eau de rivière. Concernant le Gd-DTPA, 

Schijf and Christy (2018) ont pu montrer une déstabilisation des complexes en conditions typiques des 

milieux côtiers riches en Ca et Mg. Si ces études semblent indiquer une potentielle dégradation des 

« anciens » Gd-CAs linéaires, il apparait crucial de s’intéresser au Gd-CAs macrocycliques utilisés 

actuellement. Le Gd-DOTA est aujourd’hui le Gd-CA le plus utilisé en France (cf. Zoom 3.A) et 

Guerreiro and Brito (2023) se sont intéressés à son potentiel de dégradation en conditions 

environnementales de salinité, de température, de radiations UV et de pH. Ces auteurs ont pu montrer 

que ni la salinité (0 < S < 36), ni la température (40°C), ni le pH (6 < pH < 10) ne dégrade le Gd-DOTA 
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sur une période de 96h. Seule une exposition à un pH < 4 durant 5 semaines en eau douce a pu montrer 

une dégradation de 29% du Gd-DOTA. L’irradiation UV a montré une faible dégradation du Gd-DOTA 

d’environ 4% après 24h. En conclusion, les études s’étant intéressées au devenir de ces 

contaminants dans les eaux continentales de surface s’accordent à montrer que le Gdanth est 

stable sous forme de Gd-CAs solubles dans l’eau, non dégradés et caractérisés par un temps de 

demi-vie très long dans l’environnement. 

Contaminations en milieu marin : Quelques études rapportent alors la présence d’anomalies 

positives en Gd dans les milieux côtiers (e.g. Akagi and Edanami, 2017 ; Hatje et al., 2016 ; T. Kim et 

al., 2020 ; Pedreira et al., 2018). Sur les quelques exemples présentés (Figure 3B), les anomalies en Gd 

varient de Gd/Gd* = 1.4 à Gd/Gd* = 8.7, pour des concentrations du ng/L à la dizaine de ng/L. Ces 

contaminations sont plus faibles qu’en milieu continental, du fait du pouvoir de dilution océanique, 

mais peuvent représenter jusqu’à 89 % du Gd total présent dans la fraction dissoute. En milieu côtier, 

des anomalies positives en Gd (1.7 < Gd/Gd* < 2.1) ont été observées en Allemagne et ont été 

attribuées aux apports continentaux du Rhin, de l’Ems et probablement de la Tamise (Kulaksiz and 

Bau, 2007). La présence d’anomalies positives en Gd a également été mise en évidence dans une 

lagune méditerranéenne (Etang de Thau ; France) soumise à de fortes pressions urbaines dont des 

rejets de STEU (Elbaz-Poulichet et al., 2002). Si ces contaminations sont à de plus faibles 

concentrations qu’en rivière, leur présence est aujourd’hui de plus en plus marquée, notamment 

dans le cadre de rejets sous-marins de STEU, permettant une dilution rapide des contaminations 

urbaines (Pedreira et al., 2018). 
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II.3.2. Zoom 3.B – Transferts et comportement du Gdanth sur le continuum 

Garonne-Gironde 

Ce Zoom se base sur une campagne océanographique réalisée en 2015 sur l’estuaire de la Gironde 

(Blanc, 2015) et sur les résultats d’analyses en REEs au site La Réole (limite d’influence de la marée 

dynamique), réalisés par Antoine Lerat-Hardy lors de ses travaux de thèse ayant menés à la 

publication d’une étude sur laquelle je suis co-auteur (Lerat-Hardy et al., 2019). Ce Zoom 3.B 

s’intéresse alors au transfert et au comportement du Gdanth dans la fraction dissoute des eaux du 

continuum Garonne-Gironde. 

Contexte 

A partir des données de concentrations en Gdanth mesurées au site de La Réole (Figure A ; 2003 – 2017 ; 

Lerat-Hardy, 2021), il est possible d’étudier l’évolution de ces concentrations en fonction des débits 

en rivière. Une forte corrélation négative et significative (rspearman = 0.83 ; p-value < 0.001) est obtenue 

entre les concentrations de Gdanth et les débits de la Garonne (Figure A). A l’inverse, aucune 

corrélation n’est observée entre les débits et les concentrations en Gdnat. Ce résultat semble confirmer 

que Gdanth en rivière est toujours sous forme stable de Gd-CAs. Sur la Garonne, les concentrations 

en Gdanth sont alors uniquement affectées par la fluctuation des débits. Ce résultat implique qu’en 

période de hautes eaux, les contaminations en Gdanth sont diluées par les contributions majoritaires 

des sources naturelles. A l’inverse, les concentrations en Gdanth sont maximales en période de basses 

eaux, lorsque la contribution des rejets de STEU est significative. Il apparait alors pertinent 

de s’intéresser à la suite du continuum, en cherchant à définir : i) la variabilité spatiale des 

concentrations en Gdanth, depuis La Réole jusqu’à l’embouchure de l’estuaire de la Gironde (e.g. 

influence des rejets de STEU de Bordeaux sur la Garonne ; contribution des apports de la Dordogne) ; 

et ii) le comportement du Gdanth face au gradient de salinité estuarien. Ces informations 

permettraient alors de comprendre les transferts de Gdanth depuis la Garonne jusqu’à l’estuaire de la 

Gironde. 

Matériels & Méthodes 

Les 13 et 14 Octobre 2015, un profil longitudinal a été réalisé sur le continuum Garonne-Gironde en 

période d’étiage (Q = 248 m3/s). La fraction dissoute des eaux de l’estuaire (< 0.2 µm) a été 

échantillonnée à 26 stations le long du gradient de salinité (0 < S < 31), depuis le point kilométrique 

PK-5 (Port de Bègles ; limite amont de Bordeaux) jusqu’au PK105 (embouchure de l’estuaire ; aval de 

Royan). Le PK0 correspond au centre de la ville de Bordeaux. En parallèle, la fraction dissoute des eaux 

de la Garonne a été échantillonnée au site La Réole (PK-70) le 2 Octobre et le 3 Novembre 2015, 

encadrant ainsi la campagne sur l’estuaire. La concentration moyenne de ces deux points sera utilisée 
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pour représenter le pôle fluvial. Les échantillons ont été analysés par TQ-ICP-MS avec ajout d’O2 afin 

de limiter les interférences polyatomiques et spectrales (Lerat-Hardy et al., 2019). 

Résultats & Discussion 

Au site de La Réole, le spectre moyen normalisé au PAAS (Figure B) est : i) croissant des LREEs vers le 

HREEs (Pr/Lu = 0.29) ; ii) marqué par une légère anomalie négative en Ce ; et iii) marqué par des 

anomalies positives en Sm, Eu et Gd. Les anomalies naturelles en Ce et Eu sont des caractéristiques 

relativement communes en rivière (cf. Chapitre 1 ; partie III). Sur l’estuaire de la Gironde, le spectre 

moyen sur l’ensemble du gradient de salinité (Figure B) est proche de celui observé à La Réole, avec : 

i) une augmentation des LREEs vers les HREEs (Pr/Lu = 0.13) ; ii) une anomalie négative en Ce ; et iii) 

des anomalies positives en Sm, Eu et Gd. A l’aide de l’empreinte des concentrations normalisées 

maximales et minimales (Figure B ; aire grise), il est possible d’observer une faible fluctuation des 

HREEs, avec des valeurs similaires (i.e. Tb, Dy) voire légèrement supérieures (i.e. Ho à Lu) à celles du 

site La Réole. A l’inverse, les valeurs de LREEs sont systématiquement inférieures à celles du site de 

La Réole, traduisant un effet de la contraction des lanthanides sur la réactivité des REEs face au 

gradient de salinité (cf. Chapitre 1 ; partie III). 

Entre 2003 et 2017, Lerat-Hardy et al. (2019) ont pu observer la présence d’une anomalie positive en 

Sm au site La Réole, avec une absence d’anomalie jusqu’en 2014 (Sm/Sm* = 1.2 ± 0.1), puis son 

apparition et son maintien de 2015 à 2017 (Sm/Sm* = 2.0 ± 0.8). Cependant, la source de cette 

anomalie reste encore aujourd’hui incomprise et nécessite des travaux complémentaires. Du fait de 

ces anomalies en Sm, les anomalies en Gd ont été calculées par interpolation du couple Nd/Tb (Lerat-

Hardy et al., 2019), sur les spectres en REEs des échantillons de La Réole et de l’estuaire de la Gironde. 

A La Réole, les anomalies sont de Gd/Gd* = 3.1 le 2 Octobre et Gd/Gd* = 3.2 le 3 Novembre, pour des 

concentrations en Gdanth de 9.5 et 8.7 ng/L, respectivement. La concentration moyenne est alors 

estimée à 9.1 ng/L. Le long du continuum Garonne-Gironde, ces anomalies se distribuent entre 

Gd/Gd* = 4.8 (PK-5 ; S = 0) et Gd/Gd* = 1.1 (PK97 ; S = 29), avec une anomalie moyenne de Gd/Gd* = 

2.8 ± 1.2. Sur le continuum, les concentrations en Gdanth sont entre 0.3 et 9.6 ng/L, pour une valeur 

moyenne de 5.8 ± 2.7 ng/L (n = 26). Une forte variabilité spatiale des concentrations en Gdanth est 

ainsi observée sur le continuum Garonne-Gironde. 

Afin de comprendre cette variabilité spatiale, les concentrations en Gdanth ont été représentées en 

fonction du point kilométrique (PK ; Figure C). Deux sections hypothétiques ont été sélectionnées sur 

le continuum comme pouvant impacter les concentrations environnementales en Gdanth. Le premier 

seuil est la ville de Bordeaux (PK0), caractérisée par les rejets de deux STEU majeures traitant les eaux 

usées d’environ 880 000 habitants. Le second seuil correspond à la confluence entre la Garonne et la 
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Dordogne (PK30), pouvant impliquer une dilution des contaminations en Gdanth du fait d’un bassin 

versant moins peuplé. Pourtant, ces seuils ne montrent aucune influence notable sur les 

concentrations mesurées sur le continuum (Figure C). Sur la section Amont-Aval Bordeaux, l’absence 

d’augmentation des concentrations pourrait être liée à un faible apport de Gdanth par les STEU (i.e. un 

rejet de Gdanth dilué par les eaux de la Garonne) comme le rapportent Lerat-Hardy et al. (2019) en 

période d’étiage. Les échantillonnages sur la section Amont-Aval Bordeaux ont été réalisés le mardi 

13 Octobre, de 9h à 11h du matin, en période de faibles rejets des STEU (i.e. matin ; début de semaine ; 

Telgmann et al, 2012 ; Kümmerer and Helmers, 2000), du fait d’un faible nombre d’examens IRM 

pratiqués le week-end et d’un temps important de rétention des eaux usées en STEU. Cette 

hypothèse, couplée à la faible contribution des rejets de STEU par rapport au débit de la Garonne, 

pourrait expliquer l’absence d’augmentation de Gdanth. Enfin, il est possible que l’échantillonnage des 

stations à l’aval de Bordeaux aient été réalisés en dehors de la zone de mélange des panaches de STEU 

(i.e. effet de berge affectant les panaches et lié au courant de la Garonne). A la confluence de la 

Garonne et de la Dordogne, l’absence de variation des concentrations en Gdanth signifierait que la 

Dordogne contribue au flux de Gdanth, proportionnellement à sa contribution hydrique, mais cette 

hypothèse ne peut être vérifiée. Finalement, il reste important de noter que cette campagne 

d’échantillonnage, réalisée en 2015, n’avait pas pour objectif de quantifier les apports urbains de 

contaminants et il s’avère difficile de mettre en lumière la contribution des rejets urbains de la ville 

de Bordeaux. Des campagnes spécifiques, ciblant les rejets de STEU et leurs mélanges dans la 

Garonne, seraient alors à envisager. 

Le long du continuum Garonne-Gironde, deux diminutions majeures des concentrations en Gdanth 

sont observées, aux environs des PK70 et PK90. Ces diminutions correspondent chacune à un jour 

d’échantillonnage différent et à des salinités entre S = 6 et S = 19 le 13 Octobre puis entre S = 20 et S 

= 29 le 14 Octobre 2015. Afin de comprendre ces diminutions de concentrations et de caractériser le 

comportement du Gdanth dans l’estuaire de la Gironde, les concentrations en Gdanth ont été étudiées 

en fonction du gradient de salinité (Figure D). L’estuaire de la Gironde est caractérisé par le mélange 

de deux masses d’eaux, avec un pôle fluvial et un pôle marin, permettant l’application de droites de 

mélange par la méthode de Boyle (Boyle et al., 1974). Cette méthode a été appliquée à notre étude et 

permet d’observer que les concentrations en Gdanth suivent la ligne de mélange des masses d’eaux, 

traduisant un comportement conservatif le long du gradient de salinité. Les diminutions de 

concentrations observées le long du continuum (Figure C) correspondent alors à un effet de dilution 

du pôle fluvial « contaminé » par le pôle marin « non contaminé » en Gdanth. Cette observation est en 

accord avec les précédentes études (e.g. Kulaksız and Bau, 2007 ; Ma and Wang, 2023) et indique que 
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le Gdanth présent dans l’estuaire de la Gironde est non réactif, stable et donc probablement sous 

forme de Gd-CAs dissous qui sont exportés jusqu’à l’océan sans être dégradés. 

Ces travaux complémentaires ont permis de mettre en lumière plusieurs résultats majeurs : i) les 

concentrations en Gdanth sont dépendantes des débits sur la Garonne ; ii) le Gdanth présent sur le 

continuum Garonne-Gironde est sous forme de Gd-CAs qui ne sont pas dégradés face aux variations 

de paramètres environnementaux (e.g. température, pH, salinité, turbidité) ; et iii) le Gdanth montre 

un comportement conservatif le long de l’estuaire. A partir de ces résultats il est possible de proposer 

que les flux bruts de Gdanth calculés en rivière sont équivalents aux flux nets de Gdanth exportés à 

l’océan. Ainsi, la suite de ces travaux se focalisera sur l’évaluation de ces flux pour comprendre 

l’emprise spatiale des contaminations en Gdanth. 
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III. Estimation des flux de Gd anthropique 

Les précédentes parties de ce chapitre ont pu mettre en avant le transfert des Gd-CAs, de leur 

utilisation jusqu’aux milieux aquatiques, avec la présence d’anomalies positives en Gd dans les eaux 

fluviales et côtières. Ces composés, stables le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan, nécessitent 

d’acquérir une vision de l’emprise spatio-temporelle de ces contaminations émergentes à 

l’échelle globale. Pour cela, la détermination des flux de Gdanth à grande échelle est une approche 

pertinente pour caractériser quelles zones sont ou seront sous pression. Bau et al. (2006) ont 

montré que trois caractéristiques conditionnent l’intensité des anomalies en Gd dans 

l’environnement : i) la densité de population du bassin versant ; ii) le niveau d’accès aux soins 

d’imagerie ; et iii) le ratio entre effluents contaminés (rejets de STEU) et non contaminés 

 Flux ponctuels et chroniques temporelles 

Aujourd’hui, la présence de contaminations en Gd d’origine médicale, dans les milieux 

aquatiques, a été observée dans de très nombreux pays (e.g. France, Allemagne, Japon, USA, Corée 

du Sud), tous caractérisés par un haut niveau d’accès aux soins. A l’échelle locale, ces études 

permettent d’observer des hotspots de contaminations et de caractériser les flux de Gdanth émis par 

les grandes métropoles ou les bassins versants les accueillant. 

Par exemple, Kulaksiz and Bau (2013) ont pu estimer que 329 à 730 kg/an étaient transportés via le 

Rhin à la Mer du Nord. Sur le bassin versant du Weser, ces mêmes auteurs ont pu estimer que 82 kg/an 

transitaient vers la Mer du Nord, soit 80% du Gd total transporté par ce bassin (Kulaksiz and Bau, 

2007). D’autres auteurs ont également estimé des flux ponctuels de Gdanth à partir d’analyses du milieu 

naturel (Hissler et al., 2015 ; Louis et al., 2020 ; Möller et al., 2003). Ces estimations de flux sont 

cependant basées sur des analyses ponctuelles, parfois à partir de prélèvements à l’aval proche de 

rejets de STEU, ou en ne considérant pas les variations saisonnières de débits. Ces flux représentent 

un instant t et l’extrapolation de flux journaliers sur l’année apporte des incertitudes, ne reflétant pas 

les réels flux annuels. 

La quantification des flux nécessite des suivis géochimiques réguliers et sur le long terme. Or, peu 

d’études ont proposé ces chroniques à long terme (Hatje et al., 2016 ; Lerat-Hardy et al., 2019) et seule 

une étude à notre connaissance a évalué les augmentations de flux liées à la consommation croissante 

des Gd-CAs (Lerat-Hardy et al., 2019). Ces auteurs ont retracé 15 années de suivi sur la Garonne (2003 

– 2017) et ont constaté l’augmentation des flux en Gdanth, passant de 32 kg/an en 2003 à 75 kg/an en 

2017, pour un flux de Gdanth estimé à 102 kg/an exporté à l’estuaire de la Gironde. Cependant, ces rares 

chroniques restent à des échelles régionales (e.g. ville, bassin versant) et ne permettent pas une vision 
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globale des rejets anthropiques en Gd-CAs. Il est alors nécessaire de développer de nouvelles 

approches afin de définir ces flux de Gdanth et d’estimer l’emprise spatiale de ces contaminations. 
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 Etude 3.A – European fluxes of medical gadolinium to the ocean : A 

model based on healthcare databases 

 

III.2.1. Résumé 

Cette Etude 3.A intitulée European fluxes of medical gadolinium to the ocean : A model based 

on healthcare databases a été publiée en Mars 2023, dans le journal Environment International. Ces 

travaux s’appuient sur la base de données de consommation des médicaments détaillée dans le 

Zoom 3.A. Les figures et tables supplémentaires de cette étude sont disponibles dans l’Annexe 4. 

La consommation croissante des Gd-CAs ces 30 dernières années a entrainé leur rejet massif dans le 

milieu naturel, notamment à l’aval des grandes villes (Bau et al., 2006). Du fait du développement 

croissant de l’accès aux soins d’imagerie de nombreux pays, il apparait probable que ces 

contaminations s’intensifient dans les années à venir. L’Europe regroupe des pays ayant les plus hauts 

niveaux d’accès aux soins du monde (Barber et al., 2017) et semble donc largement concernée par 

cette problématique. L’objectif de cette étude est de localiser et d’anticiper ces contaminations en : i) 

caractérisant la consommation des Gd-CAs ; ii) quantifiant à grande échelle les flux de Gdanth exportés 

à l’océan ; iii) identifiant les contributeurs majeurs à ces flux. Pour cela, cette étude propose un modèle 

de flux annuel de Gdanth, basé sur les données de consommation des Gd-CAs en France et extrapolé à 

48 pays européens. Ce modèle, défini à l’échelle des fleuves français et des façades maritimes 

européennes, permet d’identifier les contributeurs actuels et futurs, aux flux annuels de Gdanth. 

Le modèle de flux développé dans ces travaux est basé sur trois postulats admis dans la littérature et 

permettant de proposer des flux de Gdanth exportés jusqu’à l’océan : i) les Gd-CAs sont excrétés en 

totalité par les patients (Bellin and Van Der Molen, 2008 ; Brünjes and Hofmann, 2020 ; Kümmerer 

and Helmers, 2000) ; ii) les Gd-CAs ne sont pas traités en STEU (Knappe et al., 2005 ; Telgmann et al., 

2012 ; Verplanck et al., 2010) ; iii) les Gd-CAs ne sont pas dégradés dans le milieu naturel, jusqu’à 

l’océan (Möller et al., 2000 ; Verplanck et al., 2005). Le modèle de flux est basé sur les données de 

consommation des Gd-CAs en France, sur la période 2014-2020. Le nombre de prescriptions par 

formulations de Gd-CAs est disponible pour chaque région française, selon la classe d’âge (≤ 19 ans ; 

20-59 ans ; ≥ 60 ans) et le sexe des patients (cf. Chapitre 3 ; Zoom 3.A). Pour chaque formulation de 

Pereto, C., Lerat-Hardy, A., Baudrimont, M., Coynel, A., 2023. European fluxes of medical 
gadolinium to the ocean: A model based on healthcare databases. Environment International 173, 
107868. https://doi.org/10.1016/j.envint.2023.107868 
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Gd-CA, il est possible de connaitre la concentration en Gd et le volume de Gd injecté, par kilogramme 

de masse corporelle (BDPM, 2022). Ces données, couplées aux masses corporelles médianes des 

français (par âge et par sexe) et aux données démographiques régionales, ont permis de calculer le 

flux de Gdanth excrété par les patients de chaque région française. Enfin, un couplage de ces données 

avec les limites des bassins versants français, a permis de déterminer les flux annuels de Gdanth 

exportés par la Seine, le Rhône, la Loire, la Gironde et le système Rhin-Meuse, jusqu’à l’océan. 

Appliqué à des bassins versants suivis dans la littérature (Chazot et al., 2020 ; Ognard et al., 2021), le 

modèle montre des écarts de ± 20%, traduisant le lissage des variations temporelles à courte échelle, 

liées à l’usages des appareils IRM (e.g. semaine versus week-end) et le lissage des hotspots de 

contaminations (e.g. panaches de STEU faiblement dilués). Le modèle est alors pertinent pour 

estimer des flux annuels de Gdanth, à l’échelle de grands bassins versants et a fait ressortir les éléments 

majeurs présentés en suivant. 

En France, le flux annuel de Gdanth a augmenté chaque année, passant de 1.3 t/an (2014) à 2.0 t/an 

(2019), sauf en 2020 (i.e. -4.2% par rapport à 2019), dû à la crise sanitaire du COVID-19 ayant 

fortement limitée les accès aux soins. Au total, 12t de Gdanth ont été exportées à l’océan entre 2014 et 

2020. Les flux de Gdanth montrent une forte dépendance à la démographie et de fortes corrélations 

positives avec le nombre d’examens IRM (r=0.99 ; p-value<0.001) et le nombre d’appareils IRM 

(r=0.98 ; p-value<0.001). Ces corrélations s’expliquent notamment par les politiques successives de 

lutte contre le cancer ayant permis la croissance progressive du parc IRM. Sur la période 2014-2020, 

8.3t de Gdanth (i.e. 69% du flux annuel) ont été transportées par les grands fleuves français, avec des 

contributions dans l’ordre décroissant suivant : Seine (≈40%) > Rhône (≈22%) > Loire (≈17%) > Gironde 

(≈12%) > Rhin-Meuse (≈9%). Sur ces 8.3t de Gdanth, 6.5t ont été exportées vers l’océan Atlantique 

contre 1.8t pour la mer Méditerranée.  

A partir du modèle pour la France, deux sous-modèles européens ont été développés pour calculer les 

flux annuels émis par 48 pays d’Europe, en 2015. Le premier sous-modèle Gφm (Gadolinium by 

Population & Health Index model) est basé sur la relation Flux – Démographie, à l’aide du flux français 

par habitant (23.4 mgGd/hab./an) et des données démographiques des 48 pays. Un indice d’accès aux 

soins complète le sous-modèle afin de prendre en compte les disparités entre la France et les autres 

pays d’Europe. Le second sous-modèle Gεm (Gadolinium by Exam model) est basé sur la relation Flux 

- Examens IRM, à l’aide du flux français par examen (216 mgGd/examen/an) et du nombre d’examens 

IRM par pays. Les nombres d’examens IRM sont disponibles pour 31 des 48 pays. Ces deux sous-

modèles, couplés aux données de répartition démographique des pays et aux limites des façades 

maritimes (i.e. Océan Atlantique, Mer Méditerranée, Mer Noire, Mer Baltique), permettent de calculer 

les flux de Gdanth par façade maritime, selon la démographie et selon le nombre d’examens IRM. Pour 
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les pays disposant d’un faible niveau d’accès aux soins d’imagerie, le sous-modèle Gφm surestime les 

flux, par rapport au sous-modèle Gεm. Le modèle européen final est alors un modèle mixte, donnant 

priorité aux sorties du sous-modèle Gεm et utilisant le sous-modèle Gφm uniquement pour 17 pays 

(i.e. ceux où les données d’examens IRM sont indisponibles). Le modèle de flux européen montre alors 

des résultats du même ordre de grandeur que la littérature (Kulaksız and Bau, 2013, 2007 ; Kuroda et 

al., 2016) et permet d’identifier les contributeurs majeurs au flux européen de Gdanth. 

Notre étude a permis d’estimer que le flux européen de Gdanth était de 12.2 t/an en 2015, dont 81% 

exporté par 10 des 48 pays (i.e. dans l’ordre décroissant : Allemagne, France, Turquie, Italie, Ukraine, 

Royaume-Uni, Espagne, Russie, Suède et Pologne). Ces 10 pays représentent 73% de la population 

totale suivie, démontrant que les grands contributeurs au flux de Gdanth sont marqués par une forte 

densité de population. Certains pays à forte densité de population, mais à faible niveau d’accès aux 

soins (i.e. Pologne, Roumanie et Bulgarie), montrent cependant de faibles flux annuels par habitant 

(i.e. 8, 2 et 1 mgGd/hab./an, respectivement). Les grands contributeurs au flux de Gdanth sont alors 

caractérisés par une forte densité de population et un haut niveau d’accès aux soins. Ainsi, 

l’Allemagne, la France et l’Italie sont les grands contributeurs actuels avec, à eux seuls, 40% du 

flux annuel européen de Gdanth. 

A l’échelle des façades maritimes, les flux exportés à l’océan peuvent être classés dans l’ordre 

décroissant suivant (% du flux total annuel) : Océan Atlantique (43%) > Mer Noire (24%) > Mer 

Méditerranée (23%) > Mer Baltique (9%), avec l’Allemagne, l’Ukraine, l’Italie et la Suède comme 

contributeurs majeurs de leurs façades respectives. Le flux exporté vers la mer Noire est 

majoritairement porté par l’Ukraine, la Turquie et la Russie, dont les nombres d’examens IRM sont 

inconnus et dont les flux sont approximatifs. Il est alors probable que les pays de la façade 

méditerranéenne, marqués par une forte densité de population et un haut niveau d’accès aux soins 

(e.g. France, Italie, Espagne), contribuent plus au flux annuel de Gdanth que les pays du bassin de la mer 

Noire. Cependant, ces derniers développent actuellement leurs accès aux soins d’imagerie et sont 

potentiellement les futurs grands contributeurs aux flux de Gdanth à l’échelle européenne. 

En conclusion, le modèle de flux de Gdanth pourrait servir d’outil, à la communauté scientifique et aux 

gestionnaires, pour définir les zones sous forte pression afin de mettre en place des réseaux 

d’observation et les mesures d’atténuation nécessaires pour protéger les écosystèmes et les 

populations locales. Cette approche combinée entre modèle de flux et réseaux d’observation, sur 

les bassins fortement contaminés, permettrait de calibrer le modèle de flux à plus grande échelle 

spatio-temporelle pour mieux comprendre les trajectoires à long terme du Gdanth. 
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Résumé graphique de l’étude 

 

 

III.2.2. Introduction 

Due to its unique paramagnetic properties, gadolinium (Gd) has been used in the medical field 

since 1988 in the form of contrast agents (GBCAs) in order to improve images obtained from magnetic 

resonance imaging (MRI) scans. GBCAs are administered to patients by intravenous injection and 

almost entirely excreted in the urine within 30 h of the injection (Bellin and Van Der Molen, 

2008; Brünjes and Hofmann, 2020; Kümmerer and Helmers, 2000). By nature, Gd3+ is extremely toxic 

(Idée et al., 2006; Vassallo et al., 2011) and several complexes (linear, macrocyclic) have been 

developed to ensure the stability of GBCAs in order to prevent the release of Gd3+ in the body (Joffe 

et al., 1998; Kanal, 2016). Recent work has demonstrated the high bioavailability of GBCAs in humans 

when consumed orally, without knowing their long-term effects (Souza et al., 2021). These contrast 

agents have now been found in the drinking water in many European metropolises (Birka et al., 

2016; Schmidt et al., 2019; Tepe et al., 2014). As a result of their high stability, GBCAs are not removed 

by wastewater treatment processes (Knappe et al., 2005; Telgmann et al., 2012; Verplanck et al., 

2010) and are discharged into continental hydrosystems where they do not appear to be affected by 

environmental processes (e.g. degradation, sorption; Möller et al., 2000; Verplanck et al., 2005). 

These contrast agents demonstrate conservative behavior in estuaries (Kulaksız and Bau, 2007) and 

are therefore transported to the ocean without being degraded. The increase in GBCA consumption 

over the past three decades has therefore led to the widespread dispersion of these emerging 

contaminants (Gwenzi et al., 2018; Rogowska et al., 2018) in the continental and marine aquatic 

environments, particularly downstream from major cities (Bau and Dulski, 1996; Hatje et al., 2016; 

Horstmann et al., 2021; Nozaki et al., 2000a). Indeed, the release of GBCAs is likely to intensify as the 

use of medical technology and access to healthcare for citizens continues to grow. Europe in particular 

is home to countries with the highest global levels of access to healthcare (Barber et al., 2017) and 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/gadolinium
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/bio-availability
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/potable-water
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/sorption
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/emerging-contaminant
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/emerging-contaminant
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appears to be directly affected by these emerging contaminants. In order to protect our health and 

safeguard marine ecosystems, it is necessary to anticipate these future problems by identifying which 

watersheds are the current and future main contributors of anthropogenic gadolinium (Gdanth) inputs 

to the ocean. To accomplish this, the identification of GBCA use and the estimation of Gdanth fluxes 

into the ocean appear to be key tools for conducting a large-scale assessment of Gdanth discharge. 

Therefore, for the first time, our study aims to propose an annual Gdanth flux model for 48 European 

countries. This flux model will be based on GBCA consumption data from France and thus 

extrapolated to the European seaboards (Atlantic Ocean, Mediterranean Sea, Baltic Sea, Black Sea). 

Our study aims to identify the main current contributors and the countries likely to become 

contributors to the European Gdanth flux in the future. Finally, special attention will be paid to the year 

2020, in order to determine whether a major health crisis, like the one caused by COVID-19, can affect 

the transport of these emerging contaminants to the ocean. 

III.2.3. Material & Methods 

III.2.3.1. Flux model based on GBCA consumption 

Since 2014, data on medication intake for France has been available, making it possible to obtain 

GBCA consumption by French region (Supplementary Table A.1), as well as patient age category and 

gender (NCi ; Open Medic database, 2022). The GBCA package leaflets provide information on the 

medication’s Gd concentrations ([Gd]i
medication) and the volume injected into patients (Vi) based on their 

body weight (BDPM, 2022). Six GBCA formulations (i) were distributed in France between 2014 and 

2020: gadopentetic acid; gadoteric acid; gadodiamide; gadoteridol, gadobenic acid and gadobutrol. 

In the flux model, gadoteric acid was also considered in its formulation with low Gd concentration 

(intra-articular injection; BDPM, 2022). A first equation (Equation (1)) is used to calculate the 

concentration of Gd injected into the French population for each formulation ([Gd]i kgGd per kg body 

weight). 

[Gd]i  = NCi × [Gd]i
medication × Vi        (1) 

For each age and gender group (j; ≤19 years old, 20–59 years old, ≥60 years old), median body weights 

(Pdsj) were estimated respectively at 31.5 kg, 61.4 kg and 65.0 kg for women and 33.0 kg, 75.7 kg and 

78.5 kg for men (de Saint Pol, 2006). The percentage of the population that received a GBCA injection, 

by age and gender (%Popj), was applied to population data by region (Supplementary 

Table A.1; INSEE, 2015, GEOSTAT, 2018). All of this data was used to calculate, for each French region 

(R), the flux of Gdanth (FluxR) emitted using the following equation (Equation (2)): 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/aquatic-ecosystem
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/baltic-sea
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#e0005
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#e0010
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FluxR  = ∑I,j [[Gd]I × (Pdsj × %Popj)]         (2) 

The demography (PopW) of each watershed (W) was determined by a geographic information system 

(GIS; ArcGIS®) by overlapping the surface areas for the French watersheds (BD Carthage, 2017) with 

the population of the regions included in the watershed (Pop∑R). Demographic data, gridded at a 

resolution of 1 km, is available for 2015 (INSEE, 2015) and 2018 (GEOSTAT, 2018) for all of France. The 

population per watershed for the other years was determined by linear regression between the years 

2015 and 2018 (Supplementary Table A.1). Based on the Gdanth fluxes for the regions in the watershed 

(Flux∑R), it is possible to calculate Gdanth fluxes for each watershed (FluxW) using the following equation 

(Equation (3)): 

FluxW  = Flux∑R × PopW / Pop∑R         (3) 

III.2.3.2. Validation and limits of the model 

In order to test the robustness of the annual Gdanth flux model for France, modeled fluxes were 

compared with measurements from other French studies (Chazot et al., 2020; Lerat-Hardy et al., 

2019; Louis et al., 2020; Ognard et al., 2021). In France, Chazot et al. (2020) calculated a GBCA 

consumption of 2,636 kg.yr−1 in 2018 without distinguishing the injected amount into patients from 

the amount of incinerated wastes which was evaluated between 8 % and 29 % (Ognard et al., 2021). 

Accordingly, between 2,425 kg.yr−1 and 1,872 kg.yr−1 were injected into the French population in 2018. 

These estimates are then in agreement with our Gdanth flux model for the same year (1,903 kg.yr−1; 

Supplementary Table A.1). 

For the Garonne River watershed (LR site; Figure 1), Lerat-Hardy et al. (2019) calculated Gdanth fluxes 

for 2003, 2005 and the 2010–2017 period. Between 2014 and 2017, the authors estimated annual 

fluxes of 75.8 kg (2014), 71.8 kg (2015), 72.3 kg (2016) and 77.6 kg (2017). For the same basin, the model 

(Supplementary Table A.1) estimated Gdanth fluxes of 59.6 kg (2014), 66.8 kg (2015), 74.1 kg (2016) 

and 81.9 kg (2017), representing a percentage deviation ranging between −21 % and + 6 % for the 

period (Figure 1). Despite a larger deviation in 2014, these results seem to validate the flux model 

based on GBCA consumption. 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#e0015
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Figure 1: Distribution of annual Gdanth fluxes for major French watersheds (2014–2020). Annual Gdanth fluxes for France and 

its major watersheds (histograms; kgGd.yr−1) from 2014 to 2020. Annual Gdanth fluxes for French regions (data in italics; 

kgGd.yr−1) in 2014 and in 2020. Trends in the number of MRI devices in France between 2014 and 2019 (red 

line; HLTH_RS_EQUIP, 2022). (1) Gdanth fluxes estimated by Lerat-Hardy et al. (2019) at the LR site (Garonne River 

watershed; 2014–2017). Urban areas with high population density (orange areas; >1,000 inhab.km−2). * The fluxes from 

Corsica island are integrated into the PACA region (SE France; Supplementary Table A.1). (For interpretation of the 

references to color in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article.) 

A last comparison was performed for the Moselle River (Rhine-Meuse system; NE France) by 

comparing the daily flux of 109 g.day−1 reported by Louis et al. (2020) at the Millery station in April 

2019 with roughly estimation of the modeled daily flux. Our estimation is based on the annual 

Gdanth flux estimated with the model for the Rhine-Meuse system (i.e. 134.7 kg.yr−1 in 2019; 

Supplementary Table A.1) converted in an average daily flux of 369 g.day−1 for a population of 

approximately 4,500,000. This daily flux was applied to a population of 690,000 inhabitants by simply 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/magnetic-resonance
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#b0135
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#e0005
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converting. The model output (around 56 g.day−1) was 49 % lower than the flux measured by Louis et 

al. (2020). This large deviation does not invalidate the model but shows its application limits or its 

lesser relevance for comparison with a single measurement. The Gdanth flux model integrates wider 

spatial and temporal scales. The model smooths temporal variability with an annual resolution while 

the intra-annual variabilities are known (i.e. working days with high pressure on MRIs versus week-

end or holidays; Kümmerer and Helmers, 2000; Lerat-Hardy et al., 2019). The model also smooths hot 

spots of Gdanth fluxes (e.g. downstream highly populated area or downstream of wastewater 

treatment plant plumes; Bau et al., 2006). Consequently, the Gdanth flux model based on GBCA 

consumption data is robust both at the annual scale and at the scale of large watersheds. 

III.2.3.3. European Gdanth flux model 

For this study, the European model for estimating Gdanth fluxes was applied to 54 territories 

located in 48 European countries (Supplementary Table A.2) at the scale of the four European 

seaboards (Atlantic Ocean, Mediterranean Sea, Baltic Sea, Black Sea). These four European 

seaboards have been defined to represent the open ocean (Atlantic seaboard) on the one hand and 

the semi-closed European seas on the other (Mediterranean seaboard, Baltic seaboard, Black Sea 

seaboard). Thus, the Atlantic seaboard included a part of the Arctic seaboard (Northern Norway 

including marine territories, Northern Finland, Northwestern Russia and Northern Iceland). 

The European model is based on observations made in France between Gdanth fluxes, obtained using 

the GBCA consumption model, demographics and the number of annual MRI scans. Two estimation 

methods were therefore used and are considered as submodels here. i) the Gφm submodel 

(Gadolinium by Population & Health Index model), based on the flux-demographic dependency; and 

ii) the Gεm submodel (Gadolinium by Exam model), based on the strong flux-MRI scans correlation 

(r = 0.99; p-value < 0.001). Due to the availability of data on demographics and the use of MRI 

scanners, the European model was applied in 2015 (Supplementary Table A.2). 

The dependency between Gdanth flux and demographics makes it possible to determine, a flux (FDem) 

of 23.4 mgGd.inhab−1.yr−1 for France in 2015. In order to account for disparities between European 

countries (C) in terms of access to healthcare, a health coverage index (UHC; Supplementary 

Table A.2; UHC Service Coverage Index, 2022) was integrated into the Gφm submodel. The 

population of each country (PopC.EW) by European seaboards (EW) was determined by GIS 

(Supplementary Table A.2) by overlapping the surface areas of the watershed (Lehner and Grill, 

2013) with the countries populations (Center for International Earth Science Information Network 

- CIESIN, 2018; Doxsey-Whitfield et al., 2015). This data enabled the use of the Gφm submodel and 

the estimation of the Gdanth flux for each seaboard (Fluxφ
EW; Equation (4)): 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment-plant
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment-plant
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/baltic-sea
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/open-ocean
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#e0020
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Fluxφ
EW =∑(PopC.EW × FDem × UHCC/UHCFrance)       (4) 

The Flux-MRI scans correlation was used to calculate a flux (FEx) of 216 mgGd per MRI scan in France in 

2015. The number of MRI scans (NEx) per country (Hlth_co_exam, 2022) is then paired with the total 

population data (PopC) and the population data for each seaboard (PopC.EW; Supplementary 

Table A.2). This data enables the use of the Gεm submodel and the estimation of Gdanth flux for the 

four European seaboards (Fluxɛ
EW; Equation (5)). 

Fluxɛ
EW =∑(PopC.EW × NEx × FEx/PopC)        (5) 

III.2.3.3.1. Comparison of the two submodels 

First of all, it is important to note that this European model is based on France and is therefore 

intrinsically linked to the country’s health policies and level of access to healthcare. For example, only 

25 % of MRI scans are performed with the injection of GBCAs in France, compared to 30 % to 45 % in 

the literature (Brünjes and Hofmann, 2020; Ebrahimi and Barbieri, 2019; Kanal, 2016). Similarly, the 

anthropometric data for French people do not reflect the overall European population (Mean BMI, 

2022). For countries where data was available, enabling the use of both submodels (n = 31), the 

comparison of the results shows overall higher fluxes with the Gφm submodel and two trends are 

observed. 25 countries show higher annual fluxes by an average factor of 1.8 with the Gφm submodel, 

and 6 countries show a factor ranging between 3.8 and 20.8 (Bulgaria, Cyprus, North Macedonia, 

Poland, Romania, Serbia). These trends seem to be explained by very different MRI scans rates per 

capita, with an average of 7.1 % for the 25 countries, compared with 1.2 % for the 6 countries, which 

reveals a significant gap between the two submodels. These six countries are characterized by lower 

access to healthcare than in France. The assessment of fluxes by population density (Gφm submodel) 

therefore appears to overestimate the Gdanth exports from these countries. It therefore seems more 

relevant to assess the Gdanth fluxes using a mixed European model (Gµm: Gadolinium Mixed model), 

while prioritizing the flux results from Gεm submodel when data is available. 

III.2.3.3.2. Validation and limits of the European model 

For the 2010–2012 period, Kulaksız and Bau (2013) estimated Gdanth fluxes ranging between 

329 kg and 730 kg for the Rhine River watershed at the Leverkusen site in Germany. This watershed 

drains Germany, France, Switzerland, Luxembourg and, to a lesser extent, Belgium and Austria. The 

application of the European Gµm model is based on the populations in 2010 and the number of MRI 

scans in 2011, due to the lack of available data. The annual flux obtained was 853 kg, 

considering FDem and FEx fluxes for France in 2014. This result appears consistent with the estimates 

of Kulaksız and Bau (2013). On average, FDem and FEx increased by 6 % per year between 2014 and 2020 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0160412023001411#e0025
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in France. For example, if we consider FDem and FEx  fluxes of under 18 % for 2011, we obtain a Gdanth flux 

for the Rhine River (Leverkusen site) of 699 kg, which appears consistent with the estimates 

of Kulaksız and Bau (2013). 

On the Weser watershed (Germany), a previous study reported that 80 % of the total Gd flux (83–

257 kg.yr−1 in 2005; Kulaksız and Bau, 2007) had a medical origin. Thus, these authors estimated an 

annual Gdanth flux between 66.4 kg.yr−1 and 205.6 kg.yr−1 for a population of approximately 9,340,000 

inhabitants. The European flux model was applied on the basis of the FDem for 2015 (FDem = 23.4 

mgGd.inhab−1.yr−1; see section 2.3) reduced by 6 % per year to obtain an estimate of 95.3 kg.yr−1 for 

2005. The model output is in the range proposed by Kulaksız and Bau (2007). 

Kuroda et al. (2016) estimated an annual flux of 157 kg.yr−1 exported by Switzerland in 2010. Data on 

the number of MRI scans performed in Switzerland in 2010 not being available, we applied the Gφm 

submodel based on population data. The European model estimates a flux of 102 kg.yr−1, in 

agreement with that of Kuroda et al. (2016). 

Finally, combining the Gdanth concentrations (0.262 µg.L−1) and the average annual discharge 

(11.9 m3.s−1) measured at the outlet of the Ankara River in Turkey by Alkan et al. (2020), it is then 

possible to estimate a daily flux of 270 g.day−1 and an annual flux of 99 kg.yr−1. The sampling year is 

not specified by the authors and data on the number of MRI scans are not available for Turkey. We 

therefore applied the Gφm submodel for 2015 (FDem  = 23.4 mgGd.inhab−1.yr−1; see section 2.3) on this 

part of the Turkish population (approximately 6,000,000 inhabitants) to obtain an annual Gdanth flux 

of 128 kg.yr−1. This result reflects both the limitations of the Gφm submodel (i.e. overestimation; see 

section 2.3.1) and those of the flux model based on GBCA consumption data in France (i.e. spatial and 

temporal limits; see section 2.2). Despite the differences observed between the field approach and 

the modeled results, the model reproduces the orders of magnitude. The European flux model is 

intended to be more qualitative than quantitative, and its main objectives is to identify the major 

(current and future) contributors to the European Gdanth flux. 

III.2.4. Results & Discussion 

III.2.4.1. Consumption and fluxes of gadolinium-based contrast agents in 

France 

For France, GBCA consumption data between 2014 and 2020 were combined with 

anthropometric and demographic data to calculate the masses of Gd administered to individuals who 

had undergone MRI scans with the injection of GBCAs. These masses determine the flux of 

Gdanth exported to the ocean based on the following postulates: i) 100 % of Gd injected into patients 
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is excreted in the urine (Joffe et al., 1998; Kanal, 2016); ii) GBCAs are not removed by wastewater 

treatment plants (Knappe et al., 2005; Telgmann et al., 2012; Verplanck et al., 2010); and iii) GBCAs 

demonstrate conservative behavior in estuaries (Kulaksız and Bau, 2007). However, several studies 

have reported transfers of Gdanth from surface water to groundwater (Brünjes et al., 2016; Knappe et 

al., 2005; Rabiet et al., 2009) by highlighting the presence of Gdanth in the drinking water of major 

European cities (Birka et al., 2016; Schmidt et al., 2019; Tepe et al., 2014). Beyond the risks to human 

health (Souza et al., 2021), this transfer to drinking waters implies that part of the Gdanth flux remains 

in the water cycle at the scale of the city. All of these transfers will therefore modify the residence 

time of Gdanth in the continental environment and therefore impact the actual Gdanth fluxes exported 

to the ocean. Nonetheless, the results of the Gdanth flux model compared to other independent studies 

(Chazot et al., 2020; Lerat-Hardy et al., 2019; Ognard et al., 2021) are in agreement and tend to 

validate our model while keeping its limits in mind (see section 2.2). 

In France, the calculation of annual Gdanth fluxes showed an increase from 1.3 t.yr−1 to 

2.0 t.yr−1 between 2014 and 2019 and a decrease in the annual flux (-4.2 %) was observed in 2020 

(Figure 1; Supplementary Table A.1). These Gdanth fluxes are dependent on population density and 

highly correlated with the number of MRI devices (r = 0.98; p-value < 0.001) and the number of annual 

MRI scans (r = 0.99; p-value < 0.001). These results are consistent with observations from the Garonne 

River watershed (Lerat-Hardy et al., 2019) and can be explained by the implementation of successive 

public health policies to fight against cancer starting in 2003 (Lerat-Hardy et al., 2019). These 

measures have improved prevention efforts, enabled early detection and better patient care by 

creating new care facilities and increasing the number of MRI devices in France, from 197 MRI devices 

in 2003 to 1,034 in 2019 (Figure 1). At the end of 2017, the European Union was affected by restrictions 

on two linear GBCAs (gadopentetic acid, gadodiamide) due to health risks (Ebrahimi and Barbieri, 

2019; Grobner, 2006). In France, these restrictions were primarily compensated by the prescription of 

gadoteric acid (Gd-DOTA; 60 % in 2014 compared to 73 % in 2020). This macrocyclic and ionic GBCA 

is now considered the most stable and the least harmful for humans when administered intravenously 

(Souza et al., 2021). However, its high stability leads to high bioavailability when consumed orally 

(Souza et al., 2021) in contaminated tap water. In France, for example, the flux model estimates that 

12 tons of Gdanth were exported to the ocean between 2014 and 2020, including 8 tons of Gd-DOTA, 

which was potentially bioavailable. 

The major watersheds in France (Figure 1) cover 72 % of mainland France and account for 70 % of the 

French population. During the 2014–2020 period, 69 % of the French flux passed through these rivers, 

with an annual contribution ranked in the following order (mean ± SD): Seine estuary 

(470 ± 73 kg.yr−1) > Rhone estuary (264 ± 51 kg.yr−1) > Loire estuary (201 ± 34 kg.yr−1) > Gironde estuary 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment-plant
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment-plant
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/potable-water
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/bio-availability
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/tap-water
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(139 ± 24 kg.yr−1) > Rhine-Meuse system (112 ± 20 kg.yr−1). The records for this period show that the 

major rivers carried 8.3 tons of Gdanth to the ocean, with 6.5 tons exported to the Atlantic seaboard 

and 1.8 tons to the Mediterranean seaboard (Supplementary Table A.1). These results indicate that 

Gdanth is mainly exported to the Atlantic seaboard compared to the Mediterranean seaboard. The 

French Mediterranean seaboard drains approximately 25 % of the population, 58 % of which is drained 

by the Rhone watershed. The remaining 42 % of the population correspond to large coastal cities or 

areas drained by several small coastal rivers that actively contribute to direct export to the ocean 

(Figure 1). An additional 1.2 tons were exported to the French Mediterranean seaboard over the 

period 2014–2020. Overall, 3 tons of Gdanth were exported to the Mediterranean Sea over this period. 

The Mediterranean coasts are known for numerous lagoons, some of which are particularly subject to 

anthropogenic pressures (García-Pintado et al., 2007; Zucchetta et al., 2021). In France, previous 

studies have highlighted significant releases of Gdanth in the Mediterranean lagoons via wastewater 

treatment plant outfalls (Elbaz-Poulichet et al., 2002; Rabiet et al., 2009). These Mediterranean 

lagoons and coastal areas are of major socio-economic (fisheries, aquaculture, tourism) and 

environmental (biodiversity hotspots, hatcheries, nurseries) importance (Pérez-Ruzafa et al., 2011) 

and references therein). The results obtained with the Gdanth flux model highlight the importance of 

managing anthropogenic discharges in these sensitive areas. Environmental actions and 

management measures are particularly important in the context of emerging contaminants such as 

GBCAs, whose long-term toxicity is still poorly understood. 

III.2.4.2. European fluxes of anthropogenic gadolinium 

The European Gdanth flux model developed in this study integrated contributions from 48 

countries connected to the seaboards of the Atlantic Ocean (including a part of the Arctic Ocean), the 

Mediterranean Sea, the Baltic Sea and the Black Sea (Figure 2). To the best of our knowledge, GBCA 

consumption data is not available for all of these countries. However, demographic data from 2015 is 

available for all countries and the number of annual MRI scans is available for 31 countries 

(Supplementary Table A.2). Our European model is therefore based on results obtained for France 

(23.4 mgGd.inhab−1.yr−1 and 216 mgGd per MRI scan) and extrapolated to European countries in 2015. 

The fluxes obtained based on the number of MRI scans seem more reliable and took precedence over 

the fluxes obtained based on demographics. 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/hatchery


──────────────────────────── CHAPITRE 3 ──────────────────────────── 

ETUDE 3.A 

183 

 

Figure 2: Contribution of European countries to Gdanth fluxes by seaboards in 2015. Gdanth flux categories by country and 

seaboard (bubbles; kgGd.yr−1). Main contributing countries (sectors; %) and total Gdanth flux (kgGd.yr−1) per seaboard. 

Total European fluxes were estimated at 12.2 t.yr−1 of Gdanth in 2015. The top ten contributors (in order: 

Germany, France, Turkey, Italy, Ukraine, the United Kingdom, Spain, Russia, Sweden, and Poland) 

account for 81 % of the annual European flux of Gdanth and account for 73 % of the population 

considered in this study. The major contributors to Gdanth fluxes logically appear to be characterized 

by a high population density. However, countries like Poland, Romania, and Bulgaria show low annual 

fluxes per capita, with respective fluxes of 8 mgGd.inhab−1.yr−1, 2 mgGd.inhab−1.yr−1 and 1 
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mgGd.inhab−1.yr−1, despite high population density. These countries have lower access to healthcare 

than Germany (30 mgGd.inhab−1.yr−1) and France (23 mgGd.inhab−1.yr−1) which both have high annual 

fluxes per capita. The major contributors to European Gdanth flux therefore combine high population 

density and a high level of access to healthcare. Countries like Germany, France, Italy, Spain, Sweden 

and the United Kingdom are among the main contributors to their respective seaboards (Figure 2). 

Together, these countries account for 47 % of the survey population and 55 % of the annual European 

flux in Gdanth and have the highest levels of access to healthcare. Germany, France and Italy combined 

discharge 4.9 t.yr−1 of Gdanth, representing 40 % of the total annual European flux. 

In terms of seaboards, 43 % of the overall European flux is exported to the Atlantic Ocean (5.3 t.yr−1), 

24 % to the Black Sea (3.0 t.yr−1), 23 % to the Mediterranean Sea (2.9 t.yr−1) and only 9 % to the Baltic 

Sea (1.1 t.yr−1; Figure 2). The Black Sea basin appears to be the second largest contributor to the 

European flux of Gdanth, led by Ukraine, Turkey and Russia, all countries for which MRI scan data is 

unavailable. It is therefore possible that the calculated fluxes have been overestimated and it appears 

more likely that the Mediterranean basin is now contributing more with countries like Italy, Spain and 

France, which are currently major contributors at the European scale (Figure 2). However, countries 

that are currently developing their health policies and have large populations are likely to become 

major contributors of Gdanth fluxes in coming years. The development of the European flux model at 

the four seaboard scales (Figure 2) also highlights that only 3 major rivers drain the population of the 

Mediterranean basin in Europe: the Rhone River (France and Switzerland), the Po River (Italy), and 

the Ebro River (Spain). Most existing European population in the Mediterranean seaboard is located 

in coastal areas or drained by small coastal rivers. Like France, many lagoons are present on the 

Mediterranean coasts in Europe and are subject to anthropogenic pressures. Our finding with the 

European flux model emphasize the importance of implementing management measures to limit the 

Gdanth fluxes in these sensitive areas. 

III.2.4.3. Influence of the COVID-19 pandemic 

Since 2020, the COVID-19 health crisis has had a major impact on health systems at the global 

scale. In response to the influx of patients infected with SARS-CoV-2, many medical centers were 

required to cancel or postpone medical interventions. The COVID-19 pandemic may therefore have 

led to a decrease in Gdanth fluxes across Europe. In France, MRI scans decreased by 320,000 between 

2019 and 2020, which corresponded to a 4.2 % drop in Gdanth fluxes, and 80,000 fewer prescriptions 

of GBCAs (Supplementary Table A.1). This decrease in prescriptions was particularly noticeable in 

hospitals (-40,000 prescriptions) and private practices (-31,000 prescriptions), which corresponds to 

the healthcare services most affected by health crisis. As in France, several European countries 

experienced a decrease in the number of MRI scans in 2020, as was the case in North Macedonia (-
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49 %), Finland (–22 %) and Italy (-16 %). The countries most affected or that altered their population’s 

access to medical imaging during this period could also account for a decrease in Gdanth fluxes. 

Conversely, during the pandemic, cardiac (Huang et al., 2020) and neurological (Chougar et al., 2020; 

Kandemirli et al., 2020) complications were diagnosed in patients with severe forms of COVID-19. 

These diagnoses were made using MRI paired with the injection of GBCAs, which may suggest a 

potential increase in Gdanth fluxes during this period (Souza et al., 2021). However, for European 

countries, the current data does not enable the identification of any significant increases in the 

number of MRI scans. Finally, countries where the epidemic had less of an impact on health systems, 

like Norway, have shown an increasing number of MRI scans in recent years, including in 2020, and 

these countries are expected to show a Gdanth flux trends similar to those observed in previous years. 

III.2.5. Conclusion 

This study proposed, for the first time, an annual Gdanth flux model for the four European 

seaboards, based on GBCA consumption data, demographics, and medical uses. The model 

performance for France was found to be satisfactory by comparing with previous measurements and 

deployed at the European scale. This model therefore enabled the identification of the current 

European contributors to Gdanth fluxes as well as the future contributors, who are currently developing 

their healthcare policies. 

The European flux model was established to serve as a tool for assessing and helping develop 

environmental strategies to locate major pollution sources and limit the impacts on human health and 

ocean biodiversity. To this end, it can serve as a reference for the scientific community and managers 

to determine which watersheds, such as the Mediterranean lagoons, should be targeted in priority 

by mitigation measures. We call upon these communities to refine our model by applying it to local 

study areas or by integrating new health data into it, such as GBCA consumption data. 

On a global scale, the major current contributors to the global flux of Gdanth into the ocean are likely 

countries like the USA (Hatje et al., 2016), Japan (Inoue et al., 2020), and South Korea (I. Kim et al., 

2020; Song et al., 2017). Moreover, many densely populated countries are currently expanding their 

access to healthcare, and some, such as Brazil, are already recording significant fluxes of Gdanth into 

the ocean (R. L. B. Andrade et al., 2020; da Costa et al., 2021; de Campos and Enzweiler, 2016; Pedreira 

et al., 2018). The creation of observation networks for the main watersheds contributing to fluxes 

would therefore improve the calibration of the model and help to identify long-term pathways of 

Gdanth inputs to the ocean. These observation networks could also consider transfers to groundwater 

and drinking water to understand the residence times of GBCAs in continental environments and the 

current Gdanth fluxes to the ocean. 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/pollutant-source
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/mitigation-measure
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/united-states-of-america
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IV. Biodisponibilité et bioaccumulation chez les organismes 

aquatiques 

 Contaminations chez les espèces d’eaux douces 

Comme développé précédemment, les contaminations environnementales en Gdanth ont été 

observées pour la première fois à la fin des années 1990, dans des rivières d’Allemagne (Bau and 

Dulski, 1996). Depuis, de très nombreux articles ont reporté ces contaminations dans les eaux de 

surfaces continentales (e.g. Lerat-Hardy et al., 2019 ; Louis et al., 2023 ; Kulaksiz and Bau, 2011a,2013). 

Etudes de cas sur la bioaccumulation de Gdanth : Dans ce contexte, des études se sont intéressées, 

en laboratoire et in situ, au transfert potentiel de ces contaminants émergents vers les organismes 

dulçaquicoles (e.g. Barber et al., 2006 ; Braun et al., 2018 ; Lingott et al., 2016 ; Merschel and Bau, 

2015 ; Perrat et al., 2017 ; Zocher et al., 2022). 

- La première étude à ce sujet s’est intéressée à deux espèces de poissons (Tilapia mossambica ; 

Gambusia affinis), vivants dans une zone humide alimentée par des rejets de STEU (Barber et 

al., 2006). L’ensemble des REEs ont été analysées dans les eaux, dans le corps entier de G. 

affinis et dans les muscles et les foies de T. mossambica. Seuls les foies ont montré des 

concentrations supérieures aux limites de détection. Cependant, l’anomalie positive en Gd, 

présente dans les eaux (Gd/Gd* > 20), n’est pas retrouvée dans les foies de T. mossambica. Les 

auteurs supposent alors une faible part de transfert par voie directe et donc une faible entrée 

de Gdanth dans l’organisme. 

- Une étude récente a analysé en REEs des lentilles d’eau prélevées dans plusieurs plans d’eaux 

contaminés en Gdanth (Zocher et al., 2022). Avec l’absence d’anomalie positive, le Gdanth ne 

semble pas s’accumuler chez ces espèces, malgré le fait que ce soit des organismes connus 

pour leur forte bioaccumulation des REEs naturelles (∑REEs > 1000 ng/gPS ; Zocher et al., 

2022). Ces auteurs proposent alors que le Gdanth est sous forme stable de Gd-CAs, ce qui limite 

la bioaccumulation chez ces plantes. 

- En laboratoire, deux études se sont intéressées à la biodisponibilité des Gd-CAs chez les 

macrophytes (Braun et al., 2018 ; Lingott et al., 2016). Braun et al. (2018) ont observé une 

absorption des Gd-CAs (Gd-DTPA-BMA ; Gd-DOTA), jusqu’à atteindre un équilibre, chez deux 

macrophytes (Lemna gibba ; Ceratophyllum demersum). Une très faible bioaccumulation a été 

observée (i.e. 8j d’exposition ; 256 µgGd-CAs/L), avec des facteurs de bioconcentrations (BCF ; 

[organisme] / [eau]) inférieurs ou égaux à 1. Lingott et al. (2016) ont observé des résultats 

similaires chez Lemna minor et Zygnema sp., exposées à deux Gd-CAs (Gd-DTPA ; Gd-DTPA-
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BMA). Ces auteurs ont pu établir qu’un équilibre rapide est atteint entre processus 

d’absorption et d’élimination. 

- Des expérimentations d’exposition sur le crustacé Daphnia magna ont également été 

réalisées par Lingott et al. (2016) et ont montré : i) une accumulation de Gd dans la tête et les 

intestins, par voie directe ; et ii) une forte accumulation de Gd, uniquement dans les intestins, 

par voie trophique. Les auteurs supposent alors une entrée préférentielle des Gd-CAs par voie 

trophique, chez cette espèce. 

Hormis ces quelques études sur les poissons ou les macrophytes, les autres travaux se sont 

principalement intéressés aux mollusques bivalves, connus comme étant de bonnes espèces 

bioindicatrices des REEs (Bonnail et al., 2017 ; Le Goff et al., 2019 ; Merschel and Bau, 2015). 

- Merschel and Bau (2015) ont étudié le transfert du Gdanth présent dans la fraction dissoute (< 

0.2 µm et < 10 kDa) des eaux du Rhin, vers la coquille d’un mollusque bivalve (Corbicula 

fluminea). L’absence d’anomalie en Gd suggère que le Gdanth n’est pas incorporé dans la 

coquille des individus, à la différence de Gdnat. Cette observation indiquerait que le Gdanth est 

sous forme de Gd-CAs stables. Ces gros complexes organométalliques pourraient alors être 

présents dans le fluide extra-palléal mais pas biominéralisés. Récemment, une étude similaire 

a été réalisée sur 7 rivières d’Europe Centrale (Zhang et al., 2023), contaminées en Gdanth. Ces 

auteurs ont également observé la non incorporation du Gdanth dans les coquilles de trois 

espèces de bivalves (Corbicula sp. ; Dreissena bugensis ; Dreissena polymorpha). Ces résultats 

suggèrent que la discrimination du Gdanth, par rapport au Gdnat, peut avoir lieu durant 

l’assimilation des REEs par l’organisme (i.e. sélectivité des REEs selon leur spéciation), ou 

durant la biominéralisation. Cependant, aucune de ces deux études n’a analysé les corps mous 

de ces bivalves. 

- Perrat et al. (2017) ont étudié deux espèces de mollusques bivalves (Corbicula fluminea ; 

Dreissena rostriformis bugensis), encagées 7j et 21j, en amont et en aval de rejets de STEU 

(Moselle ; France). Que ce soit dans l’organisme entier ou dans les organes (i.e. branchies, 

glande digestive), aucune augmentation significative des concentrations en Gdanth n’a été 

observée le long du gradient de contamination. Cependant, des augmentations significatives 

de concentrations en Gd total ont été observées après 21j d’encagement, par rapport au 7ème 

jour, chez les deux espèces. L’absence de mesure d’anomalie en Gd (i.e. seul Gd a été mesuré 

dans l’étude) ne permet pas de déterminer s’il s’agit d’une augmentation de Gdnat ou de Gdanth. 

Ces auteurs ont également montré la biodisponibilité et la bioaccumulation du Gd-DOTA, 

chez ces deux espèces, lors d’expositions en laboratoire ([Gd-DOTA] = 1 et 10 µg/L). 
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- Egalement en laboratoire, Hanana et al. (2017) ont pu comparer la biodisponibilité et la 

bioaccumulation d’un Gd-CA (Gd-DTPA-BMA) à celle du GdCl3 (i.e. Gd3+ supposé), chez le 

bivalve Dreissena polymorpha. Après 28j d’exposition à une large gamme de concentrations 

(10 < [Gd] < 1250 µg/L), ces auteurs ont observé une bioaccumulation en Gd beaucoup plus 

faible chez les individus exposés au Gd-CA (300 ± 8 ng/gPF ; 1250 µg/L) en comparaison aux 

individus exposés au GdCl3 (45 000 ± 24 000 ng/gPF ; 1250 µg/L). Néanmoins, une 

augmentation significative des concentrations en Gd est observée dans le corps mou des 

individus, dès le traitement à 50 µg/L de Gd-CA (130 ± 8 ng/gPF). 

Il reste important de noter que ces concentrations d’exposition sont très élevées en comparaison à 

des concentrations environnementales en Gdanth (cf. Chapitre 3 ; partie II). Ce dernier point peut 

expliquer l’absence d’études in situ révélant une bioaccumulation de Gdanth. Ces deux dernières études 

(Hanana et al., 2017 ; Perrat et al., 2017) mettent également en lumière que les expositions des 

mollusques bivalves, à différents types et différentes concentrations de Gd-CAs, aboutissent à des 

BCF supérieurs à 1, supposant que les mollusques bivalves d’eau douce sont de potentielles espèces 

bioindicatrices de ces contaminants. 

Dans ce contexte général, aucune étude in situ n’a pu mettre en lumière la présence d’anomalie 

positive en Gd chez des organismes d’eau douce. Ces travaux in situ s’accordent à dire que le Gdanth 

présent dans le milieu naturel est toujours sous forme de Gd-CAs stables, impliquant une absence 

de bioaccumulation chez les organismes. Seuls les mollusques bivalves ont montré une 

bioaccumulation marquée de ces contaminants en laboratoire. A l’aide d’encagements in situ, en 

amont et en aval d’un rejet de STEU, l’étude présentée en suivant (Etude 3.B) a ainsi eu pour 

objectif de vérifier si le corps mou de Corbicula fluminea peut enregistrer les contaminations 

environnementales en Gdanth et donc si C. fluminea peut représenter une bonne espèce bioindicatrice 

de ces contaminants émergents. 
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 Etude 3.B – Corbicula fluminea: A sentinel species for urban Rare 

Earth Element origin 

 

IV.2.1. Résumé 

Cette Etude 3.B intitulée Corbicula fluminea : A sentinel species for urban Rare Earth Element 

origin a été publiée en Mai 2020, dans le journal Science of the Total Environment. Cette étude, 

effectuée lors de mon stage de Master 2, s’intégrait au sein du projet REGARD (2015 – 2019). Le 

résumé qui suit a pour objectif de présenter de façon synthétique le contenu de cette étude. Les 

figures et tables supplémentaires de cette étude sont disponibles dans l’Annexe 5. 

Contexte 

L’encagement d’espèces bioindicatrices, à des stations stratégiques, est une méthode pertinente et 

éprouvée pour le suivi des contaminants (e.g. Andrès et al., 1999 ; Arini et al., 2014a ; Marie et al., 

2006). Parmi ces espèces, le bivalve filtreur Corbicula fluminea est particulièrement utilisé du fait des 

connaissances disponibles sur sa physiologie et ses réponses aux perturbations (e.g. Achard‐Joris et 

al., 2006 ; Arini et al., 2014b ; Bertucci et al., 2018). L’objectif général de cette étude était de définir si 

C. fluminea est une bonne espèce bioindicatrice des REEs dans un contexte urbain (i.e. rejets de 

STEU). Pour cela, cette étude visait à : quantifier les REEs et caractériser leurs fractionnements, dans 

la fraction abiotique de la colonne d’eau ; et définir la biodisponibilité et la bioaccumulation des REEs, 

naturels et anthropique, chez C. fluminea encagée in situ. 

Matériels & Méthodes 

D’un bassin de 330 km², la Jalle est une rivière urbaine de 32km de long, drainant une partie de la 

population (110 000 hab.) de Bordeaux Métropole. Deux stations ont été sélectionnées sur sa partie 

aval : le site Thil servant de référence non contaminée ; et le site WWTP Downstream, situé à l’aval 

des rejets d’une STEU majeure (85 000 eq. hab.). Les individus de C. fluminea, issus d’une population 

naturelle prélevée sur l’Isle (affluent de la Dordogne), ont été acclimatés deux semaines en laboratoire 

et encagés aux deux stations de la Jalle (15 individus / station) pendant trois mois (Mars – Juin 2016). 

Suite aux encagements, les corps mous de 5 individus par site ont été prélevés, lyophilisés et digérés 

à l’acide (i.e. HNO3 / HCl). Trois campagnes d’échantillonnage des eaux de la Jalle ont été réalisées sur 

Pereto, C., Coynel, A., Lerat-Hardy, A., Gourves, P.-Y., Schäfer, J., Baudrimont, M., 2020. 
Corbicula fluminea: A sentinel species for urban Rare Earth Element origin. Science of The Total 
Environment 732, 138552. https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2020.138552 

 

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2020.138552
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cette période (i.e. Mars, Avril et Juin), lors de conditions hydriques contrastées (i.e. fin de crue, débits 

normaux et étiage, respectivement). Les fractions dissoutes (< 0.2 µm) et totales (non-filtrée), ont été 

analysées en REEs. La différence des deux fractions permet une estimation de la fraction particulaire. 

Le rejet de la STEU a été échantillonné pour la fraction dissoute lors de campagnes complémentaires. 

Les concentrations en REEs ont été déterminées pour tous les échantillons par analyse directe, à l’aide 

d’un TQ-ICP-MS limitant les interférences sur les REEs (Lerat-Hardy et al., 2019). Les spectres en REEs 

ont été obtenus par normalisation à l’European Shale (EUS ; Bau et al., 2018). Les anomalies en REEs 

ont été calculées à l’aide de régression polynomiale. 

Résultats & Discussion 

Dans les eaux de la Jalle, les concentrations en REEs diminuent au cours du temps, avec des 

concentrations plus fortes en période de crue qu’en période d’étiage. Ainsi, de fortes corrélations 

positives et significatives sont observées entre les concentrations en REEs et les débits de la Jalle. Ces 

variations temporelles de concentrations peuvent s’expliquer par les caractéristiques pédologiques du 

bassin versant de la Jalle. En effet, la partie amont du bassin draine des podzols, dont le lessivage et 

l’érosion mécanique, en période de crue, sont connus pour transporter des concentrations élevées de 

REEs (Armand et al., 2015). A l’inverse, en période de faibles débits, les sols carbonatés (i.e. faiblement 

concentrés en REEs) situés en zone aval contribuent aux apports en rivière, via les échanges avec la 

nappe alluviale. Il est alors important de considérer cette variabilité temporelle pour comparer les 

résultats entre les fractions abiotiques et C. fluminea. Durant les 3 mois d’encagement des bivalves, 

11% des jours étaient associés aux forts débits journaliers (Qd > 2.5 m3/s) ; 49% aux débits 

intermédiaires (1.5 < Qd < 2.5 m3/s) ; et 40% aux faibles débits (Qd < 1.5 m3/s). Ces pourcentages ont 

été associés aux concentrations en REEs des campagnes (i.e. Mars = 11%, Avril = 49%, Juin = 40%) afin 

d’obtenir des concentrations moyennes pondérées aux débits pour chaque fraction. 

Les spectres normalisés à l’EUS, obtenus dans la fraction dissoute, sont typiques des eaux de rivière 

avec des spectres croissants des LREEs vers les HREEs, marqués de légères anomalies négatives en 

Ce et positives en Eu (e.g. Elderfield et al., 1990 ; Lawrence et al., 2006). Les spectres obtenus pour la 

fraction particulaire sont également classiques, très légèrement enrichis en MREEs et sans anomalie 

(Sholkovitz, 1995). Concernant les bivalves, les spectres sont largement enrichis en MREEs et 

similaires à la littérature sur les mollusques bivalves benthiques (e.g. Akagi and Edanami, 2017 ; 

Santos et al., 2023). Les facteurs de bioconcentration (i.e. [C. fluminea] / [Totale]) et les coefficients 

de distributions (DREE) avec la fraction dissoute (i.e. [C. fluminea] / [Dissoute]) et particulaire (i.e. [C. 

fluminea] / [Particulaire]), permettent alors d’étudier la biodisponibilité des REEs naturelles. Les BCF 

ainsi obtenus permettent de proposer l’ordre de biodisponibilité suivant : MREEs > LREEs > HREEs. 

Cet ordre de biodisponibilité des REEs peut être étudié au travers des contributions séparées des 
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fractions dissoute et particulaire (DREE). Ainsi, il est possible de constater que les MREEs et les LREEs 

sont principalement biodisponibles depuis la fraction dissoute alors que les HREEs semblent 

majoritairement provenir de la fraction particulaire. De plus, la fraction particulaire semble être une 

source majeure de REEs chez cette espèce vivant à l’interface eau – sédiment. 

Enfin, la fraction dissoute des eaux de rejet de la STEU montre une forte anomalie positive en Gd et 

une concentration en Gdanth de 324 ± 126 ng/L (n=5). Cette anomalie positive se retrouve à la station 

WWTP Downstream, dans les fractions dissoutes et totales, lors des périodes de débits faibles (12.7 

et 16.3 ng/L, respectivement) et intermédiaires (86.6 et 86.9 ng/L, respectivement). L’étude du 

partitionnement permet d’observer que le Gdanth est quasi-exclusivement présent dans la fraction 

dissoute, confirmant la source médicale du Gd, sous forme de Gd-CAs stables et dissous. Chez C. 

fluminea, l’anomalie positive en Gd est absente des individus de Thil et très faiblement marquée chez 

les individus encagés au site WWTP Downstream. Cependant, à l’aide d’une normalisation des 

individus du site WWTP Downstream par ceux du site Thil, il est possible de mettre en évidence un 

décrochage net du Gd, traduisant la présence de Gdanth chez les individus. Ainsi, la part de Gdanth 

présente chez C. fluminea à l’aval de la STEU (8.7% de Gdanth) est significativement supérieure à la part 

présente chez les individus au site Thil (1.4% de Gdanth ; Kruskal test ; p-value < 0.05). Les BCF obtenus 

pour le Gdanth (BCF = 83), en comparaison au Gdnat (BCF = 1120), permettent de démontrer que les Gd-

CAs sont bien biodisponibles et bioaccumulés par C. fluminea mais que la biodisponibilité de ces 

composés est largement inférieure à celle du Gd naturellement présent en rivière (Weltje et al., 2002). 

Dans les coquilles de la même espèce, Merschel and Bau (2015) avaient pu montrer l’absence 

d’anomalie positive en Gd, laissant supposer soit, que les Gd-CAs ne sont pas biodisponibles chez C. 

fluminea ; soit que ces composés ne sont pas biominéralisés vers la coquille. Avec les résultats de notre 

étude, il semblerait que la seconde hypothèse soit plus vraisemblable. 

En conclusion, cette étude est la première à mettre en évidence la biodisponibilité et la 

bioaccumulation in situ des Gd-CAs chez des organismes d’eau douce. En apportant les premières 

informations sur la biodisponibilité des REEs naturelles et anthropiques chez cette espèce, ces 

travaux originaux ont permis de montrer que Corbicula fluminea était une bonne espèce 

bioindicatrice des concentrations environnementales en REEs et des contaminations en Gdanth.  
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Résumé graphique de l’étude 

 

 

IV.2.2. Introduction 

Continental waters are subject to considerable anthropogenic pressure, particularly with the 

release of many contaminants of anthropogenic origin (e.g. agricultural, industrial, urban), such as 

trace metals (e.g. cadmium, zinc, lead), seriously modifying the natural geochemical cycles of metals 

(e.g. Meybeck et al., 2007; Nriagu, 1988; Reza and Singh, 2010; Viers et al., 2009) and impacting the 

ecosystems (e.g.Bocchetti et al., 2008; Lanceleur et al., 2011; Rainbow, 2007; Rashed, 2001). The 

increase in the global population, and in the ongoing growth of urban centers, is leading to an 

intensification in urban wastewaters release (e.g. effluents of domestic, industrial and hospital 

wastewater, rainwater runoff) into hydrosystems (e.g. Deycard et al., 2014; Eriksson et al., 2007; Feng 

et al., 2004; Gundacker, 2000). At the same time, over the last 20 years, the development of new 

technologies, associated with a desire to reduce the consumption of fossil resources, has led to the 

demand, use and release of new metallic elements, considered as emerging contaminants, including 

the Rare Earth Elements (REEs) which are used in many modern technologies (e.g. green energy, 

automobiles, healthcare, agriculture). This group of elements includes the whole lanthanide series (15 

elements), as well as scandium and yttrium. Lanthanide series are commonly divided into three 

groups following their atomic weight (e.g. Bru et al., 2015; Kogel et al., 2006): i) the light REEs 

(LREEs – La, Ce, Pr and Nd); ii) the medium REEs (MREEs – Sm, Eu and Gd); and iii) the heavy REEs 

(HREEs – Tb, Dy, Ho, Er, Tm, Yb and Lu). Several studies reported the geochemical characterization 

of waters and sediments in REEs (e.g. Delgado et al., 2012; Elbaz-Poulichet et al., 2002; Gwenzi et al., 

2018; Ma et al., 2019). Some of the REEs are relatively well documented (e.g. lanthanum, 

cerium, samarium, gadolinium) due to their increased presence in aquatic systems subject to 

anthropogenic pressure (e.g. Klaver et al., 2014; Kulaksız and Bau, 2013; Lerat-Hardy et al., 2019; Qing 

and Feng, 2016). However, for the most part, the sources of these emerging elements are still poorly 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/geochemical-cycle
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/urban-wastewater
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/fossil
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/emerging-contaminant
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/lanthanum
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/samarium
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defined. Similarly, current knowledge of the ecotoxicological effects of REEs remains fragmentary 

(e.g. Freitas et al., 2019; Hanana et al., 2017; Lortholarie et al., 2020; Parant et al., 2019). Recent work 

described the impacts of REEs on aquatic ecosystems, focusing particularly on their bioavailability and 

effects at different trophic organization levels, both in laboratory experiments (e.g. Blinova et al., 

2018; Fuma et al., 2001; González et al., 2015; Weltje et al., 2002) and directly in natural habitat (e.g. Li 

et al., 2016; Mayfield and Fairbrother, 2015; Romero-Freire et al., 2018). For example, Weltje et al. 

(2002) studied the distribution of REEs in several compartments (e.g. aquatic plants, mollusks, 

sediments, waters) and were able to show, for the plant Potamogeton pectinatus, that the interstitial 

water in sediments is a major source of REEs accumulation. These authors also observed that REEs 

partition between the soft tissue and the shells of mollusks (Potamopyrgus antipodarum, Lymnaea 

stagnalis, Radix ovata, Physella acuta, Planorbis planorbis, Planorbis corneus, Corbicula 

fluminea and Dreissena polymorpha). Despite the increase in REEs concentrations observed in aquatic 

systems subject to urban pressure, very few studies have used the technique of transplanting species 

in order to monitor such contaminations (Perrat et al., 2017). The species transplantation monitoring 

that has been carried out has mainly been used to monitor both short- and long-term changes in 

contamination by classic, “regulated” metals in aquatic systems (e.g. Besse et al., 2013; Cazenave et 

al., 2014; Gold et al., 2002; Reynders et al., 2008). Among the bioindicator sentinel species exposed in 

cages in situ, filter-feeding bivalves, and in particular the Asian clam Corbicula fluminea, are regularly 

used (e.g. Andrès et al., 1999; Arini et al., 2014b; Gunther et al., 1999; Marie et al., 2006; Peltier et al., 

2009; Roméo et al., 2003). This sentinel species is widely used because both its physiology and its 

responses to disruption are well known (e.g. Achard‐Joris et al., 2006; Arini et al., 2014a; Baudrimont 

et al., 2003, 1997; Ren et al., 2013; Sousa et al., 2008). Furthermore, its transcriptome has been entirely 

sequenced, thus favoring environmental studies using this biological model (Bertucci et al., 2018). 

Compared to heavy metals, current knowledge is weak concerning the environmental impact of 

anthropogenic REEs. Therefore, it is urgent to extensively investigate their risk to environment by 

studying the levels and patterns of REEs in geochemical and biological compartments. In this context, 

the objectives of this study are to: i) characterize REE concentrations and anomalies in the water of 

an urban river submitted to intense anthropogenic pressure, ii) determine how natural and 

anthropogenic REEs are partitioned in the water, iii) monitor the bioaccumulation of natural REEs 

in Corbicula fluminea and iv) evaluate the bioavailability of anthropogenic REEs in Corbicula fluminea. 

The final objective is to better understand the mechanisms of REEs uptake by this species as a 

function of the REEs partitioning between the dissolved and the particulate phases and to verify 

whether it is possible to use this biological model as a sentinel species for REEs contamination of 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/aquatic-ecosystem
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/bio-availability
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/porewater
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/porewater
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urban origin. Therefore, this study aims to proposed in situ biological and geochemical data for future 

risk assessment of anthropogenic REEs in urban areas. 

IV.2.1. Materials & Methods 

IV.2.1.1. Presentation of the study site and experimental setup 

The study focuses on one type of urban waste, the effluents from wastewater treatment plants 

(WWTP), which contributes significantly to the contamination of aquatic systems by combining 

different sources (e.g. domestic, industrial and hospital wastewater). The study site is the Jalle River, 

an urban freshwater stream that drains Bordeaux Metropole, France's seventh biggest urban 

agglomeration, which is currently undergoing rapid expansion. The Jalle River is a tributary of the 

Garonne River which, further downstream, becomes the Gironde Estuary after its confluence with the 

Dordogne River. The Jalle River is 32 km long and drains a watershed of 330 km2 with an annual 

average discharge of 1.80 m3.s−1. Water discharges data and physicochemical analyses were provided 

by Lyre laboratory of Suez. The watershed of the Jalle River covers seven municipalities with 110,000 

inhabitants. The principal land-uses in the watershed are market gardening, cattle-rearing and 

forestry in an area that is mainly covered by forest upstream and very urbanized elsewhere. 

Downstream, the river receives the effluents from a major wastewater treatment plant with a 

treatment capacity of 85,000 population equivalents and an average discharge of 0.19 m3.s−1 during 

the study period. The ecological state of the water body was classified as “medium” in 2016 based on 

the European Water Framework Directive criteria. 

For this study, two sites were monitored on the Jalle River (Figure 1). The Thil site, upstream of the 

WWTP effluents, acted as a control site for the water quality and for in situ bioaccumulation in 

bivalves. The WWTP Downstream site, located downstream of the WWTP effluents, made it possible 

to determine the impacts of the WWTP on the geochemical quality of the water and on REEs 

accumulation in Corbicula fluminea. The Jalle River separates into two distinct arms between the Thil 

and WWTP Downstream sites. The latter, as well as the WWTP effluents, are located on the southern 

arm of the Jalle River (Figure 1). The water coming directly from the WWTP effluents was also 

monitored during this study. The population of Corbicula fluminea used during this study came from 

the Isle River and were taken from the experimental station of INRAE at Saint-Seurin-sur-l'Isle, before 

a period of two weeks acclimation in the laboratory (Bertucci et al., 2018). During acclimation, bivalves 

were maintained in open circuit tanks and feed with microalgae (Scenedesmus sp.). Bivalves (Corbicula 

fluminea) were installed in cages (for more details see Bertucci et al., 2018), on the riverbed, for three 

months upstream and downstream of the WWTP effluent, in parallel with monitoring of geochemical 

water quality. During the 85 days of caging, no mortality was observed at the Thil site and 6% of 

mortality was observed at the WWTP Downstream site. 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/market-gardening
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/water-framework-directive
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/acclimatization
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/scenedesmus
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Figure 1: Location of sampling sites (black circles) in the Jalle River watershed (green outline). The colored background 

corresponds to distinct pedologies (orange – podzols; blue – calcareous soils). Characterized WWTP effluent (black arrow) 

and uncharacterized WWTP effluent (empty triangle). (For interpretation of the references to color in this figure legend, the 

reader is referred to the web version of this article) 

IV.2.1.2. Sampling, treatment and analysis 

Monitoring took place over a three-month period between March and June 2016. Water samples 

were taken on three contrasting hydrologic conditions: i) at the end of a period of high water in March, 

ii) during intermediate water discharges in April and iii) at the beginning of a period of low water in 

June. Water from the WWTP effluents was sampled during complementary campaigns between July 

2016 and January 2018 (n = 5). At each sampling time and at each site, samples were divided in two 

fractions (500 mL per fraction). A filtered dissolved phase (Sartorius-Minisart®, porosity <0.2 μm), 

acidified using ultra-pure HNO3 (J.T. Baker®, 15 M) and an unfiltered total phase treated with ultra-

pure HNO3 (J.T. Baker®, 15 M), ultra-pure HCl (J.T. Baker®, 11 M) and H2O2 (J.T. Baker®, 30–32%). 

Samples of water from the WWTP effluents were filtered and prepared only for the dissolved phase, 

using the same protocol as for the water samples from the Jalle River. All the samples were stored 

in polypropylene bottles previously decontaminated using HNO3 (Lerat-Hardy et al., 2019) and kept 

in the dark at 4 °C pending analysis. 

Before the in-situ transplantation of Corbicula fluminea into the monitored sites, a batch of five 

organisms from the population at Saint-Seurin-sur-l'Isle was separated and conserved in order to 

obtain the initial condition index (CI) of the population (Eq. 1). This index, expressed as a percentage, 

is the ratio between the dry weight of the whole organism (DWWO) and the dry weight of the shell 

(DWShell). Previous study of Arini et al. (2014a) used CI to provide information about the state of health 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/podzol
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment-plant
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/hydrochloric-acid
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/polypropylene
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0005
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of the individuals. The bivalves were then placed in cages in situ at each site (Thil and WWTP 

Downstream) in batches of 15 individuals for the 85 days of the study (March to June). After the 

monitoring period, all the individuals were then recovered and stored in the laboratory at −80 °C 

before being treated and analyzed. The soft tissues of five individuals from each site were freeze-

dried, weighed and then digested with Aqua Regia (1.4 mL ultra-pure HNO3; J.T. Baker®, 15 M; and 

2 mL ultra-pure HCl; J.T. Baker®, 11 M) for 3 h at 100 °C on a hot plate (Mikolaczyk et al., 2016). 

CI (%) = 
DWWO 

DWShell
 × 100         (1) 

Table 1: Quality control using the certified reference material SLRS-6 (n = 72; mean ± SD; Yeghicheyan et al., 2019). 

 

REE concentrations were determined for all the biological and inorganic samples using a direct 

method (5 mL per sample) with a Triple Quadrupole Inductively Coupled Plasma Mass 

Spectrometer (Thermo Scientific® iCAP TQ – ICP-MS). The TQ-O2 analytical method was used in 

order to eliminate some of the interference and single-element solutions were analyzed with the 

samples in order to calculate and correct interferences that had not been eliminated (Lerat-Hardy et 

al., 2019). The method used to calculate interferences is identical to that described by Lerat-Hardy et 

al. (2019) and the detection limits for the analyzed samples ranged between 0.05 ng.L−1 for Tb and 

1.23 ng.L−1 for Ce (Supplementary data). In the WWTP effluent samples, the correction percentages 

obtained for Eu were too high for reliable correction and, thus no Eu concentrations are shown for 

these samples. In order to assess the accuracy and precision of the measurements, a certified 

reference water was analyzed (SLRS-6; Table 1; Yeghicheyan et al., 2019). Yeghicheyan et al. 

(2019) characterized REE concentrations in SLRS-6 by an interlaboratory comparison (n = 9) and 

SLRS-6  

(ng.L-1) 

Certified 

values 

Measured 

values 

La 248 ± 12.1 235 ± 19.0 

Ce 292 ± 15.1 281 ± 22.5 

Pr 59.1 ± 1.9 58.6 ± 4.96 

Nd 227 ± 9.4 221 ± 12.7 

Sm 39.5 ± 1.7 38.4 ± 2.31 

Eu 7.26 ± 0.35 6.23 ± 0.71 

Gd 31.6 ± 2.5 28.1 ± 1.72 

Tb 4.07 ± 0.27 3.46 ± 0.25 

Dy 21.9 ± 1.1 19.5 ± 1.39 

Ho 4.3 ± 0.3 3.93 ± 0.39 

Er 12.4 ± 0.7 11.0 ± 0.76 

Tm 1.79 ± 0.18 1.56 ± 0.17 

Yb 11.2 ± 0.7 10.2 ± 1.04 

Lu 1.91 ± 0.23 1.59 ± 0.28 

 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/quadrupole
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/mass-spectrometer
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/mass-spectrometer
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/interlaboratory-comparison
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authors considered their values as robust concentrations (120 to 135 analyses per element) for a 

routinely use in laboratories. Results showed mean recoveries of 91% with mean precision <9% (RSD) 

for all REEs (Supplementary data). In the Jalle River waters and the WWTP effluent samples, the Sm 

concentrations are estimated and obtained with a polynomial regression method. 

IV.2.1.3. Data treatment 

Correlation coefficients (r) were calculated to estimate the relation between: i) water discharges 

and REE concentrations of the dissolved, total and particulate phases; and ii) both groups of Corbicula 

fluminea exposed at the Thil and the WWTP Downstream sites. Correlation coefficients were 

calculated with Excel®. According to Taylor (1990),”high” correlations were considered for r > 0.68 

and “very high” correlations for r > 0.90. The significance of the correlations was statistically tested 

within R® (α = 0.05). 

Two major mathematical methods exist for the calculation of REE anomalies from the REE patterns. 

The first is a linear method with the interpolation of the anomaly from the shale-normalized 

neighboring REEs (e.g. Elbaz-Poulichet et al., 2002; Hatje et al., 2016; Klaver et al., 2014). The second 

method is a logarithmic modeling when Ce shows high negative anomaly in normalized patterns 

(e.g. Kulaksız and Bau, 2013, 2011a; Merschel et al., 2015). In this study, preference was given to a 

polynomial regression method (Eqs. (2), (3)) in order to have a unique method of anomaly calculations 

for biological and geochemical samples. Models were performed using Excel® and coefficients of 

determination (R2) were calculated to determine the reliability of models for each sample. We 

considered that R2 values higher than 0.90 obtained between calculated and measured 

concentrations have high reliability. 

[REEi] = REEinorm × EUSREEi        (2) 

REEinorm = Cn × PnREEi + Cn-1 × Pn-1REEi  + … + C 1 × PREEi + C0   (3) 

In Eq. (2): REEi is the chosen REE; [REEi] is the calculated concentration of REEi; EUSREEi is the 

corresponding concentration of REEi in the EUS reference material (Bau et al., 2018); REEinorm is the 

EUS-normalized concentration of REEi. In Eq. (3): n is the degree of each polynomial; Cn is the constant 

of each polynomial; C0 is the y-intercept; PREEi is the position of REEi in the lanthanide series 

(ex. PGd = 7). These calculations provided the natural concentrations of REEs and, by difference with 

the measured concentrations, the anthropogenic concentrations. 

Statistical comparisons were performed on: i) condition index between the reference and the Jalle 

River organisms; and ii) bioaccumulated REE concentrations in Corbicula fluminea between both 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/correlation-coefficient
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/mathematical-method
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0010
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0015
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0010
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0015
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caging stations in the Jalle River. Non-parametric tests (Kruskal-Wallis) were used with an alpha risk 

of 5% within R®. 

IV.2.2. Results 

IV.2.2.1. Change in water discharges and physical chemistry of the water 

In 2016, the water discharges of the Jalle River varied between 0.45 and 51 m3.s−1 at the Thil site 

and between 0.37 and 44 m3.s−1 at WWTP Downstream site. During the caging campaign from March 

to June, the measured water discharges varied by a factor of 9, from 0.71 to 6.46 m3.s−1 at the Thil site 

and from 0.66 to 5.78 m3.s−1 at the WWTP Downstream site (Figure 1). The beginning of this period 

was marked by somewhat high discharge at the end of a flood episode, whereas the end of the 

monitoring period was representative of low discharge conditions. From the daily water discharges 

(Qd) covering the 85 days of caging, we established that 11% of the study period could be associated 

with flood and/or high flow conditions (Qd > 2.5 m3.s−1), 49% with average flow rates 

(2.5 m3.s−1 > Qd > 1.5 m3.s−1) and 40% with low discharge (Qd < 1.5 m3.s−1). The physicochemical 

parameters from the two sites were monitored between July 2013 and September 2018 during 

complementary campaigns (n = 12). Significant increases were observed in several parameters 

between Thil and WWTP Downstream including: BOD5 (2.3–7.6 mgO2.L−1), Chemical Oxygen 

Demand (COD; 16.8–33.3 mgO2.L−1), Dissolved Organic Carbon (DOC; 4.9–7.3 mg.L−1), NO3 (4.5–

18.1 mg.L−1), NH4
+ (0.3–1.4 mg.L−1) and NO2 (0.1–1.8 mg.L−1). 

IV.2.2.1. REE concentrations in surface waters 

The REE concentrations obtained for the dissolved and total fractions are summarized in Table 2. 

The difference between the total and dissolved fractions provides an indirect estimate of the 

particulate fraction, also shown in Table 2. The REE concentrations include several noteworthy 

results: First, the concentrations obtained at Thil are mainly higher than those obtained at WWTP 

Downstream on the same date, whatever the fraction. Second, the contribution of the dissolved 

fraction to the total fraction shows a generally increasing trend as one moves towards the heavier 

REEs (HREEs) from 30% for La to 60% for Lu at Thil in June 2016 and from 31% for La to nearly 99% 

for Lu at WWTP Downstream in April 2016 (Table 2). Only Ce and Yb show a slightly different pattern 

with the contribution of the dissolved fraction lower than the general trend for Thil during all three 

campaigns and for WWTP Downstream in March and April, whereas the contribution of dissolved Gd 

is higher at WWTP Downstream for the April and June campaigns. Third, a decrease over time 

occurred for both sites and for all fractions, with higher concentrations during high water discharge 

(March) and lower values at low discharge (June), except for Gd showing the highest dissolved and 

total concentrations in April at WWTP Downstream (Table 2).

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/chemical-oxygen-demand
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/chemical-oxygen-demand
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/dissolved-organic-carbon
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Table 2: REE concentrations (ng.L−1) and water discharges (Q; m3.s−1) of the sampling sites. Estimated natural (Gdnat) and anthropogenic (Gdanth) concentrations of Gd (ng.L−1) obtained by 

modeling. REE concentrations of the three sampling times and the three sampling phases (dissolved, total, particulate). Discharge-weighted concentrations (values) for each sites and phases. 

REE concentrations of the WWTP effluents for the dissolved phase (n = 5; mean ± SD). REE concentrations (ng.gDW
−1) and Condition Index (CI; %) for the soft bodies of Corbicula 

fluminea transplanted in the Jalle River (n = 5; mean ± SE). Sm(1) = samarium concentrations (values) are obtained with polynomial regression models for Jalle River waters and WWTP effluents. 

 

Jalle River Date Q La Ce Pr Nd Sm(1) Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu Gdnat Gdanth 

D
is

so
lv

ed
 T
H

IL
 

March 6.46 219.2 386.4 65.1 245.6 46.3 11.9 46.0 6.6 42.9 10.0 32.0 4.9 33.7 5.8 40.5 5.5 

April 1.54 126.5 196.3 35.8 134.9 26.4 6.4 28.1 3.9 26.0 6.1 19.8 3.1 21.6 3.9 26.1 2.0 

June 0.71 104.6 197.8 29.6 116.6 23.8 5.5 26.7 3.5 22.3 4.9 15.9 2.7 19.2 3.2 22.1 4.6 

Weighted - 127.6 217.1 36.4 139.3 27.5 6.6 29.5 4.0 26.3 6.0 19.6 3.1 21.9 3.8 26.0 3.4 

W
W

T
P

 

D
o

w
n

st
re

a
m

 

March 5.78 238.4 395.8 70.1 264.3 52.2 13.1 49.1 7.0 46.3 10.6 33.7 5.5 38.4 6.1 44.2 4.9 

April 1.41 78.6 116.3 23.8 89.5 17.3 4.2 104.8 2.8 19.4 4.6 15.2 2.5 17.2 3.6 18.2 86.6 

June 0.66 66.1 119.0 18.5 84.6 16.4 3.4 27.4 2.3 16.9 3.8 12.5 2.1 16.8 2.8 14.6 12.7 

Weighted - 90.5 147.0 26.6 106.1 20.6 4.8 67.9 3.0 21.2 4.9 16.1 2.7 19.3 3.5 19.6 48.4 

T
o

ta
l 

T
H

IL
 

March 6.46 666.1 1453.5 187.6 727.2 136.3 32.1 130.2 18.0 111.8 22.7 69.0 9.8 64.8 9.9 120.6 9.7 

April 1.54 411.6 860.6 112.3 445.7 87.3 20.1 81.0 11.2 69.2 14.1 45.2 6.5 49.8 7.3 78.2 2.8 

June 0.71 283.1 599.8 77.0 294.9 56.4 12.2 58.0 7.7 45.7 9.3 30.3 4.0 30.8 4.9 50.0 8.0 

Weighted - 387.2 819.1 106.2 415.2 80.2 18.2 77.1 10.5 64.3 13.1 41.8 5.9 43.8 6.6 71.4 5.6 

W
W

T
P

 

D
o

w
n

st
re

a
m

 

March 5.78 470.4 977.4 134.4 532.2 96.8 24.5 92.3 13.2 83.2 16.9 53.8 7.5 55.7 7.4 86.5 5.9 

April 1.41 251.6 513.6 72.6 287.9 54.8 13.2 132.5 7.3 47.8 10.0 31.4 4.9 35.2 5.7 45.7 86.9 

June 0.66 187.6 362.3 50.1 195.7 37.3 9.2 46.1 5.1 33.2 7.2 21.3 3.5 23.1 3.9 29.8 16.3 

Weighted - 249.2 502.2 70.1 276.9 52.2 12.8 93.7 7.1 45.7 9.6 29.7 4.6 32.6 5.1 43.7 50.0 

P
a

rt
ic

u
la

te
 

T
H

IL
 

March 6.46 446.9 1067.1 122.5 481.6 89.9 20.2 84.3 11.5 68.9 12.7 37.0 4.9 31.1 4.1 80.1 4.2 

April 1.54 285.2 664.3 76.4 310.8 60.9 13.8 52.9 7.3 43.2 8.0 25.4 3.5 28.2 3.5 52.1 0.8 

June 0.71 178.5 402.0 47.5 178.3 32.6 6.8 31.3 4.2 23.4 4.3 14.4 1.3 11.6 1.7 27.9 3.4 

Weighted - 259.6 602.1 69.7 275.9 52.7 11.6 47.6 6.5 38.0 7.0 22.2 2.7 21.9 2.8 45.4 2.2 

W
W

T
P

 

D
o

w
n

st
re

a
m

 

March 5.78 232.0 581.5 64.4 267.9 44.6 11.4 43.3 6.1 36.9 6.3 20.2 2.0 17.2 1.3 42.3 1.0 

April 1.41 173.0 397.3 48.8 198.4 37.5 9.0 27.7 4.5 28.4 5.4 16.2 2.4 18.1 2.1 27.4 0.3 

June 0.66 121.5 243.3 31.6 111.2 20.9 5.9 18.7 2.9 16.3 3.4 8.8 1.4 6.3 1.1 15.2 3.5 

Weighted - 158.7 355.2 43.5 170.9 31.6 8.0 25.8 4.0 24.5 4.7 13.7 2.0 13.3 1.6 24.1 1.7 

WWTP effluent - 
7.5± 

2.4 

16.0± 

5.1 

1.9± 

0.9 

9.5± 

4.4 

8.1± 

1.6 
- 

326 ± 

125 

0.4 ± 

0.3 

3.2 ± 

2.3 

0.9 ± 

0.7 

4.1 ± 

3.3 

0.7 ± 

0.5 

6.9 ± 

5.3 

1.2 ± 

1.0 

2.0 ± 

1.3 

324 ± 

126 

 IC (%) La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu Gdnat Gdanth 

C
o

rb
ic

u
la

 

fl
u

m
in

ea
 

THIL 
6.3 ± 

0.4 

410 ± 

87 

760 ± 

175 

109 ± 

24 

493 ± 

96 

113 ± 

21 
29 ± 5 

110 ± 

19 
13± 3 79 ± 15 16 ± 3 41 ± 8 5.0 ± 1 28 ± 6 

4.2 ± 

0.9 

109 ± 

19 
1.5 ± 1 

WWTP 

Downstream 

7.0 ± 

0.4 

172 ± 

15 

320 ± 

28 
456 ± 4 

209 ± 

18 
47 ± 4 11 ± 1 49± 4 

5.5 ± 

0.5 
32 ± 3 

6.5 ± 

0.6 
17 ± 1 

2.1 ± 

0.2 

11 ± 

0.8 

1.8 ± 

0.1 
45 ± 4 

4.1 ± 

0.7 

 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/samarium
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In fact, the concentrations of dissolved REEs (except Gd) increase by 50% for all the elements at the 

Thil site and by between 55% (Yb, Lu) and 70% (La, Pr, Eu) at the WWTP Downstream site during the 

flood. The concentrations of dissolved REEs show significant positive correlations with water 

discharges for the majority of REEs (r > 0.95; p-value<0.01), except Gd (r = 0.08). The total and 

particulate concentrations of REEs are also higher during flood situation (by 20% to 70%) showing 

significant positive correlation between the total fraction and water discharges (r > 0.85; p-value<0.03 

except for Gd with r = 0.56). For the particulate fraction, correlations with discharge ranged from 

r = 0.40 for Lu to r = 0.79 for Ce, Nd and Dy. Finally, the dissolved REEs fraction of the water from the 

WWTP effluent shows, on average, lower concentrations than those obtained in the Jalle River 

decreasing from 95% (La, Pr, Nd) to 65% (Yb and Lu), yet unlike Gd showing very high concentrations 

(326 ± 125 ng.L−1), noticeably higher than those found in the Jalle River (Table 2). 

The natural abundance of REEs differs depending on whether the element has an odd or even atomic 

number. In order to mask these variations, it is standard practice to normalize sample concentrations 

with those from reference geological materials. European Shale (EUS; Bau et al., 2018) was used as a 

normalizer in order to smooth out the natural variations in concentrations of REEs in the environment. 

This material was chosen as being representative of the study area. The EUS-normalized dissolved, 

total and particulate REEs concentrations in the Jalle River are shown in Figure 2. The patterns 

obtained for the dissolved fraction (Figure 2A) show an increase in the [REE]/[EUS] ratio from light 

REEs (LREEs) to HREEs. These patterns show a small negative anomaly in Ce for all the profiles, a light 

positive anomaly in Eu in periods of high water (March) and a positive anomaly in Gd at the WWTP 

Downstream site in April and June. The overall pattern in the total fraction (Figure 2B) shows a trend 

similar to that of the dissolved fraction with an increase from LREEs to HREEs. However, in the total 

fraction an increase in the [REE]/[EUS] ratio of LREEs to MREEs occurs towards a maximum for Eu, 

followed by a decrease between Eu and Tb, except for WWTP Downstream site on April and June and 

for Thil site on June. The overall REE patterns in the particulate fraction tend to show a slight increase 

from LREEs to medium REEs (MREEs) with a maximum for Eu, then a slight decrease from MREEs to 

HREEs (Figure 2C). A large positive Gd anomaly in the total fraction occurs at the WWTP Downstream 

site (April) and to a lesser extent in June. Finally, the general pattern of the dissolved concentrations 

in the water from the WWTP effluents (Figure 2A) shows a large positive Gd anomaly at any time, and 

was attributed to anthropogenic Gd (Gdanth). 

 

 

 



──────────────────────────── CHAPITRE 3 ──────────────────────────── 

ETUDE 3.B 

201 

 

 

Figure 2: EUS-normalized concentration patterns at each sampling time and each sampling site for dissolved (A), total (B) 

and particulate phases (C). EUS-normalized patterns of discharge-weighted REE concentrations for each phases (D). 

 

The concentrations of Gdanth were calculated from the difference between the measured 

concentration of Gd and the calculated natural value for Gd (Gdnat) obtained by modeling. The 

coefficients of determination obtained for the polynomial regression models of each sample (mean; 

 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/rare-earth-element
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min/max) were: 0.98; 0.97/0.99 for the dissolved fraction and 0.97; 0.93/0.99 for the total fraction. The 

Gdanth concentrations obtained for the particulate fraction were calculated from the difference 

between the total and dissolved fractions. The calculated Gdanth concentrations show a maximum of 

86.6 ng.L−1 and 86.9 ng.L−1 respectively for the dissolved and total fractions at WWTP Downstream 

(June). The mean concentrations of Gdanth and Gdnat as determined for the WWTP effluents are 

324 ± 126 ng.L−1 and 2.0 ± 1.3 ng.L−1 respectively (Table 2). 

A unique profile was established for each fraction and station by assuming that the REEs patterns 

observed in March, April and June are respectively representative of flood/high water discharges, 

average water discharges and low water discharge. During the caging period, we have established 

that 11%, 49% and 40% of the 85 days of study period are respectively associated with flood/high, 

average and low water discharges. These patterns (Figure 2D) could then be compared with the 

bioaccumulation results. 

IV.2.2.2. Bioaccumulation of REEs in Corbicula fluminea 

The individuals caged in the Jalle River show a significant increase in mean condition index 

(CI ± SE) compared to the reference population taken from the Isle River before caging (CI = 3.0 ± 0.2). 

The values obtained for Thil (6.3 ± 0.4) and WWTP Downstream (7.0 ± 0.4) are not significantly 

different (Kruskal-Wallis test), suggesting that REE concentrations (mean ± SE) bioaccumulated by 

bivalves (n = 5) at each site are comparable between the batches of individuals caged in the Jalle River 

(Table 2). 

The average concentrations of bioaccumulated REEs in organisms (n = 5) are EUS-normalized and 

presented as REE patterns (Figure 3A). The data show inverse V-shaped profiles with an overall 

increase from LREEs to MREEs and then a decrease from MREEs to HREEs. Maximum values occur 

for Eu, Gd and minimum values for La, Ce, Yb and Lu. The REE patterns obtained for Thil and WWTP 

Downstream are, proportionally, very similar, with a correlation coefficient of r = 0.98 between the 

two sites, except for Gd which does not follow the same trend, thus seeming to indicate the influence 

of Gdanth (Figure 3A). 

 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/correlation-coefficient
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Figure 3: EUS-normalized concentration patterns for soft bodies of Corbicula fluminea (mean; n = 5) at Thil 

and WWTP Downstream stations (A). Mean REE patterns of WWTP Downstream organisms normalized by Thil organisms 

(B) 

The concentrations of Gdanth and Gdnat (Table 2) were calculated using the same method as that 

described earlier. One polynomial regression model was produced per organism and the results show 

R2 (mean; min/max) of: 0.88; 0.87/0.91 at Thil and 0.91; 0.87/0.94 at WWTP Downstream. The 

concentrations of Gdanth are 1.5 ± 1 ng.gDW
−1 for Thil and 4.1 ± 0.7 ng.gDW

−1 for WWTP Downstream 

compared with 109 ± 19 and 45 ± 4 ng.gDW
−1 for Gdnat, respectively. The REE concentrations in the 

individuals caged in the Jalle River are lower by ~58% between Thil and WWTP Downstream with a 

maximum difference of 61% for Eu and a minimum of 56% for Gd and Lu. The mean concentrations 

of the individuals from the WWTP Downstream site were normalized with respect to those from the 

Thil site (Figure 3B). This profile shows a mean ratio of 0.42, expressing the 58% reduction observed 

between the two batches of organisms. Moreover, three anomalies may be observed, a negative 

anomaly for Eu (0.39) and two positive anomalies, one for Gd (0.44) and the other for Lu 

(0.44; Figure 3B). 

The bioconcentration factors (BCF) were calculated from the ratio between the mean concentration 

of bioaccumulated REEs and the mean concentration of the water discharge-weighted total fraction, 

for the two sites (Figure 4A). None REE show anthropogenic anomaly, except Gd, on the REEs 

patterns. Therefore, all REEs concentrations are considered natural, with the exception of Gd. 

 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/waste-water-treatment-plant
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/rare-earth-element
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/bioconcentration-factor
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Because of the presence of anthropogenic Gd, the Gd natural BCFs were calculated from the 

previously determined concentrations of Gdnat (Table 2) and the Gd overall BCFs were calculated with 

Gd concentrations (Gdnat + Gdanth). The profiles obtained for the natural and overall (natural + 

anthropogenic) BCFs are bell-shaped with an increase from LREEs to MREEs and a reduction from 

MREEs to HREEs. The maximum values are obtained for Eu at the Thil site (BCF = 1600) and for Gd at 

the WWTP Downstream site (BCF = 1020), whereas minimum values are obtained for Yb at the Thil 

site (BCF = 630) and at the WWTP Downstream site (BCF = 350). A reduction in the BCF of Eu is 

observed between Thil and WWTP Downstream sites. For the overall profiles (Figure 4A), a decrease 

of BCF appears for Gd at the WWTP Downstream site (BCF = 520). The distribution coefficients (DREE) 

were also calculated between the mean bioaccumulation in Corbicula fluminea and the different 

fractions of water studied (dissolved; particulate). The following equation (Eq. (4)) was used, as 

previously applied by Merschel and Bau (2015) for REEs bioaccumulation in Corbicula fluminea shells. 

DREE = 
[𝑅𝐸𝐸]𝐶.𝑓𝑙𝑢𝑚𝑖𝑛𝑒𝑎

[𝑅𝐸𝐸]𝑤𝑎𝑡𝑒𝑟
⁄        (4) 

The DREE was calculated for Thil and WWTP Downstream using the mean bioaccumulation values and 

the average of water-discharge weighted concentrations for the dissolved and particulate fractions 

(Table 2). As for the BCF, all REEs concentrations are considered natural, except for Gd. Therefore, 

the concentrations of Gdnat were used to calculate the natural dissolved Gd DREE and the overall 

dissolved Gd DREE was calculated as the sum of Gdnat and Gdanth (Figure 4B). These dissolved 

DREE profiles show a slight increase from LREEs to MREEs and a strong decrease from MREEs to 

HREEs. A maximum is observed for Eu at the Thil (DREE = 4460) and WWTP Downstream (DREE = 2360) 

sites and a minimum for Lu with DREE = 1100 and DREE = 520 for Thil and WWTP Downstream, 

respectively. A small positive anomaly in Ce may be observed on these profiles with DREE = 3500 for 

Thil and DREE = 2180 for WWTP Downstream. For the overall (natural + anthropogenic) DREEs a small 

negative anomaly may be observed in Gd at the Thil site (DREE = 3730) and a strong negative anomaly 

in Gd for the WWTP Downstream site (DREE = 720). For the particulate DREE, the natural and overall 

profiles are similar and do not show any anomaly. The particulate DREE obtained have a bell-shaped 

profile with a maximum for MREEs (Eu, Gd) and minimum DREE for LREEs and HREEs. A reduction in 

the DREE of Eu may be observed between the Thil and WWTP Downstream sites. The maximum 

DREE are obtained for Eu (DREE = 2530) at the Thil site and for Gd (DREE = 1890) at the WWTP Downstream 

site whereas the minima are found for Ce and Yb at both sites with DREE = 1260, DREE = 1270 respectively 

for the Thil site and DREE = 900, DREE = 850 for the WWTP Downstream site. 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0020
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Figure 4: (A) Bioconcentration factors of natural REEs 

(gray curves) and overall REEs (black curves). (B) Natural 

dissolved DREE (gray curves) and overall dissolved 

DREE (black curves). (C) Natural particulate DREE (gray 

curves) and overall particulate DREE (black curves) 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/bioconcentration-factor
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IV.2.3. Discussion 

IV.2.3.1. Assessment of geochemical water quality 

This study has focused on the impact of domestic wastewaters through WWTPs, considered to be 

one of the main pathways by which urban contaminants enter the natural environment. The patterns 

obtained for the three fractions (Figure 2) are consistent with other studies (e.g. Akagi and Edanami, 

2017; Bau et al., 2018; Lerat-Hardy et al., 2019; Schmidt et al., 2019). All the REEs, with the exception 

of Gd, showed their highest concentrations at high water discharges and at the Thil site, although the 

WWTP drains the areas hosting the main anthropogenic sources. Accordingly, high REEs values in the 

upstream Jalle River during periods of rainfall would be mostly of natural origin, as a result of leaching 

and mechanical erosion of podzols located upstream (Migaszewski and Gałuszka, 2015). At low 

discharge, the Jalle River receives a greater proportion of its water from the water table and/or 

tributaries draining the downstream part of the watershed where pedology (soils developed on clays 

deposited by the Garonne River during the Flandrian period) is different from that in the upstream 

watershed (podzol; Gis Sol, 2011). Dissolved and total REEs concentrations show significant positive 

correlations with water discharges and only Gd showed weak correlation. However, dissolved Gdnat is 

strongly dependent on water discharges (r = 0.95) unlike Gdanth (r = −0.28). This shift can be explained 

by the high Gd concentrations at the WWTP Downstream site due to high dissolved Gd 

concentrations entering into the hydrosystem by the WWTP effluents. This anthropogenic Gd impact 

its natural partitioning and cycle. Several studies have shown anomalies in Gd in rivers (e.g. Bau and 

Dulski, 1996; Elbaz-Poulichet et al., 2002; Hatje et al., 2016) because of its use as a paramagnetic 

contrast agent for medical magnetic resonance imaging (MRI), particularly in hospital wastewater 

(e.g. Kümmerer and Helmers, 2000; Künnemeyer et al., 2009; Lerat-Hardy et al., 2019). Gdanth is thus 

a very good marker for this type of wastewater (Möller et al., 2000). Due to their particular chemical 

speciation, Gd-based contrast agents are extremely stable in their dissolved form and are thus not 

removed by WWTPs (Möller et al., 2002). In the Jalle River, very low Gdanth concentrations at the Thil 

site may derive from urban wastewater treated in a small WWTP 14 km upstream (25,000 pop-eq.). 

However, Gd anomalies are mainly present downstream of the studied WWTP effluents and the 

dissolved/total ratios show that 79% of the Gd is in dissolved form at the WWTP Downstream site 

compared to a mean of 39% at the Thil site. Moreover, the quantification of Gdanth in the sampled 

water fractions suggests that, on average, 97% of this Gdanth is in a dissolved form at the WWTP 

Downstream site. All of these observations confirm the idea that dissolved Gdanth is being introduced 

into the natural environment via the WWTP, with a relatively high contribution to dissolved Gd load 

during low to moderate water discharge, when dilution by other surface waters is low. 

IV.2.3.2. Bioavailability of natural Rare Earth Elements 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/wastewater-treatment-plant
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/anthropogenic-source
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/podzol
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/flandrian
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/magnetic-resonance
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/speciation-chemistry
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/speciation-chemistry
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/urban-wastewater
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The bioavailability of natural REEs was studied by the measure of their bioaccumulation in the 

soft tissues of Corbicula fluminea in order to provide an initial approach on this model species widely 

used in aquatic ecotoxicology. The normalization of the bioaccumulation of individuals from the 

WWTP Downstream site with those from Thil (Figure 3B) showed a mean ratio of 0.42 indicating 

lower bioaccumulation by 58% for the majority of the REEs in the WWTP Downstream site, which 

reflected the concentrations in the water. 

Given the preferential assimilation of the particulate fraction of REEs in benthic bivalves (e.g. Akagi 

and Edanami, 2017; Z. Wang et al., 2019) it is possible that the lower particulate REEs levels at the 

WWTP Downstream site explain the lower bioaccumulation observed in Corbicula fluminea at this site. 

Moreover, the minimum ratio WWTP Downstream/Thil for Eu (Figure 3B) could be due to different 

factors including: i) the presence of a lock between the two monitoring sites, thus implying potential 

modifications to the hydrodynamics and particles (and associated REEs) trapping; and ii) variations in 

physicochemical parameters due to the mixing of water from the Jalle River with that from the WWTP 

effluents. These factors might imply local modifications in the physicochemical parameters 

(e.g. dissolved organic matter, pH and temperature) and thus, modifications in the REEs speciation at 

the WWTP downstream site. Indeed, previous studies have shown that the speciation of Eu is 

particularly sensitive to such physicochemical variations in the environment (e.g. Kulaksız and Bau, 

2013; Leleyter et al., 1999; Sverjensky, 1984). Therefore, the speciation of Eu may have changed 

between the Thil and the WWTP Downstream sites with the local modifications of physicochemical 

parameters rendering Eu less bioavailable for Corbicula fluminea at the WWTP Downstream site. 

However, more information is need on the Eu concentrations in the WWTP effluents and sediment 

and Eu reactivity to verify or reject this hypothesis. A potential competition between Eu and another 

element could be considered as previously highlighted by Qing and Feng (2016) between Ce and Cd 

in the pacific oyster Crassostrea gigas. 

The bioavailability of natural REEs in Corbicula fluminea was studied by using the calculated natural 

concentrations for Gd (Gdnat) for BCF patterns (Figure 4B). These patterns also show an inverse V-

shaped distribution (bell-shaped profiles) reflecting greater bioavailability of natural MREEs 

in Corbicula fluminea with a maximum for Eu and Gd, suggesting the following order of bioavailability 

for the total fraction of the natural REEs: MREEs > LREEs > HREEs. The order of bioavailability of 

natural REEs in different fractions was estimated from the distribution coefficients of the REEs (DREE), 

i.e. the ratio between the mean bioaccumulation in Corbicula fluminea and the dissolved and 

particulate fractions (Eq. (4)). As for the BCF, the concentrations of Gdnat were used to calculate the 

natural dissolved (Figure 4B) and particulate DREEs (Figure 4C). The obtained DREE profiles for the 

dissolved fraction (<0.2 μm) show a slight increase from LREEs to MREEs and then a strong decrease 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/ecosystem-toxicology
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/dissolved-organic-matter
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/science/article/pii/S0048969720320684#fo0020
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from MREEs to HREEs with a maximum for Sm, Eu and Gdnat. These patterns would appear to indicate 

preferential assimilation of MREEs from the dissolved fraction and enable the following order of 

bioavailability to be determined: MREEs > LREEs > HREEs. In contrast, dissolved DREE (<0.2 μm) 

reported by Merschel and Bau (2015) on Corbicula fluminea shells from the Rhine River showed an 

overall decrease in dissolved DREE from LREEs to HREEs with a small positive anomaly in Ce. The 

difference observed in terms of MREEs between the soft tissue (this study) and that of Merschel and 

Bau (2015) on Corbicula fluminea shells, may suggest that there is fractioning of the REEs between 

their assimilation by direct and trophic pathways and their transfer into the shell via the extra-palleal 

fluid. However, one cannot exclude that this observed difference results from a difference in the 

geochemical background as well as in the composition and/or the speciation of REEs between the two 

rivers. The DREE calculated for the dissolved fraction also shows a small positive anomaly in Ce (similar 

to that reported by Merschel and Bau, 2015) reflecting preferential assimilation of dissolved Ce 

compared to the other LREEs (La, Pr, Nd). 

Akagi and Edanami (2017) showed that the REE patterns for the soft tissue of benthic bivalves and 

those for suspended particulate matter and sediments had inverse V-shaped profiles, with a 

maximum for MREEs (Eu, Gd). The REE patterns for the soft tissue of Corbicula fluminea also show 

inverse V-shaped profiles with a maximum for Eu and Gd (Figure 3A) and the particulate fraction show 

slight bell-shaped REE patterns (Figure 2C). Moreover, Bonnail et al. (2017) obtained similar REE 

bioaccumulation patterns for the soft tissues of Corbicula fluminea, after exposure to contaminated 

sediments from Acid Mine Drainage. The particulate fraction seems to be an important fraction of 

REEs bioaccumulation in Corbicula fluminea. The profiles of natural particulate DREEs (Figure 4C) show 

a bell-shaped profile supporting maximum bioavailability for MREEs (Sm to Ho) with the following 

order of bioavailability: MREEs > LREEs = HREEs. The positive anomaly observed for Gd will be 

discussed in the following paragraph. The comparison of dissolved and particulate DREE seems to 

indicate that LREEs and MREEs (La to Dy) are preferentially assimilated from the dissolved fraction 

and that HREEs (Ho to Lu) are preferentially assimilated from the particulate fraction. The results 

obtained for particulate DREE show that the latter fraction is non-negligible in the evaluation of the 

bioavailability of REEs, particularly for species at the water-sediment interface (e.g. Akagi and 

Edanami, 2017; Mayfield and Fairbrother, 2015; Z. Wang et al., 2019) such as Corbicula fluminea. 

IV.2.3.3. Bioavailability of anthropogenic Gd 

Gadolinium shows major anomalies in the Jalle River with a possible effect on the organisms. 

Recent studies have investigated the toxicological impact of Gd-based contrast agents and have 

shown a certain number of harmful effects in humans, particularly bioaccumulation of the element in 

the human brain (e.g. Grobner, 2006; Kanda et al., 2015; Sanyal et al., 2011). These observations may 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/atmospheric-aerosol
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/acid-mine-drainage
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indicate potential bioaccumulation of Gdanth in freshwater species present downstream of the WWTP 

outfall. 

For the caged organisms in the Jalle River, an anomaly in bioaccumulation of Gd was also determined 

in Corbicula fluminea (Figure 3A and B). Calculation of the [Gdanth]/[Gd] ratio shows significantly higher 

(Kruskal-Wallis test) percentages of Gdanth in organisms at the WWTP Downstream site (8.7%) than at 

the Thil site (1.4%), suggesting that the Gdanth contained in the WWTP effluents is bioavailable 

to Corbicula fluminea. The BCFs patterns for the overall concentrations (natural + 

anthropogenic; Figure 4A) show a negative Gd anomaly at the WWTP Downstream site, which could 

indicate inhibited uptake or excretion of Gd at this site. The comparison, for this site, of the BCFs of 

natural (BCF = 1120) and anthropogenic (BCF = 83) Gd thus seems to indicate that Gdanth is less 

bioavailable than Gdnat. Previous laboratory studies on the bioavailability of medical-origin Gd 

indicated that Gdanth is bioavailable to organisms under exposure concentrations much greater than 

environmentally relevant levels (e.g. Braun et al., 2018; Hanana et al., 2017; Lingott et al., 2016; Perrat 

et al., 2017). The Gdanth measured at the WWTP Downstream site is mainly in dissolved form (97%), 

whereas particulate natural REEs seem to be a major source of assimilation of REEs in benthic bivalves 

such as Corbicula fluminea. Moreover, Lingott et al. (2016) have shown that the bioaccumulation of 

medical-origin Gd is due to a concentration-dependent diffusion process. These results could 

therefore explain the weak assimilation of Gdanth in benthic species that are less dependent on the 

dissolved fraction of REEs. Furthermore, Perrat et al. (2017) have shown that defense mechanisms 

could also explain the small bioaccumulation of Gd-contrast agents observed in Corbicula 

fluminea after in situ exposure. The DREE calculated for the dissolved Gd fraction (Figure 4B) show a 

strong negative Gd anomaly at the WWTP Downstream site (DREE = 720), matching the results 

obtained for the BCFs, and support the idea that medical-origin Gdanth, mainly present in the dissolved 

fraction, is less bioavailable than natural Gd. The patterns obtained for particulate DREE (Figure 4C) 

show a positive anomaly in Gd at the WWTP Downstream site indicating preferential assimilation of 

this element in the particulate fraction. This anomaly is not visible in the particulate fraction of water 

from the Jalle River and the individuals at the Thil site do not show a positive anomaly in Gd for 

particulate DREE. 

IV.2.4. Summary and perspectives 

This study has provided information about the bioavailability of natural REEs in Corbicula 

fluminea thanks to the determination of natural BCFs but also of the DREE specific to the dissolved and 

particulate fractions. The orders of bioavailability in Corbicula fluminea have been determined with, 

for the dissolved fraction: MREEs > LREEs > HREEs and for the particulate fraction: MREEs > 

LREEs = HREEs. Moreover, this study highlights the importance of the particulate fraction in the 
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bioavailability of natural REEs in benthic bivalves such as Corbicula fluminea, particularly with respect 

to HREEs. It would therefore be interesting in future studies, to determine the associated entry 

pathways and whether there is fractioning of these natural REEs between the organs in order to have 

an overview of the distribution and management of REEs by organisms. 

This study has also brought to light anomalies in Gd in the water of an urban river, both for the 

dissolved and total fractions. This positive anomaly in Gd was observed downstream of the WWTP 

effluents and the source of this anthropogenic Gd has been attributed to its use as a contrast agent 

for MRI. Despite the bioavailability of Gdanth being lower than that of Gdnat it was also observed in the 

soft tissue of caged Corbicula fluminea downstream of the WWTP effluent. The present work 

providing first profiles of REEs in the soft tissue of Corbicula fluminea, as part of biomonitoring for 

medical-origin Gd contaminations. Corbicula fluminea thus appears to be an appropriate model 

species for in situ monitoring of REE contaminations such as medical-origin Gd. The method used in 

this work would thus appear to be operational and it would be appropriate to check whether Corbicula 

fluminea could be used in the context of other anthropogenic REE contaminations (e.g. Ce, La). The 

Gd anomalies observed in caged organisms on the Jalle River highlight the overall nature of 

contamination by Gdanth, including in small, urban rivers. Indeed, today, a very large number of 

hydrosystems throughout the world are concerned by anomalies in anthropogenic REEs and 

particularly medical-origin Gd. Moreover, current public health policies are encouraging a constant 

increase in the number of MRI scanners: for example, in France, they increased by a mean of 10% per 

year between 2003 and 2017 (Lerat-Hardy et al., 2019). In this context, the quantities of medical Gd in 

aquatic systems are going to increase in future years, leading to risks in ecosystems subject to urban 

pressure. Given that Gdanth is bioavailable for bivalves and particularly those living in the water column 

(Akagi and Edanami, 2017), it is possible that Gdanth will enter the human trophic chain via cultivated 

species from shellfish farms, thus presenting potential health risks and significant economic 

problems. It would thus appear to be necessary to consider the establishment of environmental 

standards for this type of contamination over the next few years. 

 

https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/magnetic-resonance
https://www-sciencedirect-com.docelec.u-bordeaux.fr/topics/earth-and-planetary-sciences/biomonitoring
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 Contaminations chez les espèces marines 

A la différence des travaux sur les organismes d’eau douce (cf. Chapitre 3 ; partie IV), certaines 

études ont pu mettre en évidence la présence de Gdanth, d’origine médicale, chez les organismes 

marins (e.g. Akagi and Edanami, 2017 ; Barrat et al., 2022 ; Le Goff et al., 2019 ; Valdés-Vilchis et al., 

2021 ; Figure 4). Cependant, ces études concernent exclusivement des espèces de mollusques et en 

grande majorité des mollusques bivalves. 

 

Figure 4: Spectres en REEs normalisées au PAAS (données issues de Pourmand et al., 2012) dans les coquilles (1 Le Goff et 

al., 2019 ; 2 Akagi and Edanami, 2017) et les corps mous (3 Castro et al., 2023) de bivalves marins. 

En baie de Brest, Le Goff et al. (2019) ont étudié les concentrations en REEs sur une collection de 

coquilles de Pecten maximus, permettant de retracer 30 années d’évolution temporelle des 

concentrations. Des anomalies positives en Gd ont été observées (1.0 < Gd/Gd* < 1.5) et 

correspondent à des concentrations en Gdanth entre 0 et 2.3 ng/gPS (Figure 4). Les auteurs ont observé 

trois périodes de variations des concentrations en Gdanth. La première période (1960-2005) est 

marquée par une constante augmentation du Gdanth, attribuée à l’utilisation du Gd-DTPA (Gd-CA 

linéaire) qui est connu pour son instabilité en milieu marin (Schijf and Christy, 2018). La seconde 

période (2005-2010) est marquée par une forte diminution des concentrations en Gdanth, attribuée à 

la forte diminution de l’usage du Gd-DTPA du fait de son risque sanitaire (Idée et al., 2008 ; 

Rogosnitzky and Branch, 2016) et à son remplacement par des Gd-CAs plus stables. Enfin, entre 2010 

et 2019, une nouvelle augmentation des concentrations est observée, plus faible que sur la première 

période, et probablement en lien avec l’utilisation massive des Gd-CAs macrocycliques, plus stables 

et potentiellement moins biodisponibles (i.e. consommation 3 fois plus importante de Gd-CAs en 

2019 par rapport à 2005). Cette étude a non seulement permis de mettre en lumière la 

biodisponibilité et la bioaccumulation des Gd-CAs chez P. maximus, mais également les différences 

de biodisponibilité des Gd-CAs suivant leurs formulations. 
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Dans la baie de Tokyo, Akagi and Edanami (2017) ont notamment pu montrer la présence d’une 

anomalie positive en Gd dans les coquilles de Mytilus galloprovincialis. Des concentrations plus faibles 

et des spectres en REEs totalement différents des autres espèces étudiées (Ruditapes philippinarum, 

Mercenaria stimpsoni, Mactra veneriformis, Phacosoma japonicum) ont également pu être observés 

chez M. galloprovincialis (Figure 4). Ces différences interspécifiques seraient attribuées au fait que ces 

individus vivaient fixés à des filets de cultures dans la colonne d’eau et donc étaient fortement 

influencés par les concentrations en REEs des eaux, y-compris en Gdanth. A l’inverse, les autres espèces 

vivaient fixées près du fond et fortement influencées par les fortes concentrations en REEs du 

sédiment. Enfin, cette étude a pu mettre en lumière que la composition en REEs des mollusques est 

influencée par la position des organismes dans le milieu et correspond à un mélange entre la 

phase dissoute, la phase particulaire (i.e. MES) et l’alimentation. 

Mise à part ces études, d’autres travaux au Mexique (Valdés-Vilchis et al., 2021) et en Mer du Nord 

(Ponnurangam et al., 2016) ont pu mettre en évidence la présence de Gdanth dans les coquilles de 

bivalves marins (Anadara brasiliana et Mytilus edulis, respectivement) et Le Goff et al. (2019) ont 

également pu montrer des anomalies positives en Gd dans la coquille de gastéropodes marins (Patella 

candei aux Iles Canaries ; Patella vulgata en Baie de Brest ; Figure 4). Si les Gd-CAs semblent être 

biodisponibles et biominéralisés chez les mollusques marins, ces précédentes études n’ont pas 

analysé les corps mous d’individus contaminés en Gdanth mais d’autres travaux s’y sont intéressés 

(Barrat et al., 2022 ; Castro et al., 2023 ; Figueiredo et al., 2022). 

En Bretagne, Barrat et al. (2022) ont étudié la distribution des REEs chez le mollusque bivalve 

Glycymeris glycymeris. Chez cette espèce de grande longévité (jusqu’à 200 ans), les auteurs ont pu 

observer la présence d’anomalies positives en Gd d’origine médicale, correspondant à des 

concentrations entre 1 et 3 ng/gPS. Ces anomalies ont été observées dans la glande digestive, le 

pied et le muscle adducteur des individus mais sont absentes des branchies, du manteau et de la 

coquille (Figure 5). L’absence d’anomalie dans les coquilles est en contradiction avec les observations 

détaillées plus haut (Le Goff et al., 2019). Les branchies sont les organes de transfert des 

contaminants, notamment pour ceux présents dans la colonne d’eau comme les Gd-CAs. Ces résultats 

pourraient alors indiquer une bioaccumulation espèce-dépendante des Gd-CAs, au sein des 

mollusques marins. Ces auteurs ont également pu montrer une corrélation négative et significative 

entre les anomalies en Gd et les concentrations en REEs naturelles. En effet, les anomalies positives 

en Gd sont plus fortes chez les individus dont les organes sont moins concentrés en REEs que leurs 

congénères. Ces observations supposeraient que les sources en REEs (i.e. eaux, particules, 

alimentation) contribuent différemment à la composition des organismes, suivant les individus. 
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Figure 5: Spectres en REEs normalisées au PAAS (données issues de Pourmand et al., 2012) dans les différents organes de 

Glycymeris glycymeris (Barrat et al., 2022). 

En Norvège, Castro et al. (2023) ont étudié les concentrations en REEs dans les tissus mous de moules 

(Mytilus spp.) et de vers polychètes situés dans le panache du rejet d’une usine de fabrication de Gd-

CAs. Aucune anomalie significative en Gd n’a été observée chez les vers polychètes (0.9 < Gd/Gd* < 

1.2). Cependant, une forte anomalie positive a été montrée dans le corps mou de Mytilus spp. (Gd/Gd* 

= 4.4), correspondant à des concentrations en Gdanth de 7.2 ng/gPS (Figure 4). Ces observations sont 

intéressantes du point de vue du choix de l’espèce bioindicatrice et les vers polychètes sont 

potentiellement plus influencés par les concentrations du sédiment dans lequel ils vivent. Le long des 

côtes du Portugal, Figueiredo et al. (2022) ont également pu observer la présence d’anomalies 

positives en Gd dans le corps mou de Mytilus galloprovincialis, validant à nouveau la pertinence 

d’utiliser les bivalves marins pour la biosurveillance des contaminations en Gd-CAs. 

Dans ce contexte, ces études rapportent que le Gdanth est biodisponible, bioaccumulé et 

biominéralisé par plusieurs espèces de bivalves marins, à des concentrations de l’ordre du ng/g. 

Comme vu précédemment, Barrat et al. (2022) ont apporté les premières connaissances sur la 

distribution du Gdanth entre les différents organes d’un bivalve marin. Bien que ces individus aient été 

exposés in situ aux anciens Gd-CAs linéaires et biodisponibles (Le Goff et al., 2019), aucune corrélation 

entre l’âge des individus et les niveaux de bioaccumulation en Gdanth n’a été observée. Ces auteurs 

émettent l’hypothèse que le Gdanth a peut-être été éliminé par les organismes au cours du temps. Il 

apparait alors pertinent d’étudier l’organotropisme ainsi que les cinétiques d’accumulation et de 

dépuration des Gd-CAs pour déterminer si les mollusques bivalves sont capables d’accumuler et 

d’éliminer ces contaminants émergents (i.e. transfert, détoxication, stockage, excrétion) 

 

. 
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V. Etude 3.C – Kinetics of organ-specific accumulation and 

depuration of a gadolinium-based contrast agent in the Oyster 

Magallana gigas 

 

 Résumé 

L’Etude 3.C intitulée Kinetics of organ-specific accumulation and depuration of a gadolinium-

based contrast agent in the Oyster Magallana gigas vise à évaluer l'accumulation et l'élimination 

d'un agent de contraste à base de gadolinium (Gd-DOTA) chez l'huître Magallana gigas. Ces travaux, 

basés sur des expérimentations réalisées durant cette thèse, sont en cours de finalisation et devraient 

être soumis prochainement. Les figures et tables supplémentaires de cette étude sont disponibles 

dans l’Annexe 6. 

Ces travaux reposent sur un constat (Chapitre 3 ; Etude 3.A) : En 2020, 20 millions de doses d’agents 

de contraste à base de gadolinium (Gd-CAs) ont été consommés en France pour des examens IRM, 

entrainant la dispersion de ces composés dans les hydrosystèmes. Les zones de transition à l’interface 

continent-océan (e.g. baies, estuaires, lagunes) montrent une augmentation de ces contaminations, 

affectant notamment les huîtres creuses (M. gigas), une espèce d’importance conchylicole majeure.  

L’acide gadotérique (Gd-DOTA) représente 73% des Gd-CAs consommés en France, soulignant la 

nécessité d’évaluer son potentiel impact chez cette espèce. Ainsi, cette étude vise à combler les 

lacunes de connaissance en définissant : i) l’organotropisme ; et ii) les cinétiques d’accumulation 

et de dépuration du Gd-DOTA chez M. gigas. 

L’étude a été menée sur 51 individus de M. gigas en 3 périodes d’expérimentation en bassins : i) 14 

jours d’acclimatation ; ii) 21 jours (i.e. de T0 à T21) de contamination au Gd-DOTA ; et iii) de 14 jours 

de dépuration (i.e. T21 à T35). Au cours de ces périodes, les conditions physico-chimiques ont été 

maintenues stables (i.e. pH = 8.2 ± 0.02, salinité = 33.5 ± 0.3, température = 16.5 ± 0.2 °C, O2 dissous 

= 102.9 ± 0.3 %). Deux groupes ont été formés (en triplicats) : un groupe contrôle (C0 ; non contaminé) ; 

et un groupe contaminé au Gd-DOTA (C1 ; 1 µg/L). La concentration d’exposition testée est faible, 

comparée aux tests en laboratoire (Perrat et al., 2017), mais reste supérieure aux niveaux de 

Pereto, C., Coynel, A., Baudrimont, M., en finalisation. Kinetics of organ-specific accumulation and 
depuration of a gadolinium-based contrast agent in the Oyster Magallana gigas 
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contaminations environnementales des milieux estuariens ou côtiers. A sept temps différents (T0, T3, 

T7, T14, T21, T24, T35), un individu de chaque réplica et condition a été disséqué pour prélever les 

branchies, la glande digestive, le manteau, le muscle adducteur et le reste du corps. Les échantillons 

biologiques ont été digérés à l’acide (HNO3/HCl ; 2/1 v/v) et analysés en REEs par TQ – ICP-MS et 

l’efficacité des méthodes de digestion et d’analyse a été vérifiée à l’aide de matériaux de référence. 

La pression de contamination a été maintenue constante tout au long des expositions ([Gd]moy. = 978 

± 26 ng/L entre T0 et T21). L’eau de mer naturelle du Bassin d’Arcachon, utilisée pour les expositions, 

a montré une absence de contamination en Gdanth. 

Afin de quantifier les anomalies en Gd dans les différents tissus de M. gigas au cours du temps, les 

spectres des concentrations normalisées ont été étudiés. Le PAAS (Post-Archean Australian Shale ; 

Pourmand et al., 2012) a d’abord été sélectionné pour étudier les spectres en REEs des individus 

contrôles, montrant une faible variabilité intra-spécifique. Le spectre moyen pour l’organisme entier 

a montré une signature proche de celle classiquement observée pour la fraction dissoute de l’océan 

Atlantique (Kulaksiz and Bau, 2007), traduisant chez M. gigas un transfert des REEs dissoutes par voie 

directe. Pour les individus contaminés, les moyennes en REEs des individus contrôles ont servi de 

normalisateur biologique, permettant de visualiser directement les anomalies en Gd. 

Les individus contaminés ont montré de nettes anomalies positives en Gd avec en moyenne (± SE) et 

dans l’ordre décroissant : Muscle (Gd/Gd* = 1.55 ± 0.17) > Branchies (Gd/Gd* = 1.46 ± 0.11) > Glande 

digestive (Gd/Gd* = 1.32 ± 0.05) > Reste du corps (Gd/Gd* = 1.16 ± 0.01) > Manteau (Gd/Gd* = 1.12 ± 

0.03). Ces anomalies traduisent la biodisponibilité du Gd-DOTA et une distribution différenciée selon 

l’organe. Les concentrations moyennes en Gdanth (± SE ; ng/gPS) étaient : Glande digestive (18.3 ± 3.9) > 

Reste du corps (7.8 ± 2.4) ≈ Branchies (7.3 ± 0.6) > Manteau (5.4 ± 1.9) > Muscle (2.0 ± 0.2). Ces 

concentrations en Gdanth sont conformes à la littérature chez les bivalves marins in situ (Barrat et al., 

2022 ; Castro et al., 2023 ; Le Goff et al., 2019), traduisant que les conditions d’exposition étaient 

comparables à celles du milieu naturel. Les concentrations en Gdanth sont largement inférieures à 

celles du Gdnat, montrant une faible biodisponibilité du Gd-DOTA chez M. gigas. La distribution 

différente du Gdnat et du Gdanth entre les différents organes suggère un organotropisme différent entre 

les deux, traduisant probablement des formes chimiques différentes et la présence potentielle du 

Gdanth sous forme stable de Gd-DOTA dans les tissus. 

Des cinétiques d’accumulation rapides sont observées dans les branchies et le muscle les premières 

24h. L’observation conjointe d’une augmentation des concentrations dans les branchies et les autres 

organes suppose que le Gdanth traverse les membranes branchiales pour se retrouver dans 

l’hémolymphe et être redistribué dans l’organisme (Marigómez et al., 2002). Le muscle adducteur 
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baignant dans l’hémolymphe, il est possible que le Gdanth soit transféré via ce fluide. Apres 24h, ces 

deux organes montrent un plateau, traduisant un équilibre entre les processus d’accumulation et de 

dépuration. Des mécanismes d’exclusion efficaces dans les branchies d’autres bivalves exposés au Gd-

DOTA (Perrat et al., 2017) peuvent expliquer ces cinétiques. 

La forte capacité d’accumulation des métaux chez les mollusques bivalves est liée à la présence de 

mécanismes de détoxication efficaces, particulièrement dans la glande digestive (e.g. Bustamante 

and Miramand, 2005 ; Marigómez et al., 2002 ; Phillips and Rainbow, 1994). Chez M. gigas, cet organe 

montre des cinétiques d’accumulation rapides et les plus fortes concentrations finales en Gdanth, 

suggérant la mise en place de mécanismes de défense efficaces (Hanana et al., 2017 ; Perrat et al., 

2017). Durant la période de dépuration, des éliminations rapides du Gdanth sont observées dans les 

branchies et la glande digestives, soutenant l’hypothèse de mécanismes de défense efficaces. 

Le muscle est impliqué dans le stockage et la mobilisation de nutriments nécessaires à la croissance 

des individus (Li et al., 2019 ; Mathieu and Lubet, 1993) et montre la plus lente dépuration. Une 

hypothèse serait alors que le muscle est un organe de stockage du Gdanth. 

Cette étude est la première à évaluer l’organotropisme et les cinétiques d’accumulation et de 

dépuration du Gd-DOTA chez une des espèces de bivalves marins les plus cultivés au monde. La 

bioaccumulation de ces Gd-CAs soulève la question du transfert de ces contaminants vers les 

consommateurs de ces espèces aquatiques, dont l’Homme. Les connaissances acquises sur M. gigas 

suggèrent également que la glande digestive (i.e. l’organe aux plus fortes concentrations 

bioaccumulées) pourrait être utilisée comme organe pour la biosurveillance de ces contaminants 

émergents. 

 

Résumé graphique de l’étude 
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 Introduction 

Gadolinium-based contrast agents (Gd-CAs) are now widely used in Magnetic Resonance 

Imaging. These Gd-CAs are stable in dissolved form to facilitate their complete excretion via the 

urinary pathway (e.g. Lancelot, 2016; McDonald et al., 2018). Due to their stability, Gd-CAs are almost 

not removed in wastewater treatment plants (WWTPs) and end up in the environment (e.g. Telgmann 

et al., 2012; Verplanck et al., 2010). Since the late 1990s, anthropogenic Gd (Gdanth) contamination has 

become increasingly frequent in both freshwater and coastal waters (e.g. Bau and Dulski, 1996; Hatje 

et al., 2016). The presence of these emerging contaminants is particularly pronounced in regions with 

high population density and advanced healthcare access, such as France (Bau et al., 2006; Pereto et 

al., 2023). 

In 2020, 20 million doses of Gd-CAs were prescribed in France, leading to the flux of 1.9 t.yr-1 of Gdanth 

into coastal environments, with 73% (1.4 t.yr-1) corresponding to gadoteric acid (Gd-DOTA), the most 

stable and widely used Gd-CA (Pereto et al., 2023). The high stability of these Gd-CAs results in their 

persistence along the river-estuary-ocean continuum (e.g. Kulaksız and Bau, 2007; Ma and Wang, 

2023). These localized contaminations, introduced via WWTP discharges, raise concerns about the 

potential impact of these contaminants on aquatic organisms. 

In addition to being key tools for monitoring aquatic ecosystems (e.g. Goldberg et al., 1978; Phillips 

and Rainbow, 1994; Zuykov et al., 2013), bivalves such as the Pacific oyster, Magallana gigas, are 

socio-economically important resources (e.g. Botta et al., 2020; Bustamante et al., 2012). For 

example, along the French Atlantic coast, M. gigas populations are monitored for coastal 

contamination surveillance through programs like the ROCCH (Réseau d'Observation de la 

Contamination CHimique du littoral; e.g. Briant et al., 2021; Claisse, 1989). Additionally, these oysters 

are produced on a large scale for human consumption with 86,000 t produced in2019 (e.g. Girard and 

Mariojouls, 2003; Iitembu et al., 2023). Shellfish farming areas are extensively present in nutrient-rich 

intertidal zones, including bays, estuaries, lagoons (e.g. Barillé et al., 2020; Buestel et al., 2009; 

Román et al., 2023). However, these transition zones at the continent-ocean interface (“Critical Zone’) 

are sensitive areas under significant anthropogenic pressures, particularly from WWTP discharges. 

Several studies reported the presence of Gdanth contamination along the French Atlantic and 

Mediterranean coasts (e.g. Elbaz-Poulichet et al., 2002; Pereto et al., 2023; Rabiet et al., 2009; Rétif 

et al., 2024a). 

In these coastal ecosystems, several studies also reported the presence of Gdanth in the soft tissues 

(e.g. Barrat et al., 2022; Castro et al., 2023; Figueiredo et al., 2022b) or shells (e.g. Akagi and Edanami, 

2017; Le Goff et al., 2019; Ponnurangam et al., 2016; Valdés-Vilchis et al., 2021) of marine bivalve 
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mollusks. Among these studies, only one has investigated the distribution of Gdanth across different 

organs of bivalves (Barrat et al., 2022). This study found no Gdanth in the shells, mantle, or gills of 

Glycymeris glycymeris, but contaminants were detected in the muscles and digestive gland. These 

observations seem to contradict the hypothesis of continuous exposure to Gd-CAs via direct 

pathways (i.e. contamination through the gills) and the previous findings by Le Goff et al. (2019) 

regarding biomineralization of Gdanth and its detection in the shell. Therefore, it is essential to 

understand the dynamics of these contaminants within marine organisms, particularly through 

laboratory exposure studies (Barrat et al., 2022). 

Several laboratory studies have demonstrated the bioavailability, bioaccumulation, and ecotoxicity 

of Gd3+ in aquatic organisms, particularly in bivalves (e.g. Andrade et al., 2023; Figueiredo et al., 2022a; 

Henriques et al., 2019; Lachaux et al., 2023). However, current knowledge indicates that Gd-CAs 

remain stable in dissolved form in the environment (e.g. Birka et al., 2016; Guerreiro and Brito, 2023; 

Kulaksız and Bau, 2007), meaning that aquatic organisms are exposed to Gd-CAs but not to Gd3+. 

There is a significant lack of information on the consequences of chronic exposures to these Gd-CAs, 

particularly to Gd-DOTA (Hanana et al., 2017; Perrat et al., 2017). Additionally, no studies have 

investigated the organotropism or the accumulation and depuration kinetics of Gd-CAs in these 

economically important shellfish species.  

Understanding these dynamics is crucial for better comprehending the distribution of these emerging 

contaminants within aquatic ecosystems. Through chronic exposure via dissolved pathways, this 

study aims to define the organotropism and the accumulation and depuration kinetics of Gd-DOTA 

in the Pacific oyster, M. gigas. 

 Materials & methods 

V.3.1. Experimental design 

Oysters of homogeneous size (n = 51; shell length = 7.8 ± 0.3 cm) were sourced from an oyster 

farm located at the Banc d'Arguin, at the outlet of the Arcachon Basin (SW France). The individuals 

were brought to the laboratory and acclimated for 14 days in a tank with a continuous flow of 

seawater. 

After the acclimation period, the oysters were transferred to six experimental units of 15L, with 8 

individuals per tank and 1.25L of seawater per individual (Figure 1). The seawater used during the 

experiment was sampled from the Arcachon Basin and filtered (ø < 1µm). The experiment was 

conducted in temperature-regulated tanks at 16°C, with continuous aeration and a natural 

photoperiod (12:12 light:dark). Physical and chemical parameters (temperature, pH, salinity, 

dissolved oxygen concentration) were monitored throughout the experiment. Mortality was 
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monitored daily, with an individual considered dead when its open valves did not close after a physical 

stimulus. 

Two conditions with three tanks per condition were implemented (Figure 1): i) a non-contaminated 

control condition (C0); and ii) a condition contaminated with Gd-DOTA at 1000 ng.L-1 (C1; stock 

solution of gadoteric acid, CLARISCAN©, 78.6 gGd.L-1). In the literature, Gdanth concentrations 

measured in estuarine and coastal environments range between 0.1 and 30 ng.L-1 (da Costa et al., 

2021; Elbaz-Poulichet et al., 2002; Hatje et al., 2016; Kulaksız and Bau, 2007; Nozaki et al., 2000a; 

Pedreira et al., 2018). The chosen exposure concentration is therefore 30 to 10,000 times higher and 

cannot be considered representative of current environmental contaminations. However, 1000 ng.L-

1 corresponds to the Gd-CA exposure concentration closest to environmentally relevant levels ever 

tested in a laboratory (Perrat et al., 2017). 

 

Figure 1: Experimental design and exposure periods of Magallana gigas exposed to Gd-DOTA via direct pathway. 

The experiment was conducted in two three periods over 49 days (Figure 1), comprising 14 days of 

acclimation, 21 days of exposure to Gd-DOTA (from T0 to T21) followed by a 14-day of depuration 

period (from T21 to T35). On day T21, the contaminated individuals were relocated to new 

experimental units to eliminate any residual Gd-DOTA present in the water or adsorbed in the tank 

walls. Prior to placement in uncontaminated experimental units for the depuration period (from T21 

to T35), the individuals underwent rinsing procedures with uncontaminated seawater. 

The oysters were fed twice a week for 2 hours with a culture of Tisochrysis lutea at a cell density of 

approximately 2.10⁵ cells per individual. At each sampling time, the tanks were emptied, refilled, and 

contaminated with Gd-DOTA to the nominal concentration. Throughout the experiment, 

adjustments were made to the volume of seawater in the tanks, the volume of added Gd-DOTA, and 
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the amount of food to accommodate the remaining number of individuals, ensuring a consistent 

contamination pressure was maintained. 

V.3.2. Sampling and sample treatment 

During the acclimation period, a seawater sample was collected to assess the potential presence 

of Gdanth in the environment. At the beginning of the experiment and at each sampling time (i.e. T0 

and T3 to T35), water from the experimental units was taken before and after water renewal to 

monitor contamination pressure. The seawater samples were filtered (ø < 0.2µm; Sartorius-

Minisart®), acidified (2%; HNO3 Ultra pure J.T. Baker®), and stored at 4°C in the dark until analysis. 

After acclimation, three individuals were isolated to determine the initial contamination level of Gdanth 

(Background Condition; BC). At each sampling time (T3 to T35), one individual per condition and per 

replicate was sampled, measured, opened, drained of its internal water, rinsed with uncontaminated 

seawater (ø < 1µm), and dissected to collect the gills, digestive gland, mantle, and adductor muscle. 

The remaining tissues (e.g. intestine, heart, labial palps) were retained for analysis to reconstruct the 

total bioaccumulation for each individual. The organs were isolated individually, weighed (fresh 

weight; FW), frozen at -80°C, lyophilized, and weighed again (dry weight; DW). The shells were dried 

in an oven (40°C; 12h) and weighed to calculate the condition index (CI; Equation 1) of each individual. 

The organs were stored in acid-washed polypropylene tubes (HNO3/HCl; 10%/10% v/v) prior to 

digestion. 

Condition Index (CI ;  %) = 𝑊ℎ𝑜𝑙𝑒 𝑠𝑜𝑓𝑡 𝑏𝑜𝑑𝑦𝐷𝑊 𝑆ℎ𝑒𝑙𝑙𝐷𝑊  × 100⁄     Equation 1 

The organs were digested using reverse Aqua Regia (HNO3/HCl; 2/1 v/v; HNO3 Ultra pure J.T. Baker®, 

14M; HCl Supra Pur Merck®, 10M). Digestions were performed using three different acid volumes 

depending on the dry weight of the samples: i) DW ≤ 100 mg (2 ml HNO3 + 1 ml HCl); ii) 100 < DW ≤ 

150 mg (4 ml HNO3 + 2 ml HCl); and iii) 150 < DW ≤ 250 mg (6 ml HNO3 + 3 ml HCl). The digestion 

process involved heating on a hotplate with three temperature stages: i) 1 hour at room temperature 

(≈ 20°C), ii) 1 hour at 60°C, and iii) 3 hours at 100°C. The digests were centrifuged (15 min; 4000 rpm), 

and the supernatants were stored in acid-washed polypropylene tubes (HNO3/HCl; 10%/10% v/v) at 

room temperature and in the dark until analysis. 

V.3.3. Sample analysis 

The oyster organ digests (n = 195) were diluted and analyzed for all 14 stable Rare Earth Elements 

(REEs; lanthanum to lutetium) using TQ-ICP-MS (Thermo Scientific® iCAP TQ-ICP-MS). External 

calibration was performed in a matrix similar to the samples (i.e. HNO3; 2%). Seawater samples were 

analyzed only for Gd for the acclimation basin (n = 1, analyzed three times) and for samples from C0 
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(n = 36) and C1 (n = 36) conditions. The samples were diluted 5-fold to minimize matrix interference 

from the salt. External calibration was performed in filtered seawater adjusted to the same salinity as 

the samples. To eliminate polyatomic interferences during analysis, O2 was used as a reaction gas to 

shift the original m/z ratio to an interference-free level (Amaral et al., 2015; Lerat-Hardy et al., 2019). 

Remaining potential interferences were checked using the method of Lerat-Hardy et al. (2019), and 

no interference was observed. 

The efficiency of the digestion method was monitored using a certified reference material (BCR-668; 

Kramer et al., 2002; revised in 2013) following the same protocol as for M. gigas (Supplementary 

Table 1). The results showed good recoveries, ranging from 84 ± 4% (Ce) to 102 ± 6% (Sm). A certified 

reference material (SLRS-6; Yeghicheyan et al., 2019) was also measured to determine the accuracy 

of the REE analyses (Supplementary Table 1). The obtained concentrations showed good recoveries, 

ranging from 89 ± 3% (Tb) to 99 ± 3% (Sm). The average detection limits (± SD) for the REE analyses 

ranged from 0.05 ± 0.03 ng.L-1 (Tm) to 0.3 ± 0.1 ng.L-1 (Ce; Supplementary Table 1). 

V.3.4. Data treatment 

To obtain the individual-scale REE concentrations ([𝑅𝐸𝐸]𝑊𝑂), the REE concentrations ([𝑅𝐸𝐸]𝑖) 

of each organ (𝑖) per individual were multiplied by the dry weight (𝐷𝑊𝑖) of each organ (i.e. gills: G; 

digestive gland; mantle; muscle; and remaining tissues: RT; Equation 2) to obtain their respective 

contents. These organ contents were then summed and divided by the total DW of the whole soft 

body (𝐷𝑊𝑊𝑂). 

[𝑅𝐸𝐸]𝑊𝑂 = [[𝑅𝐸𝐸]𝐺 × 𝐷𝑊𝐺 +⋯+ [𝑅𝐸𝐸]𝑅𝑇 × 𝐷𝑊𝑅𝑇] 𝐷𝑊𝑊𝑂⁄    Equation 2 

All calculated means in this study are associated with a standard error (SE) based on the three 

experimental replicates. Gd anomalies were calculated on normalized REE concentrations using a 

polynomial regression method of order 6 to obtain the best fit with the normalized patterns (Pereto 

et al., 2020). Polynomial equations were defined for all REEs except Gd and occasionally Eu when it 

showed natural anomalies. 

Linear or power regressions were conducted for both experimental phases (i.e. contamination, 

depuration), for whole soft body and each organ. Linear or power equations along withthe 

corresponding determination coefficients (R² and r², respectively; Supplementary Table 2) were 

obtained. From these equations, three kinetic parameters were calculated following the methodology 

defined in the study by Bustamante et al. (2012): i) ku the absorption rate constant (in ng.g-1.d-1); ii) ke 

the elimination rate constant (in ng.g-1.d-1); and iii) t1/2 the half-life time (in days) of Gd in the organism 

during the depuration phase (i.e. the time required to lose 50% of the initial Gd concentration after 
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exposure). The calculated constants correspond to the slopes of the regression equations performed 

on the accumulation (ku) and depuration (ke) kinetics. Regarding power-type equations, these 

constants were calculated for two phases to consider kinetic variations over time (Bustamante et al., 

2012): i) a so-called short-term constant (i.e. kus or kes), over the first 24 hours of exposure or 

depuration; and ii) a so-called long-term constant (i.e. kul or kel), over the remaining days and 

corresponding to an average constant (± SD). 

Statistical analyses comparing means were conducted on CI and physico-chemical parameters 

results, between measurement days and conditions. These parametric tests were conducted using 

one-way ANOVA and Tukey HSD post-hoc tests. Normality (i.e. Shapiro test) and variance 

homogeneity (i.e. Levene test) were checked for these comparisons. Statistical analyses were 

performed using R (RStudio Team, 2021). 

 Results & discussion 

V.4.1. Physical and chemical parameters and condition index 

The physical and chemical parameters remained stable throughout the experiment. No 

significant difference was observed between control (C0) and contaminated (C1) conditions over time 

(Kruskal test, p-value > 0.05). The average physical and chemical parameters (± SE) across all 

conditions and replicates were calculated as follows: Temperature (T) = 16.5 ± 0.2 °C; dissolved O2 = 

102.9 ± 0.3 %; pH = 8.2 ± 0.02; salinity = 33.5 ± 0.3. Condition indices (CI; %) were calculated for each 

individual and averaged (± SE) to be 1.6 ± 0.2 %, 2.0 ± 0.3 %, and 1.9 ± 0.3 % for BC, C0, and C1 

conditions, respectively. Statistical comparison of CI between conditions and for each sampling time 

showed no significant difference (Kruskal test, p-value > 0.05). 

V.4.2. Dissolved Gd concentrations 

The mean dissolved Gd concentrations (± SD; n = 1; 3 analytical replicates) in the acclimation basin 

were 2.4 ± 0.6 ng.L-1. Throughout the experiment, the mean concentrations (±SE) for the Co condition 

remained stable at 2.4 ± 0.4 ng.L-1. These dissolved Gd concentrations are consistent with the 

literature (i.e. 1.8 ± 1.3 ng.L-1 in seawater; Pereto et al., 2024b) and fall within the range found in 

coastal seawaters (2.8 to 6.4 ng.L-1; Lawrence and Kamber, 2006; Neira et al., 2022) and open ocean 

(0.5 to 1.3 ng.L-1; Bayon et al., 2020; Elderfield and Greaves, 1982; Kulaksız and Bau, 2007). These 

results indicate Gd concentrations consistent with natural values, suggesting the absence of direct 

WWTP discharge into the Arcachon Bay, the source of water for the experimental units. Therefore, 

individuals in the C0 condition can be considered unexposed to Gdanth. 
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During the exposure period (C1; from T0 to T21), the mean dissolved Gd concentration (±SE) was 978 

± 26 ng.L-1, consistent with the desired nominal concentration (i.e. 1000 ng.L-1; Gd-DOTA). 

Throughout the depuration period (T21 to T35), dissolved Gd concentrations did not return to 

uncontaminated environmental concentrations (i.e. 2.4 ng/L). Between T21 and T24, the mean 

concentration was 10.2 ± 0.7 ng.L-1 and between T24 and T35, the mean average concentration was 

3.9 ± 0.5 ng.L-1. This excess of dissolved Gd could be attributed to release from individuals, through 

elimination from the soft tissue (i.e. diffusion, respiration, feces), and/or by desorption of Gd-DOTA 

from the outer shell. 

V.4.3. REE normalization and Gd anomalies 

No speciation analysis was conducted to differentiate between natural Gd (Gdnat) and Gdanth in the 

form of Gd-DOTA. To achieve this differentiation, a normalization step is necessary, where the REE 

concentrations in the M. gigas samples are divided by those of a normalizing material. Normalizing 

materials such as PAAS (Post-Archean Australian Shale; Nance and Taylor, 1976; Pourmand et al., 

2012), NASC (North American Shale Composite; McLennan, 1989), or chondrite (Anders and 

Grevesse, 1989; Barrat et al., 2012) are generally used for this purpose. This normalization method 

allows for the acquisition of REE patterns, eliminating natural abundance discrepancies among the 

REEs (i.e. the Oddo-Harkins effect; Rétif et al., 2023). Such pattern representations can highlight the 

presence of positive Gd anomalies, attributable to an excess of Gd relative to the normalizing 

material. Using this method, it would then be necessary to compare the patterns between control and 

contaminated conditions to confirm or refute the presence of Gdanth in individuals exposed to Gd-

DOTA. 

A very low intra-specific variability is observed in the average PAAS-normalized pattern of the control 

individuals (i.e. C0; whole soft body; Figure 2). A strong decrease from HREEs to LREEs is visible (Pr/Lu 

= 0.1 ± 0.02), along with a slight negative Ce anomaly (Ce/Ce* = 0.9 ± 0.02) and positive La (La/La* = 

1.9 ± 0.08) and Eu (Eu/Eu* = 1.2 ± 0.05) anomalies. These characteristics appear very similar to the 

signatures typically observed in the dissolved fraction of the marine environment. For example, the 

PAAS-normalized pattern of Atlantic Ocean waters (Kulaksiz and Bau, 2007; Figure 2) showed a 

decrease from HREEs to LREEs (Pr/Lu = 0.3), a positive La anomaly (La/La* = 1.4), and a negative Ce 

anomaly (Ce/Ce* = 0.4). These signatures observed in the control individuals thus appear natural, 

linked to the exposure of oysters to filtered seawater and indicating the direct transfer of REEs from 

the dissolved fraction to organisms. 
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Figure 2:  REE PAAS-normalized patterns (PAAS data from Pourmand et al., 2012) for the average whole soft body (x103; ± 

SE) of control individuals (C0; n = 18) and for the dissolved fraction of Atlantic Ocean waters (x109; data from Kulaksiz and 

Bau, 2007). 

The dissolved fraction of oceanic waters can exhibit a positive and natural Gd anomaly, typically 

around Gd/Gd* = 1.5 (e.g. De Baar et al., 1985; Kim et al., 1991; Kulaksız and Bau, 2007). Consequently, 

in marine geochemistry, it is common to establish a Gd/Gd* anomaly threshold of 1.5, above which 

an anomaly can be considered anthropogenic (e.g. Kulaksız and Bau, 2007). However, no studies have 

confirmed the presence of positive and natural Gd anomalies in marine organisms. Therefore, it is not 

relevant to consider such an anomaly threshold in the context of this work on M. gigas. Since the 

experiments were conducted with natural seawater (i.e. potentially exhibiting a natural Gd anomaly), 

it is necessary to investigate the potential presence of a natural Gd anomaly in the control individuals. 

For the whole soft bodies of control individuals, the Gd anomalies ranged from 1.13 to 1.01, with an 

average anomaly (± SE) of Gd/Gd* = 1.07 ± 0.02. These results suggest the presence of a very slight 

natural Gd anomaly in M. gigas individuals. 

Rather than considering the Gd/Gd* = 1.07 value as a threshold, the decision was made to use the 

mean REE concentrations of the whole soft bodies of these individuals (Supplementary Table 3) as 

normalizing material for the contaminated individuals. This biological normalizing material 

eliminates the natural Gd anomaly as well as the natural fractionations observed in the individuals (i.e. 

Pr/Lu << 1; Ce/Ce* < 1; La/La* > 1; Eu/Eu* > 1). The pattern thus obtained for the contaminated organs 

at the final exposure time (i.e. C1; T21) all show distinct positive Gd anomalies (Figure 3). At the whole 

soft body scale, the average anomaly is Gd/Gd* = 1.23 ± 0.04, indicating the presence of Gdanth. This 
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average anomaly is consistent of those observed in situ in contaminated marine bivalves (1.02 < 

Gd/Gd* < 1.94; Barrat et al., 2022; Castro et al., 2023; Le Goff et al., 2019). Depending on the organ, 

the Gd anomalies vary, in descending order: Muscle (Gd/Gd* = 1.55 ± 0.17) > Gills (Gd/Gd* = 1.46 ± 

0.11) > Digestive gland (Gd/Gd* = 1.32 ± 0.05) > Remaining tissues (Gd/Gd* = 1.16 ± 0.01) > Mantle 

(Gd/Gd* = 1.12 ± 0.03). The presence of these Gd anomalies in M. gigas tissues indicates the 

bioavailability of Gd-DOTA in this species and the distribution of the contaminant throughout the 

organism. 

 

Figure 3:  REE patterns normalized using the REE concentrations measured in the whole soft body of control individuals (see 

data in Table 1). Average pattern of the whole soft body and organs of contaminated individuals (C1; T21). 

 

Positive Gd anomalies are more pronounced in organs with lower REE concentrations, such as the 

muscle (ΣREEs = 60.4 ± 13.7 ng.g-1
DW; Gd/Gd* = 1.55 ± 0.17) and gills (ΣREEs = 247 ± 61 ng.g-1

DW; 

Gd/Gd* = 1.46 ± 0.11). Conversely, organs with higher REE concentrations, like the mantle (ΣREEs = 

690 ± 137 ng.g-1
DW), exhibit weaker anomalies (Gd/Gd* = 1.12 ± 0.03). A similar observation was made 

in situ in another species of marine bivalve (G. glycymeris; Barrat et al., 2022). However, the digestive 

gland of M. gigas shows a strong positive Gd anomaly (Gd/Gd* = 1.32 ± 0.05) and the highest REE 

concentrations (ΣREEs = 938 ± 192 ng.g-1
DW), which seems contradictory to the observations of Barrat 

et al. (2022). These observations suggest different distributions between natural REEs and Gdanth at 
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the individual scale. Therefore, it is pertinent to investigate the distribution of Gdanth and Gdnat among 

organs. 

V.4.4. Organotropism and bioconcentration factor of Gd 

The mean Gdnat concentrations in the whole soft bodies of contaminated individuals are 29.9 ± 

6.4 ng.g-1
DW (i.e. C1; T21; Table 1). In the soft tissues of M. gigas, Briant et al. (2021) quantified a mean 

Gd concentration of 64 ng.g-1
DW along the French Atlantic coast. The Gdnat concentrations from our 

experiments are lower and are consistent with exclusive exposure of individuals through dissolved 

pathways, which themselves contain low REE concentrations. This hypothesis is confirmed by the 

typical seawater characteristics (i.e. Pr/Lu << 1; Ce/Ce* < 1; La/La* > 1) observed in the PAAS-

normalized patterns of control (Figure 2) and contaminated individuals (Supplementary Figure 1). 

The mean Gdnat concentrations in organs are distributed in the following descending order (± SE; ng.g-

1 
DW): Digestive gland (61.0 ± 14.2) > Remaining tissues (46.9 ± 13.7) ≈ Mantle (45.2 ± 10.0) > Gills (18.0 

± 4.9) > Muscle (4.4 ± 1.2). To our knowledge, the only study that analyzed REEs in the organs of 

uncontaminated marine bivalves did not include Gd (Bustamante and Miramand, 2005). 

Table 1: Mean anomalies (Gd/Gd*; ± SE) and mean concentrations (ng.g-1
DW; ± SE) of Gdanth and Gdnat in individuals exposed 

to Gd-DOTA (i.e. condition C1), for whole soft body and organs. 

 

Regarding Gdanth, the whole soft bodies of contaminated individuals exhibit mean concentrations of 

6.40 ± 0.86 ng.g-1
DW (i.e. C1; T21; Table 1). Castro et al. (2023) reported concentrations between 6.5 

and 73 ng.g-1
DW in the soft tissues of Mytilus spp. sampled from a contaminated Norwegian fjord. 

Similarly, in Brittany (NW France), Le Goff et al. (2019) measured concentrations between 1.0 and 2.3 

ng.g-1
DW in the shells of Pecten maximus and between 6.9 and 13 ng.g-1

DW in the shells of Patella 

vulgata. The findings for M. gigas are thus consistent with the in situ concentrations observed by other 

authors. Among the organs of M. gigas, the mean concentrations (± SE; ng.g-1
DW) are distributed in 

Time Gd/Gd* [Gd]anth [Gd]nat Gd/Gd* [Gd]anth [Gd]nat Gd/Gd* [Gd]anth [Gd]nat

T0 0.98 ± 0.01 0.00 ± 0.00 39.62 ± 3.02 1.01 ± 0.01 0.20 ± 0.10 17.37 ± 1.25 0.95 ± 0.01 0.00 ± 0.00 83.62 ± 12.18

T3 1.07 ± 0.01 2.56 ± 0.77 35.21 ± 7.05 1.26 ± 0.06 4.80 ± 0.55 20.12 ± 3.92 1.07 ± 0.05 3.61 ± 1.82 68.42 ± 18.77

T7 1.11 ± 0.01 3.39 ± 0.20 30.94 ± 3.08 1.28 ± 0.06 4.49 ± 0.63 17.08 ± 3.24 1.17 ± 0.02 9.17 ± 1.02 56.54 ± 10.40

T14 1.12 ± 0.03 4.43 ± 0.91 36.35 ± 1.68 1.29 ± 0.01 4.96 ± 0.17 17.15 ± 0.94 1.17 ± 0.03 11.82 ± 3.35 66.36 ± 6.61

T21 1.23 ± 0.04 6.40 ± 0.86 29.86 ± 6.40 1.46 ± 0.11 7.26 ± 0.56 17.96 ± 4.91 1.32 ± 0.05 18.34 ± 3.85 61.00 ± 14.24

T24 1.19 ± 0.01 5.52 ± 0.41 28.80 ± 2.89 1.33 ± 0.07 4.76 ± 0.54 14.96 ± 1.42 1.22 ± 0.04 11.93 ± 2.53 53.93 ± 5.34

T35 1.10 ± 0.03 2.78 ± 0.63 29.47 ± 2.94 1.19 ± 0.02 2.53 ± 0.44 13.74 ± 2.51 1.07 ± 0.02 3.94 ± 1.34 54.58 ± 4.11

Time Gd/Gd* [Gd]anth [Gd]nat Gd/Gd* [Gd]anth [Gd]nat Gd/Gd* [Gd]anth [Gd]nat

T0 0.99 ± 0.03 0.63 ± 0.63 49.11 ± 5.67 1.04 ± 0.02 0.31 ± 0.14 8.61 ± 1.36 0.99 ± 0.04 1.23 ± 1.23 59.31 ± 5.17

T3 1.03 ± 0.01 1.45 ± 0.33 45.51 ± 10.89 1.22 ± 0.06 1.21 ± 0.24 6.20 ± 1.54 1.04 ± 0.03 2.32 ± 1.81 49.38 ± 15.22

T7 1.05 ± 0.02 1.70 ± 0.73 40.75 ± 4.59 1.24 ± 0.04 1.23 ± 0.26 5.03 ± 0.32 1.06 ± 0.01 2.68 ± 0.96 43.21 ± 8.02

T14 1.06 ± 0.04 3.39 ± 1.78 53.93 ± 4.35 1.23 ± 0.02 1.59 ± 0.29 7.14 ± 1.67 1.10 ± 0.02 5.18 ± 1.37 55.90 ± 9.15

T21 1.12 ± 0.03 5.37 ± 1.85 45.24 ± 10.03 1.55 ± 0.17 2.03 ± 0.15 4.41 ± 1.21 1.16 ± 0.00 7.80 ± 2.39 46.88 ± 13.74

T24 1.12 ± 0.01 4.78 ± 0.57 38.89 ± 4.30 1.34 ± 0.10 1.65 ± 0.35 5.12 ± 1.17 1.13 ± 0.02 5.49 ± 0.31 43.02 ± 7.17

T35 1.08 ± 0.06 2.79 ± 1.61 36.60 ± 5.46 1.16 ± 0.04 1.02 ± 0.24 6.70 ± 2.01 1.09 ± 0.02 4.30 ± 1.40 50.76 ± 14.59

Average anomaly (Gd/Gd* ± SE ; n = 3 ) and average concentration ([Gd] anth  ± SE ; [Gd] nat  ± SE; n = 3)

[Gd] anth  and [Gd] nat  expressed in ng.g -1
DW  ; Time expressed in days

Whole soft body Gills Digestive gland

Mantle Muscle Remaining tissues
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the following descending order: Digestive gland (18.3 ± 3.9) > Remaining tissues (7.8 ± 2.4) ≈ Gills (7.3 

± 0.6) > Mantle (5.4 ± 1.9) > Muscle (2.0 ± 0.2). In coastal environments, only Barrat et al. (2022) have 

investigated the organotropism of Gdanth and observed concentrations of a similar order of 

magnitude, between 1 and 3 ng.g-1
DW in the organs of G. glycymeris. All these observations indicate 

that our laboratory exposure conditions (i.e. concentration and exposure time) result in Gdanth 

concentration levels representative of those observed in the environment in other species of mollusks 

exposed to environmental contaminations. 

Compared to Gdnat, M. gigas shows much lower concentrations of Gdanth. In the freshwater bivalve 

Dreissena polymorpha, Hanana et al. (2017) also demonstrated in laboratory conditions a significantly 

lower accumulation of Gd in the form of gadodiamide (i.e. the Gd-CA Omniscan©) compared to Gd in 

the form of GdCl3 (i.e. as Gd3+). These very low concentrations raise questions about the 

bioaccumulation potential of Gdanth in M. gigas. The bioconcentration factors (BCF = [Gd]organism / 

[Gd]water), calculated for whole soft bodies, show values of 13,000 L.kg-1 and 6 L.kg-1 for Gdnat and 

Gdanth, respectively (i.e. for C1 at T21). The BCFs obtained for Gdnat are of the same order of magnitude 

as those calculated in situ by Weltje et al. (2002) in bivalves (BCF ≈ 104 L.kg-1). Similarly, the BCFs 

calculated for Gdanth are consistent with the literature on Gd-CAs in bivalves (BCF = 3 to 78 L.kg-1; e.g. 

Hanana et al., 2017; Perrat et al., 2017). These observations demonstrate the very low bioavailability 

of Gdanth compared to Gdnat. Nevertheless, the BCFs greater than 1 confirm the bioaccumulation of 

Gdanth in M. gigas. 

Beyond concentrations, it is important to consider the distributions of Gdnat and Gdanth at the 

individual level to define the proportions represented by each organ. At the individual level (mean ± 

SE; Figure 4), Gdnat is predominantly found in the mantle (36 ± 1%), followed by the digestive gland 

and the remaining tissues (24 ± 1%), then the gills (12 ± 0.5%), and finally the muscle (4 ± 1%). 

Regarding Gdanth (Figure 4), these proportions differ and are distributed in the following decreasing 

order: digestive gland (32 ± 1%) > gills (24 ± 3%) > mantle (18 ± 2%) ≈ remaining tissues (18 ± 4%) > 

muscle (8 ± 2%). These results highlight a large proportion of Gdanth in the digestive gland and gills. It 

is also important to note that the proportion of Gdanth in the muscle is twice that of Gdnat, whereas the 

mantle shows an inverse distribution with twice the proportion of Gdnat compared to Gdanth. These 

observations indicate a different organotropism between Gdnat and Gdanth and a non-homogeneous 

distribution of Gdanth among the organs of an individual. 
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Figure 4:  Mean distributions (± SE; %) of Gdnat and Gdanth in organs of contaminated individuals (C1; T21) for the whole soft 

body of individuals (i.e. whole soft body = 100%). 

The differences in concentrations, BCFs, and organ-specific distribution indicate that Gdanth present 

in the tissues differs in form from Gdnat, suggesting that Gdanth is potentially still in the form of stable 

Gd-DOTA. As proposed by other authors (e.g. Barrat et al., 2022; Hanana et al., 2017), if Gd-DOTA 

had degraded, releasing Gd3+, it is likely that the concentrations and distribution would have changed, 

resembling those observed for Gdnat. Moreover, Gd-DOTA is a macromolecule with very high stability 

in dissolved form (Brünjes and Hofmann, 2020; Ebrahimi and Barbieri, 2019) and no transmetallation 

reactions are known (Huynh et al., 2023; Laurent et al., 2006). Therefore, it is likely that the Gdanth 

detected in M. gigas is in the stable form of Gd-DOTA. However, without chemical speciation analysis, 

this hypothesis cannot be verified. 

V.4.5. Accumulation and depuration kinetics 

V.4.5.1. Kinetics in the whole soft body 

Although no studies have specifically investigated the accumulation and depuration kinetics of Gd-

CAs in bivalves, some research works examined these processes in aquatic plants exposed to Gd-CAs 

(e.g. Braun et al., 2018; Lindner et al., 2013; Lingott et al., 2016). These authors observed an 

equilibrium within the first 24 hours of exposure and a half-life in the organisms of 2 to 3 days (Braun 

et al., 2018). These kinetics, coupled with BCFs ≤ 1, imply that the Gd-CAs tested by these authors are 

not bioaccumulated in these plants. 

In contrast, M. gigas shows a progressive increase in Gdanth concentrations throughout the exposure 

phase without reaching a plateau (Figure 5). This increase is characterized by a two-phase kinetic: i) a 

rapid phase during the first 24 hours (kus = 1.30 ng.g-1
DW.d-1); and ii) a slower, long-term accumulation 

phase (kul = 0.24 ± 0.1 ng.g-1
DW.d-1; Supplementary Table 2).  
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Unlike the studies on aquatic plants, the accumulation kinetics in M. gigas indicate that the organisms 

did not reach an equilibrium between accumulation and elimination during this 21-day exposure 

period, leading to bioaccumulation of Gdanth (BCF > 1). During the 14-day depuration period, Gdanth 

concentrations decrease linearly (ke = 0.26 ng.g-1
DW.d-1) but do not return to pre-exposure levels. The 

half-life (t1/2) of Gdanth in the whole soft body is 12 days, meaning it take 12 days to eliminate 50% of 

Gdanth. This suggests that the absorption rate of Gdanth at the individual scale exceeds the elimination 

processes. Under these exposure conditions, Gdanth is therefore bioaccumulated by M. gigas. It is 

important to note that aquatic organisms are continuously exposed to WWTP effluents and thus to 

Gd-CAs, potentially leading to the bioaccumulation of these contaminants in populations of M. gigas 

on the long term. 

V.4.5.2. Organ-specific accumulation kinetics 

In bivalves, the filtration activity via the gills serves both respiration and feeding purposes 

(Gosling, 2003). In this study, the sole exposure pathway for the individuals is the dissolved phase 

passing through the gills, which are in direct contact with the Gdanth-contaminated environment 

(Lachaux et al., 2023). The highest absorption rate is measured in the gills during the first 24 hours (kus 

= 3.29 ng.g-1
DW.d-1; Figure 5). The concurrent observation of increasing concentrations in the gills and 

other organs suggests that Gdanth crosses the gill membranes, enters the hemolymph, and is 

distributed further throughout the organism (Marigómez et al., 2002). This hypothesis aligns with the 

transfer of Gdanth in the form of Gd-DOTA across the gill tissues. Indeed, Gd-DOTA is designed to 

efficiently cross human biological barriers (e.g. blood-brain, intestinal, endothelial) without 

degradation, allowing it to be distributed by the blood throughout the organism (e.g. Bellin and Van 

Der Molen, 2008; Souza et al., 2021). In oysters, an open circulatory system transports hemolymph 

throughout the organism (Gosling, 2003). Hemolymph is then found in sinuses that bathe the organs, 

with the sinus surrounding the adductor muscle being the largest (Gagnaire et al., 2008). It seems 

possible that Gdanth is transferred to the muscle via the adjacent hemolymph, explaining the high 

absorption rate observed for this organ during the first 24 hours (kus = 0.82 ng.g-1
DW.d-1; 

Supplementary Table 2). After the first 24 hours, the lowest absorption rates are observed in the gills 

(kul = 0.16 ± 0.12 ng.g-1
DW.d-1) and muscle (kul = 0.05 ± 0.04 ng.g-1

DW.d-1), where Gdanth concentrations 

seem to reach a plateau by the end of the exposure period (i.e. at T21). On the last day of exposure, 

absorption rates are nearly zero, with 0.07 ng.g-1
DW.d-1 and 0.03 ng.g-1

DW.d-1 for the gills and muscle, 

respectively. These plateaus indicate an equilibrium between accumulation and depuration processes 

in the gills and adductor muscle. Perrat et al. (2017) report effective exclusion mechanisms in the gills 

of Corbicula fluminea and Dreissena rostriformis bugensis exposed to Gd-DOTA, resulting in lower 
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Gdanth concentrations in this organ compared to the digestive glands. In M. gigas, similar mechanisms 

may explain the plateaus reached in these organs. 

During direct exposure, part of the mantle is also exposed to the environment (Marigómez et al., 2002; 

Yen Le et al., 2020). The remaining tissues comprises labial palps in contact with the environment to 

transport food to the mouth, the heart transporting hemolymph, and the intestine (Gosling, 2003). 

Thus, Gdanth can penetrate the mantle and the remaining tissues either by directly crossing biological 

membranes or via the gills and hemolymph transport. Regardless of the transport mechanisms, these 

tissues exhibit linear and slow accumulation kinetics (ku = 0.25 ng.g-1
DW.d-1 for the mantle; ku = 0.38 

ng.g-1
DW.d-1 for the remaining tissues) without reaching equilibrium between accumulation and 

depuration over 21 days of exposure (Figure 5). 

Due to their high capacity to bioaccumulate trace metals, bivalves are considered excellent 

biomonitor species for these elements (e.g. Phillips and Rainbow, 1994). This bioaccumulation 

capacity is linked to effective detoxification mechanisms (e.g. exclusion, lysosome action, co-

precipitation in insoluble granules, binding to soluble proteins such as metallothioneins; e.g. 

Bustamante and Miramand, 2005; Marigómez et al., 2002; Phillips and Rainbow, 1994). These defense 

mechanisms are particularly effective in the digestive gland, which generally shows a high capacity 

for contaminant accumulation (e.g. Bustamante and Miramand, 2005; Marigómez et al., 2002). 

Throughout the contamination period, the digestive gland of M. gigas individuals shows increasing 

Gdanth concentrations, associated with high absorption rates (kus = 1.83 ng.g-1
DW.d-1; kul = 0.80 ± 0.16 

ng.g-1
DW.d-1) and the highest final Gdanth concentrations compared to other organs (Figure 5). Other 

authors have also observed significant Gdanth bioaccumulation in the digestive gland of bivalves 

exposed to Gd-CAs (Hanana et al., 2017; Perrat et al., 2017). These authors also demonstrated 

defensive mechanism responses in the digestive gland during these exposures. Thus, the 

implementation of effective defense mechanisms in the digestive gland could explain the rapid Gdanth 

accumulation kinetics in M. gigas. 
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Figure 5: Accumulation and depuration kinetics of Gdanth in the whole soft body and organs. Mean concentrations (± SE) at 

each time point of analysis (n = 3). Equations and associated determination coefficients for power (r²) and linear (R²) 

regressions. Half-life of Gdanth (t1/2 in days; red square) in whole soft bodies and organs during the depuration phase. 
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V.4.5.3. Organ-specific depuration kinetics 

Apart from the mantle, all tissues exhibit a two-phase depuration pattern, with a rapid phase in 

the first 24 hours followed by a slower depuration phase (Figure 5). Regardless of the depuration 

phase, the highest elimination rates are observed in the digestive gland (kes = 2.43 ng.g-1
DW.d-1; kel = 

0.93 ± 0.53 ng.g-1
DW.d-1) and the gills (kes = 0.69 ng.g-1

DW.d-1; kel = 0.31 ± 0.14 ng.g-1
DW.d-1; 

Supplementary Table 2). Consequently, the half-lives of Gdanth in these organs are thus 5 and 7 days 

for the digestive gland and gills, respectively. These rapid elimination rates are consistent with the 

hypothesis of effective exclusion mechanisms in the gills and detoxification processes in the digestive 

gland (Hanana et al., 2017; Perrat et al., 2017). In contrast, the muscle exhibits the lowest elimination 

rates in both phases (kes = 0.12 ng.g-1
DW.d-1; kel = 0.07 ± 0.02 ng.g-1

DW.d-1) resulting in a Gdanth half-life of 

14 days, whereas less than 3 days were required to accumulate an equivalent concentration during the 

exposure period. In addition to being responsible for valve opening and closing, the adductor muscle 

also plays a role in storing and mobilizing nutrients necessary for growth (Li et al., 2019; Mathieu and 

Lubet, 1993). One hypothesis is that the muscle acts as a storage organ for Gdanth, explaining the 

observed accumulation and depuration kinetics. On the final day of depuration (i.e. T35), the 

depuration kinetics for the gills, digestive gland, remaining tissues, and adductor muscle approach a 

plateau in Gdanth concentrations. Although this plateau is not fully reached at T35, Yen Le et al. (2020) 

reported that such kinetics indicate sequestration of the contaminant within the tissues. This 

hypothesis of Gdanth sequestration aligns with the concept of effective defense mechanisms in M. 

gigas. 

Finally, the mantle is the only organ showing linear depuration kinetics, with a low elimination rate (ke 

= 0.18 ng.g-1
DW.d-1) resulting in a Gdanth half-life of 15 days. The mantle of bivalves has numerous roles 

(Gosling, 2003), including interfacing with the extrapallial fluid (EPF) and transferring elements 

necessary for shell formation, notably Ca (Yen Le et al., 2020). Moreover, Schöne and Krause (2016) 

reported that long-term metal storage in the shell is an effective pathway for contaminant 

elimination. Indeed, several authors have observed the presence of Gdanth in the shells of marine 

bivalves exposed in situ to Gd-CA discharges (e.g. Akagi and Edanami, 2017; Le Goff et al., 2019; 

Valdés-Vilchis et al., 2021). The kinetics observed in the mantle of M. gigas might indicate an excretion 

mechanism via the gradual transfer of Gdanth to the EPF for subsequent incorporation into the shell as 

an inert form. 

However, the nature and amount of incorporated elements are under strong biological and 

crystallographic constraints, and only elements that can substitute Ca2+ in the crystal lattice can be 

integrated into the shell (Schöne and Krause, 2016). REEs, including Gd, are known to meet these 

conditions and are incorporated into the shells of bivalves (e.g. Bau et al., 2010; Merschel and Bau, 
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2015; Mouchi et al., 2020) due to their ionic radii being close to that of Ca2+ (Shannon, 1976). One 

hypothesis is that Gdanth in the EPF is not solely present as stable Gd-DOTA, but that a portion is 

degraded, releasing Gd3+ into the EPF. Melzner et al. (2011) reported that a low pCO2 is maintained in 

the EPF of bivalve mollusks to keep Ca as a free ion for biomineralization. Additionally, this fluid is 

supersaturated with inorganic and organic elements, including many macromolecules (Schöne and 

Krause, 2016; Yen Le et al., 2020), and these conditions could favor transmetallation mechanisms 

between Gd-DOTA and elements present in the EPF (e.g. Corot et al., 1998; Idée et al., 2006; 

Rogosnitzky and Branch, 2016). The hypothesis of Gd-DOTA degradation in the EPF of M. gigas would 

then support the observations made by Le Goff et al. (2019). In the shells of Pecten maximus, these 

authors showed an accumulation of Gdanth correlated with the consumption of Gd-CAs over the years. 

However, they observed a sharp decrease in accumulated concentrations with the shift in Gd-CA 

usage from the widespread use of linear Gd-CAs, which are prone to transmetallation processes, to 

the use of macrocyclic and stable Gd-CAs such as Gd-DOTA. Thus, a low rate of Gd-DOTA 

transmetallation in the EPS would explain the lower accumulations observed by Le Goff et al. (2019). 

Given the known toxicity of Gd3+ (e.g. Andrade et al., 2023; Figueiredo et al., 2022a; Henriques et al., 

2019; Lachaux et al., 2023), it is crucial to conduct further studies to evaluate whether these Gd3+ 

release processes can occur within aquatic organisms such as M. gigas. 

 Conclusion 

This comprehensive study on the bioaccumulation and distribution of Gd compounds, specifically 

Gd-DOTA, in the Pacific oyster Magallana gigas reveals significant insights into the environmental 

impact and biological interactions of REEs. It represents the first assessment of Gd-DOTA 

organotropism and kinetics of accumulation and depuration in one of the world’s most widely 

cultivated marine bivalve species (Botta et al., 2020; Iitembu et al., 2023). Coupling laboratory 

experiment and an innovative normalizing approach for REE concentrations (i.e. using control 

individuals), this research highlighted the bioavailability and bioaccumulation of Gd-DOTA, as well as 

the organ-specific distribution of this emerging contaminant. 

In the current environmental context, aquatic organisms face constant exposure to Gd-CAs released 

through WWTP effluents. The evidence, both in natural setting and controlled experiments, of 

bioaccumulation of these Gd-CAs raises new issues. Recent findings revealing the bioavailability of 

Gd-DOTA and other Gd-CAs through oral ingestion in humans (Souza et al., 2021) underscore 

concerns about the transfer of these contaminants to consumers of aquatic species, including 

humans. Consequently, defining current and future exposure levels to these emerging contaminants 

is imperative.  
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While the chosen exposure concentration in this study (i.e. 1000 ng.L-1) provided results consistent 

with available in situ literature, further exploration of the long-term effects and biological responses 

of these emerging contaminants, especially in economically important species (e.g. bivalve mollusks 

or cephalopods; fish) is warranted. New laboratory experiments under realistic conditions of 

concentration and exposure time are essential to evaluate these effects comprehensively. 

Finally, insights into the organ-specific distribution and accumulation kinetics of Gd-DOTA in M. gigas 

provides valuable guidelines for monitoring these emerging contaminants through biomonitoring 

programs. Traditional environmental monitoring often assesses metallic contaminants at the scale of 

whole soft bodies (e.g. Claisse, 1989). However, the high concentrations of Gdanth measured in the 

digestive gland, contrasting with its lower proportion in the mantle, suggest a strong dilution effect 

of Gdanth signals in the whole soft body, primarily influenced by mantle mass. This observation, 

supported by field studies (Barrat et al., 2022), underscores the necessity to adapt biomonitoring 

methodologies to accurately characterize contamination levels by medically derived Gd in aquatic 

ecosystems. 
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L’écodynamique des Terres Rares (REEs) dans les écosystèmes aquatiques, le long du continuum 

Rivière-Estuaire-Océan et à l’interface Milieux-Organismes, reste encore peu étudiée. Une approche 

pluridisciplinaire, combinant géochimie environnementale et écotoxicologie aquatique ainsi qu’une 

perspective multi-échelles couvrant un large spectre spatio-temporel est nécessaire pour une 

compréhension complète de cette dynamique. Cette connaissance est cruciale face à l’exploitation et 

aux rejets croissants des REEs par nos sociétés modernes. 

I. Conclusions majeures 

Ces travaux de thèse visaient à approfondir nos connaissances sur l’écodynamique des REEs à 

travers trois objectifs principaux :  

i) Synthétiser les connaissances à l’échelle globale sur la géochimie des REEs naturelles ou 

anthropiques le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan et sur la bioaccumulation des 

REEs chez les organismes aquatiques ; 

ii)  Approfondir la compréhension du transfert des REEs naturelles à l’interface milieu-

organisme et entre les organismes aquatiques, en développant des méthodologies 

innovantes pour étudier la bioaccumulation de ces éléments ;  

iii) Réaliser un focus sur le Gd d’origine médicale, en évaluant les trajectoires de 

contamination (i.e. évolution temporelle) le long du continuum Rivière-Estuaire-Océan et 

le potentiel de bioaccumulation par les organismes aquatiques.  

Les principales conclusions de cette thèse seront synthétisées, suivies de perspectives détaillées qui 

souligneront les verrous scientifiques encore présents. 

 Synthèse des connaissances sur la géochimie et la bioaccumulation des 

REEs 

Une synthèse des connaissances en géochimie a permis de définir les niveaux de concentrations, 

le partitionnement, le fractionnement et le comportement des REEs naturelles le long du continuum 

Rivière-Estuaire-Océan (cf. Chapitre 1). Une campagne océanographique, réalisée le long du gradient 

de salinité de l’estuaire de la Gironde (Zoom 1.A), a permis de montrer que les REEs dissoutes 

suivaient un comportement non conservatif (i.e. abattement, relargage), entrainant des 

fractionnements visibles sur les spectres en REEs, avec un enrichissement progressif des LREEs vers 

les HREEs et une anomalie positive en La dissous. De plus, l’anomalie négative en Ce, classiquement 

observée dans la fraction dissoute du milieu marin, ne se développe pas dans l’estuaire de la Gironde, 

soulignant le rôle crucial des estuaires dans la transformation des signatures en REEs des eaux 

continentales vers celles des eaux marines. De nombreux processus géochimiques impliquant les 
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REEs naturelles dans les hydrosystèmes sont encore à définir ou à approfondir (e.g. comportement le 

long du gradient de turbidité, rôle de la matière organique ou des taux d’oxygénation), nécessitant de 

poursuivre les approches d’observation. En particulier, la définition de niveaux de référence et 

l’évaluation des niveaux de contamination en REEs à l’échelle des bassins versants sont 

prioritaires, en raison de la multiplication des contaminations en Gd et de l’apparition progressive de 

nouvelles sources de REEs anthropiques (e.g. Sm, La ; Klaver et al., 2014 ; Lerat-Hardy et al., 2019) 

d’origines diverses ou encore inconnue, qui perturbent les signatures géochimiques naturelles. 

Une synthèse sur l’écodynamique des REEs chez les organismes aquatiques a été réalisée (i.e. rôle 

biologique, concentrations, transferts, variabilité), incluant la création d’une base de données 

(Zoom 2.A) et la publication d’un article (Etude 2.A). Cette compilation de plus de 19 000 données de 

concentrations en REEs, couvrant 102 articles entre 1973 et 2023, a permis de proposer 16 niveaux de 

référence en REEs naturelles chez des embranchements (ou groupes) d’espèces dulçaquicoles et 

marines (e.g. mollusques, arthropodes, poissons, zooplancton ; Etude 2.A). L’analyse des données 

montre une dilution trophique des concentrations en REEs (i.e. absence bioamplification) et une 

influence marquée du mode de vie des espèces (i.e. benthique versus pélagique) sur leurs niveaux de 

bioaccumulation à l’échelle globale. L’accès libre à la base de données pourra permettre à la 

communauté scientifique de s’en saisir pour la compléter, la réutiliser et contextualiser leurs futurs 

travaux en s’appuyant sur ces niveaux de référence. 

En parallèle de la nécessité de davantage documenter certaines aires géographiques (e.g. Afrique, 

Europe Centrale, Océan Indien) et certains embranchements (e.g. phytobenthos, échinodermes, 

annélides, cnidaires autres que scléractiniaires), il apparait crucial d’approfondir les connaissances sur 

les écosystèmes à l’interface Continent-Océan (e.g. estuaires, baies, delta, lagunes, mangroves), 

particulièrement vulnérables aux changements globaux et aux pressions anthropiques, y compris les 

rejets de REEs. La mise en place de réseaux d’observations pluridisciplinaires, combinant des suivis 

géochimiques (e.g. caractérisation du milieu) et biologiques (e.g. niveaux de bioaccumulation) est 

essentielle pour comprendre l’impact des contaminations sur ces écosystèmes vulnérables. 

 Approfondissement des connaissances aux interfaces Milieux-Organismes 

et inter-organismes à l’aide de méthodes innovantes 

A partir de la synthèse des connaissances précédemment présentée, plusieurs travaux ont été 

menés sur l’intérêt de travailler sur les spectres normalisés, leurs descripteurs (i.e. anomalies, ratios) 

et leurs normalisateurs pour étudier les REEs chez les organismes aquatiques. Les recherches sur sept 

espèces représentatives de la macrofaune benthique de la vasière Ouest-Gironde (Etude 2.B) ont 

démontré l’importance d’étudier les traits biologiques et écologiques pour comprendre 
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l’écodynamique des REEs à l’interface Milieux-Organismes. Cette étude s’est appuyée sur une 

approche multivariée quantitative, définissant sept descripteurs (i.e. 3 ratios, 3 anomalies, la ∑REEs) 

expliquant presque toute la variabilité intra- et interspécifique. Cette méthode statistique robuste, 

combinée à l’analyse des traits biologiques et écologiques, apparait comme une méthodologie 

pertinente pour approfondir nos connaissances sur les REEs aux interfaces Milieux-Organismes et 

inter-organismes. 

La méthode d’analyse classique des spectres en REEs est visuelle donc subjective. La méthode 

multivariée utilisée dans l’Etude 2.B, bien que basée sur une approche visuelle des spectres, a permis 

de définir quantitativement et objectivement la non redondance des six descripteurs de forme pour 

expliquer la variabilité des spectres. Ce premier pas vers une analyse quantitative et objective 

nécessite d’être approfondi afin de développer une méthodologie robuste pour l’analyse des 

spectres en REEs. 

Il reste de nombreuses lacunes concernant le transfert des REEs aux interfaces Milieux-Organismes 

et inter-organismes, notamment aux échelles populationnelles ou intra-individuelles (cf. Chapitre 2). 

Les travaux présentés dans le Zoom 2.B et réalisés sur la vasière Ouest-Gironde chez la sole commune 

(Solea solea) ont mis en évidence le manque d’informations concernant les effets de l’âge et du sexe 

sur les niveaux de bioaccumulation en REEs. De plus, cette étude a souligné l’importance de la 

signature en REEs des organes pour comprendre les voies de transfert de ces éléments. Bien que le 

transfert trophique des REEs soit globalement dirigé par un processus de dilution trophique à l’échelle 

globale, il semble pertinent d’évaluer ces transferts à l’échelle individuelle. En étudiant les régimes 

trophiques des espèces (i.e. quelles espèces sont consommées et en quelle quantité), il serait possible 

d’évaluer la part de REEs transférée vers le prédateur. Coupler cette approche avec l’évaluation de 

l’organotropisme des REEs permettrait de mieux comprendre les transferts inter- et intra-organismes 

et d’aboutir à une meilleure compréhension générale du transfert trophique des REEs à l’échelle des 

réseaux trophiques. Les perspectives permettant de mener à bien ces travaux résident dans la 

définition de nouvelles méthodologies spécifiques à l’étude des organismes aquatiques, comme 

la définition de normalisateurs biologiques. 

 Trajectoires de contaminations en Gdanth dans le milieu et bioaccumulation 

Sur la base d’une approche générale des différentes sources de contaminations en REEs présentes 

dans les compartiments abiotiques (cf. Chapitre 1) et biotiques (cf. Chapitre 2), ces travaux de thèse 

se sont amplement focalisés sur la contamination en REEs dominants aujourd’hui les hydrosystèmes 

en France : la contamination au Gd d’origine médicale. La nécessité actuelle de définir les trajectoires 
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(i.e. évolutions temporelles) de contamination et les potentiels de bioaccumulation de ces 

contaminants a conduit à la réalisation de trois études. 

Premièrement, un modèle de flux de Gdanth a été développé (Etude 3.A) en se basant sur des données 

de consommation des agents de contraste à base de Gd (Gd-CAs), responsables de ces 

contaminations en Gdanth. Les données publiques de consommation en France entre 2014 et 2022 

(Zoom 3.A) ont été analysées, prenant en compte différentes métadonnées disponibles (i.e. type de 

molécule, classe d’âge et sexe des patient). Ce modèle, construit à l’échelle de la France et extrapolé 

à l’Europe, a mis en évidence la contribution majeure de l’Allemagne, de la France et de l’Italie au flux 

européen annuel de Gdanth exporté à l’océan. Affiner ce modèle pour la France permettrait de 

l’utiliser comme un outil de gestion et de projection de l’évolution du Gdanth à long terme, à bas 

coûts, et à des échelles spatiales et temporelles restreintes. Cela nécessiterait alors 

l’implémentation de données complémentaires (e.g. taux d’abattement en STEU, données 

démographiques, activité médicale). Une application de ce modèle à des pays extérieurs à l’Europe 

pourrait également être pertinente pour évaluer à grande échelle l’emprise spatiale des 

contaminations en Gdanth. 

A une échelle plus locale, les travaux réalisés sur une petite rivière urbaine de l’agglomération 

bordelaise ont démontré la présence de contaminations en Gdanth chez des mollusques bivalves d’eau 

douce (Corbicula fluminea), encagés à l’aval d’un rejet de STEU (Etude 3.B). Cette étude, combinant 

approches géochimiques et écotoxicologiques, a révélé une bioaccumulation de Gd d’origine 

médicale à l’aide d’un normalisateur biologique local (i.e. des individus encagés à un site non 

contaminé en Gdanth). Cette étude, publiée en 2020, est encore aujourd’hui la seule à avoir mis en 

lumière de telles contaminations chez une espèce d’eau douce malgré les niveaux de contamination 

élevés dans ces écosystèmes. Il semble alors crucial de s’intéresser aux verrous méthodologiques 

pouvant limiter ou altérer la visualisation des anomalies positives en Gd chez les organismes 

aquatiques et de définir quelles espèces sont les plus adaptées à la biosurveillance de Gdanth. 

Enfin, les travaux menés en laboratoire (Etude 3.C) ont évalué de façon inédite l’organotropisme et 

les cinétiques d’accumulation et de dépuration du Gd-CA le plus utilisé en France : l’acide gadotérique 

(Gd-DOTA). Cette étude a mis en lumière la biodisponibilité et la bioaccumulation du Gd-DOTA chez 

l’huitre creuse Magallana gigas, une des espèces conchylicoles les plus exploitées. En utilisant avec 

succès un normalisateur biologique local (i.e. les individus de la condition non contaminée), cette 

étude a montré des différences de niveaux de bioaccumulation selon les organes et un 

organotropisme différent entre Gd naturel et Gdanth. L’analyse des cinétiques d’accumulation et de 

dépuration a également révélé la mise en place de mécanismes de défense efficaces chez M. gigas. 
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II. Perspectives étendues et Recommandations 

Parmi les pistes de perspectives proposées, certaines sont développées dans cette partie et 

ciblent principalement le Gdanth. 

  Verrous autour des trajectoires de contaminations en Gd-CAs 

II.1.1. Etablissement de valeurs de référence et distribution spatiale des 

contaminations  

Classiquement, l’identification de sources anthropiques en ETM repose sur la comparaison entre 

les teneurs mesurées dans un hydrosystème et des valeurs de référence, visant à se rapprocher le plus 

possible de bruits de fond géochimiques. Toutefois, l’emprise spatiale des contaminations 

métalliques rend complexe la quantification de ces références nécessaires à l’évaluation des 

pressions anthropiques. 

Entre les années 1990 et 2010, des études sur le Rhin ont mis en évidence une amplification 

progressive des contaminations en REEs. Bau and Dulski (1996) ont observé les premières anomalies 

en Gd dans les eaux du Rhin (Figure 1A). Kulaksiz and Bau (2011a) ont rapporté ensuite l’apparition 

d’anomalies positives en La dissous, à l’aval des rejets d’une usine de fabrication de catalyseurs 

utilisant des REEs (Figure 1A). Enfin, ces mêmes auteurs ont détecté des rejets en Sm dissous 

provenant de cette industrie (Figure 1A ; Kulaksiz and Bau, 2013). Ils ont également constaté la 

présence de contaminations généralisées en REEs dissoutes dans le panache du rejet industriel 

(Figure 2B). 

 

Figure 1 : Spectres normalisés au PAAS de la fraction dissoute (< 0.2 µm) des eaux du Rhin : A) au site Leverkusen en 1995 

(Bau and Dulski, 1996), en 2009 (Kulaksiz and Bau, 2011a) et en 2011 (Kulaksiz and Bau, 2013) ; et B) dans le panache du rejet 

industriel (Kulaksiz and Bau, 2013). 
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L’exemple du Rhin, bien qu’associé à une seule usine de catalyseurs, illustre la multiplication des 

sources de contamination en REEs. Aujourd’hui, de nombreuses sources de contaminations existent : 

i) les contaminations diffuses en LREEs, issues de leur utilisation dans les pots catalytiques 

automobiles (e.g. Lerat-Hardy et al., 2021 ; Mleczek et al., 2018 ; Wiseman et al., 2016) ; ii) l’utilisation 

d’argiles dopées au La pour le piégeage du phosphore dans certains lacs eutrophes (e.g. D’Haese et 

al., 2019) ; iii) l’usage de REEs dans d’autres médicaments que les Gd-CAs, comme pour le traitement 

des cancers (e.g. Ascenzi et al., 2020 ; Wang and Li, 2022) ; ou encore iv) les d’additifs alimentaires 

riches en REEs pour l’élevage porcin dont l’usage est autorisé dans l’Union Européenne (Squadrone et 

al., 2018 ; Tommasi et al., 2021). La multiplication des sources et des types de REEs employés peut 

à long terme perturber les spectres en REEs, rendant difficile la définition des signatures 

naturelles d’un système. Il est crucial de définir des niveaux de référence pour caractériser les 

hydrosystèmes et pouvoir évaluer ou anticiper des contaminations à long terme. Actuellement, les 

contaminations en REEs sont encore émergentes, offrant une opportunité de mettre en place des 

réseaux d’observations sur des sites stratégiques dans un objectif long terme. Des recommandations 

complémentaires seraient de : i) élargir la liste des métaux prioritaires ; ii) re-analyser des échantillons 

conservés dans des laboratoires ou instituts ; ou encore iii) compiler l’ensemble des données 

disponibles (e.g. programme FOREGS ; Salminen et al., 2005) pour permettre de définir ces niveaux 

de références. 

II.1.2. Affiner le modèle de flux de Gdanth à l’échelle de la France 

Le modèle de flux de Gdanth développé dans ces travaux de thèse (Etude 3.A) est une approche 

novatrice et à moindres coûts permettant de suivre annuellement les flux émis par la France. Affiner 

ce modèle permettrait d’obtenir des flux plus réalistes à des échelles spatiales et temporelles plus 

fines, accompagnant ainsi les approches géochimiques et biologiques réalisées in situ dans le cadre 

de réseaux d’observations. Pour affiner ce modèle, il est pertinent d’implémenter des données 

supplémentaires à l’aide, notamment, de traitements par SIG (Système d’Information 

Géographique). Ces implémentations peuvent être développées selon les trois axes évoqués dans les 

conclusions générales : 

- Implémentation des taux d’abattement en STEU. Généralement, il est admis que les Gd-

CAs linéaires comme macrocycliques ne sont pas abattus en STEU. Pourtant, Lawrence et al. 

(2010) ont montré que les étapes de traitement par osmose inverse, actuellement en place 

dans certaines STEU modernes, peuvent éliminer jusqu’à 99.85% des Gd-CAs, y compris les 

Gd-CAs macrocycliques et stables comme le Gd-DOTA. En France, toutes les STEU et leurs 

points de rejets sont géolocalisés, et les types de traitements en place sont connus (e.g. 

biofiltre, boue activée, lagunage). Il serait donc possible d’implémenter une pondération 



──────────────────────────── CONCLUSION & PERSECTIVES ──────────────────────────── 

245 

permettant dans le modèle de flux de prendre en compte l’efficacité d’abattement des STEU 

selon leurs types de traitement. Cette implémentation permettrait également de suivre les 

trajectoires temporelles des flux de Gdanth en suivant le perfectionnement progressif de ces 

traitements. Une telle implémentation nécessite alors de : i) compiler les connaissances 

disponibles sur l’abattement des Gd-CAs selon les types de traitements ; et ii) réaliser des 

suivis complémentaires pour perfectionner et compléter ces connaissances. 

- Implémentation d’une meilleure résolution démographique. Initialement développé à 

l’échelle des régions françaises puis recoupé sous SIG à celle des grands bassins versants, le 

modèle de flux pourrait être pondéré par les densités de populations à une échelle spatiale 

plus fine (e.g. affluents, département, commune). Cela permettrait de donner un poids 

supérieur aux flux émis par les grandes villes par rapport aux zones rurales moins peuplées. 

Couplée aux empreintes spatiales des bassins versants, cette nouvelle résolution 

démographique permettrait d’obtenir des cartographies précises des flux à l’échelle spatiale 

souhaitée. L’implémentation des projections démographiques pour les prochaines années 

permettrait également au modèle d’être un outil de gestion et de prédiction des flux de 

Gdanth. 

- Implémentation des activités médicales. Le modèle de flux actuel se base sur une approche 

annuelle des flux de Gdanth mais la littérature fait état de fortes variations des flux hospitaliers 

de Gdanth (e.g. Kümmerer and Helmers, 2000 ; Lerat-Hardy et al., 2019), directement liées à 

l’usage des appareils IRM qui varie selon le jour de la semaine ou les périodes de l’années (i.e. 

fermeture ou baisse d’activité des centres d’imageries le week-end ou en période de 

vacances). L’implémentation de ces variations temporelles d’activités médicales 

permettrait alors d’élaborer des scénarios de contaminations minimales et maximales de 

l’environnement. Il serait également pertinent de prendre en compte les mouvements de 

population, notamment en période estivale, afin de définir les aires géographiques sous très 

fortes pressions de contamination. 

Enfin, il est crucial de rappeler que le développement et la pérennisation d’un tel modèle nécessitent 

impérativement le maintien de suivis géochimiques au travers de réseaux d’observations pour 

valider/optimiser les données du modèle. Cette perspective d’un modèle de flux robuste, couplé à 

des suivis stratégiques du milieu naturel et des STEU, apparait comme une solution adéquate 

pour la surveillance à long terme des contaminations environnementales en Gd d’origine 

médicale. 
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II.1.3. Dégradation des Gd-CAs dans le milieu naturel et enjeux 

environnementaux 

Si la perspective précédente propose une méthode efficace d’estimation et de projection des flux 

de Gdanth à l’échelle de la France, ce modèle ne prend pas en compte le potentiel de dégradation des 

Gd-CAs dans le milieu naturel. A notre connaissance, une seule étude a évalué la dégradation des Gd-

CAs macrocycliques en conditions environnementales réalistes. Guerreiro and Brito (2023) ont étudié 

la dégradation du Gd-DOTA en fonction de plusieurs paramètres (radiations solaires, salinité, 

température, pH) sur des périodes de temps allant de 1 à 36 jours selon les paramètres. Ces auteurs 

ont observé une absence générale de dégradation sauf dans deux conditions spécifiques. En 

conditions particulières (pH < 4 ; S = 0), ils ont montré une dégradation du Gd-DOTA à partir de 18 

jours avec un maximum de 29% de dégradation après 36 jours. Ils ont également observé une 

dégradation de 4% du Gd-DOTA après une exposition de 4 jours aux rayonnements solaires estivaux 

et en conditions estuariennes de salinité (S = 18). Ce dernier résultat souligne l’importance 

d’approfondir nos connaissances sur la dégradation des Gd-CAs en milieu estuarien, notamment 

en période estivale de faibles débits et de concentrations maximales en Gdanth qui peuvent 

entrainer des problématiques environnementales majeures. 

En considérant l’estuaire de la Gironde, les temps de résidence des eaux peuvent atteindre entre 80 

et 90 jours en période d’étiage (Castaing and Jouanneau, 1979). Durant ces périodes estivales de 

faibles débits, les concentrations en Gdanth sont maximales (Lerat-Hardy et al., 2019), le gradient de 

salinité s’étend jusqu’à Bordeaux et les rayonnements solaires sont à leur maximum. Ces paramètres, 

couplés aux long temps de résidence des eaux et aux fortes concentrations en MES qui caractérisent 

cet estuaire, font de l’estuaire de la Gironde un excellent site d’étude pour évaluer le potentiel de 

dégradation des Gd-CAs. 

Ainsi, la mise en place couplée de campagnes de terrain et d’expérimentations en laboratoire, 

mimant ces conditions spécifiques, sont des approches complémentaires permettant de définir 

des scénarios de dégradation pour les Gd-CAs actuellement en usage (i.e. Gd-CAs macrocycliques). 

Des travaux complémentaires, s’adaptant à des conditions environnementales diverses (e.g. crues 

hivernales, étiages estivaux, conditions normales), permettraient la définition de scénarios 

d’exposition des organismes aquatiques au Gdanth. Ces informations sont cruciales pour comprendre 

à terme : i) les risques environnementaux et sanitaires ; et ii) le devenir de ces composés dans le milieu. 

Ces études contribueraient de manière significative à une meilleure gestion des risques liés aux REEs 

et permettraient de développer des stratégies d'atténuation adaptées aux spécificités des 
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écosystèmes aquatiques. La perspective d'intégrer ces connaissances dans le modèle de flux de Gdanth 

renforcerait son efficacité et sa pertinence pour la surveillance environnementale à long terme. 

  Verrous méthodologiques pour l’étude des organismes aquatiques 

II.2.1. Visualisation des anomalies positives en Gd chez les organismes 

Depuis la publication de l’Etude 3.B en 2020 sur Corbicula fluminea, aucune autre étude n’a mis 

en évidence la présence de contamination en Gdanth chez une espèce d’eau douce, malgré les 

contaminations croissantes dans ces écosystèmes. Dans ce contexte, il apparait important de dresser 

un bilan synthétique des verrous méthodologiques entrainant cette absence de visualisation des 

anomalies positives en Gd chez les organismes. 

Premièrement, il est important de rappeler que la mise en évidence d’anomalies, quelles qu’elles 

soient, repose sur une analyse visuelle et subjective des spectres en REEs. Cette subjectivité peut être 

évaluée à travers l’analyse visuelle du spectre moyen obtenu chez C. fluminea. Un observateur 

visualisant ce spectre pourra formuler quatre hypothèses en fonction desquelles il appliquera une 

méthode de quantification des anomalies appropriée (Figure 2) : Hypothèse n°1) Absence d’anomalie 

(Figure 2A) ; Hypothèse n°2) Présence d’une anomalie positive en Eu (Figure 2B) ; Hypothèse n°3) 

Présence d’une anomalie positive en Gd (Figure 2C) ; et Hypothèse n°4) Présence de deux anomalies 

positives, en Eu et Gd (Figure 2D). Quelle que soit l’hypothèse retenue, l’observateur pourra valider 

son hypothèse par la quantification d’une anomalie. Ce cas d’étude met ainsi en lumière un verrou 

scientifique majeur relevant de la non objectivité de l’analyse des spectres en REEs. 

 

Figure 2 : Spectre normalisé à l’EUS (données de l’EUS selon Bau et al., 2018) des concentrations moyennes en REEs (x103) 

chez les individus de Corbicula fluminea encagés au site Aval STEU sur la Jalle. A) Hypothèse n°1, absence d’anomalie en Eu 

ou Gd (moyenne ± SE ; n = 5). B) Hypothèse n°2, présence d’une anomalie positive en Eu (interpolation du binôme Sm/Gd). 

C) Hypothèse n°3, présence d’une anomalie positive en Gd (interpolation Eu/Tb ; extrapolation Tb/Dy). D) Hypothèse n°4, 

présences d’anomalies positives en Eu et Gd (interpolation Sm/Tb ; régression polynomiale d’ordre 6). 

La difficulté d’observer une anomalie positive en Gd dans le cas de C. fluminea est intrinsèquement 

liée au fait que le spectre est de forme concave (i.e. enrichi en MREEs), montrant un maximum en Eu-

Gd et limitant la visualisation des anomalies à ce point d’inflexion du spectre.  Or, de nombreux 
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auteurs ont rapporté ces spectres concaves chez les organismes aquatiques (e.g. Dang et al., 2023 ; 

Strady et al., 2015 ; Zocher et al., 2022), notamment chez les mollusques bivalves (e.g. Akagi and 

Edanami, 2017 ; Briant et al., 2021 ; Merschel and Bau, 2015). Ainsi, la présence régulière voire 

commune d’enrichissements en MREEs chez les organismes aquatiques est un verrou majeur pour 

la mise en évidence de contaminations en Gd. 

Pour surmonter ce verrou méthodologique, il est crucial de développer des approches plus objectives 

et quantitatives. Parmi les solutions possibles, nous pourrions envisager de changer de normalisateur. 

Cependant, les normalisateurs géochimiques usuels (e.g. EUS, NASC, PAAS) sont connus pour 

permettre l’obtention de spectres sensiblement identiques (e.g. Rétif et al., 2023 ; Barrat and Bayon, 

2024) et ne permettent pas de s’affranchir de cet enrichissement en MREEs. De même, la présence 

fréquente d’une anomalie négative en Eu dans les matrices environnementales lors d’une 

normalisation à la Chondrite (e.g. Taylor and McLennan, 1988) ne rend pas plus aisée la visualisation 

d’anomalies sur la REE voisine (i.e. Gd). L’utilisation de méthodes statistiques plus robustes pourrait 

également être appliquée. Une autre solution pourrait être de développer des normalisateurs 

biologiques appropriés et locaux, comme cela a été fait pour C. fluminea. La comparaison des 

spectres obtenus entre des individus contaminés et une référence non contaminée est alors une 

étape clef de la visualisation des anomalies positives en Gd. De ce bilan, il apparait alors pertinent 

de porter notre attention sur les perspectives entourant l’usage de normalisateurs biologiques. 

II.2.2. Perspectives concernant les normalisateurs biologiques 

Si l’utilisation de normalisateurs géochimiques prend tout son sens lors de l’étude des eaux et 

sédiments, ces références de normalisation peuvent s’avérer moins adaptées à l’étude des 

mécanismes biologiques (e.g. absorption, distribution, détoxication, élimination) contrôlant 

l’accumulation des REEs et du Gdanth chez les organismes (Rétif et al., 2023). Dans leur étude, Rétif et 

al. (2023) ont abordé les grandes lignes directrices entourant les perspectives de l’utilisation de 

normalisateurs biologiques. Ouvrir la porte au développement de normalisateurs biologiques 

nécessite alors de prendre en compte la complexité du monde vivant. En effet, la diversité des 

mécanismes biologiques et de leurs modes d’actions pose nécessairement une question : Comment 

définir un normalisateur biologique à la fois représentatif des organismes aquatiques et 

permettant une comparaison facilitée avec les autres études ? Afin d’apporter des pistes de 

réflexions autour de cette question, il convient de définir les besoins scientifiques pouvant nécessiter 

l’usage d’un normalisateur biologique représentatif et/ou comparable. 
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Types de normalisateurs biologiques 

Il est possible de définir un normalisateur biologique comme représentatif lorsque les données de 

concentrations en REEs sont au plus proche de l’organisme aquatique étudié. A l’opposé, la 

comparabilité ou le pouvoir comparatif d’un normalisateur peut être vu comme sa capacité à 

permettre une comparaison avec : i) la littérature ; ii) d’autres espèces ou groupes d’espèces ; iii) 

d’autres sites d’études plus ou moins distants géographiquement ; ou encore iv) d’autres périodes 

temporelles plus ou moins éloignées. En fonction des critères de représentativité et de comparabilité, 

plusieurs types de normalisateurs biologiques peuvent être envisagés (Figure 3) dont les 

normalisateurs locaux, spécifiques et globaux. 

 

Figure 3 : Différents types de normalisateurs biologiques théoriques suivant leurs niveaux de représentativité des 

organismes aquatiques et leurs niveaux de comparabilité entre espèces ou études. Groupe systématique cible de chaque 

type de normalisateur biologique et type d’études associés. 

Les normalisateurs locaux sont dérivés d’organismes prélevés sur des sites non contaminés à 

proximité des zones d’étude contaminées. Ils sont théoriquement d’une représentativité « totale » 

de l’environnement local permettant de minimiser les biais liés par exemple à des fonds géochimiques 

locaux et/ou des processus géochimiques spécifiques au site d’étude. Ces normalisateurs locaux 

permettent de s’affranchir au maximum des processus extérieurs (e.g. fractionnements des REEs liés 

aux processus géochimiques) et de s’intéresser à la variabilité intrinsèquement liée aux différences 

entre stations ou entre conditions expérimentales. 

Il est ensuite possible de définir des normalisateurs biologiques spécifiques (Figure 3), 

représentatifs d’une espèce unique, appliqués à des échelles spatiales et/ou temporelles plus 

larges. Théoriquement, un normalisateur par espèce aquatique sur la planète pourrait être définie, 
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impliquant un très faible pouvoir comparatif. Ce type de normalisateurs peut alors s’avérer pertinent 

pour les programmes de suivis in situ où quelques espèces sentinelles sont suivies en routine. Par 

exemple, la mise en place de normalisateurs spécifiques à l’huître M. gigas et aux moules Mytilus edulis 

et Mytilus galloprovencialis pourraient être des perspectives intéressantes dans le cadre du Réseau 

ROCCH de l’IFREMER (Réseau d'Observation de la Contamination CHimique du littoral). De tels 

normalisateurs permettraient une identification des cas de contaminations environnementales en 

REEs, y compris en Gd d’origine médicale. Ils pourraient s’appliquer à de larges zones géographiques, 

dépassant les côtes françaises. 

Malgré son critère peu représentatif, un normalisateur biologique global a l’avantage d’être unique 

et applicable à l’ensemble des organismes aquatiques (Figure 3). Ce type de normalisateur pourrait 

s’avérer utile dans le cadre d’études sur le transfert trophique des REEs ou la distribution des REEs à 

l’échelle des écosystèmes. Ce normalisateur unique permettrait des comparaisons globales 

indépendamment du site, de l’espèce considérée, ou de la période temporelle, semblables aux 

normalisateurs géochimiques usuels (e.g. PAAS, NASC, EUS, Chondrite). 

Développement de normalisateurs biologiques 

Bien que des normalisateurs biologiques offrent des avantages pour l’étude des REEs et du Gdanth chez 

les organismes aquatiques, il est important de noter qu’à l’exception des normalisateurs locaux, aucun 

normalisateur biologique n’existe à l’heure actuelle dans la littérature. Pourtant, dans de nombreux 

cas, y compris pour la mise en évidence d’anomalies positives en Gd chez les organismes, ces 

normalisateurs biologiques peuvent s’avérer utiles. Les derniers travaux menés lors de cette thèse ont 

conduit à une première proposition de normalisateurs biologiques applicables à l’échelle globale. 

Cette étude a été soumise au début 2024 à Chemosphere et nécessite encore des corrections 

majeures avant de pouvoir être resoumise. En raison de ce caractère non finalisé, cette étude est 

proposée en annexe de la thèse (cf. Annexe 7) et s’intitule : A global-scale biological reference for 

normalizing REE concentrations in aquatic organisms. 

  Verrous autour des espèces bioindicatrices du Gd d’origine médicale et 

autres REEs 

Une bonne espèce bioindicatrice des REEs naturelles (i.e. majoritairement particulaires) n’est pas 

forcément appropriée pour le Gdanth dont les contaminations sont exclusivement présentes dans la 

fraction dissoute des eaux. En outre, il est primordial de considérer la spéciation de Gdanth, notamment 

sa forme stable de Gd-CA (macromolécule organométallique). 
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Espèces bioindicatrices appropriées 

La majorité des études rapportant une bioaccumulation in situ de Gdanth ont été réalisées chez des 

mollusques bivalves en milieu marin (e.g. Barrat et al., 2022 ; Castro et al., 2023 ; Le Goff et al., 2019), 

à l’exception de nos travaux chez C. fluminea en rivière. Il est donc important de déterminer si les 

bivalves sont les meilleurs modèles biologiques pour le suivi des contaminations environnementales 

en Gdanth. 

Une compilation des données d’anomalies positives en Gd chez les bivalves a alors été réalisée et les 

anomalies ont été comparée aux ∑REEs présentes chez ces mêmes organismes (Barrat et al., 2022 ; 

Castro et al., 2023 ; Le Goff et al., 2019). Les données obtenues chez C. fluminea (Etude3.B) et chez 

M. gigas en laboratoire (Etude 3.C) ont également été incluses (Figure 4A). Une nette augmentation 

des anomalies en Gd est observée avec la diminution des ∑REEs chez les organismes, traduisant que 

plus les concentrations en REEs d’un individu sont faibles et plus l’anomalie en Gd est marquée. Les 

travaux antérieurs (Etude 2.A) montrent que les mollusques d’eau douce (∑REEmed. = 6 220 ± 5 000 

ng/gPS) sont naturellement plus concentrés en REEs que les mollusques marins (∑REEmed. = 1 460 ± 1 

300 ng/gPS), pouvant expliquer l’absence d’anomalie positive en Gd chez les bivalves d’eau douce. 

Ainsi, il est possible de supposer que les espèces de bivalves faiblement concentrées en REEs sont de 

potentielles bonnes espèces bioindicatrices de Gdanth. 

Importance des organes spécifiques pour la biosurveillance 

Pour une biosurveillance efficace, il est essentiel de choisir les bonnes espèces bioindicatrices. 

Cependant, il est également crucial de déterminer si certains organes chez ces espèces accumulent 

particulièrement ces contaminants émergents, comme Gdanth (Figure 4B). Les études montrent que 

les muscles et la glande digestive des mollusques bivalves présentent les plus fortes anomalies 

positives en Gd associées à des ∑REEs relativement faibles (i.e. la centaine de ng/gPS) en comparaison 

aux autres organes (Figure 4B). Cela suggère que les futures recherches devraient se focaliser sur ces 

organes pour évaluer leur pertinence dans le suivi des contaminations en Gdanth. De plus, il pourrait 

être intéressant d’approfondir la compréhension sur l’organotropisme de Gdanth en analysant d’autres 

tissus (e.g. reins, estomac, hémolymphe, fluide extra-palléal). 
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Figure 4 : Anomalies moyennes en Gd en fonction des ∑REEs moyennes obtenues chez différentes espèces de bivalves 

marins (A) et ceux pour différents organes (B). L’encart B est un focus sur la partie basse de la partie A, apportant également 

le détail des différents organes ou tissus des individus. 1 Etude 3.C ; 2 Le Goff et al., 2019 (y-compris Patella vulgata) ; 3 Barrat 

et al., 2022 ; 4 Etude 3.B ; Mytilus spp. – Castro et al., 2023. 

Élargissement à d’autres modèles ou tissus 

Les bivalves ont montré leur utilité dans l’étude de la bioaccumulation de Gdanth, mais il semble 

judicieux d’explorer des modèles biologiques présentant naturellement de faibles concentrations en 

REEs. Parmi ces modèles, les poissons sont connus pour avoir de faibles concentrations naturelles en 

REEs (e.g. Amyot et al., 2017 ; Rétif et al., 2024b ; Santos et al., 2023). Les récentes études sur 

l’organotropisme des REEs chez les poissons (e.g. Labassa et al., 2023 ; Lortholarie et al., 2021 ; 

Marginson et al., 2023) offrent des perspectives intéressantes pour identifier des espèces et des 

organes cibles appropriés pour la biosurveillance de Gdanth. Par exemple, Rétif et al. (2024b) ont 

observé des anomalies positives en Gd chez différentes espèces de poissons de l’estuaire de la Loire 

(Dicentrarchus labrax, Trisopterus luscus), notamment chez les espèces de haut niveau trophique avec 

les plus faibles concentrations en REEs naturelles. De même, Lortholarie et al. (2021) ont rapporté des 

concentrations élevées en Gd dans les gonades d’anguilles européennes femelles (i.e. Anguilla 

anguilla, stade argenté), prélevées en Loire. Néanmoins, les plus faibles concentrations en REEs sont 

observées dans les muscles de poissons et ces niveaux de concentrations sont encore aujourd’hui 

difficilement atteignables (e.g. Labassa et al., 2023 ; MacMillan et al., 2017). Il sera alors nécessaire de 
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développer les méthodes analytiques adéquates pour dépasser ces verrous analytiques et vérifier 

l’utilité de ces organes pour la biosurveillance de Gdanth. 

Il est crucial de valider ces observations chez d’autres espèces et pour d’autres sites d’études afin de 

confirmer l’efficacité des poissons comme espèces bioindicatrices de Gdanth. Les poissons offrent un 

panel de tissus potentiellement intéressants pour les suivis à court terme (e.g. branchies, foie, reins) 

comme à long terme (e.g. squelette, écailles, otolithes) des contaminants émergents. Enfin, l’absence 

de bioaccumulation à la base du réseau trophique (i.e. végétaux ; e.g. Braun et al., 2018 ; Lindner et 

al., 2013 ; Zocher et al., 2022), la présence de bioaccumulation chez les organismes des échelons 

intermédiaires (i.e. mollusques bivalves) et la potentielle bioaccumulation du Gdanth chez les espèces 

prédatrices (i.e. poissons) soulèvent la question du potentiel de bioamplification du Gdanth le long des 

réseaux trophiques aquatiques. 

Pour comprendre les trajectoires de contamination en Gdanth, il est nécessaire de connaitre le 

comportement environnemental de ces contaminants (e.g. transport, réactivité, phase porteuse) et 

d’adapter les modèles de biosurveillance en conséquence. Il apparait alors nécessaire de prendre en 

compte : i) la spéciation in situ de Gdanth (i.e. forme stable, dégradée) ; ii) les espèces pour lesquelles 

ces contaminants sont biodisponibles ; et iii) les organes spécifiquement accumulateurs. Il reste 

important de mener des recherches supplémentaires incluant : i) des travaux de modélisation pour 

projeter les tendances temporelles de contamination ; ii) des expérimentations en laboratoire 

adaptées aux conditions environnementales ; et iii) des campagnes de terrain pour évaluer les niveaux 

réels de pressions sur les écosystèmes aquatiques. Au travers du concept de « zone critique », une 

approche pluridisciplinaire, appliquée à des échelles spatio-temporelles diverses et combinée à 

des méthodologies novatrices, est nécessaire pour une compréhension approfondie et intégrée 

des contaminations de Gdanth et autres REEs.
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Annexes 1 – figures supplémentaires de l’étude 2.A 

 

Supplementary Figure A. 1: A) REE concentrations in marine sediments (ng.g-1) for the database (green boxplots) and for 
the coastal (red boxplots) and oceanic (blue boxplots) marine environments (Piarulli et al., 2021). B) REE concentrations in 
seawater (µg.L-1) for the database (green boxplots) and for the coastal (red boxplots) and oceanic (blue boxplots) marine 
environments (Kuss et al., 2001; Neira et al., 2022; Piarulli et al., 2021). Non-parametric Kruskal-Wallis test (α=0.05), Dunn's 
post-hoc test (α=0.05), and Bonferroni correction were applied for each REE. Values considered as outliers are represented 
by empty circles. 
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Supplementary Figure A. 2: REE concentrations (ng.g-1; µg.L-1 for water) in the abiotic and biological compartments of 

marine (A) and freshwater (B) ecosystems, based on the organism's phylum. Non-parametric Kruskal-Wallis test (α=0.05), 

Dunn's post-hoc test (α=0.05), and Bonferroni correction were performed. Values considered as outliers are represented by 

empty circles. 
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Supplementary Figure A. 3: REE concentrations (ng.g-1; µg.L-1 for water) in the abiotic and biological compartments of 

marine ecosystems, categorized by: A) habitat (benthic species, pelagic species); and B) trophic position (primary producers, 

primary and secondary consumers, symbiotic species). Non-parametric Kruskal-Wallis test (α=0.05), Dunn's post-hoc test 

(α=0.05), and Bonferroni correction were performed. Values considered as outliers are represented by empty circles. 

 

Supplementary Table A. 1: List of the 102 articles compiled in the database (Pereto et al., 2024a). 

Found in Pereto, C., Baudrimont, M., Coynel, A., 2024a. Global compilation of Rare Earth Element 
concentrations in biological, sediment and water samples from 1973 to 2023 [dataset]. 
PANGAEA. https://doi.org/10.1594/PANGAEA.963631 

 

Supplementary Table A. 2: Correlation matrix between the 14 REEs for all biological concentration data in uncontaminated 

environments. Spearman's method was used, and correlation coefficients (r) are reported. *** p-value < 0.001.  

 

  

La 0.97 *** 0.97 *** 0.97 *** 0.97 *** 0.92 *** 0.95 *** 0.92 *** 0.93 *** 0.90 *** 0.90 *** 0.93 *** 0.96 *** 0.93 ***

Ce 0.95 *** 0.96 *** 0.95 *** 0.91 *** 0.93 *** 0.91 *** 0.91 *** 0.88 *** 0.89 *** 0.90 *** 0.94 *** 0.91 ***

Pr 0.99 *** 0.99 *** 0.96 *** 0.98 *** 0.96 *** 0.96 *** 0.94 *** 0.94 *** 0.95 *** 0.96 *** 0.94 ***

Nd 0.99 *** 0.95 *** 0.97 *** 0.95 *** 0.95 *** 0.93 *** 0.93 *** 0.93 *** 0.96 *** 0.93 ***

Sm 0.97 *** 0.99 *** 0.98 *** 0.97 *** 0.96 *** 0.96 *** 0.95 *** 0.98 *** 0.95 ***

Eu 0.97 *** 0.98 *** 0.97 *** 0.96 *** 0.95 *** 0.96 *** 0.97 *** 0.96 ***

Gd 0.98 *** 0.98 *** 0.97 *** 0.97 *** 0.96 *** 0.97 *** 0.95 ***

Tb 0.99 *** 0.99 *** 0.98 *** 0.98 *** 0.98 *** 0.97 ***

Dy 0.99 *** 0.99 *** 0.97 *** 0.99 *** 0.97 ***

Ho 0.99 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.98 ***

Er 0.98 *** 0.99 *** 0.98 ***

Tm 0.98 *** 0.99 ***

Yb 0.98 ***

Lu

Correlation matrix (correlation coefficients (r); Spearman method; *** p-value < 0.001)

https://doi.org/10.1594/PANGAEA.963631
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Annexes 2 – figures supplémentaires de l’étude 2.B 

 

Supplementary Figure 1: Representation of (i) bottom water, (ii) sediment, and (iii) fauna individual samples in the PCO 

(Euclidean distance) based on REE-normalized concentrations. 

 

Supplementary Table 1: Average REE concentrations (±SD) of certified and measured values in SLRS-6 (ng.L-1) and BCR-

668 (ng.gDW-1). Detection limit values (ng.L-1) obtained during REE analysis by TQ-ICP-MS. 

 

Certified Measured Certified Measured

La 250 ± 10 230 ± 6 80 ± 6 70 ± 3 0.273

Ce 290 ± 20 270 ± 7 89 ± 7 74 ± 3 0.349

Pr 60 ± 2 60 ± 1 12 ± 1.1 11 ± 0.6 0.230

Nd 230 ± 9 220 ± 1 54 ± 4 50 ± 3 0.292

Sm 40 ± 2 40 ± 1 11 ± 0.8 11 ± 0.7 0.101

Eu 10 ± 0.4 10 ± 0.4 2.8 ± 0.16 2.6 ± 0.23 0.065

Gd 30 ± 3 30 ± 1 13 ± 0.6 13 ± 0.6 0.106

Tb 4 ± 0.3 4 ± 0.1 1.6 ± 0.12 1.5 ± 0.07 0.048

Dy 20 ± 1 20 ± 1 8.9 ± 0.6 8.4 ± 0.5 0.093

Ho 4 ± 0.3 4 ± 0.1 1.8 ± 0.6 1.7 ± 0.1 0.047

Er 10 ± 1 10 ± 1 4.5 ± 0.5 4.1 ± 0.3 0.065

Tm 2 ± 0.2 2 ± 0.1 0.48 ± 0.08 0.46 ± 0.03 0.047

Yb 10 ± 1 10 ± 0.4 2.8 ± 0.5 2.7 ± 0.2 0.225

Lu 2 ± 0.2 2 ± 0.1 0.39 ± 0.02 0.37 ± 0.04 0.045

BCR-668 concentrationsSLRS-6 concentrations
Detection limits
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Supplementary Table 2: Individual REE concentrations and descriptor results for each analyzed sample of organisms (ng.g 

DW -1), sediment (ng.g DW-1) and bottom seawater (ng.L-1). Sample number, analyzed tissue, wet weight (g) and dry weight 

(g) of each sample are also provided. 

 

 

Supplementary Table 3: Average within- (italic) and between-species multivariate Euclidean distances based on the seven 

concentration (i.e. ∑REE) and shape (i.e. three ratios and three anomalies) considered descriptors. Values in bold indicate 

the pairs of significantly differing species. D indicates the pairs of species whose variabilities significantly differed (see text 

for details). 

 

  

La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu ∑REE La/La* Ce/Ce* Eu/Eu* Pr.Lu Pr.Gd Gd.Lu

Arnoglossus laterna

1 5.48 1.40 31.3 54.8 3.42 12.4 2.78 0.516 2.80 0.409 2.38 0.483 1.20 0.194 1.13 0.139 114 2.04 1.82 0.98 1.06 0.73 1.46

2 4.66 1.22 48.3 96.3 11.2 38.2 7.71 0.741 5.00 0.657 3.59 0.399 1.07 0.148 1.08 0.091 214 0.86 0.92 0.63 5.33 1.33 3.99

3 4.68 1.22 19.1 38.5 4.72 17.2 4.27 0.671 3.60 0.455 2.34 0.422 1.05 0.138 1.05 0.140 94 0.91 0.93 0.91 1.45 0.78 1.86

4 4.81 1.25 36.8 66.6 8.69 31.0 5.96 0.749 5.02 0.608 2.95 0.494 1.03 0.126 0.74 0.085 161 0.91 0.86 0.73 4.43 1.03 4.30

5 4.88 1.25 36.8 75.5 8.80 33.1 6.39 0.987 4.77 0.630 2.68 0.545 1.09 0.126 0.74 0.079 172 1.00 1.01 0.95 4.83 1.10 4.40

6 1.23 0.27 31.4 66.0 8.03 30.8 6.61 1.01 5.06 0.654 3.24 0.565 1.47 0.205 1.40 0.143 157 0.97 0.99 0.92 2.43 0.95 2.57

Liocarcinus holsatus

1 6.24 2.00 1170 2350 284 1050 217 24.1 141 17.0 85.5 12.6 28.4 3.58 23.5 2.58 5410 0.95 0.96 0.72 4.75 1.20 3.96

2 5.10 1.77 1290 2610 306 1110 235 21.1 160 18.6 84.7 11.9 26.6 3.04 19.8 2.08 5900 0.94 0.97 0.57 6.37 1.14 5.57

3 4.61 1.58 971 1920 232 872 173 20.3 125 14.3 67.8 9.93 24.1 2.66 18.4 1.96 4460 1.00 0.98 0.73 5.13 1.10 4.65

4 6.44 2.27 557 1070 128 496 100 13.0 72 8.10 39.3 6.30 14.5 1.83 11.3 1.25 2520 1.11 1.02 0.81 4.41 1.06 4.16

5 6.02 1.93 913 1740 209 750 145 14.9 99 11.1 54.4 7.69 16.7 1.76 11.8 1.32 3980 0.94 0.93 0.66 6.87 1.26 5.47

Ophiura ophiura

1 0.204 0.120 249 182 32.1 132 27.1 6.04 32.2 3.71 18.5 3.29 7.31 0.827 4.89 0.492 699 2.30 0.74 1.07 2.82 0.59 4.75

2 0.133 0.071 306 287 43.3 171 34.9 8.35 35.3 4.13 20.1 3.41 7.50 0.928 3.53 0.582 926 1.88 0.82 1.26 3.22 0.73 4.40

3 0.107 0.070 214 143 26.3 106 21.8 5.18 25.6 3.09 14.9 2.53 5.98 0.653 3.17 0.427 573 2.29 0.69 1.15 2.66 0.61 4.35

4 0.168 0.095 248 179 31.0 125 26.3 6.22 29.8 3.47 16.9 3.01 7.06 0.771 3.47 0.485 681 2.27 0.73 1.17 2.77 0.62 4.46

5 0.192 0.109 274 183 34.7 138 31.0 6.72 36.8 3.93 19.7 3.63 8.13 0.838 3.92 0.579 746 2.17 0.67 1.04 2.59 0.56 4.60

Abra alba

1 0.137 0.023 3570 8090 979 4000 935 174 792 104 566 99 242 29.7 166 25.0 19800 1.07 1.07 1.07 1.69 0.74 2.30

2 0.162 0.028 4250 9440 1160 4650 1080 196 867 113 607 104 249 31.8 191 25.2 23000 1.03 1.04 1.07 1.98 0.79 2.50

3 0.166 0.033 4160 9200 1110 4600 1100 208 891 116 611 106 259 31.6 183 26.3 22600 1.14 1.09 1.11 1.83 0.74 2.46

4 0.078 0.013 2160 4440 567 2370 544 97 477 60 323 56 136 17.4 101 14.9 11400 1.20 1.05 1.01 1.64 0.71 2.32

5 0.143 0.024 4010 8950 1060 4380 994 182 820 103 571 98 236 29.4 173 24.0 21600 1.14 1.11 1.07 1.91 0.77 2.48

1 0.125 0.125 426 836 86 355 71 14 53 6.4 33 6.0 13.8 1.70 8.1 1.26 1910 1.52 1.28 1.19 2.95 0.96 3.08

2 0.168 0.168 534 1080 115 473 95 17 69 8.3 42 7.2 16.9 1.94 10.1 1.56 2470 1.40 1.23 1.09 3.19 0.99 3.23

3 0.176 0.176 446 889 92 384 75 14 58 7.0 37 6.0 14.3 1.66 9.90 1.35 2040 1.51 1.29 1.13 2.95 0.94 3.12

4 0.137 0.137 535 1050 110 447 86 15 60 7.1 37 6.3 14.7 1.71 8.45 1.35 2370 1.39 1.21 1.08 3.53 1.09 3.25

5 0.139 0.139 513 1020 108 442 92 14 64 7.8 37 6.3 14.6 1.64 9.20 1.18 2330 1.42 1.23 0.99 3.93 1.00 3.95

1 0.263 0.148 907 1940 222 912 203 38 166 21 115 20 48.6 5.97 32.3 4.87 4640 1.21 1.14 1.11 1.97 0.80 2.47

2 0.329 0.196 1070 2290 265 1080 237 43 184 23 124 21 50.5 6.26 36.3 4.97 5430 1.16 1.11 1.08 2.31 0.86 2.69

3 0.342 0.209 1030 2200 253 1050 236 45 189 24 127 22 52.8 6.36 37.1 5.27 5270 1.25 1.15 1.12 2.07 0.80 2.61

4 0.215 0.150 677 1340 150 616 126 22 97 12 62 11 25.3 3.09 16.6 2.54 3160 1.33 1.16 1.05 2.56 0.92 2.77

5 0.282 0.163 1020 2170 246 1010 223 39 174 22 115 20 46.8 5.67 32.9 4.49 5130 1.25 1.15 1.04 2.37 0.84 2.81

Crangon crangon

1 0.356 0.074 189 376 46.6 183 39.3 6.08 30.1 3.68 19.0 3.10 6.85 0.935 6.01 0.637 910 1.07 1.00 0.94 3.16 0.92 3.43

2 0.558 0.149 56.6 108 14.0 53.9 10.7 1.71 8.07 0.865 4.27 0.646 1.56 0.165 0.771 0.133 261 1.02 0.93 0.97 4.54 1.03 4.41

3 0.578 0.140 445 912 114 434 91.9 9.03 66.1 8.04 36.6 5.53 12.1 1.36 8.44 1.02 2140 0.97 0.96 0.61 4.82 1.02 4.71

4 0.366 0.095 113 217 26.9 101 20.7 3.13 14.4 1.61 8.45 1.22 2.56 0.262 1.46 0.222 512 1.00 0.95 0.96 5.23 1.11 4.70

5 0.164 0.036 456 884 108 413 81.9 9.20 54.5 6.13 29.6 4.45 10.6 1.13 7.69 0.756 2070 1.06 0.99 0.72 6.15 1.18 5.23

Echinocardium cordatum

1 1.76 0.528 7740 16400 2020 8020 1720 306 1360 181 976 165 418 53.0 319 42.0 39700 1.04 1.01 1.06 2.08 0.89 2.34

2 1.16 0.319 7960 16700 2070 8160 1740 304 1400 187 970 165 401 51.4 314 41.7 40500 1.02 1.00 1.03 2.14 0.88 2.43

3 0.94 0.243 8150 17200 2120 8260 1820 306 1440 189 999 171 423 55.1 337 44.1 41500 0.99 0.99 1.00 2.08 0.88 2.37

4 0.92 0.250 11200 23400 2910 11300 2370 358 1800 233 1210 206 493 64.6 371 51.0 56000 0.98 0.98 0.92 2.47 0.97 2.56

5 0.96 0.260 10900 22700 2790 10900 2310 349 1820 236 1260 214 515 65.9 388 54.1 54500 1.02 1.00 0.90 2.22 0.91 2.44

Eledone cirrhosa

1 24.3 4.81 158 330 39.6 156 33.9 5.93 26.5 3.11 17.6 3.10 7.11 0.893 6.21 0.698 788 1.04 1.03 1.05 2.45 0.89 2.76

2 25.7 4.66 80.3 171 21.0 76.6 17.9 2.74 13.5 1.76 9.45 1.78 4.29 0.587 3.07 0.416 404 0.86 0.93 0.93 2.18 0.93 2.35

3 13.3 2.35 61.8 136 16.4 64.8 15.1 2.79 11.2 1.70 8.89 1.39 3.55 0.530 3.07 0.386 327 1.01 1.03 1.14 1.83 0.87 2.10

4 13.7 2.30 184 414 49.6 188 42.6 7.45 35.7 4.49 24.1 4.36 10.5 1.42 8.33 1.12 975 0.90 0.99 1.01 1.91 0.83 2.32

5 15.0 2.71 60.3 126 15.5 59.5 13.2 2.51 11.0 1.40 7.05 1.13 2.90 0.440 2.14 0.297 303 0.98 0.98 1.11 2.24 0.84 2.67

Sediment layers

0-0.5 cm 1 33300 69800 8600 33000 6390 771 4540 545 2640 410 907 108 558 78 162000 0.96 0.97 0.76 4.80 1.13 4.25

0.5-1 cm 2 29700 62200 7690 29000 5770 777 4110 515 2540 413 934 117 697 85 145000 0.93 0.95 0.84 3.90 1.11 3.50

1-2 cm 3 22300 47200 5800 22600 4600 695 3560 439 2340 397 922 113 737 84 112000 0.99 0.99 0.91 2.99 0.97 3.08

2-3 cm 4 22000 45700 5760 22000 4410 620 3330 416 2180 352 801 109 613 78 108000 0.95 0.95 0.86 3.20 1.03 3.11

3-4 cm 5 30100 64300 8000 29700 5670 751 4130 493 2530 401 927 114 664 87 148000 0.87 0.93 0.82 4.00 1.15 3.46

4-5 cm 6 24100 52500 6390 24800 4800 798 3630 467 2480 418 1010 124 745 95 122000 0.96 1.00 1.01 2.90 1.05 2.77

5-7 cm 7 24300 52200 6200 24500 5000 929 3970 529 2850 472 1170 155 942 128 123000 1.05 1.04 1.10 2.10 0.93 2.26

Seawater

1 6.73 4.61 1.03 4.43 1.02 0.37 0.89 0.13 0.99 0.36 0.93 0.12 1.07 0.12 22.8 2.24 0.62 2.08 0.37 0.69 0.53

2 6.32 4.66 1.03 6.12 0.82 0.37 0.83 0.14 1.20 0.26 0.69 0.15 0.92 0.10 23.6 3.65 1.35 2.40 0.45 0.74 0.61

3 6.55 5.17 1.09 5.02 0.82 0.48 0.74 0.19 0.75 0.25 0.80 0.11 0.83 0.16 22.9 2.74 0.73 3.29 0.29 0.88 0.33

Dry weightWet weight
REE concentrations Descriptors (PAAS-normalized concentrations)

Sample
Sample 

number

Soft tissues

Whole 

organism

Whole 

organism

Whole 

organism

Whole 

organism

Bottom water

Whole 

organism

Whole 

organism

Whole 

organism

Shell

E
. 
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tu

m

O
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o
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iu

ra

A
. 
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lb

a

E
. 
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rh
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s
a

L
. 

h
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s

C
. 

c
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n

A
. 

la
te

rn
a

E. cordatum 17.1

O. ophiura 111 16.0

A. alba 79.8 61.8 9.57

E. cirrhosa 86.3 71.1 20.3 13.9

L. holsatus 108 87.2 73.5
D

74.3
D 29.6

C. crangon 104 74.9 58.5
D

59.1
D 31.7 33.2

A. laterna 100D 80.9D 50.7D 48.8D 58.8D 6.25D 63.6
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Annexe 3 – Labassa et al. (2023) 
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Annexes 4 – figures supplémentaires de l’étude 3.A 

Supplementary Table A. 1: GBCA consumption (number of prescriptions), population (inhabitants) and Gdanth fluxes 

(kgGd.yr-1) modeled for France (regions and major watersheds). 

 

 

2014 2015 2016 2017 2018 2019 2020 2014 2015 2016 2017 2018 2019 2020 2014 2015 2016 2017 2018 2019 2020

Nouvelle Aquitaine1,5
119,459 132,328 142,969 149,786 158,991 166,683 160,965 5,879,144 5,911,482 5,935,603 5,956,978 5,979,778 5,999,253 6,018,424 110.5 121.5 132.7 145.5 157.8 166.1 159.2

Occitanie1,2,5
140,839 153,047 164,734 172,314 179,794 189,546 177,875 5,730,753 5,774,185 5,808,435 5,845,102 5,885,496 5,918,981 5,951,850 131.7 143.7 156.7 168.8 182.5 190.6 179.6

Ile de France3
267,369 296,924 329,051 347,848 370,306 401,838 393,455 12,027,565 12,082,144 12,117,132 12,174,880 12,213,447 12,252,917 12,291,557 253.5 283.8 315.7 341.5 377.2 410.4 395.8

Normandie3,5
61,828 72,637 78,219 80,489 84,908 92,297 89,358 3,335,645 3,339,131 3,335,929 3,330,478 3,327,477 3,320,832 3,313,432 56.0 65.9 70.5 76.8 84.4 90.5 87.6

Hauts de France3
185,666 200,780 216,754 224,850 226,895 237,746 232,071 6,006,156 6,009,976 6,006,870 6,003,815 6,004,108 5,995,908 5,987,795 179.7 192.6 209.4 222.5 226.5 237.6 232.5

Grand Est2,3,4
121,125 133,984 146,768 153,660 158,528 164,115 155,748 5,554,645 5,559,051 5,555,186 5,549,586 5,550,389 5,543,407 5,536,002 110.6 122.6 132.7 145.0 157.8 164.4 155.9

Pays de la Loire5
66,063 76,951 85,800 88,808 89,888 90,968 87,023 3,690,833 3,718,512 3,737,632 3,757,600 3,781,423 3,800,348 3,818,421 64.6 74.8 82.5 88.4 91.0 92.6 88.2

Centre-Val de Loire3,5
51,091 55,513 61,868 63,319 67,296 71,044 66,885 2,577,435 2,578,592 2,577,866 2,576,252 2,572,853 2,569,510 2,565,726 46.5 50.8 57.0 60.1 67.3 71.3 68.1

PACA & Corse2
142,919 158,783 174,424 179,257 188,497 194,777 184,303 5,307,650 5,335,260 5,352,383 5,365,828 5,391,386 5,407,952 5,423,449 137.9 151.6 166.3 175.9 188.5 196.3 185.9

Auvergne-Rhone Alpes
1,2,5

170,133 193,759 210,083 218,024 226,525 230,955 222,698 7,820,966 7,877,698 7,916,889 7,948,287 7,994,459 8,030,533 8,064,146 144.4 164.1 182.2 201.5 226.0 230.4 219.7

Bourgogne-Franche Comté
2,3,5

54,732 62,132 71,036 74,688 79,352 82,269 75,322 2,820,623 2,820,940 2,818,338 2,811,423 2,807,807 2,801,577 2,794,517 49.3 56.7 65.0 71.3 77.8 80.0 73.1

Bretagne 49,217 54,788 62,110 65,616 66,700 69,699 71,219 3,276,543 3,293,850 3,306,529 3,318,904 3,335,414 3,347,004 3,358,524 42.8 47.6 53.7 60.6 65.9 69.2 69.8

France 1,430,441 1,591,626 1,743,816 1,818,659 1,897,680 1,991,937 1,916,922 64,027,958 64,300,821 64,468,792 64,639,133 64,844,037 64,988,222 65,123,843 1,327.6 1,475.7 1,624.6 1,758.0 1,902.7 1,999.5 1,915.6

Gironde estuary 115,832 130,020 141,914 149,549 157,933 165,662 159,987 5,228,985 5,308,814 5,388,643 5,468,473 5,548,302 5,628,131 5,707,961 104.1 116.6 128.0 143.0 158.3 165.6 159.2

Rhone estuary 206,041 235,595 264,502 282,519 302,027 320,349 310,776 8,910,615 9,188,339 9,466,063 9,743,787 10,021,511 10,299,235 10,576,959 187.8 214.7 242.7 270.3 301.9 320.1 309.9

Seine estuary 383,683 426,454 470,833 494,201 518,489 553,651 536,959 16,717,756 16,802,154 16,886,552 16,970,949 17,055,347 17,139,745 17,224,142 359.3 400.8 443.1 479.1 519.9 554.7 536.2

Rhine-Meuse system 89,068 100,647 112,740 120,682 127,096 134,445 130,332 4,084,541 4,175,881 4,267,221 4,358,562 4,449,902 4,541,242 4,632,583 81.3 92.1 102.0 113.9 126.5 134.7 130.5

Loire estuary 188,200 187,316 206,782 216,584 228,473 239,230 230,718 8,195,756 8,284,942 8,374,128 8,463,313 8,552,499 8,641,685 8,730,870 147.8 168.7 187.7 206.8 227.6 238.1 228.8

Total 982,823 1,080,033 1,196,771 1,263,536 1,334,019 1,413,337 1,368,771 43,137,653 43,760,130 44,382,607 45,005,084 45,627,561 46,250,038 46,872,515 880.3 992.8 1,103.5 1,213.1 1,334.3 1,413.1 1,364.6

Garonne River (LR site) 66,292 74,439 81,277 85,678 90,511 94,971 91,746 2,992,605 3,039,384 3,086,163 3,132,943 3,179,722 3,226,501 3,273,281 59.6 66.8 74.1 81.9 90.7 94.9 91.3

On the watershed of : 1 Gironde estuary ; 2 Rhone estuary ; 3 Seine estuary ; 4 Rhine-Meuse system ; 5 Loire estuary

Watershed population (italic)  : Estimations

GBCA consumption (number of prescriptions) Population (inhabitants) Gdanth Fluxes (kgGd.yr-1)
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Supplementary Table A. 2: Population by country (Total) and by European seaboard (Seaboards) in 2015. Universal Health 

Coverage (UHC) index and flux of Gdanth (kgGd.yr-1) for the Gφm submodel in 2015. Total number of MRI scans per country 

and flux of Gdanth for the Gεm submodel. Gdanth fluxes obtained by the European model in 2015. 

 

European Model

Total     Seaboard UHC
Gdanth Fluxes 

(kgGd .yr
-1

)

MRI scans 

(Total)

Gdanth Fluxes 

(kgGd .yr
-1

)

Gdanth Fluxes 

(kgGd .yr
-1

)

Germany 80,688,538 67,839,138 82 1,665.9 11,322,130 2,056.6 2,056.6

Austria 8,544,610 413,301 79 9.8 1,014,939 10.6 10.6

Belgium 11,299,186 11,299,186 83 280.9 964,597 208.4 208.4

Czech Republic 10,543,173 6,330,162 74 140.3 505,785 65.6 65.6

Denmark 5,669,093 1,373,594 82 33.7 466,600 24.4 24.4

Spain 46,121,679 22,892,717 81 555.3 3,637,973 390.1 390.1

Finland 5,474,224 26,975 79 0.6 228,506 0.2 0.2

France 64,395,347 48,442,667 78 1,131.6 6,830,649 1,110.2 1,110.2

Guernesey
1

63,138 63,138 85 1.6 1.6

Isle of Man
1

87,779 87,779 85 2.2 2.2

Svalbard
2

2,870 2,870 86 0.1 0.1

Faroe Islands
3

48,197 48,197 82 1.2 1.2

Ireland 4,688,439 4,688,439 79 110.9 110.9

Iceland 329,425 329,425 85 8.4 27,094 5.9 5.9

Jersey
1

100,553 100,553 85 2.6 2.6

Liechtenstein
4

37,531 37,531 82 0.9 3,997 0.9 0.9

Luxembourg 567,106 567,106 82 13.9 42,450 9.2 9.2

Norway 5,208,107 5,140,937 86 132.4 132.4

Netherlands 16,924,927 16,924,927 85 430.8 876,864 189.4 189.4

Portugal 10,356,070 10,356,070 81 251.2 376,295 
a

81.3 81.3

United Kingdom 64,714,995 64,714,995 85 1,647.3 3,666,104 
a

792.0 792.0

Russia 143,456,965 889,552 71 18.9 18.9

Switzerland 8,298,662 6,380,303 82 156.7 578,652 
a

96.1 96.1

Atlantic seaboard 268,949,562 5,311

Germany 80,688,538 3,011,671 82 74.0 11,322,130 91.3 91.3

Belarus 9,495,823 3,280,672 74 72.7 72.7

Denmark 5,669,093 4,295,499 82 105.5 466,600 76.4 76.4

Estonia 1,312,590 1,312,590 75 29.5 61,542 13.3 13.3

Finland 5,474,224 5,447,249 79 128.9 228,506 49.1 49.1

Åland Islands
5

29,227 29,227 79 0.7 0.7

Latvia 1,970,501 1,970,501 67 39.5 84,176 18.2 18.2

Lithuania 2,878,406 2,878,406 70 60.3 118,463 25.6 25.6

Norway 5,208,107 86,324 86 2.2 2.2

Poland 38,611,798 38,557,323 74 854.5 1,056,804 228.0 228.0

Czech Republic 10,543,173 1,464,731 74 32.5 505,785 15.2 15.2

Russia 143,456,965 9,820,275 71 208.8 208.8

Slovakia 5,426,271 205,966 75 4.6 307,935 2.5 2.5

Sweden 9,779,436 9,779,436 85 248.9 248.9

Ukraine 44,823,751 1,736,243 65 33.8 33.8

Baltic seaboard 83,876,113 1,087

Albania 2,896,665 2,896,665 58 50.3 50.3

Andorra
6

70,473 70,473 81 1.6 1.6

Bosnia-Herzegovina 3,810,417 497,907 60 8.9 8.9

Bulgaria 7,149,785 2,661,652 64 51.0 45,430 3.7 3.7

Cyprus 1,165,293 1,165,293 75 26.2 5,823 1.3 1.3

Croatia 4,240,314 1,365,339 60 24.5 166,572 11.6 11.6

Spain 46,121,679 20,941,700 81 508.0 3,637,973 356.9 356.9

France 64,395,347 15,854,653 78 370.3 6,830,649 363.3 363.3

Greece 10,954,560 10,954,560 74 242.8 655,000 141.5 141.5

Italy 59,799,759 59,783,893 81 1,450.2 4,734,548 1,022.6 1,022.6

Kosovo
7

1,895,456 971,954 65 18.9 18.9

Northern Macedonia 2,078,452 2,078,452 70 43.6 19,945 4.3 4.3

Malta 418,674 418,674 81 10.2 22,166 4.8 4.8

Monaco
6

37,730 37,730 78 0.9 0.9

Montenegro 625,783 465,618 67 9.3 9.3

San Marino
8

31,781 31,781 81 0.8 0.8

Serbia 6,955,550 12,451 65 0.2 96,737 0.04 0.04

Slovenia 2,067,535 265,479 79 6.3 87,414 2.4 2.4

Switzerland 8,298,662 1,888,158 82 46.4 578,652 
a

28.4 28.4

Turkey 78,665,813 38,953,384 71 828.3 828.3

Vatican
8

800 800 81 0.02 0.02

Mediterranean seaboard 161,316,616 2,860

Germany 80,688,538 9,830,744 82 241.4 11,322,130 298.0 298.0

Austria 8,544,610 8,131,309 79 192.4 1,014,939 208.7 208.7

Belarus 9,495,823 6,215,151 74 137.7 137.7

Bosnia-Herzegovina 3,810,417 3,312,510 60 59.5 59.5

Bulgaria 7,149,785 4,488,133 64 86.0 45,430 6.2 6.2

Croatia 4,240,314 2,855,839 60 51.3 166,572 24.2 24.2

Georgia 3,999,815 1,596,643 66 31.6 31.6

Hungary 9,855,040 9,855,040 73 215.4 371,306 80.2 80.2

Kosovo
7

1,895,456 923,502 65 18.0 18.0

Moldova 4,068,900 4,068,900 68 82.9 82.9

Montenegro 625,783 160,165 67 3.2 3.2

Poland 38,611,798 42,077 74 0.9 1,056,804 0.2 0.2

Czech Republic 10,543,173 2,748,280 74 60.9 505,785 28.5 28.5

Romania 19,511,337 19,511,337 73 426.5 202,429 43.7 43.7

Russia 143,456,965 22,598,454 71 480.5 480.5

Serbia 6,955,550 6,943,099 65 135.2 96,737 20.9 20.9

Slovakia 5,426,271 5,220,305 75 117.3 307,935 64.0 64.0

Slovenia 2,067,535 1,802,056 79 42.6 87,414 16.5 16.5

Switzerland 8,298,662 30,201 82 0.7 578,652 
a

0.5 0.5

Turkey 78,665,813 25,634,368 71 545.1 545.1

Ukraine 44,823,751 43,087,508 65 838.7 838.7

Black sea seaboard 179,055,621 2,989

UHC of : 1 United Kingdom ; 2 Norway ; 3 Denmark ; 4 Switzerland ; 5 Finland ; 6 France ; 7 Serbia ; 8 Italy
a MRI scans for hospitals only
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Annexes 5 – figures supplémentaires de l’étude 3.B 

Supplementary data: Recovery efficiency (% ± RSD) for REEs concentrations of certified reference material SLRS-6 (n = 72). 

Detection limit for REEs analyzed in inorganic and biological samples (n = 27; mean). Histograms of certified and measured 

concentrations for the certified reference material SLRS-6 (n = 72; mean ± SD). 
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Annexes 6 – figures supplémentaires de l’étude 3.C 

 

Supplementary Figure 1: REE PAAS-normalized pattern (PAAS data from Pourmand et al., 2012) for the average whole soft 

body (x103; ± SE) of contaminated individuals (C1; n = 18). 

 

Supplementary Table 1: Quality control of acid digestions and REE analyses. Average concentrations (± SD) of measured 

and certified REEs for BCR-668 (n = 19; Kramer et al., 2002; revised in 2013) and SLRS-6 (n = 12; Yeghicheyan et al., 2019) 

and associated average recoveries (± SD; %). Average detection limits (± SD) obtained during REE analyses (n = 6). 

 

 

measured certified recovery (%) measured certified recovery (%)

La 71 ± 3 80 ± 6 89 ± 3 229.6 ± 7.2 248.3 ± 12.1 92 ± 3 0.29 ± 0.16

Ce 75 ± 3 89 ± 7 84 ± 4 274.9 ± 6.2 292.7 ± 15.1 94 ± 2 0.3 ± 0.11

Pr 11.1 ± 0.5 12.3 ± 1.1 90 ± 4 57.1 ± 0.9 59.1 ± 1.9 97 ± 2 0.28 ± 0.17

Nd 50 ± 2 54 ± 4 93 ± 3 222.7 ± 5.8 227.8 ± 9.4 98 ± 3 0.29 ± 0.15

Sm 11.4 ± 0.7 11.2 ± 0.8 102 ± 6 39.2 ± 1.3 39.5 ± 1.7 99 ± 3 0.10 ± 0.03

Eu 2.49 ± 0.27 2.79 ± 0.16 89 ± 10 6.79 ± 0.47 7.26 ± 0.35 94 ± 7 0.06 ± 0.04

Gd 13 ± 0.6 13 ± 0.6 96 ± 4 29.7 ± 1.1 31.6 ± 2.5 94 ± 4 0.10 ± 0.02

Tb 1.49 ± 0.07 1.62 ± 0.12 92 ± 5 3.61 ± 0.14 4.07 ± 0.27 89 ± 3 0.06 ± 0.03

Dy 8.4 ± 0.4 8.9 ± 0.6 94 ± 5 20.6 ± 0.7 21.9 ± 1.1 94 ± 3 0.08 ± 0.03

Ho 1.7 ± 0.1 1.8 ± 0.6 93 ± 5 4.1 ± 0.1 4.3 ± 0.3 96 ± 3 0.06 ± 0.03

Er 4.1 ± 0.3 4.5 ± 0.5 91 ± 6 11.5 ± 0.4 12.4 ± 0.7 93 ± 3 0.07 ± 0.03

Tm 0.46 ± 0.03 0.48 ± 0.08 96 ± 6 1.6 ± 0.08 1.79 ± 0.18 89 ± 4 0.05 ± 0.03

Yb 2.4 ± 0.3 2.8 ± 0.5 87 ± 9 10.7 ± 0.5 11.2 ± 0.7 95 ± 4 0.23 ± 0.12

Lu 0.376 ± 0.03 0.389 ± 0.024 97 ± 8 1.73 ± 0.04 1.91 ± 0.23 90 ± 2 0.06 ± 0.04

Indicative certification value in italics

Detection limits 

(ng.L
-1

)

BCR-668 (ng.g
-1

DW) SLRS-6 (ng.L
-1

)
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Supplementary Table 2: Parameters of linear regression equations (a, b, R²) and power functions (a, b, r²) for uptake and 

elimination kinetics. Biodynamic parameters determined from the regression equations (ku, kus, kul, ke, kes, kel, t1/2). 

 

Tissues Type a b Determ. Coeff. k u k us k ul t1/2

Gills Power 3.286 0.220 0.99 - 3.29 0.16 ± 0.12 -

Digestive gland Power 1.826 0.748 0.96 - 1.83 0.80 ± 0.16 -

Mantle Linear 0.254 - 0.94 0.25 - - -

Muscle Power 0.815 0.276 0.96 - 0.82 0.05 ± 0.04 -

Remaining tissues Linear 0.377 - 0.90 0.38 - - -

Whole soft body Power 1.298 0.506 0.95 - 1.30 0.24 ± 0.10 -

Tissues Type a b Determ. Coeff. k e k es k el t1/2

Gills Power 6011 -2.218 0.98 - 0.69 0.31 ± 0.14 7

Digestive gland Power 211226 -3.073 1.00 - 2.43 0.93 ± 0.53 5

Mantle Linear -0.183 9.204 1.00 0.18 - - 15

Muscle Power 119 -1.342 1.00 - 0.12 0.07 ± 0.02 14

Remaining tissues Power 272 -1.187 0.87 - 0.39 0.23 ± 0.07 15

Whole soft body Linear -0.256 11.721 1.00 0.26 - - 12

Power type equation : [Gd anth ] = a x time 
b

Linear type equation for uptake : [Gd anth ] = a x time ; for elimination : [Gd anth ] = a x time + b
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Supplementary Table 3: Summary of parameters acquired from M. gigas individuals. Average (± SE) of dry weights (mg), REE concentrations (ng.g-1
DW) and ∑REEs (ng.g-1

DW), Gd anomalies 

(Gd/Gd*), Gdanth concentrations (ng.g-1
DW) and Gdnat concentrations (ng.g-1

DW), by condition (BC; C0; C1), for the whole soft body and organs. Gd/Gd* calculated based on PAAS-normalized 

concentrations for control and background individuals (BC; C0). Gd/Gd* calculated based on concentrations normalized to the average whole soft body of control individuals for contaminated 

individuals (C1). 

 

Condition Time Organ DW La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu ∑REEs Gd/Gd* Gdanth Gdnat

Gills 144 ± 9 39 ± 1 58 ± 1 10 ± 0 46 ± 2 13 ± 1 3 ± 0 18 ± 1 3 ± 0 18 ± 1 4 ± 0 12 ± 1 2 ± 0 12 ± 1 2 ± 0 240 ± 8 1.01 ± 0.01 0.2 ± 0.1 17 ± 1

Digestive gland 96 ± 15 260 ± 61 442 ± 126 62 ± 14 277 ± 59 71 ± 12 18 ± 3 84 ± 12 14 ± 2 89 ± 9 20 ± 2 62 ± 4 9 ± 0 64 ± 2 10 ± 0 1481 ± 305 0.95 ± 0.01 0.0 ± 0.0 84 ± 12

Mantle 154 ± 36 149 ± 7 196 ± 18 31 ± 2 134 ± 8 36 ± 3 10 ± 1 50 ± 5 8 ± 1 59 ± 5 13 ± 1 41 ± 2 7 ± 0 45 ± 3 7 ± 1 787 ± 38 0.99 ± 0.03 0.6 ± 0.6 49 ± 6

Muscle 138 ± 18 26 ± 6 42 ± 15 6 ± 2 28 ± 8 7 ± 2 2 ± 0 9 ± 1 1 ± 0 9 ± 1 2 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 146 ± 37 1.04 ± 0.02 0.3 ± 0.1 9 ± 1

Remaining tissues 93 ± 25 186 ± 18 263 ± 32 40 ± 3 181 ± 11 47 ± 4 12 ± 1 61 ± 6 10 ± 1 74 ± 9 18 ± 3 56 ± 11 9 ± 2 61 ± 14 10 ± 2 1026 ± 26 0.99 ± 0.04 1.2 ± 1.2 59 ± 5

Whole soft body 625 ± 94 118 ± 13 177 ± 28 27 ± 3 118 ± 12 31 ± 2 8 ± 1 40 ± 3 6 ± 0 45 ± 1 10 ± 0 32 ± 1 5 ± 0 33 ± 2 5 ± 0 656 ± 57 0.98 ± 0.01 0.0 ± 0.0 40 ± 3

Gills 154 ± 5 40 ± 11 51 ± 10 8 ± 1 38 ± 4 11 ± 1 3 ± 0 16 ± 1 3 ± 0 18 ± 1 4 ± 0 13 ± 1 2 ± 0 14 ± 1 2 ± 0 223 ± 31 1.06 ± 0.04 1.0 ± 0.5 15 ± 1

Digestive gland 122 ± 11 183 ± 27 211 ± 17 34 ± 2 157 ± 13 45 ± 5 13 ± 1 65 ± 7 11 ± 1 86 ± 11 20 ± 3 66 ± 11 10 ± 2 65 ± 10 10 ± 2 977 ± 71 0.97 ± 0.03 0.2 ± 0.2 65 ± 7

Mantle 133 ± 11 134 ± 9 145 ± 13 24 ± 2 105 ± 10 28 ± 3 8 ± 1 41 ± 4 8 ± 1 57 ± 5 13 ± 2 43 ± 6 7 ± 1 45 ± 5 7 ± 1 664 ± 58 0.96 ± 0.01 0.0 ± 0.0 41 ± 4

Muscle 140 ± 12 15 ± 1 18 ± 1 3 ± 0 13 ± 2 4 ± 1 1 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 7 ± 1 2 ± 0 5 ± 0 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 80 ± 9 0.98 ± 0.04 0.1 ± 0.1 6 ± 1

Remaining tissues 168 ± 13 143 ± 29 147 ± 23 24 ± 3 111 ± 11 29 ± 2 8 ± 1 43 ± 2 7 ± 0 57 ± 4 14 ± 1 43 ± 6 7 ± 1 44 ± 6 7 ± 1 685 ± 51 1.01 ± 0.03 1.0 ± 1.0 42 ± 2

Whole soft body 718 ± 50 102 ± 13 112 ± 9 18 ± 1 83 ± 5 23 ± 1 6 ± 0 33 ± 2 6 ± 0 44 ± 3 10 ± 1 33 ± 4 5 ± 1 34 ± 4 5 ± 1 514 ± 24 0.99 ± 0.01 0.2 ± 0.2 33 ± 2

Gills 185 ± 13 31 ± 1 43 ± 2 8 ± 1 38 ± 3 11 ± 1 3 ± 0 16 ± 1 2 ± 0 16 ± 2 4 ± 1 11 ± 2 2 ± 0 10 ± 2 2 ± 0 195 ± 3 1.03 ± 0.03 0.5 ± 0.4 15 ± 0

Digestive gland 135 ± 18 95 ± 13 119 ± 11 20 ± 1 102 ± 5 31 ± 2 8 ± 1 46 ± 5 8 ± 1 61 ± 9 15 ± 2 46 ± 7 7 ± 1 48 ± 7 7 ± 1 614 ± 50 0.99 ± 0.01 0.0 ± 0.0 46 ± 5

Mantle 165 ± 15 100 ± 11 116 ± 8 21 ± 1 97 ± 3 26 ± 0 7 ± 0 38 ± 2 6 ± 0 49 ± 2 12 ± 1 37 ± 2 6 ± 0 39 ± 2 6 ± 0 561 ± 23 1.01 ± 0.03 1.0 ± 0.7 37 ± 1

Muscle 170 ± 23 13 ± 1 17 ± 2 3 ± 0 16 ± 2 5 ± 1 1 ± 0 7 ± 1 1 ± 0 8 ± 1 2 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 86 ± 10 1.08 ± 0.01 0.5 ± 0.1 6 ± 1

Remaining tissues 226 ± 17 73 ± 7 83 ± 5 15 ± 1 69 ± 2 20 ± 1 5 ± 0 30 ± 3 5 ± 1 42 ± 6 10 ± 1 31 ± 5 5 ± 1 32 ± 5 5 ± 1 426 ± 27 1.01 ± 0.02 0.4 ± 0.4 29 ± 3

Whole soft body 882 ± 56 61 ± 5 73 ± 4 13 ± 0 62 ± 1 18 ± 1 5 ± 0 26 ± 1 4 ± 0 34 ± 3 8 ± 1 25 ± 3 4 ± 0 26 ± 3 4 ± 0 364 ± 9 1.01 ± 0.01 0.4 ± 0.2 26 ± 1

Gills 161 ± 15 34 ± 4 48 ± 8 8 ± 2 41 ± 8 12 ± 2 3 ± 1 17 ± 3 2 ± 0 18 ± 2 4 ± 0 12 ± 1 2 ± 0 12 ± 1 2 ± 0 215 ± 30 1.07 ± 0.04 1.2 ± 0.8 16 ± 3

Digestive gland 118 ± 12 140 ± 7 169 ± 8 28 ± 1 136 ± 6 38 ± 1 10 ± 0 55 ± 4 9 ± 0 68 ± 6 16 ± 2 53 ± 7 8 ± 1 60 ± 7 9 ± 1 800 ± 36 0.99 ± 0.04 0.9 ± 0.9 54 ± 3

Mantle 207 ± 11 111 ± 14 130 ± 21 22 ± 3 99 ± 15 27 ± 3 7 ± 1 36 ± 5 6 ± 1 44 ± 7 10 ± 2 31 ± 6 5 ± 1 35 ± 4 6 ± 1 567 ± 81 1.00 ± 0.04 0.8 ± 0.7 35 ± 5

Muscle 166 ± 10 11 ± 1 13 ± 1 2 ± 0 12 ± 1 3 ± 0 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 3 ± 0 0 ± 0 4 ± 0 1 ± 0 61 ± 5 1.07 ± 0.13 0.6 ± 0.6 4 ± 0

Remaining tissues 145 ± 34 125 ± 19 142 ± 20 23 ± 3 105 ± 14 28 ± 2 7 ± 1 39 ± 3 7 ± 0 49 ± 2 12 ± 1 36 ± 3 6 ± 1 41 ± 5 6 ± 1 626 ± 48 1.00 ± 0.03 0.9 ± 0.6 38 ± 2

Whole soft body 796 ± 47 82 ± 7 98 ± 7 16 ± 1 76 ± 5 21 ± 1 5 ± 0 29 ± 1 5 ± 0 35 ± 2 8 ± 1 25 ± 2 4 ± 0 28 ± 2 4 ± 0 436 ± 25 1.01 ± 0.01 0.4 ± 0.2 28 ± 1

Gills 128 ± 16 31 ± 4 40 ± 6 7 ± 1 34 ± 3 10 ± 0 2 ± 0 14 ± 1 2 ± 0 17 ± 2 4 ± 0 12 ± 1 2 ± 0 13 ± 2 2 ± 0 191 ± 10 1.05 ± 0.04 0.6 ± 0.4 13 ± 1

Digestive gland 76 ± 8 184 ± 33 204 ± 36 34 ± 6 160 ± 23 43 ± 3 12 ± 1 62 ± 1 11 ± 0 82 ± 3 20 ± 1 66 ± 3 10 ± 1 71 ± 5 12 ± 1 972 ± 107 1.01 ± 0.00 0.4 ± 0.3 62 ± 1

Mantle 105 ± 13 171 ± 19 200 ± 27 34 ± 5 149 ± 22 38 ± 5 10 ± 1 54 ± 8 9 ± 1 70 ± 11 17 ± 3 53 ± 11 8 ± 1 60 ± 10 9 ± 2 884 ± 127 0.98 ± 0.01 0.0 ± 0.0 54 ± 8

Muscle 112 ± 23 14 ± 5 17 ± 6 3 ± 1 14 ± 5 4 ± 1 1 ± 0 5 ± 2 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 3 ± 1 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 72 ± 24 0.95 ± 0.03 0.0 ± 0.0 5 ± 2

Remaining tissues 80 ± 18 187 ± 56 199 ± 57 33 ± 9 147 ± 39 38 ± 8 10 ± 2 53 ± 8 9 ± 1 68 ± 12 16 ± 3 52 ± 10 8 ± 1 58 ± 12 9 ± 2 887 ± 196 1.01 ± 0.02 0.8 ± 0.7 52 ± 8

Whole soft body 501 ± 74 103 ± 17 117 ± 19 20 ± 3 90 ± 13 24 ± 2 6 ± 0 34 ± 2 6 ± 0 43 ± 2 10 ± 1 33 ± 2 5 ± 0 37 ± 2 6 ± 0 533 ± 63 1.00 ± 0.01 0.2 ± 0.2 33 ± 1

Gills 154 ± 8 44 ± 11 54 ± 13 9 ± 2 43 ± 9 12 ± 3 3 ± 1 18 ± 3 3 ± 1 23 ± 4 6 ± 1 17 ± 3 3 ± 0 17 ± 2 3 ± 0 256 ± 51 1.01 ± 0.03 0.3 ± 0.2 18 ± 4

Digestive gland 78 ± 8 177 ± 29 206 ± 25 36 ± 4 168 ± 21 50 ± 8 14 ± 2 80 ± 14 15 ± 2 117 ± 18 29 ± 4 91 ± 11 14 ± 1 93 ± 10 14 ± 2 1102 ± 96 0.97 ± 0.03 0.2 ± 0.1 80 ± 14

Mantle 136 ± 14 141 ± 14 162 ± 17 28 ± 4 129 ± 17 38 ± 7 10 ± 2 58 ± 11 11 ± 2 79 ± 15 19 ± 3 61 ± 11 9 ± 2 62 ± 9 10 ± 1 817 ± 99 1.00 ± 0.03 0.8 ± 0.5 57 ± 11

Muscle 122 ± 18 11 ± 1 13 ± 1 2 ± 0 10 ± 1 3 ± 0 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 3 ± 1 0 ± 0 3 ± 1 1 ± 0 58 ± 8 1.00 ± 0.05 0.1 ± 0.1 4 ± 1

Remaining tissues 102 ± 28 139 ± 20 145 ± 15 24 ± 2 113 ± 6 31 ± 2 9 ± 1 49 ± 5 9 ± 2 71 ± 14 18 ± 3 56 ± 11 8 ± 1 56 ± 8 9 ± 1 737 ± 6 0.98 ± 0.03 0.5 ± 0.5 48 ± 5

Whole soft body 592 ± 63 94 ± 6 106 ± 8 18 ± 2 84 ± 8 24 ± 3 7 ± 1 38 ± 6 7 ± 1 53 ± 9 13 ± 2 41 ± 6 6 ± 1 41 ± 5 6 ± 1 538 ± 44 0.99 ± 0.01 0.1 ± 0.1 38 ± 6

Gills 152 ± 13 35 ± 6 48 ± 9 8 ± 1 40 ± 7 12 ± 2 3 ± 1 17 ± 3 3 ± 0 20 ± 1 4 ± 0 13 ± 0 2 ± 0 13 ± 1 2 ± 0 220 ± 30 1.00 ± 0.02 0.2 ± 0.1 17 ± 3

Digestive gland 93 ± 7 117 ± 19 149 ± 27 28 ± 6 136 ± 34 42 ± 12 12 ± 3 70 ± 19 13 ± 2 97 ± 14 23 ± 4 73 ± 9 11 ± 2 75 ± 11 12 ± 2 860 ± 157 0.99 ± 0.05 2.4 ± 1.7 68 ± 17

Mantle 166 ± 7 127 ± 15 149 ± 21 27 ± 5 124 ± 25 36 ± 8 10 ± 2 57 ± 11 10 ± 2 72 ± 13 17 ± 3 52 ± 10 8 ± 1 53 ± 10 9 ± 2 751 ± 109 1.00 ± 0.02 0.7 ± 0.3 56 ± 11

Muscle 171 ± 32 8 ± 2 9 ± 2 1 ± 0 7 ± 1 2 ± 0 1 ± 0 3 ± 1 1 ± 0 4 ± 0 1 ± 0 3 ± 0 0 ± 0 3 ± 0 0 ± 0 44 ± 7 0.99 ± 0.01 0.0 ± 0.0 3 ± 1

Remaining tissues 172 ± 23 123 ± 10 122 ± 3 19 ± 0 83 ± 4 22 ± 1 6 ± 1 33 ± 3 6 ± 0 46 ± 2 11 ± 0 34 ± 1 5 ± 0 36 ± 2 5 ± 0 552 ± 4 0.96 ± 0.02 0.0 ± 0.0 33 ± 3

Whole soft body 754 ± 80 80 ± 9 92 ± 11 16 ± 3 74 ± 13 22 ± 4 6 ± 1 34 ± 6 6 ± 1 44 ± 6 10 ± 1 32 ± 4 5 ± 1 33 ± 5 5 ± 1 459 ± 64 1.00 ± 0.02 0.3 ± 0.2 33 ± 6

87 ± 12 100 ± 13 17 ± 2 78 ± 9 22 ± 2 6 ± 1 32 ± 4 6 ± 1 42 ± 6 10 ± 1 32 ± 5 5 ± 1 33 ± 4 5 ± 1 474 ± 52 1.07 ± 0.02 0.0 ± 0.0 32 ± 4

Gd/Gd* calculated on PAAS-normalized patterns ; Dry Weight (DW) expressed in mg ; REEs, ∑REEs, Gd anth  and Gd nat  concentrations expressed in ng.g
-1

DW.
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Condition Temps Organe Pds. Sec La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu ∑REEs Gd/Gd* Gdanth Gdnat

Gills 170 ± 22 76 ± 37 91 ± 33 15 ± 4 65 ± 14 17 ± 3 4 ± 1 25 ± 4 3 ± 1 21 ± 4 4 ± 1 13 ± 3 2 ± 0 13 ± 3 2 ± 0 351 ± 106 1.26 ± 0.06 4.8 ± 0.6 20 ± 4

Digestive gland 125 ± 30 147 ± 36 181 ± 50 32 ± 9 153 ± 43 44 ± 12 12 ± 3 72 ± 18 12 ± 3 94 ± 29 22 ± 7 74 ± 27 12 ± 4 82 ± 29 13 ± 4 950 ± 266 1.07 ± 0.05 3.6 ± 1.8 68 ± 19

Mantle 151 ± 49 128 ± 23 153 ± 35 26 ± 6 118 ± 29 32 ± 8 8 ± 2 47 ± 11 8 ± 2 55 ± 11 13 ± 2 41 ± 7 6 ± 1 46 ± 9 7 ± 1 687 ± 139 1.03 ± 0.01 1.4 ± 0.3 46 ± 11

Muscle 148 ± 46 14 ± 3 19 ± 5 4 ± 1 16 ± 4 5 ± 1 1 ± 0 7 ± 2 1 ± 0 8 ± 2 2 ± 1 6 ± 2 1 ± 0 6 ± 2 1 ± 0 90 ± 23 1.22 ± 0.06 1.2 ± 0.2 6 ± 2

Remaining tissues 148 ± 69 114 ± 37 138 ± 47 24 ± 8 117 ± 41 33 ± 11 9 ± 3 52 ± 16 9 ± 3 70 ± 23 17 ± 6 57 ± 22 9 ± 3 60 ± 21 10 ± 3 720 ± 238 1.04 ± 0.03 2.3 ± 1.8 49 ± 15

Whole soft body 741 ± 216 89 ± 10 108 ± 18 19 ± 3 87 ± 18 24 ± 5 7 ± 1 38 ± 8 6 ± 1 45 ± 9 11 ± 2 34 ± 9 5 ± 1 37 ± 9 6 ± 1 516 ± 94 1.07 ± 0.01 2.6 ± 0.8 35 ± 7

Gills 138 ± 20 40 ± 11 51 ± 12 9 ± 2 42 ± 7 12 ± 2 3 ± 1 22 ± 3 3 ± 1 20 ± 4 5 ± 1 15 ± 3 2 ± 0 14 ± 2 2 ± 0 240 ± 47 1.28 ± 0.06 4.5 ± 0.6 17 ± 3

Digestive gland 107 ± 15 150 ± 36 179 ± 39 30 ± 7 140 ± 31 40 ± 8 11 ± 2 66 ± 11 10 ± 2 73 ± 14 18 ± 3 57 ± 11 8 ± 2 57 ± 10 9 ± 2 848 ± 172 1.17 ± 0.02 9.2 ± 1.0 57 ± 10

Mantle 153 ± 20 108 ± 13 121 ± 15 21 ± 3 92 ± 12 26 ± 4 8 ± 1 42 ± 4 7 ± 1 55 ± 7 13 ± 2 43 ± 6 7 ± 1 46 ± 7 7 ± 1 597 ± 72 1.05 ± 0.02 1.7 ± 0.7 41 ± 5

Muscle 136 ± 14 15 ± 2 21 ± 1 3 ± 0 14 ± 1 4 ± 0 1 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 5 ± 0 1 ± 0 4 ± 0 1 ± 0 83 ± 1 1.24 ± 0.04 1.2 ± 0.3 5 ± 0

Remaining tissues 161 ± 38 120 ± 29 135 ± 30 22 ± 6 104 ± 23 29 ± 6 8 ± 2 46 ± 9 8 ± 1 60 ± 11 15 ± 3 49 ± 11 7 ± 2 51 ± 10 8 ± 2 661 ± 140 1.06 ± 0.01 2.7 ± 1.0 43 ± 8

Whole soft body 696 ± 72 82 ± 11 96 ± 11 16 ± 2 74 ± 9 21 ± 2 6 ± 1 34 ± 3 5 ± 1 41 ± 4 10 ± 1 32 ± 4 5 ± 1 33 ± 4 5 ± 1 460 ± 50 1.11 ± 0.01 3.4 ± 0.2 31 ± 3

Gills 131 ± 6 37 ± 4 48 ± 5 9 ± 1 44 ± 3 13 ± 1 3 ± 0 22 ± 1 3 ± 0 20 ± 3 4 ± 1 13 ± 2 2 ± 0 13 ± 3 2 ± 0 232 ± 25 1.29 ± 0.01 5.0 ± 0.2 17 ± 1

Digestive gland 81 ± 13 174 ± 24 194 ± 20 34 ± 4 165 ± 17 47 ± 5 13 ± 1 78 ± 10 11 ± 1 85 ± 8 21 ± 2 65 ± 7 10 ± 1 68 ± 10 11 ± 2 976 ± 107 1.17 ± 0.03 11.8 ± 3.3 66 ± 7

Mantle 121 ± 23 151 ± 7 167 ± 12 30 ± 2 136 ± 11 37 ± 2 11 ± 1 57 ± 4 9 ± 1 69 ± 11 16 ± 3 50 ± 11 8 ± 2 55 ± 13 9 ± 2 804 ± 77 1.06 ± 0.04 3.4 ± 1.8 54 ± 4

Muscle 129 ± 26 19 ± 7 23 ± 9 4 ± 1 19 ± 6 5 ± 1 2 ± 0 9 ± 2 1 ± 0 9 ± 2 2 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 6 ± 2 1 ± 0 106 ± 33 1.23 ± 0.02 1.6 ± 0.3 7 ± 2

Remaining tissues 100 ± 35 168 ± 39 178 ± 37 31 ± 6 144 ± 29 39 ± 8 11 ± 2 61 ± 10 10 ± 2 73 ± 12 18 ± 3 55 ± 11 9 ± 2 58 ± 12 10 ± 2 865 ± 172 1.10 ± 0.02 5.2 ± 1.4 56 ± 9

Whole soft body 561 ± 94 97 ± 9 109 ± 10 19 ± 2 91 ± 6 25 ± 2 7 ± 0 41 ± 2 6 ± 0 46 ± 5 11 ± 1 33 ± 5 5 ± 1 35 ± 6 6 ± 1 531 ± 49 1.12 ± 0.03 4.4 ± 0.9 36 ± 2

Gills 135 ± 24 41 ± 10 52 ± 14 9 ± 3 44 ± 11 12 ± 3 3 ± 1 25 ± 5 3 ± 1 23 ± 6 5 ± 1 16 ± 2 2 ± 0 16 ± 2 3 ± 0 254 ± 59 1.46 ± 0.11 7.3 ± 0.6 18 ± 5

Digestive gland 76 ± 16 179 ± 55 204 ± 53 35 ± 8 160 ± 37 43 ± 10 11 ± 3 79 ± 17 11 ± 3 77 ± 16 19 ± 4 59 ± 12 9 ± 2 62 ± 11 10 ± 2 957 ± 223 1.32 ± 0.05 18.3 ± 3.9 61 ± 14

Mantle 160 ± 41 137 ± 41 147 ± 39 25 ± 7 111 ± 26 31 ± 7 8 ± 2 51 ± 11 8 ± 2 58 ± 11 14 ± 3 44 ± 7 7 ± 1 46 ± 7 7 ± 1 695 ± 164 1.12 ± 0.03 5.4 ± 1.9 45 ± 10

Muscle 151 ± 18 10 ± 2 13 ± 3 2 ± 0 11 ± 2 3 ± 1 1 ± 0 6 ± 1 1 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 62 ± 13 1.55 ± 0.17 2.0 ± 0.1 4 ± 1

Remaining tissues 110 ± 35 151 ± 66 164 ± 62 28 ± 10 126 ± 43 33 ± 11 9 ± 3 55 ± 16 8 ± 2 64 ± 17 15 ± 4 49 ± 14 8 ± 2 51 ± 14 8 ± 2 770 ± 263 1.16 ± 0.00 7.8 ± 2.4 47 ± 14

Whole soft body 633 ± 110 84 ± 18 95 ± 18 16 ± 3 75 ± 13 20 ± 4 6 ± 1 36 ± 7 5 ± 1 39 ± 8 9 ± 2 29 ± 4 4 ± 1 30 ± 3 5 ± 1 453 ± 79 1.23 ± 0.04 6.4 ± 0.9 30 ± 6

Gills 156 ± 9 36 ± 2 45 ± 3 8 ± 0 37 ± 2 11 ± 0 3 ± 0 20 ± 1 2 ± 0 16 ± 2 3 ± 0 10 ± 1 2 ± 0 10 ± 1 2 ± 0 206 ± 7 1.33 ± 0.07 4.8 ± 0.5 15 ± 1

Digestive gland 100 ± 10 161 ± 7 185 ± 6 31 ± 0 145 ± 2 39 ± 2 10 ± 1 66 ± 7 9 ± 1 68 ± 9 16 ± 2 51 ± 5 7 ± 1 51 ± 5 8 ± 1 849 ± 28 1.22 ± 0.04 11.9 ± 2.5 54 ± 5

Mantle 152 ± 23 111 ± 9 126 ± 9 22 ± 1 99 ± 8 28 ± 3 7 ± 1 44 ± 5 7 ± 1 49 ± 4 12 ± 1 36 ± 3 6 ± 0 39 ± 2 6 ± 0 591 ± 41 1.12 ± 0.01 4.8 ± 0.6 39 ± 4

Muscle 128 ± 7 12 ± 2 15 ± 2 2 ± 0 12 ± 2 4 ± 1 1 ± 0 7 ± 1 1 ± 0 6 ± 2 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 70 ± 12 1.34 ± 0.10 1.6 ± 0.3 5 ± 1

Remaining tissues 96 ± 15 132 ± 10 149 ± 11 25 ± 2 114 ± 9 31 ± 4 8 ± 1 49 ± 7 7 ± 1 57 ± 9 14 ± 2 43 ± 6 6 ± 1 43 ± 5 7 ± 1 685 ± 59 1.13 ± 0.02 5.5 ± 0.3 43 ± 7

Whole soft body 631 ± 60 83 ± 3 96 ± 3 16 ± 0 75 ± 2 21 ± 1 5 ± 0 34 ± 3 5 ± 1 36 ± 4 8 ± 1 27 ± 2 4 ± 0 27 ± 1 4 ± 0 443 ± 15 1.19 ± 0.01 5.5 ± 0.4 29 ± 3

Gills 161 ± 10 26 ± 4 34 ± 7 7 ± 1 30 ± 6 9 ± 2 3 ± 1 16 ± 3 2 ± 0 18 ± 3 4 ± 1 13 ± 2 2 ± 0 14 ± 2 2 ± 0 180 ± 32 1.19 ± 0.02 2.5 ± 0.4 14 ± 3

Digestive gland 82 ± 4 126 ± 1 143 ± 9 25 ± 2 120 ± 14 35 ± 4 10 ± 1 59 ± 5 10 ± 0 78 ± 0 19 ± 1 64 ± 3 10 ± 1 66 ± 4 10 ± 1 775 ± 31 1.07 ± 0.02 3.9 ± 1.3 55 ± 4

Mantle 167 ± 7 104 ± 2 115 ± 11 20 ± 2 91 ± 13 24 ± 3 7 ± 1 39 ± 5 6 ± 1 47 ± 8 12 ± 2 37 ± 7 6 ± 1 41 ± 9 7 ± 2 556 ± 60 1.08 ± 0.06 2.8 ± 1.6 37 ± 5

Muscle 132 ± 21 13 ± 3 17 ± 3 3 ± 1 16 ± 5 5 ± 2 1 ± 0 8 ± 2 1 ± 0 7 ± 2 2 ± 0 5 ± 1 1 ± 0 4 ± 1 1 ± 0 84 ± 21 1.16 ± 0.04 1.0 ± 0.2 7 ± 2

Remaining tissues 141 ± 28 128 ± 8 141 ± 14 25 ± 4 125 ± 25 36 ± 9 10 ± 3 55 ± 16 8 ± 2 61 ± 17 15 ± 4 47 ± 12 7 ± 2 49 ± 12 8 ± 2 714 ± 129 1.09 ± 0.02 4.3 ± 1.4 51 ± 15

Whole soft body 683 ± 48 75 ± 2 85 ± 3 15 ± 1 71 ± 5 20 ± 1 6 ± 1 32 ± 2 5 ± 1 38 ± 5 9 ± 1 30 ± 4 5 ± 1 32 ± 5 5 ± 1 427 ± 30 1.10 ± 0.03 2.8 ± 0.6 29 ± 3

Gd/Gd* calculated on Control-normalized patterns ; Dry Weight (DW) expressed in mg ; REEs, ∑REEs, Gd anth  and Gd nat  concentrations expressed in ng.g
-1

DW.
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Annexes 7 – A global-scale biological reference for normalizing REE 

concentrations in aquatic organisms 

 

Highlights 

 First data set of biological normalizing references for aquatic species 

 Robust linear regressions for modeling specific and global normalizing references 

 Four specific normalizing references for studying REE concentrations in biota 

 A global biological normalizing reference (WASC) for inter-comparisons 

 Mean WASC-normalized REE concentrations as a new tool for bioaccumulation studies 

Graphical abstract 

  

Pereto, C., Baudrimont, M., Coynel, A., en préparation. A global-scale biological reference for 
normalizing REE concentrations in aquatic organisms 
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Abstract 

Over the past two decades, the increasing production and consumption of Rare Earth Elements 

(REEs) for modern technologies has led to their growing occurrence in the aquatic environment. The 

analysis of REE patterns, i.e. normalized-REE concentrations using a geochemical material (e.g. Post-

Archean Australian Shale; PAAS) can be useful tools to investigate the REE bioaccumulation in aquatic 

organisms. However, geochemical material limits the interpretation of biological normalized-patterns 

and no biological normalizing reference currently exists. 

Using a database of ≈12,000 REE concentrations in aquatic organisms, this study aims at determining the 

first global-scale biological normalizing reference for studying the REE concentrations in aquatic biota. 

These biological normalizing references were defined by modeling, using robust linear regressions 

between a predictor REE (i.e. gadolinium) and the other 13 REEs. Five biological normalizing references 

were defined and referenced as WASCs (World Aquatic Species Concentrations): i) a global normalizing 

reference, allowing for large-scale inter-comparison studies (WASC); and ii) four specific biological 

normalizing references, representing freshwater species (WASCFS), marine species (WASCMS), aquatic 

plants (WASCP), and aquatic animals (WASCA), enabling a detailed characterization of REE normalized 

patterns. These five biological normalizing references show varying degrees of enrichment in medium 

REEs. 

The characteristics (i.e. anomalies, enrichments, and depletions), advantages, and limitations associated 

with these first biological normalizing references were discussed by comparing them to a commonly used 

geochemical material (i.e. PAAS). In addition to obtain smooth and consistent normalized-patterns, the 

WASCs allow for a direct and straightforward comparison of concentrations with natural levels of REE 

concentrations. Calculating the average of WASCs-normalized concentrations (𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ ) enables the direct 

and simple assessment of the concentration levels of a sample relative to a biological reference. Finally, 

special attention was given to the prospects associated with the future development of biological 

normalizing references. 

Keywords: Rare Earth Elements; WASC; robust linear regressions; ecosystems; kingdoms; PAAS  
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1. Introduction 

Rare Earth Elements (REEs), including the lanthanide series (lanthanum to lutetium) are 

characterized by a +3 oxidation state and similar electron configurations. These elements occur in groups 

and have similar physicochemical properties and behaviors in environmental systems (Balaram, 2019). 

Due to these properties, strong positive correlations are commonly observed among the concentrations 

of the 14 REEs within the same sample, matrix (e.g. water, soil, sediment), or study site (e.g. Amyot et al., 

2017; Brito et al., 2018). 

The natural abundance of REEs exhibits an Oddo-Harkins effect (i.e. saw-tooth abundance pattern; 

Arienzo et al., 2022), resulting in abundance differences between REEs with even and odd atomic 

numbers and with low and high atomic numbers. To study the behavior of REEs, it is necessary to 

normalize the REE concentrations in samples using a normalizing material to correct the Oddo-Harkins 

effect. Among these normalizing material, Post-Archean Australian Shale (PAAS; McLennan, 1989; 

Nance and Taylor, 1976; Pourmand et al., 2012) is the most commonly used by the scientific community 

(Rétif et al., 2023). It can be considered a global geochemical normalizing material as it represents the 

average composition of the upper continental crust and allows for simple inter-comparison of studies on 

a global scale (Rétif et al., 2023). There are currently many other geochemical materials available, some 

of which are more specific and suitable to the studied matrix, such as World River Average Silts (WRAS; 

Bayon et al., 2015), World River Average Clays (WRAC; Bayon et al., 2015), or Mid-Ocean Ridge Basalt 

(MORB; Sun and McDonough, 1989; Taylor and McLennan, 2003). These specific geochemical materials 

enable a better interpretation of REE behavior but their use can limit the large scale inter-comparisons. 

Normalizing REE concentrations allows the interpretation of their behavior in the environment with the 

identification of positive or negative deviations (i.e. anomalies), highlighting the specific behavior of a 

REE in response to environmental processes. Various calculation methods (e.g. interpolation, 

extrapolation, logarithmic regression) and equations can be employed to quantify the REE anomalies 

(e.g. Alibo and Nozaki, 1999; Kulaksız and Bau, 2013; Lawrence et al., 2006; Rétif et al., 2023). REEs are 

commonly subdivided into three groups based on their atomic masses: i) Light REEs (LREEs; La to Nd), ii) 

Medium REEs (MREEs; Sm to Gd), and iii) Heavy REEs (HREEs; Tb to Lu). The deviation of one of these 

three groups from the others can be quantified through calculations such as REE ratios (Bosco-Santos et 

al., 2017; Santos et al., 2023), providing information about REE fractionation and sample-specific 

characteristics. 

With the development of modern technologies (e.g. low-carbon energy, electronics, medicine), the 

exploitation of REEs has significantly increased over the past two decades (Balaram, 2019), leading to 

their release into aquatic environments (e.g. Kulaksız and Bau, 2013; Lerat-Hardy et al., 2021; Pereto et 

al., 2023). In addition to direct contamination from REE mining activities (e.g. Liang et al., 2014; Liu et al., 
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2019), three major sources of contaminations are typically observed in the environment: i) gadolinium-

based contrast agents used in medical imaging (e.g. Bau and Dulski, 1996; Hatje et al., 2016; Lerat-Hardy 

et al., 2019), ii) industrial discharges (La; Sm) from catalyst production for oil refining (e.g. Klaver et al., 

2014; Kulaksız and Bau, 2013, 2011; Olmez et al., 1991), and iii) industrial plume of phosphate ore mining 

and processing (e.g. Bosco-Santos et al., 2018, 2017; Brito et al., 2018; Tranchida et al., 2011). By 

calculating anomalies or REE ratios, it is possible to dissociate and accurately quantify the natural and 

anthropogenic contributions of REEs in the studied matrices. 

Due to the marked increase in REE emissions into the environment, studies have focused on the REE 

concentrations in aquatic organisms (e.g. Blinova et al., 2020; Piarulli et al., 2021, and references therein). 

By using REE patterns normalized by geochemical materials, previous studies highlighted the presence 

of natural (e.g. Dang et al., 2023; Leonard et al., 2019; Wang et al., 2019) or anthropogenic (e.g. Akagi and 

Edanami, 2017; Bonnail et al., 2017; Merschel and Bau, 2015; Pereto et al., 2020) anomalies in aquatic 

organisms. However, the use of a geochemical material for studying REEs in biota limits the 

interpretation of the obtained patterns. Indeed, the observation of REE fractionations (i.e. natural 

anomalies, enrichments, or depletions of REE groups) reflects the combined geochemical and biological 

processes that have occurred between the geological matrix (i.e. the geochemical normalizing material) 

and the studied organism, including: i) chemical weathering and mechanical erosion processes; ii) biotic 

or abiotic processes that modify the reactivity of REEs; iii) differences in REEs bioavailability related to 

transfer pathways. It thus becomes challenging to interpret the observed fractionations in biological 

samples as specific to the bioavailability of REEs. The use of a biological normalizing reference appears as 

an appropriate method to understand and interpret the REE fractionations. However, no biological 

normalizing reference is currently available (Rétif et al., 2023). Thus, the main objective of this study is to 

define the first biological normalizing references that is applicable to uncontaminated and contaminated 

individuals. 

Although there are still significant knowledge gaps regarding the bioavailability of REEs and their 

concentrations in aquatic organisms (e.g. Neira et al., 2022; Piarulli et al., 2021), certain findings should 

be considered in defining biological normalizing references. Studies have demonstrated large ranges of 

REE concentrations between freshwater and marine organisms (e.g. Dang et al., 2023; MacMillan et al., 

2017; Yang et al., 2016) and several orders of magnitude between trophic levels (e.g. Amyot et al., 2017; 

MacMillan et al., 2017; Santos et al., 2023) or habitats (e.g. Amyot et al., 2017; Mayfield and Fairbrother, 

2015; Wang et al., 2019). Similar to abiotic compartments, strong positive correlations have been 

observed among the concentration values of the 14 REEs within aquatic ecosystems (e.g. Amyot et al., 

2017; MacMillan et al., 2017; Wang et al., 2019). However, the equations associated with these 

correlations appear to differ depending on the group of organisms (plants, invertebrates, vertebrates; 

MacMillan et al., 2017). These differences are also present at other integration levels (e.g. kingdoms, 
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phyla, species, organs). Therefore, a biological normalizing reference should be representative and 

adapted for the overall natural REE concentration levels on a global-scale and at various integration 

levels. As observed for geochemical materials specific to certain matrices (e.g. WRAS, WRAC, MORB), it 

seems pertinent to focus on specific biological normalizing references that accurately represents the 

studied organisms in terms of concentrations and fractionations. 

In this context, this study is based on a bibliographic compilation of REE concentration data in aquatic 

organisms (Pereto et al., 2024a). The originality of this study lies in determining the first global biological 

normalizing reference and exploring potential specific biological normalizing references (e.g. kingdom, 

phylum, habitat), while mitigating inherent imbalances in the used database as much as possible. The 

objectives are to: i) propose a reliable method for evaluating concentrations representative of global and 

specific concentrations in biota; ii) determine the general fractionations of these biological normalizing 

references that are representative of aquatic organisms; and iii) assess the applicability and relevance of 

these biological normalizing references based on the shape of the produced patterns and their 

characteristics in the case of uncontaminated and REE-contaminated organisms. 

2. Materials and methods 

2.1. Database structure 

The used database (Pereto et al., 2024a) encompasses 102 articles for a total of 19,534 REE 

concentration data in aquatic environments (i.e. waters, sediments, organisms). The REE concentrations 

for aquatic organisms (n=15,710; ng.g-1) are categorized based on several criteria (e.g. bibliographic 

reference, species name and phylum, habitat, geographic location). It is important to note that this 

database is overrepresented by marine organisms (80% of the database), both in terms of plants (62% of 

plants) and animals (86% of animals). Moreover, 43% of the entire database is represented by mollusks 

from freshwater and marine ecosystems. 

A selection was made from this database to define the global and specific biological normalizing 

references. Only concentration data in organisms uncontaminated by REEs were retained (n=11,871). The 

study by Cowgill (1973), included in the uncontaminated dataset, was excluded due to extremely high 

values for Ce, Sm, and Yb compared to the other REE concentrations (Supplementary Figure A.1). 

Finally, this study is based on a total of 11,439 concentration data in uncontaminated aquatic organisms 

and includes all concentration data, regardless of the analyzed organ, species phylum, geographic origin, 

habitat, or trophic position. 

A correlation matrix (Supplementary Table A.1) was calculated based on this complete database 

(n=11,439) using the Pearson correlation method (R package: PerformanceAnalytics; function: 

chart.Correlation) between the concentration data of the 14 REEs. 



 

324 
 

2.2. Robust linear regressions for assessing biological normalizing references 

The selected database was divided into four datasets including freshwater species (n=1,676), marine 

species (n=9,763), plant kingdom (n=1,982), and animal kingdom (n=9,457). The mean (±SE; Standard 

Error) and median (±MAD; Median Absolute Deviation) REE concentrations were calculated for these 

datasets (Supplementary Table A.2). Each mean and median concentrations were then normalized to 

PAAS (data from Pourmand et al., 2012) to assess whether the resulting REE-patterns were free from the 

Oddo-Harkins effect and potentially usable as biological normalizing references. However, this approach 

was abandoned because the respective patterns were highly interfered (i.e. saw-tooth patterns; 

Supplementary Figure A.2), mainly due to the presence of outliers. 

Robust linear regressions (R package: robustbase, function: lmrob, method SMDS, settings KS2014) were 

performed to mitigate the influence of non-normal distribution of observations. This method reduces the 

impact of outliers on regression by assigning them lower weights calculated through iterative procedures 

(Koller and Stahel, 2011). The data were log10-transformed to minimize the influence of outliers on the 

regression models. One REE was selected as the predictor to estimate the mean concentrations of the 

other 13 REEs using robust linear regressions. Based on the correlation matrix (Supplementary Table 

A.1), a mean correlation coefficient (r mean) was calculated for each REE. Gadolinium was selected as the 

predictor because of the highest r mean (0.98) and robust linear regression models were performed 

between Gd and the other elements for each dataset. These four datasets were defined to retain a large 

number of data, enabling the application of regression models. The resulting robust linear regression 

models allow the definition of the following linear equations for each REE (Equation 1; Table 1): 

log10([𝑅𝐸𝐸]) = 𝑎𝑅𝐸𝐸 × log10([𝐺𝑑𝑚]) + 𝑏𝑅𝐸𝐸     (Equation 1) 

With [REE] represents the predicted mean concentration in REE, aREE the slope of the linear regression, 

bREE the intercept, and [Gdm] the mean concentration of Gd for each of the four datasets: 967 ng.g-1 for 

freshwater species, 254 ng.g-1 for marine species, 744 ng.g-1 for aquatic plants, and 297 ng.g-1 for aquatic 

animals (Table 1). The adjusted coefficient of determination (R² adj.), the number of observations (n obs.), 

and the number of outliers (n outliers) were also obtained (Table 1). Homoscedasticity on the residual 

variance was visually checked and determined satisfactory using residuals vs. fitted values biplots. All 

analyses were performed using R (RStudio; RStudio Team, 2021) with the mentioned packages.
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Table 1: Parameters of robust linear regressions between Gd concentrations (Gdm) and the 13 other REEs: slope (aREE), intercept (bREE), adjusted R², number of observations, number of outliers (see 

section 2.3). Mean Gd concentrations (Gdm) for each of the four datasets (WASCFS; WASCMS; WASCP; WASCA). Predicted REE concentrations (ng.g-1) for the specific normalizing references (WASCFS; 

WASCMS; WASCP; WASCA) and the global normalizing reference WASC (mean of predicted concentrations from the four specific normalizing references). 

WASCs La Ce Pr Nd Sm Eu Gdm 
1

Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu

slope aREE 
1

0.994 1.035 1.035 1.041 1.023 0.898 / 1.003 1.030 1.027 1.021 1.010 1.030 1.021

intercept bREE 
1

0.790 0.974 0.088 0.662 -0.009 -0.465 / -0.898 -0.232 -0.933 -0.478 -1.343 -0.583 -1.389

R² adj. 0.993 0.992 0.996 0.997 0.999 0.983 / 0.998 0.997 0.996 0.997 0.997 0.996 0.996

n obs. (n outliers)  
2

111 (5) 111 (1) 110 (2) 107 (5) 107 (5) 106 (0) / 94 (5) 108 (3) 102 (0) 106 (2) 80 (4) 97 (2) 87 (1)

Predicted [REEs] 
1

5730 11549 1503 5865 1105 164 967 125 695 136 372 47 310 46

slope aREE 
1

0.954 1.008 1.014 1.016 1.010 0.981 / 1.019 1.016 1.024 1.038 0.944 0.941 0.930

intercept bREE 
1

0.866 0.940 0.042 0.642 -0.029 -0.658 / -0.944 -0.207 -0.945 -0.559 -1.155 -0.373 -1.157

R² adj. 0.934 0.919 0.972 0.975 0.985 0.980 / 0.985 0.978 0.949 0.926 0.939 0.936 0.901

n obs. (n outliers)  
2

669 (0) 670 (0) 648 (1) 655 (1) 652 (4) 608 (2) / 611 (12) 665 (0) 632 (0) 656 (0) 416 (0) 477 (0) 426 (0)

Predicted [REEs] 
1

1446 2324 303 1219 251 50 254 32 172 33 86 13 78 12

slope aREE 
1

1.043 1.033 1.057 1.055 1.030 0.943 / 0.984 0.981 0.972 0.973 0.952 0.987 0.956

intercept bREE 
1

0.623 0.956 -0.047 0.570 -0.076 -0.580 / -0.819 -0.098 -0.762 -0.340 -1.140 -0.458 -1.165

R² adj. 0.985 0.975 0.991 0.994 0.997 0.982 / 0.990 0.995 0.980 0.988 0.955 0.980 0.943

n obs. (n outliers)  
2

108 (1) 109 (1) 105 (4) 103 (6) 103 (6) 104 (3) / 102 (2) 106 (3) 104 (2) 106 (0) 102 (2) 104 (3) 105 (0)

Predicted [REEs] 
1

4161 8346 975 3970 761 135 744 102 525 107 285 39 237 38

slope aREE 
1

0.951 1.013 1.020 1.022 1.016 0.974 / 1.013 1.015 1.016 1.033 0.937 0.943 0.926

intercept bREE 
1

0.874 0.934 0.049 0.646 -0.027 -0.649 / -0.947 -0.214 -0.954 -0.567 -1.176 -0.393 -1.188

R² adj. 0.935 0.927 0.971 0.975 0.985 0.978 / 0.987 0.978 0.952 0.928 0.948 0.940 0.913

n obs. (n outliers)  
2

676 (0) 673 (0) 652 (0) 659 (0) 657 (2) 608 (1) / 607 (11) 666 (1) 628 (0) 658 (0) 396 (0) 469 (0) 409 (0)

Predicted [REEs] 
1

1683 2747 374 1490 306 57 297 36 198 36 97 14 87 13

WASC Predicted [REEs] 
3

3255 6241 789 3136 606 102 566 74 397 78 210 28 178 27

3
 mean of WASC  FS , WASC  MS , WASC  P  and WASC  A  (ng.g

-1
)

WASC FS 

(Freshwater 

species)

1
 log10  (Predicted [REEs]) = a REE  x log10 ([Gd m ]) + b REE 

2
 number of observations used for robust linear model (n obs) and number of outliers considered in robust linear model (n outliers)

WASC A             

(aquatic 

Animals)

WASC P            

(aquatic Plants)

WASC MS         

(Marine species)
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2.3. Characterization of biological normalizing references 

The linear equations were used to predict the mean REE concentrations, representative of each 

group of aquatic organisms (Table 1). These predicted concentrations were then selected to define 

the REE concentrations of four specific biological normalizing references (World Aquatic Species 

Concentrations; WASCs), representing freshwater species (WASCFS), marine species (WASCMS), 

aquatic plants (WASCP), and aquatic animals (WASCA). The mean predicted concentrations were 

calculated across the four datasets to define a global biological normalizing reference (WASC; Table 

1). This approach allows overcoming the inherent limitations of the used database by assigning equal 

weight to each of the four subsets of aquatic species. 

The suitability of these five datasets (i.e. WASC, WASCFS, WASCMS, WASCP, WASCA) as biological 

normalizing references relies on obtaining smooth and consistent REE patterns during their 

application. Therefore, the normalized patterns of the five WASCs should be smooth (i.e. without 

saw-tooth patterns), potentially exhibiting slight fractionations. The REE concentrations of the five 

WASCs were normalized to PAAS and were characterized by calculating three anomalies and two REE 

ratios on the PAAS-normalized REE concentrations (REEN). The REE anomalies were calculated for 

three REEs that naturally exhibit anomalies in aquatic environments: i) La (La/La*; Equation 2; 

Lawrence et al., 2006), ii) Ce (Ce/Ce*; Equation 3; Lawrence et al., 2006), and iii) Eu (Eu/Eu*; Equation 

4; Alibo and Nozaki, 1999). The calculation methods for La and Ce anomalies were chosen for their 

respective independence in Ce and La. 

𝐿𝑎𝑁 𝐿𝑎𝑁
∗⁄ = 𝐿𝑎𝑁 (𝑃𝑟𝑁 + 2 × (𝑃𝑟𝑁 −𝑁𝑑𝑁)⁄      (Equation 2) 

𝐶𝑒𝑁 𝐶𝑒𝑁
∗⁄ = 𝐶𝑒𝑁 (𝑃𝑟𝑁 + (𝑃𝑟𝑁 −𝑁𝑑𝑁)⁄       (Equation 3) 

𝐸𝑢𝑁 𝐸𝑢𝑁
∗⁄ = 𝐸𝑢𝑁 (0.5 × 𝑆𝑚𝑁 + 0.5 × 𝐺𝑑𝑁)⁄      (Equation 4) 

The REE ratio PrN/YbN, representing the LREE/HREE ratio, provides an overview of the general shape 

of the REE patterns. The RMREE ratio was calculated to determine the enrichment or depletion of 

MREEs in the pattern (Equation 5). This ratio, adapted from the ratios proposed by Noack et al. (2014) 

and Duvert et al. (2015), is calculated as the ratio between the mean MREE concentrations (i.e. Sm, 

Eu, Gd) and the mean LREE (i.e. La to Nd) and HREE (i.e. Tb to Lu) concentrations. 

𝑅𝑀𝑅𝐸𝐸 = 𝑚𝑒𝑎𝑛(𝑀𝑅𝐸𝐸𝑁) 𝑚𝑒𝑎𝑛(𝐿𝑅𝐸𝐸𝑁, 𝐻𝑅𝐸𝐸𝑁)⁄     (Equation 5) 

Finally, the average of the normalized concentrations (𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ ) was calculated across the five WASCs 

to determine the mean factor separating the concentrations of the biological matrices from those of 

the PAAS. 
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2.4. Applicability of biological normalizing references 

Using independent datasets, two cross-validation approaches were conducted to assess the 

relevance and applicability of the WASCs across species belonging to different kingdoms, phyla, and 

habitats, in both REE-contaminated and uncontaminated environments. 

Firstly, the WASC, WASCP, and WASCA were applied to the data on natural REE concentrations 

obtained by Santos et al. (2023) from several organs of estuarine species belonging to the plant (2 

samples) and animal (2 samples) kingdoms. Secondly, the WASC, WASCFS, and WASCMS were applied 

to REE concentrations from four studies reporting REE contaminations in aquatic organisms. One 

sample per study was selected to represent different organs of marine and freshwater species. Two 

studies (Barrat et al., 2022; Le Goff et al., 2019) highlighted Gd contamination in shells and soft tissues 

of marine mollusks. One study (Merschel and Bau, 2015) demonstrated the presence of La and Sm 

contaminations in the shell of a freshwater mollusk. Another study (Gaudry et al., 2007) showed REE 

contamination in a marine macroalgae from industrial plumes of phosphate industry. Details 

regarding the selected samples are summarized in Supplementary Table A.3. 

The relevance and applicability of the five WASCs were evaluated by comparing them to the PAAS-

normalized patterns obtained on these samples. All produced patterns were characterized using the 

three anomaly calculations and the two REE ratios. Samarium (Sm/Sm*; Alibo and Nozaki, 1999) 

anomalies were calculated for the samples from Merschel and Bau (2015) and Gd anomalies (Gd/Gd*; 

Alibo and Nozaki, 1999) for the samples from Le Goff et al. (2019) and Barrat et al. (2022). The RMREE 

ratio was not calculated for patterns exhibiting anthropogenic anomalies in Sm and Gd, nor for 

patterns derived from the data of Gaudry et al. (2007) due to the absence of Gd concentrations. 

Finally, the average of the normalized concentrations (𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ ) was calculated for all samples from 

these two approaches to determine the mean factor separating the sample concentrations from those 

of the employed normalizing references (i.e., WASC, WASCFS, WASCMS, WASCP, WASCA, PAAS).  
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3. Results and discussion 

3.1. Robust Linear Regression Models: An Appropriate Approach? 

As observed in other studies (Amyot et al., 2017; MacMillan et al., 2017; Wang et al., 2019), the 

correlation matrix (Supplementary Table A.1) shows strong positive and significant correlations (0.73 

≤ r ≤ 1.0; p-value < 0.001) among the natural REE concentrations on a global scale, regardless of the 

organism's habitat, kingdom, phylum, or geographic origin. 

At the scale of regional ecosystems, MacMillan et al. (2017) observed different correlations among 

plants, invertebrates, and vertebrates, considering all organs and including terrestrial, freshwater, 

and marine species. This finding emphasizes the importance of considering the relative abundance 

differences among REEs when assessing representative biological normalizing references. Robust 

linear models applied to the four datasets highlight strong positive and significant correlations (0.90 

≤ r² adj. ≤ 0.99; p-value < 0.05) between Gd concentrations and those of other REEs (Table 1). Slight 

differences in correlations can be observed through the slopes of the regressions (Table 1) depending 

on whether freshwater or marine species are considered, or whether animal or plant species are 

considered. These differences are illustrated in Supplementary Figure A.3, using the correlation 

between Gd and La as an example. These observations support the findings of MacMillan et al. (2017) 

and highlight different relative abundances among REEs depending on the organism group. 

This modeling approach using robust linear regressions appears relevant for evaluating the REE 

concentrations in large sets of aquatic organisms characterized by wide concentration ranges. 

Accordingly, the modeled REE concentrations were used to define four specific normalizing 

references (i.e. WASCFS, WASCMS, WASCP, WASCA) and a global biological reference (i.e. WASC). 

These five WASCs were then examined to determine their characteristics (e.g. concentrations, 

normalized-patterns, fractionations) and their relevance as biological normalizing references. 

3.2. Characteristics of biological normalizing references  

The sum of REE concentrations (∑REEs) in the 5 WASCs show significant variations, with 28,611 

ng.g-1 (WASCFS), 6,274 ng.g-1 (WASCMS), 20,426 ng.g-1 (WASCP), 7,436 ng.g-1 (WASCA), and 15,687 

ng.g-1 (WASC). These concentration ranges are consistent with those observed at the scale of local 

ecosystems and reflect the natural variations in REE concentrations depending on the organism group 

considered (e.g. Amyot et al., 2017; Santos et al., 2023; Wang et al., 2019). The mean REE 

concentrations normalized to PAAS (Table 2) are strictly less than 1 (0.03 < 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  < 0.13), indicating 

much lower concentrations in aquatic organisms compared to the earth’s crust. 
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Table 2: Values of anomalies (La/La*; Ce/Ce*; Eu/Eu*), ratios (PrN/YbN; RMREE), and mean normalized concentrations (REEN̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅; 

normalized to PAAS; data from Pourmand et al., 2012) for the four specific biological normalizing references (WASCFS; 

WASCMS; WASCP; WASCA) and the global biological normalizing reference WASC (see section VII.5.3). 

  

The 5 PAAS-normalized patterns exhibit a decrease in LREEs towards HREEs, with PrN/YbN ratios 

ranging from 1.2 to 1.4 (Figure 1; Table 2), and an enrichment in MREEs. This enrichment is slightly 

less pronounced in freshwater species (RMREE=1.2), aquatic plants (RMREE=1.2), and the global WASC 

(RMREE=1.2), compared to marine species (RMREE=1.3) and aquatic animals (RMREE=1.4; Table 2). Several 

studies have reported natural MREE enrichments in aquatic organisms (e.g. Akagi and Edanami, 2017; 

Santos et al., 2023) which may be a typical characteristic of sedimentary organic matter regardless of 

its origin (e.g. rivers, oceans, pore waters; Freslon et al., 2014). The observed MREE enrichment in 

aquatic organisms appears to be a global signature of REEs in biota, possibly linked to the 

biogeochemical processes controlling this enrichment in sedimentary organic matter. 

 

Figure 1: PAAS-normalized patterns (data from Pourmand et al., 2012) of REE concentrations (ng.g-1) calculated for specific 

biological normalizing references: WASCFS (freshwater species; empty brown diamond); WASCMS (marine species; filled blue 

diamond); WASCP (aquatic plants; empty green triangle); WASCA (aquatic animals; filled pink triangle); and the global 

biological normalizing reference WASC (average; red square). 

 

[WASCs] / [PAAS] La/La* Ce/Ce* Eu/Eu* Pr/Yb RMREE

WASC FS 1.0 0.9 0.8 1.4 1.2 0.13

WASC MS 1.3 1.0 1.1 1.2 1.3 0.03

WASC P 1.2 1.1 0.9 1.2 1.2 0.10

WASC A 1.2 0.9 1.0 1.3 1.4 0.04

WASC 1.1 1.0 0.9 1.3 1.2 0.08
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Natural negative Ce anomalies are known in oceanic waters, primarily due to the change in Ce 

oxidation state from Ce3+ to Ce4+ in oxidizing environments and its precipitation as CeO2 (Lawrence 

and Kamber, 2006). However, no pronounced Ce anomaly is visible (0.9 < Ce/Ce* < 1.1) in the different 

WASCs, including marine organisms (Figure 1). This absence of anomaly can be explained by the fact 

that the majority of marine organism data in WASCMS come from coastal environments. It is therefore 

possible that negative Ce anomalies may characterize the REE patterns of oceanic organisms. 

Freshwater species (WASCFS) exhibit slight negative Eu anomalies (Eu/Eu* = 0.8), as observed for the 

WASC (Eu/Eu* = 0.9; Figure 1; Table 2). Europium is known to undergo oxidation state changes in 

reducing environments, from Eu3+ to Eu2+ (Bau, 1991). Positive or negative Eu anomalies are regularly 

observed in terrestrial (Blinova et al., 2021; Brioschi et al., 2013) and aquatic matrices (e.g. Figueiredo 

et al., 2022; Santos et al., 2023). The occurrence of negative Eu anomalies in freshwater organisms 

could be related to differences in the bioavailability or excretion of Eu in the form of Eu2+ compared 

to neighboring REEs. Several authors have demonstrated a link between calcium (Ca) uptake in plants 

and the presence of Eu anomalies (Ding et al., 2006; Stille et al., 2006). In the divalent form, Eu has an 

ionic radius (0.117 nm) very close to that of Ca2+ (0.112 nm). The competition between these two 

elements during Ca uptake by organisms could explain the presence of Eu anomalies in aquatic 

organisms. However, the reasons for the presence of Eu anomalies in biological matrices are still 

debated (Pourret et al., 2022). 

Marine species (WASCMS) show slight positive La anomalies (La/La* = 1.3), as observed for aquatic 

plants (La/La* = 1.3) and animals (La/La* = 1.2; Table 2). Positive La anomalies are known to occur in 

estuarine environments due to the differential reactivity of La compared to neighboring REEs in 

response to salinity gradients (Lawrence and Kamber, 2006). The positive La anomaly observed in 

marine organisms would then originate from seawater, suggesting a transfer of this anomaly from 

the environment to organisms. Regarding the anomalies observed in aquatic plants and animals, it is 

important to note that the data used to assess the WASCs are overrepresented by marine organisms 

(80% of the database), both in terms of plants (62% of plants) and animals (86% of animals). This over-

representation could explain the presence of slight positive La anomalies observed for these two 

groups. 

In summary, the WASCs patterns normalized to PAAS are generally smooth and robust for use as 

biological references. The global WASC appears to be representative of REE concentration 

characteristics in aquatic organisms. Keeping in mind the limitations associated with the database, 

the slight anomalies observed in specific WASCs appear to characterize the groups of organisms they 
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represent. These normalizing references have been applied to two datasets representing freshwater, 

estuarine, or marine animals or plants, whether contaminated with REEs or not. 

3.3. Application and advantages of biological normalizing references  

Four samples from Santos et al. (2023) were normalized using PAAS, WASC, WASCP, and WASCA 

to determine the advantages of these normalizing references (Figure 2A to 2D). The produced 

WASCs-normalized patterns are smooth, without significant deviations, and show notable 

differences compared to PAAS-normalized patterns. 

One major advantage of using WASCs is that they allow direct analysis of biological samples 

compared to a biological reference. The use of WASCs results in PrN/YbN ratios that are closer to 1, 

indicating patterns with less decrease from LREEs to HREEs (Supplementary Table A.4). The RMREE 

ratios are also closer to 1, indicating the consideration of the natural enrichment of MREEs observed 

in aquatic organisms. The obtained flattened patterns reflect lower fractionation of the REE series 

when samples are studied relative to a biological reference. The use of WASCs also enables a clearer 

view of positive Eu anomalies in the four tested samples (Supplementary Table A.4). Regarding the 

calculated La and Ce anomalies, the results obtained using WASCs are slightly lower than those 

obtained using PAAS. The REE patterns produced using WASC and WASCP are very similar (Figures 

2A; 2B). The WASCs-normalized patterns for the shrimp Litopenaeus sp. (Figure 2C) show a positive 

Eu anomaly, with Eu/Eu* = 1.4 and Eu/Eu* = 1.3 for WASC and WASCA, respectively. Unlike the PAAS-

normalized pattern, these patterns indicate a single fractionation of REEs in this species. Considering 

the natural positive La anomaly observed in animals (WASCA) allows to highlight a slight positive Ce 

anomaly in the fish pattern (Figure 2D). The mean normalized concentrations (𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ ) are 13 times, 9 

times, and 26 times higher than those obtained with PAAS when using WASC, WASCP, and WASCA, 

respectively. The calculations of 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  on samples normalized to WASCs allow direct positioning of 

the studied samples in relation to their biological reference. For example, the WASCP-normalized 

concentrations in periphyton (Figure 2B) show 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  = 2.1, indicating that this sample is 2 times more 

concentrated in REEs than the reference for aquatic plants. 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  becomes relevant descriptors for 

positioning concentration data in a global context. Our works demonstrate that the use of specific 

biological normalizing reference allows a finer interpretation of fractionations (i.e. Ce/Ce*, 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅ , 

RMREE), although the use of WASC alone appears to be sufficient. 

Four studies (Gaudry et al., 2007; Merschel and Bau, 2015; Le Goff et al., 2019; Barrat et al., 2022) were 

selected to represent three sources of REE contamination commonly observed in the environment 

(Figure 2E to 2H; Supplementary Table A.3). Similar to the observations of Santos et al. (2023), the 

REE patterns produced using WASC, WASCFS, and WASCMS are smooth and similar to those obtained 
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by normalization to PAAS. The results obtained for PrN/YbN and RMREE ratios are lower using WASCs 

(Supplementary Table A.5), as previously observed. The advantages provided by the tested specific 

biological references appear to be identical to those revealed earlier. A particular focus was then given 

to cases of REE contamination. 
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Figure 2: Patterns of REE concentrations (ng.g-1) normalized to PAAS (black circle; A to H), and WASC (red square; A to H). 

WASCP-normalized patterns (empty green triangle; A and B; Santos et al., 2023). WASCA-normalized patterns (filled pink 

triangle; C and D; Santos et al., 2023). WASCFS-normalized patterns (empty brown diamond; G; Merschel and Bau, 2015). 

WASCMS-normalized patterns (filled blue diamond; E, F and H; Barrat et al., 2022, Le Goff et al., 2019, Gaudry et al., 2007, 

respectively). Detailed sample information in Supplementary Table A.3. Results of anomaly calculations, ratios, and 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  

in Supplementary Table A.4 and A.5. 
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Regarding the studies of Barrat et al. (2022) (Figure 2E) and Le Goff et al. (2019) (Figure 2F), the REE 

patterns normalized to WASC and WASCMS show marked positive Gd anomalies, with Gd/Gd* = 1.7 

and 1.8, and Gd/Gd* = 5.3 and 5.5, respectively (Supplementary Table A.5). In comparison, the Gd 

anomalies calculated from PAAS-normalized patterns (Gd/Gd* = 1.9 and Gd/Gd* = 5.9) are close. 

Similarly, in the study of Merschel and Bau (2015) (Figure 2G), the La and Sm anomalies observed in 

REE patterns normalized to WASC (La/La* = 5.6; Sm/Sm* = 1.9) and WASCFS (La/La* = 6.2; Sm/Sm* 

= 1.8) are coherent with the values obtained using PAAS (La/La* = 5.9; Sm/Sm* = 2.0). In the context 

of studying the bioaccumulation of anthropogenic REEs, such as Gd (Barrat et al., 2022; Le Goff et al., 

2019; Pereto et al., 2020) or Sm (Merschel and Bau, 2015), considering the natural enrichment of 

MREEs using biological references allows for flattened patterns (i.e. less enriched in MREEs) and thus 

better visual detection of low-level anthropogenic anomalies in aquatic organisms. 

While the work of Gaudry et al. (2007) does not reveal any particular REE anomaly, the combined use 

of a biological normalizing reference and the calculation of the 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  demonstrates that the Ulva 

lactuca sample (Figure 2H) has concentrations on average 89 times higher than the global mean 

bioaccumulation (i.e. WASC) and 205 times higher than those of marine organisms (i.e. WASCMS). This 

method easily and effectively highlights cases of general contaminations across all 14 REEs. The 

WASCs biological references allow the generation of smooth patterns that are relevant for studying 

REE concentrations in aquatic organisms, both in the context of natural concentrations and 

anthropogenic contaminations. 

3.4. Perspectives and future developments of biological normalizing 

references 

This study aimed at addressing the current lack of biological normalizing reference for studying 

REEs in living organisms. Although the global biological reference WASC remains dependent on the 

database on which it is calculated, WASC represents a first step towards the establishment of global 

biological normalizing references. With the progressive acquisition of new data and knowledge, 

future studies will be essential to refine this initial biological reference. Additionally, the use of 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  

has proven to be a relevant descriptor for easily evaluating the studied samples within a global context 

and highlighting the presence of REE-contaminated individuals. Based on WASC-normalized 

concentrations, this simple descriptor offers significant potential for comparing studies at a global 

scale, enabling spatial and temporal comparisons at various integration levels (e.g. populations, 

species, organs). 

The available panel of geochemical materials (i.e. n=12; Rétif et al., 2023) allows for both global-scale 

approaches and inter-comparison of studies using global geochemical materials (e.g. PAAS, NASC, 



 

335 
 

UCC; McLennan, 1989; Pourmand et al., 2012; Taylor and McLennan, 1985), as well as more specific 

approaches adapted to the studied samples but limiting inter-comparisons, using specific 

geochemical materials (e.g. WRAS, WRAC, MORB; Bayon et al., 2015; Sun and McDonough, 1989; 

Taylor and McLennan, 2003). It is important, therefore, that the development of biological 

normalizing references ultimately enables the scientific community to strike a balance between 

global-scale inter-comparison and specific study of biological processes. It is important to note that 

the use of local biological references representing the study site, the investigated species, or the 

targeted organ remains the most effective method for understanding the biological processes and 

the bioavailability of natural and anthropogenic REEs. 

Robust linear regressions used in this study proved to be relevant in defining natural REE 

concentrations while limiting the influence of extreme values and considering a large amount of data 

representative of large sets of organisms (e.g. kingdoms, ecosystems). We were able to propose the 

first specific biological normalizing references (i.e. freshwater, marine, animals, plants), which 

consider peculiarities of REE concentrations in these organisms. However, studies focusing on REE 

concentrations in different phyla of aquatic organisms (e.g. mollusks, fishes, cnidarians; MacMillan et 

al., 2017; Santos et al., 2023; Wang et al., 2019) highlighted a multitude of normalized patterns with 

their respective characteristics. 

The database used in this study (Pereto et al., 2024a) exhibits some imbalances that limit the 

definition of specific biological references at the phylum scale. These limitations are particularly due 

to the lack of concentration data for the HREEs (e.g. Tm, Lu). However, through valid robust linear 

regressions between Gd and La, it is possible to observe the differences characterizing certain phyla 

of aquatic organisms (Figure 3). Thus, the definition of specific biological references at the phylum 

scale appears as a relevant perspective for future studies. The construction of these normalizing 

references will contribute to a better understanding of the processes affecting REE bioavailability, 

especially in the face of increasing releases of anthropogenic REEs. 



 

336 
 

 

Figure 3: Robust linear regression models were applied between Gd concentrations (ng.g-1) as the predictor and La 

concentrations for various phyla of aquatic organisms represented in the database under uncontaminated conditions for 

REEs (Pereto et al., 2024a). The REE concentrations were log10-transformed. Refer to section 2.3 for more detail 
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Supplementary figures and tables 

 

Supplementary Table A. 1: Correlation matrix based on uncontaminated concentration data in aquatic biota (n=11,439; see 

section 2.1). Pearson correlation method (R package: PerformanceAnalytics; function: chart.Correlation) between the 

concentration data of the 14 REEs (*** p-value < 0.001). Mean of correlation coefficients (r mean) were calculated for each 

REE. 

 

 

 

Supplementary Table A. 2: Means (±SE) and medians (±MAD) of REE concentrations (ng.g-1) were calculated for freshwater 

and marine species, as well as for the plant and animal kingdoms. The mean Gd concentrations were used to apply predictive 

models using robust linear regression. 

 

 

 

r (mean)

La 0.99 *** 0.98 *** 0.97 *** 0.92 *** 0.95 *** 0.97 *** 0.84 *** 0.77 *** 0.78 *** 0.78 *** 0.93 *** 0.77 *** 0.73 *** 0.88

Ce 0.99 *** 0.99 *** 0.95 *** 0.94 *** 0.97 *** 0.87 *** 0.81 *** 0.81 *** 0.81 *** 0.92 *** 0.80 *** 0.76 *** 0.89

Pr 1.00 *** 0.97 *** 0.94 *** 0.97 *** 0.91 *** 0.86 *** 0.86 *** 0.85 *** 0.92 *** 0.85 *** 0.80 *** 0.92

Nd 0.99 *** 0.95 *** 0.98 *** 0.93 *** 0.88 *** 0.88 *** 0.87 *** 0.93 *** 0.87 *** 0.83 *** 0.93

Sm 0.97 *** 0.99 *** 0.97 *** 0.94 *** 0.94 *** 0.94 *** 0.95 *** 0.93 *** 0.89 *** 0.95

Eu 0.99 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.98 *** 0.99 *** 0.94 *** 0.97

Gd 1.00 *** 1.00 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.98 *** 0.99 *** 0.94 *** 0.98

Tb 0.99 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.98 *** 0.99 *** 0.94 *** 0.95

Dy 1.00 *** 1.00 *** 0.99 *** 0.99 *** 0.95 *** 0.94

Ho 1.00 *** 0.99 *** 1.00 *** 0.95 *** 0.94

Er 0.99 *** 1.00 *** 0.95 *** 0.94

Tm 0.99 *** 0.94 *** 0.96

Yb 0.95 *** 0.93

Lu 0.89

Correlation matrix (correlation coefficients r; Pearson method; *** p-value < 0.001)

La Ce Pr Nd Sm Eu Gd Tb Dy Ho Er Tm Yb Lu

Freshwater species 4495 10512 1390 5343 1115 157 967 143 691 149 389 61 355 58

±SE 706 1654 222 856 176 23 146 22 109 23 61 9 55 9

Marine species 1647 3076 395 1534 294 59 254 43 202 45 125 24 120 24

±SE 291 523 77 281 57 14 69 10 55 13 37 7 33 6

aquatic Plants 3662 6858 1031 3910 694 119 744 96 497 101 268 40 188 41

±SE 551 1022 185 619 113 15 128 13 82 16 43 6 27 8

aquatic Animals 1743 3392 459 1701 340 61 297 47 229 51 142 27 143 25

±SE 303 573 80 300 62 16 70 10 57 13 38 8 37 6

Freshwater species 368 792 99 382 98 28 110 30 71 27 49 14 61 13

±MAD 532 1164 144 560 142 39 160 43 104 39 71 19 87 19

Marine species 52 98 9 38 9 2 5 1 4 1 2 1 8 1

±MAD 74 140 12 53 13 3 7 1 6 1 3 2 12 2

aquatic Plants 905 1860 250 1075 200 50 230 40 200 44 117 20 80 20

±MAD 1252 2568 329 1480 260 59 319 49 241 50 138 21 104 19

aquatic Animals 42 61 7 26 6 2 5 1 3 1 2 1 6 1

±MAD 59 87 10 36 9 2 7 1 5 1 3 1 9 1
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Supplementary Table A. 3: Detailed information regarding the selected samples to assess the applicability of the biological normalizing references WASCs. The information pertains to the 

samples presented in Figure 2. 

 

Merschel and Bau (2015) Le Goff et al. (2019) Barrat et al. (2022) Gaudry et al. (2007)

Freshwater species

Kingdom Animals Plants

Phylum / Group Tracheophytes  Periphyton Crustacean Bony fish Mollusc bivalve Mollusc gasteropod Mollusc bivalve Chlorophytes

Species Laguncularia racemosa (pool) Litopenaeus sp. Centropomus parallelus Corbicula fluminea Patella vulgata Glycymeris glycymeris Ulva lactuca

Organ leaves / whole organism intestine shell shell adductor muscle whole organism

Country Germany Morocco

Location Rhine river; Leverkusen 2013 PM3; Bay of Brest sample K; coast of Brest station 26; Jorf Lasfar

GPS location 51.036888, 6.955247 48.323709, -4.519458 48.394069, -4.778582 33.075992, -8.670237

Ecosystem

Biological 

matrix

Santos et al. (2023)

Marine species

Animals

Estuarine species

Plants Animals

Sample 

information

Brazil France

Subaé estuary and Todos os Santos Bay

-12.623983, -38.704109
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Supplementary Table A. 4: Values of anomalies (La/La*; Ce/Ce*; Eu/Eu*), ratios (PrN/YbN; RMREE), and 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  for the samples 

from Santos et al. (2023), normalized to PAAS, WASC, WASCP, and WASCA, are provided. The information corresponds to 

the samples presented in Figure 2. 

 

 

Supplementary Table A. 5: Values of anomalies (La/La*; Ce/Ce*; Eu/Eu*), ratios (PrN/YbN; RMREE), and 𝑅𝐸𝐸𝑁̅̅ ̅̅ ̅̅ ̅̅  for the samples 

from Barrat et al. (2022), Le Goff et al. (2019), Merschel and Bau (2015) and Gaudry et al. (2007) are provided. The information 

corresponds to the samples presented in Figure 2. 

 

 

 

PAAS WASC WASC P PAAS WASC WASC P PAAS WASC WASC A PAAS WASC WASC A

La/La* 1.1 1.0 1.0 1.5 1.4 1.3 1.1 1.0 0.9 1.4 1.2 1.1

Ce/Ce* 1.0 1.1 1.0 1.2 1.2 1.1 0.9 1.0 1.0 1.2 1.2 1.3

Eu/Eu* 1.2 1.4 1.3 1.3 1.4 1.3 1.3 1.4 1.3 1.8 2.0 1.8

Pr/Yb 1.9 1.4 1.5 1.7 1.3 1.4 1.3 1.0 1.0 1.6 1.2 1.2

RMREE 1.5 1.3 1.3 1.4 1.2 1.2 1.4 1.1 1.0 1.7 1.5 1.3

0.004 0.06 0.04 0.2 2.8 2.1 0.002 0.03 0.05 0.001 0.01 0.02

                         Samples from Santos et al. (2023)

                         Studied species: 1  Laguncularia racemosa; 2  Litopenaeus sp.; 3  Centropomus parallelus

Mangrove trees
 1           

(leaves)
Periphyton

Crustacean
 2                              

(whole organism)

Bony fish
 3                       

(intestine)

    

PAAS WASC WASC MS PAAS WASC WASC MS PAAS WASC WASC FS PAAS WASC WASC MS

La/La* 1.8 1.6 1.4 1.5 1.4 1.1 5.9 5.6 6.2 3.2 2.5 2.1

Sm/Sm* 0.8 0.8 0.9 0.9 0.8 0.9 2.0 1.9 1.8 1.0 0.9 1.0

Gd/Gd* 1.9 1.7 1.8 5.9 5.3 5.5 1.0 0.9 0.9 - - -

Pr/Yb 1.6 1.2 1.3 2.3 1.7 1.9 2.1 1.6 1.4 0.4 0.3 0.3

RMREE
 5

1.2 1.0 0.9 1.4 1.2 1.1 1.5 1.3 1.4 0.9 0.7 0.7

0.0004 0.005 0.01 0.0003 0.003 0.01 0.002 0.03 0.01 6 89 205

                         5  R MREE  calculated without anthropogenic REEs (La, Sm, Gd)

                         Samples from:  1  Barrat et al. (2022); 2  Le Goff et al. (2019); 3  Merschel and Bau (2015); 4  Gaudry et al. (2007)

                         Studied species: 1  Glycymeris glycymeris; 2  Patella vulgata; 3  Corbicula fluminea; 4  Ulva lactuca

Marine bivalve
 1            

(muscle)

Marine gasteropod
 2                   

(shell)

Freshwater bivalve
 3                     

(shell)

Green algae
 4                    

(whole organism)
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Supplementary Figure A. 1: PAAS-normalized patterns from Cowgill (1973) for various species of freshwater aquatic plants. 

Refer to section 2.1 for more details. 

 

 

Supplementary Figure A. 2: PAAS-normalized patterns (data from Pourmand et al., 2012) of median and mean REE 

concentrations (ng.g-1) calculated for the following datasets: freshwater species (empty brown diamond), marine species 

(filled blue diamond), aquatic plants (empty green triangle), and aquatic animals (filled pink triangle). Refer to section 2.2 

for more details. 
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Supplementary Figure A. 3:Robust linear regression models applied between Gd concentrations (ng.g-1) as the predictor 

and La concentrations. A) Models applied based on the ecosystem of species: freshwater species (brown) and marine species 

(blue). B) Models applied based on the kingdom of species: plant species (green) and animal species (pink). Log10-

transformed REE concentration data. See section 2.3 for more details. 

 


