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INTRODUCTION GENERALE

Depuis le début des années 1980, I'analyse des métaux vanadium et chrome dans les
fleuves et le milieu marin constitue un sujet de recherche grandissant. Les océanographes ont
étudié ces deux métaux en tant que traceur pour le suivi des masses d'eau dans les mers et les
océans du fait de leur comportement conservatif au coeur de ce milieu. Plus récemment, de
nombreux auteurs se sont intéressés aux teneurs en chrome et vanadium dans le milieu naturel
en raison de leur toxicité reconnue, ceci dans un souci de protection de l'environnement.
L'ensemble de ces études ont montré l'importance des degrés d'oxydation dans la toxicité de
I'élément. La spéciation chimique s'avére donc indispensable en vue de mieux connaitre les
diverses formes chimiques du métal toxique présent dans la nature. Dans le milieu marin, la
présence de la matrice saline engendre une difficulté supplémentaire et spécifique dans la
détermination des teneurs en métaux présent a I'état de traces.

Depuis sa création, le Laboratoire de Chimie Analytique et Marine s'est en partie
interessé a la recherche de traceurs permettant de suivre les déplacements de masses d'eau, ceci
principalement au niveau de la Manche et de la région méridionale de la Mer du Nord. Pour
cela, nous avons été amenés a mettre au point des techniques d'analyse de traces de composés
dissous dans la mer [ métaux (Mn, Pb, Cd, Cu, V et Cr), composés organiques spécifiques
(acides gras, stérols)] susceptibles de jouer le role de traceurs.

Cette thése rentre donc dans le cadre des objectifs fixés par le laboratoire. Le sujet de
recherche est né d'une collaboration avec la Société TIOXIDE FUROPE implantée a Calais. Le
théme de ce travail a eu pour but de mieux comprendre le devenir des métaux contenus dans
I'effluent industriel lors de son contact avec le milieu marin, et d'évaluer leur impact sur le
littoral Nord Pas de Calais.



Dans le premier chapitre, nous avons d'abord réalisé une étude bibliographique sur le
vanadium et le chrome dans le milieu marin en vue d'apporter des informations sur les formes
chimiques, degrés d'oxydation et toxicité. Nous avons ensuite reporté les résultats de l'analyse
élémentaire effectuée directement sur les eaux de rejet provenant de lusine 77JOXIDE, et
caractérisé les degrés d'oxydation du vanadium, chrome et fer.

Dans le second chapitre, nous avons décrit une méthode originale de dosage du
chrome(III) et (VI) dissous dans une matrice complexe I’eau de mer. Quant au vanadium, nous
avons adapté une méthode de dosage élaborée antérieurement au laboratoire.

A partir des résultats analytiques, nous avons, dans le troisiéme chapitre, étudié la
qualité des eaux cotiéres en regard des différents métaux V, Cr, Fe, Al, Mn, Sc et Ti et nous
avons identifié les eaux marines les plus affectées par le rejet industriel. Nous avons enfin
simulé le déplacement du panache dans la zone marine étudiée en imposant différentes
conditions hydrodynamiques.

Dans le dernier chapitre, nous avons réalisé les spéciations chimiques des éléments
anthropiques et plus particuliérement du chrome et du vanadium dans les phases particulaire et
dissoute. Ceci nous a conduit a mieux comprendre les phénomeénes existant dans le milieu
marin: (1) évolution des degrés d'oxydation; (ii) interactions avec les phases carbonatée,
organique, oxyde et résiduelle dans la matiére en suspension.
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CHAPITRE 1: GENERALITES SUR LE CHROME ET LE
VANADIUM DANS L’ENVIRONNEMENT MARIN

Les métaux-traces peuvent étre présents dans I’eau de mer sous une grande
variété de formes aussi bien dans la phase dissoute que particulaire. On trouve dans la premiére
phase les métaux - traces soit sous forme d’ions “libres ”, soit complexés par des ligands
organiques ou minéraux ou associés a des dispersions colloidales ou dans des complexes
organo-métalliques. De méme trouvera t-on dans la phase particulaire toute une variété
d’associations du métal avec le matériau détritique ou biologique allant de I’adsorption faible a
la liaison forte. Ces spéciations trés variées conditionnent les participations des métaux - traces
aux nombreuses réactions possibles dans les phases dissoute et particulaire : précipitation ou

dissolution, adsorption ou désorption, assimilation ou relargage, ...

Nous nous sommes plus particuliérement interéssés au chrome et vanadium présent dans

’effluent de la Société 770XIDE pour leur toxicité bien connue.

Toxicité du chrome — Alors que le Cr(III) est un élément trace essentiel intervenant dans le
métabolisme des lipides et des protéines, ainsi que dans la régulation du taux de glucose
(Schwarz et Mertz, 1957), le Cr(VI), bien plus mobile que le Cr(IIl) au niveau biologique,
détruit les membranes muqueuses, cause des dégats rénaux et a été classé cancérigéne pour
I’homme par I’Agence Internationale pour la Recherche sur le Cancer (Aitio et Tomatis, 1991).

Toxicité du vanadium — le vanadium est impliqué dans les microsubstances nutritives, a des
taux de I’ordre du ppb (ug/kg), dans le processus de photosynthése chez les algues, dans la
stimulation de la croissance des plantes. Le vanadium a été reconnu comme étant un polluant
potentiellement dangereux bien qu’il joue un role vital dans les réactions enzymatiques et dans la

fixation de 1’azote.




Nous décrirons dans ce chapitre les différentes formes sous lesquelles le chrome et le
vanadium existent habituellement dans le milieu marin. Nous étudierons ensuite la composition
chimique du rejet en précisant les formes des différentes especes avant leur introduction dans les

eaux cotieres.

I. LE CHROME DANS L’ENVIRONNEMENT MARIN

Les apports de chrome aux eaux océaniques ont été estimés par L.M.Mayer (1988)

d’apres les données de plusieurs auteurs (Fig.1.-1).

APPORTS FLUVIAUX:
Dissous: 1 -2 (B)

PARTICULAIRES: 400 (A) AE(?;)(S‘:))LS:
’ »-
PARTICULES BIOGENIQUES:

- - = - ‘ - - -
2-8(A,C)
SOURCES HYDROTHERMALES:
- 0.01-0.04 (A)
DISSOUS:

9.217 (A)
-

FicL-1: FLUX DE CHROME DANS L’OCEAN.TOUTES LES VALEURS SONT EXPRIMEES EN
10°  MOL/AN. D’APRES (A) JEANDEL ET MINSTER, 1984. (B) CAMPBELL ET
YEATS, 1984; (C)MAYER(1988).




Il apparait que I’apport atmosphérique est trés faible (<0.2%) en comparaison des
apports fluviaux. En ce qui concerne la Mer du Nord, soumise a une forte influence anthropique,
une estimation de ces apports a été faite: ils seraient de 1’ordre de 4200 & 5000 tonnes par an
selon Kersten et coll. (1988); le rapport sur le bilan de santé de la Mer du Nord (North Sea
Quality Status Report, 1993) donne un chiffre plus faible (2800 tonnes par an), mais qui ne
prend pas en compte les apports directs et fluviaux. Le tableau I.-1 montre que ’apport
atmosphérique, qui est du essentiellement a la production de ferrochrome, aux traitements des
briques réfractaires et a ’utilisation des combustibles fossiles prend effectivement en Mer du
Nord une part plus importante dans I’apport global (environ 5%). Cependant I’apport par les
fleuves et surtout par les boues de dragage des zones portuaires et des estuaires (qui sont aussi

le reflet des apports fluviaux) reste essentiel.

Apports en Cr Kersten | et al., 1988 North Sea Quality
Status Report, 1993
(tonnes/an) Minimum Moyenne Maximum
riviéres 590 630 -
directs <500 -
atmosphériques 100 530 -
Boues de dragage 2 500 2 800
Eaux usées 40 24
Effluents industriels 350 24

TABLEAU L-1: ESTIMATION DES APPORTS EN CHROME A LA MER DU NORD . D’APRES KERSTEN ET AL. (1988) ET
NORTH SEA QUALITY REPORT (1993)



Ces apports se feraient plutot sous forme particulaire. Dans les aérosols, le haut point
d’ébullition du chrome est la cause de sa rapide condensation et de sa précipitation sous forme
d’oxydes a la surface des particules en suspension dans I’air (Moore et Ramamoorthy, 1984).
Cependant le devenir dans I’eau de mer du chrome piégé par ces particules n’a été que trés peu
étudié: pour Hodge et coll. (1978), 10% de cet élément serait susceptible de passer en phase
dissoute; pour Lum (1982), ce poucentage ne serait que de 5%.

De méme ’essentiel du chrome apporté par les riviéres se retrouve dans les eaux cotieres
sous forme particulaire: Campbell et Yeats (1984) montrent ainsi que la concentration de
chrome trivalent dissous décroit rapidement dans 1’estuaire du Saint Laurent, le chrome(III) se
transformant rapidement en chrome particulaire lors du mélange eau douce - eau salée par suite
de la floculation de colloides et de substances organiques a haut poids moléculaire.

Nous étudierons donc successivement le chrome a I’état dissous, puis sous forme

particulaire.
I.1. ETAT DISSOUS

A T'état dissous, les 2 états principaux d'oxydation du chrome correspondent aux degrés
III et VI. Sur la base de calculs thermodynamiques (Sadiq, 1992), seul le chrome (VI) devrait
étre présent dans l'eau de mer en milieu oxique (pe + pH <17, Fig. 1-2). Pourtant de nombreux
travaux ont mis en évidence les présences simultanées des chromes III et VI dans les eaux de

surface.

Pour le chrome (VI), I’espéce prédominante (94%) serait , selon Elderfield (1970), I’ion
CrO,” qui est une base faible [pK de HCrO, = 5,7 pour une force ionique 1M a 25°C
(Shen- Yang et Ke-An, 1986)]; cet ion, de nature voisine de SO,> et de méme charge, n’est pas
en concentration suffisante dans I’eau de mer pour précipiter sous forme de sels peu solubles
comme BaCrO, (Ks =2 10™°) ou PbCrO, (Ks = 1,8 10™%). Les autres espéces mineures de
chrome (V1) existantes seraient HCrO, ~, KCrO, ~ et Cr,0,> , chacune n’intervenant que pour
2%.
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F1G.L-2: DOMAINE DE STABILITE DES DIFFERENTES FORMES CHIMIQUES DU CHROME SOLUBLE EN MILIEU AQUEUX EN

FONCTION DU pH ET DU POTENTIEL D’OXYDO-REDUCTION DU MILIEUI (D’ APRES MURRAY ET AL., 1983).

Pour Sadiq (1992) qui utilise des valeurs de constantes thermodynamiques différentes, les
espéces les plus abondantes de chrome (VI) seraient respectivement NaCrO, et CrO,”. Les
concentrations de ces especes vont en diminuant avec le pH, alors que celle de Cr,O; > devient
de plus en plus importante notamment dés que le pH est inférieur a 7,5 ; existence de cette
derniere espéce doit donc étre envisagée plutdt dans les eaux estuariennes ou interstitielles que
dans des eaux de mer.

Le chrome (III) dissous existerait principalement sous forme de complexes hydroxyles
non labiles qui péuvént persister en solution. Cependant, la forme de I’espéce prédominante reste
controversée suivant les auteurs: Pour Elderfield (1970) ainsi que pour Rao et Sastri (1982), il
s’agirait de la forme cationique Cr(OH),". Plus récemment, Van den Berg et coll. (1994)

utilisant les constantes de stabilité de Turner et coll. (1981) corrigées pour la force ionique de
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’eau de mer montrent que les 2/3 du Cr(IIl) existent bien sous la forme de ce cation. Au
contraire, Rai et coll. (1989), se basant sur des valeurs de constantes d’hydrolyse plus récentes
(Rai et coll., 1987) suggérent que cette espéce ne contribuait que trés faiblement a la quantité de
chrome(IIl) dissous et que I’espéce dominante serait, dans la gamme de pH
6,5 - 10,5, Cr(OH)s. Par ailleurs, des complexes hydroxylés mixtes impliquant 4 la fois des ions
OH et des anions existants dans 1’eau de mer ( C1°, SO, , F’) ne semblent devoir constituer
qu’une fraction infime du Cr(IIl) total: les calculs de Turner et coll. (1981) montrent qu’ils
n’interviendraient que dans une proportion inférieure a 1%. Enfin Pexistence d’espéces
condensées du type Cro(OH),*, Cr;(OH),™" ou Cry(OH)s®" reste difficile a prévoir, les valeurs
des constantes d’association étant controversées (Rai et coll., 1987). Cependant, la présence de
ces entités est peu probable compte tenu des trés faibles concentrations de chrome trivalent dans
’eau de mer (Rai et coll., 1989).

En résumé, pour les états de valence 6 et 3, les espéces dominantes seraient a I’état
dissous CrOs’" d’une part, Cr(OH); et/ou Cr(OH)," d’autre part. Les proportions relatives des
formes III et VI échangeables sont trés variables selon les auteurs: Elderfield (1970) estime que
90% du chrome total trouvé dans les eaux cotiéres du Pays de Galles sont sous la forme de
chrome III; a Pinverse, les données bibliographiques rassemblées par Pettine et Millero (1990)
montrent que le chrome (VI) serait la forme prédominante, le rapport Cr(VI) / Cr(III) étant
compris entre 1 et 20. Pour d’autres enfin , le chrome se distribuerait de fagon a peu prés égale
(Kuwamoto et Murai, 1969; Ahern et coll., 1985).

Il est clair que cette grande diversité de résultats s’explique & partir d’un certain nombre
de paramétres physico-chimiques comme le pH (Fig. 1.-2), la concentration en oxygéne ou le
potentiel rédox de ’eau. Ces derniers vont déterminer I’état de valence du chrome dans I’eau de
mer (Florence et Batley, 1980; Emerson et coll., 1979; Cranston et Murray, 1978;. Murray,
1983). On observe par exemple, en étudiant dans la colonne d’eau la répartition des différentes
formes du chrome, que celle-ci est corrélée a la concentration en oxygene, les concentrations
maximales en chrome(III) étant associées aux concentrations minimales en oxygeéne.

Mais les-valeurs du rapport Cr(IIl) / Cr(VI) sont tributaires également du protocole
analytique et des conditions d’échantillonnage. Ainsi des étapes préliminaires de séparation
comme I’extraction liquide-liquide, la coprécipitation ou ’échange d’ions peuvent influencer

I’équilibre Cr(II) — Cr(VI) existant en solution (Ahern et coll., 1985). De plus ces mémes
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auteurs montrent que le rapport Cr(IIT) / Cr(total) dans des eaux de surface passe d’une valeur
moyenne de 0,4 - 0,5 pour un échantillon non acidifié a 0,5 - 0,7 aprés 24 heures d’acidification,
cette évolution étant irréguliére d’un échantillon & ’autre. Nakayama et coll. (1981) attribue
d’ailleurs la proportion importante de Cr(IIT) trouvée par certains auteurs a I’acidification qu’ils
ont faite de leurs échantillons. Enfin Gilbert et Clay (1973) ont étudié a différents pH la
disparition du *'Cr soluble en fonction du temps de stockage dans des flacons en polyethyléne ou
de nalgéne: ils observent pour le chrome(Ill) des pertes significatives au bout de quelques
heures, alors qu’elles restent, pour le chrome(VI), inférieures a 1% méme aprés 15 jours de
stockage. Tous ces facteurs font donc que les données bibliographiques sur la répartition
Cr(IIT) / Cr(VI) dans ’eau de mer - notamment les plus anciennes - doivent étre observées avec

la plus grande prudence.

Enfin il semble que la matiére organique soit susceptible d’intervenir aussi sur la
spéciation du chrome dans 1’eau de mer. Nakayama fut un des premiers a suggérer que la plupart
des travaux antérieurs a 1980 n’avaient pas pris en compte [’existence de chrome complexé par
la matiére organique (Nakayama et coll., 1981). Etudiant I’impact des substances organiques sur
la coprécipitation du Cr(IIl) avec les oxy-hydroxydes de fer, Nakayama et coll. (1981) observe
que des complexes organiques du type Cr - acides humiques affectent la faculté d’absorption du
Cr(III) qui échappe alors partiellement a la coprécipitation et donc au dosage. Ces résultats sont
mis en doute par Jeandel (1987) qui montre en utilisant ’acide ascorbique comme complexant
que la perte de chrome observée lors du dosage n’est pas due & sa complexation par ’acide
ascorbique mais a I’adsorption du chrome sur les parois du flacon. Cependant, en travaillant en
milieu acide pour éviter ’adsorption du chrome d’une part et pour dissocier d’éventuels
complexes organiques d’autre part, Jeandel ne retrouve que 70 @ 80% du chrome ajouté a des
échantillons d’eau de mer (Jeandel et Minster, 1984) ce qui laisse penser qu’une partie de cet
élément existe en solution sous ce que ’auteur appelle « les formes cachées du chrome » et qui
pourrait étre des complexes organiques trés stables.

I semble donc acquis a présent que la matiére organique dissoute contribue a stabiliser le
chrome(IIT) en formant des complexes (Rosental, 1986) d’une part et qu’elle peut d’autre part
réduire le chrome(VI) en chrome(Ill) au pH de 1’eau de mer (Nadkarni et coll., 1981).
Brumsack et Gieskes (1983) établissent une forte corrélation entre les teneurs en chrome dissous
et les substances humiques; Kerndorff et Schnitzer (1980) observent une augmentation de la

fraction du chrome (III) liée a la matiére organique quand le pH croit, ce qui montre que
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Paffinité du chrome III pour la matiére organique dans I’environnement marin (pH de 8 - 8.5)
doit étre supérieure a celle déja connue dans d’autres systémes aquatiques comme les lacs
(Filipek et Owen, 1979). En résumé, exception faite de quelques cas ou le chrome lié a la
matiére organique a été trouvé inexistant (Mackey, 1984), la plupart des auteurs s’accordent a
penser que les complexes organiques du chrome (III) représentent une fraction abondante du
chrome dissous [(entre 23 et 55% dans les eaux du fond pour Douglas et coll., (1986); entre 45
et 60% pour (Nakayama et coll., 1981)}.

1. B. ETAT PARTICULAIRE

L’identification du chrome dans la phase solide est difficile compte tenu des trés faibles
concentrations généralement observées. Aussi les travaux éffectués portent-ils surtout sur la
corrélation entre la concentration en chrome et les caractéres physico-chimiques de la phase
solide.

Le chrome se retrouve dans la phase solide soit par suite d’une précipitation, soit apres
adsorption sur des particules en suspension. Cette derniére éventualité est a prendre plus
particuliérement en compte dans des zones cotiéres comme celles que nous avons étudiées: le
vent et surtout les courants de marée y sont importants et vont perturber le fond et remettre en
suspension les sédiments dans la colonne d’eau. Ce matériau détritique, fait d’argiles, d’oxydes,
de calcite, etc.. détermine la composition de la matiére particulaire et constitue une source

d’adsorption pour les métaux-traces.

Pour de nombreux auteurs (Filipek et Owen, 1979; Van Der Weijden et Reith, 1982;
Kersten et Forsmer, 1985 etc...), le chrome particulaire résulterait d’une adsorption. Les
supports concernés seraient principalement la matiére organique particulaire (Poulton et coll.,
1988) et les oxydes ferriques (Murray et coll., 1983) ou de manganése. Selon Sadiq (1992), les
especes de chrome(III), neutres ou sous forme cationiques, seraient préférentiellement adsorbées
dans I’eau de mer par les surfaces d’oxydes ferriques: Nakayama et coll.(1981) montrent par

exemple que du chrome(III) dissous dans de I’eau de mer coprécipite quantitativement avec les
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oxydes ferriques entre pH 6 et 9,5. Les espéces dissoutes de chrome(VI), essentiellement
anioniques, seraient, elles, adsorbées par la plupart des surfaces possédant des groupements
hydroxyles S-OH. L’adsorption pourrait alors étre décrite comme une réaction de complexation
du type (Rai et coll., 1989):

SOH + H + Cr0,* << SOH, CrO*

Enfin, d’autres surfaces, comme les argiles ou les carbonates qui sont susceptibles de
piéger les métaux-trace, auraient une efficacité d’adsorption tres faible vis a vis du chrome :
Poulton et coll.(1988) ne détectent pas de chrome dans les fractions carbonatées ou
échangeables des sédiments, et Zachara et coll. (1988) montrent que I’adsorption de chrome sur

la kaolinite est inférieure a 10% deés que le pH devient supérieur a 7.

Parallélement aux phénoménes d’adsorption, la formation d’une phase solide résultant
d’une précipitation du chrome est aussi envisagée: Poulton et coll. (1988) trouvent, grace a une
extraction séquentielle sur des sédiments, que 88% du chrome est présent dans la fraction
résiduelle; il existe donc une phase solide stable contenant du chrome. Mais généralement, par
suite de I’identification difficile des formes cristallines sous lesquelles existe le chrome, une
approche thermodynamique a été entreprise afin de prévoir la nature de cette phase solide.

En ce qui concemne le chrome (VI), la plupart des chromates sont solubles. Les plus
insolubles d’entre-eux, BaCrQ, et PbCrO,, nécessiteraient respectivement des concentrations
d’au moins 1077 et 10%° mole 1. de CrO4*> pour précipiter dans I’eau de mer.. Méme si certains
auteurs (Rai et coll., 1989) imaginent par suite de la similitude des charges et des rayons
ioniques de SO,” et CrO,” la formation d’une solution solide Ba(S,Cr)O, qui serait plus
insoluble que BaCrO,, de telles concentrations de CrO,” libre sont largement supérieures a
celles observées, méme dans les eaux interstitielles. La présence de sels insolubles de
chrome(VI) dans I’eau de mer apparait donc trés improbable.

Les dérivés du chrome (III) sont par contre beaucoup plus insolubles, en particulier
Cr(OH); ou la solution solide (Cr,Fe)(OH); (Rai et coll., 1989; Charlet et Manceau, 1991),
Cr,0;,¢t les différents chromites MCrO, avec M = Fe, Mg, Zn, Mg et Cu. La solubilité de ces
espéces est trés dépendante des conditions rédox du milieu et augmente au fur et a mesure que

le milieu devient oxique. La phase la plus insoluble serait FeCr,0, (Fig. 1.-3).
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F1G. L.-3: SOLUBILITE DE SELS DE CHROME III EN FONCTION DU PH ET DU POTENTIEL D APRES S4DIQ (1992).

Ceci conforte les constatations faites par plusieurs auteurs montrant que le fer était
impliqué dans la chimie du chrome (Kersten et Forstner, 1985; Nakayama et coll., 1981): ainsi
Loring (1979), en analysant des sédiments, trouve de la chromite contenant 30% de chrome et

Fe;0; enrichi de 2 a 10% de chrome.

En résumé, le controle de la chimie du chrome dans I’eau de mer est assuré par les
conditions rédox et de pH du milieu, par des réactions de précipitation / dissolution et/ou
d’adsorption / désorption. Ce métal est trouvé aux états d’oxydation III et VI dans I’eau de mer.

A Tétat dissous et en milieu oxique (pe + pH supérieur a 13), la forme anionique du

chrome (VI) (CrO,*) coexisterait avec les formes neutre (Cr(OH):) ou cationique
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(Cr(OH);") du chrome(II). Les informations sur la complexation du chrome par la matiére
organique dissoute sont plus rares et contradictoires. Il semblerait qu’elle affecte plutét le
chrome(III), contribuant ainsi a stabiliser cette espece thermodynamiquement instable.

L’existence de chrome a I’état particulaire résulterait soit de phénomeénes d’adsorption,
soit de précipitation. Dans le premier cas considéré comme étant le plus important, I’adsorption
est influencée par la forme chimique du chrome: le chrome(III) s’adsorbe sur les colloides et sur
les oxydes ferriques, alors que le chrome(VI) s’adsorbe sur les oxydes de manganése qui sont
moins abondants. La matiére particulaire constitue aussi un substrat important, & la différence
des argiles ou des carbonates.

L’élimination du chrome de la colonne d’eau de mer se ferait en toute probabilité par le
biais du chrome(III) soluble qui serait adsorbé. Le temps de résidence du chrome est
particuliérement élevé (25000 a 40000 ans selon Campbell et Yeats, 1984) pour un métal de
transition: ceci est du a la fois a la faible adsorption de la forme chrome(VI), a une cinétique de
réduction lente dans un environnement généralement oxique et probablement a une faible

incorporation dans la biomasse.

I1. LE VANADIUM DANS L’ENVIRONNEMENT MARIN

Les apports au milieu océanique de vanadium d’origine anthropique sont pour certains
auteurs (Duce et Hoffman, 1976) comparables a ceux d’origine naturelle (poussiéres détritiques,
particules volcaniques, émissions géothermiques, .....). Pour d’autres (Lantzy et coll., 1979), ils
seraient 3 a 4 fois plus importants. Dans le bassin sud de la mer du Nord, fortement industrialisé,

la prédominance de I’apport anthropique est évidente.

Les apports anthropiques (tableau 1.-2) résultent essentiellement des retombées
atmosphériques issues des raffineries et des centrales thermiques. Le vanadium se retrouve en
effet dans les combustibles fossiles a des concentrations supérieures a celles habituelles des
métaux-traces, au point que sa concentration dans les roches sédimentaires peut servir
d’indication dans la recherche de ressources pétroliferes (Curiale, 1987). L’utilisation de ces
combustibles contribue a 1’augmentation des concentrations de vanadium dans I’atmosphére.

Walsh et Duce ( 1976) ont montré que 70% du vanadium d’origine anthropique contenu dans
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les particules atmosphériques étaient solubilisés dés son entrée dans I’eau de mer. Les résidus
laissés par ces mémes activités constituent aussi une source potentielle de contamination: le
vanadium y est sous forme de V,Os ou de VOSSO, (Henry et Knapp, 1980), ce dermier se
solubilisant rapidement au contact de I’eau de mer (Breslin et Duedall, 1987). A l'inverse, le

vanadium issu des particules détritiques naturelles serait insoluble (Chester, 1986).

Sources décharge annuelle apports en vanadium Répartition
10° m’ 10° t/an

eaux usées a usage domestique 150 2.25 19.5%
centrales thermiques 6 03 2.6%
meétallurgie 2 0.6 52%
industries de transformation 25 0.38 3.3%
industries chimiques 5 0.8 1.6%
retombées atmosphériques - 53 4.6%
huiles de vidange - 25 21.7%
Total - 12 10° t/an

TABLEAUL-2:  APPORTS ANTHROPIQUES DE VANADIUM (EN T/AN) DANS LES ECOSYSTEMES AQUATIQUES .
D’ APRES PACYNA, 1986.

Les fleuves constituent également une source importante de vanadium particulaire et
dissous pour le milieu marin. L’importance du vanadium particulaire par rapport a la phase
dissoute a été estiméee pour les fleuves européens a 90% par Martin et coll. (1978). Ce

matériau particulaire serait piégé dans les zones cotiéres (Jeandel, 1987).

II. A. ETAT DISSOUS

Sur la figure 1.-4 reproduite d’aprés Wehrli et Stumm (1989) ne sont considérées
que les espéces solubles du vanadium dans les eaux naturelles. Dans ce diagramme sont
représentés les domaines de stabilité du vanadium aux états d’oxydation (III), (IV) et (V) en

fonction du pH et du potentiel rédox.
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FiG. L-4: DOMAINE DE STABILITE DES DIFFERENTES FORMES CHIMIQUES DU VANADIUM SOLUBLE EN MILIEU
AQUEUX EN FONCTION DU PH ET DU POTENTIEL D’OXYDO-REDUCTION DU MILIEU (D’APRES WEHRL!
ET STUMM, 1959).

Au pH habituel et potentiel de I’eau de mer et en milieu oxygéné, le vanadium est donc
présent a ’état d’oxydation (V). S’il présente dans cet état une tendance notable a exister sous
des formes condensées (Cruywagen et Heyns, 1991), les concentrations habituelles trés faibles
ou on le trouve dans ’eau de mer (environ 30 nM) rendent I’existence de telles espéces trés peu
probable. Il sera principalement distribué (Fig. I.-5) sous les formes anioniques HVO,> ™ et
H,VO," ( plus de 90 % sous la forme H,VO, selon Sadiqg , 1988 ), et éventuellement sous les
formes complexées NaHVO," et KHVO, "~ (Turner et coll., 1981; Van den Berg et coll., 1991).
Ces ions vanadates ont un comportement chimique voisin de celui des phosphates, leurs
constantes d’acidité étant environ supérieures de 2 unités. Cette similitude a suggéré ’hypothése
de liens entre les cycles du phosphore et du vanadium. Jeandel et coll. (1987) ont ainsi montré a

partir de mesures de flux que la variation des concentrations en vanadium dissous dans les eaux
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de surface océaniques était liée aux cycles du phosphate. De méme Shiller et Boyle (1987) ont
établi que dans les estuaires, le vanadium se comportait comme un nutrient et que sa

concentration était étroitement corrélée a celle du phosphore.

fraction molaire

H,VO° H,VO, Vo

1.0 :
X x N\ HVO/* /’/
0.8 . \ x/ x X
x\ / \x \ | /
0.6 X x x xl
0.4 x

0.2 / x ; x\
S\ A\
0.0 / * /X/ x\

0.0 2.0 4.0 6.0 80 100 120 140

-
pH

Jforce ionique
—x— eau de mer

F1G. L-5: DISTRIBUTION DES ESPECES ANIONIQUES DU VANADIUM EN FONCTION DU PH D"APRES SADIQ (1988).

Dans des conditions réductrices modérées, le vanadium(IV) est stable sous forme de

cation VO* qui est hydrolysé dans ’eau de mer et existe principalement sous forme de
VO(OH); ".

La matiére organique dissoute peut complexer le vanadium. Sugimura et coll. (1978),
Orivini et Lodola (1970) et Amdurer et coll. (1983) trouvent que 20 a 80% du vanadium
dissous sont liés 4 des composés organiques. A l'inverse, pour Shiller et Boyle (1987) ainsi que
pour Jeandel et coll. (1987), cette complexation ne constituerait pas un phénomeéne majeur dans
la détermination du comportement des vanadates. Cependant les corrélations souvent mises en

évidence entre le vanadium et les composés organiques dans les eaux interstitielles rendent
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plausible une telle complexation: on peut imaginer que si le vanadium(V) ne forme éffectivement
pas de complexes forts notamment a des pH supérieurs a 7 (Tracey et coll., 1987), il en n’est
pas de méme au degré d’oxydation IV: le cation vanadyle, qui se comporte comme un acide de
Lewis dur, est susceptible de former des complexes avec des ligands possédant des atomes
d’oxygene donneur et donc avec des ligands organiques comme les acides humiques et
fulviques. Cette complexation va donc contribuer a augmenter la stabilité du vanadium(IV) a des

potentiels plus élevés et lui permettre d’exister aux confins des zones oxique et anoxique.

II. B. ETAT PARTICULAIRE

La chimie du vanadium dans la phase particulaire est aussi trés sensible aux conditions de
pH et de potentiel rencontrées. Si I’oxyde V,0; apparait étre I’espéce la plus stable en milieu
réducteur (pe + pH < 5), les oxydes VO, et V,0; se substituent a lui dés que le milieu devient
plus oxydant. Dans les zones oxiques comme celle que nous avons étudi€e, on peut s’attendre a
ce que la vanadium particulaire soit au degré d’oxydation (V): si les vanadates les plus insolubles
sont ceux de plomb ( Pb,V>0; ou Pbiy(VO,); ), il semble peu probable qu’ils contrdlent la
solubilité du vanadium compte tenu des concentrations tres faibles rencontrées (Sadiq et Zaidi,
1985). D’aprés la figure 1.-6, au pH de ’eau de mer, cette solubilité apparait devoir étre

contrdlée par le vanadate de calcium en équilibre avec la calcite (Sadiq, 1988) suivant:

Ca(V03)2 + HCO;~ + 2 H,O < CaCO; + H" + 2H,VO,~

Le vanadium particulaire peut résulter aussi d’une adsorption du vanadium dissous sur
un matériau particulaire. Ainsi I’adsorption du vanadium(V) sur des oxyhydroxydes ferriques est
un mécanisme habituellement envisagé pour expliquer I’élimination de cet élément de I’eau de
mer;, Shieh et Duedall (1988) ont montré dans de I’eau de mer synthétique que I’adsorption du
vanadium(V) était trés rapide sur I’espéce amorphe ( (am) Fe;0s, HO ) et maximale a pH 5.
Méme si ce phénomene tend a se ralentir lorsque le pH augmente, I’adsorption du vanadium(V)
reste néanmoins tres efficace dans les eaux oxygénées. Tréfy et Metz (1989) estiment que
I’élimination du vanadium émis par les panaches hydrothermiques des grands fonds marins se fait
rapidement par ce type d’adsorption, ainsi que celle ( entre 10 et 60% ) du vanadium introduit

dans le milieu marin par le biais des fleuves.
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F16. 1.-6: INFLUENCE DU PH ET DU POTENTIEL SUR LA STABILITE DES SELS DE VANADIUM DANS L’ENVIRONNEMENT
MARIN D’ APRES S4D1Q (1988).

Le matériau biogénique est un autre support susceptible d’adsorber le vanadium.
Collier (1984) a été un des premiers a justifier ainsi les concentrations de vanadium dissous plus
faibles en surface que dans les eaux sous-jacentes (environ 90%) en imaginant le piégeage du
vanadium par des particules biogéniques: en effet, il observe simuitanément a une production
primaire importante une concentration maximale de vanadium particulaire dans les particules de
taille supérieure a 53 pm. De nombreux auteurs ont repris ensuite cette hypothése pour
expliquer des teneurs en vanadium dissous inférieures aux valeurs attendues (Prange et
Kremling, 1985; Amdurer et coll., 1988), méme si pour certains (Breit et Wanty, 1991) ce type
d’adsorption reste faible.

Enfin d’autres auteurs (Van der Sloot et coll., 1985) suggérent que dans des zones moins
oxygénées (estuaires) la diminution de la concentration en vanadium dissous serait liée a une
réduction du vanadium(V) en ( IV) . Or nous avons déja signalé qu’au degré d’oxydation IV,
I’ion VO** s’adsorbe trés facilement sur des surfaces hydroxylés -MOH (comme avec AlLO;,
TiOy,...) (Wherli et Stumm, 1989). Le passage du vanadium dans la phase particulaire pourrait
donc s’expliquer en partie par une réduction du vanadium(V) dissous a la surface de la particule
sous I’action par exemple du film de matiére organique qui I'imprégne, réduction qui serait

suivie par une adsorption.
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En résumé, dans I’eau de mer, la chimie du vanadium apparait étre dominée, en
milieu oxique, par le degré d’oxydation (V). Le vanadium serait essentiellement sous forme de
H,VO, ~ a I’état dissous, de Ca(VO;) » ou de vanadate adsorbé sur des oxy/hydroxydes
ferriques a I’état particulaire. Il peut exister au degré IV aux confins des zones oxique et
anoxique, stabilisé alors soit par sa complexation avec la matiére organique a 1’état dissous, soit
par une adsorption plus facile a ce degré d’oxydation sur les surfaces hydroxylées & 1’état

particulaire.

II1. L’EFFLUENT ETUDIE

Les eaux de rejet concernées sont celles provenant d’une des usines de la Société Tioxide
Europe S.A. . Mise en service en 1967, cette usine est implantée au nord-est du port de Calais,
en bord de mer. Sa capacité initiale de production était de 30000 tonnes par an d’oxyde de
titane; elle atteint actuellement 100 000 tonnes par an.

L’oxyde de titane est un pigment blanc de grande qualité destiné essentiellement a
opacifier des produits treés variés, et utilisé dans les domaines des peintures-dispersion, des
plastiques et de la papeterie ( support réfléchissant des papiers photographiques ). On le trouve
aussi dans les émaux, les céramiques ( ou il sert d’agent de nucléation ), les électrodes, les
encres, certains produits pharmaceutiques.....

Le procédé de fabrication développé a Calais est celui dit « au sulfate » (Fig. 1.-7): il
utilise un minerai enrichi, Je slag (scorie de titane provenant de ’extraction industrielle du fer
contenu dans 1’ilménite),qui contient entre 40 et 60 % d’oxyde de titane. Ce minerai est tout
d’abord finement broyé, puis attaqué par de ’acide sulfurique concentré (environ 90 %) pour
étre transformé en une solution de sulfates ferreux, ferriques et de sulfate de titanyle. Les résidus
et les boues inattaqués sont éliminés et les ions ferriques de la solution réduits en Fe** avec de la
tournure de fer pour éviter une précipitation ultérieure d’hydroxyde ferrique. Compte tenu des
conditions réductrices, le titane est alors au degré d’oxydation(III). La solution est clarifiée et
une cristallisatioﬁ provoque la précipitation de 1’heptahydrate FeSO,, 7TH,O qui est séparé par
essorage; ’étape suivante, essentielle, est une hydrolyse faite a I’aide de vapeur d’eau pour
élever la température a pres de 100 °C; le titane se trouve alors sous la forme d’acide hydraté

qui va précipiter:
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TIOSO4 (aq.) + 2 Hzo = TlO(OH)z + HzSO4
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FIG..-L.7: PROCEDE DE FABRICATION DU T10s.

Les conditions de précipitation doivent étre controlées afin d’avoir un précipité se filtrant et se
lavant facilement, et des germes de cristallisation peuvent étre introduits. Le gel d’hydrolyse est
ensuite séparé des eaux-méres, puis traité par une solution réductrice de Ti(III) pour éliminer les
métaux lourds éventuellement adsorbés (lixiviation). Il est calciné a des températures de ’ordre
de 800 a 1000 °C dans un four rotatif. Le pigment est ensuite refroidi, puis broyé en phase
humide avant de subir une opération d’enrobage.

Les solutions récupérées lors des différentes étapes de lavage et de filtration étant
traitées dans des bassins de décantation, les eaux de rejet seront relativement peu chargées en
phase solide. La phase liquide est elle fortement chargée en métaux lourds (V, Cr, Mn,
Fe, .....). Elle va se mélanger aux eaux cotiéres par I’intermédiaire d’une canalisation longue
d’environ 2000 m, dont ’extrémité se trouve a une profondeur de - 5,5 m hydrographique, soit

10 4 15 m. sous la surface. Le volume rejeté quotidiennement en mer est d’environ 8500 m’ .
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Afin de favoriser la dilution rapide de ’effluent, on utilise I’hydrodynamisme local des eaux
cotiéres en effectuant le rejet pendant le courant de flot qui est de méme sens que le courant
résiduel. L’opération est alors réalisée de fagon discontinue pendant 4 heures et demie durant un
cycle de marée, le pompage du rejet commencant 2 heures 30 avant la pleine mer et se terminant
2 heures aprés. Durant le reste du cycle de marée, ’effluent reste stocké dans les bassins de

décantation.

L’analyse de cet effluent a été réalisée. Sa densité est de 1,059 et sa concentration est
0,67 M en H,SO, . Son pH doit étre voisin de 0: en effet, si on fait ’hypothése que H,SO4
contribue principalement & I’établissement de la force ionique, le calcul du coefficient d’activité
de H' par la formule de Davies (Stumm et Morgan, 1981) conduit a un pH de 0,87 aprés dilution
d’un facteur 10 du rejet. Enfin son potentiel mesuré a 1’aide d’une électrode de platine est de
0,652 V. Compte tenu des couples Red / Ox concernés en milieu trés acide pour les métaux qui
nous intéressent plus particuliérement (Cr et V) et pour le fer soit:

3+ - 2+
Fe + e et Fe

H,CrO, + SH' + 3¢ o Cr(OH) + 3H0
VO, + 2H + ¢ s VO© + H0

le potentiel mesuré a I’électrode de platine de I’effluent correspond en réalité a un potentiel
mixte des différents couples, dominé sans doute par le couple Fe*  / Fe’* en raison des
concentrations élevées de fer. Ceci est d’ailleurs confirmé par I’ analyse possible du fer(Il) au
moyen d’une solution de sel cérique directement dans le rejet, comme nous le signalons plus
loin.

Nous avons calculé les potentiels normaux apparents E’y des couples Cr (III) / Cr (VI)
et V(IV) / V(V) précédents en supposant le pH de ’effluent proche de zéro. Nous avons trouvé
respectivement pour le chrome et le vanadium 1,34 et 1,00 V. Ces valeurs de potentiel, ainsi que
celle du potentiel normal Fe** / Fe’* (0,77 V.) sont supérieures au potentiel trouvé pour
I’effluent. Il apparait donc que les éléments Fe, Cr et V sont respectivement aux degrés
d’oydation (II), (III) et (IV) dans le rejet. Les analyses combinées du fer par spectrométrie
d’absorption atomique (dosage du fer total) et par potentiométrie a I’électrode de platine dans
’effluent par le sel cérique Ce(SO,), (dosage du fer IT) confirment bien que la quasi totalité du
fer présent dans le rejet est au degré d’oxydation(Il). D’autre part, pour le vanadium, si 1’analyse
par Résonance Paramagnétique Electronique (RP.E.) a la température de ’azote liquide ne

permet pas d’établir la présence ou I’absence de vanadium au degré (V), elle met par contre bien
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en évidence les raies hyperfines caractéristiques de la résonance paramagnétique du vanadium

(IV) complexé par 5 molécules d’eau (Fig. 1.-8) (Kon et Sharpless, 1966, Martin et coll., 1977;
Mac Bride, 1979).

400G
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: 1
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FIG. 1.-8: SPECTRE RPE ENREGISTRE A LA TEMPERATURE DE ‘AZOTE LIQUIDE (77°C) DU VANADIUM ANTHROPIQUE.

La phase dissoute a été analysée plus complétement a ’aide d’une torche a plasma
(I.C.P.-AE.S)) soit directement, soit aprés dilution d’un facteur 10 avec de I’eau Milli-Q afin
d’atténuer d’éventuels effets de matrice dus a la présence d’acide H,SO,. Les résultats obtenus
concordent, exception faite du cuivre pour lequel un probléme d’interférences a été observé et
résolu. Les concentrations (ppm.) ainsi que les flux massiques quotidiens rejetés (sur la base

d’un volume de 8500 m’, masse volumique = 1059 Kg / m®) sont consignés dans le tableau I.-3.
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Concentration (ppm)

Cr Fe Mn | Al | Sc | Ti A" Mg S Ni Pb Mo Cu

392 [2.9010°{ 73 | 591 | 2.5 | 706 | 118 |1.3110°| 20.7 10° 0.3 6.6 0.8 0.05

Flux massique (ton/jour)

033 | 247 [062]5021002] 6 [ 1.01 11.1 176 [2610° [5610°[6.810°]0.4 107

TABLEAU L-3: ANALYSE ELEMENTAIRE ET FLUX QUOTIDIEN DES EAUX DE REJET,

La phase particulaire est recueillie sur filtre Nuclépore, 0,45um., puis attaquée dans une
bombe Téflon en milieu acide [mélange HF / HNO; dans les proportions (5:3) ; (viv)]. Le
chauffage se fait de fagon séquentielle dans un four micro-ondes. Aprés évaporation presqu’a
sec, puis reprise a ’eau Milli-Q, la solution résultante est analysée par I.C.P.-AE.S. .

L’élément majoritaire de la phase solide de I’effluent 7JOXIDE est le Titane. Ce dernier
représente 45% en fraction massique de la matiére en suspension. Nous avons réalis€ un
enregistrement de diffraction RX de la phase solide du rejet. Le diffractogramme obtenu révele
la présence d’oxyde de titane cristallisé sous la forme: anatase et rutile. (Fig. 1.-9). Cependant,
I’existence de formes amorphes du type TiO(OH), ne peut pas étre exclue, et ainsi permettrait
de mieux expliquer la composition pondérale du solide de I'effluent. Nous avons également
analysé le chrome et le vanadium particulaire, et avons trouvé des quantités tout a fait
négligeables vis-a-vis de celles présentes dans la phase soluble: Cr, 0.8%; V, 0.5%. De plus, par
la technique I.C;P. - A.E.S., nous avons pu détecter les éléments fer, manganése et magnésium,
ceci grice a I’absence de perturbation / interférences avec I’élément majoritaire titane. Nous
avons trouvé les teneurs suivantes: Fe, 0.25%; Mn, 0.03% et Mg, 0.3%. Le diffractogramme
RX du solide rejeté par ’usine confirme ’existence d’oxydes de fer et titane tels que: Fe,TiOs,
pseudobrokite; et Fe,Ti30v, pseudorutile (Fig. 1-9). Ces oxydes proviendraient de sous produits
engendrés lors de la transformation industriel du minerai « slag » en TiO, . La présence d’(es)
oxyde(s) de Ti et Fe cristallisé(s) dans le minerai est d’ailleurs confirmé par un enregistrement de
diffraction RX (Fig. 1.-10).
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CHAPITRE II: ANALYSES DU CHROME ET DU VANADIUM
DISSOUS DANS L’EAU DE MER

Les concentrations trés faibles attendues pour les métaux étudiés - notamment en
milieu hauturier - impliquent des conditions de manipulation extrémement contraignantes et
rendent les analyses délicates. La réduction progressive des risques de contamination et
I'utilisation de méthodes de plus en plus raffinées font que sont publiées, chaque année, de
nouvelles mises au point de dosage d’un élément - trace dans I’eau de mer (sans vouloir
présenter une revue exhaustive des publications parues ces 10 derniéres années, nous en avons
dénombré plus de 30 pour les dosages du chrome et du vanadium dans 1’eau de mer). 1l est donc

clair qu’il n’existe pas de technique de dosage standardisée pour ces éléments.

Aprés avoir fait un tour d’horizon des divers modes opératoires utilisés, nous
détaillerons la technique d’analyse que nous avons mise au point pour le dosage du chrome aux
degrés d’oxydation (III) et (VI) et qui a été récemment publiée (Boughriet et coll., 1994).
L’analyse du vanadium a quant a elle fait 1’objet d’une publication plus ancienne (Dupont et
coll., 1991) et nous avons du apprendre a maitriser cette technique afin d’assurer une bonne

reproductibilité de nos résultats; nous la résumerons briévement.
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A) LE CHROME

La concentration totale du métal-trace n’est pas toujours le seul critére d’analyse
recherché. En effet, la toxicité d’un métal et sa biodisponibilité dépendent pour une part
importante de ses formes chimiques. Ainsi le chrome présente t-il une toxicité importante au
degré d’oxydation (VI) (Aitio et Tomatis, 1991). Par contre le chrome (III) joue un rdle vital
dans les processus métaboliques (Schwarz et Metz, 1957). Rappelons que nous avons établi au
premier chapitre que, dans I’eau de mer, le chrome (VI) existe principalement sous la forme
anionique CrO,”, alors que le chrome (III) - exception faite d’une éventuelle complexation par

la matiére organique- se trouve sous forme cationique (Cr(OH),") ou neutre (Cr(OH)).

Le but de notre travail a donc été de trouver une méthode d'analyse permettant la
détermination des concentrations de Cr(III) et Cr(VI) dissous qui soit simple et assez sensible
pour permettre le dosage d’échantillons prélevés loin du rejet, 1a ou sont attendues des
concentrations inférieures ou de ’ordre du pg. 1"". L’utilisation de techniques bien maitrisées au
laboratoire comme la spectrométrie d’émission atomique (I.C.P.-A.E.S.) ou I’absorption
atomique avec atomisation au four graphite (G.F.A.A.S) va nécessiter le passage, dans le
protocole d’analyse, par une étape de préconcentration. En effet, les faibles concentrations
attendues sont inférieures au seuil de détection limite obtenu par analyse directe avec ces

appareils.

11 existe diverses techniques de préconcentration pour la détermination du Cr(II) et du
Cr(VI) dissous dans I’eau de mer (Tableau II. -1):

e l'extraction liquide - liquide: cette technique est la plus ancienne; il s’agit
d’extraire 1’élément mis en présence de complexants organiques par un solvant. Les
complexants utilisés sont pour le chrome (III), I’acetyl acetone et pour le chrome (VI), le
diethyl dithio-carbamate, ’ammonium pyrrolidine dithiocarbamate ou des tri n alkyl amines.
Les solvants sont généralement la methyl isobutyl cétone (Hiro et coll, 1976), CHCl; (Osaki et
coll., 1983), ou lei toluéne (Campbell et Yeats, 1981).

e 'extraction liquide - solide: il s’agit d’une adsorption sélective du chrome (III)
réalisée soit directement sur silice (SiO, Lichrosorb; Boussemart et Van den Berg, 1994 ), soit

aprés complexation par la 8 hydroxyquinoléine sur résine (copolymeére styréne -
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divinylbenzéne; Isshiki et coll., 1989). Plus généralement, I’extraction liquide-solide peut €tre
une coprécipitation qui permet d’atteindre des facteurs d’enrichissement plus élevés que
’extraction liquide-liquide. Un instant tombée en désuétude en raison de la difficulté de réduire
les « blancs » de ’agent précipitant et ’effet de la matrice lié a la charge minérale, cette
technique s’est trouvée réactualisée grace a la réduction des contaminations et grace aussi aux
progrés de I’analyse par G.F.A A S.apportés par les modificateurs de matrice. L’agent
précipitant le plus habituel est Fe(OH); (Mullins, 1984; Ahern et coll., 1985; Sugimoto et
coll., 1988) mais la coprécipitation du chrome (III) ne serait pas tout a fait sélective, une partie
du chrome (VI) étant aussi entrainée (Obiols et coll., 1987). Agaki et coll. (1985) utilisent
Ga(OH);, Zhang et coll. (1982) PbSO, et Pb, (PO,); mais dans ce cas la coprécipitation ne
serait pas tout a fait complete (Tableau I1.-1).

Pour notre travail, nous nous sommes intéressés plus spécialement a cette
technique de préconcentration (coprécipitation par un hydroxyde métallique) car elle est simple
d'emploi, et donc bien adaptée pour un traitement rapide de 1’échantillon (apres filtration) a
bord d'un bateau et parce qu’elle permet éventuellement une préconcentration multi-
élémentaire. |

En ce qui concerne la phase initiale de I’analyse, nous avons repris la méthode
développée par Agaki et coll. (1985). Cette méthode est basée sur la coprécipitation des
métaux traces avec I’hydroxyde de gallium et elle permet d’obtenir un facteur de
préconcentration de 20. L’analyse finale des différents métaux adsorbés est faite par
I.C.P.-AE.S. (modéle Plasma Atomcomp MK II de la Société Jarrell Ash). Mais, compte tenu
des faibles concentrations de chrome dissous dans certains de nos échantillons (par exemple
moins de 25 ng.I" dans les eaux du détroit du pas de Calais), nous n’avons pu utililiser ce type
d’analyse, et ceci méme en poussant la préconcentration jusqu’a obtenir un facteur de
préconcentration de 100. Aussi avons nous €été amenés a utiliser la spectroscopie d’absorption
atomique (GFAAS-ZC) qui offre une sensibilité meilleure et une détection limite plus basse

(0.3 pug.I™) que celles obtenues par I'I.C.P.-AE.S. du laboratoire (15 pgI™).

Pour ce faire, nous avons du affiner les différents paramétres de 1’analyse et résoudre

notamment les problémes de matrice liés a la préconcentration.
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TABLEAU I1.-1

Auteurs Techniques Detection Applications
limite
RSD
Rendement (p)
Jeandel et Minster, 1984 | GFAAS dl: 0.10 pg 1" Ocean Pacifique:
coprécipitation avec Fe(OH); p= 80-90% 101+ 7.8 ngl" (s)
RSD: 5% 821+ 52 ng 1" ()
Sugimoto et coll., 1988 | GFAAS dl: 0.26 pg I

Coprécipitation:
Fell) -CrIl)

Fe(ll) - Cr(V])

Apte et coll., 1991 GFAAS dl: 0.05-0.1 pgt’
modificateur de matrice RSD: <5%

Hsieh et coll., 1993 GFAAS dL: 0.057 1" Mer des Philippines:
multiples injections: 0.15 ug.1' (s)
Fe(ll) — CrdIl) 0.3 pgl ()
Complexe Co — Cr(VI)

Sperling et coll,, 1992 | ETAAS RSD: 10% Standards Canadiens
préconcentration extraction
liquide/solide (Al,05)

Ahem et coll., 1985 XRF Palm Beach:(s)
Coprécipitation Cr(IlM=0.25 pg.I*

Cr(VD)=0.31 pg.I"

Zhang et coll., 1983 Activation neutronique dl:0.18 pg I Canada:
Coprécipitation: p=87% Cr(VD)=0.38 £ 0.12 pg.I"
PbSO; — Cr(II) Cr(VIy+Cr(Il)= 0.4 + 0.1 pg.l
Pba(POs), — Cr(lT) + Cx(VI)

Osaki et coll., 1983 Activation neutronique Japon:
extraction solvant/solvant APDC Cr(total)=0.33 ug.1I?
Coprécipitation Fe(OH)3 Cr(VI)=0.18 ug 1"

Akagi et coll., 1989

ICP-AES
Coprécipitation Ga(OH)3
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Auteurs Techniques Detection Applications
limite
RSD
Rendement
©)
Boussemart et (\14 d1:0.03 nM Atlantique Nord:
Van den Berg, 1994 extraction liquide/solide | P= 95 +6 % Cr(I) ~ 10 - 20 ng.I" (s)
. ~26 ng1" (f)
(S107) ng
Boussemart et coll., 1992 | CSV dl: 5.2 ngl" N.Ouest Mer Mediterranée:
Cr(Il) ~ 0.06 pg.I'y(s)
Cr(V) ~0.22 - 0.29ug I'
Campbell et Yeats, 1981 |A4A4S dl: 0.05 pgI' Mer Labrador: 4.5 1M
extraction solvant/solvant p=90% Nord Ouest Atlantique;
RSD: 6% 1 1
~0.18 pg.l” (s) ~0.27ugl” (H)
Nakayama et coll., 1981c | A4S Ocean Pacifique:
Coprécipitation Cr(IM) inore. =~0.05 pg.1”
Cr(VI): 0.10(s)- 0.18 (f) ug.!I"
Cr org.~ 0.26 pg 1"
Mer du Japon:
Cr(II) inorg. ~ 0.06 pg.1"
Cr(VI) 0.11(s)-0.08(f) pg.I"*
Crog.~0.29-0.31 ugI'(s)/
15 -0.26ug 1" ()
Mullins, 1984 AAS dl: 40 ng I Port Hacking:

Coprécipitation Fe(OH)3 —
CrIll)
Extraction APDC/MIBK —»
Cr(total)

Cr(Il=0.27 £ 0.02 pg.I"
Cr(VD)=0.49 £ 0.03 pg1"

Isshiki et coll., 1989

AAS

Complexation sur résine
8 HQ

dl: Cr(I) 1.3 ng.1™
Cr(total) 3.9
ng.I"
p=99.6 +39%
97.8+29%

Ocean Pacifique:

Cr(total) ~ 0.15 ug.I'- 0.24 pg I'
Cr(H) ~ 13 - 42 ng.I"

TABLEAU IL.-1; DONNEES BIBLIOGRAPHIQUES SUR L.’ ANALYSE DU CHROME DANS L’EAU DE MER.
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I. PARTIE EXPERIMENTALE

1-1. APPAREILLAGES ET REACTIFS

L’eau utilisée pour la préparation des différentes solutions (standards, dilutions,
solution d’hydroxyde de gallium, etc....) est de trés grande pureté (résistivité supérieure a 18,2
M Q. cm). Elle est obtenue a partir d’un systéme de purification Milli-Q (Millipore) alimenté
par de l'eau déionisée.

Les solutions standards de Cr(III) sont préparées a partir d'une solution commerciale
(1000mg I'L; Titrisol, Merck) diluée de fagon adéquate et acidifiée a 0.1N avec de l'acide
nitrique.

Le modificateur de matrice est préparé a partir de 1g de Mg(NO,),,6H,0 (Suprapur,
Merck) dissous dans 10 ml d’une solution acide de Pd(NO3)2"

Les solutions de chrome (VI) sont préparées juste avant emploi par dilution appropriée
d’une solution mere ( 0,02 M )de K,CrO, (Merck) dissous dans de I'eau Milli-Q.

La solution de gallium (5 g 1'1) utilisée pour la coprécipitation est obtenue en dissolvant
1g du métal 99.999% (Société Prolabo, France) a 130°C dans 10 ml d'HNO, Suprapur
concentré (Merck) pendant 4h. La solution est ensuite évaporée afin d'obtenir un volume final
d'environ 1ml, puis diluée avec de I'eau Milli-Q jusqu'a 250 mi.

Une solution de NaOH Suprapur (5M; Merck) est utilisée pour précipiter I'hydroxyde
de gallium dans les échantillons d'eau de mer.

La réduction du Cr(VI) en Cr(III) est réalisée grice a une solution contenant 150g.1"

de chlorure d"hydroxylamine (Merck).

Afin de tester notre protocole d'analyse , nous avons dosé des standards de référence
certifiés en chrome, qui nous ont été fournis par le National Research Council of Canada:

NASS-3, eau de mer océanique de référence, CASS-2, eau de mer cétiére de référence.

Les fours de graphite a recouvrement pyrolytique utilisés pour cette étude proviennent
de la Société "Varian" (Allemagne);, ceux a recouvrement non pyrolytique sont fabriqués par
la Société "Le Carbone - Lorraine” (Gennevilliers, France). Ces derniers sont tantalisés selon la

technique préconisée par Zatka, 1978.
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Un pHmétre, ( ISIS 20000, Tacussel ) est utilisé pour ajuster le pH des solutions
témoins et des échantillons d'eau de mer. Le pH de la solution n’est pas mesuré directement
dans la solution mais dans un aliquot de celle-ci, afin d’éviter tout risque de contamination de
I’échantillon. Le calibrage de ’appareil se fait avec des solutions (Titrisol, Merck) de pH 7.0 et
10.0.

Le spectrométre d'absorption atomique utilisé est le modéle 400 de la Société Varian
muni d'un systéme de correction de bruit de fond a effet Zeeman,; il est équipé d'un atomiseur
€lectrothermique du type GTA-96. Cet appareil est enticrement automatisé et piloté par

ordinateur.

I-2. ECHANTILLONNAGE

Les échantillons d'eau de mer utilisés pour la mise au point de la technique d'analyse du
Cr(IIl) et du Cr(VI) proviennent de différentes campagnes de prélévement réalisées dans le
détroit du Pas de Calais. Les prélévements, éffectués soit 2 environ -3m, soit a mi-hauteur de
colonne d'eau,se font a P’aide d’une pompe aspirante dont l'intérieur est entierement téfloné
(Asti). Celle-ci est reliée a un appareil de filtration en Téflon équipé d’un filtre de porosité
0.45um en polycarbonate (Nuclépore, diamétre de 142mm). L'eau de mer ainsi filtrée est
récupérée dans des flacons en polycarbonate de 500 ml préalablement décontaminés par mise
en contact durant une nuit avec un mélange d’acides (HNO;+HCI, 10%), puis ringés plusieurs
fois a l'eau Milli-Q . Afin de vérifier l'absence d'une éventuelle contamination en chrome de
I’échantillon par les filtres au cours de la filtration, nous avons minéralisé des filtres Nuclépore
par un mélange d’acides concentrés HF+HNO,+HCl (5.00/ 2.25/ 0.75; v/v/v ) dans des
bombes en Téfon. L'analyse par GFAAS-ZC de la solution obtenue a montré la présence de

chrome a des teneurs inférieures a la détection limite de notre appareil (0.02 pug.I™).
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1-3. ETAPE DE PRECONCENTRATION

Nous détaillerons ici les différentes phases de la préconcentration. Nous justifierons

dans le paragraphe suivant le choix des conditions opératoires.

L’étape de préconcentration est réalisée a bord du bateau: pour un échantillon, I’eau de
mer filtrée est directement collectée dans deux flacons en polycarbonate de 500 ml
préalablement ringés avec un peu de filtrat. Dans ces flacons auront lieu la coprécipitation, puis
la centrifugation. L’un des flacons est destiné a I’analyse du chrome (III), autre a celle du

chrome total.

a. Détermination de la teneur en chrome (I1)

A environ 500 ml d'eau de mer filtrée, contenant entre 20 et 250 ng de chrome, sont
ajoutés lentement 500 ul d’une solution de gallium 5 g Il Le pH de la solution est ajusté a
environ 9,4 par des ajouts successifs d’hydroxyde de sodium SM. Aprés homogénéisation, la
solution est ensuite laissée au repos pour réaliser la coprécipitation. Puis aprés une heure
d'attente, la solution est centrifugée a une vitesse de 3400 t/mn pendant 30 minutes. Le
surnageant est éliminé et le précipité est récupéré, puis dissous avec 200ul d'acide nitrique
concentré (Suprapur). La solution ainsi obtenue est finalement complétée a 5 ml par addition
d'eau Milli-Q.

b. Détermination de la teneur en chrome total

Le chlorure d'hydroxylamine s’est avéré étre trés efficace pour la réduction du
chrome(VI) en chrome(III). La réaction est totale au bout de 10 minutes.

Dans le second flacon contenant le méme échantillon d’eau de mer, sont introduits
500 ul de la solution de gallium puis 500 pl d’une solution 150 mg.l'1 de chlorure
d'hydroxylamine; la réduction étant plus efficace en milieu acide, le pH du milieu est ajusté a
2 par ajout dHNO; Suprapur. Apres une attente de 20 mn (pour s’assurer que la réduction
du Cr(VI) en Cr(Ill) est totale), le protocole de préconcentration est conduit de fagon

identique a celui décrit pour le chrome(III).
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500 ml d'eau de mer filtrée

ajout : 500 pl Ga (5g.I'")

\ Cr(ID + Cr(VD

Cr(11D) ajout : 500 ul de NH,OCl

/ 100 ul HNO,
Ih
b

ajout de NaOH (5N) jusqu'a pH=9 4

\)

centrifugation 3400 t/mn pendant 30 mn

~L élimination du surnageant
ajout 200 pl HNO; concentré Suprapur
J« dissolution du précipité

complément du volume a~5 ml

analyse par GFAASZ

FIG. IL-1: PROTOCOLE DE PRECONCENTRATION DU CR(III) ET CR(VI) DISSOUS DANS L’EAU DE MER

I1. RESULTATS ET DISCUSSION

II-1 RECHERCHE DES CONDITIONS OPTIMALES DE FIXATION DU
CR(III) PAR GA(OH),4
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Cette recherche vise a déterminer la quantité de gallium utile & la coprécipitation, et a
définir la gamme de pH dans laquelle la coprécipitation doit €tre réalisée ainsi que le temps de

contact nécessaire.
a.. Quantité de coprécipitant

Une eau de mer dite « propre » ([Crlusos< 0.02 pg.l" ) est enrichie d’une quantité
connue de Cr(IIl) pour obtenir une solution de 0.4 pgl' dont on fait plusieurs échantillons.
Dans chacun d’eux, on ajoute des quantités variables de gallium allant de 0,1 a 20,0 pg.l'1 ; le
pH des solutions est ajusté a 9,4 et le dosage du chrome dans chaque solution est entrepris
suivant la méthodologie décrite précédemment. Lorsqu’on étudie I’influence de la quantité de
gallium introduite en solution sur la quantité de chrome trouvé, on observe (Fig. II-2) qu’au
moins 2 mg de gallium pour un échantillon de 500 ml sont nécessaires pour obtenir un
rendement de fixation du chrome (III) supérieur a 97%. Pour nos analyses, nous avons donc

fixé la quantité de coprécipitant a 2,5 mg de gallium pour un volume d'eau de mer a analyser de
051
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F1G. IL-2: RENDEMENT DE COPRECIPITATION DE CR(III) PAR GA(OH); EN FONCTION DE LA QUANTITE DE

GALLIUM INTRODUITE (PH DE COPRECIPITATION FIXE A 9.4)
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b. pH de coprécipitation:

Akagi et coll. (1985) ont étudi€ la zone de pH dans laquelle le rendement de la
coprécipitation avec ’hydroxyde de gallium est maximum pour différents métaux. A partir
d’essais réalisés sur des échantillons de 1 litre d'eau de mer artificielle contenant 10 mg de
gallium. IIs ont conclu que:

e a des pH inférieurs a 5 ainsi que dans la gamme comprise entre
6.0 et 8.6, le gallium ne précipite pas quantativement .

e pour des pH supérieurs a 8.6 le gallium ne précipite pas si le milieu ne
contient pas de magnésium.

ea des pH voisins de 9, le Cr est coprécipité quantitativement avec

I'hydroxyde de gallium.

Dans notre étude, nous avons ré-examiné la variation du rendement de fixation du
chrome par I'hydroxyde de gallium en fonction du pH de coprécipitation compte tenu de nos
conditions opératoires:

¢ [Ga]= 5 mg par litre d'eau de mer
e volume d'eau de mer analysée: 500 ml

e temps de contact: 40 mn.

L’ajustement du pH des différentes solutions coprécipitées s’effectuant par des ajouts
progressifs de petites quantités d’hydroxyde de sodium Suprapur SM, nous avons vérifié
I'absence de chrome dans NaOH. Pour cela, nous avons préparé des solutions de NaOH dans
de Peau Milli-Q contenant une quantité de NaOH équivalente a celle additionnée aux
échantillons d'eau de mer analysés. Aucune trace de chrome (teneur inferieure a la détection
limite, c’est a dire [Cr]< 0.02 pg.I" ) n’a été trouvée lors du dosage de ces solutions.

Le rendement de coprécipitation du Cr(III) apparait étre supérieur ou égal a 97% dans
une gamme de pH comprise entre 9.3 et 10.0 (Fig. II-3). Dans la suite de ce travail, afin de ne
pas augmenter de fagon excessive la basicité du milieu ( le précipité devant étre ultérieurement
dissous en milieﬁ acide ) nous avons décidé de précipiter I'hydroxyde de gallium dans une

gamme moyenne de pH comprise entre 9.3 et 9.5 .
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Fig. 11.-3: RENDEMENT DE FIXATION DU CR(III) EN FONCTION DU PH DE PRECONCENTRATION.

c. Temps de contact

Le temps de contact entre précipitant et coprécipité est trés important dans ce type
d’analyse. Trop court, il risque d’entrainer une récupération non quantitative du métal; trop
long, on augmente les risques de contamination ou d’adsorption de I’analyte sur les parois des
flacons. Mullins (1984) a montré que la séparation quantitative du chrome(IIl) par
coprécipitation avec un oxyde de fer hydraté était quantitativement réalisée au bout de 2 a 3h.
Nous avons donc examiné le pourcentage de fixation du Cr(IIT) sur Ga(OH); en fonction du
temps de contact. Dés le début de la coprécipitation, le mélange est vigoureusement agité pour
amorcer la précipitation de I’hydroxyde de gallium puis laissé au repos durant des temps
variant entre 5 et 250 minutes pour parfaire la coprécipitation, avant d’étre centrifugé a 3400
t/mn. Notre étude a montré que le Cr(III) est totalement fixé au bout d’un temps de contact de
40 mn (Fig.11.-4). Pour des temps plus longs, le rendement de fixation reste constant. Pour

toute la suite des expériences, nous avons choisi un temps de contact de 40 minutes.
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F1G.IL-4: RENDEMENT DE COPRECIPITATION DU Cr** SUR Ga(OH); EN FONCTION DU TEMPS DE CONTACT

II-2. RECHERCHE DES CONDITIONS OPTIMALES POUR
L'ANALYSE DU CR(III) PAR GFAAS-ZC.

Durant tous nos essais, I’absorbance détectée par GFAAS-ZC a été mesurée en mode
aire de pic.

En appliquant la méthode des ajouts dosés sur un échantillon d'eau de mer , on obtient
une droite de calibration. La linéarité est vérifiée jusqu'a 80 ng d'ajout de chrome dans un
échantillon préconcentré de 5 ml (soit 16 ppb, avec un facteur de préconcentration de 100). II
est important de noter que lorsque les volumes de ’échantillon d’eau de mer préconcentré et
ceux des ajouts de standard introduits dans le four sont différents d'un facteur deux ou plus, les
temps de séchage peuvent étre insuffisants et de ce fait la sensibilité du dosage amoindrie. Dans
les conditions imposés par notre programme thermique (temps de séchage suffisamment long),

de tels effets n'ont pas été observés.
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L’utilisation d’un modificateur de matrice a ét€é rendue nécessaire. En effet, des
interférences chimiques dues probablement aux concentrations élevées en gallium dans
I'échantillon préconcentré induisent des perturbations lors de l'atomisation du chrome: on
observe un retard d’atomisation qui entraine une mauvaise résolution du signal d’absorbance.
De plus ce signal d'absorbance n'est pas reproductible, notamment dans le cas des faibles
concentrations en chrome. De nombreux auteurs, confrontés aux problémes de matrice, ont
proposé d’utiliser le palladium comme modificateur (Ediger et coll.., 1974; Schlemmer and
Welz, 1986; Shan et Ni, 1981; Weibust et coll., 1981; Shan et coll., 1983/1984). Nous avons
donc introduit dans nos solutions du nitrate de palladium (PdNO,), acidifié & 15% et observé
effectivement une atomisation du chrome plus efficace.

Le mécanisme de 'action du Pd(NO3)2 est encore mal connu. On admet généralement
que les ions nitrates oxydent le Pd(II) a 870°C (Hoenig et Kersabiec, 1990). La plupart des
éléments analysés par GFAAS réagissent dans le four pour aboutir soit & une insertion de
l'analyte dans I'oxyde, soit a la formation d'un alliage qui donnera une combinaison stable a une
température de l'ordre de 1200°C. Ceci permet d'éviter la perte de I'analyte et d’obtenir une
bonne élimination de la matrice.

Nous avons éffectué plusieurs essais en testant des modificateurs de matrice composés
de quantités variables de nitrates de palladium et de magnésium en milieu acide nitrique, le sel
de magnésium étant ajouté pour améliorer la reproductibilité des mesures (Hoenig et
Kersabiec, 1990) et abaisser la détection limite. Finalement des concentrations de 0,2 g I'' de
palladium, 18 g. I'' d’acide nitrique et 100 g. I'' de nitrate de magnésium [Mg(NO;),, 6H,0]
nous ont permis d’obtenir la meilleure résolution du signal d’absorbance du chrome.

Deux modes de calibration étaient possibles: la méthode classique utilisant des
standards de chrome préparés dans ’eau Milli-Q et la méthode des ajouts dosés. Dans le
premier cas, les standards ont été injectés dans des fours de graphite a recouvrement
pyrolytique, et les absorbances ont été mesurées. Nous avons tracé différentes courbes de
calibration pour des volumes de modificateur de matrice variables. L’évolution des pentes
A(absorbance)/A([Cr3+]) - qui va refléter ’évolution de la sensibilité - est représentée en

fonction du volume de modificateur de matrice injecté dans le four (Fig. IL.-5) .
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FIG. IL.-5: EVOLUTION DE L’ABSORBANCE DU CHROME DETECTEE PAR GFAAS-ZC EN FONCTION DU VOLUME DE

MODIFICATEUR INTRODUIT.

Notre étude montre que I’atténuation de ’absorbance due a la présence du modificateur
de matrice dans le standard dépend de la quantité. de modificateur introduit. Elle devient
proche de celle observée dans des échantillons d'eau de mer préconcentrée quand le volume de
modificateur de matrice est de 5ul. Cette méthode « classique » pourrait donc étre utilisée.
Cependant, compte tenu des varations probables de la matrice dues a des facteurs de
préconcentration différents d’un échantillon a I’autre, nous avons préféré la méthode des ajouts

dosés qui va prendre en compte cette fluctuation.

Pour améliorer encore la résolution du signal d’absorbance du chrome, nous avons
ajouté une étape supplémentaire dite « cool-down» dans la programmation du four. Un
brusque refroidissement du four a une température inférieure a 200°C apres I’étape de pyrolyse
permet d’augmenter a la fois ’efficacité de I’atomisation des éléments réfractaires et la

sensibilité (Falk et coll., 1985; Manning et Slavin, 1985; Hoenig et coll., 1986). Nous avons
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donc étudié I’évolution du pic d'absorbance du chrome en fonction du refroidissement AT
(Fig.I1.-6). La diminution des interférences chimiques est confirmée par une augmentation de
’absorbance du chrome. Les conditions idéales observées pour une bonne stabilité du signal
(RSD < 2%) et une bonne reproductibilité des mesures ( RSD < 2%) sont obtenues pour une

valeur AT=1800°C.
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Fig. I1.-6: EFFET DE L’ETAPE DE « COOL-DOWN » SUR LA FORME ET L’ INTENSITE DES PICS D’ ABSORBANCE DU CR

DANS DES ECHANTILLONS D'EAU DE MER PRECONCENTREE CONTENANT [CR™F40ugl' EN

UTILISANT DES FOURS A RECOUVREMENT PYROLYTIQUE. A: BLANC. SIGNAL DU CHROME, AT:
B, 1800 °C; C: 1600°C; D:1400°C; E: 600°C; ETF: 0 °C.

Pour ’analyse du chrome, I'utilisation de la technique GFAAS-ZC a permis d’obtenir
des détections limites 50 fois inférieures a celle atteinte habituellement par LC.P - AE.S.
(respectivement 0.3 etl15 pgIh. C ependant, pour ce métal, il est nécessaire d'imposer certaines
conditions opératoires précises. En effet, Veillon et coll. (1980) ont montré, dans une étude sur
I'analyse du chrome dans une matrice complexe (l'urine), qu'une quantité non négligeable de ce
métal était irréversiblement retenue sur les parois du four. Cette quantité de chrome retenue est

fonction de différents parameétres:

o le type de four utilisé: les fours a recouvrement pyrolytique retiennent moins

de chrome que les fours & recouvrement non pyrolytique.
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e le temps de montée en température et la température d'atomisation: plus le

temps de montée est petit et la température €levée, moins le chrome se fixe sur
les parois du tube.

e la_matrice: le pourcentage de chrome retenu lors de 1'étape d'atomisation
dépend de la nature méme de la matrice. La comparaison des courbes de
calibration trouvées dans la littérature et obtenues a partir de matrices

différentes n’a donc pas de sens.

Le chrome réagit avec le graphite dans les fours pour donner du/des carbure(s) de
chrome (Veillon et coll., 1980; Castillo et coll., 1988). Outre la destruction progressive du
four, un effet de « mémoire » se produit, et ’accumulation prolongée de carbures a la surface
des fours de graphite conduit & une diminution notable de la sensibilité. Cr;C, est souvent cité
comme l’entité chimique responsable de ces interférences car il est connu pour étre
difficilement dissociable a la température d'atomisation du chrome. De nombreux autres
éléments ( aluminium, tungsténe...) se comportent d’ailleurs de maniére identique avec le
carbone pour former des carbures généralement thermiquement trés stables (Wells, 1962;

Pascal, 1968), et se volatilisant en partie durant I'étape d'atomisation suivant la réaction:

M. C <nM +mC
M) ® S
(les indices "s" et "g" correspondent respectivement aux phases solides et gaz). Le carbone
ainsi formé a la surface du tube selon cette réaction est responsable de la volatilisation du métal

retenu a la surface du four lors de I’étape d’atomisation suivante.

Nous pensons que la formation de carbures de chrome n’est pas la cause principale de
la faible durée de vie des fours de graphite avec recouvrement pyrolytique ou non. En effet,
nous avons observé que I’'intensité du signal d’absorbance du chrome dans I’eau Milli-Q est a
peine altérée au bout de 80 injections. Par contre, en présence de la matrice de Ga(OH);, ce

signal diminue rapidement a partir de 25 injections (Fig.I1.-7).
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Fig. IL-7: EVOLUTION DU SIGNAL D’ABSORBANCE DU Cr DETECTE PAR GFAAS-ZC EN FONCTION DU NOMBRE
D’INJECTIONS. VOLUME INJECTE: 5ul D'UNE SOLUTION A 20 pgl' DE Cr, DANS UN FOUR DE

GRAPHITE A RECOUVREMENT PYROLYTIQUE. EN PRESENCE ([J) ET EN ABSENCE DE Ga ().

Ces résultats suggerent que le gallium pourrait générer des carbures qui seraient responsables
de la diminution de la quantité de chrome volatilisée lors de ’atomisation. De plus la
température d’atomisation élevée (2750°C) doit contribuer aussi a détériorer rapidement les
fours. Nous avons donc songé utiliser des fours de graphite imprégnés de tantale (Hoenig et de
Kersabiec, 1990). On observe alors que, dans les mémes conditions, leur durée de vie est plus
longue: aprés une période de décontamination du four due a la procédure de tantalisation
(environ 15 injections sont nécessaires pour éliminer le chrome apporté par ces réactifs), le

four est a peine altéré au bout de 50 injections (Fig.II.-8).
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F1G.IL-8: EVOLUTION DU SIGNAL D’ ABSORBANCE DU Cr EN FONCTION DU NOMBRE D’INJECTIONS DANS UN FOUR
TANTALISE. LE VOLUME INJECTE EST DE 5ul D’UNE SOLUTION A 20pg.l", EN ABSENCE (M) ET EN
PRESENCE DE Ga ().

L’utilisation de four tantalisé nous a conduit a redéfinir la température d’atomisation
optimale. La figure II.-9 (variation de I’absorbance en fonction de la température d’atomisation
dans le cas d’un four a recouvrement pyrolytique ou tantalis€) montre que:

e le signal d’absorbance atteint un maximum pour une température
d’atomisation de 2700°C en utilisant des fours non-tantalisés et de 2750°C avec
des fours tantalisés.

e le signal d’absorbance est environ 4 fois plus faible en utilisant des fours
tantalisés. Cet inconvénient est compensé par une remarquable reproductibilité

des mesures (Figs. I1-7 et II-8).



57

Absorbance
0.200 “ A
 m- - "I" - a
mn” ’ :
0.150 T ,' ,
” I
’ I
’ I
i ’ |
0.100 . ,
’ I
V4 [ |
” I
0.050 T . B :
| o
2700°C | AT0C
0.000 ¢ : | : —++ —
2200 2300 2400 2500 2600 2700 2800 2900
-
Température

d'atomisation /°C

FIG. 11.-9: EFFET DE LA TEMPERATURE D’ATOMISATION SUR L’ABSORBANCE DU CR DANS DES ECHANTILLONS
D’EAU DE MER PRECONCENTREE AVEC GA(OH);, [Crlajoute= 40pg/l'. A.:ANALYSE PAR
GFAAS-ZC DANS DES FOURS GRAPHITES A RECOUVREMENT PYROLYTIQUE, B: ANALYSE PAR

GFAAS-ZC DANS DES FOURS TANTALISES.
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Le programme thermique proposé est présenté ci aprés:

Température / °C

Atomjsation

3000 '"\‘
Pyrolyse T"—'
2500 l X

2000 Nettoyagé¢
1500
1000
Séchage "
1- n'

500 l Cool-dow

0 - L } = } t } } } t t L :

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
L
Temps /s

Fi1G. 11.-10: PROGRAMME THERMIQUE UTILISE POUR L’ ANALYSE DU Cr PAR GFAAS-ZC.
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Les paramétres instrumentaux et analytiques utilisés pour la détermination du chrome

dissous sont résumés dans le tableau I1.-2.

Spectrométre:
longueur d’onde 357.9 nm
courant de lampe 7 mA

correction de bruit de fond

oui (Zeeman)

largeur de fente

0.2 nm

débit d’argon

3 . min™

volume injecté / pl

Echantillon: Solution Modificateur de matrice
blanc 15 5
standard 1 5 5
standard 2 10 5
standard 3 15 5
échantillon 5 5

TABLEAU IL.-2: PARAMETRES INSTRUMENTAUX ET ANALYTIQUES POUR LA DETERMINATION DU CR PAR

GFAAS-ZC.
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III. C. DETERMINATION SELECTIVE DU CR(III) ET CR(VI):

Nous avons signalé dans le premier chapitre que la matiére organique dissoute devait
contribuer, selon certains auteurs, a stabiliser le chrome (III). Nakayama et coll. (1981 a) ont
observé que des complexes organiques affectaient la coprécipitation du chrome (III) avec
’hydroxyde ferrique (méme si ses travaux ont été mis en doute par la suite par Jeandel (1987).
Nous avons donc été conduits a vérifier I'impact que pouvait avoir la matiére organique sur la
coprécipitation Cr(III)-Ga(OH)s.

Il serait nécessaire de connaitre la capacité complexante de cette matiére organique
dont on admet généralement que sa concentration dans I’eau de mer est <10 M (Nakayama et
coll., 1981 b; Shan et coll., 1984). Malheureusement on connait encore mal la nature des
substances organiques présentes dans les eaux que nous avons étudiées (détroit du Pas-de-
Calais). Pour contourner cette difficulté, nous avons utilisé une eau de mer filtrée, et y avons
introduit de I’acide ethyléne diamine tetraacétique (E.D.T.A.) connu pour étre un ligand
formant des complexes stables avec le chrome (II) (Sillen et Martell, 1971; Geisler et
Schmidt, 1991-1992).

Une solution constituée de 500 ml d’eau de mer filtrée, 250 ng de chrome (III) et
1,86 mg. d’E.D.T.A. (soit une concentration de 10 > mol.I"’, environ 10 fois supérieure 2 la
concentration supposée de matiére organique dans I’eau de mer) a été soumise au protocole
analytique décrit précédemment pour voir si ce complexant organique fort masquait tout ou
une partie du chrome (III) susceptible de se fixer a Ga(OH);. Un premier essai a été entrepris
en laissant une durée de 4 heures a la réaction de complexation avant d’entreprendre la
coprécipitation. Aprés analyse, 97 % du chrome (III) introduit initialement ont pu étre
retrouvés. Nakayama ayant procédé avec des temps de contact plus longs pour assurer la
complexation, nous avons repris notre expérience avec des temps compris entre 1 et 6 jours en
se mettant en milieu acide (pH compris entre 2 et 3) pour éviter une éventuelle adsorption du
chrome (III) sur les parois du flacon [Jeandel et coll., (1987) avait en effet avancé cette
hypothése pour expliquer les résultats de Nakayama]. Avec ces nouvelles conditions
opératoires, 96 % du chrome(III) complexé se retrouvent avec le précipité de gallium. Dans la
mesure ou le pouvoir complexant de ’E.D.T.A. peut refléter celui de la matiére organique

dissoute, nous pouvons donc conclure que la coprécipitation avec I’hydroxyde de gallium
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permet un dosage efficace du chrome (III) dissous dans ’eau de mer méme en présence de
matiére organique.

Nous avons vérifié que la coprécipitation était sélective vis a vis des 2 états d’oxydation
du chrome et que le chrome (VI) ne coprécipitait pas avec Ga(OH); . Une solution de
concentration en Cr(VI) 0.30 uM a été préparée en ajoutant du chromate dans une eau de mer
« propre ». Aprés analyse, on observe que moins de 1% de la quantité totale de Cr(VI)
introduite a été fixée par Ga(OH); pour des pH de coprécipitation compris entre 9.3 et 10.0.
Ce résultat est a rapprocher des travaux de Nakayama et coll. (1981 c) qui soulignent que le
chrome (VI) ne coprécipite pas avec Fe(OH);

Cette absence de coprécipitation du chrome(VI) justifie & priori le protocole de
préconcentration décrit Fig. II-1: ’échantillon d’eau de mer étant réparti dans deux flacons, la
méthode, utilisée sans appoint de réducteur dans le premier flacon, permet de connaitre la
concentration en Cr(IIl). Dans Iautre, aprés introduction du chlorure d’hydroxylamine dont
nous avons vérifié I’éfficacité du pouvoir réducteur en milieu acide (on observe - Fig.I1.-10 -
que 97+ 1% du chrome(VI) est réduit en moins de 20 minutes), P'utilisation du méme
protocole d’analyse permet de connaitre le chrome total; le chrome(VI) est déduit par

différence.

Pour tester la fiabilité de ’analyse, nous avons déterminé les teneurs en chrome d’eaux
de mer de référence: I’'une cotiere CASS-2; et ’autre provenant du large NASS-3. L ’analyse
du chrome total contenu dans ces deux échantillons a nécessité la réduction du Cr(VI) en
Cr(III) décrite précédemment. Nous avons obtenu les résultats suivants:

[Crlowa= 183 + 11 ng/l pour le standard NASS-3

et [Crloa=140 + 8 ng/l pour le standard CASS-2.

Ces concentrations sont proches de celles certifiées par le « National Research Council of

Canada » (175 £ 10 ng/l pour NASS-3 et 121 + 16 ng/l pour CASS-2).
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La détection limite obtenue avec nos conditions expérimentales, définie comme trois
fois la valeur du bruit de fond, est de 2 pgl" (cette valeur correspond a un facteur de
préconcentration de 100 de I’échantillon & analyser). La détection limite est donc de 0,02 pg I"*

dans les échantillons initiaux d’eau de mer.

Un des problémes importants liés aux études de spéciation d’un métal trace susceptible
d’exister a I’état dissous sous des formes physico-chimiques différentes en équilibre est que le
processus de ’analyse ne vienne pas modifier la répartition initiale « in situ » du métal sous ses
différentes formes. Nous avons donc voulu vérifier que le traitement de 1’échantillon par
coprécipitation d’une part, les conditions de stockage de 1’échantillon d’autre part ne

modifiaient pas la spéciation du chrome.

L’impact que la coprécipitation aurait pu avoir sur la répartition Cr(IIl) / Cr(VI) a été
recherché sur des échantillons d’eau de mer « propre » dopés avec des quantités variables de
Cr(VI) et Cr(Ill). Les résultats (tableau II-3) montrent que les quantités de chrome (III)
et (VI) introduites sont retrouvées au dosage et que les proportions respectives du chrome
sous ses 2 états de valence sont donc respectées au moins durant le temps que dure le

processus de coprécipitation (c’est-a-dire a peine 1 heure).

A Tinverse, I'influence du conditionnement de I’échantillon [présence de matiére
organique pouvant réduire le chrome (VI) en milieu acide (4hern et coll. (1985)] ou celle des
conditions de stockage peuvent influencer la spéciation. Si le premier risque est évité puisque
Péchantillon est amené a pH 9,4, nous avons cherché a savoir si le temps de séjour de
I’échantillon dans son flacon de stockage (flacon en polycarbonate) avait & court terme une
influence sur la spéciation; Jeandel (1987) avait avancé I’hypothése d’une adsorption du
chrome (III) sur les parois & pH voisin de 8,5 (disparition de 80% du chrome aprés 92 heures

de contact dans des flacons de polypropyléne).
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Chrome ajouté pg.1” Chrome trouvé pg.I” Rendement /%
Echantillon Cr(VD) Cr(11D) Cr(VD Cr(1ID Cr(VD) Cr(1I)
°
1 - 0.73+0.03 <0.02 0.74 +0.02 <1 1013
2 - 0.73+0.03 <0.02 0.69 £ 0.02 <1 95+3
3 - 0.73 £0.03 <0.02 0.71 £ 0.02 <1 97+3
4 9.15 £0.27 - 9.12+0.27 0.05+0.01 99+3 <1
5 9.15 £0.27 - 8.90 £ 0.26 0.09 £ 0.02 97+3 <1
6 1.70 £ 0.05 0.52+0.02 1.61 £0.05 0.51+0.03 95+3 98 +3
7 1.12 £0.04 1.01 £ 0.03 1.13+£0.03 0.97£0.06 94+3 96+ 3
8 0.62 +0.02 1.40 £0.05 0.60 £0.02 1.35+0.08 97+3 97+3

TABLEAUIL.-3: PRECISION ET REPETABILITE DE LA DETERMINATION DES TENEURS EN CHROME DISSOUS DANS DES
ECHANTILLONS D’EAU DE MER FILTREE DITE « PROPRE » PREALABLEMENT DOPEE EN Cr(III)
ET/0U Cr(VI).

Dans le méme ordre d’idées, Boussemart et coll. (1992) observent sur des échantillons
identiques analysés soit directement sur le bateau, soit beaucoup plus tard en laboratoire aprés
une période de congélation, que non seulement la concentration du chrome total a diminué
apres le stockage de I’échantillon dans des flacons de polyéthyléne haute densité, mais encore
qu’une partie du chrome (VI) a été réduite. Nous avons donc testé en laboratoire les flacons en
polycarbonate décontaminés servant habituellement au stockage de nos échantillons. Une
quantité connue de chrome (III), a été introduite dans de ’eau de mer filtrée 4 pH voisin de 8.
Les analyses réalisées apres des temps de contact variables montrent (Fig.I-11) que prés de 50
% du chrome dissous sont adsorbés sur les parois du flacon en moins de 3 heures. Il apparait
donc indispensable de réaliser la préconcentration dés que I’échantillonnage est terminé, c’est a
dire sur le bateau si on désire avoir une image fidéle de la spéciation du chrome dans 1’eau de

mer.
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FiG. IL-11: EVOLUTION DE LA TENEUR EN CHROME DISSOUS, DETERMINEE PAR GFAASZC DANS UN FOUR DE
GRAPHITE TANTALISE, EN FONCTION DU TEMPS.LA TENEUR EN Cr{IIl) INITIALEMENT INTRODUITE

DANS L’EAU DE MER FILTREE A pH ~8 EST DE 2.63 pg.1” .

CONCLUSION

Notre étude a permis la mise au point d’une méthode de spéciation du chrome dissous
dans ’eau de mer. Le chrome est préconcentré avec un hydroxyde de gallium et analysé
ensuite par spectroscopie GFAAS-ZC. Dans nos conditions expérimentales, le Cr(III) est
coprécipité quantitativement et sélectivement avec Ga(OH); dans une gamme de pH variant
entre 9,3 et 9,5 . Le rendement de préconcentration ainsi obtenu est de 98% pour le Cr(III) et

<1% pour le Cr(VI). L’analyse par spectroscopie GFAAS-ZC est réalisée dans des fours
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tantalisés en utilisant la méthode des ajouts dosés. La reproductibilité des mesures est
améliorée par 1’ajout dans I’analyte d’un modificateur mixte de matrice {Pd(NOs),+*Mg(NOs),,
6H20}.La courbe de calibration obtenue dans ces conditions est linéaire pour une gamme de
concentration de chrome comprise entre 0 et 80 pg.I”'. La détection limite de cette méthode est
de 0,02 pgl' pour Déchantillon d’eau de mer initial (500 ml). Le chrome total
{Cr(IID+Cr(VI)} est coprécipité par Ga(OH); (aprés réduction du Cr(VI) en Cr(Il) par une
solution de chlorure d’hydroxylammine) selon le méme protocole. La coprécipitation des
échantillons a analyser doit étre faite immédiatement apreés leur prélévement, afin d’éviter toute
perte de l’analyte par adsorption sur les parois des flacons et tout changement d’état

d’oxydation du chrome.
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B) LE VANADIUM

Comme pour le chrome, I’étude bibliographique (tableau II.-4) montre que la
plupart des techniques analytiques ont été utilisées pour la mise au point du dosage du
vanadium dissous dans ’eau de mer. A I’époque ou ce probléme était étudié au laboratoire,
aucune des méthodes préconisées dans la bibliographie ne faisait référence. Depuis 1991 - date
a laquelle des chercheurs de notre laboratoire ont publié (Dupont et coll, 1991.), on ne
dénombre pas moins de 8 publications sur ce sujet, prouvant ainsi la difficulté du dosage du
vanadium et la nécessité d’acquérir un certain savoir-faire.

Dans ces derniéres publications deux méthodologies sont rencontrées: la
premiére est basée sur une analyse directe de ’élément dans ’eau de mer (Van den Berg,
1991; Vega et Van den Berg 1994). La méthode est longue et nécéssite une grande maitrise de
la technique utilisée (polarographie). La seconde passe au contraire par une étape de
préconcentration nécessitant I’emploi d’un complexant [ 8 hydroxyquinoléine, Ohashi et coll.
(1991)]: Co-ADPC, Emerson et Huested (1991)] d’une résine [Dupont et coll. (1991); Ogura
et Oguma (1994)] ou d’un agent précipitant (Yeats, 1992); L’étape finale de I’analyse la plus
récemment rencontrée est, comme dans notre méthode, la spectrométrie d’émission atomique.
Cependant quelques unes de ces méthodes souffrent pour certaines de rendements de
coprécipitation trop faibles (Ogura et Oguma, 1994), tandis que pour d’autres, la
multiplication des étapes lors de la préconcentration de I’analyte allonge le temps d’analyse
(Yeats, 1992) ou entraine une augmentation des risques de contamination qui se traduisent par
des valeurs élevées du blanc analytique (Alves et coll., 1993).

Nous rappelerons briévement la méthodologie que nous avons suivie et
montrerons, a partir de résultats obtenus sur des échantillons dopés, que nous maitrisons bien

notre technique d’analyse.
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Tableau I1.-4

Auteurs Techniques Détection limite Applications
Van den Berg (1991) CSV Cotes Anglaises:
0.97 ugl
Vega et van der Berg CcSv 3 ng/l RSD: 2.2% Mer Mediterranean :
(1994) 1.03 - 2.39 pg/l
Prange et Kremling Florescence X 20 ng/l Mer Baltique:
(1985) RSD: 15% 0,02 - 1,38 pg/l
HPLC 60 ng/l Japon:
Ohashi et coll.(1991) Extraction avecc 8 Quinolinol RSD: 2 pgn cbte Isozaki 1.40+0.09 pg/l
port d'Hitachi:1.60 £ 0.06 pg/1
Monien et Stangel (1982) GFAAS 1 pg/t
extraction solvant-solvant RSD: 7%
Collier (198+4) GFA4A4S 0,05 + 0,02 pg/l Pacifique Nord:

coprécipitation avec Co-APDC

Rendement: 80%

Manop: 1,63 - 1,89 ug/1
Galapagos: 1,71 - 1,91 pg/t
Pacifique Subarique: 2,01 - 1,77 pg/l

Jeandel et coll. (1987) GFAAS RSD: +7% Ocean Atlantique: 0.69+0.06 pg/l
coprécipitation avec Fe(OH)4 Mer Méditerranée: 0.96 10.08 pg/l
Océan Pacifique: 0.62 10.06 pg/l
Shimuzu et coll. (1989) GFAAS dl: 0.07 pg/l Port Isozaki: 1.08 £ 0.01 ug/l
préconcenu-aﬁon sur résine RSD: 2.7% Port Hitashi: 1.52 +£0.05 p.g/l
Chelex 100
élution avec NH,OH, 2M
Shitashima et Tsubota GFAAS RSD: 2% Mer Seto Inland (Japon):
(1990) Chelex 100 1,02 - 173 pg/l (s)
1,73 -2,14 pg/1 ()
Emmerson et Huested GFAAS RSD: 5% Mer Sargasse:
(1991) { Complexation avec Co-APDC 1.53 pg/l
Yeats (1992) GFAAS 102 ng/l Golf du St Laurent
Coprécipitation avec Fe(OH)3 RSD: 4,3 % 0.20 - 1.40 pg/l
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Auteurs Techniques Détection limite Applications
Sheedhara et Ryan (1983) |  Activation neutronique 1.23+0.02 pg/t
Coprécipitation avec Fe(OH)3
Weisel et coll. (1984) Activation neutronique Mer Sargasse:
Coprécipitation avec Fe(OH)3 1.22 pg/l
Van der Sloot et coll.. Activation neutronique: Mer du Nord:
(1985) préconcentration par 1.28 pg/t
complexation
Middelburg et coll. Activation neutronique 0.03 w1 Atlantique Nord:
(1988) Complexation avec APDC RSD: 3% 1.62 - 1.73 pg/l
Absorption sur carbon activé
Van der Weijden et coll. Activation neutronique 0.11 pg/l Est Mer Méditérranée:
(1990) Complexation avec APDC RSD: 5% 1.59 pg/l
Absorption sur carbon activé
Alves et coll. (1993) ICP-MS 150 - 500 ng/1 Standards Canadiens (NRCC)
ajout dosé- désolvatation
cryogénique
Burba et Willmer (1986) ICP-OES Mer du Nord:
coprécipitation avec Fe(II) et 1,82 - 1,85 pg/l
Fe(II)
Miyasaki et coll. (1982) JCP-AES 0.035 pg/l Japon:eau cotiére
Complexation avec APDC RSD < 4% 1.40 +£0.04 pg/l
Dupont et coll. (1991) JCP-AES RSD: 3.9% Mer Méditerranée:
préconcentration sur résine 29.4 +£2.1 ug/l
Ogura et Oguma (1994) ICP-AES
préconcentration: échange ~0,98 ng/l
cationique

TABLEAU IL 4 : DONNEES BIBLIOGRAPHIQUES SUR L’ ANALYSE DU VANADIUM DANS L’EAU DE MER
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I. METHODE D’ANALYSE

L’analyse du vanadium dissous dans I’eau de mer mise au point par Dupont et
coll. (1991) se fait en trois étapes: préconcentration sur résine Chélex 100, minéralisation de

cette résine et analyse par spectroscopie LC.P.-AE.S.

L’étape de préconcentration proposée par Dupont et coll. a été strictement respectée.
Nous avons vérifié que la fixation du vanadium sur la résine Chélex (ions aminodiacétate
greffés sur un copolymere styréne divinyl benzéne) était bonne pour des pH compris entre 3 et
5 (Fig. IL-11); nous avons percolé sur le bateau des échantillons dont le pH était fixé au

voisinage de 4.

-1
[V]/ pgl
A . o .
4 4
®
24 hd
pH
L
0 A e L : i L n. : i A Y : A " A : A A A : i n L)
0 1 2 3 4 5 6
Fi1G.IL-11: EVOLUTION DE LA TENEUR EN VANADIUM FIXE SUR RESINE EN FONCTION DU PH DES SOLUTIONS
PERCOLEES.

La minéralisation de la résine est 1’étape délicate de I’analyse car ’addition de I’eau
oxygénée nécessaire a I’oxydation s’accompagne d’une formation de mousse abondante
(dégagement de CO,) susceptible de provoquer des projections de solution hors du matras.
Ces inconveénients se sont trouvés réduits en modifiant les quantités d’acide sulfurique et d’eau

oxygénée utilisés lors de la minéralisation (respectivement 3,5 et 3 cm® au lieu de 4 et 2 cm®).
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Enfin , tout en restant complete, ’attaque est plus douce si on adopte un délai d’environ 3
minutes entre la fin de ’attaque acide et I’introduction de H,O,.

L’analyse par spectrométrie L.C.P.-AE.S. a été faite globalement suivant les conditions
opératoires proposées par Dupont et coll. (1991) (avec notamment ["utilisation du scandium
comme étalon interne). En fait nous avons observé que I’acidité des solutions analysées (entre
24 et 33 % en fraction massique d’acide) induisait non seulement une diminution du signal,
mais aussi une augmentation du bruit de fond. Afin d’améliorer la détermination de la
différence signal-bruit, nous avons imposé une mesure avant le pic d’émission, et une aprés au
lieu de faire une mesure simplement au sommet du pic; ceci permet de prendre en compte le
glissement de la ligne de base du a I’acidité. Les mesures avant et aprés le pic se font a des
longueurs d’onde de 311,051 et 311,091 nm. Cette modification nous a permis d’obtenir

d’excellents taux de recouvrement du vanadium.

Le protocole complet de ’analyse est rappelé ci-dessous (Fig. I1.-12).

Fixation a 3<pH< 4 des solutions a percoler (1 a 2 /) avec HNO;

\J

Percolation sur 0,5 g de résine Chélex 100
avec un débit de 4 ml.mn™

J/Récupération de la résine dans le matras

Attaque de la résine par micro-ondes
(HS04 + Hy0y)

Ajout de standard interne (Sc, 10mg 1)

"

Analyse par ICP-AES

F1G.IL-12: PROTOCOLE D’ ANALYSE DU VANADIUM DISSOUS.
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II. RESULTATS

Plusieurs échantillons ont été analysés suivant le protocole précédent. Les échantillons
traités (1 /) proviennent d’une méme solution d’eau de mer filtrée, mise & pH de 4,0 et dopée

avec 2,86 g. I de vanadium. Les résultats sont consignés dans le tableau (IL.- 5).

Solution d'eau teneur en | vanadium / pg 1"
de mer
1 1* 2 3
non dopée 0,38 <0,02 0,33 0,35
dopée 3,21 <0,02 3,18 3,11

TABLEAU IL-5; RESULTATS DE L’ ANALYSE DE DIFFERENTS ECHANTILLONS D’EAU DE MER DOPEE EN VANADIUM

soit  V (avant dopage) = 0,35+ 0.03 pg. I'!
V (aprés dopage) = 3,16 + 0,05 pg. I
V (ajout) = 2,81+0,03 pg. I"

Le rendement obtenu dans ces conditions est de 98%.

En résumé: nos résultats sont comparables a ceux obtenus par Dupont et coll. (1991)
(rendement de fixation de 97%). La reproductibilité des mesures a pu étre améliorée grace a la
lecture de la valeur du pic d’émission (I.C.P.-A.E.S.) non plus simplement au sommet du pic

mais aussi avant et apreés celui-ci.
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CHAPITRE IIINFLUENCE DU REJET SUR LES EAUX
COTIERES DE LA FLANDRE : SUIVI DES
METAUX-TRACES DANS LES PHASES
DISSOUTE ET PARTICULAIRE.

I. METHODOLOGIE

I. A. SITES ET CAMPAGNES DE PRELEVEMENT.

10 campagnes de prélévement ont été réalisées sur le navire CNRS "SEPIA 2" entre
Septembre 1991 et Novembre 1993. Neuf d'entre elles ont été éffectuées (carte II1.-1) en partie
dans la rade de Calais autour de l'émissaire de 7IOXIDE (points numérotés de 1 a 12), en
partie suivant une radiale cote - large allant du phare de Walde au banc du Out Ruytingen
(points numeérotés de 13 a 16). Ces campagnes sont appelées dans le texte T et
chronologiquement numérotées de 100 a 190. La derniére campagne (B 100) est relative & une
radiale longue de 3 milles réalisée perpendiculairement a la cote frangaise au niveau du Cap
Gris-Nez afin de disposer éventuellement d’une référence sur la qualité des eaux venant de la
Manche et pénétrant dans la mer du Nord. Le tableau III.-1 résume les conditions

hydrodynamiques rencontrées lors de ces campagnes.
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CARTE IIL.-1: POINTS DE PRELEVEMENT DE LA ZONE DE CALAIS ET DU CAP GRIS-NEZ.




ININTATTIId

40 SINOVAAVD SHINTIILIIA SId SAOT STTAINOONTI SHNOINVNAQOYAAH SNOLLIANOD :T-TII AVATIVL

Campagne Date M.E.S. Vent Coéfficient de maréé
mg/l m/s direction
B 100 08-mar-93 30.3 5 ESE 114
T 100 12-sep-91 58.7 6 E - NE o1
T 110 07-0ct-91 - 2-4 S -SE 97
T 120 21-fev-92 133.6 4 W- SW 109
T140 (09-sep-92 24.5 4-5 S 60
T 150 9 Fev. 93 93.3 2-3 SE 115
T160 10-mar-93 149.0 1-2 S 119
T170 12-mai-93 34.8 4 W - NW 54
T180 06-jul-93 59.2 2-3 W - NW 85
T 190 19-nov-93 65.1 4 E - ENE 65

€8
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I. B. ECHANTILLONNAGE ET ANALYSES.

Les prélevements d'eau ont toujours été réalisés dans des conditions de courant de flot,
soit pendant un laps de temps allant de 2 heures avant la pleine mer a 2 heures apres (ce temps

correspondant approximativement a la durée du rejet de I'émissaire).

Les techniques d'échantillonnage et d'analyse propres au savoir-faire du laboratoire ont

été utilisées:

*les prélévements sont effectués a l'aide d'un tuyau en Téflon relié & une pompe
volumétrique a corps Téflon au préalablement nettoyés en milieu acide afin d'éviter toute
contamination.

*la matiére en suspension (M.E.S.) est déterminée en filtrant un litre d'eau de
mer brute sur filtre 0.45um. Les filtrations sont réalis€ées sous hotte a flux laminaire
immédiatement aprés prélévement a l'aide d'un porte-filtre muni d'une membrane Nuclépore de
porosité 0.45um préalablement pesée.

*les échantillons de matiére particulaire sont minéralisés en milieu acide par
micro-ondes en bombe Téflon.

*tous les éléments sont dosés par spectrométrie d'émission atomique
(I.CP.-AE.S), a l'exception du chrome dissous pour lequel l'analyse est réalisée par
spectrométrie d'absorption atomique électrothermique a effet Zeeman. Les protocoles précis

d'analyse sont fournis en annexe.

I1. LES METAUX DANS LES EAUX COTIERES

Nous disposons d'un échantillon statistique de 71 observations et 8 variables (soit la
M.E.S. et les 7 métaux analysés:V, Ti, Cr, Fe, Al, Mn, Ca ). L’intérét du suivi du Sc n’ayant
été décelé qu’au cours de notre travail, seules les 47 derniéres observations ont été enrichies
par I’étude de cette nouvelle variable. Le code utilisé dans la suite du texte pour identifier

chaque observation consiste a prendre comme chiffre(s) le numéro du site d'échantillonnage
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(avec éventuellement la lettre S ou F pour préciser si le prélévement a été éffectué en surface

ou en fond) suivi(s) de la lettre T et du nombre caractérisant la campagne.

I1. A. LAMATIERE EN SUSPENSION.

Les données bibliographiques faisant référence restent rares: Eisma et Kalf (1979)
trouvent en moyenne entre 0.9 et 11 mgI" de ME.S. (Matiéres En Suspension) dans le bassin
sud de la Mer du Nord, valeurs qui se trouvent confirmées par celles de Van Alfen (1990) a
partir d'échantillons prélevés au large des cotes de la Belgique (entre 3.4 et 10.6 mg.l'l ). Plus
pres des cotes francaises, Eisma (1981) trouve entre 10 et 50 mg.l'1 de M.E.S., et récemment,
Douez et coll.(1993 a) donnent des valeurs comprises entre 5 et 25 mg.I” dans le détroit du
Pas de Calais et observent un gradient prononcé entre la cote et le large: les teneurs les plus
élevées sont trouvées coté francais ou la matiére en suspension est composée d'environ 25%
d'alumino-silicates et se trouve particuliérement enrichie en phase carbonatée (41%) par suite

de I'érosion littorale.

Nous retrouvons cet ordre de grandeur de la M.E.S.pour la campagne B100 (Détroit
du Pas de Calais, 30 mg.l'1 en moyenne), ainsi que pour les points de prélévement des
campagnes TIOX les plus éloignés de la cote ( valeur moyenne :16.7 mg.l'1 , €cart-type: 15
mgl). _

Les teneurs moyennes en M.E.S. des campagnes TIOX sont par contre beaucoup plus
élevées (jusqu'a 300 mg.l'1 ) en raison principalement de la proximité de la céte: les courants de
marée provoquent en effet dans les zones cdtiéres une érosion plus forte du fond et entrainent
une remise en suspension des sédiments dans la colonne d'eau. Ce matériel peut alors
déterminer de fagon significative la composition de la M.E.S. (Salomons et Forstner, 1984). Au
vu des différentes campagnes, nous observons parmi les paramétres qui influencent
habituellement I’état de la mer — vitesse et/ou direction du vent, coefficient de marée — que
ce dernier parametre est un des facteurs prépondérants de la teneur en M.E.S.: en effet, aux
coefficients de marée les plus élevés (campagnes T120, 150 et 160) correspondent les teneurs
moyennes de M.E.S. les plus importantes (respectivement 133, 94 et 115 mg.l'l) alors
quiinversement la plus faible teneur (24 mg.I™) se trouve associée au plus petit coefficient (60

pour la campagne T140) (Fig. I11.-1).
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F1G. II1.-1: EVOLUTION DE LAM.E.S. EN FONCTION DU COEFFICIENT DE MAREE.

I1.-B. ANALYSE DE LA PHASE PARTICULAIRE

Pour une bonne compréhension de ce chapitre, nous précisons que nous
considérons comme phase particulaire celle récupérée par filtration 0.45 pm et résultant donc
d’une précipitation (ou d’une floculation). Les colloides qui appartiennent
thermodynamiquement a la phase solide seront associés a la phase dissoute tant qu’ils n’ont
pas floculé.

Les résultats bruts de I’analyse de la phase particulaire sont rassemblés dans le tableau
III. -2. La premiére ligne de ce tableau (échantillon B) représente la moyenne des résultats
obtenus a partir de la campagne B100 réalisée au niveau du cap Gris-Nez. Ces valeurs peuvent
servir, dans une premiére lecture du tableau, de reflet de la qualité de la phase particulaire
entrant dans la. mer du Nord avant son contact avec le rejet. Dans ce tableau, les
concentrations des éléments abondants a I’état naturel (Fe, Al et Ca) sont exprimées en mg.g"™
de M.E.S., celles de Ti, V, Cr, Sc et Mn en pg.g.”' de ME.S. . Elles doivent dépendre en

particulier:
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*pour chaque métal, des concentrations initiales respectives dans le milieu
naturel et dans le rejet;

* de sa capacité a précipiter ou s’adsorber sur les différents substrats lorsqu’il
passe du rejet ( milieu acide et réducteur ) au milieu naturel (oxique, pH voisin de 8 ),

* de la proximité du site d’échantillonnage par rapport au rejet.

En d’autres termes et trés schématiquement, chacun des éléments étudiés
devrait — & I’exception du calcium — se retrouver dans la phase particulaire a des teneurs
d’autant plus importantes que (i) ’échantillon prélevé aura subi une influence forte du rejet et

que (ii) sa concentration initiale dans le rejet sera élevée.

Une observation attentive des résultats, toutes campagnes confondues,
(tableau III.-2), montre que les concentrations des métaux dans la M.E.S. évoluent
différemment d’un métal a 'autre: exception faite des échantillons 12 et 15 de la campagne
T170 ou les concentrations des métaux sont trés faibles en raison d’un fort bloom
planctonique, les valeurs minimales et maximales des concentrations varient d’un facteur

évoluant de 3 a 50 suivant le métal.

L’évolution la plus faible (facteur 3: de 14.5 a 49.5 mg.g') concerne
I’aluminium. L’explication tient a ce que cet élément est, parmi les métaux étudiés, 'un des
plus abondants dans le milieu naturel (avec le calcium), tout en ayant une concentration faible
dans le rejet. La concentration de I’aluminium dans la M.E.S. est donc peu susceptible d’étre
perturbée par le rejet. Si nous remarquons qu’il existe déja une variation de concentration de
Paluminium d’un facteur 2 sur les 3 seuls échantillons prélevés au point 16 — site le plus
éloigné du rejet — le facteur 3 trouvé sur ’ensemble des échantillons semble devoir étre
imputé plus a la variabilité de ’échantillonnage qu’a une éventuelle influence du rejet. Cette
conclusion constitue un premier argument pour justifier la normalisation que nous ferons

ultérieurement des différents métaux a I’aluminium.

Pour le calcium et le manganese les évolutions de concentration restent encore
faibles (environ un facteur 5). Dans le cas du calcium, elle se trouve justifiée (comme pour
l'aluminium) par I’abondance de cet élément dans les eaux cotiéres en provenance du cap

Gris-Nez (113 mg Ca.g" M.E.S.). Le manganése par contre est beaucoup moins abondant a
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Pétat naturel (0.37 mg. Mn.g" ME.S. pour les particules transitant par le détroit du Pas de

Calais). Sa concentration dans la M.E.S. devrait donc étre beaucoup plus influencée par le

rejet, a ’'image par exemple du titane (facteur proche de 20 bien qu’il soit plus abondant a

I’état naturel). Cela nous améne a conclure que le manganése en provenance du rejet ne se

retrouve que tres partiellement dans la phase particulaire.

pg.gt mg.g™ mg.g” rg.g™t mg.g™} mg.gt ng.gt mg.i }
ECH.I v Ti Fe cr Al Ca Mn MES
B 90.10 2.25 18.40 63.70 31.70 3.4 . .
1 T100 240.00 4.02 26.70 140.00 '34.60‘“‘“‘%%5;08 ggg.gg gg.gg
2 T100 160.00 3.65 28.20 130.00 41.40 167.00 750.00 45.72
4 T100 200.00 4.22 29.40 140.00 42.40 160.00 810.00 78.96
3 gigg 180.00 3.54 26.60 140.00 38.40 140.00 750.00 59.54
8 T100 180.00 3.57 26.50 130.00 38.30 156.00 750.00 19.82
10 T100 200.00 3.88 28.30 130.00 36.60 111.00 720.00 ©77.46
12 Iee 190.00 3.90 29.10 130.00 41.60 155.00 850.00 68.31
12 T100 240.00 4.32 29.60 160.00 39.60 161.00 800.00 33.72
190.00 .3.98 31.30 120.00 39.10 132.00 840.00 143.33
3 T100 180.00 3.98 26.70 130.00 44,30 142.00 700.00 -
6 T100 210.00 3.94 28.60 140.00 38,130 149.00 760.00 -
< T110 266.00 3.92 27.30 174.00 35,40 144.00 473.00 ~
3 Ti10 176.00 3.07 21.00 115.00 29.50 137.00 431.00 -
6 T110 255.00 3,93 27.50 175.00 37.00 146.00 530.00 -
2S T110 390.00 4.72 29,20 228.00 32,10 136,00 378.00 25.20
1F T120 188.00 3.18 22.87 108.00 31.80 155.00 362.00 274.00
1S T120 163.00 2.82 20.73 98.00 26.80 126.00 321.00 92.90
2F T120 . 208.00 3.34 23.20 112.00 34.80 160.00 369.00 64.80
25 T120 197.00 3.24 23.75 114.00 31.70 166.00 377.00 23.80
6 T120 191.00 3.01 23.58 110.00 31.50 148.00 379.00 545.00
7 T120 124.00 2.33 18.38 76.00 28.60 140.00 294.00 73.00
8 rizo 108.00 2.33 17.36 76.00 26.60 158.00 325.00 42.30
10 T120 105.00 2.25 17.24 70.00 27.00 145.00 328.00 28.40
12 T120 103.00 2.27 16.233 58,00 22.40 132,90 316.00 58.00
2F T140 172.00 2.68 16.60 106.00 22.40 136.00 294.00 58.70
28 T140 157.00 2.15 14.20 91.00 18.20 105.00 265.00 52.42
5 T140 138.00 2.42 17.80 86.00 27.30 160.00 415.00 17.77
6 T140 208.00 3.11 20.40 116.00 27.50 161.00 434.00 42.62
13 T140 200.00 2.80 19.40 109.00 25.60 144.00 448.00 37.27
14 T140 78.00 1.77 15.10 67.00 25.70 146.00 431.00 7.82
15 T140 52.00 1.40 11.90 55.00 22.00 101.00 363.00 4.35
16 T140 38.00 _1.05 8.06 21.00 14.90 59.00 248.00 2,65
8 T150 203.00 3.86 23.40 120.00 49.20 220.00 421.00 45.13
28 T150 479.00 7.56 15.20 213.00 24.00 131.00 257.00 72.80
2 T1s50 145.00 3.03 16.60 85.00 24.30 148.00 294.00 178.10
4 T150 303.00 4.73 16.00 150.00 24.30 139.00 268.00 48.66
12 T150 151.00 3.13 20.10 93.00 31.40 175.00 363.00 375.48
14 T150 63.00 1.81 10.80 42.00 18.30 137.00 252.00 47.30
16 _T150 65.00 1.93 14.60 44,00 29.00 164.00 338.00 15.39
11 T160 84.00 1.98 16.70 54,00 26.10 102.00 377.00 74.81
10 T160 111.00 2.45 19.10 79.00 34.40 123.00 401.00 34.91
8 T160 131.00 2.83 22.90 85.00 41.00 139.00 474.00 61.06
1 T160 136.00 2.93 24.50 91.00 42.90 142.00 471.00 203.94
2 Ti60 117.00 2.55 21.50 80.00 35.80 117.00 480.00 80.94
2F T160 526.00 5.46 27.80 223.00 40.50 61.00 273.00 364.12
3 T160 106.00 2.45 20.30 68.00 35.20 125.00 414.00 261.07
4 T160 110.00 2.60 20.80 67.00 36.40 128.00 430.00 231.04
6 T160 109.00 2.46 20.10 74.00 34.90 135.00 393.00 141.84
7 T160 108.00 2.51 20.10 70.00 36.10 127.00 412.00 216.45
12 T160 116.00 2.61 21.60 72.00 39.00 130.00 434.00 201.34
15 T160 69,00 1.83 14,20 43.00 28.80 135.00 300.00 31.22
8 T170 113.00 1.94 11.90 70.00 17.60 68.00 276.00 29.21
28 T170 75.00 1.43 7.20 45,00 10.80 46.00 160.00 34.10
6 T170 433.00 7.43 24.00 202.00 24.30 72.00 239.00 81.10
12 T170 24.00 0.54 3.17 31.00 5.20 28.00 68.00 31.49
15 T170 25.00 Q.53 3,90 29.00 7.50 22.70 82.00 3.32
8 T180 192.00 4.01 23.70 122.00 37.50 125.00 609.00 123.44
6 T180 1450.00 16.20 36.40 627.00 48.50 64.00 282.00 63.20
7 T180 2000.00 20.40 50.40 716.00 36.20 78.00 227.00 38.72
12 T180 158.00 3.62 22.40 102.00 36.20 125.00 597.00 72.06
13 T180 56.00 1.36 8,31 47,00 14.50 55.00 271.00 5.63
8 T190 115.00 2.30 17.00 70.00 27.90 85.00 328.00 25.00
2 T190 404.00 4.79 23.30 262.00 38.60 108.00 390.00 24,17
6 T190 297.00 4.17 24.20 167.00 40.20 98.00 333.00 83.81
4 T190 135.00 2.70 21.80 88.00 36.00 104.00 418.00 113.45
7 T190 1530.00 15.00 15.30 640.00 30.60 70.00 181.00 21.59
12 T190 140.00 2.78 23.70 92.00 39.50 102.00 438.00 146.53
13 T190 97.00 1.94 15.30 96.00 26.60 80.00 297.00 33.74
15 T190 84.00 2.04 16.70 92.00 29.20 105.00 337.00 23.25
16 T190 69.00 1.87 14.90 83.00 27.70 92.00 304.00 15.49

TABLEAU IIL.-2: RESULTATS DE L’ANALYSE ELEMENTAIRE DE LA PHASE PARTICULAIRE POUR LES DIFFERENTES

CAMPAGNES TIOX.
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Les concentrations des autres éléments évoluent plus nettement d’un échantillon
a ’autre: nous trouvons un facteur 7 pour le fer (de 7.20 mg.g" 4 50.4 mg.g™”) aussi abondant
que I’aluminium a I’état naturel ( Fe/Al voisin de 0.5) mais plus concentré dans le rejet (Fe/ Al
voisin de 5), des facteurs proches de 20 pour Ti (de 0.1 mg.g” 4 20.4 mg.g™"), Cr (de 42 pg.g”
4716 pg.g?) Sc (de 2.0 ng.g" 2 45.8 pg.g") ou de 50 pour V (de 38 pg.g” 4 2000 pg.g™).
Tous ces facteurs élevés traduisent évidemment une influence plus ou moins grande du rejet

sur la qualité de la phase particulaire.

Une étude complémentaire des résultats (tableau II.-2) nous a permis
d’apprécier 1’évolution des concentrations des métaux dans la M.E.S. en fonction du site. Pour
les campagnes (T140, 150, 160, 170 et 190) ou nous disposons d’un maximum d’informations
tant pres du rejet (sites 1 a 12) qu’au large (sites 14 a 16), il apparait clairement que:

* au voisinage du rejet, les concentrations des métaux dans la phase particulaire sont
évidemment plus importantes que dans les eaux en amont (détroit du Pas de Calais, échantillon
B). D’autre part, certains échantillons apparaissent particuliérement enrichis en V, Ti et Cr,
méme a plus de 600 metres du point de rejet (site 6), traduisant ainsi une mauvaise
homogénéisation de la masse d’eau en raison des conditions hydrodynamiques (écoulement
généralement laminaire des masses d'eaux cotiéres).

* a Iinverse, les échantillons prélevés plus au large, déja caractérisés par une M.E.S.
faible, ont aussi des concentrations faibles de métaux dans la M.E.S. Ce résultat est
évidemment conforme a I’habituel gradient cote-large observé au voisinage de toute zone
cotiére a forte activité anthropique. La qualité de la phase particulaire apparait peu affectée par
le rejet sur les sites 16, 15 et 14 du moins pour les conditions météorologiques rencontrées lors
des prélévements (tableau III-1). Le panache lié au rejet reste donc confiné dans un espace
d’une largeur inférieure a 3 kilomeétres par rapport au trait de cote. Ce résultat se trouvera
confirmé par une étude de simulation du déplacement des masses d’eaux faite plus loin dans ce

chapitre.

Cette grande dispersion des valeurs des concentrations se traduit évidemment par des
écarts-types importants, parfois supérieurs aux moyennes elles-mémes (tableau III.-3). Dans ce
tableau, nos résultats (étendue des concentrations trouvées, moyenne arithmétique, écart-type)
ont été comparé€s avec ceux de Dehairs et Baeyens(1989), Baeyens et coll.(1987), et Nolting

et ELima (1988) obtenus sur des sites voisins et soumis aussi a4 des influences anthropiques.
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Compte tenu du gradient cote-large obervé précédemment, cette comparaison doit étre faite

avec prudence puisque les prélévements effectués par ces différents auteurs sont plus éloignés

de la cote que les ndtres. Nous constatons cependant que si pour Al, Ca, Mn et a la limite Fe

Pordre de grandeur des concentations moyennes est semblable, la matiére particulaire apparait

globalement dans nos échantillons plus riche en Ti, V et Cr.

Zones V(ug.g") |Timgg") |Fe(mgg’) |Cr(ugg’) |Almgg") |Ca(mgg’) Mn(mg.g’)
Manche - - 62-78 - 9.7-133 >100 208 - 300
Cotes Belges 50 - 200 - 6-19 - 7-22 - 158 - 488
Cotes Anglaises - 3.7 - - - - -
Cotes Allemandes - - - 63.2+£23.9 - - -
Skagerrak - 2 9.8 20 - 80 - - 2.75
Nord de 1a Mer du Nord - 2 2-229 20 - 80 5-75 >1 39-61
Sud de 1a Mer du Nord 50 - 200 <2 95-142 20 - 80 84-136 >1 39 -61
Calais 21-2000)| 053-204 | 317-504 | 29-716 52492 | 227-220| 68-850
moyenne 230 3.62 20.7 128 31.1 123 410
écart type 322 3.17 7.45 123 9.1 37.1 177

TABLEAU IIL-3: COMPARAISON DE NOS RESULATS (POUR LA PHASE PARTICULAIRE)

BIBLIOGRAPHIE (DEHAIRS, 1989; BAEYENS, 1987 ET LORING, 1988).

AVEC CEUX DE LA
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Cette dispersion des valeurs nous a conduits a distinguer 2 séries de
prélévements aux concentrations en métaux trés opposées: dans la premiére série (R) nous
avons regroupé des prélévements ayant une empreinte assez forte du rejet, soit parce que le pH
de I'échantillon prélevé est encore inférieur de 0.5, voire 1 unité, au pH du milieu ambiant, soit
parce que la concentration trouvée en Scandium (Sc) y est relativement élevée: cet élément,
comme nous le verrons plus loin, est & la fois peu abondant dans le milieu naturel
(Sc/Al = 0.0002 dans les shales) et se trouve relativement concentré dans le rejet
(Sc/Al = 0.0041) et pouvait donc éventuellement servir de traceur). A I'opposé sont rassemblés
dans la seconde série (L) les prélévements a priori les moins influencés par le rejet par suite de
I'éloignement du site d'échantillonnage (sites 14,15,16) et d'une concentration en Sc trés faible.
Nous avons pris le méme nombre de prélévements dans les 2 séries afin d'étudier 1'évolution
des corrélations significatives au seuil de 5%. Les observations faites précédemment avec
I’évolution des concentrations des métaux vont se trouver précisées:

* dans les échantillons de la série R (tableau III.-4), des corrélations trés significatives
existent entre V,Ti, Cr, et Sc. Ces 4 éléments, placés dans les mémes conditions de variation de
pH, précipitent donc rapidement. Il n'en est pas de méme avec le fer ou l'aluminium qui
n’apparaissent pas corrélés, d'une part parce que Al est peu présent dans le rejet, d'autre part
parce que les précipitations de ces éléments transitent par la formation plus ou moins
importante de colloides qui ne sont pas piégés lors de la filtration (les échantillons 7 T190 et
2S T150 présentent a cet égard des concentrations en fer particulaire tres faibles en regard des

concentrations en métaux traces).



Stations: 2T190 6 T180 Stations: 16 T190 14 T150

7 T190 6 T170 13 T180 16 T150
6 T190 2F T160 15 T170 15 T140
7 T180 2S T150 15 T160 16 T140

Valeurs moyennes et écarts types: Valeurs moyennes et écarts types:

V= 890 pug/g g = 660 ng/g Al=35.4 mg/g ) o= 85mgg V= 54.6 ng/g o= 158 pg/g Al=20.3 mg/g g= 79mglg
Ti= 10.1 mg/g o= 6.1mg/g Sc=23.2 pg/g o= 147 ng/g Ti= 1.47 mg/g o= 1.49 mg/g Sc=3.51 pg/g o= 125pg/e
Fe=27.1 mg/g g=11.6mg/g =273 ng/g o= 65ug/g Fe=10.8 mg/g o=39mg/g Mn=270 pg/g g= 65ug/g
Cr=381 ng/g o= 235uglg Ca= 85 mg/g o= 25mglg Cr=51.8 nug/g og=174glg Ca=85 mg/g o= 25mg/g

MES= 94 mg/l o= 112mg/l MES= 16 mg/g o= 160mg/g

Matrice de corrélation Matrice de corrélation

(avec sélection des coefficients compris entre 0.670 et 1.000) (avec sélection des coefficients compris entre 0.670 et 1.000)

6

\% Ti Fe Cr Ca Sc Mn MES \% Ti Fe Cr Ca Sc Mn MES
\' - v -
Ti 0.984 - Ti 0.980 -
Fe - - - Fe 0.909 0.932 -
Cr 0985 0.965 - - Cr - - - -
Ca . - - - - Ca 0.867 0889 0988 - -
Sc 0.950 0.903 - 0972 - - Se 0.799 0.881 0832 - 0824 -
Mn . . . - - - - Mn 0.850 0.815 0.899 - 0873 - -
MES . . . . . - . - MES  0.754 0.775 0.840 - 0804 0688 0.685 -
TABLEAU IIL-4: VALEURS MOYENNES, ECARTS TYPES ET MATRICE DE TABLEAU IIL.-5: VALEURS MOYENNES, ECARTS TYPES ET MATRICE DE
CORRELATION POUR LES POINTS CONTAMINES PAR LES CORRELATION POUR LES POINTS NON CONTAMINES
PAR LES EAUX DE REJET.

EAUX DE REJET.
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Le manganése apparait anti-corrél€ au titane et au vanadium (au seuil de 10%).
Sans étre aussi significatives, des anti-corrélations existent entre Mn et Cr (-0.517) ou Sc
(-0.563). Les échantillons les plus concentrés en métaux-traces (2S T150 et 7 T190) ont en
effet des concentrations faibles en manganése, inférieures a celle trouvée dans la phase
particulaire en amont du rejet (échantillon B): il faut donc admettre que non seulement, comme
nous l'avions deja signalée, la précipitation de Mn n'a pas lieu ou est trés lente, mais encore
qu'une partie du Mn particulaire présent initialement dans les particules de carbonates (Wartel
et coll., 1990 et 1991) repasse en solution par suite d’une destruction en surface du carbonate
naturel au contact du rejet acide. Cette conclusion se trouve confirmée par les anti-corrélations
de Ca avec V,Cr et Ti (bien que celles-ci ne soient pas significatives au seuil de 5%).

* Dans l'autre série de mesures (L, tableau II1.-4), les corrélations sont plus nombreuses
et souvent plus fortes: cela signifie que toutes ces particules présentent de grandes similitudes
de composition et qu'elles sont plus typées. Ca et Mn sont 4 présent corrélés (il y a donc
probablement présence d'une phase carbonatée) et le rapport Fe / Al est égal a 0.53 (une valeur
comprise entre 0.50 et 0.60 caractérise généralement la fraction alumino-silicate détritique de
la phase particulaire). La comparaison de la composition moyenne de ces particules avec celle
des particules recueillies dans le détroit du Pas de Calais (campagne B 100) montre que les
qualités sont identiques et que seul un facteur de dilution intervient. Ces particules (série L)
peuvent donc bien étre considérées comme étant "naturelles”, donc non perturbées par le rejet

(ou tres peu).

En conclusion, il apparait :

*qu'a plus de 3 kms des cotes, la phase particulaire n'est pas ou trés peu
influencée par le rejet. Les prélévements faits dans cette zone pourront donc servir de référence
pour permettre le calcul des enrichissements & proximité du rejet.

*qu'a proximité du rejet les concentrations de V, Cr et Ti sont beaucoup plus
élevées, témoignant d'une précipitation rapide de ces éléments. Elles pourraient servir de
traceur pour le panache qui shomogénéise lentement avec les eaux cotieres (les
enrichissements les plus notables sont aux points de prélévement 2, 6, 7 ou 13 selon les
campagnes et les-conditions hydrodynamiques).

* que le rejet affecte peu la qualité de la phase particulaire en ce qui concerne
l'aluminium (plus abondant & I'état naturel que dans le rejet) et le manganése (faible cinétique

de précipitation).
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IL.-C. ENRICHISSEMENT ET NORMALISATION DE LA PHASE
PARTICULAIRE

Afin de mettre en évidence une évolution dans la composition des différentes
particules, on trouve souvent dans la bibliographie pour un métal le calcul de son facteur
d'enrichissement F = ( X - Xpef )/ Xief ou X est la concentration du métal dans la particule
analysée et Xiof celle dans une phase particulaire de référence. Ce facteur n'apparait pas
adapté a notre probléme: non seulement la quantité de M.E.S. varie beaucoup entre cote et
large, mais aussi sa qualité, la proportion de matiére organique particulaire tendant a

s’accroitre quand on s'éloigne de la cote (Kersten et coll., 1988).

Pour pallier cet inconvénient et dégager une interprétation correcte de nos
analyses, nous avons rapporté les teneurs mesurées a celles d'éléments constitutifs de la
fraction alumino-silicatée de la M.E.S.. Cette méthode, connue sous le nom de normalisation,
prend en compte non plus les teneurs totales X, mais les rapports X / M ou M est la teneur
d’un élément pris comme référence. Elle permet de comparer entre-elles des teneurs en
métaux-traces dans différents échantillons a condition qu'il n'y aitb pas apport anthropique du
métal de référence dans la zone étudiée. Cet élément, supposé €tre un marqueur conservatif de
la phase détritique "naturelle", doit €tre fortement associé a la maille argileuse pour €tre peu
sensible aux variations physico-chimiques du milieu et si possible en concentration importante.
Al, Fe et quelquefois Sc (bien que celui-ci soit peu abondant dans les argiles) sont utilisés pour
ces normalisations. Nous avons recherché parmi ces trois €léments celui dont I'impact sur le

milieu serait le plus faible.

Il est clair que le scandium ne pouvait étre choisi comme référence puisqu’il est
relativement abondant dans le rejet. Par contre ’aluminium, dont la concentration vis & vis du
fer est plus grande dans le matériel détritique et plus faible dans le rejet pouvait convenir dés
l'instant ou 'apport anthropique de cet élément restait petit en regard des quantités tranportées
naturellement par les courants cotiers. Or plusieurs arguments tendent a le confirmer:

* globalement, la quantité de MLE.S. due a la précipitation des métaux du rejet lors de
son mélange avec les eaux cotiéres est faible en regard de la quantité de matiéres en suspension
naturellement en transit dans ces eaux. En effet, compte tenu que nous avons pu mesurer qu’un
ajout de 20 cm3 de rejet dans 1 litre d’eau de mer maintenu & pH 8 entrainait un précipité de

360 mg, les 8500 m’ jour” de rejet occasionneraient donc un apport d’environ 4,7 kg.s™ de
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matiéres précipitées durant les instants de rejet. D’autre part, nous avons calculé le flux entrant
dans une “boite ” de largeur suffisante (1,7 km) pour contenir I’ensemble des points de
prélévements 1 & 12 proches du rejet. Ce flux est déterminé a partir des courants instantanés
extraits d’une base de données de Ifremer (Salomon, 1989) et son calcul prend en
considération la bathymétrie locale. Un débit moyen de 16900 m’.s™. a été trouvé. Si on admet
que dans cette zone la teneur moyenne de M.E.S. est de 30 mg.I"" (comme au niveau du détroit
du Pas de Calais, échantillon B), il en résulterait un flux naturel de M.E.S. d’environ 510 kg.s™,
soit 100 fois plus important que les apports liés au rejet. Méme si cette comparaison suppose
implicitement que le rejet s’homogénéise instantanément sur toute la largeur de la “ boite ”, ce
qui n’est pas le cas, on peut imaginer que ’apport d’aluminium anthropique reste tres faible.

* les tableaux III.-3 et II1.-4 précédents montrent que le rapport Fe/Al est en moyenne
de 0,77 pour les prélévements influencés par le rejet, et de 0,53 pour les échantillons prélevés
au large. Si on observe que ce rapport est initialement de 4,91 dans le rejet, I'augmentation du
rapport Fe/Al s'explique avec un apport de 6% de Fe et d'Al anthropiques sur ces €chantillons
trouvés étre les plus "marqués”, ceci en supposant que les cinétiques de précipitation de
I’aluminium et du fer sont voisines.

* une estimation de la proportion d'aluminium d'origines anthropique et naturelle dans
le prélévement le plus influencé par le rejet a été faite. Le critére de choix d’un tel prélévement
a été le pH (échantillon 2T190, pH = 6.31). Compte tenu de l'alcalinité habituelle de 'eau de
mer (2.3 1073 équivalent OH .I".) et de son pH normal (pH # 8.1), on trouve alors que 1.3 1073
H*I"'. sont nécessaires pour amener le pH & la valeur mesurée (6.31). Ceci correspond
approximativement a l'acidité apportée par 1 cm’ de rejet (soit un facteur de dilution de 1000)
et donc a un apport de 0.6 mg. d'Al. Par ailleurs, la M.E.S. moyenne de nos échantillons étant
de 80 mg.l'l et la concentration moyenne en Al (campagne B100) de 31.7 mg.l'l, la quantité
d'Al apportée naturellement serait de 2.5 mg.I". La proportion d'Al apporté par le rejet serait
donc pour cet échantillon d'environ 20%, le pourcentage réel étant probablement inférieur
puisque nous n'avons pas pris en compte les acidités de AP Ti** | Fe? ou (et) F¥* Le
méme calcul éffectué sur un échantillon un peu moins acide (pH = 6.7) donne moins de 10%
comme proportion d'Al d'origine anthropique, pourcentage qui va diminuant lorsque le pH
continue de croitre. On peut donc considérer que pour l'ensemble de nos échantillons l'apport
d'aluminium du rejet modifie peu la concentration naturelle de cet élément dans la phase

particulaire et qu'il peut donc étre choisi comme élément normalisateur.
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Nous appelerons dans la suite de ce chapitre X/Al la teneur de 1'élément X
normalisée a l'aluminium. Ces valeurs (reportées en annexe, tableau A.-3) ont été utilisées pour
calculer les facteurs d'enrichissement. Nous avons choisi comme rapport X/Al de référence une
valeur propre a chaque campagne pour prendre en compte l'existence d'éventuelles fluctuations
saisonniéres: cette valeur est celle d'un échantillon éloigné du rejet (site 14, 15 ou 16) ou le
rapport Sc/Al est le plus faible. Les variations les plus caractéristiques des facteurs
d'enrichissement obtenus dans ces conditions sont représentées (Figs. III.-2, III.-3) en fonction
de Sc/Al, paramétre choisi comme marqueur de l'influence du rejet (seuls les 47 échantillons

dont on connait la concentration en scandium sont traités).
Deux remarques peuvent étre faites:

* les préléevements ou l'enrichissement est nul (et qui ne subissent donc pas l'influence
du rejet) sont regroupés autour de la méme abscisse a l'origine (Fig. II1.-2 et II1.-3), soit pour
une valeur de Sc/Al # 1,8 10 4. Cette valeur doit donc refléter le rapport Sc/Al dans le milieu
détritique naturel. Nous constatons qu'elle est parfaitement en accord avec les données
bibliographiques qui donnent pour ce rapport 2,1 10 4 pour les sédiments argileux des fonds
marins ou 1,5 10 a pour les roches de surface (Martin et Meybeck, 1979). Ces prélévements a
trés faible enrichissement sont relatifs évidemment aux sites situés au large, mais aussi a des
sites géographiquement proches de la sortie de l'émissaire (par exemple les sites 12, 1, 8, 7
T160, ou 8, 1, 3 T160 etc..). Ceci confirme la dispersion relativement faible du rejet dans les
eaux cotiéres. Par ailleurs, si on admet que la dilution du rejet s'effectue suivant le sens du
courant résiduel, c'est a dire selon un axe paraliéle a la cote, il apparait, au vu des
enrichissements calcul€s, que I'impact du rejet sur la qualité de la phase particulaire est déja
atténué a 4 kms de la sortie de I'émissaire (site 12), du moins dans les conditions
hydrodynamiques vécues.

* nous observons de trés bonnes relations linéaires entre Sc/Al et V/Al ou Ti/Al. Les
mémes prélévements présentent des enrichissements élevés aussi bien pour V/Al que pour
Ti/Al, et suivant le méme ordre croissant: 6 T 170 <2S T150< 6 T 180<7 T 180 <7 T190 et
dans une moindre mesure pour les prélévements 2F T160, 4 T150, 2 T190, 2S T140, 2F T140,
6 T140, 13 T140, 6 T190 et 2S T170; ces éléments (Sc, V et Ti) ont donc des comportements
trés proches dans les premiers instants du mélange du rejet avec les eaux cotiéres (points 2,6 et
7.
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FiG. II1.-2: EVOLUTION DE L’ENRICHISSEMENT DU VANADIUM ET CHROME NORMALISE A L’ALUMINIUM, EN

FONCTION DU RAPPORT SC/AL.
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Fic. I1.-3: EVOLUTION DE L’ENRICHISSEMENT DU TITANE ET FER NORMALISE A L’ALUMINIUM, EN
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L'évolution de I'enrichissement de Cr/Al présente globalement la méme tendance
[Fig. II1.-2 (B)]; les prélévements trouvés précédemment enrichis en Ti/Al ou V/Al le sont
aussi en Cr/Al. La linéarité est un peu moins bien respectée, notamment au niveau des
échantillons ayant un rapport Cr/Al faible: l'influence de paramétres agissant sur le couple
Red/Ox Cr(III)/Cr(VI) et provoquant soit la formation de Cr(VI) soluble soit celle de Cr(III)
complexé par la matiére organique est probablement responsable de la dispersion de ces
valeurs qui apparait d'autant plus importante que la teneur en Cr est faible.

Les enrichissements en fer [Fig.II1.-3 (B)] varient de fagon tres aléatoire; ils sont plus
faibles que ceux des éléments traces (compte tenu des concentrations naturelles élevées en fer).
L'ordre des enrichissements observé précédemment en fonction des sites est ici fortement
perturbé, confirmant que la précipitation du fer est ou lente, ou rendue trés incompléte par la
présence de colloides (prélévements 7 T190, 2S T150, 6 T180).

Nous avons essayé enfin d'affiner les comportements relatifs de Ti, V, et Cr lors
de leur précipitation rapide a la sortie de I'émissaire. Nous nous sommes donc intéressés
principalement aux échantillons ayant une mati¢re en suspension « fraichement » précipitée,
c’est & dire a ceux présentant un pH encore inférieur a la normale pour voir si les proportions
en V, Cr, et Ti précipitées étaient celles du rejet. Nous avons pris comme hypothése pour
effectuer le calcul sur les 8 échantillons retenus (tableau II1.-7) que la totalité du titane et de

I’aluminium contenu dans le rejet précipitait. A partir des 2 bilans:

Al (mesuré) = Al (anthropique) + Al (naturel)
Ti (mesuré) = Ti (anthropique) + Ti (naturel)

et des rapports Cr/Al, V/Al et Ti/Al dans le rejet et les particules détritiques naturelles, nous
avons pu calculer les quantités des métaux V ,, Ti , et Cr , contenus dans la phase particulaire

et provenant du rejet.
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Echantillon pH Ti/AI N V/AIN Fe/AIN Cr/AlN Ti mes. Al . Tia Cr, V. Fe,
- (ref) (ref) (ref) (ref) mg.g' mg.g’ mg.g’ neg' ngg' mg.g’

6TIT0 | 673 0.071 0.0033 0.52 0.0039 7.43 243 6.06 127 369 140
25TI70 | 801 0.071 0.0033 0.52 0.0039 1.43 10.8 0.70 52 a1 19

7TISO0 | 6.49 0067 | 0.0026 0.52 0.0025 204 36.2 19.0 665 1950 39.8
6TIS0 |  6.98 0067 | 0.0026 0.52 0.0025 162 48.5 13.7 534 1350 17.1
127180 | 7.91 0.067 | 0.0026 0.52 0.0025 3.62 36.2 1.26 14.1 67 4.1
25TI90 | 631 0.067 | 0.0025 0.54 0.003 4.79 386 2.33 152 312 35
7TI90 | 643 0.067 | 0.0025 0.54 0.003 150 306 13.7 582 1480 50
6T190 | 731 0.067 | 00025 0.54 0.003 4.17 40.2 1.56 50.3 200 32

001
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L’évolution des rapports Ti, / Cr, et Ti, / V, est reportée Fig. II1.-4.
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I X 1190 —
O L L 1 1 Jl i 1 1 1 IL 1 L n I } 1 L 1 %
0 5 10 15 20

FIG. I11.-4:EVOLUTION DU RAPPORT Ti,/Cr, EN FONCTION DU RAPPORT Ti/V,.

Nous constatons que :
* les échantillons présentant les pH les plus faibles (2S T190, 7 T180 et 7T 190) ont
des valeurs de Ti ./ V ,et de Ti , / Cr , trés proches de celles existant dans le rejet, ce qui

implique bien que ces éléments précipitent initialement simultanément.

* pour les autres échantillons, les valeurs de ces rapports deviennent de plus en plus
grandes lorsque le pH augmente. Cela signifie donc que le vanadium et le chrome tendent a
disparaitre de la phase particulaire avant que I’eau de mer ne soit revenue a son pH normal. On
peut imaginer que ces €léments, venant d’un milieu réducteur (le rejet), ont rapidement
précipité respectivement sous les degrés d’oxydation IV et IIL, puis qu’ils s’oxydent en passant

progressivement sous les formes solubles V(V) et Cr (VI).

* le nuage de points est approximativement linéaire, et la pente voisine de 1.8 . Or le

rapport V/Cr est proche de 3 dans le rejet, et donc dans la phase particulaire dés précipitation.
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La diminution du rapport V / Cr implique donc que le vanadium quitte plus vite la phase

particulaire que le chrome.

Le méme raisonnement appliqué au fer montre que le rapport Ti . / Fe , évolue
différemment en fonction de Ti,/ V, ou de Ti, / Cr, . 1l diminue quand le pH croit et tend a se
rapprocher de la valeur du rapport Ti/Fe du rejet (Fig. III.-5).Comme le passage du titane en
phase dissoute n’est pas envisageable, la diminution de ce rapport ne peut s’expliquer que par
une augmentation de la concentration du fer particulaire, en accord avec une cinétique de

précipitation beaucoup plus lente pour cet élément que pour Ti, V ou Cr.

1 Ti,/Fe,
6 T180
L ]
0.75 285 T190
[ J
7TI180
0.5 PS 671170
6 T190 b
[
REJET 281170 o 12TI80
0.25 s
Ti./V,
L
0 4 R R S | L] L 1 1 1 = 5 1 Lo % 1 1 i1 41;7
0 5 10 15 20

F1G. I11.-5:EVOLUTION DU RAPPORT Ti,/FE, EN FONCTION DU RAPPORT Ti,/V,.

I1.-D. LA PHASE DISSOUTE

Les seuls métaux-traces ciblés par cette analyse sont ceux typant le rejet (soit V, Ti, et
Cr, exception faite du scandium). Les analyses du fer et du manganése dissous devraient étre
intéressantes a faire dans I’avenir afin de vérifier les hypothéses avancées (existence de

colloides pour Fe, cinétique de précipitation trés faible pour Mn).
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Compte tenu des analyses faites, nous disposons pour 1’étude de la phase dissoute d’un
sous-ensemble de 32 individus issus du tableau A.-1 mis en annexe. Pour les 3 éléments
concernés, les valeurs des concentrations , exception faite des échantillons 2S T150 et 2 T150,
sont beaucoup plus homogénes que celles trouvées dans la phase particulaire tout site
confondu (y compris ceux situés les plus au large: sites 14, 15 et 16). Pour le vanadium, elles
sont la plupart du temps comprises entre 2,5 et 4 pgl' et donc supérieures aux valeurs
rencontrées généralement en surface en mer du Nord (environ 1,3 pgl" (Dupont , 1990). La
concentration moyenne en Cr est de 170 ngl' (une concentration de 100ngl’ est
généralement admise pour les eaux océaniques de surface(Florence, 1981), et celle de titane de
93 ng.l”.

L’uniformisation des concentrations fait que les corrélations (tableau III- 7) qui étaient
fortes entre ces trois éléments dans la phase particulaire se trouvent affaiblies (le coefficient de
corrélation entre V et Ti passe par exemple de 0,950 dans la phase particulaire a 0,388 en
phase dissoute pour les mémes échantillons) ou disparaissent (comme entre V et Cr). Seule est
maintenue la corrélation entre Ti et Cr. D’autre part, I’étude des concentrations respectives
d’un méme élément entre les phases solide (exprimées en pg.l") et dissoute ne met en évidence
qu'une seule corrélation dans le cas du vanadium (r = 0,381). On observe d’ailleurs
(Fig. III.-6) que les concentrations en vanadium dissous semblent liées & la richesse de la
particule en vanadium, ce qui est en accord avec la redissolution partielle du vanadium

particulaire déja signalée.

Vp Vd vt pAvV  Tip Tid Tit phTi Crp Crd Ct pACr MES.

Vp -

vd 0.381 -

vt 0999 0423 -

ptv 0546 - 0549 -

Tip 0850 0363 0950 0682 -

Tid - 0388 - - - -

Tit 0850 0364 0950 0682 1.000 - -

ph Ti - - - 0.645 - -0.372 - -

Cp 0986 0370 0985 0610 0985 - 0.985 - -

Crd - - - - - 0.974 - 0414 - -

Ct 0886 0377 0985 0610 0986 - 0.086 - 1.000 - -

pt Cr - - - 0869 0438 - 0438 0775 0388 - 0.384 -
ME.S. 0640 - 0630 0666 0822 - 0821 0350 0.749 - 0.747 0.467 -

TABLEAU III.-7 MATRICE DE CORRELATION POUR LES PHASES DISSOUTES ET PARTICULAIRES (COEFFICIENT DE

CORRELATION >().350 POUR UN SEUIL DE CONFIANCE DE 95%)
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F1G. I11.-6: EVOLUTION DU VANADIUM DISSOUS EN FONCTION DU VANADIUM PARTICULAIRE NORMALISE A

L’ ALUMINIUM

La comparaison des courbes représentant le pourcentage de I’élément sous forme particulaire
en fonction de la concentration totale de I’élément confirme d’ailleurs (Figs. I11.-7) que:

* le titane existe essentiellement sous forme particulaire;

* la proportion de vanadium dans la phase dissoute devient plus importante lorsque la
concentration totale en V diminue, c’est a dire quand on s’éloigne du rejet;

* le chrome passe moins facilement en phase dissoute et posséde finalement un

comportement intermédiaire entre celui de Tiet de V.

En conclusion, le suivi des métaux-traces dans les eaux cotiéres montre que:

* le panache résultant de I’arrivée du rejet anthropique en mer se disperse mal
perpendiculairement au trait de cOte. Parallélement a celui-ci, et suivant les conditions
hydrodynamiques, il peut rester perceptible a 4 kilometres de la sortie de I’émissaire;

* P'impact du rejet se matérialise par une précipitation immédiate de Ti, V et Cr liée
essentiellement au brusque changement de pH. A I’inverse, Fe précipite plus lentement et on
observe méme une remobilisation partielle du Mn’" contenu dans la calcite lorsqu’elle se
retrouve au contact du rejet acide; ces résultats seront confirmés dans le chapitre 4.

* la composition de la phase particulaire évolue avec I’age: alors qu’elle s’enrichit en
fer, le chrome et surtout le vanadium passent en solution par suite de leur oxydation
progressive (Cr {III} = Cr{VI} et V{IV} = V{V}). Les concentrations de ces éléments en

phase dissoute apparaissent supérieures aux teneurs habituelles, méme loin du rejet.
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F1G. II1.-7: PROPORTIONS DE VANADIUM, CHROME ET TITANE PARTICULAIRES EN FONCTION DE LEURS TENEURS
TOTALES RESPECTIVES.
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IIl. ETUDE DE LA DISPERSION DU REJET PAR SIMULATION

III.-A. PRINCIPE DE LA MODELISATION DES COURANTS MARINS.

En hydrodynamique, un modéle mathématique est une séquence de calcul
résolvant les équations qui décrivent le mouvement du fluide marin et des constituants dissous
qu'il contient (Mauvais, 1991). Une méthode originale de résolution numérique de ce systéme
d'équations a été développée par J.C. Salomon (1989). Cette procédure de calcul génére des
champs de courants instantanés suivant une discrétisation spatiale définie (la maille). La
représentation de ces courants est supposée traduire ’hydrodynamisme propre a la zone

marine étudiée.

A partir de la base de données établie par Salomon (modéle 2D donnant un
champ de courants toutes les 12 minutes pendant un cycle de marée de 12 heures 24 mns, soit
62 représentations), il est possible de simuler la trajectoire d’une masse d’eau. Celle-ci, du fait
des hypotheses requises dans le calcul de la modélisation, aura un déplacement « moyen » (la
vitesse est intégrée sur la colonne d’eau) peu représentatif du déplacement qu’aurait un flotteur
sensible au vent et au courant de surface. Aussi préfére-t-on représenter, grice a une
procédure de calcul, les résiduels des courants marins dont les effets se traduisent par les
distances entre le point de départ et le point d’arrivée d’une trajectoire pendant un cycle de

marée.

L’équation générale de 1’advection-dispersion en deux dimensions nécessite des
temps de calcul élevés et donc un équipement informatique lourd. Une solution alternative mise
au point au laboratoire (Douez, 1993 b) a consisté a employer la méthode des traceurs
imaginée par Maier-Reimer (1973) et souvent utilisée en océanographie cotiére (Bork et Maie-
Reimer, 1978; Maier-Reimer et Sunderman, 1982; Hunter, 1987; Al Rabeh et coll., 1989).
L'un des principaux avantages de la méthode des traceurs ou méthode de Monte-Carlo réside
dans le fait que I'éxécution de l'algorithme se fait sur un matériel informatique banal. Le
principe de la méthode est de considérer la masse d’eau comme un ensemble fini de particules,
le rejet étant lui-méme un groupe de particules. Le déplacement de ces derniéres -qui n’ont

aucune réalité physique- sera tributaire a la fois du déplacement advectif (fonction du courant
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généré par la marée et le vent) et d’un déplacement aléatoire qui simule la dispersion (fonction
d’une distribution gaussienne).

Cette méthode, utilisée pour la modélisation du déplacement des masses d’eau
le long du littoral calaisien, n’a nécéssité qu’un matériel informatique classique de type PC 386,

8 Mo de mémoire vive.

II1.-B. DONNEES DE LA SIMULATION

II1.-B. 1 Contribution a I'étude de I’hydrodynamisme dans la zone cétiére de
Calais

La zone étudiée a été découpée en mailles carrées de SO0 m de coté. La vitesse,
ainsi que la bathymétrie, sont connues a chaque noeud de la maille. Les champs de courants
sont renouvelés toutes les 12 minutes et le calcul prend en compte le coefficient de marée
[(morte eau (45) et vive eau (95)] et trois conditions de vent correspondant aux conditions
climatiques les plus fréquement observées sur la zone marine considérée (sans vent, Sud-Ouest

25 noeuds et Nord-Est 25 noeuds).

Pour simuler le panache, les polluants émis par I’émissaire ont été assimilés a
des traceurs dissous et traités en tant que tels par le logiciel comme des particules fictives.
Chacun des sites réels d’échantillonnage a été pris comme centre d’une maille et la densité des
points observés par unité de volume résultant du calcul est proportionnelle a la concentration
de contaminants. Pour obtenir des gradients de concentration stables dans la zone d’étude
(signifiant que la stabilité numérique est alors atteinte), une période d’au moins 15 cycles de
marée a été trouvée nécessaire. Dans chaque cycle, nous avons tenu compte des conditions
réelles des rejets qui commencent 2,5 h avant la pleine mer et se terminent 2 h apreés la pleine

mer.

Les simulations du déplacement des masses d’eau dans la zone marine proche
du port de Calais ont été effectuées en considérant le traceur comme conservatif, c’est a dire,

inerte par rapport au milieu naturel. De ce fait, le traceur obéit uniquement aux lois de dilution
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et de dispersion. Le logiciel, mis au point au sein du laboratoire (Douez, 1993 b) permet de
visualiser I’extension du panache d’un contaminant quelconque le long du littoral du Nord-Pas
de Calais. Les figures II1.-8 et II1.9 représentent le panache d’un contaminant a différents

instants du cycle de marée (fin de jusant A, étale de pleine mer B, et fin de flot C).

Dans la banque de données de Salomon (1989) deux conditions de vent (vent
nul et N.E. 25 noeuds) et une condition de marée (vive-eau) ont retenu notre attention pour les
raisons suivantes:

* possibilité de comparer les résultats simulés avec des résultats de
campagnes ayant des caractéristiques climatiques et marégraphiques trés voisines (T160 et
T180)

* le régime de marée de vive-eau exacerbe les conditions
hydrodynamiques de la zone marine par une augmentation des vitesses des courants marins

* enfin, la condition d’un vent de N.E est intéressante car elle pourrait
inhiber, en partie ou en totalité, I’effet de I’onde de marée en provenance de ’Océan Atlantique

et en direction de a Mer du Nord.

Dans les deux figures proposées (Figs. III.-8 et III.-9), le panache est plus
particuliérement étendu dans le sens longitudinal (sens : SW. — N.E.) que transversal. En
effet, I’extension longitudinale peut étre estimée a 35 km alors que la largeur maximale du
panache atteint difficilement les 7 km, soit un rapport longueur/largeur supérieur a 5. Cette
observation permest de conforter les hypothéses émises par plusieurs auteurs (Mauvais, 1991;
Arnal et Burkhaiter,1985; Arnal, 1988; Salomon et Breton, 1991) sur I’hydrodynamisme
spéficique de la zcme étudiée:

* un transsport par advection prédominant par rapport a la dispersion. Les courants
marins sont parallezles a la cote, alternatifs avec la marée et leur vitesse est élevée (phénomeéne
induit par le brusquue rétrécissement du détroit du Pas de Calais);

* en conditzion de vent de Nord-Est, les eaux de la Mer du Nord franchissent le détroit

en période de jusamt.
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(B)
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(©)

FIG. IIL-8: SIMULATION DE LA DISPERSION DES EAUX DE REJET PAR VENT NUL APRES 15 CYCLES DE MAREE:

(A) FIN DE JUSANT, (B) ETALEET (C) FIN DE FLOT.
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MER DU NORD

(A)

MER DU NORD

(B)

. CALAIS

MER DU NORD

©)

FiG. HL-9:SIMULATION DE LA DISPERSION DES EAUX DE REJET PAR VENT N.E. (25 NOEUDS) APRES 15 CYCLES DE

MAREE (12 CYCLES SANS VENT + 3 CYCLES DE VENT DE N.E.): (A) FIN DE JUSANT, (B) ETALE ET (C) FIN DE FLOT.
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III.B.-2 Impact des rejets

Nous nous sommes approchés des conditions réelles de dispersion en prenant en
compte le caractére non conservatif des contaminants dissous qui sont susceptibles de
coprécipiter ou de s’adsorber. Si nous symbolisons les différents processus responsables du

controle de la concentration d’un métal en phase soluble sous la forme M ™ par I’équilibre:

+
M™ + Part(gigy <> M Partionae)”

ou « Part »correspond au matériel détritique particulaire d’origine biotique (acides humiques,
fulviques....) ou abiotique (CaCQs, argiles, oxydes ou hydroxydes, ....), il est concevable
d’admettre une loi logarithmique pour la disparition du métal de la colonne d’eau selon (De
Ruijter, 1988):

IM™g] = [M™ )] exp. ™

si on choisit une cinétique simple et si on considére que le nombre de sites actifs d’adsorption
ou de complexation dans les particules par unité de volume d’eau de mer est nettement
supérieur a la quantité de M™ (on a alors une dégénérescence d’ordre); t représente I’age de la
masse d’eau, et k est la constante de décroissance. Pour appliquer cette loi de disparition a
’espéce soluble, prévoir par calcul sa concentration et la comparer a celle mesurée sur un site
d’échantillonnage, il est nécessaire de connaitre 1’age des masses d’eau. Grice a la méthode
des traceurs, il est facile de connaitre I’instant initial ou ’espéce se retrouve dans le milieu
marin (Douez et coll., 1994). L’dge moyen de la masse d’eau se calcule par une moyenne
arithmétique pondérée de I’4ge des particules qui la composent.

Le calage du modéle se fait en donnant comme conditions initiales les
concentrations réelles de V, Ti, et Cr dissous au point source (2S) et I’ajustement, si
nécessaire, en prenant en compte le point 12. Deux types d’études ont été entreprises:

* le suivi de I’évolution de panache en fonction des conditions météorologiques (sans
vent et vent de Nord-Est);

* le comportement du V, Ti et Cr dissous dans le milieu.

Dans la premiére étude, le chrome a été choisi comme traceur des masses d’eau
afin de déterminer I’éloignement du panache par rapport aux coOtes. Pour cela, les points
d’échantillonnage 12, 13, 14 situés sur une radiale, sont les plus intéressants. Dans les

campagnes concernées, certains échantillons font défaut; le modéle permet de pallier a cet
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inconvénient en donnant les concentrations calculées. Le tableau III.-8 permet de confronter
les concentrations simulées et réelles en chrome dissous. A une exception prés (point 6), on
observe une bonne concordance entre elles. Nous expliquons 1’anomalie observée sur le site 6
par une mauvaise position géographique du point de prélévement par rapport au point 6
référencé lors des précédentes campagnes, résultant d’une dérive de 320 m vers le large. De ce

fait, le point 6 de la campagne T160 est moins affecté par le rejet.

Station Concentration mesurée Concentration calculée
(ng.I) (ng.I'

6 T180 91 93

12 T180 113 98

13 T180 243 195

2 T160 300 310

6 T160 95 265

4T160 241 257

12 T160 200 216

TABLEAU IIL-8: COMPARAISON DES CONCENTRATIONS MESUREES LORS DE DIFFERENTES CAMPAGNES AVEC

CELLES CALCULEES PAR SIMULATION.

Par ailleurs, s’il apparait normal que les concentrations en chrome dissous soient
moins élevées au point 13 qu’au point 12 en absence de vent, on observe le contraire dans les
conditions de vent de N.E. . Le panache semble donc dévié vers le large. Ceci est du, a la
période du cycle de marée ou les prélévements 12 et 13 ont été faits (pleine mer + 1,5 h), a
’apport au niveau du point 12 d’eau « plus propre » qui va diluer la contamination. Cet apport
se fait par les courants de surface induits par le vent qui sont a cet endroit d’autant plus
importants que la bathymétrie est faible.

Les faibles teneurs observées au point 16, quelque soit les conditions de vent,
nous incitent a pénser que les bancs de sable (Dyck occidental, Ridens de Calais) ont une
incidence sensible sur le déplacement des masses d’eau le long du littoral et canalisent les eaux

en provenance de Calais.
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Enfin, I’hypothése d’une contamination possible des eaux de la Manche dans le
Détroit n’est plus envisageable. Le caractére non-conservatif du chrome dissous ayant été pris
en compte par le modéle, le panache (Fig III.-10) apparait moins dense au niveau du Détroit.
Plusieurs campagnes menées dans cette zone dans le cadre d’un autre programme du
laboratoire (FLUXMANCHE II) n’avaient d’ailleurs jamais permis de mettre en évidence des

concentrations significatives en chrome.

MER DU NORD

(A)

MER DU NORD

(B)

CALAIS

Fic. II1.-10: SIMULATION DE LA DISPERSION DES EAUX DE REJET PAR VENT DE N.E. (JUSANT): EN CONSIDERANT

LE COMPORTEMENT DU CHROME NONCONSERVATIF (A) OU CONSERVATIF (B).
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Comme le modéle semble donner une image correct du comportement du
chrome dissous dans le milieu, nous avons voulu, dans une deuxiéme étude, comparer ce
comportement 4 celui du titane et du vanadium. Les différents extension de panaches, a

Pintérieur desquels M™" est sous la forme dissoute a plus de 25%, sont visualisées figures III-

11 (A, B et C).

MER DU NORD
(A)

1. BANC DYCK
2. BANC BREEDT
3. BANC SMAL

(B)

1. BANC DYCK
2. BANC BREEDT
3. BANC SMAL

MER DU NORD

©

1. BANCDYCK
2. BANC BREEDT
3. BANC SMAL

25%:M™ = (A) V; (B) CrET (C) Ti.

FIG. 111.-11: EXTENSION DU PANACHE A L’INTERIEUR DUQUEL LE METAL M™" EST SOUS FORME DISSOUTE A PLUS DE




115

11 apparait clairement que I’extension se fait suivant ’ordre croissant Ti, Cr et V. Le traitement
mathématique de ces panaches nous donne les valeurs de la constante de la loi de décroissance
(Tableau. II1.-9). Plus la valeur de k est faible, plus I’équilibre : Mdisousy < Mparticutaire) S€T2

déplacé vers la gauche.

Cr \Y% Ti

k / unité” de cycle de marée 0.071 0.024 0.152

TABLEAU IIL-9: VALEURS SIMULEES DE LA CONSTANTE DE DECROISSANCE DE DIFFERENTS METAUX.

Nous constatons donc que I’élimination des métaux de la phase dissoute se fait
selon I’ordre Ti > Cr> V. Cette derniére remarque est complémentaire d’une des conclusions
de I’étude de la phase particulaire: des trois éléments étudiés, le vanadium puis le chrome
étaient ceux qui quittaient le plus vite la phase particulaire. Le vanadium existerait donc
principalement sous forme dissoute. Ceci est en accord avec les résultats de Dupont (1990) en
Mer du Nord et justifie les teneurs élevées trouvées dans le Détroit du Pas de Calais lors de

certaines campagnes [apres de lonques périodes de vent de N.E. (FLUXMANCHE I)].
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CHAPITRE 4: COMPORTEMENT PHYSICO-CHIMIQUE DU
CHROME ET DU VANADIUM ANTHROPIQUES REJETES
DANS LES EAUX CALAISIENNES

I. INTRODUCTION: SPECIATION CHIMIQUE DES ELEMENTS
PARTICULAIRES ANTHROPIQUES.

En raison des mécanismes complexes observés pour les éléments vanadium et chrome
dans le chapitre III, il nous a paru intéressant de confirmer ces résultats; une étude de
I’hydrolyse du rejet a été entreprise en laboratoire pour mieux comprendre la chimie en milieu
marin de ces deux métaux. Dans une premiere étape nous avons entrepris la spéciation

chimique de certains métaux rejetés (V, Ti, Fe, Cr, Al, Ca, Mn et Cu).

Nous avons utilisé le protocole de spéciation chimique d'extractions séquentielles décrit
par Tessier et Campbell, 1979/1988. Les histogrammes représentés dans les figures IV.-1 et
IV.-2 donnent la répartition des métaux cités ci-dessus entre quatre phases particulaires:

carbonatée, oxyde, organique et résiduelle.
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FIG. IV.-2 : REPARTITION DU CALCIUM, ALUMINIUM, MANGANESE ET CUIVRE DANS LES DIFFERENTES PHASES
PARTICULAIRES EN TROIS POINTS DE PRELEVEMENT SITUES AU LARGE DU PORT DE CALAIS
(LE PROTOCOLE D’EXTRACTION SEQUENTIELLE UTILISE EST CELUI DECRIT PAR TESSIER ET
COLL.,1979 ET 1988).
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Aprés attaque acide de la phase carbonatée, I’analyse spectroscopique de la solution résultante
met en évidence des éléments a 1’état de traces liés au carbonate de calcium. La proportion de
CaCO; dans les particules marines (bien que surtout dépendant de la nature géochimique du
terrain) varie avec le pH des eaux marines. La fraction dite « oxydes » est essentiellement
composé d’oxydes’hydroxydes de fer et de manganese, et son évolution est partiellement
contrdlée par le potentiel redox du milieu. La présence d’éléments traces dans cette phase
oxyde résulte principalement de réactions d’adsorption et (co)précipitation. L’existence
d’éléments trace dans la phase organique est le résultat de réactions de complexation avec
différentes formes chimiques de matiére organique en suspension dans le milieu marin. La
phase résiduelle est essentiellement composée d’aluminosilicates, et éventuellement de
composés sulfurés et de matiéres organiques difficilement dégradables: les éléments liés a cette
fraction sont supposés étre biologiquement inactifs dans les eaux aquatiques. Dans ce qui suit,
nous nous sommes intéressés aux variations observées dans la répartition métallique entre les
différentes phases présentes dans les particules marines prélevées dans la zone située a

proximité du port de Calais le 21 février 1992. La campagne a été appelée 710X 120. .

Le fer — Selon nos analyses, les proportions de fer dans les phases carbonatées et organiques
(Fig. IV.-1) atteignent toutes deux le méme ordre de grandeur: 7.5 - 10 % et 6 - 10 %,
respectivement. Un spectre Mossbauer (Fig. IV.-3) réalisé sur des particules marines
préalablement traitées par une solution molaire d’acétate de sodium fixée a pH 5 avec de
Pacide acétique (réactifs spécifiques utilisés pour attaquer la phase carbonatée) a permis de
montrer la disparition d’une composante du fer. Cette composante représentative de 1 - 3% du

fer total détecté par cette technique, correspond aux ions Fe" liés aux carbonates.

Station IS EQ L A
(mm.s™) (mm.s™) (mm.s™) (%)
Fe™ 1.15+0.09 2.68 +0.04 028 +0.04 13+2
Fe* 1.1£02 22+05 0.56 + 0.39 6+2
Fe’* 0.41+0.08 1.06 £ 0.16 0.29+0.10 7+2
Fe’* 0.34+0.01 0.57 £ 0.02 0.44 +0.04 74+ 2
Fe** 1.15£0.05 2.60 +0.10 0.44 + 0.04 18+2
Fe” 0.37+0.09 1.05+0.18 0.37+0.10 82
Fe™ 0.35+0.02 0.54 +0.04 0.44 +0.02 742

TABLEAU IV.-1: DONNEES SPECTRE MOSSBAUER OBTENUES A PARTIR DE PARTICULES MARINES COLLECTEES

AUPOINT 5 (CARTE 1)
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FIG. 1V.-3: SPECTRES MOSSBAUER (REALISE A TEMPERATURE AMBIANTE) DE PARTICULES MARINES PRELEVEES

AU LARGE DU PORT DE CALAIS (POINT 5): (A) PARTICULES BRUTES; (B) PARTICULES TRAITEES PAR UN
MELANGE CH3;COONA/CH;COOH A PH 5.

Des quantités relativement importantes de fer sont présentes dans la phase dite « oxydes »
(39.0 - 44.5 %), ainsi que dans la fraction résiduelle (37.0 - 43.7%). Une étude RPE a été
réalisée sur du matériel particulaire brut (Fig. IV.-4. A; Tableau 1V.-2). Le spectre RPE
détecté présente grossiérement trois absorptions: (i) six raies intenses associées a dix raies de
plus faible intensité et centrées a g~2 (elles sont toutes représentatives de la résonance du
manganeése adsorbé dans les carbonates; (i1) un signal large (AH > 500 Gauss) centré a g ~2 et
attribué a la résonance du fer(III) dans les oxydes et les argiles (Reid et coll., 1968; McBride et
coll., 1975; Goodman, 1978; Hall, 1980; Abdul-Halim et coll., 1981; Craciun et Meghea,
1985, Wikander et Norden, 1988; Goodman et al., 1988; Swami et al., 1990); et (iii) un signal
centré a g~4.3 et correspondant a la résonance du fer(IIl) cristallisé¢ dans un site rhombique
(Griffith, 1964; Dowsing et Gilson, 1969; Burgess et al., 1975; Abdul-Halim et al., 1981;
Swami et al., 1990).
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FIG. IV.-4: SPECTRES RPE (ENREGISTRES A TEMPERATURE AMBIANTE) DE PARTICULES MARINES COLLECTEES
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DANS LE DETROIT DU Pas DE CALAIS. (A) PARTICULES BRUTES; (B) APRES TRAITEMENT AVEC UN
MELANGE CH3;COONA/CH;COOH A PH5 PENDANT 4H A TEMPERATURE AMBIANTE; (C) APRES
ATTAQUE PAR UN MELANGE D’ ACIDES HCL/ HNOQO; 1:3 (V:V) A 60°C PENDANT 1H.
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Les raies caractéristiques du manganeése disparaissent aprés traitement des particules marines
brutes a I’aide d’un mélange tampon acide acétique + acétate de sodium fixé a pH =5 (qui
permet I’élimination de la phase carbonatée; Tessier et Campbell, 1988), voir Fig. IV.-4 B. Le
signal large centré a g~2 disparait presque totalement lorsque les particules sont traitées a I’eau
régale pendant une heure. Cette disparition d’absorption RPE est due & I’élimination d’oxydes

de fer ainsi qu’une partie de fer(III) lié aux argiles.

Manganése — Prés de 79 4 85.5 % du manganése sont liés & la phase carbonatée
(Fig. IV.-2). Le reste est réparti entre la phase oxyde (12.4 - 3.3%) et résiduelle (7.4 - 5.8%).
De récents travaux réalisés au laboratoire (Wartel et coll., 1990, 1991) ont montré que ies
concentrations du manganése dissous dans les eaux marines le long des cotes frangaises du
Nord - Pas de Calais sont principalement contrdlées par les réactions d’adsorption/substitution
sur la calcite. A partir des résultats RPE déja publiés sur les interactions Mn-carbonates, nous
pouvons affirmer que le manganeése se trouve a I’état d’oxydation(II) dans la phase carbonatée
de nos particules marines. En effet, nous détectons six raies intenses a g ~ 2.0 complétées par
dix raies de faibles intensités (attribuables aux transitions interdites) caractéristiques de la
résonance du Mn(II) lorsqu’il se trouve dispersé dans la matrice « calcite » pour donner une
solution solide Mn,Ca; CO;. Cette disparition est d’autant plus facilitée par la présence de
calcite naturelle ayant une trés grande surface spécifique et provenant de squelette de Emiliana
Huxleyi (Wartel et coll, 1990 et 1991). Ces raies disparaissent aprés un traitement des
particules marines par une solution tampon acide acétique + acétate de sodium fixé a pH 5
(Fig. IV.-4). Notons que ce type de mélange est communément employé par les géochimistes
pour Pélimination de la phase carbonatée. L’analyse par diffraction de RX (RDX) des
particules marines récupérées aprés traitement a pH 5 a permis de confirmer 1’élimination
totale des raies caractéristiques de la forme principale cristallisée de la phase carbonatée, c’est
a dire la calcite (Fig. IV .-5).
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(A) PARTICULES BRUTES ; (B) PARTICULES TRAITEES PAR UNE SOLUTION D’ACETATE DE SODIUM 1M
FIXEE A PHS AVEC DE L’ ACIDE ACETIQUE .




130

Cuivre — La spéciation du cuivre particulaire se distingue par ses teneurs élevées trouvées
dans les phases carbonatées (32.0 - 20.5%) et oxydes (52 - 39.0%) (Fig. IV.-2). Des
pourcentages plus faibles de cuivre particulaire apparaissent dans la phase organique (en raison
de la stabilité bien connue des complexes « ligands organiques - cuivre »; 15.4 - 10 %) et la
phase résiduelle (14.2 - 7.3%)

Calcium — Le calcium se trouve essentiellement dans la phase carbonatée (~99 %) sous la
forme de CaCO; (Fig. IV.-2). L’analyse par diffraction de RX révéle que la calcite est un
constituant principal des particules marines recueillies le long des cotes frangaises du
Nord - Pas de Calais (Fig. IV.-5): CaCOs; représente environ 39 - 46 % de la masse particulaire
totale. Nous avons comparé la répartition en masse des différentes fractions particulaires par
spéciation chimique des particules marines prélevées dans la zone Calaisienne avec celles
trouvées au large du Cap Gris-Nez et du port de Boulogne (Fig. IV.-6). Les teneurs en
carbonate semblent étre un peu plus élevées au abord du port de Boulogne sur Mer (CaCOs:
~38 %). A I'inverse, le calcium est associé dans de trés faibles proportions (<0.8 %) a la phase

résiduelle et de fagon négligeable dans les autres phases ( <0.1 %) .

X

100 ~

75 -

50 A

T T T rIrrrrri

25 4

T rrrTrT

Boulogne- sur- Mer Cap Gris-Nez Calais

F1G. IV.-6: POURCENTAGE EN MASSE DES DIFFERENTES FRACTIONS DE L’EXTRACTION SEQUENTIELLE DE

PARTICULES PRELEVEES AU LARGE DE BOULOGNE SUR MER, DU CAP GRIS-NEZ ET DE CALAIS.
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Aluminium — La majorité de 1’aluminium particulaire est présent dans la phase résiduelle
(91 - 89 %) sous la forme d’aluminosilicates; tandis que des proportions nettement plus faibles
se retrouvent dans les fractions oxyde (7.3 - 5.0 %), organique (<1.2%), et carbonatée
(<0.9%), (Fig. IV.-2).

Vanadium — Ce métal se trouve majoritairement dans les trois phases: oxyde
(36.1 - 22.2 %), organique (34.3 - 26.8 %); et résiduelle (31.5 - 25.9%) dans des proportions
assez voisines (Fig. IV.-1). Par contre, il est plus faiblement lié aux carbonates (12 - 11 %)

probablement sous la forme Ca(VO;), et/ou CaHVO, (Sadiq, 1988).

Chrome — Pour ce métal, nous avons obtenu la répartition moyenne suivante (Fig. IV.-1): (i)
le chrome est associ€ aux carbonates (21 - 15.4 %), (i) a la matiere organique (4.6 - 1.8 %),
(iil) aux oxydes de fer et manganése (41.0 - 35.4 %) et (iv) enfin associé a la phase résiduelle
(43.5 - 30.5%). Les proportions élevées de chrome particulaire dans les oxydes de Fe et Mn
ont €été justifié¢es par des études effectuées au laboratoire et décrites ci-aprés sur le

comportement chimique de ce métal dans les eaux contaminées du Littoral Calaisien.

Dans les paragraphes suivants, nous nous sommes plus particuliérement intéressés a la
géochimie du chrome et du vanadium au voisinage de la zone de rejet. Ces deux éléments ont
été choisis en raison de la complexité de leur chimie (surtout par ’existence de nombreux

degrés d'oxydation) et de leur haute toxicité (voir chapitre 1, page 6)).

II. EVOLUTION CHIMIQUE DU CHROME ANTHROPIQUE DANS LES
EAUX MARINES CALAISIENNES

D'aprés le diagramme potentiel-pH représenté au chapitre I & la page 10, le chrome
rejeté par la Société TIOXIDE est présent au degré d'oxydation III dans les eaux de pompage,
car la zone de pH et de potentiel mesurés sur ces eaux de process (pH ~0 et E= 291 mV
(ECS)) se trouvent dans le domaine d'existence des ions Cr(IIl). De plus, grace a la spéciation

chimique du chrome réalisée sur des particules marines, nous avons constaté une augmentation
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sensible de ce métal dans les phases carbonatée et oxyde d’échantillons prélevés au voisinage
du site de rejet. Pour mieux comprendre les processus chimiques mettant en jeu le chrome (III)
anthropique au niveau du rejet, nous avons tenté de simuler ces phénomeénes en entreprenant
des études en laboratoire a partir d’eaux du large (dite « propres ») filtrées puis dopées avec du
chrome (III) (provenant soit d’une solution standard Titrisol ou soit du rejet industriel), ceci
dans des conditions physico-chimiques se rapprochant le plus possible de celles du milieu

naturel.

II. -A. COMPORTEMENT DU CHROME(III) VIS-A-VIS DE LA CALCITE DANS
L’EAU DE MER.

La spéciation chimique du chrome réalisée sur le matériel particulaire prélevé au large
du port de Calais a permis de révéler ’existence d’une proportion non négligeable de Cr dans
la phase carbonatée (4 -5%; Fig. IV.-6) cristallisée sous la forme de calcite. Ceci peut
s’expliquer par une absorption des ions Cr’” sur des grains de calcite a grandes surfaces,
phénoménes accentués par I’existence de CaCOs provenant de squelettes de micro-organismes
(coccolithphorids Emiliana huxleyi, Wartel et coll., 1991). Au niveau du site de rejet, le

pourcentage de chrome adsorbé atteint jusqu’a 8.6 % (Fig. IV .-6).

cap Gris-Nez Calais
% 4—p < >
100 T
75 +
50
25 £
0 + } } : + -

B2+3 B4+5+6 8 2F 16

M phase résiduelle Bphase organique [ phase oxyde O phase carbonatée

FIG. IV.-6: REPARTITION DU CHROME PARTICULAIRE DANS LES DIFFERENTES FRACTIONS DE L’EXTRACTION

SEQUENTIELLE POUR DES PARTICULES PRELEVEES AU LARGE DU CAP GRIS-NEZ ET DU PORT DE CALAIS.
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Cette observation suggere que le Cr(IIl) anthropique serait en partie responsable de cette
augmentation. Pour confirmer cette hypothése, nous avons réalisé des expériences en
laboratoire sur des mélanges « rejet industriel+calcite en excés » dans de ’eau de mer non
contaminée (prélevée bien au large du port de Calais) et filtrée sur le bateau. Nous avons
représenté sur la figure IV.-7 I’évolution en fonction du temps d’une part des teneurs en Cr

dissous restant et d’autre part celles en chrome particulaire généré dans le milieu réactionnel.

[Cr] / %
100 A a (u] o
80 tj
60 m % Cr dissous
0 % Cr particulaire
40
20
Temps / min
-
O,LALl.llllllll[I|ll]_.]_|lLIll]l._L___»
0 500 1000 1500 2000 2500 3000

FIG.IV.-7: REPARTITION DU CHROME ENTRE LES PHASES DISSOUTE ET PARTICULAIRE DANS UN MELANGE
« EAU DE REJET + CaCO; EN EXCES ».

Nos résultats montrent que le chrome(IIl) soluble rejeté par la Société TIOXIDE est
rapidement précipité. Ceci a pu étre vérifié grace aux analyses d’échantillons prélevés au cours
de diverses campagnes dans la zone marine Calaisienne: I’examen des données montre en effet
une répartition plus favorable du chrome dans la phase particulaire lorsque les eaux de mer se

trouvent polluées par les eaux de rejet de la Société TIOXIDE (Fig. IV .-8).
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F1G.IV.-8: REPARTITION DU CHROME ENTRE LES PHASES DISSOUTE ET PARTICULAIRE POUR LA CAMPAGNE
TIOX 190 DU 19/11/93.

Nous pensons que cette décroissance rapide du chrome dissous en fonction du temps résulte de
la formation progressive d’un composé chimique de formule Cr, Ca,., CO; et éventuellement
d’oxyde(s) de chrome. Pour évaluer I’étendue des réactions d’adsorption du chrome sur la
calcite et de formation d’oxydes de chrome dans I’eau de mer (ceci dans nos conditions
expérimentales décrites ci-dessus), nous avons effectué une spéciation chimique du chrome sur
les solides récupérés a différents temps d’avancement de la réaction « Cr’” + CaCOs » selon la
méthode d’extractions séquentielles élaborée par Tessier et Campbell (1988); pour cela, nous
avons traité le matériel particularise avec une solution molaire d’acétate de sodium fixée a phi
5 avec de I’acide acétique en vue d’éliminer les carbonates. Le chrome libéré dans la phase
liquide a ét¢ analysé par la technique GFAAS-ZC. Le chrome restant sur le filtre (membrane en
polycarbonate; Nuclépore 0.45 pm) est sous forme d’oxyde(s); le filtre récupéré a été attaqué
par une solution HCl (1M) suprapur, puis la solution résultante a été dosée par la méthode
GFAAS-ZC. D’aprés I’évolution de la courbe (1) représentée sur la figure IV.-9, nous
pouvons affirmer que la réaction d’adsorption du chrome(IIl) sur la calcite est prédominante

dans nos conditions expérimentales. Sur la courbe (2) figure IV.-9, nous avons également
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représenté la variation en fonction du temps de la teneur en chrome sous forme d’oxyde(s)

généré(s) dans le milieu réactionnel suivant: « rejet TIOXIDE+calciteteau de mer ».
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FiG.IV.-9: SPECIATION CR PARTICULAIRE ENTRE LES PHASES CARBONATEE ET OXYDE (SELON LE PROTOCOLE
DECRIT PAR TESSIER ET CAMPBELL, 1979 / 1988).

Nous constatons que la génération d’oxyde(s) est lente et est induit par une réaction mettant en
jeu Pentité Cry Caix COs et 'oxygéne du milieu. Cependant la trés faible quantité d’oxyde(s)
de chrome (évaluée a partir de la courbe (2) figure IV.-9) formé(s) durant une période
correspondant au renouvellement de la colonne d’eau (induit par les phénoménes
hydrodynamiques; voir chapitre III concernant la modélisation et simulation sur les
déplacements des masses d’eau en vue d’évaluer 'impact des contaminants sur le littoral
Calaisien) au niveau du site de rejet ne peut pas expliquer la totalité du chrome trouvé dans la
phase oxyde lors de la spéciation chimique de ce métal effectuée sur les particules marines
polluées (Fig. IV.-6). Nous pensons que la coprécipitation du chrome (III) anthropique avec le
fer (I1) et le manganeése (II) rejetés en quantités élevées par I'usine TIOXIDE doit contribuer a
’augmentation sensible de la teneur en chrome constatée lors de la spéciation de ce métal dans
la phase oxyde de nos particules marines au niveau du site de rejet. Dans ce contexte, et a ce

stade, nous nous proposons d’étudier cette réaction.
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II. B. COPRECIPITATION DU CR(III), MN(II) ET FE(II) ANTHROPIQUES
DANS L’EAU DE MER

A partir de considérations thermodynamiques (voir les diagrammes E-pH) du fer et manganése
élaborés par Brookins (1988) les conditions redox du milieu marin sont favorables a la
formation d’oxydes /hydroxydes de Fe et Mn. De plus, le chrome(III) est peu soluble dans
I’eau de mer (produit de solubilité de Cr(OH)s, Ks~107°; Charlot, 1961). Ces caractéristiques
physico-chimiques de ces métaux nous laissent a penser a I’existence d’une accumulation
possible de chrome par coprécipitation des ions Fe** , Mn** et Cr’" au cours de leur décharge
dans la mer par I’'usine TIOXIDE. Pour cela nous avons entrepris 1’étude en laboratoire et en
milieu bien aéré d’un mélange « Rejet industriel (~50 ml) + eau de mer filtrée et non
contaminée (~10/; la teneur de chrome dissous dans cette eau de mer dite « propre» ne
dépassant pas 200 ng). Nous rappelons que les teneurs en Fe, Mn, et Cr dans les eaux de rejet
sont égales a 2902, 73, et 39 ppm respectivement. Pour ajuster le pH a 8, nous avons rajouté
de petites quantités d’une eau de mer synthétique (NaCl 30 g/l) contenant de la soude 2M. La
coprécipitation survient en quelques secondes. Aprés une heure, la solution a été filtrée
(membrane en polycarbonate, Nuclépore 0.45 um), puis le chrome présent a la fois dans le
filtrat et dans le solide récupéré a été analysé au moyen de la technique GFAAS-ZC. Nos
résultats d’analyse montrent qu’a peine 1% du chrome(IIl) anthropique (présent au départ a
I’état soluble) est encore dans la phase liquide. Un spectre Mossbauer (Fig. IV.-10) et Tableau
IV. -3) sur le coprécipité formé (contenant >99% du chrome rajouté dans le mélange au

départ) a permis de révéler I’état d’oxydation(III) du fer et I’absence totale de fer(Il).

EQ mm/s IS mm/s L mm/s A%
Fe* 0.94 +£0.02 0.36 £ 0.01 0.37 £0.01 44 + 1
Fe* 0.58+0.01 0.36+0.01 0.32+0.01 56+1

TABLEAU IV.-2: PARAMETRES MOSSBAUER OBTENUS AVEC LE PRECIPITE RESULTANT DE LA PRECIPITATION DU

FER (II) PROVENANT DES EAUX DE REJET DE LA SOCIETE TJOXIDE AU CONTACT DU MILIEU
MARIN,
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FIG.IV.-10: SPECTRE MOSSBAUER DU > FER ENREGISTRE SUR LE PRECIPITE FORME LORS DU CONTACT DES EAUX

DE REJET DE LA SOCIETE T/OXIDE AVEC LE MILIEU MARIN

La réaction d’oxydation suivante:
Fe*' 5Fe* +e-

est donc totale dans nos conditions opératoires.

Pour confirmer P’existence de cette réaction dans le milieu naturel étudié, nous avons
également enregistré une série de spectres Mossbauer sur divers échantillons de particules
marines prélevées en zone « propre » (au large de Calais) et en zone polluée, puis nous avons
mesuré les teneurs en fer(II) et fer(Il). Nous avons moyenné, et obtenu des rapports
Fe(I)/Fe(IIl) : 19.3 - 22.0 % / 78.0 - 80.7 % en zone « propre »; et 18.0% / 82.0% en zone
polluée. Nous avons interprété la légére augmentation de fer(Ill) allant de 1.3 4 3 % a la

contamination de nos particules par les eaux de rejet provenant de 1’usine TIOXIDE.

En résumé, nos expériences effectuées en laboratoire ont permis de montrer I’'importance de
I’adsorption du chrome(III) sur la calcite et de la réaction de coprécipitation Cr’* + Fe** +
Mn®* (phase particulaire présente en quantités importantes dans les particules marines

Calaisiennes: 39 - 45%) dans le devenir du chrome rejeté par I'usine TIOXIDE. La toxicité de
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ce métal dépend de son degré d’oxydation. Dans le chapitre II, nous avons décrit une méthode
originale de la spéciation du chrome dissous dans 1’eau de mer. Nous avons constaté que la
répartition Cr(III)/Cr(VI) dépend fortement du site de prélevement. Nous avons voulu
comprendre ces variations du rapport Cr(III)/Cr(VI) et tenté d’identifier les processus

chimiques responsables de cette évolution.

II. C. EVOLUTION DES CONCENTRATIONS DE CrR(III) ET CR(VI) DISSOUS

DANS LES EAUX CALAISIENNES ET INTERPRETATION

L’équilibre électrochimique:
CI'(IH)(diw,us) < Cr (VI)(diw,us) + 3¢ (1)

est fortement dépendant des caractéristiques complexantes du chrome (IIT). Nous avons voulu
rappeler dans un premier temps certaines de ces propriétés fondamentales relatives a la stabilité
des complexes octaédriques et tétraédriques susceptibles d’étre formé. Nous avons ensuite
réalisé des expériences en laboratoire en vue de mieux connaitre les limites de solubilité du
chrome(III) dissous (qui sont dépendant des équilibres de complexation) et d’identifier I’(es)

entité(s) et/ou phases controlant sa concentration.

Ce métal posseéde des électrons 3d et sa forme ionique trivalente présente 3 électrons
célibataires. Le chrome (IIT) peut facilement générer des complexes stables et cinétiquement
inertes, ceci suivant une coordination octaédrique en raison de la valeur élevée de I’énergie de
stabilisation du champ cristallin. En effet dans les complexes octaédriques, les trois électrons
non appariés sont situés au niveau d. (dans les orbitales dy, d et dyy les plus basses).Ils ont une

énergie de liaison (Garric, 1970):
W* octa™ Wiz - 0.8 A oeta (en prenant comme unité Ao, ) 2)

ou W* .., représente ’énergie du complexe hypothétique a S5 orbitales dégénérées. Les
complexes ainsi formés sont donc stables de la quantité 0.8 A, . Ce gain de stabilité est

encore appelé énergie de stabilisation du champ cristallin. Par contre, dans les complexes
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tétraédriques du chrome (III), ’énergie de stabilisation du champ cristallin est donnée par

I’expréssion:
W* tetra— 08 Atetra (Garric, 1970) (3)

Pour les mémes cation et ligand et la méme distance cation-ligand, on démontre que:
Atetra = 4/9 Agera. On peut donc considérer que AW*,,=0.355 Aocia. Cette variation d’énergie
est plus faible que celle trouvée ci-dessus pour une coordination octaédrique du Cr(III)
(W* o= 0.8 Aoeta ): ceci explique la stabilité moindre des complexes tétraédriques du Cr(III).

Les caractéristiques paramagnétiques du chrome (III) dues a la présence de trois
électrons se trouvant a 1’état de haut spin permettent sa détection au moyen de la technique
RPE. Le spectre RPE du chrome(III) dilué dans une « matrice liquide » telle que I’eau ne peut
donner qu’une seule raie hyperfine en raison de I’absence d’interactions entre les trois €lectrons
célibataires 3d de cet ion et le noyau atomique de I’isotope 2,Cr’>. Ce phénoméne résulte de
I’absence de spin nucléaire dans le noyau de cet isotope dont I’abondance naturelle est la plus
élevée: 24Cr’, abondance naturelle = 83.79% (Handbook, 1981-82). Quant aux autres
isotopes, ils sont présents dans la nature dans des proportions moindres, et ceci explique
’absence de leurs résonances paramagnétiques caractéristiques dans nos spectres RPE et selon
nos conditions expérimentales: ,,Cr° d’abond. nat. = 4.35%; Cr”, abondance
naturelle = 9.50%; 5,Cr>*, abondance naturelle = 2.36% (Handbook, 1981 - 1982). Nous avons
tenté d’évaluer les limites de détection du Cr(IIl) dans I’eau Milli-Q acidifiée (pH<3) par cette
méthode. Le spectre RPE enregistré a la température de 1’azote liquide (77°K; voir Fig. IV .-
11, Tableau IV.-2) révele un signal d’adsorption caractéristique des ions Cr(III) complexés
avec des molécules d’eau: Cr(H,0),’" . Ce signal reste visible pour des teneurs de Cr(III) > 2
ppm (Fig. IV .-11). Pour une concentration de 1 ppm de Cr’" dissous dans I’eau Milli-Q 4 pH =
2-3, on peut considérer que ce métal n’est plus détectable par notre appareil RPE (voir Fig.
IV.-11). Nous avons ensuite entrepris la méme étude dans une eau de mer prélevée au large de
Calais [station(s) 15 et/ou 16 non contaminée(s)], filtrée puis acidifiée avec une solution de
HCl1 N/10 (ceci pour baisser le pH de 8.0 a 2-3), et finalement dopée avec une solution
standard de chrome(IIT) (CrCl;, 1000 ppm).
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- Ref.

100ppm
MWWﬁWNMWMfﬂhAWWwWMMNMWMMW 10ppm

WMWMJMWWWM// 2ppm

M 1ppm
\\J\:(:;\’\ "CaVité"

F1G. IV.-11 : SPECTRES RPE (ENREGISTRES A LA TEMPERATURE DE L’AZOTE LIQUIDE, 77°K) OBTENUS AVEC UNE
SOLUTION STANDARD DE CR(III) (CrCl;, 1000 PPM) DANS L’EAU MILLI-Q ACIDIFIEE PAR HCl,
pH<3.
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Nous avons constaté que le Cr(III) dissous est plus difficilement détectable dans le milieu
marin acidifié que dans I’eau Milli-Q acidifiée ([Cr(III)]>3 ppm), Fig. IV.-12; Tableau IV.-2].

Ceci peut s’expliquer par des propriétés plus polaires des eaux marines, et de ce fait peut se
traduire par une perte de signal RPE.

- Ref.

20ppm
%MJN 10ppm
WMM 3ppm
WNWW% 2ppu
— W "Cavité"

F1G. IV.-12;: SPECTRES RPE ENREGISTRES A LA TEMPERATURE DE L’AZOTE LIQUIDE, 77°K) OBTENUS AVEC DE
L’EAU DE MER FILTREE (PRELEVEE AU LARGE DE CALAIS, POINT 15, CARTE 1), ACIDIFIEE PAR Hcl

(pH<3) ET DOPEE AVEC UNE SOLUTION STANDARD DE CHROME(III) (CrCl;, 1000 pPM).
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Lorsque le pH augmente, nous observons une précipitation du Cr(III) selon I’équilibre:
Cr’* + 3 OH — Cr(OH); | 4)

confirmant ainsi les calculs thermodynamiques (Ks= 10°°, Charlot, 1961). Dans ces
conditions, les espéces encore solubles du chrome: Cr’* | Cr(OH)*", Cr(OH)",, CrCl" , (Sadig,
1992) en équilibre avec le solide Cr(OH); ne peuvent pas étre détectées a ce pH car leurs
concentrations sont inférieures a celle déterminée ci avant et correspondant a la limite de
détection de notre appareil RPE (i.e. 3ppm). Le précipité d’hydroxyde de chrome obtenu a été
analysé par spectroscopie RPE. Nous avons détecté un signal large caractéristique

d’interactions « spin-spin » entre atomes de chrome Cr’" —.Cr’" (Fig.IV.-13; Tableau IV -2).

Ref.

400 G
—

FIGURE IV.-13: SPECTRE RPE (ENREGISTRE A LA TEMPERATURE AMBIANTE) DU PRECIPITE D’HYDROXYDE DE
CHROME (III) OBTENU APRES ADDITION D’UNE SOLUTION STANDARD DE CrCl; DANS DE L’EAU DE

MER BIEN AEREE (pH=8), (SECHAGE A TEMPERATURE AMBIANTE PENDANT 3h).

Un spectre de forme identique a été observé pour le coprécipité d’hydroxyde de fer et de
chrome obtenu au cours de la réaction « eaux de rejet + eau de mer » en contrélant le pH du
milieu a 8: le signal large résulte dans ce cas d’interactions spin-spin entre atomes de Fe(IIl)
voisins., Au cours de cette réaction, la formation d’hydroxyde est conditionnée par 1’oxydation
du fer divalent en fer trivalent au moyen de ’oxygéne dissous dans ’eau de mer. Cette réaction
est d’autant plus rapide que le pH est plus €élevé, et trés lente a un pH inférieur a 6 (Legrand et

Leroy, 1981). Si ces eaux naturelles présentent une concentration en oxygene suffisante, la
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précipitation devient pratiquement instantanée a un pH voisin de 8. De plus, si le pH n’excéde
pas 9, la surface du précipité d’hydroxyde ferrique a 1’état colloidal ou en suspension dans une
eau naturelle présente toujours des charges électriques positives (Legrand et coll., 1981).
L’apparition de ces charges a lieu selon un mécanisme analogue a celui décrit pour des
particules fines de carbonate de calcium dans une eau calcifiante (Legrand et coll., 1981).
Comme le pH de nos échantillons d’eau de mer ne dépasse jamais une valeur de I’ordre de 8.3
nous pouvons envisager une adsorption spontanée d’ions CrO,” provenant de la réaction
globale d’oxygénation:
4Cr*" + 3 Oy issousy + 10 HO — 4 CrO,> + 20 H' (5)

sur la couche externe des particules d’hydroxyde ferrique ou le pH est plus élevé que dans le
milieu aqueux interparticulaire. L’écart de pH entre le voisinage immédiat des parois de
particules et celui au sein de I’eau pouvant étre d’une unité ou méme davantage (Legrand et
coll, 1981), va faciliter la transformation Cr(Ill) — Cr(VI) d’aprés les calculs
thermodynamiques (voir diagramme E-pH du chrome, Fig. IV.-14). Nous n’avons pas envisagé
une réaction d’oxydation du Cr(III) en Cr(VI) catalysée par MnOOH (comme suggéré par
Sadiq, 1992) en raison des faibles teneurs de manganése aussi bien dans le rejet industriel

(Fe/Al= 41) que dans les particules marines (Fe/Al =0.58).

pe
1sh
Limite d’oxydation
14 ~ de I'eau
b{
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6}

i Cr(OH),’
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F1G.IV.-14: DIAGRAMME E-PH CORRESPONDANT AUX DIVERS ESPECES DISSOUTES DU CHROME(III) ET CHROME(VI)
SELON MURRAY ET AL., 1983.
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Ce phénomeéne d’adsorption précédé de la réaction d’oxygénation de Cr’” en CrO,” va donc
contribuer au déplacement de 1’équilibre électrochimique Cr(IIl) < Cr(VI) + 3¢ dans un
milieu marin ou ’abondance d’hydroxyde ferrique a été constaté: globalement, cette réaction
est en quelque sorte « catalysée» par les surfaces positives de ces particules. Dans ces
conditions, la quantité importante de fer(Il) rejetée par I'usine 7JOXIDE devrait favoriser
nettement la diminution de Cr(VI) au voisinage du site de rejet par floculation, et entrainer en
conséquence une diminution sensible du rapport Cr(VI)/Cr(IIl). Or, nous constatons a
’inverse de nos prévisions que le rapport croit sensiblement au niveau des stations proches du

site de rejet (Fig. IV .-15).

[Cr(YDV/[Cr(IID)]
12

formation de floculation équilibre
q
10 colloides thermodynamigue
-~ e B— ] -
8 ¢ 12T J80
6
8T 190
4 o 2T19 2sTiso *
.
2 6T 170 ° 16 T 190
7T 190 . PN 6T 190
. e 12T190 *®
O t L 1 1 I : 1 1 1 1 : L L 1 { 1 1 1 1 »
-
6 6.5 7 7.5 pH 8

FIG.IV.-15: EVOLUTION DU RAPPORT [CR(VI)]/[CR(III)] EN DIFFERENTS POINTS DE PRELEVEMENT .

Nous avons attribué ce phénomeéne a la persistence de colloides dans nos échantillons d’eau de
mer filtrée de porosité 0.45 pm. Pour confirmer cette hypothése, nous avons entrepris la méme
étude avec des filtres de porosité plus fine (0.2ul et 0.1 um). Nous constatons alors une nette
diminution du répport Cr(VI)/Cr(III) mesuré sur les eaux de filtration (Fig. IV.-16). Nous
avons également étudié 1’évolution du rapport Cr(VI)/Cr(lIl), et avons remarqué une baisse

sensible de ce rapport selon que le pH du milieu baissait (Fig. IV.-16), ceci en raison d’une
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augmentation de stabilité du Cr(III) par rapport au Cr(VI) lorsque I’acidité de nos eaux

augmentait.
pH = 4.07 pH = 6.46 pH = 8.05
0.16 T 2.50
[ 2.00
012 + :
% 1.50
0.08 +
[ 1.00
0.04 + :
I A 0.50
0.00 +— —| | 0.004 — —
0.45 0.20 0.45 0.20 0.45 0.20 0.10
pm pm pm um pm pm Hm

F1G. IV.-16: EVOLUTION DU RAPPORT [CR(VI)J/[CR(III)] EN FONCTION DU PH DE L’EAU DE MER ET DE LA

POROSITE DU FILTRE UTILISE POUR LA FILTRATION.

Cependant, la lente évolution chimique des colloides et leur floculation contribue a une baisse
notable de la concentration de chrome(VI) dissous présent dans nos échantillons d’eau de mer
prélevés non loin de la zone de rejet. Ceci se traduit alors par une diminution importante du
rapport Cr(VI)/Cr(III) telle que nous I’avons observée au cours de nos nombreuses campagnes
dans la région contaminée du Littoral Calaisien (Fig. IV.-16). Cette floculation de colloides
constitue donc une étape importante dans le processus de décontamination naturelle du milieu
marin. Les rapports Cr(VI)/Cr(III) trouvés dans les stations 15 et 16 sont tout a fait identiques

a ceux observés dans les eaux non contaminées du large de la Mer du Nord.

Pour information, nous avons reporté dans le tableau IV .-3 les concentrations de chrome (IIT)

et du chrome (VI) dissous trouvées dans les eaux frangaises du Nord de la France.




XOLL SINOVINVD STINTIFIAIA SAA SYO'T STANINIALAA (JA YD LA (JIDAD N4 SUNANAL 1 €Al NVAIAVL

Lieu Concentrations moyennes en Chrome dissous ng.1-1

Cr(11T) Cr(V]) Cr total

Port de Boulogne sur mer 10-37 58-82 68-119

Cap Gris-Nez 12-42 29-89 41-131

Au large du cap Gris-Nez 6-9 28-31 34-40

(~ 5 km des cotes francaises)

Port de Calais 47-61 96-316 143-377

Au large du port de Calais 15-52 51-117 66 - 169

(~ 6 km des cotes francaises)

Détroit du Pas de Calais <6 <25 <31

14!
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II1. EVOLUTION CHIMIQUE DU VANADIUM (IV) ANTHROPIQUE DANS
LES EAUX MARINES CALAISIENNES

Nous avons représenté sur la figure IV-17 les histogrammes de distribution du
vanadium particulaire élaborés a partir de nos résultats d'analyses par extractions séquentielles
(Tessier et Campbell, 1988). Au niveau du point de rejet, nous constatons un changement
significatif de la répartition du vanadium entre les différentes phases particulaires : carbonate ;
oxyde ; organique ; et résiduelle (Fig. IV.-17), ceci en comparant avec les résultats relatifs aux
stations non polluées du littoral Calaisien et celles situées aux abords du Cap Gris-Nez
(stations B1 & B6, carte 1). Nous constatons en particulier une augmentation sensible de
vanadium dans la fraction oxyde des particules recueillies au large du port de Calais (station
16; carte 1). Cet enrichissement (pouvant atteindre jusqu'a 41%) pourrait s'expliquer par la
prédominance de réaction telle que: (co)précipitation/oxydation des entités VO2+ anthropiques

et/ou leur adsorption sur les surfaces oxydes/hydroxydes de fer dans ce milieu marin.

cap Gris-Nez Calais
Yo <« >
100 ‘
75
50
25
04 —4- } ' {
B2+3 B4+5+6 8 2F 16

M phase résiduelle B phase organique T phase oxyde Ophase carbonatée

F1G. IV.-17: REPARTITION DU VANADIUM PARTICULAIRE DANS LES DIFFERENTES PHASES DE L’EXTRACTION

SEQUENTIELLE SELON LA PROCEDURE DECRITE PAR TESSIER ET COLL., 1979/1988.
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Pour mieux comprendre le comportement physico-chimique du vanadium dans les eaux
du littoral Calaisien, nous avons d'abord récapitulé dans le paragraphe suivant quelques
propriétés chimiques connues a ce jour sur ce métal lorsqu'il se trouve a l'état oxydé dans la

nature.

III.A. INTRODUCTION : CARACTERISTIQUES PHYSICO-CHIMIQUES DU
VANADIUM (IV) DANS LE MILIEU NATUREL

En 1958, Pascal a reporté certains aspects généraux de la chimie du vanadium. La
configuration électronique d' et la charge centrale + 4 conférent a l'entité VO2+ des
caractéristiques d’acide fort de type Lewis dans l'eau. Si le milieu est acide et réducteur, le
vanadium a été trouvé a 'état d'oxydation (IV) : (i) dans les sols et sédiments ou l'ion VO se
trouve complexé par des acides fulviques (Cheshire et coll., 1977; Mc Bride, 1980); (ii) les
schistes (Eckstrom et coll., 1983); et (iii) les sédiments charbonneux (Premovic et coll., 1986).
Cependant cet ion peut facilement étre oxydé dans des eaux naturelles bien aérées, comme c'est
le cas des ions Mn~ et Fe [voir diagramme E-pH des systémes "métal-eau" élaborés par
Brookins (1988) et Wehrli et Stumm (1989)]. Antérieurement, des travaux ont été consacrés a
la cinétique des processus d'oxygénation des espéces VO2+ , Mn' et Fe2+ lorsque ces derniéres
se trouvent soit adsorbées sur des particules ou dans des milieux homogénes (Tamura et coll..
1980; Sung et Morgan, 1981; Diem et Stumm, 1984; Millero, 1985; Wehrli et Stumm, 1988 et
1989; Boughriet et al., 1992). Wehrli et Stumm (1988 et 1989) ont considéré que l'oxydation
des ions VO par l'oxygéne est une étape cruciale, ceci aux limites des équilibres redox,
survenant dans les sols et sédiments. Ces auteurs ont également indiqués que : (i) la vitesse
d'oxygénation de VO est accélérée par l'hydrolyse de cet ion ou bien par son adsorption sur
les surfaces d'oxydes hydratés ; (ii) le transfert électronique a lieu par l'intermédiaire de
groupements OH coordonnés provenant de surfaces solides ou de complexes "hydroxo"
solubles selon un mécanisme comparable a ceux déja proposés pour expliquer l'oxygénation
des ions Mn~ et Fe - Wanty et Goldhaber (1992) ont montré qu'en absence de ligands
organiques les produits d'hydrolyse sont majoritaires dans la distribution des especes dissoutes
du vanadium IV. L'hydrolyse de VO™ conduit 4 la formation de nombreux complexes
"hydroxo” (Wehrli et Stumm, 1989). Les complexes hydroxydes de vo™' (VOOH+, VO(OH),,
(VOOH)z2+ et VO(OH3)- sont stables en milieu suffisamment réducteur. Les spectres RPE

enregistrés sur les particules provenant de certains sols, ont montré I'existence d'entités du



149

vanadium(IV) stables dans les argiles (Goodman et Nadeau, 1990) ainsi que dans certaines
substances organiques (Neto et al., 1991). Des travaux récents ont également montré que dans
certains échantillons naturels, le vanadium peut se trouver principalement a I’état réduit V(III)
(Wanty, 1986 ; Wanty et al., 1990). A partir d'études thermodynamiques et cinétiques sur des
échantillons provenant des plateaux du Colorado, Wanty et Goldhaber (1992) ont démontré
limportance d’un réducteur fort tel que H,S dans le processus de transformation du V(IV) en
V(III) en milieu naturel. Un tel processus peut également se rencontrer dans des sédiments
soumis a une atmosphére anoxique. Cependant, de telles conditions géochimiques et redox ne
peuvent pas se produire a proximité du port de Calais, car la mer est bien oxygénée a cet
endroit, y compris a des profondeurs allant au-dela de 5Sm en raison de I’agitation et des
déplacements importants de masses d'eau survenant dans cette région. A partir des constantes
d’équilibre reportées dans le Tableau IV.-4, nous avons tracé les courbes log [V(IV)] en
fonction du pH et montré que, dans la gamme de pH généralement rencontrée dans le milieu
marin (c’est-a-dire entre 7.8 et 8.3), le complexe hydroxyde VO(OH);™ doit constituer I'espece
V(IV) soluble prédominante si le milieu est strictement exempt de tout autre ligand que OH et

surtout de toute trace d'oxygene (Fig. IV.-18).

Réactions chimiques Log K Sources
CaCOs, + 2 H;VO, + H < Ca(VO,)s; + HCO; +2 H,O +11.3 Sadiq, 1988
VO* + 3 H,0 < VOOH); +3H -17.70 lannuzzi & Rieger, 1975

Komura et coll., 1977

VO* + 2 H;0 < VO(OH)y + 2 H -12.00 Kragten, 1978
2 VO* + 2 H,0 & (VOOH)*, +2 H -6.69 Henry et coll., 1973
VO* +H,0 < VOOH +H' -5.65 Henry et coll., 1973

TABLEAUIV.-4 : CONSTANTES THERMODYNAMIQUES METTANT EN JEU LES ESPECES V-HYDROXYDES/OXYDES

SOLUBLES RELEVEES DANS LA LITTERATURE.,
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}rog [ vav)]

VO(OHY;

(A)

(B)

F1G. IV.-18: VARIATION EN FONCTION DU PH DE LA CONCENTRATION DES COMPLEXES « V(IV)-HYDROXO »

GENERES PAR HYDROLYSE DES IONS VO™ . [VEiorw = 107 M: (A); [VEora = 10° M (B)
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Dans le sous paragraphe suivant, nous avons tenté d’évaluer le degré de stabilité du
vanadium (IV) anthropique dans l'eau de mer et connaitre son devenir en simulant les
phénoménes naturels au moyen d’expériences effectuées en laboratoire sous diverses
conditions physico-chimiques (pH, O,). Pour suivre ces réactions, nous avons utilisés entre
autre la résonance paramagnétique électronique (RPE) en raison des propriétés

paramagnétiques du vanadium(IV) (4yscough, 1967).

III. B. ETUDE RPE SUR LA STABILITE ET LE DEVENIR DU VANADIUM(IV)
DANS L’EAU DE MER

III. B. -1 Analyses RPE des eaux rejetées par la société TIOXIDE

Au moyen de la technique RPE, nous avons d'abord cherché a mettre en évidence les
caractéristiques magnétiques des eaux de rejet TIOXIDE. Un spectre RPE enregistré a la

température de ’azote liquide (77°K) est représenté a la figure IV.-19 (A) (Tableau IV.-4).

(A)

A\~ Ref

400G
i

FIG. IV.-19: SPECTRES RPE ENREGISTRE SUR LES EAUX DE REJET DE LA SOCIETE TIOXIDE A TEMPERATURE

AMBIANTE (A) ET A LA TEMPERATURE DE L’ AZOTE LIQUIDE, 77°K (B).
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Composés en interaction T/°K | Composante hyperfine - g Couplage hyperfin Référence
avec l'oxovanadium (IV) (Gauss)
g/l gL go Ayt AL Ao
Zéolithe 295 1.943 1.983 170 60 Martini et al.,(1975)
Hectorite 295 11935 (@) 1.973 (a) 175 65 Mc Bride, 1979
Rectorite 77 1.948 1.990 181.6 56 Goodman and Nadeau, 1990
Argile calcinée, mol.100% 80 1.934 1.979 182 68 Braddell et al., 1990
Argile calcinée, mol.5% 290 1.935 1.973 173 62 Braddell et al., 1990
Argile non calcinée, mol.100% 290 1.964 106 Braddell et al., 1990
80 1.933 1.979 182 70
Argile non calcinée, mol.5% 290 1.935 1.973 172 60 Braddell et al., 1990
Smectite hydratée 77 204 81 Mc Bride, 1978
Argile extraite de particules =~ 293 1.966 104 ce travail
de la Mer du Nord 77 1.938 1.978 185 69 ce travail
Montmorillonite saturée en Nat+ = 293 1.968 105 ce travail
(SFBD) 77 1.940 1.975 185 71 ce travail
Alumine = 293 187 67 Mc Bride, 1978
VO(OH) coprécipité dans AI(OH)3 295 169 62 Mc Bride, 1979
VO(H,0)52+ 1.936 1.982 178 70 Martini et al., 1979
1.932 1.981 1.965 182.6 71.8 106.4 Kon and Sharpless,1966

Tourbe = 293 1.940 1.977 167 60 Cheshire et al., 1977
Acide humique extrait d'un sol = 293 193 75 Mc Bride, 1978
minéral (séché a 383°K)
Oxalate = 293 188 65 Boucher et al., 1969
Acide humique (Fluka) = 293 1.950 1.977 191 73 ce travail
Tourbe 1 = 293 1.943 1.980 190 72 ce travail
Tourbe 2 = 293 1.945 1.972 191 70 ce travail
Terre de bruyere = 293 1.945 1.978 189 71 ce travail
Montmorillonite saturée en Na+ = 293 1.955 1.969 188 70 ce travail
+ Acide humique
Ca CO3 (calcite) = 293 1.947 1.965 182 71 ce travail
Coprécipité (CO32- ; 2 Nat) +VO2+ = 293 1.949 1.970 185 71 ce travail
CaCO3 + Acide humique = 293 1.946 1.976 187 72 ce travail
CaCOs3 + terre de bruyére = 293 1.945 1.978 185 72 ce travail

(49!
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Il révéle un signal d'absorption, caractérisant la présence d'ions VO2+ complexés avec cinq
molécules d'eau : VO(H20)52+. De plus, ce spectre est comparable a celui obtenu a la
température de I’azote liquide avec un sel de vanadium (IV) tel que VOSO,, 5 H,O dissous
dans l'eau (Fig. IV.-19 (B)). Pour se mettre dans des conditions expérimentales se rapprochant
de celles rencontrées dans le milieu marin, nous avons ensuite tenté d'évaluer la limite de
détection du V(IV) dans les eaux de rejet lorsque ces derniéres se trouvent fortement diluées
dans l'eau de mer. Ces expériences ont été effectuées en milieu désoxygéné, ceci par barbotage
continu d'azote ultrapur. Pour cela, nous avons prélevé puis filtré de I'eau de mer provenant de
la zone marine située au large du port de Calais. De retour au laboratoire, nous y avons ajouté
des quantités variables de rejet provenant de la société T/OXIDE. Nous avons dilu€ les eaux de
rejet de 10 a 1000 fois (v/v). Nous avons constaté que le signal de résonance attribué au V(IV)
reste encore visible en diluant les eaux de rejet jusqu'a 500 fois, mais disparait au dela de cette
valeur (Fig.IV.-20, Tableau IV .-4).

Au cours de nos expériences, la détection du signal RPE correspondant a la résonance
du vanadium (IV) soluble est rendue difficile en raison de la présence d'oxygéne a l'état de
traces pouvant facilement oxyder le V(IV) en V(V), malgré les nombreuses précautions prises
au cours de la désoxygénation du milieu par I'azote ultrapur. A partir de ces observations, nous
avons jugé qu'il ne fallait pas diluer plus de 200 fois les eaux de rejet pour permettre une

détection raisonnable du signal RPE attribué au vanadium (IV).

Pour la suite de nos expériences sur le comportement du vanadium anthropique, nous
nous sommes limité a un facteur de dilution des eaux de process (provenant de la société
TIOXIDE) de 200, cect par de l'eau de mer prélevée au large du port de Calais. Dans ce qui
suit, nous nous proposons d'évaluer limportance que peut avoir 1’association de 1’élément
vanadium avec certaines phases et 'impact qu’il en résulte sur les échanges chimiques entre les

eaux de mer et les sédiments marins.
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FiG. IV.-20:

4~ Ref. Dilution :

MMWM»%’ | |
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SPECTRE s RPE OBTENU S AVEC DES MELANGES « EAUX DE REJET TIOXIDE + EAU DE MER ». LA
DILUTION CROISSANTE DES EAUX DE REJET (ENTRE 10 ET 1000 Vv/v) A ETE ENTREPRISE EN MILIEU
DESOXYGENE PAR BARBOTAGE CONTINU DE LA SOLUTION A L’AZOTE ULTRAPURE. LES SPECTRES

ONT ETE ENREGISTRES A LA TEMPERATURE DE L’ AZOTE LIQUIDE, 77°K).
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III. B.-2. Comportement du vanadium (IV) anthropique dans une

eau de mer désoxygénée

Interactions "carbonates-VO’"" » — La physicochimie du vanadium (IV) est fortement
influencée par les réactions dhydrolyse de l'ion VO (Wehrli et Stumm, 1989). La
figure IV.-18 représente l'évolution des concentrations des complexes "o - hydroxo" en
fonction du pH. Notons que les phénomeénes de complexation par les anions tels que les
chlorures, sulfates, phosphates ... ont peu d'effet sur la chimie du V(IV) dans les eaux
naturelles. De ce fait, nous avons considéré qu'en absence de matiére organique et/ou de
certains réactifs tels que carbonates et oxygéne, seul lentité VO(OH)3' devait exister en
quantités élevées dans l'eau. Cependant en raison de la proportion importante que constitue la
phase carbonatée dans les particules marines du littoral Calaisien (39 - 45 % de calcite dans la
matiére en suspension) ainsi que du réle primordial joué par le systéme HZC03/HCO3-/CO32'
dans le contrdle du pH du milieu marin nous avons voulu connaitre 'effet de certaines especes
carbonatées sur le vanadium(IV) anthropique en absence d'oxygéne. Bien qu'aucun complexe
carbonaté du vanadium (IV) n'ait encore été rapporté, il semble pourtant probable qu'ils
puissent exister. Ainsi, a partir de calculs thermodynamiques Wanty et Golhaber (1992) ont
émis [’hypothése selon laquelle des complexes carbonatés d'ion vanadyle (VOCO;°;

VO(COs),” ; et VO(OH)COs™) pourraient se former en milieu aquatique.

Effet des anions CO 32' / HCO, — La complexation par les anions HCO5™ et CO;” présents en
abondance dans les eaux Calaisiennes (concentration moyenne du carbone inorganique:
23 x 10° M, Dickson, 1981) doit également influencer le comportement chimique du
vanadium dans ce milieu marin. En effet, une étude des interactions entre les ions VO** et
bicarbonates a révélé l'apparition d'une coloration jaune-verdatre attribuée a la présence de
complexes solubles encore mal connus: VOCO;°;, VO(CO;),” ; et/ou VO(OH)CO; (Wanty et
Golhaber, 1992). Sur la figure IV.-21 (Tableau IV.-4) est représenté le spectre RPE du
vanadium (IV) dans un mélange "eau de mer + bicarbonate". Ce spectre enregistré a la
température de l'azote liquide est assez comparable a celui détecté avec VO(H,0)*'s dans l'eau

désoxygénée [Fig. IV .-19 (B)].
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FIGIV.-21:

# Ref

SPECTRE RPE OBTENU AVEC UN MELANGE"VO?®' -

TEMPERATURE DE L'AZOTE LIQUIDE (77°K)

400G

BICARBONATE" DANS L'EAU DE MER A LA

Effet combiné des ions Ca’* et CO5> — Nous avons ensuite entrepris une étude de la

coprécipitation des complexes "V(IV) - carbonate" avec une solution de CaCl,, et analysé le

précipité obtenu par la technique RPE. Lorsque le rapport massique [CaCOs)ome / [V] est trés

grand (environ 200 fois), le spectre détecté est caractéristique d'un vanadium(IV) dilué dans

une matrice solide [Fig. IV.-22 (A), Tableau IV .-4].
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FiG.IV.-22: (A) SPECTRE RPE DU SOLIDE OBTENU APRES COPRECIPITATION D'UN MELANGE
"V(IV)+CARBONATE /BICARBONATE" AVEC UNE SOLUTION DE CACL, ([CACOs] rorve / [V] = 100)
DANS UNE EAU DE MER DESOXYGENEE.
(B) SPECTRE RPE DU SOLIDE RECUPERE APRES REACTION ENTRE VO™ ET CACO; DANS L'EAU DE
MER.
LES SPECTRES ONT ETE ENREGISTRES A LA TEMPERATURE AMBIANTE

Nous avons également étudié l'adsorption directe des ions VO** sur la calcite pour donner
VOCOs° et/ou des complexes doubles du vanadium encore mal définis (Pascal, 1958; Wanty
et Golhaber, 1992). Le spectre RPE détecté (FigIV.-22(B)) présente les mémes
caractéristiques que celui obtenu avec le solide résultant de la coprécipitation entre les
complexes solubles "V(IV) -carbonate" (formés a partir de la réaction: VO** + CO5> ) et CaCl,
(Fig.1V.-22 (A)).
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Effet de la calcite — L'interaction entre lion VO*' et le solide CaCO; dans I'eau de mer

désoxygénée conduit a la formation d'ions intermédiaires VOCO; selon la réaction:

VO(OH); + CaCOs{ — VOCO;° + 3 OH + Ca* (6)

En utilisant la spectroscopie RPE, nous avons analysé le solide récupéré du mélange « VOZ‘+ +
CaCO:s », et avons détecté deux types de spectres selon le rapport massique [VO>"] / [CaCOs]
présent dans le milieu réactionnel. Pour des rapports [VO?*'] / [CaCOs] petit (< 5 x 107 ), nous
avons détecté 8 raies hyperfines correspondant a la résonance du V(IV) lorsque ce dernier se
trouve dilué dans la matrice CaCO; pour former une solution solide V¢Ca;x CO; [Fig.IV.-23
(A), Tableau IV.-4]. Pour des rapports massiques [VO*" }/[CaCOs] élevé (=107, en plus des 8
raies attribuées au V(IV) dilué dans CaCQs;, il apparait un signal large résultant d'interactions

dipolaires spin-spin entre atomes de V(IV) voisins localisés a la surface de la calcite
(Fig. IV.-23 (B)).

J\' Ref.

Spectre RPE du V(1V)
(A) adsorbé sur CaCOs; en excés
%

v\/
y

\ Spectre RPE du V(IV)

400 G v
—_ \,\ adsorbé sur CaCO;

FIG. IV.-23: SPECTRES RPE DU vaNaDIUM(IV) DANS UN MELANGE «VO* + CaCO;»:
(A) — [VO*}/[CaCO;]<5.107% (B) — [VO™)/[CaCOs]> 102
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L'existence d'oxyde(s) de vanadium(IV) paramagnétique(s) généré(s) a partir des réactions:

2'"VOCO;" © 2 V0, =4 V5041 @)
+
2 CO,

peut également expliquer, du moins partiellement, I'apparition de ce signal RPE treés large (Fig.
IV.-23 (B)). Pour confirmer cette hypothése, nous avons entrepris la spéciation chimique du
vanadium dans le précipité formé au cours de la réaction VO?" + CaCO; dans l'eau de mer
désoxygénée. L'analyse chimique des précipités récupérés a différents temps d’avancement de
la réaction et aprés traitement acide a pH 5 pendant 4h (en vue d’éliminer la phase carbonatée)
a permis de montrer la présence importante dans le solide restant de vanadium oxyde(s) (Fig.
IV.-24, Tableau IV.-4). Ceci est d'ailleurs confirmé par la coloration verdatre caractéristique

des oxydes de vanadium(IV).

100 ! V % o
[ o o H
(o © oxyde de V

75 +
[

50 +

25 1
‘m carbonate de V .
[T m - Temps / min
R [ | - -

0 ettt

0 10 20 30 40 50 60 70

FIGIV.-24; REPARTITION EN FONCTION DU TEMPS DU VANADIUM ENTRE LES PHASES OXYDE ET CARBONATEE

DANS UN MELANGE « VO** + CaCO; ».

Cependant, il est important de rappeler que des charges électriques positives ou
négatives peuvent apparaitre selon I’agressivité du milieu. Deux cas peuvent étre rencontrés

dans notre systéme « eau de mer + eau de rejet » de la société TIOXIDE.
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— Si ’on considere une suspension de carbonate de calcium dans une eau agressive (c’est &
dire acide), la paroi des particules de soluté présente un excés d’ions négatifs, car les ions Ca**
apparemment plus mobiles que les ions COs> , s’échappent les premiers de sorte que la surface

de CaCO; présente un excés d’ions CO;> négatifs [Fig. IV.-25 (A)].

e e A e et ———— —
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—_——  * e — —— . —
* -
Face interne de la couche double: A proximité de la particule:
nette prédominance des charges négatives légeére prédominance des charges
positives sur les charges négatives
Face externe de la couche double: Au sein de I'eau:
nette prédominance des charges positives égalité des charges

positives et négatives

\
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Face Interne_de ta couche double: A proximité de la particule: Au sein de I'eau:
nette prédominance des charges positives légére prédominance des charges égalité des charges

négatives sur les charges positives sitives
Face externe de la couche double: P et négatves

nette prédominance des charges négatives

FIGIV.-25: EQUILIBRE DES CHARGES ELECTRIQUES A LA SURFACE DU CARBONATE DE

CALCIUM FINEMENT DIVISE DANS L'EAU. D’APRES LEGRAND ET COLL., 1981.
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1l est important de noter que ces charges sont mises en évidence si le carbonate de calcium est
finement divisé. Autour de chaque particule il apparait une couche double « électrique » d’une
épaisseur de quelques dizaines d’Angstroms; (a) une couche négative sur la paroi de la
particule, comprenant un exceés d’ions COs>; et (b) une couche positive externe comprenant un
excés de cations tel que H™ attirés par la couche négative. Cette redistribution de charges
électriques entraine donc une baisse de pH au voisinage de la surface de la particule de CaCO;
assurant la stabilité du vanadium (IV). Cette caractéristique des particules va favoriser la

formation de I’entité VOCO;° selon la réaction:
VO* + CaCO; — VOCO;°+ Ca* (8)

Nous pensons qu’un tel phénoméne doit survenir aux abords immédiats de la sortie de
I’émissaire de 'usine TIOXIDE.

— Si ’on considére une suspension de carbonate de calcium dans une eau calcifiante, la paroi
des grains de CaCO; présente un excés d'ions positifs, car 'élément calcium est plus mobile
dans I'eau que les ions CO;” [Fig. IV.-25 (B)]. Par suite, autour de chaque particule, il apparait
une couche double électrique: (a) une couche négative externe contenant un exceés d'anions,
tels que les ions OH, attirés par la paroi particulaire positive; et (b) une couche positive sur la
surface de la particule possédant un excés d'ions Ca®*. Cette redistribution de charges
électriques entralne donc une élévation de pH au voisinage de la surface de la particule de
CaCO; pouvant atteindre jusqu'a une unité et davantage encore. Ce phénomeéne a pour
conséquence d'augmenter la vitesse de précipitation du composé hydroxyde instable
« VO(OH), » selon:

VO*> +2 OH — VO(OH),l — VO, + H,0 9)

au dépend de l'espéce "VOCO;". Un tel mécanisme contribue a la formation directe d'oxydes
de V(IV) sans l'intervention de l'intermédiaire "VOCO;" et pourrait ainsi expliquer la présence
importante de VO, et V,0, mise en évidence lors de la spéciation chimique du vanadium dans
les solides récupérés au cours de la réaction dans l'eau de mer. Un tel mécanisme est applicable
pour des ions VO** n’ayant pas pu réagir a proximité immédiate de la bouche du pipeline ou le

milieu est fortement agressif.
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En résumé: ces expériences en laboratoire ont montré l'existence indiscutable de vanadium lié
a la phase carbonatée lorsqu'un apport important du rejet industriel de la société¢ TIOXIDE est
en contact direct avec 'eau de mer. Nous pensons néanmoins que les deux mécanismes décrits
ci-dessus doivent intervenir simultanément dans le site de rejet avant que le vanadium(IV) soit
oxydé par l'oxygeéne dissous en raison de la cinétique d’oxygénation et du gradient élevé

constaté dans le panache dérivant.

Interactions VO’* - argiles - CaCO; — Pour extraire les argiles marines, nous avons acidifié
des particules marines provenant des eaux Calaisiennes au moyen d’un mélange HCI.-HNO;
(3:1 v/v) a 60°C pendant une heure. Une analyse par diffraction de rayon X (DRX) du solide
récupéré apres traitement a permis de montrer que les raies DRX ainsi que leurs intensités sont
comparables a celles trouvées dans les argiles extraites a partir de la procédure décrite par
Holtzapffel (1985) (Fig. IV.-26). Cect semble indiquer que la matiére argileuse a peu souffert
du traitement acide fort. Nous avons consigné dans le tableau IV .-5 la composition des argiles

provenant de différentes zones marines du Nord de la France.

I+S+ML
N\
I: illite
C: chlorite
S: smectite
K: kaolinite
Q: quartz
(B)
(A)
CuKa / 20
I 1 1. L 1 «I
30 25 20 15 10 5

FiG. IV.-27: DIAGRAMMES DE RAYONS X D’ ARGILES EXTRAITES SELON LE PROTOCOLE DECRIT PAR HOLTZAPFFEL

(1985) (A): PARTICULES MARINES; (B): « GLYCEROLATE » ET (C) CHAUFFEES A 400°C PENDANT 2H.




"SHNISVIA

SNOIDTY SHINHIIAAIA SNV SHAATTId STINOLLIVA 90 INVNIAOYd STIIOYV SAA NOLLISOJNO)) §-°AT NVATAV]L

Echantillon Chlorite Illite Interstratifiés  irréguliers Smectite Kaolinite | Quartz | Feldspaths
Illite-Smectite | Chlorite-Smectite
. Calais S(=*) 30(* %) ~5 ~5 40 (* *) 15(* *) + +
Nord de la Mer du Nord
particules brutes 15(* %) [ 45(* % *) traces 5 20 15 ++ ++
phase résiduelle 10(* %) 1 40 (% = %) traces traces 30 20 + +
cap Gris-Nez
particules brutes ~S5(*) | ~30(* %) ~5 ~5 ~ 40 ~15 + +
phase résiduelle 5(*) 35(* %) traces 5 35 20 ++ +
Sud de la Mer du Nord
particules brutes ~5(*) 30( *) ~5 ~5 ~40 (% *) | ~15(* ) + +
phase résiduelle 5(*) 30(* * x) 5 5 40(* %) 15(* *) + +

Cristallinité :

Abondance:

* médiocre; * * moyenne, * * % bonne

+ rare; ++ commun; +++ abondant

€91
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Pour étudier I’interaction « VO®* - argiles », nous avons dispersé environ 200 mg
d'argiles extraites selon le protocole décrit ci-dessus dans un litre d'eau de mer synthétique
(0.5 M NaCl dans I’eau Milli-Q), puis ajouté quelques millilitres d'une solution de sel
VOSO,, 5H,0 , 8 x 10" M. Nous avons ensuite agité vigoureusement le mélange pendant 4
heures sous atmosphere inerte, puis filtré. Nous avons enregistré a la température ambiante un
spectre RPE du solide récupéré non séché [Fig. IV.-27 (B), Tableau 1V .-4]. Le spectre RPE
est constitué de 8 raies résultantes de l'interaction entre 1’électron célibataire 3d du vanadium et
le noyau de P’isotope V! (le spin nucléaire du vanadium est égal a I=7/2; I’abondance
naturelle de »3V°' est de 99.75%). Quant a ’autre isotope 5V’ , son abondance naturelle est
beaucoup plus faible: 0.25 %, ce qui explique I’absence de sa résonance paramagnétique sur
nos spectres RPE. Les huit raies RPE bien résolues observées sur notre spectre [Fig. IV.-27
(B)] indiquent que les ions VO se trouvent magnétiquement dilués dans la matrice "argile +
eau". Autrement dit, le spectre détecté correspond a la résonance de VO** avec une mobilité
presque similaire a celle trouvée dans un liquide. Les composantes isotropiques (facteur de
Landeé et tenseurs hyperfins) ont €té calculés: gy=1.968 et Ay= 105G. Ces données voisines de
celles trouvées dans la littérature pour VO** en interaction avec différents types d'argiles sont
également assez comparables aux valeurs obtenues pour le complexe VO(H,0)s>" (Tableau
IV .-5). Nous avons également enregistré a la température de I’azote liquide, le spectre RPE
d’'un mélange « VO*' - argiles» et comparé avec celui correspondant a VO(H;0)s
[Fig. IV.-27 (C-D)] Nous confirmons a nouveau la similitude des signaux RPE trouvés dans les
deux cas. Nous avons ensuite examiné les effets de la calcite (avec des rapports massiques
Mgrgile / M CaCO, ~2.0 - 2.1 comparables & ceux trouvés dans les eaux Calaisiennes) sur la
relative stabilité de la combinaison "VO?" - argiles marines". Nous avons constaté la disparition
du spectre isotropique enregistré a la température ambiante et constitué de huit raies bien
résolues, et I’apparition de nouveaux signaux caractérisant la résonance du V(IV) dispersé

dans la calcite [Fig. IV.-27 (E)].
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) . ﬁ, Ref.
argiles marines

VO + argiles marines

(B)

(& température ambiante)

VO + argiles marines

©)

(a température de I’azote liquide)

VO(H,0)s*"

(a température de I’azote liquide)

VO + argiles marines + CaCO;

(E)

(4 température ambiante)

400 G
i

F1G. 1V.-27: SPECTRES RPE DU vANADIUM(IV) EN INTERACTION AVEC LES ARGILES MARINES ET UN MELANGE
« ARGILES + CaCO; » DANS L’EAU
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Interactions VO* - matiére organique - CaCO; — Au cours de cette étude, nous avons
utilisé de la matiére organique (M.0.) naturelle provenant de végétaux de différentes origines
végétales: acide humique soluble fourni par la Société Fluka tourbes et terres de bruyére. Nous
avons fait réagir VO*~ avec ces composés organiques dans une eau de mer synthétique (0.5 M
NaCl dans I’eau Milli-Q) désoxygénée. Nous avons utilisé le méme mode opératoire que celui
décrit précédemment pour la préparation des combinaisons "VO®" - argiles marines". Le
spectre RPE obtenu a la température ambiante avec le complexe « VO*-matiére organique »
(encore bien hydraté) montre l'absence de toute mobilité des ions VO2+ , en raison des fortes
liaisons de complexation entre VO** et M.O. [Fig. IV.-28 (A et C), Tableau IV.-4]. Les
parameétres RPE mesurés sont comparables a ceux mentionnés dans la littérature concernant les
associations entre vanadium(IV) et M.O. (Tableau IV .-4). Une étude RPE complémentaire a
permis de montrer que I’ion métallique VO* s’associe préférentiellement a la M.O. lorsque
’on étudie un mélange « montmorrillonite sodique + M.O. + VO* » (avec un rapport
massique Maggile / Myo. = 9.5 qui correspond a celut généralement trouvé dans les particules
marines), voir Fig. IV.-28. Ceci se justifie dans I’allure des spectres RPE montrant la forte
mobilité de I’ion VO** dans les argiles. Les études RPE sur la réaction "VO*'+ M.O.+CaCO;"
(avec un rapport massique [CaCOs;] / m mo. = 7.0 correspondant a celui trouvé dans les
particules marines) ont également été effectuées et ont permis de montrer l'importance que
pourrait constituer l'association "VO** - CaCOs" par rapport aux autres typés de combinaisons
décrites ci-dessus: l'allure des spectres RPE est en effet assez identique a celle décrite
précédemment pour "VOCO,"" dispersé sur la surface de la calcite. Par suite, l'existence de
vanadium li€¢ a la matiére organique ne peut pas €tre entiérement exclue. Pour élucider ce
probléme, nous avons effectué une vérification par voie chimique en traitant le solide récupéré
de la réaction "VO* + M.O. + CaCO;" avec un excés d'une solution diluée d'HCI
(10* - 10° M) ~ 2/, ceci pendant 4 heures en vue d'éliminer la fraction carbonatée. Apres
filtration, les particules récupérées ont été analysées par spectroscopie RPE (Fig. IV.-29). Le

spectre obtenu révele la présence en faible quantité de complexe "VO* - M.O.".
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FiG. 1V.-28:

SPECTRES RPE ENREGISTRES A LA TEMPERATURE AMBIANTE DE MELANGES: (A):
«VO* + ACIDE HUMIQUE» (FLUKA),, (B): VO* + CaCOs (Mcaco,/Myo=5.25)
(C): « VO?* + MO yarumerie » | (D): VO* + M.O. + CACO; » ™M CACO3/ Mumo. = 7.0)
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(A)

_1,_ Ref.

FIG. IV.-29: SPECTRES RPE D’UN MELANGE « VO** ONMORILLONITE SODIQUE » (A) , ET D’UN MELANGE

VO™ + ARGILES MARINES ». LES SPECTRES ONT ETE ENREGISTRES A LATEMPERATURE AMBIANTE.
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En conclusion de cette partie, dans nos conditions expérimentales, le vanadium a
I'état d'oxydation +4 est préférentiellement lié aux carbonates, il se complexe légérement a la
M.O., et est pratiquement inexistant dans la phase résiduelle. Globalement, cette étude
confirme le haut pouvoir complexant de I'entité VO™ vis a vis de ligands donneurs d'oxygene,
comme cité précédemment par Wehrli et Stumm (1989) et Breit et Wanty (1991). Nos
expériences en laboratoire sur le comportement du vanadium (IV) en interaction avec les
différentes phases particulaires marines, nous ont permis de montrer le rdle important des
carbonates en milieux aquatiques anoxiques. Dans ce qui suit, nous avons concentré nos efforts
sur I'évolution chimique et devenir des produits de réaction entre espéces carbonatées et le
vanadium (IV) anthropique lorsque ces derniers se trouvent soumis aux conditions physico-
chimiques / marines propres au littoral Calaisien. Dans le paragraphe suivant, nous avons tenté
d'évaluer le role du pH et de l'oxygeéne sur le systéme "VO?>- calcite - eau de mer", et
d’identifier les processus chimiques susceptibles de survenir au niveau du rejet industriel de la
société TIOXIDE.

III. C. COMPORTEMENT DU VANADIUM (IV) ANTHROPIQUE DANS UNE

EAU DE MER BIEN OXYGENEE.

Influence combinée de O; et du pH sur la stabilité du V(IV)

Les conditions d’oxydoréduction et de pH des eaux de mer auraient tendance a
satisfaire la stabilisation du vanadium a I'état d'oxydation V, comme le montre la figure IV.-30.
Ceci est en accord avec les travaux récents de Sadiq (1988), Wehrli et Stumm (1989), Breit et
Wanty (1991), et Wanty et Golhaber (1992) sur le comportement du vanadium dans le milieu
naturel. Pour confirmer cette hypothése, nous avons examiné le degré de stabilité de I'espéce
soluble V(IV) présente dans les eaux de rejet "TIOXIDE" diluées 200 fois dans de I'eau de mer
filtrée, préalablement prélevée au large du port de Calais. Au cours de cette opération, le pH a
€té réajusté a 7.5 - 8.5 (domaine de pH de I'cau de mer) au moyen d'une solution de soude
10° M. La tecI:hnique RPE a été utilisée pour mettre en évidence les caractéristiques
magneétiques de ce mélange. Nous avons constaté qu'en milieu aéré le signal de résonance du

vanadium (IV) diminue nettement au cours du temps [Fig. IV.-31, Tableau IV .-4].
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F1G IV.-30: DIADRAMMES pe - pH DU VANADIUM EN INTERACTION AVEC DIFFERENTS ACIDES ORGANIQUES: (A)
ACIDE SALICYLIQUE, (B} ACIDE ACETYL ACETONATE, (C) CATECHOL, (D) EDTA. POUR TRACER CES
DIAGRAMMES, NOUS AVONS SUPPOSE QUE LES CONCENTRATIONS MOYENNES EN VANADIUM ET MATIERE ORGANIQUE
DISSOUS DANS L’EAU DE MER SONT RESPECTIVEMENT ~10"° MoL.L" ET ~10° MoL L. NOUS AVONS PRIS EN
COMPTE DANS NOS CALCULS LES CONSTANTES THERMODYNAMIQUES DE COMPLEXATION « VO*' + MATIERE
ORGANIQUE » REPORTEES PAR MARTELL ET SMITH (1974-1982) ET GONCALVES ET MOTA (1987).

DOMAINEES DE POTENTIEL ET PH MESURES DANS LES EAUX CALAISIENNES (A L’AIDE D’UNE ELECTRODE DE PLATINE
ET DE VERRE), (WAETEL ET COLL., 1991) (s); DANS LES EAUX PROFONDES ( STUMM ET MORGAN, 1981 ) ()
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FIG. IV.-31: EVOLUTION AU COURS DU TEMPS ET EN MILIEU AERE DU SPECTRE RPE OBTENU AVEC LES EAUX DE

REJET TIOXIDE DILUEES 200 FOIS AVEC DE L’EAU DE MER PRELEVEE AU LARGE DU PORT DE CALAIS,

ET FILTREE, LES SPECTRES ONT ETE ENREGISTRES A LA TEMPERATURE DE L’ AZOTE LIQUIDE.
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Cependant, nous avons montré qu'en milieu désoxygéné et pH neutre l'espéce soluble V(IV)
était stabilisée dans I’eau Milli-Q (Fig. IV.-32, Tableau IV .-4). L'oxygéne est donc responsable
de l'oxydation du V(IV) en V(V). Ce vanadium (V) est probablement sous la forme d'ions
H,VO,, comme suggéré antérieurement par Sadiq (1988), Wehrli et Stumm (1989), Breit et
Wanty (1991), et Wanty et Golhaber (1992). L'ion H,;VO, n'est malheureusement pas

détectable par la spectroscopie RPE di a I'absence de propriétés paramagnétiques.

4\ Ref.

Constante de temps:
0.128

e Yanu

Constante de temps:
0.250

FIG. IV.-32: SPECTRES RPE DU VANADIUM(IV) EN MILIEU DESOXYGENE POUR UN MELANGE « EAU DE REJET +
EAU DE MER FILTREE » ApH 3.05 (A) ETpH 8.1 (B)

Globalement, nos études confirment l'importance de I'oxygéne dissous sur la stabilité du
vanadium (IV) en milieu marin. Nous avons tenté d'établir le diagramme pe-pH du vanadium
dans les conditions naturelles en utilisant les données thermodynamiques reportées dans la
littérature (Hill et coll., 1971; Henri et coll., 1973; Naumov et coll., 1974; lannuzi et Rieger,
1975; Komura et coll., 1977; Kragten, 1978; Wagman et coll., 1982; Sadiq, 1988). Dans le
Détroit du Pas de Calais, les concentrations en vanadium soluble varient de 1 a 9 ppb. Dans
nos calculs, nous avons moyenné cette concentration a 5 ppb (10 ° mol.I'"). Comme le montre

la figure IV.-30, VO(OH)’; est instable dans les gammes de potentiels correspondant a celles
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trouvées dans les eaux de fond (f)), (pe): 10 - 11 (Stumm et Morgan, 1981) et dans les eaux
Calaisiennes au sud de la Mer du Nord, (pg)s ~7.4 - 8.2 (Wartel et coll., 1991). Néanmoins,
d'aprés les données thermodynamiques, le vanadium (IV) devrait étre stable en milieu bien aéré
dans des solutions dont le pH ne dépasse pas 4 unités [d'aprés le diagramme
E - pH du vanadium établi par Wehrli et Stumm (1991) ]. Nous avons voulu vérifier cette
propriété thermodynamique en prenant des échantillons d'eau de mer polluée. Pour cela, nous
avons évalué le degré de stabilité du vanadium (IV) anthropique a partir d'une solution d'eau de
mer prélevée a proximité de la zone de rejet (station S2; voir carte 1) lors de la campagne
TIOX 150 effectuée le 9/02/1993. Un spectre RPE de ces eaux de rejet acide (pH= 3.05)
enregistré a la température de l'azot.e liquide montre la présence notable de vanadium (IV)
soluble (Fig. IV.-33). Afin d’augmenter le pH de cette eau de mer contaminée, nous avons

ajouté en milieu aéré de petites quantités d’hydroxyde de sodium (0.1 M).

4 Ref.

Mm 3.60

4.15

4.60

4
P
i

.00

A
,wa’w %Mﬁﬁm « cavité »
400G

b
FIG. IV.-33: EVOLUTION DU SPECTRE RPE OBTENU AVEC L’ECHANTILLON 2S T160 (PH 3.05) APRES AJOUT DE
SOUDE (10N). LES SPECTRES RPE ONT ETE ENREGISTRES A LA TEMPERATURE DE L’AZOTE LIQUIDE

(77°K)
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Nous avons observé la disparition immédiate des signaux RPE attribués au V(IV) des que le
pH de la solution dépassait 4.5 unités (Fig. IV.-33, Tableau IV.-4), en raison de la
transformation V(IV)— V(V) par I’oxygéne dissous. Ces observations sont en accord avec les
prédictions thermodynamiques (Wehrli et Stumm, 1989; Wanty et Golhaber, 1992). Par
ailleurs, nous avons voulu apprécier l'importance a accorder aux réactions de complexation
VO**+M.0.soluble" sur l'oxydation du V(IV) en V(V) dans le milieu marin. Pour cela, nous
avons é€laboré des diagrammes potentiel-pH applicables & nos conditions physico-
chimiques/marines (Fig. IV.-30). Nous avons choisi plusieurs composés organiques: acide
éthylenediamine tetracétique; salicylate, acetonate d’acethyle et catechol. Ces produits ont
généralement €té considérés comme de bon substrats en vue d'étudier et de simuler la
complexation "VO>*-acides humiques" en milieu naturel (Goncalves et Mota, 1987; Mangrich
et Ungman, 1988; Wehrli et Stumm, 1989; Breit et Wanty, 1991). Les diagrammes E- pH
(Fig. IV.-30) ont été tracés pour des conditions voisines de celles trouvées dans les eaux
marines, soit pour des concentrations de 107’ M de vanadium et de 10° M de M.O. .1l est
observé une augmentation sensible de la stabilité¢ du V(IV), toutefois, elle ne peut étre jugée
suffisante pour empécher I’oxydation V(IV) — V(V) et justifier ainsi I’existence éventuelle de
V({IV) complexé avec M.O., excepté peut-étre (?) en période de fort blooms marins ou de

prolifération d'algues.
Meécanismes réactionnels
En se référant aux travaux antérieurs de Sadiq (1988) et Wanty et Golhaber (1992) sur
le comportement du vanadium dans des eaux de mer riches en carbonate, nous proposons un
mécanisme réactionnel rendant compte de l'ensemble des phénomeénes chimiques et

électrochimiques susceptibles de se produire au niveau du rejet industriel de 77OXIDE:

eRéactions d'échanges "carbonate <> liquide”

2 "VOCO5°" L
I

2V0; ! +1/20, (dissous) —> Vo051 (10)
1

V2044
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eRéaction redox dans la phase liquide

4 (VO* )* + 10 Hy0 + Oxgisecnsy — 4 HoVO, + 12 H' 1y

(VO?" )*: représente lion VO*" complexé avec des carbonates pour produire des espéces
solubles telles que : VO(COs),> et VO(OH)COs.

L’existence d’un tel processus a été confirmée par spectroscopie RPE en suivant
I’évolution en fonction du temps des signaux attribués au vanadium (IV) dilué dans la matrice
solide CaCOj; en milieu oxygéné.

Par ailleurs, la spéciation chimique du vanadium dans les particules marines du littoral
Calaisien montre la présence importante de ce métal dans la fraction carbonatée (entre 4 et 5
%, Fig IV .-18). Ceci peut s'expliquer par la génération de l'espéce Ca(VQO;), (comme suggéré

par Sadiq (1988) selon I'équation chimique:

CaC03l + I'I+ +2 H2V04- <~ Ca»(\IC)B)z'L (dans la phase carbonatée) + HCO3- + H20 (12)

Le composé Ca(VOs), peut ensuite réagir pour donner l'oxyde de V(V) selon:

Ca(VO3)2¢ (dans la phase carbonatéc) + HCO3- - CaCOSL + OH + V205 1 (dans la phase oxyde dc for) (13)

Cependant, comme montré dans le sous paragraphe II.-B relatif a 1'élément chrome, l'excés
d'ions ferreux rejetés par la Société TIOXIDE doit contribuer, du moins en partie, a
I'élimination du V(IV) anthropique de la phase liquide par coprécipitation avec I'hydroxyde de
fer. Ce phénomeéne a déja été constaté lors de notre étude sur le comportement chimique du
chrome (III) anthropique décrite ci-dessus: nous avons en effet constaté la formation d'un
coprécipité amorphe de formule générale MnFe,Cr, (?) (OH),. L'analyse chimique de cet
hydroxyde et du filtrat récupéré nous a également permis de montrer que plus de 99.9% du
V(IV) anthropique ont été coprécipités. Ces études en laboratoire nous confirment donc
l'efficacité de la réaction de coprécipitation entre ions VO** | Fe*" , Mn** | Cr** provenant des
eaux de process dans le processus d'élimination naturelle de ces métaux dans le littoral
Calaisien. Dans les conditions idéales d'oxygénation, nous avons en plus montré en laboratoire
que cette coprécipitation était rapide et de ce fait, par elle seule pouvait justifier la proportion
élevée d'oxyde de vanadium trouvée dans nos échantillons de particules polluées lors de la

spéciation chimique de I’élément vanadium (selon la procédure d'extractions séquentielles
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décrite par Tessier et ses collaborateurs (1979) et (1988); voir Fig. IV.-16). Malgré ces
observations, nous ne pouvons pas exclure lintervention de réactions mettant en jeu
directement le matériel particulaire (spécialement les carbonates) et VO** . En effet, comme la
conduite de rejet de la Société TIOXIDE est posée sur le fond de mer, I’effluent est en contact
direct avec les sédiments marins lors du déversement. Ceci a d'ailleurs pour effet de soulever
d'importantes quantités de sédiments, et de générer un panache i la surface de 'eau bien visible
lors de nos campagnes. Les fortes teneurs de mati¢res en suspension autour de la bouche du
pipeline va donc contribuer a favoriser les interactions "carbonates - VO® " suivies de

l'oxygénation des produits formés comme cela a été décrit ci-dessus.

En résumé, dans ce chapitre nous avons tenté d’élucider certaines caractéristiques physico-
chimiques du vanadium et chrome dans I’eau de mer. Des études en laboratoire ont montré que
I’élimination de ces éléments de la colonne d’eau est due dans une premiére étape a la présence
d’une phase carbonatée et a4 sa coprécipitation avec les ions anthropiques Fe(II) et Mn(Il).
Dans une seconde étape, le vanadium est oxydé en vanadium(V), et passe alors soit dans la
solution soit dans la phase oxydes/hydroxydes de fer et manganése. Pour le vanadium, les
processus chimiques conduisent a terme aux entités particulaires V,Qs (coprécipité avec les
hydroxydes de fer), Ca(VOs), et a ’espéce soluble H,VO,". Parallelement au vanadium le
chrome passe aussi en solution et s’oxyde en chrome(VI), en accord avec le diagramme E-pH.
Les hydroxydes de fer principalement sous forme colloidale possédent une charge positive et
adsorbent le chromate formé. La filtration ne retenant pas I’ensemble des colloides, on observe
donc une augmentation « anormale » du rapport Cr(VI)/Cr(III) en solution. En s’éloignant du
rejet, les colloides floculent en raison de la force ionique de I’eau de mer, entrainant ainsi une
partie du chrome(VI). Le rapport Cr(VI)/Cr(III) diminue alors vers des valeurs plus proches de

celles observées au large.
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CONCLUSION GENERALE

Le principal objectif de ce travail a été de comprendre le devenir des métaux contenus
dans un effluent industriel lors de son contact avec le milieu marin. Nous nous sommes
intéressés plus spécialement au vanadium et au chrome, ce dernier étant considéré par les
réglementations internationales comme 1’un des polluants a traiter en priorité pour sa toxicité.
Le site d’étude choisi a été le littoral calaisien en raison des apports anthropiques importants

faits dans cette zone.

Une synthese des connaissances actuelles sur la spéciation du chrome et du vanadium
dans ’environnement marin a €té réalisée. La chimie du chrome, présent sous les 2 états de
valence (IIT) et (VI), est contrdlée par les conditions rédox du milieu; le chrome(IIl) a une
forte capacité d’adsorption sur les particules en suspension (matiére organique, calcite), alors
que le chrome(VI) sera essentiellement présent dans la phase soluble. La chimie du vanadium
apparait dominée par le degré d’oxydation (V) en raison de ’oxygénation des eaux marines.
Aux confins des zones oxique et anoxique, le vanadium peut exister au degré (IV) ou il

s’adsorbe plus facilement sur les surfaces hydroxylées.

L’analyse directe du chrome et vanadium dans les échantillons d’eau de mer filtrée s'est
avérée difficile, voire impossible, en raison a la fois des effets de matrice et des faibles teneurs
de ces métaux dans I'eau de mer . Nous avons donc été amenés a utiliser dans les deux cas une
méthode de préconcentration. Nous avons coprécipité quantitativement et sélectivement le
chrome(III) dissous avec I'hydroxyde de gallium ; apreés dissolution acide du « gel », I’analyse a
été faite par spectroscopie GFAAS-ZC au moyen de fours tantalisés (afin d'accroitre leur durée
de vie) et d'un modificateur mixte de matrice {Pd(NO;),, [Mg(NOs), , 6H,0]}(afin d'assurer la
reproductibilité de la mesure). Nous avons également suivi ce protocole pour le dosage du
chrome dissous total i.e., Cr(Ill) + Cr(VI), ceci aprés que le chrome (VI) ait été réduit par
l'action du chlorure d'hydroxylamine. La méthode que nous proposons pour analyse du
chrome dissous dans l'eau de mer permet d'évaluer des teneurs limites de I'ordre de 0.02 mg.I”

pour un volume de 500 ml d'échantillon initial d'eau de mer (le facteur de préconcentration
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étant de 100). En ce qui concerne l'analyse du vanadium dissous, nous avons affiné la méthode
mise au point antérieurement au laboratoire qui s'éffectue en trois étapes : (i) préconcentration
de I'élément sur une résine Chélex 100, (ii) minéralisation de la résine par micro-ondes, (iii)

analyse par ICP-AES.

L’influence du rejet sur les eaux cdtiéres a pu étre étudiée sur la base d’une série de 71
observations (résultant de 10 campagnes) et de 8 variables (ML.E.S., Cr, V, Ti, Al, Fe, Ca,
Mn). Le suivi montre que:

* le panache résultant de I’arrivée du rejet anthropique en mer se disperse mal
perpendiculairement au trait de cote. Parallélement a celui-ci, et suivant les conditions
hydrodynamiques, I’influence du panache est faible & 4 km de la sortie de I’émissaire;

* Pimpact du rejet se matérialise par une précipitation immédiate de Ti, V et Cr
liée essentiellement au brusque changement de pH. A I'inverse, Fe précipite plus lentement et
on observe méme une remobilisation partielle du Mn®" contenu dans la calcite lorsqu’elle se
retrouve au contact du rejet acide;

* la composition de la phase particulaire évolue avec I’age: alors qu’elle
s’enrichit en fer, le chrome et surtout le vanadium passent en solution par suite de leur
oxydation progressive. L’analyse de la phase dissoute montre d’ailleurs que le rapport
Mgissous) / Miparticutaire + dissousy augmente pour M=Cr et surtout pour M=V quand on s’éloigne de

P’émissaire.

A partir d’une banque de données fournie par IFREMER et d’un logiciel mis au point
au laboratoire, une simulation de la dispersion d’un contaminant (Cr) le long du littoral a pu
étre réalisée. Le calcul montre que cette dispersion s’éffectue principalement par advection et
parallelement a la cote. Les concentrations de chrome dissous trouvées par simulation sont
bien corroborées par celles observées sur le site. Enfin la comparaison des panaches obtenus
lorsque la simulation prend en compte la non-conservativité des éléments Ti, Cr et V montre

que I’élimination de ces éléments de la colonne d’eau se fait selon ’ordre Ti >Cr >V.

Enfin, nous avons réalisé la spéciation chimique des éléments particulaires afin de
connaitre leur distribution dans les quatre phases: carbonatée, organique, oxyde et résiduelle.
Globalement nos résultats montrent que deux zones marines peuvent étre distinguées : l'une est
fortement influencée par les eaux de rejet industriel, et localisée a proximité du site de

déversement; pour I’autre, la contamination est dépendante des conditions météorologiques et
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hydrodynamiques. A lintérieur de la zone influencée par le rejet, nous observons des
particularités au niveau de la spéciation des éléments Cr, V et Ti entre les phases particulaires
et dissoutes.

Grice a l'utilisation combinée des techniques Mossbauer, Résonance Paramagnétique
Electronique, nous avons identifié les degrés d'oxydation des métaux Fe, V et Cr dans
I’évolution du rejet industriel, et avons tenté de comprendre leur devenir en milieu marin en
simulant les phénomenes physico-chimiques par le biais d'expériences réalisées au laboratoire.
Globalement nos résultats impliquent que: (i) le fer(II) anthropique est rapidement oxydé en
fer(III) par l'oxygéne dissous pour précipiter en hydroxyde/oxyde ferrique; (ii) le chrome(I1I)
et vanadium (IV) anthropiques sont rapidement €liminés de la colonne d'eau par deux réactions
compétitives: leur adsorption sur la calcite, et leur coprécipitation avec les hydroxydes de fer et
de manganése. Dans le cas du vanadium, ces réactions conduisent a terme a l'espéce soluble
H,VO, et aux entités particulaires V,0s et Ca(VO;), constatées lors de la spéciation chimique.
Quant au chrome, sa disparition rapide de la colonne d'eau au site de rejet industriel est
accompagnée d'une augmentation "anormale" du rapport [Cr(VI)] / [Cr(III)] que nous avons
attribuée a l'existence de chrome(VI) associé a des colloides. Ce rapport [Cr(VI)] / [Cr(II)]
diminue rapidement en s'éloignant de cette zone polluée grace a un phénomeéne de floculation

colloide = oxyde/hydroxyde solide, limitant ainsi les effets toxiques de la contamination.
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ANALYSE DE LA PHASE PARTICULAIRE

Nous décrirons dans un premier temps le protocole d’analyse utilis€ pour déterminer les
concentrations en métaux-traces dans les particules en suspension. Ce protocole a été testé sur

des standards de référence.

Les métaux étudiés existant sous différentes formes chimiques, nous nous sommes
intéressés ensuite aux techniques d’extraction séquentielle permettant la séparation des
diverses phases particulaires (Batley, 1989); nous détaillerons I’analyse séquentielle que nous

avons adoptée.

I. ANALYSE DES METAUX

I.A. PROCEDURE DE MINERALISATION DES ECHANTILLONS

L’attaque acide des particules, préalable nécessaire a I’analyse des métaux-
traces par LC.P. / AE.S. ou GF A AS.Z est toujours I’étape la plus lente du protocole
d’analyse. L’utilisation de ces appareils, rapides et performants, a donné 1’élan a une recherche

de techniques de minéralisation plus rapides.

L'emploi de sources micro-ondes comme source de chaleur dans l'attaque acide
a été utilisée avec succés depuis une quinzaine d'années. Des techniques d'attaque variées
(temps de réaction et mélanges d'acides différents) ont été appliquées avec un gain de temps
appréciable pour la minéralisation d'échantillons biologiques (Barrett et coll., 1978) ainsi que

pour des échantillons métalliques et minéraux (Mattles et coll., 1983).
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ILA.-1. UTILISATION DE BOMBES TEFLON

L'attaque acide en milieu ouvert (bécher) peut entrainer non seulement une corrosion
progressive du four et donc un risque élevé de contamination de 'échantillon (Lamothe et coll.,
1986), mais encore une perte possible de I’analyte par volatilisation (Nadkarni et coll., 1984).
Afin d’éliminer ces problémes, nous avons utilisé des bombes en Téflon fermées. Ceci a pour
effet d’une part d’augmenter la température et la pression in situ et donc d’accélérer encore
I’attaque acide, d’autre part de réduire le risque de contamination ainsi que la quantité d’acide
nécessaire a I’attaque. Pour éviter un dépassement des conditions limites de température et de
pression supportables par la bombe, le programme thermique alterne temps d’irradiation et
temps de repos; ’entretien de I’attaque acide a la limite des conditions critiques se fait ainsi

avec un minimum de risque d’explosion (le tarage des soupapes est fixé a 10 bars).

Avant utilisation, les bombes Téflon sont décontaminées de toute présence métallique

par lavage a chaud (150°C) pendant une nuit avec un mélange a 10% d'HCl et HNO;
(Suprapur).

1.A.-2 REACTIFS UTILISES

Les méthodes de décomposition totales nécessitent 'emploi des acides HNO;, HCl et
HF. Ce dernier permet la dissolution totale des silicates et donc la libération des métaux

associés (notamment Al et Fe).

Tous les réactifs utilisés sont de qualité Suprapur (Merck):
acide fluorhydrique [HF], 49%
acide nitrique [HNO,], 70%
acide chlorhydrique [HCI], 37%
eau régale [HNO;-HCI], (1:3 v/v)
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[ A.-3. MINERALISATION

Environ 100 a 150 mg de particules sont pesés précisément et introduits dans les bombes
en Téflon ; ’addition d’acide (5 ml HF, 0,75 ml HNO; , 2,25 ml HCI) est faite avec précaution
afin d'éviter toutes pertes par projection. Les bombes sont ensuite fermées et placées dans un
four micro-ondes ordinaire (HITACHI, 800 W). L’attaque des échantillons se fait durant 7
cycles alternant chauffage (5 min, 450 Watts) et repos (5 min). Apres retour a température
ambiante, on évapore a sec (150°C pendant 5h); 3 ml d'HNO; concentré (Suprapur) sont
ensuite ajoutés au résidu obtenu, et les bombes sont de nouveau chauffées pendant 5 cycles(5
mn, 450 W et repos 5mn). Apres refroidissement, les solutions sont récupérées dans des godets
en Téflon. Les bombes sont ensuites rincées a l'eau Milli-Q plusieurs fois pour compléter le

volume de I'échantillon jusqu'a 25 ml. L'analyse est réalisée ensuite par ICP-AES.

1. B. ANALYSE D’UN MATERIAU DE REFERENCE

Nous avons testé ce protocole en analysant des standards de sédiments marins.
Ces standards de référence ne sont certifiés que pour des teneurs en métaux totaux. En
conséquence, leur dissolution doit €étre faite avec HF.
Nous avons eu a notre disposition 3 standards du Centre National de Recherche
Canadien (NRCC):
BCSS-1: sédiment estuarien (Golf du St Laurent)
PACS-1: sédiment portuaire (British Columbia)

Les résultats obtenus pour l'analyse de ces standards sont présentés dans le tableau

suivant.
Standard \' TiO, Fe,0, Mn CaO AlLO; Cr
ne/g ppm ppm ne/g ppm % ng/g
BCSS 1 935 0.72£0.04 | 471028 | 22413 | 0.77£005 | 11.05+£0.65 94+5
NRCC | 934+4.9 07340024 470014 | 22915 | 076+ 0074 | 11.83+0.4] 123+ 14
PACSS1 | 115+7 | 070004 | 658038 | 435+26 | 2.71+£0.16 | 10.47+0.63 915
NRCC 1275 [0.703£0.011| 696012 | 47012 | 2.92+0.13 | 12.23+0.22 113+ 8

TABLEAUA.-1: COMPARAISON DES RESULTATS OBTENUS PAR ICP-AES (NOTRE TRAVAIL) AVEC CEUX
CERTIFIES PAR LE NRCC
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I.C INTERCALIBRATION AVEC L’ LN.R.A.

Nos résultats obtenus par voie chimique ont été comparés avec ceux obtenus a I'INRA
d'Arras (Institut National de Recherche Agronomique, spécialisé dans ’analyse des sols) par
fluorescence X.

Les histogrammes suivants présentent les résultats pour les standards canadiens dans le

cas de I'analyse du Ti, Fe et Al

PACSS 1

Teneur / %
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1

of— [ W : —
Ti Al Fe

OICP-AES BmFX
BCSS 1

6 Teneur / %
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of— [N : |
Ti Al Fe

F1G. A.-1: COMPARAISON DES RESULTATS OBTENUS POUR L’ ANALYSE DES STANDARDS CANADIENS (PACSS 1 ET
BCSS 1) PAR FLORESCENCE X ET ICP-AES.
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La méme intercalibration a été réalisée sur les particules provenant des différentes

stations de la campagne T120 (21/02/92).
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F1G. A.-2: COMPARAISON DES RESULTATS OBTENUS POUR L’ANALYSE DU TITANE (A) ET ALUMINIUM (B)
PAR FLUORESCENCE X ET PAR ICP-AES POUR LA CAMPAGNE T120 bU 21/02/92.
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I1. ANALYSE SEQUENTIELLE.

II.A. APPLICATIONS ET LIMITES

L'existence d'un outil permettant de déterminer la part des éléments, sous forme
particulaire, susceptible d'étre affectée par des processus & court terme, peut faciliter
I'estimation de l'origine des éléments introduits dans l'océan ainsi que leur réactivité en fonction
des variations des conditions physico-chimiques du milieu.

Les extractions séquentielles permettent d'apprécier le devenir des polluants et des
éléments traces dans l'environnement en estimant leur affinité pour différents composantes de
la matiére particulaire. Elles ont été largement utilisées pour:

e déterminer les principaux supports des €léments traces.

o estimer les modes de transport des éléments, mettre en €vidence les pollutions
et prévoir le devenir des polluants, en particulier leurs possibilités de
remobilisation

e apprécier la disponibilité des polluants pour les organismes vivants.

L'absence de standardisation de toutes ces méthodes limite les possibilités
d'intercomparaison. L'ordre des attaques est établi de fagon a accroitre l'agressivité des réactifs
tout en limitant les recouvrements entre fractions. Ceci souléve une limite conceptuelle
importante quant au pouvoir de ces méthodes pour simuler les processus naturels: il est évident
que les conditions physico-chimiques utilisées (réactifs agressifs et réactions a court terme)
different considérablement des conditions naturelles (réactifs doux et réactions a plus long

terme).

II. C. SELECTIVITE ET SPECIFICITE

Dans le milieu marin, les éléments particulaires existent sous différentes formes. Dans
notre laboratoire, plusieurs études ont été entreprises afin de caractériser et de différencier les
diverses phases particulaires. Parmi les différentes approches envisagées, nous nous sommes
intéréssés aux techniques d'extraction séquentielle permettant la séparation de ces phases
(Batley, 1989).
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Les extractions séquentielles reposent principalement sur I'hypothése que les réactifs

employés peuvent détruire une phase (sélectivité) sans attaquer les autres (spécificité).

Les principales méthodes sont regroupées dans le tableau (A.-2). Selon la méthode

d'attaque, le nombre de phases mises en évidence est différent, et l'ordre dans lequel elles

apparaissent peut lui méme varier. De plus, le nombre de phases séparées provient uniquement

du choix des réactifs et est indépendant de la composition du matériel particulaire. Un bon

réactif doit étre capable de solubiliser le maximum d'un métal contenu dans l'une des phases

sans attaquer les suivantes, tout en évitant sa refixation.

Fraction
Méthode
1 2 3 4 5

1 NaOAc H>O, Na,S,04 - - Rose & Suhr (1971)

2 NH,OH.HCl/ HNO; { NH,OH.HCV/HOAc Na,8:04 KCLOy/HCVHNO; Engler et coll. (1977)

3 NH40Ac NH,OH.HCL H,0,/HNO; Na,S,0,/HF/HNO; - Engler et al. (1977)

4 MgCl, NaOAc/HOAc NH20H HCVYHOAe H,0,/HNO; HF/HCIO; | Tessier et coll. (1979)

5 NaOCl NI Izol LIICI C204(1\YH4)2/1 12C204 N825204 Iloffman & Kletcher
(1979)

6 HOAc NH,OH.HCIVHNO; H,0,/HNO3 NH,OH.HCIV/NOAc HF Flipek & Theobald
(1981)

7 NH4OAc NH;OH.HCVHNO; | C,0,(NH,;)/H;C204 H,0,/HNO; HNO; Fostner (1982)

TABLEAU A.-2- : REACTIFS PRECONISES POUR CHAQUE FRACTION DES DIFFERENTES PROCEDURES D'EXTRACTIONS

SEQUENTIELLES D'APRES TESSIER ET CAMPBELL (1988).

11 est de plus connu que les résultats de I’analyse séquentielle sont susceptibles d’étre

influencés par la durée des réactions, la finesse du broyage, la température, et le rapport entre
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masse du solide attaqué et volume du réactif. Pour avoir une bonne reproductibilité, il est

donc impératif d’observer strictement les mémes conditions opératoires.

Le choix d'un protocole d'extraction, qui résulte souvent d'un compromis, dépend de la
nature du solide & analyser. La méthode préconisée par Zessier (1979) s'est avérée la mieux
adaptée a la composition chimique de nos échantillons de particules marines. Lors de ces

extractions séquentielles, quatre fractions ont été séparées (Fig.A.-3).

[ ¢ 500 mg de particules séchées et finement broyées J

Tampon pH=5
CH,COOH / CH,COONa

PHASE
CARBONATEE

CH,COOH 25 %
NH,OH/HCI
T=96°C

PHASE OXYDE

H,0,/ HNO,
T=85°C

PHASE
ORGANIQUE

PHASE
RESIDUELLE

FIG. A.-3: PROTOCOLE D’EXTRACTION SEQUENTIELLE DECRIT PAR TESSIER ET CAMPBELL (1979).
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(1) les phases carbonatée et échangeable sont mises en solution en traitant les particules
avec un mélange tampon CH,CO,H+CH;CO,Na pH 5 a température ambiante pendant 4

heures.

(2) I'élimination de la phase oxydes/hydroxydes de Fe et Mn est obtenue par action de

I'hydroxylamine sur les particules a 96°C pendant 6 heures.

(3) la dégradation de la matiére organique est obtenue en faisant réagir les particules
avec H,0, en milieu acide nitrique a pH 2 et a 85°C pendant 2 heures. Les métaux ainsi libérés
sont ensuite complexés par l'acétate d’ammonium en milieu acide nitrique 20%, ceci afin

d'éviter que ces métaux soient absorbés par les argiles.

(4) la fraction résiduelle est attaquée dans les bombes en Téflon par un mélange HF:
HCL: HNO, (5:2.25:0.75; v/v/v) dans un appareil a micro-ondes suivant le protocole décrit

précédemment pour l'attaque totale des particules marines.

Nous avons effectué la spéciation des éléments suivants: V, Ti, Fe, Mn, Al, Cr, Ca. La
concentration des €éléments dans les phases extraites a été déterminée grace aux techniques de
Spectrométrie d'Absorption Atomique avec four de graphite (GF.AASZ) et de
Spectrométrie d'Emission Atomique a Couplage Inductif (1.C.P.-A.E.S.)
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T 190 Sc/Al V/A Enr.V Ti/Al Enr.Ti Fe/Al Enr.Fe Cr/Al Enr.Cr Allmg/g) Ca/Al Enr.Ca Sc/Al Enr.Sc Mr/Al Enr.Mn
8 0.262 0.0041 64 0.082 22 0.81 13 0.0026 -17 28 3.03 -8 0.26 23 0.0118 7
2 0.386 0.0106 318 0.124 84 0.860 12 0.0068 126 39 2.82 -16 0.39 88 0.0101 -8
[} 0.329 0.0074 186 0.104 54 0.60 12 0.0041 37 40 2.46 -268 0.33 80 0.0083 -26
4 0.239 0.0038 50 0.076 11 0.61 13 0.0024 -19 38 2.90 -12 0.24 16 0.0116 ]
7 1.498 0.0600 1898 0.490 €26 0.60 -7 0.0209 684 31 2.30 -31 1.60 628 0.0068 -46
L 12 0.248 0.0036 41 0.070 4 0.60 1 0.0023 -23 40 2.69 -22 0.26 20 0.0111 1
13 0.244 0.0037 48 0.073 8 0.68 7 0.0036 20 27 2.99 -10 0.24 19 0.0112 2
1% 0.217 0.0029 16 0.070 3 067 8 0.0031 4 29 358 8 0.22 6 0.0116 6
16 0.206 0.0026 o 0.087 o 0.64 [+] 0.0030 [+] 28 3.3 o 0.21 (4] 0.0110 o
8 T180 0.230 0.0061 32 0.107 14 0.63 10 0.0032 o 38 3.32 -12 0.23 ] 0.0162 -13
r 2s 1172 0.0436 1019 17.449 18461 0.60 4 0.0187 477 33 0.08 -98 1.17 438 0.0036 81
6 0.711 0.0299 668 0.333 264 0.76 31 0.0129 298 49 1.33 -86 0.71 226 0.0068 -89
7 1.130 0.0661 1317 0.683 499 1.39 142 0.0198 610 36 2.18 -43 1.13 419 0.0083 -66
12 0.220 0.0044 12 0.100 6 0.82 8 0.0028 -13 36 3.46 9 0.22 1 0.0166 -12
13 0.218 0.0039 (] 0.094 ] 0.67 o 0.0032 [} 14 3.79 o 0.22 o 0.0187 [}
-; T170 0.24:.— 0.0084 20 0.110 66 0.67 30 0.003¢ 2 18 3.83 27 0.26 -1 0.0167 43
28 0.268 0.0070 108 0.132 86 0.67 28 0.0042 ] 1 4.31 43 0.27 8 0.0148 36
' 4 0.211 0.0027 -18 0.080 14 0.66 8 0.0047 22 2 8.62 118 0.21 -16 0.0101 -8
8 0.421 0.0178 431 0.308 332 0.99 20 0.0083 116 24 2.94 -2 0.42 69 0.0098 -10
12 0.246 0.0046 36 0.104 47 0.61 17 0.0060 68 6 6.36 78 0.26 -1 0.0131 19
16 0.249 0.0034 [+] 0.071 ] 0.62 o 0.0039 (4] 8 3.02 [+] 0.26 o] 0.0110 0
-1:.—;:‘0 0.177 0.0032 34 0.078 19 0.64 30 0.0021 38 28 3.92 -16 0.18 21 0.01456 38
10 0.177 0.0032 36 0.071 12 0.66 12 0.0023 84 34 3.67 -24 0.18 21 0.0117 12
8 0.174 0.0032 34 0.089 8 0.66 13 0.0021 39 41 3.39 -28 0.17 19 0.0116 10
1 0.168 0.0032 33 0.068 7 0.67 16 0.0021 42 43 3.32 -29 0.17 14 0.0110 3
28 0.198 0.0031 30 0.069 8 0.6 12 0.0017 " 160 3.34 -29 0.20 34 0.0118 12
2 0.206 0.0033 38 0.071 12 0.60 21 0.0022 49 38 3.28 -30 0.20 40 0.0134 29
2 0.363 0.0130 442 0.136 112 0.69 39 0.0065 266 41 1.49 -88 0.36 141 0.0067 -36
3 0.197 0.0030 26 0.070 9 0.68 17 0.0019 29 36 3.66 -24 0.20 34 0.0118 13
- 4 0.202 0.0030 28 0.071 12 0.67 16 0.0018 23 38 3.61 -26 0.20 38 0.0118 13
8 0.187 0.0031 31 0.071 11 0.68 16 0.0021 42 36 3.88 -18 0.17 14 0.0113 8
7 0.181 0.0030 26 0.069 9 0.66 12 0.0019 29 36 3.61 -26 0.18 23 0.0114 : ]
12 0.181 0.0030 24 0.087 13 0.68 12 0.0018 23 39 3.33 -29 0.18 23 0.0111 7
16 0.148 0.0024 (o) 0.064 [+] 0.49 o 0.0016 [+] 29 4.88 o - 0.16 4] 0.0104 o
8 T150 0.171 0.0041 84 0.078 18 047 -8 0.0024 62 49 4.48 -21 0.17 18 0.0086 -27
28 0.482 0.0200 792 0.318 3786 0.64 28 0.0089 491 24 6.46 -4 0.48 234 0.0107 -8
2 0.246 0.0080 168 0.126 88 0.68 38 0.0036 133 24 6.09 7 0.26 70 0.0121 4
4 0.369 0.0126 458 0.19%6 194 0.66 31 0.0062 311 24 6.71 1 0.37 168 0.0110 B
12 0.217 0.0048 116 0.100 60 0.64 27 0.0030 97 31 6.66 -2 0.22 60 0.0118 -1
14 0.173 0.0034 63 0.099 49 0.69 17 0.0023 54 18 7.60 32 0.7 20 0.0138 18
16 0.144 0.0022 [¢] 0.066 [ 6.60 [+] 0.001%6 1] 29 6.67 o 0.14 0 0.0117 [¢]
2r 7140 0.307 0.0077 224 0.120 89 0.74 38 0.0047 88 22 6.10 32 0.31 78 0.0132 -20
28 0.333 0.0087 264 0.118 87 0.78 44 0.0060 100 18 6.78 26 0.33 83 0.0148 -12
b 0.238 0.0061 113 0.089 40 0.66 21 0.0031 26 27 5.86 27 0.24 38 0.0162 -8
[} 0.307 0.0076 218 0.113 78 0.74 37 0.0042 87 28 6.84 27 0.31 78 0.0168 -6
13 0.306 0.0078 229 0.109 72 0.76 40 0.0043 70 26 5.64 22 0.31 77 0.0176 <]
14 0.180 0.0030 27 0.069 9 0.69 9 0.0026 4 28 6.69 24 0.18 4 0.0188 2
16 0.172 0.0024 [+] 0.064 o 0.64 o] 0.0026 4] 22 4.61 0 0.17 [+] 0.0166 [+]
16 0.136 0.0026 6 0.070 1 0.64 /] 0.0047 88 1% 3.92 -1 0.14 -22 0.0166 o

TABLEAU A.-3: FACTEURS D ’ENRICHISSEMENT CALCULES POUR LES DIFFERENTS METAUX NORMALISES A

L’ ALUMINIUM.
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INSTRUMENTS D'ANALYSE
Appareil Marque Modéle
Spectrométre d'emission atomique ARL 3510
Spectrometre d'absorption atomique électromagnétique Varian Série Spectr:
équipé d'un correcteur a effet Zeeman
Spectrométre de Résonance Paramagnétique Electronique Vanan E-109
Diffractomeétre de rayon X Philips PW 1730
Spectrométre Mossbauer source >’
Co(Rh)
Centrifugeuse Prolabo X 340
Microdigesteur a micro-ondes Prolabo microdigest
300
Four micro-ondes Hitachi micro 800




Point pH MES C r (total) Cr (1) T i
pg /1 ng/ 1 ng/ 1 ng /1
Bl 7.92 27.57 1.58 +0.09 89 +5 11 +1 53+3
B2 7.92 27.91 1.73 +0.1 97 + 6 35 +2 187 + 11
B3 7.93 38.54 1.63 +0.1 103+ 6 19 +1 45+ 3
B4 7.93 34.23 1.74 +0.10 5043 13 +1 46 +3
B5 7.93 36.88 1.81 +£0.11 43 +3 13 +1 45 +3
B6 7.93 30.67 1.55 £0.09 59 +4 14 +1 48 +3
B7 7.94 19.81 1.4 £0.08 57+3 0+0 5143
B8 7.94 9.37 1.66 +0.1 75+5 6+0 70 + 4
B9 7.91 7.17 - 40 + 2 9 +1 49 +3

ALNOSSIA ASVH{]
00T

(€661 SUVIN 8) 0019 ANOVIINVD
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CAMPAGNE B100 (8 MARS 1993)

PHASE PARTICULAIRE
point Vo e Ti mge| Fe  (mge)] Cr (ugle) Al (mg/g) Ca (mglp) Se  (ug/mj Mn (ug/s)| Mg (m
B9 69.29 + 4.16 | 1.84 +0.11 15.0 £ 0.90 51.0 + 3.1 28.8 + 1.7 82.5 + 5.0 4.47 + 0.27 263 + 16 15.8 £ 0.9
B8 79.06 +4.74 | 1.99 + 0.12 16.7 + 1.00 62.1 £ 3.7 28.9 + 1.7 105.5 + 6.3 4.66 + 0.28 327 +£20 12.3 £ 0.7
B6 94.34 £ 5.66 | 2.29 +0.14 19.3 + 1.16 64.6 + 3.9 31.9 £ 1.9 116.3 + 7.0 5.54 + 0.33 404 + 24 10.8 + 0.6
BS 177.67 + 10.66] 3.62 +0.22 | 35.8 + 2.15 119.0 + 7.1 48.9 +2.9 161.5 + 9.7 9.86 + 0.59 807 + 48 18.7 £ 1.1
B4 98.81 +5.93 | 2.48 + 0.15 20.0 + 1.20 67.7 1 4.1 33.2 £ 2.0 131.1 £7.9 5.86 + 0.35 409 + 25 10.5 £ 0.6
B3 103.69 £ 6.22 | 2.51 + 0.15 20.6 + 1.24 72.0 + 4.3 34.6 + 2.1 127.2 + 7.6 6.03 + 0.36 419 £ 25 10.4 £ 0.6
B2 95.75 £+ 5.74 | 2.41 +0.14 19.1 £ 1.15 64.8 + 3.9 324 £19 117.5 + 7.1 5.67 + 0.34 385 + 23 10.9 + 0.7
Bl 80.60 + 4.84 | 1.95 + 0.12 16.2 + 0.97 56.5 + 3.4 27.1 £ 1.6 102.8 + 6.2 4.76 + 0.29 325 1+ 20 13.5 £ 0.8
point Vo (/) Ti  (ug/) Fe  (ug/)) Cr  (ug/) Al (ug/) Ca (mghh) Sc  (ng/h) Mn  (ug/)) Mg (g
BY 0.497 + 0.03 13.2 + 0.8 108 + 6 0.365 + 0.022 207 + 12 0.59 +0.04 3242 1.88 + 0.11 13 +7 |
B8 0.740 + 0.04 18.6 + 1.1 156 + 9 0.582 % 0.035 271 £ 16 0.99 + 0.06 44 +3 3.06 + 0.18 115+7
B6 2.893 + 0.17 70.3 + 4.2 592 + 36 1.981 +0.119 980 + 59 3.57 £ 0.21 170 £ 10 12.39 + 0.74 332 + 20
BS 6.552 +0.39 | 133.7 £8.0 1321 + 79 4.388 + 0.263 1804 + 108 5.96 + 0.36 363 + 22 29.76 + 1.79 690 + 41
B4 3.383 £ 0.20 84.8 + 5.1 684 + 41 2.316 + 0.139 1137 + 68 4.49 + 027 200 + 12 14.01 + 0.84 361 + 22
B3 3.996 + 0.24 96.7 + 5.8 794 + 48 2.773 £ 0.166 1334 + 80 4.90 +0.29 232 + 14 16.14 + 0.97 403 + 24
B2 2.672 £ 0.16 67.1 + 4.0 533 + 32 1.810 + 0.109 905 + 54 3.28 +0.20 158 + 10 10.75 + 0.64 305 + 18
Bl 2222 £ 0.13 53.7 +3.2 448 + 27 1.558 + 0.093 746 + 45 2.83 +0.17 131 +8 8.97 + 0.54 372 + 2
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CAMPAGNE T 100 (12 SEPTEMBRE 1991)

PHASE DISSOUTE
Point pH MES A%
mg/l ug /1

1 7,91 33,0 5,47 £0,27
2 7,97 45,7 3,55 +0,18
3 7,84 - 435 +£0,22
4 7,94 79,0 4,13 £0,21
5 . 59,5 4,04 +0,20
6 - - 5,09 £ 0,26
7 7,90 19,8 3,22 0,16
8 - 77,5 9,58 0,48
9 - - -

10 - 68,3 432 0,22
11 - 33,7 3,19 £0,16
12 - 143 3,56 £0,17




CAMPAGNE T100(12 SEPTEMBRE 1991)
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PHASE PARTICULAIRE
point V(pg /g) | Timg /g) Fe(m g /g) Cr(ng /g) | Almg /g) | Ca(mg /g) Mn(u g /2)
1 240 + 14]4.017 + 024 | 26.7 +1.6 144 +9 34.6 +2.1 145 +9 599 + 36
2 165 + 99] 365 + 022 | 282 +1.7 128 + 8 41.4 +2.5 167 + 10 750 + 45
3 182 + 11} 398 + 024 ] 267 +1.6 132 + 8 443 +2.7 142 +9 699 + 42
4 200 + 12| 422 + 025 294 +1.8 143 £ 9 42.4 +2.5 161 + 10 805 + 48
6 208 + 12| 3.94 + 024 ] 286 +1.7 141 + 8 38.2 +£2.3 149 +9 755 + 45
7 178 + 11] 357 + 021 | 265 +1.6 125 + 8 38.3 +2.3 156 +9 753 + 45
8 200 + 12 3.8 + 023 | 283 +1.7 127 + 8 36.6 + 2.2 111 +7 723 + 43
10 188 + 11| 39 + 023 29.1 +1.7 130 + 8 41.6 +2.5 155 +9 848 + 51
11 235 14] 432 026 | 29.6 1.8 164 10 39.6 2.4 161 10 802 48
12 186 + 11| 398 + 024 | 313 +1.9 122 +7 39.1 +2.3 132 + 8 837 + 50
point Vipg /D Ti(p g /D) Fe(m g /1) Cr(u g /1) Alm g /1) Ca(m g /1) Mn(u g /1
1 7.9 +0.5 132 + 8 0.88 + 0.05 4.7 £0.3 1.14 +0.07 4.8 +0.3 19.7 + 1
2 75405 167 + 10 1.29 + 0.08 59 +0.4 1.89 +0.11 7.6 £ 0.5 34.3 +2
3 14.4 + 0.9 314 + 19 2.11 +0.13 10.4 +0.6 | 3.50 +0.21 11.2 + 0.7 55 +3
4 12.0 £ 0.7 251 + 15 1.75 £ 0.11 85 +05] 252 +0.15 9.6 +0.6 48 +3
6 4.1 +0.2 78 + 5 0.57 + 0.03 2.8 +0.2 0.8 + 0.0 3.0 +0.2 150 + 0
7 13.8 + 0.8 277 £ 17 2.05 £+ 0.12 9.7 £0.6 | 2.96 +0.18 12.1 £ 0.7 58 +3
8 13.7 + 0.8 265 + 16 1.94 + 0.12 8.7 +0.5 | 2.50 +0.15 7.6 +0.5 49.4 +3
10 12.8 + 0.8 266 + 16 1.98 + 0.12 89 +£0.5] 2.84 +0.17 10.6 + 0.6 58 +3
11 7.9 £ 0.5 146 + 9 1.00 + 0.06 55 +0.3 1.34 +0.08 54 £0.3 27.0 +1
12 26.7 + 1.6 570 + 34 4.48 +0.27 17.5 £1.0 | 5.60 +0.34 18.9 + 1.1 120 + 7
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CAMPAGNE T 110 (7 OCTOBRE 1991)

PHASE DISSOUTE
Point pH \"
ug /1
2 7,76 5,08 +0,30
3 7,85 422 +0,25
6 7,84 422 +025
9 7,89 3,79 +0,23
PHASE PARTICULAIRE
point Vn g /g) Ti(m g /g) Fe(m g /g) Cr(n g /2) Alm g /g) | Ca(m g /g) Mn(u g /g)
2 266 + 16] 392 + 024 | 273 +1.6 174 + 10 35.4 +2.1 144 +9 473 +28
28 390 + 23] 472 + 028 ] 292 +1.8 228 + 14 32.1 +1.9 136 + 8 378 +23
3 176 + 11} 3.07 + 0.18 | 21.0 +1.3 115 +7 29.5 +1.8 137 + 8 431 +26
6 255 + 15| 3.93 + 024 | 275 +1.7 175 £ 11 37.0 £2.2 146 +9 530 + 32
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CAMPAGNE T 120 (21 FEVRIER 1992)

PHASE DISSOUTE
point pH MES \Y%
mg/1 pg /1
1F 7.70 274 3.27 +£0.20
1S 7.74 92.9 6.25 +0.38
2F 7.71 64.8 3.39 +£0.20
28 7.66 23.8 3.06 + 0.18
10 7.81 284 2.50 +0.15
8 7.86 423 2.42 +0.15
12 7.83 58.0 2.52 +0.15
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CAMPAGNE T 120 (21 FEVRIER 1992)

PHASE PARTICULAIRE
point Vip g /g Tim g /g) Fe(m g /g) Cr(pg/g) | Almg /g) | Ca(mg /g) | Mn(u g /g)
1F | 188 + 11} 3.18 + 0.2 | 22.87 +1.38 108 +7 31.8 + 1.9 155 + 10 362 +22
1S 163 + 10| 2.82 + 0.17]20.73 + 1.24 98 +6 26.8 + 1.6 126 + 8 321 +20
2F | 208 + 13| 334 + 0.2 32 + 1.40 112 +7 34.8 +1.9 160 + 10 369 + 23
28 197 + 12| 324 + 0.19]23.75 +1.43 114 +7 31.7 + 1.9 166 + 10 377 +23
6 191 + 12] 301 + 0.18] 23.58 +1.42 110 + 6 31.5 + 1.9 148 +9 379 +23
7 124 + 7] 233 + 0.14] 18.38 +1.10 76 £5 28.6 + 1.7 140 +9 294 +18
8 108 + 7} 233 + 0.14] 17.36 + 1.05 76 £ 5 26.6 + 1.6 158 + 10 325 +20
10 105 + 6} 225 + 0.14]17.24 + 1.03 70 +£5 27.0 + 1.6 145 +9 328 +20
12 103 + 6 | 227 + 0.14] 16.33 + 0.98 58.0 +40 | 224 +1.4 132 + 8 316 +19
point Viug /D Tiuw g /1) Fe(m g /1) Criug /D) Alm g /1) Ca(m g /) Mn(p g /1)
1F 51.5 + 3.1 871 + 52 6.27 + 0.38 | 29.59 +1.78 8.71 +0.52 42.5 +2.5 99 +6
1S 15.1 + 0.9 262 + 16 1.93 + 0.12 9.10 + 0.55 2.49 +0.15 11.7 + 0.7 29.8 +1.8
2F 13.5 + 0.8 216 + 13 1.50 + 0.09 7.26 +0.44 2.26 +0.14 10.4 + 0.6 23.9 +1.4
28 4.69 + 0.28 77 +5 0.57 + 0.03 2.71 +0.16 0.75 + 0.05 4.0 +0.2 8.97 +0.54
6 104 + 6 1640 + 98 12.9 + 0.8 60 + 4 17.2 £ 1.0 80.7 + 4.8 207 +12
7 9.05 + 0.54 | 170 + 10 1.34 £ 0.08 5.55 +0.33 2.09 +0.13 10.2 + 0.6 21.5 + 1.3ﬁ
8 4.57 + 0.27 99 + 6 0.73 + 0.04 3.21 4+ 0.19 1.13 + 0.07 6.7 £ 0.4 13.7 £ 0.8
10 | 2982 +0.179| 64 +4 0.49 + 0.03 1.99 +0.12 0.77 + 0.05 4.1 +0.2 9.32 +0.56
12 | 5974 +0.358] 132 +8 0.95 + 0.06 3.36 + 0.20 1.30 + 0.08 7.7 £0.5 18.3 £ 1.1
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CAMPAGNE T 140 (9 SEPTEMBRE 1992)

PHASE DISSOUTE
point pH MES A\ Cr Ti
mg /1 pgl ng/l ng/l
28 8.03 52.42 3.48+0.21 - -
6 8.11 42.62 3.47+021 185+ 11 83+5
5 8.12 17.77 2.62+0.16 172+ 10 41£2
13 8.14 37.27 3.30+£0.20 188 £ 11 140+ 8
14 8.10 7.82 1.79+£0.11 175+ 10 70+ 4
15 8.13 435 1.69+0.10 151+9 41+2
16 8.10 2.65 1.64+0.10 212+ 13 56+3
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CAMPAGNE T 140 (9 SEPTEMBRE 1992)

PHASE PARTICULAIRE
point |V(u g /g)|Tim g /g) |Fe(m g /g) [Cr(n g /g)jAlm g /g) |Ca(mg /g)|Sc(n g /g) [Mn(rg /g){Mg(m g /g)
2F 172 +10}27+02 ] 166 +1.00 | 106 +6 | 224 +1.3 | 136 +8 | 6.9 +0.4 |294+18] 87105
28 |157+9 | 22+01 ) 142+08 | 91 +5 | 182 +1.1 | 105+6 | 6.0 +04 |265+16] 13.1 +0.8
5 J]138+8 | 24+01 ) 17.8+1.07 | 86 +5 | 273 +1.6 | 160 +10] 65+04 |415+25] 6.9+04
6 208 +12]31+02)204+122 |116+7 | 27.5+1.7)161 +10] 85+05 |434+26] 6.7+04
13 |200+12]28+02) 194+1.16 [109+7 | 256 +1.5]144+9 | 7.8 +0.5 | 448 +27| 7.6 +05
14 | 78+5 | 1.8+01 ] 151 +091 | 67+4 | 257+15)146+9 | 46+03 |431 +26] 109 +0.7
15 52+3 } 1.4+01 ) 119+071 | 55+3 | 220+13])101+6 |3.8+02 |363+22] 83+05
16 33+2 | 1.0+0.1 81+048 | 71 +4 | 149+09] 59 +4 | 20+01 |248+15] 47103
T140] V(pg/N) | Ti(ug/M) |Fe(mgM) |[Cr(ug/) |Almg/) |Ca(mg/) | Sc(ng/M) [Mn(pg/) Mgmg/)
2F 11012 +£061.|] 158 +9 976 £59 | 6212037 { 131008 | 801 £048 | 403+24 | 17310 | 50931
28 | 824049 | 1137 742+45 | 478 £029 | 0.95+006 | 550033 | 31719 | 13.9+08 | 688 41
5 1245+0151430%26 | 31719 | 1.52+0.09 | 048 £0.03 | 2.84 £0.17 | 1157 74+04 | 12327
6 |88 +053 | 132+8 870 £52 | 4.92+030 | 1.17+0.07 | 685041 | 36122 | 185=1.1 | 28617
13 | 747045 ) 10426 722+43 | 4072024 | 0952006 | 538032 | 20117 | 16710 | 28317
14 | 061004 | 13908 | 1187 0.53£0.03 | 020001 | 1.14+0.07 | 36122 | 3402 85 %5
15 § 023 £001 | 6.08+036 | 51.7+3.1 | 0.24 £0.01 [0.096 +0.006] 0.44 £0.03 | 16.5 £1.0 1601 | 36122
16 | 010001 | 278 £0.17 | 21413 | 0.19+0.01 |0.040 £0.002] 0.16 +0.01 | 53 +03 0.7£00 | 125%08




Point pH MES \Y C r (total) Cr (IID) Cr (V] T 1
mg/1 pg /1 ng/ 1 ng/ 1 ng /1 ng /1

8 7.96 | 45.13] 3,05 « 0.8 143 +9 47 +3 96 +6 149 +9
2F | 796 | 178.1| 1.3% & O.bu 205 + 12 79 +5 126 +9 1327 + 80
28 777 | 728 ] 6.30 + 0.0 2366 + 142 557 +33 1804 +87 7347 + 441
4 8.00 | 48.66 ]| u.62 + 024 - - - -
12 7.97 |375.48] 3.22 +0.19 70 + 4 47 +3 23 +4 87 +5
14 8.04 | 47.30 2,62 £0.16 192 + 11 - - 130 + 8
15 8.07 2.34 +0.14 191 + 11 - - 60 + 4
16 8.12 | 15.39 1.73 £0.10 103+ 6 52 43 51 +5 70 + 4

ALNOSSIA ASVHJ]
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CAMPAGNE T 150 (9 FEVRIER 1993)

PHASE PARTICULAIRE
point |V(x g /g)|Ti(mg /g) |Fe(m g /g) |Cr(ng /g)JAlm g /g) |Ca(mg /g)|Sc(n g /g) [Mn(g /g)|Mg(m g /g)
8 §203+12]39+02)| 23.4+1.40 [120+7 | 492 +3.0 [220+13] 84 +05 [421 +25] 9.4 +06
2S 479 +29] 7.6 £+ 0.5 | 153 +0.92 | 213 +13] 24.0 +1.4 | 131 +8 }J11.6 +0.7 | 257 +15| 10.0 + 0.6
2 f145+9 |3.0+02]| 166+1.00 | 85 +5 | 243 +15]|148+9 | 6.0+04 |294+18] 108 +06
4 303 +18) 4.7 +£0.3 16.0 + 096 | 150 + 9 243 £ 1.5 § 139 + 8 9.0 £ 0.5 268 + 161 10.3 + 0.6
12 151 £ 9 3.1 +£02 | 20.1 +1.20 93 + 6 314 £+ 19 174 £+ 10] 6.8 + 0.4 363 +22] 134 +£0.8
14 63 +4 1.8 +0.1 10.8 + 0.65 42 +3 183 +1.1 | 138 +8 3.2 £0.2 252 + 15 6.8 +04
16 65 +4 1.9 +0.1 114.61 + 0.877] 44 +3 29.0 +1.7 ] 164 +10] 4.2 +0.3 338 +£20116.46 +1.0
Vpg/MN | TiugM) |Femg/M | Cr(ug/M) |Amg/M) [Camg/) | Sc(ng/M) |Mn(ug/l) |Mg(mg/l)

8 9.17 £0.55 174 £ 10 1.05 006 541032} 222+0.13 ] 9.92+£0.60 380 £23 19.0+1.1 0423 £0.025
28 349 2.1 551 £33 1.11 £0.07 | 1552+£093 ] 1.75+0.10] 9.53 £0.57 842 + 51 187+ 1.1 }|0.728 £0.044
2 258+15 541 £32 296 +£0.18 11520091 | 433+£026] 26416 1062 + 64 523431 1.929 £0.116

4 14.76 £ 0.89 230 £ 14 0.78 £0.05] 731+044 ] 1.18+£0.07] 6.75+£040 436 £ 26 13.0+£ 0.8 | 0.500 +£0.030
12 56.7+34 1175 %70 7.54 +04513488+209| 11.8%0.7 65539 2557 £ 153 136 + 8 5.043 +0.303
14 284017 821£49] 049£003] 192+0.12| 083 +0.05] 6.23 £0.37 143 +9 114 +0.7 [0.308 £0.018
16 1.00 £ 0.06 29.6‘:|: 18] 022+001] 0.67+004] 045+0.03}] 2.53+0.15 6414 5.20 £0.31 10.253 £0.015
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CAMPAGNE T 160 (10 MARS 1993)

PHASE DISSOUTE
point pH MES v Cr (total) Cr (IID Cr (VD Ti
mg/1 pg/ 1 ng/ 1 ng/ 1 ng/ 1 ng/ 1
1 7.87 204 2.92 +0.18 171 £ 10 40 +2
2F 7.88 364 3.97 +0.24 300 + 18 214 +13 86 +5 240 + 14
2 7.88 80.9 2.62 +0.16 155 £9 90 +5
3 7.87 261 2.64 +0.16 40 +2
4 7.86 231 2.68 +0.16 241 £ 14 56 +3
5 7.90 224 2.70 £ 0.16 168 + 10 43 +3
6 7.87 142 2.82 +0.17 95 +6 36 +2
7 7.91 216 2.73 £ 0.16 219 +13 46 +3
8 7.91 61.1 2.80 +0.17 171 £10 75 +4
9 7.87 163 2.77 £0.17 166 + 10 39 +2
10 7.91 34.9 2.56 +0.15 157 +9 40 +2 117 +7 233 + 14
11 7.93 74.8 1.93 +£0.12 164 + 10 30 +2
12 7.92 201 3.00 +0.18 200 +12 42 +2
15 7.92 31.2 2.88 +0.17 132 + 8 15 £1 117 +7 46 £+ 3
point pH MES A% Cr (total) Cr (i) Cr (VD) Ti
mg/l g/ 1 pgl 1 pg! 1 pgl 1 g/ 1
28 3.05 34.1 262 t16 228 + 14 228 +14 0 229 + 14
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CAMPAGNE T 160 (10 MARS 1993)

PHASE PARTICULAIRE
point | V(ug/) |Ti(ug/M) |Fe(mg) Cr(ug/M) | Allmg ) [Ca(m g /) Sc(ng /M Mn(ug /) [Mg(mg/)
11 | 629+038| 148+9 | 1.25£008 | 4042024 1952012 |765+046( 035+002 | 282+17 | 0.77 2005
10 | 388+023| 85 | 0672004 | 277017 120+007|428+026| 0.21+0.01 14008 | 0.39+0.02
8 | 803+£048| 17310 140008 | 521031 251+0.15}/849+051| 0442003 | 289+17 | 1.11x007
1 | 278+17 |597+36| 500030 | 18611 | 87505229017 | 147 0.09 96 + 6 2.28 + 0.14
25 116010 | 353£21 | 284£017 | 856051} 512+031{171+1.0 | 1.00£006 | 602%36 | 1.10+0.07
2 | 943+£057{206+12 | 1.74+0.10 | 646039 289+0.17)|949+057] 059+004 | 38823 | 0.74 +0.04
2F | 19211 |1987+119] 101+06 | 81.1£49 | 14709 |220£13 | 521031 99 %6 3.87 £ 0.23
3 | 27617 | 63938530032 177211 | 919+055[327+20 | 1.81+0.11 108 6 217 £ 0.13
4 | 254+15 |601+36] 482029 | 155+09 | 842+050|296+18 | 1.70+0.10 99 + 6 1.92 +0.12
6 155+09 | 34921 | 285017 | 105+06 | 495+030 19111 | 083+005 | 558+33 | 1.27=0.08
7 | 234+14 | 54233 [ 4342026 | 15109 | 782+047 (27416 | 1.41+0.08 895 1.91 £ 0.11
12 | 23314 | 526+£32 | 436026 | 145+09 | 785+047|261+16 | 1424009 875 1.72 £ 0.10
15 | 2152013 57+£3 | 044+003 | 135+£008| 090£005|420+025]| 0.13 =001 94+06 | 0.25:£001
point Vin g /g) Ti(m g /g) Fe(mg/g)| Cr(ug/g)| Alfmg/g)|{Ca(mg /g} Sc(ug/g) |Mn(ug/g)| Mgmg/g)
11 84 +5 1.98 +0.12 16.7+1.0] 5443 26,1 +1.6] 102+6 | 462+0.28] 377+23 | 10.28+0.62
10 11 +7 2.45 +0.15 19.1 + 1.1} 79%5 34.4+2.1| 123+7 ] 6.09+0.37] 401424 | 11.17 4 0.67
8 131 +8 2.83 +0.17 22.9+1.4] 85+5 41.0+25) 139+8 | 7.16+0.43] 474 +28 | 18.20+1.09
1 136 + 8 2.93+0.18 245+ 1.5 9l +5 42.9+2.6| 14249 7.19 +0.43] 471 +28 | 11.17 +0.67
28 468 + 28 10.4 + 0.6 83 +5 251 + 15 150+9 | 501 +30] 29.4+1.8 | 1766 +106] 32.4 +1.9
2 117 +7 2.55 +0.15 21.5+1.3] 8045 35.8+2.1) 11747 | 7.33+0.44] 480429 | 9.16+0.55
2F 526 + 32 5.5+03 27.8 +1.7] 223+ 13 40.5+24] 61 +4 143 +0.9 273 + 16 10.6 + 0.6
3 106+6 | 2.45+0.15 20.3+1.2] 68+4 352+2.1| 125+8 ] 6.93+0.42] 414+25] 8.3140.50
4 10 +7 2.60 +0.16 20.8+1.3 67 +4 36.4+2.2] 128+8 7.34 +£0.44] 430 £26 8.32 +0.50
6 109 + 7 2.46 +0.15 201+1.2] 74+4 349+2.11 135+8 | 5.84+0.35] 393+24 | 8.96+0.54
7 108 + 6 2.51 +0.15 20.1 +1.2 70+4 36.1 +2.2| 12748 6.53 +0.39] 412 +25 8.81 +0.53
12 116 +7 2.61 +0.16 2.6 +1.3]  72+4 39.042.3f 130+8 | 7.05+042] 434+26| 8.53+0.51
15 69 +4 1.83 +£0.11 14.2 +0.9 43 +3 28.8+1.7] 135 58 421 +£0.25] 300 + 18 7.97 +0.48
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CAMPAGNE T 170 (12 MAI 1993)

PHASE DISSOUTE
Point pH MES Cr ( total) Cr (1) Cr( VD Ti \"
mg/l ng/ 1 ng/ 1 ng/ 1 ng/ 1 ug/ 1
8 7978 | 123 335+ 20 39+ 2 296 + 18 178 = 11 3.64 £ 0.22
28 8.014 | 341 202 + 12 92+ 5 110 + 7 77+ 5 535+ 0.32
4 8.084 1 296 282 + 17 25+ 1 257+ 15 44 + 3
6 6.733 | 81.1 215+ 13 101 £ 6 114 + 7 1015 + 61
12 8.111 | 31.49 367 = 22 43+ 3 324 +£ 19 372 £ 22 3.27 £ 0.20
13S | 8234} 6.38 377 £ 23 61+ 4 316 £ 19 39+ 2
13 8226 | 351 283 £ 17 180 + 11 104 £ 6 41 £ 2 1.93 = 0.12
14 8.208 ] 162 338 + 20 101+ 6 236 + 14 45+ 3 1.77 + 0.11
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CAMPAGNE T 170 (12 MAI 1993)

PHASE PARTICULAIRE
point | V(ug/M) |Ti(ng/ | Fe(ug) Cr(u g /) Allpg/M |[Cafmg/M) |Scng/) [Mnugn) |Mg(mgh
8 |320+£020f 573 | 347x21 203£012] 515+£31 | 1.97+0.12| 1268 81205 | 057£003
28 | 257+015| 493 | 246+ 15 1.55+009| 36822 | 159+010] 99=x6 55%03 | 080005
4 |018+001| 50 36 %2 0.31 £ 0.02 65+ 4 042+003| 14008 07200 | 0.64+004
6 351 £2.1 [602+36 |1946+116 | 1637098 1972+ 118 | 580+ 035 83049 | 194+12 | 087 %005
12 | 074+004] 1721 99 % 6 0.99+006| 134%9 088+ 005[400£24| 21£01 | 0.75+0.04
138 | 011£001| 320 | 21013 0.17 £ 0.01 36+3 0.17 + 0.01 04£00 | 015001
13 | 065£004] 191 126 + 8 055+003| 23014 | 1.26 % 0.08 2602 | 1.07+006
14 | 036+002] 101 70 + 4 032+002] 128+38 0.61 % 0.04 L5+01 | 027002
15 | 008001 20 130 0.10 = 0.01 25+ 1 008+000| 6204 0300 | 0.06+0.00
point | V(u g/g)| Ti(m g/g) Fe(m g /g) Cr(ug/g) | Allmg/g) | Ca(mg/p) Sc(u g/g) | Mn(ug/g) | Mg(m g/g)
8 113 +£7 1.94 +0.12 | 11.88 4+ 0.71 70+ 4 17.6 +1.1 67.5 +4.0 4.34 £0.26 | 276 +17 19.6 + 1.2
28 7545 1.43 +0.09 7.20 £ 0.43 45+3 10.8+0.6 | 46.5+2.8 2.90+0.17 | 160+ 10 23.6 + 1.4
4 6+0 0.18 + 0.0l 1.21 +0.07 10+1 2.2+0.1 14.4 +0.9 0.47 +0.03 2241 217 £ 1.3
6 433 £26| 7.434£0.45 | 24.00+1.44 | 202412 | 243415 | 71.5+43 | 1024 +061 | 239+ 14 10.7 £ 0.6
12 241 0.54 +0.03 3.17 4 0.19 3142 52+03 | 27.9+1.7 1.28 +0.08 68 + 4 237+ 1.4
138 18 +1 0.48 + 0.03 3.36 +0.20 26+2 57403 | 267+1.6 68 + 4 23.2+1.4
13 19+1 0.53 £ 0.03 3.60 +0.22 16 + 1 6.6+0.4 | 36.0+22 73 +4 30.6 + 1.8
14 2+l 0.61 +0.04 4.30 £ 0.26 2041 7.9%0.5 37.8+2.3 90 +5 17.0 £ 1.0
15 2542 0.53 +0.03 3.90 + 0.23 2942 75405 | 22.7+1.4 1.87 £ 0.11 82+5 16.7 + 1.0
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CAMPAGNE T 180 (6 JUILLET 1993)

PHASE DISSOUTE
Point| pH | MES Cr ( total) Cr ( D) Cr (VD T i A%
mg/1 ng /1 ng /1 ng /1 ng /1 pg/ 1
8 784 | 123 31 £2 108 + 0.6 203 £ 1.2 243 £ 1.5 3.85 + 0.23
6 698 | 63 91 £5 144 £0.9 762 £ 46 |143.7 £86 |11.12 + 0.67
7 649 | 39 19 £ 1 6.7 + 0.4 12.0 £ 0.7 37.8 23 3.17 + 0.19
12 | 791 | 72.06 113 £ 7 12.7 + 0.8 100.3 % 6.0 388 + 2.3 3.80 = 0.23
13 | 7956 | 6 243 + 15 6.4 + 0.4 2364 £ 142 | 763 £ 46 242+ 0.15
Point] pH | MES Cr ( total) Cr ( 1D Cr ( VD) Ti \Y
mg/1 pg/ 1 ng /! 1 pg ! 1 ung !l 1 pe /1
2S | 2.73 | 55.82 221 +13 221 +13 247.0 +£15.0 | 357 + 21




216

CAMPAGNE T 180 (6 JUILLET 1993)

PHASE PARTICULAIRE
point Ve g /) Ti(m g /g) Fe(m g /g) Cr(p g/g) | Allm g/g) |[Ca(m g/g)| Sc(ug/g) |Mn(ug/g)| Mg(m g/g)
8 192 + 12 4.01 +0.24 23.7 + 1.4 122 47 375+23 | 12547 8.62+£0.52 | 609+37] 10.0+0.6
25 1441 + 86 578 +35 19.7 + 1.2 620 +37 | 33.1+£2.0 340 | 38824233 | 11747 7.7+05
6 1449 + 87 16.1 + 1.0 36.4 +2.2 627 +38 | 48.5+2.9 64 +4 | 34.50+2.07 | 282+17] 10.440.6
7 1996 + 120 | 20.39 + 1.22 50.3 + 3.0 716 +43 | 36.2+2.2 78+5 | 40.93+246 | 227+14 | 11.7+0.7
12 158 +9 3.62 +0.22 22.4 +1.3 102 +6 362+22 | 12547 7.97 £0.48 | 597 +36 9.4 + 0.6
13 56 +3 1.36 +0.08 8.3+0.5 47 +3 14.5 + 0.9 55 +3 3.05+£0.19 | 271 +16] 191 +1.1
point | V(u g /1) Ti(n g 1) Fe(m g /1) Cr(p g /) Alm g /) Camg /1) Sc(u g ) Mn(u g /1) Mg(m g/l
8 | 23.7+14 494 + 29 292+£018 [ 15009 | 463+0.28 1539092 1.06+006 | 752+45] 1.24 £ 0.07
2§ 80+5 1319 10°+1910°| 1.09+007 |342+21 | 183 +011| 014001 | 214013 | 64+04] 042+ 003
6 92+5 1020 + 61 230014 [396+24 | 307018 407024 | 2.18+0.13 [ 178 + 1.1 | 0.65 = 0.04
7 775 789 + 47 195012 [277+1.7 { 140+008| 303018] 1.58+0.10 | 88+ 0.5 0.45+003
12 | 11407 260 + 16 1.61£010 | 73404 | 261+016| 900+0.54| 057+003 |430+26]| 0.68 «0.04
13 | 032+002 8+ 1 0.05+0.00 [027+002| 008+000| 031+£002| 002+000 { 1.5+0.1] 0.11 %001




Point pH M.E.S C r (total) Cr ( IID Cr(V]) Ti
mg/1 ng /1 ng /1 ng/1 ng /1

8 7.86 25 499 + 30 94 46 405+ 24 96 16
25 6.31 24.17 1713 £ 103 369 122 1344+ 81 8551 4513
7 6.43 21.59 1852 +111 889 153 963+ 58 5570 1334
6 7.31 83.81 746 + 45 537 432 209+ 13 1095 1466
4 7.81 113.45 247 + 15 209 413 38+ 2 151 49
12 7.71 146.53 194 +12 111 413 83t 5 115 17
13 7.85 33.74 240 + 14 114 47 126+ 8 217 413
14 7.93 28.42 175+10 83 45 92+ 6 106 46
15 7.91 23.25 199 +12 79 45 120 7 72 14
16 7.77 15.49 203 +12 72 44 131+ 8 79 45

ALNOSSIA ASVH]
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CAMPAGNE T 190 (19 NOVEMBRE 1993)

PHASE PARTICULAIRE

point Vlwglg)| Timgl/g) | Fe(mg/g) Cr(ug/g)| Allmg/g) |Ca(mg/g) | Sc(ug/g) |Mn(ug/g) Mg(mg/g)
8 115 +7 2.30 +£0.14 17.0+£ 1.0 70 + 4 279+ 1.7 8 +5 7.0+0.4 3284+20 | 69104
2 404 + 24 479+029 | 233+ 1.4 262 + 16 38.6+23 109 +£7 14.9 + 0.9 390+23 | 9.7+£0.6
6 297 + 18 4.17 £0.25 242+ 15 167 + 10 40.2+24 98 +6 13.2 £ 0.8 333 +£20 111.0+0.7
4 135+ 8 2.70 +£0.16 21.8+ 1.3 88 +5 359+22 104 £ 6 8.6 +0.5 418 £ 25 | 11.1 £0.7
7 1529 +92 | 14.97 +£0.90 15.3+0.9 640 £ 38 306 +1.8 70t 4 45.7 +2.7 181 £ 11 }11.24+0.7
12 140 + 8 2.78 +£0.17 237+ 1.4 92+6 395+2.4 102+ 6 9.7+0.6 438 +£26 }11.1 £ 0.7
13 97 +6 1.94 +0.12 { 153409 96 + 6 26.6 + 1.6 794+5 6.54+04 297 +18 {11.7 £ 0.7
14 87+5 1.23+£0.07 | 15.1+0.9 92+6 29.4 + 1.8 93+6 309 +19 §13.74£0.8
15 84 +5 2041012 | 167+1.0 9246 29.2+1.8 105+6 6.3+04 337420 |12.7+0.8
16 69 + 4 1.87 £ 0.11 149 +£0.9° 85i5 27.7+ 1.7 92+5 5.7+0.3 304 +18 | 13.0+0.8

point Vip g /1) Ti(u g /1) | Fe(m g /) Cr(pg/l) |Allmg/l) |Ca(mg /) Sc(pg/l) {Mn(ug/l) Mg(m g /1)

8 2.86 +0.17 57+3 0.43 +0.03 1.75 £0.10| 0.70 £ 0.04 | 2.11 £0.13 | 0.18 £ 0.01 | 8.21 £0.49 0.17 £ 0.01

2 9.76 +0.59 116 +7 0.56 +0.03 | 6.324+0.38] 0.93+0.06] 2.62+0.16 | 0.36 £ 0.02 | 9.42 +0.57 0.23 £0.01

6 249+ 1.5 350 +21 | 2.03+0.12 | 14.0+0.8 |3.374+0.20 | 825+0.50 | 1.11 +0.07 | 27.9 + 1.7 0.92 + 0.06

4 15.4 £ 0.9 307+18 | 2.48+0.15 | 9.96+0.60) 4.08+0.24 | 11.8 +£0.71 | 0.98 +0.06 | 47.4 +2.8 1.26 +£0.08

7 33.0+2.0 323+19 | 033+0.02 | 13.8+0.8 | 0.66+0.04 | 1.52+0.09 | 0.99 £ 0.06 | 3.92 +0.23 0.24 £0.01

12 205 +1.2 407 +24 | 3.474+0.21 | 134108 | 5794+0.35] 15.0+0.9 | 1.43+0.09 | 64.2 +3.9 1.62 +0.10

13 3.29 +0.20 66 +4 0.52+0.03 | 3.25+0.20] 0.90+0.05] 2.68 +0.16 } 0.22 +£0.01 | 10.0 £ 0.6 0.39 £ 0.02

14 2.49 +0.15 3542 0.43 £ 0.03 2.63 +0.16} 0.84 +0.05 | 2.65 £ 0.16 8.77 £0.53 0.39 +£0.02

15 1.96 +0.12 47 +3 039+0.02 {21440.13| 0.68+0.04 } 2.44 +£0.15 | 0.15 £ 0.01 | 7.83 + 0.47 0.30 + 0.02

16 1.07 £ 0.06 29+2 0.23 £ 0.01 1.29 £ 0.08] 0.43 +0.03 | 1.42+0.09 | 0.09 +£0.01 | 4.72 £0.28 0.20 £ 0.01




