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1. Introduc tion 

Le platine, le palladium, le rhodium, le ruthénium, l’osmium et l’iridium forment les éléments du groupe du 
platine (EGP). Ces métaux sont caractérisés par des propriétés communes et particulières, soit une inertie 
chimique, un puissant pouvoir catalyseur, un point de fusion élevé, une résistance à la corrosion et à 
l’oxydation à haute température, un faible coefficient d’expansion thermique, une durabilité mécanique et 
une stabilité thermoélectrique (INERIS, 2005). Ces propriétés expliquent leur utilisation dans différentes 
industries de pointe.  

La principale utilisation des éléments du groupe du platine est dans la fabrication des pots catalytiques 
destinés à l’industrie automobile. Le platine, le palladium et le rhodium servent, en effet, à réduire les 
émissions de monoxyde de carbone (CO) et d’oxydes d’azote (NOx) par catalyse des réactions de 
transformation des gaz d’échappement des véhicules à moteur thermique (INERIS, 2005; Twigg, 2011). 
Selon le type de motorisation et de carburant, des quantités diverses d’EGP sont utilisées. Le palladium 
est habituellement utilisé pour les moteurs à essence, alors que le platine est préféré pour les moteurs 
diesel. Les fabricants commencent cependant à remplacer le platine par du palladium dans les véhicules 
à moteur diesel afin de diminuer les coûts de production. Du ruthénium, de l’osmium et de l’iridium peuvent 
être présents en tant qu’impuretés dans les sources de platine et de palladium utilisées (Rauch et Morrison, 
2008). La demande mondiale en EGP, qui permettent l’épuration des émissions automobiles, est ainsi 
soutenue par la forte croissance du marché automobile en raison de la nécessité de respecter des normes 
environnementales. D’ailleurs, l’incorporation des EGP dans les convertisseurs catalytiques représentait 
39 % de la demande mondiale en platine en 2018, 86 % de celle en palladium et 85 % de celle en rhodium 
(Johnson Matthey, 2019).  

Le platine, l’iridium ou des alliages de platine sont aussi utilisés par l’industrie chimique. Ces composés 
entrent dans la fabrication de creusets, qui sont destinés à la croissance de monocristaux utiles pour 
l’industrie optique. Une grande quantité de platine ou d’alliage platine-rhodium sous la forme de gaz 
métalliques est également utilisée pour catalyser l’oxydation partielle de l’ammoniac pour produire de 
l’oxyde nitrique, matière première destinée à la production des engrais chimiques, des explosifs et de 
l’acide nitrique. Ainsi, au cours des dernières années, un certain nombre de métaux des EGP ont pris de 
l’importance en tant que catalyseurs dans la chimie organique de synthèse. Le dioxyde de ruthénium est 
par exemple utilisé comme revêtement d’anodes de titane stables sur le plan dimensionnel, utilisées pour 
la production de chlore et de soude caustique. De plus, le platine est utilisé comme catalyseur par l’industrie 
pétrolière (raffinage, recyclage et divers procédés de production d’essence à haut indice d’octane) et pour 
la production de composés aromatiques pour l’industrie pétrochimique. 

Enfin, le platine est très utilisé dans l’industrie médicale, celui-ci étant reconnu pour sa capacité à inhiber 
la réplication de l’ADN et la transcription de l’ARN, à bloquer le cycle cellulaire et à induire des mécanismes 
d’apoptose (L’Espérance, 2008). La découverte de cette propriété dans les années 1960 a conduit au 
développement de médicaments anticancéreux à base de platine qui sont devenus disponibles dans les 
années 1970 et sont maintenant utilisés pour traiter un large éventail de cancers. Ceux-ci incluent le 
cisplatine, le carboplatine et l’oxaliplatine (CEAEQ, 2019).  

L’augmentation de la demande mondiale en EGP au cours des dernières décennies a ainsi entraîné une 
hausse des activités d’exploration et des projets d’exploitation minière dans plusieurs pays. Le Canada est 
d’ailleurs le troisième producteur d’EGP dans le Monde, derrière l’Afrique du Sud et la Russie (USGS, 
2021). En 2019, les mines canadiennes ont produit environ 1 million d'onces troy d’EGP, ce qui équivaut à 
environ 31 tonnes. La majeure partie de la production a lieu en Ontario (75 %), le reste provenant de Terre-
Neuve-et-Labrador, du Québec et du Manitoba.    

La plupart des gisements d’EGP ne possèdent que de petites quantités de ces métaux. En effet, les 
éléments du groupe du platine sont généralement associés à des sulfures de nickel et de cuivre. C’est 
notamment le cas du principal gisement mondial, celui du complexe du Bushveld, en Afrique du Sud, mais 
aussi de ceux de Norilsk en Russie, de Great Dyke au Zimbabwe et de Stillwater aux États-Unis. Il en est 
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de même au Canada, où les éléments du groupe du platine sont des sous-produits des minéralisations 
sulfurées de Cu-Ni. Par exemple, la mine Raglan, située dans le nord du Québec, extrait les EGP de ces 
gisements de nickel.  

En raison des besoins croissants, les EGP ont été reconnus comme des minéraux stratégiques dans le 
Plan québécois de valorisation des minéraux critiques et stratégiques 2021-2026, du gouvernement du 
Québec (MERN, 2020). Dans le cadre de ce plan, le gouvernement du Québec s’est fixé comme objectif 
de faire de la province un chef de file de la production, de la transformation et du recyclage des minéraux 
critiques et stratégiques. Pour atteindre cette cible, deux projets sont actuellement en développement au 
Québec. Le premier, le projet Hawk Ridge, de Nickel North Exploration Corporation, vise l’exploitation d’un 
minerai contenant du cuivre, du nickel et des éléments du groupe platine. Il est situé au Nunavik, à l’ouest 
des côtes de la Baie d’Ungava. Le second projet, Nisk-1, de la compagnie Critical Elements Lithium 
Corporation, a pour objectif l’exploitation d’un minerai contenant du cuivre, du nickel, de l’or et des éléments 
du groupe platine. Il est situé au nord de Chibougamau, près du Lac des Montagnes. Les connaissances 
acquises dans le cadre des activités du Plan québécois de valorisation des minéraux critiques et 
stratégiques, notamment le devenir dans l’environnement et le potentiel toxique des EGP pour les 
organismes terrestres, permettront de favoriser une exploitation et gestion des ressources durables, avec 
une empreinte écologique limitée.  

Parmi les connaissances à acquérir, il convient notamment de comprendre l’origine de la présence des 
EGP dans l’environnement. Ainsi, hormis pendant le processus d’extraction du minerai et de raffinage, les 
EGP peuvent être émis en petites quantités dans l’environnement terrestre et aquatique à partir des 
véhicules (Rauch et Morrison 1999; Veltz et collab., 1996). Les pots catalytiques utilisés dans l’automobile 
constituent en effet des sources mobiles d’émission d’EGP. Cette émission d’EGP se fait essentiellement 
(plus de 95 %) sous forme particulaire (Ravindra et collab., 2004) et serait due à l’abrasion mécanique due 
aux vibrations des véhicules (Rauch et collab., 2000) ou à la vaporisation d’oxydes de platine suivie d’une 
réduction métallique ou le dépôt sur des particules d’alumine. De 30 à 60 % des EGP se retrouvent dans 
les particules d’un diamètre inférieur à 10 mm, en particulier la fraction PM2,5 (Artelt et collab., 1999; 
Gomez et collab., 2002; Zereini et collab., 2001). Les anciens convertisseurs catalytiques de type « pellet 
» libèrent entre 0,8 et 1,9 µg par kilomètre parcouru (Palacios et collab., 2000), environ 10 % étant sous 
forme soluble (Moldovan et collab., 2001; Rauch et Morrison, 2008). Les convertisseurs catalytiques de 
type monolithique émettent de 100 à 1 000 fois moins d’EGP (Palacios et collab., 2000). 

Dans des régions fortement industrialisées, des quantités potentiellement élevées d’EGP peuvent être 
émises dans l’environnement par les industries qui les utilisent dans leurs procédés de fabrication ou par 
l’usure des produits qui les contiennent, en particulier les pots catalytiques. À titre d’exemple, du fait de 
l’usure des pots catalytiques, les EGP peuvent être émis dans les gaz d’échappement des voitures 
(Leopold et collab., 2017). Ils auront tendance à se déposer sur les routes ou à proximité de celles-ci avant 
d’être lessivés et transportés vers un milieu aquatique (Rauch et Morrison, 1999). Ils pourraient ensuite se 
déposer dans les sédiments ou être pris en charge par les organismes vivants et potentiellement circuler 
le long des chaînes alimentaires. 

Ainsi, étant donné l’augmentation des concentrations en EGP dans l’environnement depuis les dernières 
années (Schafer et collab., 1999; Soyol-Erdene et collab., 2011a; Reith et collab., 2014), il apparaît 
indispensable d’acquérir des connaissances sur leur potentiel de bioaccumulation et leur potentiel toxique 
dans la faune et la flore terrestres et aquatiques.  

La présente revue de littérature a pour objectifs :  

1) établir un état de la contamination de l’environnement par les EGP; 

2) inventorier les données de bioaccumulation et de toxicité disponibles pour les EGP pour la faune 
et la flore terrestres et aquatiques; 

3) sur la base de ces données, établir s’il existe un potentiel de danger associé à la présence des 
EGP dans l’environnement et si des études doivent être entreprises pour compléter les données 
disponibles. 
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2. P rés enc e dans  l’environnement 

2.1. Caractéristiques physicochimiques 
Les EGP regroupent six éléments chimiques appartenant à la famille des métaux de transition : ruthénium 
(44Ru), rhodium (45Rh), palladium (46Pd), osmium (76Os), iridium (77Ir) et platine (78Pt).  

 

Figure 1 – Identification des éléments du groupe platine dans le tableau périodique des éléments 

Le tableau 1 résume les principales caractéristiques physiques des EGP. 

Tableau 1 – Principales caractéristiques physicochimiques des EGP 

EGP État d’oxydation Masse atomique Point de fusion 
(°C) 

Point d’ébullition 
(°C) 

Pression de vapeur 
(Pa) 

Ru 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8 101,1 2 310 4 150 1,4 

Rh 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 102,9 1 964 3 695 0,633 

Pd 0, 1, 2, 3, 4 106,4 1 555 2 963 3,47 

Os 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8 190,2 3 033 5 012 1,8 

Ir 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 192,2 2 446 4 428 0,47 

Pt 0, 1, 2, 3, 4, 5, 6 195,1 1 768 3 828 0,019 
Gras : états d’oxydation les plus communs dans l’environnement 

https://www.google.ca/url?sa=i&rct=j&q=&esrc=s&frm=1&source=images&cd=&cad=rja&uact=8&ved=0ahUKEwj3jqq7rPXUAhVLWj4KHXYtBV8QjRwIBw&url=https://commons.wikimedia.org/wiki/File:Tableau_periodique_Z_et_nom_fr.svg&psig=AFQjCNGLcGnYxDdGcdKEZV7EOI0zzrq-rA&ust=1499454217002257
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2.2. Devenir dans l’environnement 
La dispersion atmosphérique à partir d’une source anthropique (p. ex., mines, particules issues de 
convertisseurs catalytiques) est la principale source de contamination des milieux aquatiques et des sols 
par les EGP. Les fines particules émises par les convertisseurs catalytiques peuvent ainsi être transportées 
sur de grandes distances. De plus, de fortes précipitations peuvent libérer les EGP des sols et les 
transporter, en solution ou sous forme colloïdale, vers le milieu aquatique (Cook et collab., 1992; Fletcher 
et collab., 1995). Ces EGP vont alors s’ajouter à ceux d’origine naturelle qui peuvent être dispersés dans 
l’environnement par des phénomènes physiques, chimiques ou biologiques naturels, tels que l’érosion. 

Le devenir des EGP dans ces milieux va dépendre de leur degré d’oxydation et de nombreux paramètres 
environnementaux tels que le pH et la présence et la nature de la matière organique. 

Dans l’environnement, le platine (Pt) possède trois principaux états d’oxydation (0, +II et +IV). Les formes 
Pt(II) et Pt(IV) sont celles qui sont dominantes en milieu aquatique (Azaroual et collab., 2001). La forme 
Pt(II) est dominante en eau douce et la forme Pt(IV), dans les eaux fortement oxygénées et très salées, 
comme l’eau de mer (Cobelo-García et collab., 2014; Gammons et Bloom, 1993; Suzuki et collab., 2014). 
Le palladium (Pd) possède quatre états communs d’oxydation (0, +I, +II et +IV), la forme Pd(II) étant 
dominante en milieu aquatique (Mountain et Wood, 1988). Le rhodium (Rh) possède trois principaux états 
d’oxydation (0, +I et +III), la forme Rh(III) étant celle qui domine en milieu aquatique. L’iridium (Ir) peut se 
retrouver sous forme de composés ayant des états d’oxydation allant de 0 à +VI, les formes Ir(III) et Ir(IV) 
étant les plus communes en milieu aquatique (Martín-Peinado et Rodríguez-Tovar, 2010). Dans le cas de 
l’osmium (Os), bien que les états d’oxydation allant de 0 à +VIII puissent être observés, les formes les plus 
communes sont Os(II) et Os(III) (HSDB, 2020). Dans le cas du ruthénium (Ru), les états d’oxydation de cet 
EGP s’étalent de 0 à +VIII, mais les formes les plus communes sont Ru(II), Ru(III) et Ru(IV) (Povar, 2016). 

Les diagrammes de Pourbaix du platine, du rhodium et du palladium en milieu aqueux de Colombo et ses 
collaborateurs (2008) permettent d’établir la forme de ces métaux pour différentes conditions 
physicochimiques (figure 2). Ainsi, en milieu aqueux réducteur, Pt(s), Pd(s), Rh(s), Ir(s), Os(s) et Ru(s) 
occupent presque toute la gamme Eh-pH (potentiel d’oxydoréduction-potentiel hydrogène). L’espèce 
Pt(OH)+ est présente dans des conditions très acides et oxydantes, tandis que Pt(OH)4

2- domine en milieu 
basique et légèrement oxydant. L’espèce Pt(OH)2(aq) peut quant à elle être retrouvée dans une large 
gamme de pH (1 < pH < 11). Le palladium s’oxyde en Pd2+ en conditions acides. En conditions 
extrêmement basiques, il se retrouve sous forme de Pd(OH)3

- ou Pd(OH)4
2-. L’espèce Pd(OH)2(aq) est 

prédominante dans une large gamme de pH (2 < pH < 12). Le diagramme Eh-pH pour le rhodium montre 
qu’il s’oxyde en Rh3+ dans des environnements extrêmement acides. Dans des conditions ambiantes, il a 
tendance à se lier au ligand OH-, la forme Rh(OH)3

0(s) étant la forme dominante (Sucha et collab., 2016). 
Dans le cas de l’osmium, l’espèce OsO2(s) est présente sur toute la gamme de pH, contrairement à l’espèce 
HOsO5

- qui domine dans des conditions basiques. Pour l’iridium, la forme IrO2 est présente sur la totalité 
de la gamme de pH, contrairement à l’espèce IrO4

2 qui n’est retrouvée qu’en milieu basique. Le 
diagramme Eh-pH du ruthénium montre, pour sa part, que l’espèce Ru(OH)2

2+ est présente dans des 
conditions très acides et oxydantes, tandis que les espèces RuO4(aq), RuO4

- et RuO4
2- dominent en milieu 

basique. Colombo et ses collaborateurs (2008) ont également réalisé des diagrammes de Pourbaix en 
présence de soufre, d’azote ou de chlore, ainsi qu’en présence de ces trois éléments combinés. Bien que 
l’importance des différents complexes dépende des concentrations de ces éléments dans le milieu, les 
hydroxydes d’EGP sont les espèces dominantes en milieu aqueux. 
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Figure 2 – Diagrammes Eh-pH simplifiés du platine, du rhodium et du palladium en milieu aqueux (Colombo et collab., 2008), ainsi que de 
l’iridium (Pourbaix et collab., 1959), de l’osmium et du ruthénium (NIAIST, 2015) 
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En milieu marin, l’oxygène semble jouer un rôle important dans la distribution du platine (López-Sánchez 
et collab., 2019). Dans l’eau de mer, près de 90 % du platine se trouve sous forme Pt(OH)+, les formes 
Pt(OH)2(aq) (9,7 %), Pt(Cl4)2- (0,2 %) et Pt(Cl3)- (0,1 %) étant peu présentes (Azaroual et collab., 2001). 
À pH 6,7 à 7,9, le palladium y est retrouvé sous les formes PdCl42- et PdCl3(OH)2-, tandis que la forme 
Pd(OH)2 est prédominante à pH supérieur à 7,9 (Cobelo-García et collab., 2008; Wood et Normand, 2008; 
Van Middlesworth et Wood, 1999). Dans le cas de l’osmium, les modèles thermodynamiques prédisent que 
l’espèce H3OsO6

- sera dominante, bien que les espèces OsO4
0, HOsO5

- et OsCl6- seront également 
présentes (Palmer et collab., 1988; Racionero-Gómez et collab., 2017). Ces mêmes modèles prédisent 
que les espèces IrCl62- et IrCl63- devraient être les formes dominantes de l’iridium dans l’eau de mer (Anbar 
et collab., 1997). Aucune information sur la spéciation du rhodium et du ruthénium dans l’eau de mer n’a 
été répertoriée dans la littérature consultée, bien qu’il ait été démontré que le rhodium puisse former des 
complexes forts avec les chlorures (Brookins, 1987). Notons que les réactions d’oxydoréduction (redox) du 
platine dans le milieu aquatique ont été plus étudiées que celles des autres EGP, bien qu’il subsiste des 
incertitudes sur les valeurs des constantes thermodynamiques du platine dans le milieu aquatique. 

Mountain et Wood (1988) ont montré que le transport de platine dans les eaux de surface sous forme de 
(PtCl4)2- peut se produire dans des conditions relativement oxydantes et acides. Le palladium est plus 
mobile dans les eaux de surface sous forme hydroxylée (Cameron et Hattori, 2003), alors que les eaux de 
surface acides formées par oxydation des sulfures favorisent sa dispersion. Le palladium présente la 
mobilité la plus élevée des EGP compte tenu de sa faible affinité pour les particules et de son potentiel de 
bioaccumulation en milieu aquatique (Turner et Wu, 2007). 

Plusieurs auteurs ont mis en évidence que les formes dominantes de platine, de palladium et de rhodium, 
qui présentent des propriétés physicochimiques similaires (Pawlak et collab., 2014), forment des 
complexes forts avec les chlorures, le bisulfite, le thiosulfate, l’ion hydroxyde, l’ammoniaque et la matière 
organique naturelle (Colombo et collab., 2008; Dahlheimer et collab., 2007; Jean-Soro et collab., 2013; 
Lustig et collab., 1998; Mountain et Wood 1988; Reith et collab., 2014). Des complexes peuvent aussi se 
former avec les carbonates et les phosphates, mais ceux-ci sont plutôt faibles. 

Dans les sols, tout comme dans les sédiments, le palladium se lie aux hydroxydes et se retrouve sous 
forme Pd(OH)2, Pd(OH)3

- ou Pd(OH)4
2- (Sako et collab., 2009). La présence d’argile, d’oxydes de 

manganèse et de fer ainsi que de carbonates influence la mobilité des EGP dans ces matrices 
environnementales. Ainsi, les espèces de platine et de rhodium chargées positivement, telles que Pt(OH)+ 
et Rh(OH)2+, peuvent s’adsorber à la surface chargée négativement de la kaolinite ou des oxydes de 
manganèse, ce qui limite leur mobilité dans le sol (Sucha et collab., 2016). La birnessite, un oxyde de 
manganèse commun dans les sols qui a une charge de surface négative dans de nombreux types de sols 
(pH: 1,8 à 2,2, Tripathy et collab., 2001), peut fixer et réduire la mobilité des espèces de platine et de 
rhodium chargées positivement. En revanche, la goethite, l’oxyde de fer le plus abondant et stable dans 
les sols tempérés, a une charge de surface positive dans la majorité des sols (pH : 7,5 à 9,4, Cornell et 
Schwertmann, 1996), ce qui peut faciliter la migration des espèces de platine et de rhodium chargées 
positivement dans les sols. Par ailleurs, la calcite présente dans les sols contribue à augmenter le pH de 
ces derniers, ce qui conduit à la précipitation de carbonates et à une augmentation des charges négatives 
de kaolinite et d’oxydes de manganèse et de fer, ce qui augmente leur affinité pour les espèces de platine 
et de rhodium chargées positivement. Notons que ce type de complexation est défavorisé avec les espèces 
de palladium et de rhodium non chargées, telles que Pd(OH)2 et Rh(OH)3, qui demeurent alors mobiles 
dans le sol (Sucha et collab., 2016). Ainsi, en raison de la prédominance de leur charge neutre, les espèces 
du palladium sont plus mobiles dans le sol que celles des autres EGP (Leopold et collab., 2017). Les 
espèces du palladium sont de 103 à 105 fois plus labiles que celles du platine (Cook et collab., 1992; Wood 
et Vlassopoulos, 1990). La présence d’anions, principalement les chlorures (Cl-), augmente de façon 
importante la solubilité des espèces du palladium dans les sols (Zereini et collab., 2017; Nachtigall et 
collab., 1996). Ceci est également le cas des espèces du rhodium et du platine, mais dans une proportion 
moindre (Zereini et collab., 2017). La solubilité des espèces du palladium dans un sol dépend aussi 
fortement du pH, le niveau d’oxygène dissous ne jouant pas un rôle important (Zereini et collab., 2017). 

D’après HSDB (2020), la mobilité du platine dans un sol est davantage observée dans des sols ayant des 
concentrations de chlorures élevées ou des pH faibles. Zereini et ses collaborateurs (1997) ont évalué le 
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comportement du platine et du rhodium après l’addition de chlorure de sodium (NaCl; 0 à 1 000 mg) dans 
des colonnes contenant des échantillons de sols mélangés à des convertisseurs catalytiques broyés. Aux 
concentrations utilisées, le NaCl n’a eu qu’un effet négligeable sur la solubilité du platine et du rhodium 
après cinq mois, mais un pH très bas (≈ 1) a eu une incidence sur la solubilité de ces deux EGP.  

La présence de matière organique peut également influencer le transport des EGP, autant dans les sols 
que dans les eaux naturelles (Abdou et collab., 2019; Fletcher et collab., 1995; Wood, 1996). De 
nombreuses formes de matière organique, telle la présence d’acide humique, de pyrophosphate, de 
triphosphate et de L-méthionine, peuvent augmenter la solubilité du platine (Li et Byrne, 1990; Lustig et 
collab., 1998), ce qui peut alors accentuer sa mobilité. Les sidérophores, c’est-à-dire des ligands 
organiques sécrétés par des bactéries ou des plantes pour extraire les éléments nutritifs métalliques 
retrouvés dans le sol, ont également le potentiel de solubiliser les EGP, les rendant ainsi plus mobiles 
(Dahlheimer et collab., 2007; Martín-Peinado et Rodríguez Tovar, 2010; Wiseman et Zereini, 2009). À pH 
similaire, la présence d’acide fulvique et de certains analogues organiques simples, comme l’acétate et le 
phtalate, peut augmenter les concentrations de platine (Wood, 1990; Wood, 1996) et de palladium (Wood, 
1996; Wood et collab., 1994) dans une solution aqueuse, comparativement à celles retrouvées dans de 
l’eau distillée. Ces résultats laissent à penser que les sites de liaison sur l’acide fulvique, tels que les acides 
carboxyliques simples, peuvent complexer et favoriser la solubilisation des EGP dans le milieu naturel, 
améliorant de manière substantielle leur transport dans l’environnement en formant des complexes 
dissous. Les complexes sont plus solides avec des ligands S- et N-, comparativement à des 
ligands O- (Wood et collab., 1994). En revanche, la floculation des acides fulviques/humiques, à la suite 
de l’adsorption de ces acides sur des surfaces minérales, d’une modification de pH ou de la force ionique, 
peut immobiliser les EGP. Certains EGP, dont le palladium, peuvent alors s’incorporer dans la structure de 
la matière organique (Fletcher et collab., 1995; Mizutani et collab., 1999) ou précipiter dans les solides en 
suspension et sédimenter (HSDB, 2020). 

Peu d’études ont porté sur le comportement de l’iridium, du rhodium et de l’osmium dans les sols. L’iridium 
est considéré comme l’un des EGP les moins mobiles dans ce compartiment environnemental (Colodner 
et collab., 1992). D’ailleurs, Martín-Peinado et Rodríguez-Tovar (2010) ont effectué des extractions 
sélectives pour déterminer les formes dans lesquelles l’iridium peut être mobilisé dans un sol donné. La 
fraction résiduelle d’iridium, non solubilisée par un agent d’extraction, était > 90 % de la concentration totale 
d’iridium dans le sol, indiquant que les formes insolubles d’iridium sont dominantes dans ce compartiment 
environnemental. Le modèle de distribution de l’iridium, établi par ces auteurs, démontre qu’il ressemblait 
à celui des éléments moins mobiles, tels que le plomb et l’arsenic (Martín-Peinado et Rodríguez-Tovar, 
2010). Les teneurs en iridium dans un sol étaient corrélées à celles en soufre et en fer, ainsi qu’à la 
présence d’argile et au pH (Martín-Peinado et Rodríguez-Tovar, 2010). La mobilité du rhodium et de 
l’osmium serait équivalente à celle du platine (HSDB, 2020). 

2.3. Concentrations environnementales 
Le platine est présent naturellement dans l’environnement, les concentrations étant comprises entre 1 et 
5 ng/g dans la croûte terrestre (OMS IPCS, 1991). Il se retrouve sous forme métallique ou combiné à 
certains minerais, notamment la sperrylite (PtAs2), la coopérite [(Pt,Pd)S] et la braggite [(Pt,Pd,Ni)S] (Rao 
et Reddi, 2000). On le trouve également combiné aux sulfures de cuivre et de nickel. Les minéralisations 
à EGP comprennent : 1) les gisements où les EGP sont dominants avec le nickel (Ni) et le cuivre (Cu) 
comme sous-produits possibles, un type de minerais dont peu d’exemples sont connus au Québec; 2) les 
gisements de Ni-Cu où les EGP apparaissent comme sous-produits, un type de minerais beaucoup plus 
commun (Clark, 2001; Barnes et Gomwe, 2011). 

Le palladium est inclus dans les minerais de kotulskite [Pd(Te,Bi)], de monchéite [(Pt,Pd)(Te,Bi)2], de 
merenskyite [Pd(Te,Bi)2], de palladoarsénide (Pd2As), de stillwatérite (Pd8As3), de vysotskite (PdS), de 
stibiopalladinite (Pd5Sb2) et de sopchéite (Ag4Pd3Te4) (Sassani et Shock, 1998). La concentration moyenne 
dans la croûte terrestre est de 0,4 ng/g. 
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Dans la nature, le rhodium est exclusivement retrouvé dans les minerais contenant du platine et du 
palladium (Brookins, 1987). Les concentrations moyennes de cet élément dans la croûte terrestre sont 
d’environ 0,1 ng/g (Wedepohl, 1995). 

L’osmium peut être retrouvé à l’état natif ou sous forme d’osmiridium, un alliage naturel d’osmium et 
d’iridium retrouvé dans certains sables contenant d’autres EGP (Livingstone, 2017; Slansky et collab., 
1991). Il peut également être retrouvé dans le minerai de nickel (Zaykov et collab., 2017). Ses 
concentrations naturelles sont de l’ordre de 0,1 ng/g (Wedepohl, 1995). 

L’iridium se retrouve dans la nature soit sous forme d’iridium natif, soit comme composant du platine ou de 
l’osmium natif. Parmi les alliages naturels, le plus connu avec l’osmium est l’osmiridium (Livingstone, 2017). 
Il figure également en quantité non négligeable dans les gisements secondaires d’or et de platine natif. Il 
est récupéré commercialement comme un sous-produit des mines de nickel (Zaykov et collab., 2017). Les 
concentrations moyennes dans la croûte terrestre sont d’environ 0,02 ng/g (Rauch et Morrison, 2008). 

Le ruthénium est inclus dans les minerais de laurite (RuS2), de ruarsite (RuAsS) et de ruthenarsénite 
[(Ru,Ni)As]. Tout comme dans le cas des autres EGP, on rencontre également des traces de ruthénium 
dans une série de minerais de nickel et de cuivre (Livingstone, 2017). On le retrouve naturellement dans 
la croûte terrestre à des teneurs de l’ordre de 0,1 ng/g (Wedepohl, 1995). 

En raison de leur faible abondance dans la croûte terrestre, les teneurs naturelles en EGP dans le milieu 
aquatique sont généralement très faibles. Dans les eaux de surface en milieu isolé, le palladium et le platine 
se trouvent habituellement à des concentrations dissoutes inférieures à 1 ng/l (Hall et Pelchat, 1993). 
Cependant, depuis l’introduction, il y a plus de 20 ans, du catalyseur automobile, on observe une 
augmentation cumulative des concentrations en EGP dans l’environnement. Plusieurs études font état de 
ces augmentations, en particulier autour des exploitations de minerais d’EGP et à proximité des routes. 

À titre d’exemple, une étude réalisée dans les villes de Francfort et d’Offenbach, en Allemagne, a montré 
une augmentation moyenne des teneurs en platine dans l’air de 46 fois (3,1 pg/m3 en 1988 à 147 pg/m3 
en 1998) et de 27 fois pour celles en rhodium (≤ 0,2 à 5,4 pg/m3) entre 1988 et 1998 (Zereini et collab., 
2001). Sur un intervalle de deux ans, les teneurs mesurées dans des sols de surface localisés près des 
routes principales allemandes sont passées de 46 ng Pt/g et 7 ng Rh/g à 330 ng Pt/g et 45 ng Rh/g 
(Schäfer et collab., 1999). En 2007, des concentrations en palladium aussi élevées que 516 ng/g ont été 
mesurées dans des poussières près de ces mêmes routes, alors qu’elles variaient entre 14 et 22 ng/g 
en 1994 (Leopold et collab., 2008). L’analyse des EGP dans des échantillons de glace du Groenland a 
montré que les teneurs environnementales ont augmenté de plusieurs ordres de grandeur depuis 
7 000 ans : de 0,01 à 0,33 ng/l pour le platine, de 0,01 à 0,76 ng/l pour le palladium et de 0,0007 à 0,05 ng/l 
pour le rhodium (Barbante et collab., 1999). Une augmentation significative des concentrations en EGP a 
également été observée dans la neige de régions alpines datées du 18e siècle, montrant la contamination 
atmosphérique d’origine anthropique par le platine, le palladium et le rhodium dans les dernières décennies 
(Barbante et collab., 1999; Van de Velde et collab., 2000; Soyol-Erdene et collab., 2011a). Les teneurs en 
platine dans les sédiments en bordure de routes suédoises sont passées de 3,0 ng/g en 1984 à 8,9 ng/g 
en 1991 (Wei et Morrison, 1994). Les concentrations en platine dans les sédiments du Rhin, en Allemagne, 
ont atteint 31,2 μg/g, ce qui représente un enrichissement de 10 000 comparativement aux teneurs 
naturelles de 0,5 à 4 ng/g (Reith et collab., 2014). L’augmentation du platine dans les sédiments de la baie 
de Toulon, en France, au cours des 25 dernières années (concentrations de 12 à16 ng/g) reflète l’évolution 
globale de la demande de platine en Europe, celle-ci ayant augmenté d’un facteur 20 en 20 ans, en lien 
avec la demande pour les catalyseurs automobiles (Abdou et collab., 2019). 

Ces études ont mis en évidence que les concentrations en EGP dans les sols et les poussières prélevées 
en bordure de routes sont corrélées avec le trafic routier, ce qui signifie que ces métaux n’ont probablement 
pas pour origine l’industrie lourde ou chimique (Leopold et collab., 2017; Pyrzynska, 2000; Rinkovec et 
collab., 2018; Spaziani et collab., 2008; Sutherland et collab., 2007; Wang et collab., 2007; Wiseman et 
collab., 2016; Zhitenko et collab., 2016). Notons que l’accumulation dans les différents compartiments 
environnementaux dépend également des précipitations locales, les périodes sèches limitant la déposition 
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en bordure des artères principales (Liu et collab., 2015). L’accumulation est habituellement supérieure dans 
la couche de sols de surface (0 à 30 cm) (Leopold et collab., 2017).  

Le tableau 2 présente des exemples d’accumulations dans les compartiments environnementaux longeant 
les routes de plusieurs pays. Le tableau 3 présente des accumulations dans les milieux situés autour de 
mines en exploitation. Précisons qu’il ne s’agit pas d’une liste exhaustive, mais elle permet néanmoins de 
déterminer l’ampleur de la contamination reliée aux EGP. 

Les effluents d’établissements médicaux sont une autre source anthropique émergente de platine dans 
l’environnement, en raison de son utilisation croissante dans les médicaments anticancéreux. Cet élément 
est mesuré dans les effluents hospitaliers à des concentrations variant entre < 10 à 140 000 ng/l 
(Kümmerer et collab., 1999; Vyas et collab., 2014), alors que des concentrations jusqu’à 605 µg/kg ont été 
mesurées dans des sédiments localisés à proximité d’une usine de traitement des eaux usées (Laschka et 
Nachtwey, 1997). De 3 à 12 % du platine relâché dans l’environnement proviendrait du milieu hospitalier 
(Kümmerer et collab., 1999). 
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Tableau 2 – Concentrations des EGP dans différents compartiments environnementaux 

Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Sols (ng/g) 

Allemagne 141 – 175  5,7 – 6,5 23 – 27  – – – Schäfer et collab., 1998 

Francfort-sur-le-Main, Allemagne 1,6 – 16,2 70 – 180  0,9 – 1,9 – – – Zereini et collab., 2017 

Karlsruhe, Allemagne 
154,9 ± 9,5 – – – – – Fliegel et collab., 2004 

112 – 166  n.d. – 27,2 16,6 – 43,3 – – – Schafer et collab., 1999 

Ulm et Munich, Allemagne – < 1,7 – 193 – – – – Leopold et collab., 2017 

Oxford, Angleterre 15,9 ± 7,5 121 ± 12 22,4 ± 4,7 – – – Hooda et collab., 2007 

Sheffield, Angleterre 

8 – 606 8 – 1 050  – – – – Jackson et collab., 2007 

606 1 050 – – – – Prichard et collab., 2008 

16 – 416  20 – 472  14 – 113  – – – Prichard et collab., 2009 

Autriche 0,2 – 134  0,3 – 25  0,03 – 13  0,02 – 5,77 0,03 – 1,1  – Fritsche et Meisel, 2004 

São Paulo, Brésil 
0,3 – 17,4 1,1 – 58  0,1 – 8,2 – – – Morcelli et collab., 2005 

1 – 208  5 – 378  0,2 – 45  – – – Ribeiro et collab., 2012 

Toronto, Canada 0,7 – 170 n.d. – 664 0,4 – 30 – – – Wiseman et collab., 
2016 

Séoul, Corée 0,4 – 221 – – – – – Lee et collab., 2012 

Beijing, Chine 7,6 – 126 3,38 – 57,5 0,97 – 31,4 – – – Pan et collab., 2009 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Sols (ng/g) 

Guangzhou, Chine 
6,56 – 90,9  6,68 – 120  1,99 – 31,7  – – – Pan et collab., 2009 

1,62 – 27,1 3,24 – 41,1 0,27 – 4,30 0,07 – 0,24 0,01 – 0,04 0,052 – 0,15 Qi et collab., 2011 

Hong Kong, Chine  
0,98 – 44,2 1,35 – 30,1 0,10 – 3,78 0,060 – 0,27  0,019 – 0,25 0,016 – 0,087 Qi et collab., 2011 

15,4 – 160  6,93 – 107  1,61 – 34,5  – – – Pan et collab., 2009 

Macao, Chine 3,58 – 21,9 2,01 – 27,3 0,44 – 5,63 – – – Pan et collab., 2009 

Qingdao, Chine 3,72 – 9,72 3,26 – 13,4 1 – 2,88 – – – Pan et collab., 2009 

Shenzhen, Chine 0,43 – 40,9 1,5 – 71,4 0,10 – 6,05 0,041 – 0,12 0,010 – 0,065 0,024 – 0,12 Qi et collab., 2011 

Xuzhou, Chine 1,0 – 4,7  1,1 – 3,7 – – – – Wang et Sun, 2009 

États-Unis 64 – 73   18 – 31  3 – 7  0,6 – 0,7  0,3 – 0,4   – Ely et collab., 2001 

Accra, Ghana 15 ± 5,3 – – – – – Kylander et collab., 2003 

Athènes, Grèce 34 – 254  20,3 – 236  – – – – Riga-Karandinos et 
collab., 2006 

Ioannina, Grèce 2,8 – 225  1,8 – 14  5,7 – 49,5   – – – Tsogas et collab., 2009 

Calcutta, Inde 2,59 – 9,43  1,31 – 4,07 0,40 – 2,27 – – – Pan et collab., 2009 

Mumbai, Inde 3,20 – 9,40 1,32 – 42,4 0,24 – 1,36 – – – Pan et collab., 2009 



 

 12 

Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Sols (ng/g) 

Naples, Italie 

≤ 2 – 52  ≤ 10 – 110  –- – – – Cicchella et collab., 2003 

≤ 1 – 13,8  – – – – – Angelone et collab., 
2002  

4,7 – 14,3 – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Padoue, Italie 0,1 – 5,7 – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Palerme, Italie 0,2 – 3,9 – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Rome, Italie 

7 – 19,4 – – – – – Cinti et collab., 2002 

24 – 41 8,5 – 10,9 11 – 20  – – – Beccaloni et collab., 
2005 

7,0 – 19,4 – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Viterbe, Italie 4,9 – 20 – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Mexico, Mexique 2,2 – 332,7 2,5 – 82,7 0,7 – 39,1  – – – Morton et collab., 2001 

Prague et Ostrava, République 
tchèque ≤ 160 ≤ 49 ≤ 3,9 – n.d. – Mihaljevic et collab., 

2013 

Poussières (ng/g) 

Cologne, Allemagne 283 – 303 59 – 95 – – – – Kovacheva et Djingova, 
2002 

Karlsruhe, Allemagne (tunnel) 98,2 – 296 – – – – – Fliegel et collab., 2004 

Mayen, Allemagne 252 - 269 60 – 68  – – – – Kovacheva et Djingova, 
2002 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Poussières (ng/g) 

Munich, Allemagne 

178,8 – 31,2 – – – Gomez et collab., 2002 

– 13,5 – 282  – – – – Boch et collab., 2002 

– 311,4 – 516  – – – – Leopold et collab., 2008 

Saarbrücken, Allemagne 138 – 178 90 – 107  – – – – Kovacheva et Djingova, 
2002 

Steinlehrpfad, Allemagne 280 – 307 82 – 95 – – – – Kovacheva et Djingova, 
2002 

Ulm, Allemagne (tunnel) – 302 – 319  – – – – Leopold et collab., 2017 

Londres, Angleterre 
73,7 – – – – – Gomez et collab., 2002 

101,6 – 764,2 – – – – – Ward et Dudding, 2004 

Newcastle upon Tyne, Angleterre 8,1 – 118,5 2,7 – 203,7 1,2 – 54,8 – – – Okorie et collab., 2015 

Sheffield, Angleterre 

57,7 – – – – – Gomez et collab., 2002 

133 – 408  230 – 444  43 – 113  – – – Prichard et collab., 2008 

27 – 408  26 – 453 – – – – Jackson et collab., 2007 

7 – 189  6 – 2 040 1 – 33 – – – Prichard et collab., 2009 

Vienne, Autriche 
– 4,5 – 133 – – – – Limbeck, 2006 

205 – 1 445 201 – 1 230 – – – – Nischkauer et collab., 
2015 

Perth, Australie 53,8 – 419  58,2 – 440,5 8,8 – 91,4 – – – Whiteley et Murray, 2003 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Poussières (ng/g) 

Gand, Belgique 7 – 34 – – – – – Folens et collab., 2018 

Toronto, Canada 99 89 9,2 15,5 9,0 ≤ 2 Wiseman et collab., 
2018 

Beijing, Chine 

4,0 – 356,3 0,1 – 124,9 2,8 – 97,1 – – – Wang et collab., 2007 

9,4 – 182,9 17,4 – 458,8 4,0 – 68,0 – – – Gao et collab., 2012 

12,3 – 84,6 10,1 – 131  3,5 – 30,6 – – – Pan et collab., 2013 

Fuzhou, Chine 13,4 – 83,7 30,1 – 119,6 3,3 – 16,3 – – – Gao et collab., 2012 

Guangzhou, Chine 
13,8 – 315 27,8 – 538  8,6 – 134  – – – Pan et collab., 2013 

4,66 – 48,2 13 – 554 2,14 – 14,5 0,040 – 0,16 0,036 – 0,16 0,019 – 0,051 Qi et collab., 2011 

Hong Kong, Chine 

35,5 – 268  59,4 – 307  11,4 – 68,4 – – – Pan et collab., 2013 

205 ± 100 – – – – – Kan et Tanner, 2004 

9,13 – 187  12,4 – 287  0,93 – 29,4 0,083 – 0,54 0,064 – 3,15 0,024 – 0,14 Qi et collab., 2011 

Macao, Chine 28,4 – 385  31,4 – 472  7,6 – 88 – – – Pan et collab., 2013 

Qingdao, Chine 4,3 – 86,4 7,2 – 211  2,5 – 50  – – – Pan et collab., 2013 

Shanghai, Chine 
34,4 117,9 29,4 – – – 

Liu et collab., 2009; cités 
dans Gao et collab., 
2012 

7,9 – 54,9 32,1 – 178  5,1 – 26,4 – – – Pan et collab., 2013 

Shenzhen, Chine 14,1 – 181 42,4 – 514  4,9 – 53,1  0,15 – 3,90 0,054 – 0,80 0,031 – 0,154 Qi et collab., 2011 

Tianjin, Chine 17,2 – 134,7 44,7 – 128,8 7,1 – 23,9 – – – Gao et collab., 2012 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Poussières (ng/g) 

Wuhan, Chine 
0,4 – 42,9  4,7 – 128,8 0,1 – 21,3 – – – Gao et collab., 2012 

7,2 – 49,2 3,8 – 63,3 2,9 – 18,1 – – – Pan et collab., 2013 

Xiamen, Chine 9,9 – 178,6 13,5 – 193,7 5,8 – 28,7 – – – Gao et collab., 2012 

Séoul, Corée 2,3 – 444 – – – – – Lee et collab., 2012 

Écosse 13 – 335  – – – – – Higney et collab., 2002 

Madrid, Espagne 

31 – 2 252 – 11 – 182  – – – Gomez et collab., 2001 

317 – 74 – – – Gomez et collab., 2002 

– 39 – 140  – – – – Garcia et collab., 2001 

Houston, États-Unis (tunnel) 529 ± 130 770 ± 208 152 ± 52 – – – Spada et collab., 2012 

Houston, États-Unis (routes) 35 – 131  10 – 88  6 - 8 – – – Spada et collab., 2012 

Oulu, Finlande 71,9 – 15,5 – – – Niemelä et collab., 2004 

Accra, Ghana 39 ± 24 – – – – – Kylander et collab., 2003 

Ioannina, Grèce 4,1 – 306  2,1 – 8,2 6,1 – 64,6 – – – Tsogas et collab., 2009 

Calcutta, Inde 2,6 – 51  0,7 – 63,6 0,2 – 21,3 – – – Pan et collab., 2013 

Hyderabad, Inde 1,5 – 43  1,2 – 58  0,2 – 14,2 – – – Mathur et collab., 2011 

Naples, Italie (tunnel) 217 – 1 177 – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Naples, Italie (routes) 52 – 312  – – – – – Spaziani et collab., 2008 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Poussières (ng/g) 

Rome, Italie (routes) 
14,4 – 62,2 102 – 504  1,9 – 11,1 – – – Petrucci et collab., 2000 

34 202,7 4,8 – – – Gomez et collab., 2002 

Rome, Italie (tunnel) 126 – 702  – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Viterbe, Italie 61 – 147  – – – – – Spaziani et collab., 2008 

Bialystok, Pologne 34,2 – 110,9  32,8 – 42,2  6,0 – 19,7  – – – Lesniewska et collab., 
2004 

Göterborg, Suède 

93 ± 15 80 ± 13 196 ± 22 – – – Motelica-Heino et 
collab., 2001 

325,5 70,8 101,8 – – – Gomez et collab., 2002 

5 – 79  – – – – – Folens et collab., 2018 

Air (pg/m3) 

Berlin, Allemagne – 0,2 – 14,6 – – – – Tilch et collab., 2000 

Dortmund, Allemagne 0,02 – 5,1 – – – – – Alt et collab., 1993 

Francfort-sur-le-Main, Allemagne 0,4 – 55,4 ≤ 0,6 – 44,3 ≤ 0,5 – 11,6 – – – Zereini et collab., 2004 

Munich, Allemagne 

4,1 – 0,3 – – – Gomez et collab., 2002 

7,3 ± 6,5 – – – – – Schierl et Fruhmann, 
1996 

21,5 ± 13,8 – – – – – Schierl, 2000 

Londres, Angleterre 5,6 – – – – – Gomez et collab., 2002 

Sheffield, Angleterre 3,9 – – – – – Gomez et collab., 2002 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Air (pg/m3) 

Buenos Aires, Argentine 2,3 – 47,7 – 0,3 – 16,8  – – – Bocca et collab., 2006 

Vienne, Autriche 

n.d. – 26,8 n.d. – 29,1 – – – – Puls et collab., 2012 

4,3 ± 1,7 2,6 ± 0,6 0,4 ± 0,1 – – – Kanitsar et collab., 2003 

6,2 – 37  1,5 – 7,5  – – – – Limbeck et collab., 2007 

Vienne, Autriche (tunnel) 8,5 – 144  2,6 – 33  – – – – Limbeck et collab., 2007 

Rio de Janeiro, Brésil – 60 – 2 100 < 12 – 250 – – – da Silva et collab., 2008 

Beijing, Chine 
21,8 – 7,44 – – – Pan et collab., 2009 

n.d. – 24,75 7,69 – 304 n.d. – 15,05 – – – Zhang et collab., 2019 

Guangzhou, Chine 10,9 – 4,68 – – – Pan et collab., 2009 

Zagreb, Croatie 0,09 – 4,15 1,13 – 15,31 0,19 – 2,61 – – – Rinkovec et collab., 2018 

Madrid, Espagne 
≤ 0,1 – 57,1 – ≤ 0,2 – 12,2 – – – Gomez et collab., 2001 

15,6 – 4,2 – – – Gomez et collab., 2002 

Boston, États-Unis 6,9 ± 1,9 8,1 ± 1,8 1,5 ± 0,5 – – 0,068 Rauch et collab., 2005 

Cape Cod, États-Unis 0,35 – 1,17  – 0,19 – 0,71  – 0,007 – 0,043 0,0005 – 0,0167 Sen et collab., 2013 

Chicago, États-Unis – 12 700 – – – – 
Wadden et collab., 1992; 
cités dans Scheff et 
collab., 1997 

Raleigh, Caroline du Nord, États-
Unis 3 – 10  0,1 – 10  0,4 – 1  – – – Hays et collab., 2011 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Air (pg/m3) 

Texas, États-Unis 22 – 84 70,9 – 298,6  8,5 – 51,5 – – – Bozlaker et collab., 2014 

Budapest, Hongrie – 0,25 – 0,86 – – – – Atilgan et collab., 2012 

Calcutta, Inde 860 – 12 300 2 700 – 111 000 90 – 3 130 – – – Diong et collab., 2016 

Kanpur, Inde 2,4 – 110,9 – – – 0,01 – 0,7 0,012 – 0,051 Sen et collab., 2016 

Rome, Italie 
7,8 – 38,8 21,2 – 85,7  2,2 – 5,8 – – – Petrucci et collab., 2000 

10,5 51,4 2,6 – – – Gomez et collab., 2002 

Mexico, Mexique ≤ 1,7 – 9,6  2,7 – 10,2  1,2 – 2,8 – – – Rauch et collab., 2006 

Göterborg, Suède 
0,9 – 19,2 0,1 – 10  0,3 – 4,3 – – – Rauch et collab., 2001 

12,3 4,1 3,0 – – – Gomez et collab., 2002 

Istanbul, Turquie – 0,22 – 0,64 – – – – Atilgan et collab., 2012 

Tchernivtsi, Ukraine – 23 000 – 94 000 - – – – Scheff et collab., 1997 

Eau de pluie (ng/l) 

Changji, Chine n.d. – 6,38 3,18–84,25 n.d. – 3,53 – – – Liu et collab., 2015 

Séoul, Corée 0,003 – 0,07 – – – 0,0007 – 0,01 – Soyol-Erdene et collab., 
2011b 

Sagamihara, Japon 0,1 – 1 n.d. n.d. – – – Shimamura et collab., 
2007 

Tokyo, Japon 0,02 – 0,12 – – – – – Mashio et collab., 2016 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Eau de surface (ng/l) 

Thohoyandou, Afrique du Sud n.d. – 80 400 n.d. – 26 100 – – – – Odiyo et collab., 2006 

Rivière Schwarzbach, Allemagne < 0,9 1,0 ± 0,1 < 0,5 – – – Eller et collab., 1989 

Fleuve Rhin, Allemagne < 0,9 0,4 ± 0,1 < 0,5 – – – Eller et collab., 1989 

Rivière Lorette, Québec, Canada 0,1 – 0,4 < 1,2 – 39 < 0,1 – 1,4 – – – Roy, 2009 

Rivière Duberger, Québec, 
Canada < 0,3 – 1,1 < 1,2 – 74 < 0,1 – 1,8 – – – Roy, 2009 

Conduites pluviales, Québec, 
Canada < 0,3 – 8,8 < 1,2 – 830,1 < 0,1 – 175 – – – Roy, 2009 

Rivière Lérez, Espagne 0,008 – 0,12 – – – – – Cobelo-García et collab., 
2013 

Fleuve Pra, Ghana < 0,1 – 9,5 < 10 – 37,3 1,3 – 6,7 – – – Essumang et collab., 
2008 

Canal urbain, Como, Italie 0,31 – 2,7 – – – – – Monticelli et collab., 
2010 

Fleuve Pô, Italie < 10 – 69 < 8 < 12 – – – Locatelli, 2006 

Baie de Goro, Italie < 10 < 8 < 12 – – – Locatelli, 2006 

Rivière Arakawa, Japon 0,03 – 1,27 – – – – – Mashio et collab., 2016 

Rivière Tama, Japon 
0,25 – 0,92 – – – – – Obata et collab., 2006 

0,01 – 0,91 – – – – – Mashio et collab., 2016 
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Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium Osmium 

Sédiments (ng/g) 

Rivière Humber, Angleterre 6 – 8  5 – 8  1 – 2  – – – Prichard et collab., 2008 

Rivière Stour, Angleterre < 0,29 – 34,2 < 0,16 – 12,8 < 0,11 – 5,5 < 0,15 – 3,73 < 0,03 – 2,69 – de Vos et collab., 2002 

Shire Brook, Angleterre 3 – 64  4 – 57  n.d. – 7 – – – Prichard et collab., 2008 

Rivières Trent et Don, Angleterre 2 – 35  2 – 14  n.d. – 3  – – – Prichard et collab., 2008 

Ruisseau d’Avondale, Australie 12 ± 3 12 ± 4  – – – – Pratt et Lottermoser, 
2007 

Rivière Lérez, Espagne 1,2 ± 0,5 – – – – – Cobelo-García et collab., 
2013 

Port de Boston, États-Unis 3,1 – 4,4 2,4 – 6,1 – – – – Tuit et collab., 2000 

Baie de Toulon, France 6 – 15  – – – – – Abdou et collab., 2019 

Fleuve Pra, Ghana < 10 – 171 < 10 – 537 < 10 – 55 – – – Essumang et collab., 
2008 

Lagune de Venise, Italie 0,024 – 10,04  1,43 – 34,07  0,062 – 43,64  – – – Boni et collab., 2007 

Prodelta du Tage, Portugal 0,74 ± 0,10 – – – – – Cobelo-García et collab., 
2011 

Estuaire du Tage, Portugal 2 ± 3 – – – – – Cobelo-García et collab., 
2011 

Estuaire du Tage, Portugal 0,022 – 40,1 – – – – – Almécija et collab., 2016 

n.d. : non détecté 



 

 21 

Tableau 3 – Concentrations en platine et en palladium, telles que rapportées dans la littérature, dans différents compartiments environnementaux 
retrouvés au pourtour de mines d’EGP en exploitation 

Lieu de prélèvement 
Concentration 

Références 
Platine Palladium 

Sols (ng/g) 

Complexe de Bushveld, Afrique du Sud 698 ± 178 – Rauch et Fatoki, 2013 

Complexe de Stillwater, Montana 
120 – 150  120 – 150  Fuchs et Rose, 1974 

Max : 1 010 Max : 725 Riese et Arp, 1986 

Lac Sheen, Québec < 2 – 306  < 0,5 – 29 Cook et collab., 1992 

Tulameen, Colombie-Britannique 4 – 85 2 – 48 Cook et Fletcher, 1993 

Sédiments (ng/g) 

Lac Tantaré, Québec 2,9 2 Bérubé, 2005 

Lac Vose, Québec 2,7 < 0,3 Bérubé, 2005 

Lac des Îles, Ontario 0,3 – 14,2 0,3 – 90,8 Dyer et collab., 2002 

Tulameen, Colombie-Britannique 8 – 91 2 – 48 Cook et Fletcher, 1993 

Eau de surface (ng/l) 

Lac Sheen et lac Long, Québec – 100 – 300  Wood et Vlassopoulos, 1990 

Lac Sheen, Québec < 10 – 150  < 2,5 – 400 Cook et collab., 1992 

Lac Tantaré, Québec < LD 2,7 ± 0,2 Bérubé, 2005 

Lac Vose, Québec < LD 4,8 ± 0,2 Bérubé, 2005 

Eau souterraine (ng/l) 

Lac Sheen et lac Long, Québec – 250 – 1 700 Wood et Vlassopoulos, 1990 

LD : limite de détection  
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3. P otentiel de bioac c umulation 

3.1. Bactéries 
Peu d’études ont porté sur la bioaccumulation des métaux du groupe platine chez les microorganismes. 

Etschmann et ses collaborateurs (2016), qui ont exposé la bactérie Cupriavidus metallidurans, 
souche CH34 à 9,75 mg/l de chlorure de platine(IV), ont montré que la distribution du platine à l’intérieur 
de la cellule est demeurée stable pendant les 18 jours d’exposition. 

Yong et ses collaborateurs (2002) ont exposé la bactérie Desulfovibrio desulfuricans à 2 mmol/l de 
palladium, de platine et de rhodium, ce qui représente des concentrations de 0,39, 0,39 et 0,21 µg/l 
respectivement. Ils indiquent que le palladium a une plus grande affinité pour la bactérie par rapport au 
platine et au rhodium. En effet, l’absorption était de 50 % pour le palladium, mais était de 12 % pour le 
rhodium et le platine. Une variation du pH montre que l’absorption du palladium est renforcée dans des 
conditions acides, l’absorption maximale ayant été obtenue à pH 2. L’étude suggère également qu’un excès 
de chlorure inhibe l’absorption du palladium. Notons toutefois que, bien que ce type de bactéries soit connu 
pour être tolérant à des conditions acides, de telles conditions ne sont pas représentatives de celles 
retrouvées dans l’environnement. 

3.2. Algues et plantes aquatiques 
Quelques études ont cherché à définir le potentiel de bioaccumulation des principaux éléments du groupe 
des platines dans les plantes aquatiques. 

Rauch et ses collaborateurs (2004b) ont étudié la prise en charge du platine par les communautés 
naturelles de périphyton prélevées dans la rivière Lärjeån, en Suède. Ces communautés ont été exposées 
en laboratoire, pendant 24 heures, au platine divalent (Pt2+) et au platine tétravalent (Pt4+), dans de l’eau 
de la rivière (pH = 7,2 à 7,6; dureté = 0,4 mmol/l; concentration en carbone organique dissous 
[COD] = 0,5 mmol/l) et dans une eau de référence. Dans les deux types d’eau, la prise en charge du platine 
augmentait de façon proportionnelle à la concentration d’exposition. L’absorption du platine dans l’eau de 
la rivière était néanmoins plus faible que dans l’eau de référence. Cette différence serait reliée à la présence 
de substances humiques dans l’eau de la rivière qui ont pu complexer le platine et le rendre moins 
disponible pour les organismes. Par ailleurs, la prise en charge du platine tétravalent était équivalente à 
celle du platine divalent dans les deux types d’eau testés. Or, les auteurs supposaient que l’accumulation 
de platine tétravalent serait moins importante que celle du platine divalent, résultats obtenus lors d’une 
précédente étude dont la durée d’exposition était de 96 heures (Rauch et Morrison, 1999), et que 
l’oxydoréduction du Pt4+ en Pt2+ semblait être une condition préalable à l’absorption et l’accumulation 
de Pt4+ par les organismes vivants. Dans le cas de l’exposition de 24 heures, la durée de l’expérimentation 
a pu être suffisamment longue pour que le Pt4+ ait été réduit en Pt2+, puis que l’accumulation ait atteint la 
concentration maximale avant la fin de l’étude dans le cas de l’exposition au Pt4+, mais en revanche trop 
courte pour que l’accumulation maximale de Pt2+ ait été atteinte avant la fin de l’exposition dans le cas de 
l’exposition au Pt2+. 

D’après Tétrault (2014), l’internalisation du platine dans l’algue d’eau douce Chlamydomonas reinhardtii 
est corrélée à la concentration de métal mesurée dans le milieu. Ainsi, à pH 6, pour des concentrations 
comprises entre 4,6 et 94,2 µg/l dans une eau de référence (milieu de culture MHSM-1), la prise en charge 
du platine, soit la quantité moyenne à l’intérieur des cellules, était comprise entre 8,4 x 10-19 et 
3,2 x 10-17 mol/cellule (figure 3). À pH 8, pour des concentrations d’exposition entre 5,4 et 110,7 µg/l, la 
prise en charge variait alors de 1,4 x 10-19 à 5,0 x 10-18 mol/cellule. De plus, ces résultats indiquent que, 
dans les conditions d’expérimentation, la prise en charge du platine par cette algue serait similaire selon le 
pH. Pour le palladium, le pH influençait la prise en charge de ce métal par l’algue (Tétrault, 2014). Ainsi, à 
pH 6, pour une exposition à des concentrations entre 0,6 et 23,3 µg/l, la prise en charge du palladium était 
comprise entre 8,4 x 10-20 et 1,3 x 10-17 mol/cellule (figure 4). À pH 7, pour des concentrations en solution 
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similaires, la prise en charge était plus élevée, soit de 2,9 x 10-19 à 1,1 x 10-16 mol/cellule. À pH 8, la prise 
en charge était plus faible, allant de 1,5 x 10-19 à 5,0 x 10-18 mol/cellule. La prise en charge est donc plus 
importante à pH 7 qu’à pH 6 et à pH 8. Le pH pourrait influencer la vitesse à laquelle le palladium est pris 
en charge par C. reinhardtii, la vitesse à laquelle il est excrété ou la vitesse de croissance de l’algue. 

 

Figure 3 – Prise en charge du platine par C. reinhardtii en fonction du pH (a : pH 6,0 et b : pH 8,0) et de la 
concentration dans le milieu, après une exposition de 96 heures dans une eau de référence (Tétrault, 2014) 
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Figure 4 – Prise en charge du palladium par C. reinhardtii en fonction du pH et de la concentration dans le 
milieu, après une exposition de 96 heures dans une eau de référence (Tétrault, 2014) 

Racine (2016) a poursuivi les travaux de Tétrault (2014) afin : 1) d’examiner la gestion intracellulaire du 
palladium et du platine chez l’algue verte C. reinhardtii grâce au fractionnement subcellulaire; 2) de 
déterminer l’influence du pH et de la durée d’exposition (1 ou 14 heures) sur la distribution subcellulaire. À 
la suite d’expositions à des concentrations inférieures à 200 nM, la majorité du palladium et du platine a 
été observée dans la fraction organites (dite sensible). À pH 7, les pourcentages de distribution dans cette 
fraction étaient de 52 % pour le palladium et de 65 % pour le platine. Pour les pH 6 et 7, l’accumulation 
dans les différentes fractions de la cellule algale, du plus concentré vers le moins concentré, était : 
Organites > HSP (protéines thermorésistantes) > HDP (protéines thermosensibles) > Débris > Granules. 
Une petite différence a été observée à pH 8, bien que les fractions où l’accumulation était maximale ou 
minimale étaient les mêmes : Organites > HSP > Débris > HDP > Granules. Ainsi, les EGP avaient moins 
tendance à se loger dans les granules, où un maximum de 1 % y était accumulé. Il n’y avait aucune 
différence significative selon la durée d’exposition. Ce résultat suggère que la distribution des EGP dans 
les différentes fractions de la cellule avait atteint un état stationnaire assez rapidement. D’après l’auteur, 
les résultats indiquent un potentiel relativement élevé de transfert trophique du palladium et du platine 
puisqu’ils sont présents dans les fractions organites, les HDP et les HSP. Ainsi, toujours selon l’auteur, 
près de 100 % des EGP retrouvés dans les HDP et les HSP seraient transférables au niveau trophique 
supérieur. 

Rioux (2018) a également poursuivi les travaux de Tétrault (2014) en évaluant l’absorption du platine en 
présence de 10 mg C/L de matière organique naturelle (MON) provenant de la rivière Suwannee chez 
l’algue verte unicellulaire Chlamydomonas reinhardtii exposée à des concentrations de 0 à 150 μg/l 
pendant 96 heures. La prise en charge du platine était plus élevée lors de l’exposition en présence de 
MON. Ainsi, en absence de MON, pour des concentrations comprises entre 4,53 et 94,4 µg/l dans une eau 
de référence (milieu de culture MHSM-1), la prise en charge du platine était comprise entre 1,73 x 10-18 et 
2,18 x 10-17 mol/cellule. En présence de MON, pour des concentrations d’exposition entre 8,04 et 151 µg/l, 
la prise en charge variait alors de 3,24 x 10-18 à 1,15 x 10-15 mol/cellule. La quantité de platine internalisée 
augmentait linéairement avec la concentration de platine dans le milieu d’exposition. 

Diehl et Gagnon (2007) ont étudié l’influence de certains nutriments essentiels, soit le calcium à l’état 
divalent (Ca2+) et le zinc à l’état divalent (Zn2+), et de la matière organique sur l’accumulation du platine et 
d’un mélange de platine, de palladium et de rhodium à concentrations égales de 0,1 mg/l chez deux 
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espèces de plantes aquatiques : l’élodée du Canada (Elodea canadensis) et l’arum de Virginie (Peltandra 
virginica). Pendant une période de deux semaines, E. canadensis a été exposé aux EGP dans une eau de 
référence (Sigma® Bold Modified Basal Nutrient Solution), et P. virginica a été exposée dans une solution 
Hoagland modifiée. L’accumulation en platine dans les tissus végétaux était dépendante de la 
concentration d’exposition (0,05 à 5,0 mg/l) et était de 87 à 326 fois cette concentration (tableau 4). Chez 
P. virginica, les EGP étaient entièrement retrouvés dans les racines, aucune détection n’ayant été obtenue 
dans les feuilles. Ceci indique qu’il y a eu peu ou pas de translocation de ces métaux des racines vers les 
feuilles pour cette plante. Notons que l’accumulation en rhodium était supérieure à celle du platine à la 
suite de l’exposition au mélange de 0,1 mg/l de platine, de palladium et de rhodium (tableau 4). Enfin, 
l’addition de cations divalents (Ca2+ : 120 mg/l et Zn2+ : 12,6 mg/l) ou d’acide humique (5 mg/l) dans le milieu 
de croissance n’a eu aucun effet statistiquement significatif sur l’accumulation des EGP chez les deux 
espèces étudiées, sauf à deux exceptions. Ces différences significatives d’un point de vue statistique ont 
été observées chez E. canadensis exposée à 0,1 mg/l de platine en présence d’acide humique ou à un 
mélange de 0,1 mg/l d’EGP en présence d’acide humique. Ainsi, l’exposition d’E. canadensis en présence 
d’acide humique a entraîné une augmentation de l’absorption du platine par rapport à l’exposition sans 
acide humique à cette concentration. 

Tableau 4 – Facteurs de bioconcentration chez deux espèces de macrophytes aquatiques exposées à des 
éléments du groupe platine dans différentes conditions 

Traitement 
Elodea canadensis Peltandra virginica 

Platine Rhodium Platine Rhodium 

0,05 mg/l Pt 127,4 – – – 

0,1 mg/l Pt 87,7 – 85 – 

1,0 mg/l Pt 215,9 – – – 

5,0 mg/l Pt 325,7 – – – 

0,1 mg/l Pt + Pd + Rh 221 962 112 226 

0,1 mg/l Pt + Pd + Rh avec acide humique 105 450 132 363 

Source : Diehl et Gagnon, 2007 

L’analyse de roseaux communs (Phragmites australis) prélevés dans six localités de la Sicile, en Italie, a 
montré que les accumulations en EGP dans les feuilles étaient plus élevées dans les zones urbaines 
(Bonanno et Pavone, 2015). Les teneurs en palladium étaient environ un ordre de grandeur supérieur à 
celles en platine (tableau 5), ce que les auteurs attribuent à la plus grande solubilité du palladium. En effet, 
la fraction soluble du platine serait inférieure à 10 % de la quantité totale retrouvée dans les gaz 
d’échappement, tandis que celle du palladium serait d’environ 50 % (Moldovan et collab., 2002). Aucune 
relation n’a été mise en évidence entre les teneurs accumulées dans les feuilles des roseaux et celles des 
milieux d’échantillonnage. Ainsi, ces résultats suggèrent que l’eau et les sédiments n’ont pas joué un rôle 
majeur dans l’exposition et l’accumulation des EGP chez le roseau commun. Ceci tend à démontrer 
l’importance de la dispersion atmosphérique, reliée à la circulation automobile, dans l’accumulation des 
EGP par les végétaux. 
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Tableau 5 – Accumulations en EGP dans des feuilles de roseaux communs et dans son milieu naturel, 
pour six différentes régions d’Italie 

Site Eau  
(µg/l) 

Sédiments 
(µg/kg) 

Feuilles 
(µg/kg) 

Platine 

Morello 0,10 ± 0,02 0,05 ± 0,01 0,80 ± 0,05 

Ancipa 0,21 ± 0,02 0,10 ± 0,01 0,92 ± 0,05 

Ogliastro 0,04 ± 0,01 0,05 ± 0,01 0,78 ± 0,15 

Catania 0,15 ± 0,02 0,02 ± 0,003 18,3 ± 4,1 

Simeto 0,25 ± 0,03 0,09 ± 0,01 14,5 ± 2,0 

Syracuse 0,32 ± 0,03 0,15 ± 0,01 23,5 ± 3,2 

Palladium 

Morello 5,71 ± 0,85 0,10 ± 0,02 2,56 ± 0,31 

Ancipa 10,3 ± 2,22 0,24 ± 0,03 1,69 ± 0,33 

Ogliastro 10,5 ± 1,88 0,09 ± 0,02 1,76 ± 0,25 

Catania 10,7 ± 2,31 0,45 ± 0,06 210 ± 36 

Simeto 8,65 ± 2,04 0,12 ± 0,02 188 ± 22 

Syracuse 8,95 ± 1,34 0,21 ± 0,04 235 ± 47 

Rhodium 

Morello 0,06 ± 0,01 0,01 ± 0,001 0,93 ± 0,12 

Ancipa 0,10 ± 0,02 0,03 ± 0,001 1,84 ± 0,19 

Ogliastro 0,05 ± 0,01 0,01 ± 0,001 1,57 ± 0,35 

Catania 0,11 ± 0,02 0,02 ± 0,001 4,64 ± 0,67 

Simeto 0,10 ± 0,02 0,02 ± 0,001 3,45 ± 0,70 

Syracuse 0,09 ± 0,02 0,01 ± 0,001 3,13 ± 0,38 

Source : Bonanno et Pavone, 2015 

En milieu marin, Cosden et ses collaborateurs (2003) ont montré que chez l’algue marine Ulva lactuca 
exposée en laboratoire à de l’eau du golfe du Mexique (pH = 7,0 à 7,5) enrichie de palladium (0,1 à 
0,5 mg/l) et de platine (0,1 à 1,0 mg/l), la prise en charge de Pt(II) et de Pt(IV) est plus faible que celle de 
Pd(II) d’environ un ordre de grandeur. Toujours pour cette algue, une exposition à un mélange de 10 µg/l 
de palladium, de platine et de rhodium dans de l’eau de mer (pH = 7,9 à 8,4) a démontré que l’absorption 
de rhodium est plus importante que celle du platine et du palladium (Turner et collab., 2007). La prise en 
charge du rhodium a augmenté considérablement lorsque le pH est passé de 7,9 à 8,4, alors qu’une légère 
hausse était observée pour le platine. Dans le cas du palladium, la prise en charge de ce métal n’était pas 
dépendante du pH. Le pourcentage de métal internalisé dans les cellules, évalué à la suite d’un lavage à 
l’éthylènediaminetétracétique (EDTA), était d’environ 40 % pour le rhodium, 80 % pour le palladium et 95 % 
pour le platine (tableau 6). Ces résultats suggèrent que, dans l’eau de mer, le rhodium, qui existe 
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principalement sous forme de chlorures, a tendance à s’adsorber à la surface des algues Ulva lactuca. Une 
plus faible proportion de rhodium pénètre dans les cellules comparativement au palladium et au platine. 

Tableau 6 – Prise en charge des éléments du groupe platine par l’algue marine Ulva lactuca 

EGP 
Concentration 

totale 
(µg/g) 

Concentration après lavage 
à EDTA 
(µg/g) 

Internalisation 
(%) 

Adsorption 
(%) 

Rhodium 5,2 ± 1,0 2,0 ± 0,4 38,1 61,9 

Palladium 3,0 ± 1,0 2,4 ± 0,5 80,6 19,4 

Platine 1,7 ± 0,4 1,6 ± 0,5 94,2 5,8 

Source : Turner et collab., 2007 

Shams et ses collaborateurs (2014) ont obtenu des résultats différents avec l’algue marine Chlorella 
stigmatophora, qu’ils ont exposé à de l’eau de mer (pH ~ 7,8) enrichie d’un mélange de 20 à 30 µg/l de 
Rh(III), de Pd(II) et de Pt(IV). Après une exposition de 24 ou de 156 heures, l’accumulation et le 
pourcentage de rhodium internalisé étaient supérieurs à ceux du platine et du palladium. L’accumulation 
en rhodium a été relativement rapide pendant les 50 premières heures, suivie d’une période d’accumulation 
plus lente avant l’atteinte de l’état stationnaire. Le palladium était accumulé rapidement dans les 
24 premières heures, tandis que le platine était accumulé de façon continue tout au long de l’exposition. À 
cause de leur affinité similaire, les auteurs proposent l’existence d’une compétition entre le platine et le 
palladium pour les sites intracellulaires mutuellement accessibles. Cette affinité expliquerait les niveaux 
similaires d’adsorption et d’internalisation obtenus pour ces métaux à la fin de l’exposition, soit 60 et 40 % 
respectivement. 

Une seule étude a évalué l’accumulation en osmium dans les plantes aquatiques. Racionero-Gómez et ses 
collaborateurs (2017) ont analysé les teneurs en osmium accumulées dans l’algue marine Fucus 
vesiculosus prélevée dans le port de Staithes, en Angleterre. Les résultats montrent que l’osmium n’était 
pas retrouvé dans une structure spécifique de l’algue, mais dans tout son organisme (tableau 7). D’ailleurs, 
l’accumulation en cet EGP n’était pas significativement différente selon les structures, à l’exception du 
crampon, où les teneurs inférieures seraient reliées à son rôle d’ancrage au substrat. L’accumulation en 
osmium dans chacune des structures était entre 1 600 et 3 700 fois supérieure à la concentration mesurée 
dans l’eau de mer prélevée au site d’échantillonnage, soit 0,0156 ng/l. 

Tableau 7 – Accumulations en osmium dans les différentes structures de l’algue marine Fucus vesiculosus 
prélevée dans le port de Staithes 

Structure Accumulation 
(ng/kg) 

Lames 37,6 ± 0,7 

Stipes 25,2 ± 0,7 

Vésicules 24,8 ± 0,7 

Pointes 23,5 ± 0,7 

Crampon 16,0 ± 0,7 

Organisme entier 33,8 ± 0,7 

Source : Racionero-Gómez et collab., 2017 
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À titre de comparaison, ces auteurs ont exposé en laboratoire, pendant 14 jours, les pointes de la même 
espèce dans de l’eau de mer (pH = 9) enrichie de 0,05, 0,1 ou 3 ng/l d’osmium. L’accumulation dans cette 
structure était positivement corrélée à celle en osmium retrouvé dans le milieu d’exposition (tableau 8). Les 
facteurs de bioconcentration algue-eau (FBCalgue-eau) étaient cependant moindres lorsque comparés à ceux 
mesurés en milieu naturel. 

Tableau 8 – Accumulations en osmium dans les pointes de l’algue marine Fucus vesiculosus exposée en 
laboratoire pendant 14 jours 

Concentration d’exposition 
(ng/l) 

Accumulation 
(ng/kg) FBCalgue-eau 

0,05  20,5 – 21,2 410 – 424  

0,1 28,6 – 32,7 286 – 327 

3 194,3 – 201,6 65 – 67 

Source : Racionero-Gómez et collab., 2017 

 

3.3. Plantes terrestres 
Plusieurs études ont documenté la bioaccumulation des EGP chez les plantes terrestres. Elles sont 
présentées dans les paragraphes suivants. 

Les résultats d’une étude menée par Lyubomirova et Djingova (2014) montrent qu’une fois dans le sol, une 
partie des EGP métalliques sont oxydés et transformés en espèces biodisponibles. Les EGP seraient alors 
incorporés dans la biomasse végétale, à partir des racines, en se liant à des espèces de faible poids 
moléculaire riches en soufre (Ek et collab., 2004a; Pawlak et collab., 2014). Le platine se lierait au soufre 
par un mécanisme impliquant des groupes sulfhydryles, tel que les phytochélatines, un peptide de faible 
masse moléculaire (Klueppel et collab., 1998). Des résultats semblables ont été rapportés pour le 
palladium. Ainsi, Alt et ses collaborateurs (2002) ont étudié la liaison du palladium à des ligands organiques 
dans des feuilles d’endives (Cichorium endivia var. crispum.) exposés à une solution de Pd(NO3)2 pendant 
deux jours. Leurs résultats montrent que 23 % du palladium total étaient associés aux espèces de poids 
moléculaires élevés (> 10 kDa), l’élution maximale étant obtenue autour de 160 kDa. Enfin, Messerschmidt 
et ses collaborateurs (1994) rapportent que plus de 90 % du platine total, chez des extraits de plantes 
indigènes exposées au platine, étaient liés à des espèces de faible poids moléculaire (environ 1 kDa) et 
moins de 10 %, à des espèces ayant des poids moléculaires de 19 à > 1 000 kDa. 

Il a également été démontré que le diamètre des particules de palladium a une influence sur sa 
solubilisation et sur sa prise en charge chez l’orge (Battke et collab., 2008). En effet, des plantes exposées 
à des solutions nutritives contenant du palladium particulaire, dont le diamètre variait entre 1 et 12 nm, 
comme celui des particules émises par les convertisseurs catalytiques, accumulaient de 5 à 15 fois plus 
de palladium que celles exposées à des particules de 1 µm. 

Plusieurs études ont mis en évidence le rôle du pH dans la prise en charge des EGP par les plantes. Ainsi, 
Bali et ses collaborateurs (2010) ont montré que l’accumulation du platine chez la luzerne cultivée 
(Medicago sativa) et chez la moutarde brune (Brassica juncea), à partir de substrats aqueux, variait avec 
le pH (2, 3, 5, 7 et 9). L’adsorption était supérieure en milieu acide, avec un maximum à pH 2 pour M. sativa 
et à pH 3 pour B. juncea, laissant présager un rôle de la charge nette de surface sur la bioaccumulation du 
platine. En effet, à pH acide, les surfaces des cellules végétales présenteraient une charge positive nette, 
ce qui entraînerait l’attraction du platine et, donc, une plus grande accumulation. À pH plus élevé, la surface 
des cellules végétales serait chargée négativement, entraînant une répulsion du platine également chargé 
négativement, ce qui expliquerait la diminution de la liaison du métal et, par conséquent, une plus faible 
accumulation de platine dans les racines des deux espèces. 
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Deux études, réalisées en laboratoire, présentent des facteurs de bioconcentration (FBC) des EGP chez 
les plantes en fonction du type de sols. L’accumulation du platine, apporté sous forme de Pt(NH3)4(NO3)2, 
par le ray-grass anglais (Lolium perenne), cultivé dans un sol limono-sableux, était faible (FBC entre 0,008 
et 0,032). Cette accumulation était élevée chez le concombre (Cucumis sativus) cultivé en serre 
hydroponique (FBC de 11 à 42 dans les pousses et de 1 700 à 2 100 dans les racines) (Verstraete et 
collab., 1998). Les auteurs attribuent ces différences entre les deux plantes aux faits que : 

(i) les concombres sont des espèces dicotylédones, tandis que le ray-grass est une espèce 
monocotylédone. Plusieurs études ont démontré que les dicotylédones ont une plus grande 
capacité d’accumulation de métaux comparativement aux monocotylédones;  

(ii) lors de l’exposition du ray-grass anglais, le platine n’a été ajouté qu’une seule fois au sol limono-
sableux, tandis que les solutions nutritives des plants de concombre étaient changées deux fois 
par semaine. Par conséquent, la quantité totale de platine dans laquelle les plants de concombre 
ont été exposés était supérieure à celle des plants de ray-grass; 

(iii) le platine était beaucoup moins mobile dans le sol utilisé pour exposer le ray-grass anglais que 
dans la solution nutritive utilisée pour exposer le concombre. 

Dans une autre étude, également réalisée en laboratoire, l’absorption des EGP par le ray-grass d’Italie 
(Lolium multiflorum) a été étudiée dans deux types de sols, soit un sol brun forestier et un tchernoziom 
riche en carbonates (Lyubomirova et Djingova, 2014). Les résultats montrent que dans les deux types de 
sols, les FBC étaient supérieurs pour le Pt(II) que pour le Pt(IV) (tableau 9). Ces résultats sont liés au fait 
que le Pt(II) est plus labile et possède une plus grande capacité à se lier à des acides aminés et des 
protéines que le Pt(IV) (Rauch et collab., 2004b). Des FBC plus élevés ont été observés dans le 
tchernoziom riche en carbonates, ce qui s’expliquerait par le pH alcalin et le faible pourcentage de carbone 
organique de ce sol (0,3 %). Ceci limiterait la formation de complexes organiques avec les substances 
humiques qui favoriseraient l’absorption des différents métaux du groupe platine par les plantes. 

Tableau 9 – Accumulations dans des ray-grass d’Italie exposés à différentes teneurs en EGP 

Type de sols  EGP 
Concentration dans le 

ray-grass 
(µg/g) 

Concentration dans 
le sol 
(µg/g) 

FBC 

Sol brun forestier 

Platine 0,23 ± 0,2 114 ± 4 0,002 

Rhodium 0,052 ± 0,001 24 ± 1 0,002 

Palladium 3,19 ± 0,01 148 ± 5 0,021 

Pt(II) 5,6 ± 0,4 14,1 ± 0,2 0,40 

Pt(IV) 6,1 ± 0,7 21,3 ± 1,5 0,28 

Sol tchernoziom 
carbonate 

Platine 0,18 ± 0,01 50,8 ± 1,6 0,003 

Rhodium 0,043 ± 0,003 10,0 ± 0,3 0,004 

Palladium 2,38 ± 0,02 74,5 ± 1,8 0,032 

Pt(II) 5,8 ± 0,5 6,0 ± 1,0 0,92 

Pt(IV) 7,1 ± 0,1 8,1 ± 1,0 0,88 

Source : Lyubomirova et Djingova, 2014 

Kowalska et ses collaborateurs (2004) ont mesuré en laboratoire les concentrations retrouvées dans 
différents tissus de moutarde blanche (Sinapis alba) et de ray-grass anglais (Lolium perenne) exposés en 
laboratoire à des concentrations de 50 et 500 µg/l de platine sous forme [Pt(NH3)4].(NO3)2. L’accumulation 
était plus importante dans les racines que dans les feuilles et les tiges (tableau 10). 
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Tableau 10 – Accumulations en platine (en µg/g) dans différents tissus de moutarde blanche (Sinapis alba) 
et de ray-grass anglais (Lolium perenne) exposés à des concentrations de 50 et 500 µg/l 

Exposition 
(µg/l) 

Lolium perenne Sinapis alba 

Feuilles Racines Feuilles Tiges Racines 

50 0,32 – 0,71 9,69 – 13,3 1,09 – 1,72 2,07 – 3,70 7,37 – 18,9 

500 5,41 – 8,42 50,8 – 90,3 5,41 – 8,70 9,23 – 21,3 65,3 – 85 

Source : Kowalska et collab., 2004 

Toujours en laboratoire, Asztemborska et ses collaborateurs (2015) ont mesuré la prise en charge du 
platine ajouté sous forme de nanoparticules (Pt-NP < 50 nm) chez la moutarde blanche (Sinapis alba) et le 
cresson alénois (Lepidium sativum). Chez ces deux espèces, les racines contenaient une concentration de 
platine significativement supérieure à celle dans les tiges (tableau 11). Les auteurs ont également exposé 
la moutarde blanche à du platine sous forme [Pt(NH3)4].(NO3)2. Comparativement aux plants exposés aux 
nanoparticules, l’accumulation était plus élevée, et ce, dans tous les tissus. Des conclusions similaires ont 
été obtenues par Kinska et ses collaborateurs (2018) pour cette espèce après une exposition à des 
concentrations allant jusqu’à 1 mg/l de palladium sous forme nanoparticulaire ou de sels de palladium 
(Pd(NO3)2). Ces résultats laissent présager une plus grande biodisponibilité du platine et du palladium 
lorsqu’ils sont sous forme de sels plutôt que de nanoparticules. 

Tableau 11 – Facteurs de bioconcentration chez la moutarde blanche (Sinapis alba) et le cresson alénois 
(Lepidium sativum) exposés à du platine sous différentes formes 

Exposition 
Lepidium sativum Sinapis alba 

Tiges Racines Tiges Racine 

Exposition au Pt-NP 

1 3,1 148 3,5 190 

10 1,8 17,9 1,7 185 

50 – – 1,1 175 

100 0,04 3,3 – – 

Exposition au [Pt(NH3)4].(NO3)2 

1 – – 215 384 

Source : Asztemborska et collab., 2015 

De nombreuses études ont cherché à déterminer la bioaccumulation des EGP dans des plantes en milieu 
naturel. Quelques exemples sont présentés dans les paragraphes suivants. D’autres données sont 
présentées au tableau 12. 
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Tableau 12 – Concentrations en EGP, telles que rapportées dans la littérature, chez des plantes entières poussant en milieu naturel 

Nom latin Nom 
commun Lieu de prélèvement 

Concentration (ng/g) 
Références 

Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium 

Allium cepa Oignon 
Frühling, Allemagne 0,40 ± 0,14 – – – – 

Alt et collab., 1997 
Dortmund, Allemagne 

0,03 – – – – 

Apium graveolens Céleri 1,3 – – – – 

Brassica oleracea Chou 1,1 – – – – 

Calamagrostis sp. Herbacé 

Bordures de routes 
principales, Finlande 1,7 ± 0,3 – 0,7 ± 0,1 – – Niemelä et collab., 

2004 

Dortmund, Allemagne 0,14 – 0,29 – – – – Alt et collab., 1997 

Bordures d’autoroutes 
allemandes 

3,6 – 10,6 – 0,65 – 1,54 – – Helmers et collab., 
1998 

17 – 96  
– 

2,5 – 14,9 
– – Hees et collab., 

1998 

0,2 m d’une autoroute 
de Munich, Allemagne – 1,31 – – – 

Schuster et 
collab., 2000, cités 
dans Ravindra et 
collab., 2004 

0,5 m d’une autoroute 
de Munich, Allemagne – 0,70 – – – 

1,0 m d’une autoroute 
de Munich, Allemagne – ≤ 0,30 – – – 

Routes faiblement 
achalandées, Pologne 19,1 ± 1,6 – – – – 

Kolodziej et 
collab., 2007 Routes fortement 

achalandées, Pologne 42 ± 2 – – – – 

Bordures de routes 
américaines 1,2 – 1,7  1,0 – 1,4 0,10 –0,12 0,16 – 0,23 0,06 – 0,09 Ely et collab., 

2001 
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Nom latin Nom 
commun Lieu de prélèvement 

Concentration (ng/g) 
Références 

Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium 

Dactylis 
glomeratus 

Dactyle 
pelotonné 

Zone urbaine, 
Royaume-Uni 

8,94 ± 6,63 – 1,60 ± 0,78 – – Conti et Cecchetti, 
2001 

2,18 – 22,74 3,78 – 23,75 0,64 – 3,89  – – Hooda et collab., 
2007 

Daucus carota Carotte 

Bordure de routes du 
comté de Dutchess, 

New York, États-Unis 
14 600 10 200 700 – – Diehl et Gagnon, 

2007 

Dortmund, Allemagne 0,31 – – – – 
Alt et collab., 1997 

Lactuca sp. Laitue Dortmund, Allemagne 2,1 – – – – 

Lolium multiflorum Ray-grass 
d'Italie 

Allemagne 4,6 – 5,8 0,10 ± 0,03 2,1 – 2,2 0,4 – 0,6 0,1 – 0,2 Djingova et 
collab., 2003 

Hanovre, Allemagne 1,5 – – – – 

Hoppstock et 
collab., 1989, cités 
dans Dubiella-
Jackowska et 
collab., 2009 

Routes achalandées 
de Munich, Allemagne 0,8 – 2,9 – – – – Wäber et collab., 

1996, cités dans 
Ravindra et 
collab., 2004 Routes secondaires 

de Munich, Allemagne 0,2 – 0,5 – – – – 

Stuttgart, Allemagne 26,7 – – – – 
Alt et collab., 
1998, cités dans 
Ravindra et 
collab., 2004 

Solanum 
lycopersicum Tomate Dortmund, Allemagne 

0,10 –   – 

Alt et collab., 1997      
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Nom latin Nom 
commun Lieu de prélèvement 

Concentration (ng/g) 
Références 

Platine Palladium Rhodium Ruthénium Iridium 

Solanum 
tuberosum 

Pomme de 
terre 

Allemagne 0,55 ± 0,39 – – – – Lustig et collab., 
1997 

Australie 0,007 – 0,0008 – – 

Orecchio et 
collab., 2019 

Belgique 0,007 – 0,017 – – 

France 13 – 21 – 0,0008 – – 

Abruzzes, Italie 0,007 – 0,233 – 0,0008 – – 

Campanie, Italie 0,007 – 0,16 – 0,0008 – – 

Émilie-Romagne, 
 

0,007 – 17 – 0,0303 – – 

Latium, Italie 20 – 0,0008 – – 

Ombrie, Italie 1,3 – 0,0008 – – 

Marches, Italie 12 – 0,0008 – – 

Pouilles, Italie 0,007 – 0,288 – 0,0008 – 0,0087 – – 

Sicile, Italie 0,007 – 109 – 0,0008 – 0,016 – – 

Vénétie, Italie 69 – 0,0008 – – 

Plantago 
lanceolata 

Plantain 
lancéolé Allemagne 3,6 – 10,1 0,45 – 2,1 1,1 – 3,4 0,3 – 0,8 ≤ 0,02 – 0,30 Djingova et 

collab., 2003 

Poa trivialis Pâturin 
commun 

Secteur résidentiel de 
Bialystok, Pologne 8,98 ± 0,39 3,2 0,68 ± 0,18 – – Lesniewska et 

collab., 2004 

Taraxacum 
officinale Pissenlit Allemagne 5,4 – 30  0,83 – 3,1 2,0 – 7,0 0,4 – 0,9 ≤ 0,02 – 

0,4 
Djingova et 
collab., 2003 

Trifolium sp. Trèfle Stuttgart, Allemagne 2,26 – – – – 
Alt et collab., 
1998, cités dans 
Ravindra et 
collab., 2004 

Vascellum 
pratense 

Vesse-de-
loup des prés Allemagne 5,9 ± 0,6 0,2 ± 0,1 0,5 ± 0,1 0,25 ± 0,05 ≤ 0,004 Djingova et 

collab., 2003 
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L’analyse de la bioaccumulation de plus de 25 000 échantillons de végétaux provenant de régions 
éloignées de la Sibérie a permis la découverte de nouveaux gisements d’EGP (Reith et collab., 2014). 
Ainsi, des pins sylvestres (Pinus sylvestris) croissant sur une minéralisation dans ce secteur contenaient 
jusqu’à 5 000 ng Pt/g, comparativement à ceux prélevés dans des sites témoins, où les niveaux étaient 
inférieurs à 1 ng Pt/g. Rauch et Fatoki (2013), qui ont étudié l’accumulation en platine dans les plantes 
herbacées du complexe igné du Bushveld, en Afrique du Sud, la plus grande exploitation de platine au 
monde, ont mesuré des concentrations jusqu’à 256 ± 122 ng/g dans les plantes prélevées directement sur 
le site. Des teneurs élevées de platine ont également été observées dans les plantes prélevées dans deux 
villes situées à proximité (64 ± 43 et 43 ± 20 ng/g). En comparaison, une concentration de platine de 
0,6 ± 0,2 ng/g a été mesurée sur un site ne présentant pas d’anomalie géologique. Au Nunavut (Canada), 
près du lac Ferguson, dépendamment de la distance par rapport à la zone minéralisée en EGP, les 
concentrations de palladium dans les tiges de bouleau nain (Betula nana) allaient de 8,5 à 4 014 ng/g et 
de 37,8 à 2 523 ng/g dans les tissus de thé du Labrador (Ledum palustre) (Rencz et Hall, 1992). Dans la 
même minéralisation, les teneurs en platine pouvaient atteindre 1 350 ng/g de platine dans les tiges de 
bouleau nain et 226 ng/g dans leurs feuilles (Coker et collab., 1991). Avant le début de l’exploitation de la 
mine Stillwater, dans le Montana, aux États-Unis, Fuchs et Rose (1974) ainsi que Riese et Arp (1986) ont 
mesuré des concentrations jusqu’à 3 000 ng Pt/g dans des échantillons de pin flexible (Pinus flexilis) et de 
sapin de Douglas (Pseudotsuga menziesii). Enfin, des concentrations de 40 ng/g ont été mesurées dans 
les brindilles d’épinette sur le site d’un gisement d’EGP du Gabbro de Duluth, en Amérique du Nord 
(Buchheit et collab., 1989). 

La prise en charge des EGP chez diverses espèces de plantes (épinard Spinacia oleracea, cresson 
Lepidium sativum, ortie Urtica dioica et phacélie Phacelia tanacetifolia), cultivées en serre dans des sols 
sableux prélevés en bordure d’une autoroute allemande, a été étudiée par Schäfer et ses collaborateurs 
(1998). L’accumulation en EGP dans les plantes, cultivées dans des sols contenant environ 6 ng Pd/g, 
25 ng Rh/g et 150 ng Pt/g, a atteint jusqu’à 1,9 ng Pd/g, 1 ng Rh/g et 8,6 ng Pt/g. Les conclusions de 
l’étude montrent que le transfert du sol aux plantes, chez toutes les espèces étudiées, diminue selon l’ordre 
Pd > Pt> Rh. D’après les travaux d’une autre équipe de recherche (Dubiella-Jackowska et collab., 2009), 
l’accumulation plus élevée en palladium s’expliquerait par une plus grande biodisponibilité de ce métal. 
Dans l’étude de Schäfer et ses collaborateurs (1998), les coefficients de transfert du platine et du rhodium 
étaient semblables à ceux du cuivre, un nutriment essentiel, et un ordre de grandeur plus élevé que ceux 
du plomb. Les coefficients de transfert du palladium chez la phacélie étaient quant à eux aussi élevés que 
pour le zinc. 

De façon générale, les concentrations en EGP dans les végétaux situés en bordure de route sont corrélées 
à la circulation automobile du secteur étudié. À titre d’exemple, des concentrations dans l’herbe bordant 
des routes polonaises de 19,1 ± 1,6 ng/g ont été mesurées dans des zones de faibles achalandages, mais 
elles pouvaient atteindre 42 ± 2 ng/g dans les secteurs fortement achalandés (Kolodziej et collab., 2007). 

Une étude américaine a également évalué la prise en charge des EGP par l’herbe poussant dans des sols 
bordant différentes routes. Les concentrations suivantes ont été mesurées : de 1,2 à 1,7 ng/g en platine, 
de 1,0 à 1,4 ng/g en palladium, de 0,10 à 0,12 ng/g en rhodium, de 0,16 à 0,23 ng/g en ruthénium et 
de 0,06 à 0,09 ng/g en iridium (Ely et collab., 2001). Ces teneurs n’étaient pas statistiquement différentes 
de celles mesurées dans de l’herbe poussant dans des sols prélevés à un site témoin. Par ailleurs, aucune 
différence n’a été démontrée entre les teneurs mesurées sur des feuilles rincées à l’éthanol et celles non 
rincées, ceci suggérant que l’adsorption des EGP par les plantes est minimale dans cette étude, 
comparativement au phénomène d’absorption. Ce résultat est contraire à ceux obtenus par Djingova et ses 
collaborateurs (2003), où des feuilles de pissenlit (Taraxacure officinale) et de plantain lancéolé (Plantago 
lanceolata), lavées à l’eau, ont montré des teneurs de deux à trois fois inférieures à celles des feuilles non 
lavées. Pan et ses collaborateurs (2009) ont également mesuré une accumulation en palladium et en 
rhodium supérieure dans des feuilles de plantes non lavées (palladium : 1,77 ng/g; rhodium : 0,41 ng/g) 
prélevées près d’une autoroute à Guangzhou, en Chine, comparativement à celles lavées à l’eau 
(palladium : 0,77 ng/g; rhodium : 0,14 ng/g). L’absorption à la surface des feuilles dépendrait, entre autres, 
des conditions climatiques. En effet, Riga-Karandinos et Saitanis (2004) ont étudié la prise en charge du 
platine et du palladium dans des feuilles de laurier (Laurus nobilis) le long de routes d’Athènes, en Grèce. 
Les auteurs rapportent des concentrations dans les feuilles plus élevées en septembre (Pt : 2 à 11 ng/g; 
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Pd : 1,1 à 12,9 ng/g) qu’en mai (Pt : ≤ 1 à 3 ng/g; Pd : ≤ 0,2 à 3 ng/g). Ces accumulations proviendraient 
exclusivement de la déposition aérienne, les feuilles ayant été recueillies à une hauteur de 1,5 m. Les 
écarts entre les deux périodes de suivi s’expliqueraient par l’intensité des précipitations au printemps 
(11,2 mm en avril, 12,8 mm en mai) qui auraient lessivé le métal déposé sur les feuilles qui ont été récoltées 
au mois de mai par les auteurs. Les précipitations en juin étaient faibles (9,8 mm) et aucune précipitation 
n’a été mesurée dans les mois suivants, donnant lieu à des accumulations supérieures lors des mois d’été. 

Les concentrations en EGP dans des aiguilles de pin (Pinus silvestris) prélevées dans des zones 
résidentielles de Bialystok, dans le nord-est de la Pologne, étaient inférieures aux limites de détection de 
la méthode d’analyse utilisée (Pt : < 16,3 ng/l; Rh : < 5,2 ng/l), tandis que les teneurs en platine et en 
rhodium dans la poussière des routes où poussaient ces arbres variaient de 34,2 à 110,9 ng/g et de 6,0 à 
19,7 ng/g respectivement (Lesniewska et collab., 2004). Les aiguilles de pin ont été collectées à une 
hauteur de deux à trois mètres. Il est possible que les vents n’aient pas transporté les particules émises 
par les catalyseurs automobiles jusqu’à cette hauteur, d’où l’absence de platine et de rhodium dans les 
aiguilles de pin. 

D’après l’étude de Dan-Badjo et ses collaborateurs (2007), une fois absorbés par les plantes, les EGP ne 
semblent pas être éliminés. Cette observation a été obtenue lors de l’étude de l’accumulation des EGP 
chez le ray-grass anglais (Lolium perenne), dont 84 plants ont été mis en pots pendant 90 jours le long 
d’une autoroute où circulent environ 65 000 véhicules par jour, avant d’être transféré dans une région 
éloignée pendant cinq semaines. Les accumulations en palladium (1,5 à 6,8 ng/g), en rhodium (1,5 à 
3 ng/g) et en platine (0,3 à 1,4 ng/g) ne diminuaient pas de manière significative durant les cinq semaines 
suivant l'exposition, montrant l’absence de dépuration par cette plante pour les trois éléments étudiés. 

Ainsi, il semblerait que le feuillage des plantes pourrait être un excellent bio-indicateur pour suivre la 
contamination associée à ces contaminants issus des catalyseurs automobiles, dispersés le long des 
routes. L’écorce d’arbres pourrait également représenter un excellent bio-indicateur de la dispersion 
atmosphérique des EGP. Des accumulations en platine (0,07 à 5,4 ng/g), en palladium (1,6 à 3,2 ng/g) et 
en rhodium (< 0,05 à 1,8 ng/g) ont été détectées dans l’écorce de sycomores, de hêtres, de peupliers et 
de marronniers en Angleterre (Becker et collab., 2000). Ma et ses collaborateurs (2001) ont analysé les 
teneurs en platine dans des échantillons d’écorce de hêtres, de cèdres, de chênes, de pins et de peupliers 
provenant de différentes villes dans le monde (Sheffield et Londres, au Royaume-Uni, Madrid et Tenerife, 
en Espagne, Tokyo et Yakushima, au Japon, San Francisco et Hawaï, aux États-Unis). Les teneurs en 
platine dans l’écorce des arbres d’Hawaï (5,4 ± 2,5 ng/g), de Tenerife (5,6 ± 1,3 ng/g) et de Yakushima 
(5,6 ± 1,8 ng/g), qui sont situées en régions éloignées, étaient relativement faibles. Il en est de même des 
villes espagnoles (Madrid : 5,2 ± 2,6 ng/g) et anglaises (Londres : 5,6 ± 1,6 ng/g et Sheffield : 
3,9 ± 1,9 ng/g). En revanche, les concentrations dans l’écorce des arbres des grandes villes américaines 
(San Francisco : 13,0 ± 11,7 ng/g) et japonaises (Tokyo : 12,8 ± 9,6 ng/g) étaient plus élevées. Les 
concentrations dans l’écorce étaient corrélées au nombre d’automobiles dotées de catalyseurs dans 
chacune des villes. 

Notons que, dans le cas d’une accumulation d’EGP dans les sols et non par dépôt sur les feuilles, les EGP 
ont tendance à s’accumuler dans les racines. Ainsi, Ronchini et ses collaborateurs (2015) ont évalué la 
distribution du palladium, apporté sous forme de K2PdCl4, chez le pois cultivé (Pisum sativum) exposé à 
des concentrations de 0,10 à 25 mg/l dans une solution de Hoagland modifiée. La prise en charge du 
palladium par P. sativum débutait dès la germination des graines et se poursuivait tout au long de la vie de 
la plante. Le palladium était principalement fixé aux racines (84 à 94 % du métal absorbé). De la 
translocation à travers la tige vers les feuilles, dépendante de la concentration d’exposition, a été observée 
(tableau 13). Le palladium a également été détecté dans les fruits, bien qu’à de faibles niveaux, mais pas 
dans les graines. L’absorption du palladium était relativement constante tout au long de l’exposition. Ainsi, 
tout comme dans les plantes aquatiques, le palladium tend à s’accumuler dans les plantes principalement 
au niveau des racines, lorsque le palladium est présent dans la solution du sol. Une autre étude réalisée 
sur le ray-grass d’Italie (Lotium multiflorum) a mis en évidence la présence accrue des EGP dans les 
racines plutôt que dans les feuilles de la plante (Lesniewska et collab., 2004). Un phénomène de 
translocation peut par la suite se produire le long de la plante, mais la majorité des études rapportent des 
teneurs maximales dans les racines (Babula et collab., 2008; Gawronska et collab., 2018; Pallas et Jones, 



 

 36 

1978). Des facteurs de translocation faibles, compris entre 0,017 et 0,079, ont été rapportés chez la luzerne 
cultivée Medicago sativa et chez la moutarde brune (Brassica juncea) exposées à des teneurs en platine 
entre 5 et 80 mg/l pendant de 24 à 72 heures (Bali et collab., 2010). D’autres données montrant la 
bioaccumulation des EGP dans les différents tissus des plantes sont présentées dans le tableau 14. 

Tableau 13 – Accumulations en palladium (en µg/g) dans différents tissus du pois cultivé Pisum sativum 
exposé, via une solution de Hoagland modifiée, à des concentrations de 0,10 à 25 mg/l 

Dose  
(mg/l) 

Durée de l’exposition 

56 jours 64 jours 71 jours 

Racines 

0 n.d. n.d. n.d. 

0,1 0,54 0,79 0,95 

0,25 0,84 0,67 1,15 

1,0 1,14 7,62 3,19 

10 36,6 118 62,4 

25 92,2 257 261 

Tige 

0 n.d. n.d. n.d. 

0,1 0,06 0,03 0,04 

0,25 0,02 0,03 0,03 

1,0 0,10 0,06 0,23 

10 0,55 0,82 0,52 

25 0,35 0,22 3,42 

Feuilles 

0 n.d. n.d. n.d. 

0,1 0,02 0,02 0,04 

0,25 0,03 0,02 0,07 

1,0 0,10 0,33 0,40 

10 1,29 1,15 3,63 

25 1,20 1,38 3,98 



 

 37 

Dose  
(mg/l) 

Durée de l’exposition 

56 jours 64 jours 71 jours 

Fruits 

0 n.d. n.d. n.d. 

0,1 n.d. 0,01 0,01 

0,25 0,01 0,003 n.d. 

1,0 0,01 0,01 0,06 

10 0,31 0,10 0,36 

25 0,49 0,19 0,29 

n.d. : non détecté 

Source : Ronchini et collab., 2015 

 



 

 38 

Tableau 14 – Concentrations en EGP, telles que rapportées dans la littérature, dans certains tissus végétaux poussant en milieu naturel 

Nom latin Nom commun Lieu de prélèvement Partie 
échantillonnée 

Concentration (ng/g) 
Références 

Platine Palladium Rhodium Iridium 

Alnus sp.  Aulne Lac Rottenstone, 
Canada 

Branche 62 170 13 ≤ 5 Coker et collab., 
1991 Feuille 35 158 3 ≤ 5 

Betula glandulosa Bouleau 
glanduleux 

Lac Ferguson, 
Canada 

Feuille 2,6 – 226  30,8 – 509 ≤ 1 – 7,3  – Coker et collab., 
1991 Branche 4,3 – 1 350 52,9 – 3 071  1,9 – 104  – 

Betula sp. Bouleau Lac Rottenstone, 
Canada 

Branche  125 306 44 ≤ 5 Coker et collab., 
1991 Feuille 87 326 40 ≤ 4 

Hordeum vulgare Orge 
commune Stuttgart, Allemagne 

Racine 5 670 000 – – – Alt et collab., 
1998, cités dans 
Ravindra et 
collab., 2004 Feuille 29 800 – – – 

Ledum palustre 
spp. decumbens 

Thé du 
Labrador 

Lac Ferguson, 
Canada 

Feuille 6,1 – 52,4 99 – 1 688 ≤ 1 – 5,1 – Coker et collab., 
1991 Branche 4,9 – 59  68,4 – 2 322 ≤ 1 – 124 – 

Lac Rottenstone, 
Canada 

Branche 166 368 14 15 Coker et collab., 
1991 Feuille 279 499 28 15 

Nerium oleander Laurier rose Palerme, Italie Feuille 0,33 – 25 0,4 – 4,6 – – Orecchio et 
Amorello, 2010 

Phaseolus 
vulgaris Haricot Belgique 

Tige 11,05 – – – Parent et collab., 
1996, cités dans 
Ravindra et 
collab., 2004 Feuille 3,76 – – – 
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Nom latin Nom commun Lieu de prélèvement Partie 
échantillonnée 

Concentration (ng/g) 
Références 

Platine Palladium Rhodium Iridium 

Picea mariana Épinette noire Lac Rottenstone, 
Canada 

Branches ≤ 2 – 800  ≤ 2 – 1 443  ≤ 2 – 72  ≤ 2 – 62  

Coker et collab., 
1991 Écorce 123 – 1 187 212 – 1 662 6 – 57  ≤ 3 – 54 

Aiguille 83 244 6 ≤ 4 

Pinus pinea Pin parasol Palerme, Italie Aiguille 1 – 102 1 – 45 – – Dongarra et 
collab., 2003 

Pinus sylvestris Pin sylvestre Finlande Aiguille ≤ 0,5 – ≤ 0,3 – Niemelä et 
collab., 2004 

Prunus 
laurocerasus Laurier cerise Varese, Italie Feuille 0,11 – 2,05 0,34 – 5,85 0,09 – 2,81 – Fumagalli et 

collab., 2010 

Raphanus sativus Radis 
Stuttgart, Allemagne 

Plante entière 1 450 – 2 070 000 – – – 
Alt et collab., 
1998, cités dans 
Ravindra et 
collab., 2004 

Racine 530 – – – 

Feuille 180 – – – 

Allemagne Bulbe 0,74 ± 0,27 – – – Lustig et collab., 
1997 

Salix sp. Saule Lac Rottenstone, 
Canada 

Branche 16 74 ≤ 2 ≤ 4 Coker et collab., 
1991 Feuille ≤ 2 ≤ 2 ≤ 2 ≤ 4 

Sarcocornia 
fruticosa 

Salicorne en 
buisson 

Estuaire du Tage, 
Portugal 

Racines 0,027 – 1,6 – – – 

Almécija et 
collab., 2016 Tiges < 0,054 – 0,086 – – – 

Feuilles < 0,054 – 0,13 – – – 
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Nom latin Nom commun Lieu de prélèvement Partie 
échantillonnée 

Concentration (ng/g) 
Références 

Platine Palladium Rhodium Iridium 

Vicia faba Fèves Allemagne 

Tiges et feuilles – – – – 

Lustig et collab., 
1997 Gousse 0,20 – 0,99 – – – 

Fruit 0,03 – 0,06 – – – 

Zea mays Maïs Allemagne 
Feuilles 0,67 – 0,94 – – – Lustig et collab., 

1997 Épi 0,04 ± 0,05 – – – 
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Une étude a également évalué la prise en charge du palladium chez les grains de pollen de kiwis (Actinidia 
deliciosa var. deliciosa) lors d’exposition à des solutions contenant du palladium particulaire de diamètre 
variant entre 5 et 10 nm, semblable à celui des particules émises par les convertisseurs catalytiques, 
comparativement à celle obtenue lors d’expositions à des solutions auxquelles du chlorure de palladium(II) 
(PdCl2), une forme soluble, a été ajouté (Speranza et collab., 2010). Après une exposition de 30 ou de 
90 minutes à des concentrations de 0,25 à 7,0 mg Pd/l, l’accumulation de palladium dans les solutions qui 
contenaient du palladium sous forme particulaire était statistiquement supérieure à celle observée dans les 
solutions contenant du PdCl2. Néanmoins, dans les deux cas, l’accumulation en palladium était 
proportionnelle à celle dans le milieu, de même qu’au temps d’exposition. Ainsi, une teneur plus élevée en 
palladium a été observée dans le pollen après une période d’incubation de 90 minutes, par rapport à 
30 minutes. 

Des études ont été réalisées afin d’étudier la bioaccumulation des EGP dans les mousses et les lichens. 
En effet, ces organismes sont d’excellents bio-indicateurs puisqu’ils ont une répartition géographique large 
et sont disponibles toute l’année. De plus, en raison de l’absence de système racinaire, ils dépendent en 
grande partie des dépôts atmosphériques pour leur approvisionnement en éléments nutritifs. Ils ont donc 
une grande capacité à capter les éléments retrouvés dans l’air. La prise en charge des EGP par les 
mousses et les lichens est influencée par la morphologie de chacune des espèces, donc par leur surface 
d’accumulation (Borylo et collab., 2012). Les quantités accumulées vont également dépendre de la distance 
d’une source de contamination, des vents, des précipitations et de leur localisation sur leur hôte, les 
accumulations en métaux étant fonction de leur degré de protection aux dépôts atmosphériques (Ugur et 
collab., 2003). 

L’accumulation dans les mousses a été étudiée en laboratoire par Gagnon et ses collaborateurs (2006), 
qui ont exposé la sphaigne de Magellan (Sphagnum magellanicum) à des concentrations de 0,1, 1 et 
10 mg/l de platine, de palladium ou de rhodium sous forme de H2PtCl6, de PdCl2 et de RhCl3, ou à un 
mélange de platine, de palladium et de rhodium à concentrations égales de 0,1 mg/l. Des accumulations 
en EGP significatives ont été observées. Celles-ci étaient proportionnelles à la dose d’exposition, à 
l’exception du palladium, où une relation inverse a été obtenue (tableau 15). Cette différence serait reliée 
à la toxicité du palladium, qui, à partir de 1 mg/l, engendrait de graves dommages aux tissus, diminuant 
ainsi le nombre de sites de liaison disponibles dans les parois cellulaires. 

Tableau 15 – Facteurs de bioconcentration chez la sphaigne de Magellan (Sphagnum magellanicum) 
exposée pendant quatre semaines à différentes concentrations d’EGP 

Exposition  
(mg/l) Platine Rhodium Palladium 

0,1 26 13 4 

1 14 3,4 0,1 

10 13 2,3 0 

Mélange Pt + Pd + Rh 16 – – 

Source : Gagnon et collab., 2006 

De nombreuses études ont porté sur l’accumulation d’EGP dans des mousses prélevées à des distances 
variables de routes. Les résultats de ces études sont présentés au tableau 16. Dans tous ces cas, les 
accumulations étaient corrélées à la circulation automobile. Précisons qu’une comparaison directe de ces 
résultats demeure difficile, en raison, notamment, de différences importantes des conditions 
météorologiques, de la morphologie des sites, de la circulation automobile et de la distance des routes. 

Dans le cas des lichens, une seule étude a été répertoriée. Elle porte sur l’accumulation des EGP chez 
l’espèce Usnea barbata, recueillie à 53 sites différents dans la région isolée de la Terre de Feu, en 
Patagonie australe, en Argentine (Pino et collab., 2010). Les teneurs en EGP étaient similaires entre les 
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échantillons de lichens, suggérant qu’aucune source particulière, comme la circulation automobile, n’a 
influencé les accumulations dans cette région. Ces résultats seraient davantage influencés par la 
dispersion atmosphérique de ces contaminants. 
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Tableau 16 – Accumulations en EGP, en ng/g, dans différentes espèces lichéniques et de mousses 

Espèce 

Lieu de prélèvement Platine Palladium Rhodium Iridium Ruthénium Osmium Références 
Nom latin Nom 

commun 

Mousses 

Abietinella 
abietina 

Thuidie petit-
sapin 

6 m de l’autoroute A13 à 
Steinach am Brenner, 

Autriche 
6,7 2 0,6 – – – 

Zechmeister et 
collab., 2006 

100 m de l’autoroute A13 à 
Steinach am Brenner, 

Autriche 
1,9 ≤ 0,1 0,2 – – – 

200 m de l’autoroute A13 à 
Steinach am Brenner, 

Autriche 
2,8 ≤ 0,1 0,1 – – – 

250 m de l’autoroute A13 à 
Steinach am Brenner, 

Autriche 
2,8 ≤ 0,1 ≤ 0,1 – – – 

2 m de la route B179 à 
Tarrenz, Autriche 7,9 2,4 0,6 – – – 

6 m de la route B179 à 
Tarrenz, Autriche 5 3,1 0,4 – – – 

9 m de la route B179 à 
Tarrenz, Autriche 2,2 1,5 0,4 – – – 

14 m de la route B179 à 
Tarrenz, Autriche 2 1,3 0,2 – – – 

30 m de la route B179 à 
Tarrenz, Autriche 1,2 1,1 0 – – – 

60 m de la route B179 à 
Tarrenz, Autriche 1,1 0,8 0,1 – – – 
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Espèce 

Lieu de prélèvement Platine Palladium Rhodium Iridium Ruthénium Osmium Références 
Nom latin Nom 

commun 

Mousses 

Hylocomium 
splendens 

Hylocomie 
brillante 

Transect nord-sud de 
120 km longeant la ville 

d’Oslo, Norvège 
≤ 0,2 – 3,4 – – – – – Reimann et collab., 

2006 

≥ 1 km d’une route en 
Autriche 0,7 0,3 ≤ 0,1 – – – 

Zechmeister et 
collab., 2006 2 m du Laabergtunnel à 

Vienne, Autriche 32 – 51  11 – 25  2 – 5  – – – 

Hylocomium 
splendens 

Hylocomie 
brillante 

6 m de l’autoroute A2 à 
Wechsel, Autriche 11 1,7 2 – – – 

Zechmeister et 
collab., 2006 

8 m de l’autoroute A2 à 
Wechsel, Autriche 6,8 0,2 0,8 – – – 

10 m de l’autoroute A2 à 
Wechsel, Autriche 3,2 1,4 0,5 – – – 

12 m de l’autoroute A2 à 
Wechsel, Autriche 3 0,4 0,3 – – – 

10 m de l’autoroute A10 à 
Zederhaus, Autriche 2,7 0,3 0,2 – – – 

35 m de l’autoroute A10 à 
Zederhaus, Autriche 1,1 ≤ 0,1 0,3 – – – 

50 m de l’autoroute A10 à 
Zederhaus, Autriche 1,5 ≤ 0,1 0,3 – – – 

200 m de l’autoroute A10 à 
Zederhaus, Autriche 0,8 ≤ 0,1 0,2 – – – 

600 m de l’autoroute A10 à 
Zederhaus, Autriche 0,4 ≤ 0,1 0,2 – – – 
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Espèce 

Lieu de prélèvement Platine Palladium Rhodium Iridium Ruthénium Osmium Références 
Nom latin Nom 

commun 

Mousses 

Hypnum 
cupressiforme 

Hypne cyprès 
8 m de l’autoroute A4 à 
Fischamend, Autriche 11 0,8 ≤ 0,1 – – – 

Zechmeister et 
collab., 2006 12 m de l’autoroute A4 à 

Fischamend, Autriche 9,9 1,1 ≤ 0,1 – – – 

Pleurozium 
schreberi 

Pleurozie 
dorée 

5 m de l’autoroute A2 à 
Aspang-Markt, Autriche 4,5 1,5 0,2 – – – 

Zechmeister et 
collab., 2006 15 m de l’autoroute A2 à 

Aspang-Markt, Autriche 4,9 0,7 0,3 – – – 

Autoroutes finlandaises 6,4 – 27,4 – 1,2 – 4,6 – – – Niemelä et collab., 
2004 

Autoroutes finlandaises où 
circulent 

≥ 12 000 véhicules par jour  
≤ 0,5 – 12,5 – ≤ 0,2 – 4,5 – – – 

Niemela et collab., 
2007 

Autoroutes finlandaises où 
circulent de 3 001 à 

12 000 véhicules par jour 
≤ 0,5 – 4,0 – 0,2 – 0,5 – – – 

Routes finlandaises où 
circulent ≤ 3 000 véhicules 

par jour 
≤ 0,5 – 5,67 – ≤ 0,2 – 0,3 – – – 

2 m d’une autoroute 
d’Oulu, Finlande 1,8 – 6,6 2,4 – 7,5 0,55 – 1,5 – – – 

Suoranta et collab., 
2016 

7 m d’une autoroute 
d’Oulu, Finlande 0,9 – 2,2 1,0 – 3,3 0,22 – 0,52 – – – 

12 m d’une autoroute 
d’Oulu, Finlande 0,4 – 0,8  0,9 – 2,2 0,12 – 0,37 – – – 

Rhytidiadelphus 
squarrosus 

Hypne 
squarreux 

Routes principales de 
Saarbrücken, Allemagne 30 ± 2 2,4 ± 0,3 5,4 ± 0,5 0,10 ± 0,03 0,9 ± 0,1 – Djingova et collab., 

2003 
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Espèce 

Lieu de prélèvement Platine Palladium Rhodium Iridium Ruthénium Osmium Références 
Nom latin Nom 

commun 

Mousses 

Scleropodium 
purum Hypne pur 

6 m de l’autoroute S6 à 
Gloggnitz, Autriche 2,7 ≤ 0,1 ≤ 0,1 – – – 

Zechmeister et 
collab., 2006 

12 m de l’autoroute S6 à 
Gloggnitz, Autriche 0,9 ≤ 0,1 ≤ 0,1 – – – 

5 m de l’autoroute A12 à 
Innsbruck, Autriche 15 4 1 – – – 

15 m de l’autoroute A12 à 
Innsbruck, Autriche 8,7 3,2 1 – – – 

5 m de l’autoroute A10 à 
Tenneck, Autriche 4,2 ≤ 0,1 0,2 – – – 

15 m de l’autoroute A10 à 
Tenneck, Autriche 3,5 0,1 0,2 – – – 

5 m de l’autoroute A7 à 
Treffling, Autriche 16 3,1 0,8 – – – 

15 m de l’autoroute A7 à 
Treffling, Autriche 12 0,4 0,3 – – – 

Sphagnum 
rubellum et 
Sphagnum 

magellanicum 

Sphaigne 
rougeâtre et 
Sphaigne de 

Magellan 

Tourbière située à 300 m 
d’une route principale à 

Concord, Massachusetts, 
États-Unis  

51  1,5 0,44 0,05 – 0,015 Rauch et collab., 
2004a 
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Espèce 

Lieu de prélèvement Platine Palladium Rhodium Iridium Ruthénium Osmium Références 
Nom latin Nom 

commun 

Mousses 

Eurhynchium 
hians, 

Eurhynchium 
praelogum, 

Rhynchostegium 
confertum, 

Rhynchostegium 
megapolitanum, 
et Scorpiurium 

circinatum 

– Rome, Italie 2,7 – 5,1 2,3 – 3,6 2,9 – 5,3 – – – Beccaloni et collab., 
2005 

Eurhynchium 
speciosum, 
Polytricum 

formosum et 
Scleropodium 

purum 

Épithète 
spécifique, 

Polytric 
élégant et 
Hypne pur 

5 à 10 m de l’autoroute A6, 
à 50 km au sud de Paris, 

France 
1,7 – 4,4 ≤ 0,2 – 5,8  – – – – Ayrault et collab., 

2006 

Hylocomium 
splendens et 
Pleurozium 
schreberi 

Hylocomie 
brillante et 
Pleurozie 

dorée 

Superficie de 188 000 km2 

autour de mines de nickel 
en exploitation dans la 
péninsule de Kola, en 

Russie (territoires 
échantillonnés : Finlande, 

Norvège et Russie) 

≤ 0,2 – 0,3 0,36 – 1,39 – – – – Niskavaara et collab., 
2004 

Lichen 

Usnea barbata 

 Routes isolées de Terre de 
Feu (Patagonie australe, 
Argentine) où circulent 

moins de 30 voitures par 
heure 

0,02 – 2,73 – 0,06 – 1,30 < 0,01 – 1,01 – – Pino et collab., 2010 
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3.4. Invertébrés terrestres 
Il n’existe, à notre connaissance, que peu d’informations sur le potentiel de bioaccumulation des EGP dans 
les invertébrés terrestres. La seule étude disponible rapporte une accumulation en platine de 1,4 ng/g 
(poids sec) chez les espèces Lumbricus terrestris et Lumbricus rubellus à proximité d’une autoroute dans 
des sols contenant environ 6 ng Pd/g, 25 ng Rh/g et 150 ng Pt/g (Schäfer et collab., 1998). 

3.5. Invertébrés aquatiques 
Quelques études ont évalué le potentiel de bioaccumulation des EGP chez les invertébrés aquatiques. Ces 
études sont résumées dans les paragraphes suivants. 

La bioaccumulation des EGP chez Orconectes virilis, une écrevisse indigène de la rivière Hudson, dans 
l’État de New York, aux États-Unis, a été étudiée en laboratoire (Wren et Gagnon, 2014). Les organismes 
ont été exposés pendant 10 jours à des concentrations variables de sels dissous dans les eaux naturelles 
de la rivière (pH = 5,8 à 6,5). Les concentrations testées étaient les suivantes: 0, 1, 5 ou 10 mg/l de Pt(IV), 
1 mg/l de Rh(III), 1 mg/l de Pd(II) et un mélange contenant des proportions égales (1 mg/l) de Pt(IV), de 
Rh(III) et de Pd(II). Des accumulations en platine, dépendantes des concentrations d’exposition, ont été 
mesurées dans l’hépatopancréas, les muscles et l’exosquelette des écrevisses (tableau 17). 
L’accumulation était maximale dans les trois tissus à la concentration de 5 mg/l de platine. De graves 
dommages structurels ont été observés au niveau des tissus exposés à la concentration de 10 mg/l de 
platine. Les tissus exposés au mélange d’EGP ont montré une accumulation variable par rapport aux 
expositions individuelles au platine, au rhodium et au palladium. Dans le cas de l’hépatopancréas, il n’y a 
aucune différence significative dans l’accumulation en rhodium entre les traitements, tandis que pour le 
platine, un effet synergique est observé en présence des autres EGP, son accumulation augmentant de 
300 % par rapport à une exposition au platine seul. Cette augmentation a pour conséquence de diminuer 
l’accumulation de palladium, qui est 60 % moins importante lors d’une exposition aux mélanges d’EGP. 
Les auteurs attribuent ce résultat à une utilisation compétitive des transporteurs membranaires par le 
platine et le palladium. L’absence d’un effet avec le rhodium dans l’hépatopancréas suggère que cet 
élément utilise des voies biologiques différentes ou que ce métal a une plus faible affinité pour les 
transporteurs. 
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Tableau 17 – Accumulations en EGP (en mg/g) dans différents tissus de Orconectes virilis exposés en 
laboratoire 

Exposition Hépatopancréas Muscles Exosquelette 

Platine 

1 mg/l Pt + Pd + Rh 57,4 ± 1,9b 0a 9,8 ± 0,2a 

1 mg/l 19,1 ± 3,1a 3,9 ± 0,1ab 14,9 ± 0,1a 

5 mg/l 81,6 ± 8,1c 9,8 ± 2,1ab 32,4 ± 10,4b 

10 mg/l 27,6 ± 0,5a 12,2 ± 3,8b 18,9 ± 0,2a 

Palladium 

1 mg/l Pt + Pd + Rh 34,1 ± 0,4a 4,53 ± 0,03a 11,0 ± 0,5a 

1 mg/l 81,7 ± 11,4b 5,13 ± 0,07b 12,6 ± 3,8a 

Rhodium 

1 mg/l Pt + Pd + Rh 13,6 ± 0,2a 5,0 ± 0,1a 9,4 ± 0,1a 

1 mg/l 20,0 ± 3,7a 5,4 ± 0,1b 11,9 ± 0,2b 

Les lettres indiquent des différences significatives entre les traitements.  

Source : Wren et Gagnon, 2014 

Mulholland et Turner (2011) ont étudié, en laboratoire, l’importance relative de l’eau et de la nourriture dans 
la prise en charge des EGP chez le bigorneau (Littorina littorea) exposé dans l’eau de mer (pH = 8,0 ± 0,2; 
COD = 100 µM) pendant cinq jours à un mélange contenant 20 µg/l de platine, de palladium et de rhodium. 
Lorsque nourrie d’algues contaminées, l’accumulation en rhodium et en palladium a augmenté d’un ordre 
de grandeur par rapport à une exposition à l’eau contaminée, tandis que les teneurs en platine n’étaient 
pas détectées. Les auteurs concluent que l’alimentation est le vecteur le plus important pour la prise en 
charge du rhodium et du palladium, et qu’il s’agit de la phase aqueuse dans le cas du platine. 

Chez le polychète Arenicola marina, exposé en laboratoire pendant 10 jours à des teneurs dans les 
sédiments de 550 ng/g de palladium et de 150 ng/g de platine, des accumulations plus élevées en platine 
qu’en palladium ont été mesurées à l’intérieur de l’organisme, bien que la concentration en palladium dans 
le milieu était supérieure à celle du platine (French et Turner, 2008). L’efficacité d’assimilation est estimée 
à 10 % pour le platine et à 1 % pour le palladium. 

En milieu naturel, l’accumulation en certains EGP a été étudiée chez la crevette tachée (Pandalus 
platyceros), récoltée en Colombie-Britannique (Whyte et Boutillier, 1991). Les concentrations accumulées 
dans les différents tissus étaient supérieures dans la carapace et dans la tête de cet organisme marin 
(tableau 18). 
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Tableau 18 – Accumulations en EGP (en ng/g; poids sec) dans différents tissus de Pandalus platyceros 
récoltés en milieu naturel 

 Carapace Tête Hépatopancréas Tissus Larves 

Palladium 6 5,64 0,02 1,48 0,02 

Ruthénium 210 190 n.d. n.d. n.d. 

Rhodium 114 125 n.d. 55 n.d. 

n.d. : non détecté  

Source : Whyte et Boutillier, 1991 

Un suivi des teneurs en platine chez la moule méditerranéenne (Mytilus galloprovincialis), prélevée sur une 
plage urbaine de la ville de Vigo, en Espagne, a montré des augmentations des concentrations de platine 
de 0,30 à 0,68 ng/g entre 1991 et 2001 (Neira et collab., 2015). Cet accroissement était corrélé à la plus 
forte demande de platine dans l’industrie automobile, ainsi qu’au nombre de ventes de voitures plus élevé 
en Espagne et au Portugal pendant cette période. En tenant compte des concentrations retrouvées dans 
le milieu, ceci représente un facteur de bioconcentration de 5 x 103. Ce FBCeau-organisme, qui est plus élevé 
que ceux cités précédemment, peut être expliqué par : (i) les temps d’exposition relativement courts lors 
d’expérimentation en laboratoire, ce qui peut sous-estimer la bioconcentration en raison de l’état 
stationnaire potentiellement non atteint; (ii) l’absorption de particules en suspension contenant des 
concentrations en platine élevées dans des conditions ambiantes réelles, comme c’est le cas dans cette 
étude; (iii) l’absence de période de dépuration des organismes, le contenu du système digestif pouvant 
contribuer à surestimer le FBC. Notons que ce FBC est d’un à deux ordres de grandeur inférieurs à ceux 
obtenus pour d’autres métaux chez des moules du même secteur (zinc : 5 x 105, cuivre : 2 x 104, plomb : 
9 x 104 et cadmium : 1 x 105). Il est par contre équivalent à celui obtenu par Abdou et ses collaborateurs 
(2019) pour des individus de la même espèce prélevés dans le port de Gênes, en Italie, le FBC pour le 
platine étant alors de 4 x 103. 

Un facteur de bioconcentration moyen d’environ 500 a été mesuré chez l’huître creuse (Crassostrea gigas) 
exposée en laboratoire pendant 35 jours à des concentrations de 50 et 100 ng/l de platine 194Pt 
radiomarqué (Abdou et collab., 2018). Un état stationnaire a été obtenu après 21 jours d’exposition. Les 
auteurs attribuent l’atteinte de ce plateau à l’activation de mécanismes d’excrétion ou d’élimination, 
notamment l’augmentation de la production de métallothionéines. 

Un FBCeau-organisme de l’ordre de 103 a été obtenu chez des huîtres creuses recueillies entre 1981 et 2013 
dans la Gironde, dans le sud-ouest de la France (Abdou et collab., 2016). Ceci représente des 
concentrations de 0,80 ± 0,01 à 3,10 ± 0,14 pmol/g (poids sec). Une diminution progressive de 
l’accumulation a été observée au courant des années 1980, qui pourrait s’expliquer par l’arrêt de certaines 
activités industrielles (p. ex., fonderie) le long du bassin versant de la rivière Lot qui se déverse dans la 
Gironde. Une augmentation dans les dernières années suggère l’introduction d’une nouvelle source de 
platine dans le milieu, qui pourrait être liée à la hausse importante de la demande de ce métal pour les 
convertisseurs catalytiques d’automobiles. 

Plusieurs études ont été menées sur les invertébrés d’eau douce, en particulier les moules. Ces études 
sont présentées ci-après. 

Des FBCeau-organisme variant entre 20 et 78 au jour 1 et entre 63 et 153 au jour 4 ont été déterminés chez la 
moule zébrée (Dreissena polymorpha) exposée en laboratoire à une gamme de concentrations de Pt4+ 
(0,1, 1, 10, 100 et 1 000 µg/l) dans une eau douce reconstituée (pH = 7,0 ± 0,5) (Brand et collab., 2019).  

L’accumulation en EGP a été déterminée, en laboratoire, chez la moule zébrée (Dreissena polymorpha) à 
la suite d’une exposition de 10 semaines aux sels solubles de palladium, de platine et de rhodium dissous 
dans l’eau du réseau (Singer et collab., 2005). Les FBC étaient plus élevés pour le platine (370 à 1 390), 
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puis pour le palladium (70 à 880) et le rhodium (40 à 70). Toutefois, l’analyse de la cinétique d’absorption 
a montré que les niveaux de platine étaient stables dans l’organisme, alors que ceux du palladium et du 
rhodium continuaient d’augmenter à la fin de la période d’exposition. En conséquence, les FBC à l’équilibre 
seraient susceptibles d’être plus élevés pour le palladium et le rhodium. La non-atteinte de l’état stationnaire 
a aussi été observée chez la moule d’eau douce Elliptio complanata à la suite de l’exposition en laboratoire 
à des concentrations jusqu’à 500 µg/l de platine et de palladium pendant 28 jours (Mays, 2009). 
L’absorption du platine et du palladium était linéaire tout au long de l’exposition, ce qui indique que les 
moules auraient continué à en accumuler si l’exposition avait été plus longue. 

Zimmermann et ses collaborateurs (2005a) ont aussi étudié la bioaccumulation des EGP chez la moule 
zébrée (Dreissena polymorpha). Cette espèce d’eau douce a été exposée, en laboratoire, au platine, au 
palladium et au rhodium provenant de convertisseurs catalytiques usagés pendant 6, 9 ou 18 semaines. 
Les concentrations d’exposition équivalaient à 241 µg Pt/l, 266 µg Pd/l et 121 µg Rh/l. Deux types d’eau 
ont été testés, soit de l’eau du réseau (pH = 8,2 ± 0,2; dureté = 100 mg/l; COD = 2 mg/l) et de l’eau d’un 
lac contenant des substances humiques (pH = 7,8 ± 0,2; dureté = 15 mg/l; COD = 26 mg/l). Dans les deux 
types d’eau, l’accumulation en palladium dans les tissus mous était la plus importante, suivie par le platine 
et le rhodium. Les tissus mous des moules exposées présentaient des teneurs variant entre 780 et 
4 300 ng/g en platine, entre 720 et 6 300 ng/g en palladium et entre 270 et 1 900 ng/g en rhodium. Les 
accumulations étaient significativement supérieures en présence de substances humiques 
comparativement à l’eau du réseau. Les FBC calculés par les auteurs sont présentés au tableau 19. 

Tableau 19 – Facteurs de bioconcentration (FBC) obtenus à la suite de l’exposition de la moule zébrée à 
des EGP provenant de convertisseurs catalytiques usagés 

Type d’eau 
Temps 

d’exposition 
(semaines) 

FBC 

Platine Palladium Rhodium 

Eau du réseau 

6 3,22 ± 0,17 2,70 2,19 ± 0,21 

9 3,51 ± 0,02 3,02 3,33 ± 0,31 

18 5,47 ± 0,24 5,31 5,03 ± 0,38 

Eau en présence de substances 
humiques 

6 6,59 ± 0,01 4,92 5,00 ± 0,36 

9 18,00 ± 0,87 23,86 15,35 ± 0,07 

Source : Zimmermann et collab., 2005a 

Ces facteurs de bioconcentration ont été comparés à ceux obtenus par les mêmes auteurs lors de 
l’exposition de la moule zébrée à des poussières prélevées en bordure de route contenant 29 ng/g de 
palladium, 244 ng/g de platine et 26 ng/g de rhodium (Zimmermann et collab., 2002). Dans cette étude, 
bien que la durée d’exposition ait été plus longue (26 semaines), la bioaccumulation des EGP était deux 
ordres de grandeur inférieurs pour le platine et le rhodium, et un ordre de grandeur inférieur pour le 
palladium (tableau 20) par rapport à l’étude de 2005 (Zimmermann et collab., 2005a). La moule zébrée 
étant un organisme filtreur, les auteurs attribuent cette différence à la taille des particules, celle-ci étant 
supérieure dans les poussières utilisées pour l’exposition des moules lors de la première étude 
(Zimmermann et collab., 2002). 
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Tableau 20 – Facteurs de bioconcentration (FBC) obtenus à la suite de l’exposition de la moule zébrée à 
des EGP provenant de poussières prélevées en bordure de route 

Type d’eau 
Temps 

d’exposition 
(semaines) 

FBC 

Platine Palladium Rhodium 

Eau du robinet 26 0,06 0,8 0,04 

Eau en présence de substances 
humiques  0,06 1,8 0,20 

Source : Zimmermann et collab., 2002 

En reprenant le même protocole que celui établi par Zimmermann et ses collaborateurs (2002), Sures et ses 
collaborateurs (2002) rapportent des accumulations dans les tissus mous de la moule zébrée d’environ 
3,3 ng/g en palladium, 1,5 ng/g en platine et 0,11 ng/g en rhodium. À nouveau, l’accumulation en palladium 
est supérieure à celle des autres EGP chez cette espèce. Par contre, Sures et Zimmermann (2007) ont 
démontré, lors d’une étude subséquente réalisée sur une période de quatre semaines, que l’accumulation du 
palladium est atténuée en présence de substances humiques, contrairement au platine et au rhodium 
(tableau 21). Les auteurs attribuent ces résultats à la formation de complexes métalliques entre le palladium 
et des fractions différentes des substances humiques, l’eau utilisée dans ces études contenant entre 30 et 
45 % d’acides fulviques et 20 % d’acides humiques. Ainsi, le palladium se lierait de façon préférentielle aux 
substances fulviques. Celles-ci ont généralement des masses moléculaires plus faibles que les acides 
humiques et l’humine, de sorte que les complexes acide fulvique-palladium sont probablement trop petits 
pour être filtrés par le cténidie des moules zébrées. Ceci entraîne une plus faible accumulation du palladium 
en présence de substances humiques par rapport à l’eau du réseau. Le platine semble se lier de préférence 
à une fraction légèrement soluble, mais biologiquement disponible des matières humiques, ce qui donne des 
accumulations dans l’eau du réseau plus faibles qu’en présence d’acides humiques. 

Tableau 21 – Facteurs de bioconcentration (FBC) obtenus à la suite de l’exposition de la moule zébrée, 
durant quatre semaines, à des EGP en présence et en absence d’acides humiques 

Type d’eau 
FBC 

Platine Palladium Rhodium 

Eau du robinet 43a 471a 51 

Eau en présence de substances humiques 53a 94b 57 

Source : Sures et Zimmermann, 2007 

Les facteurs de bioconcentration variaient de 218,4 à 723,9 chez l’escargot aquatique Marisa cornuarietis 
après une exposition au platine sous forme de PtCl2 pendant 26 jours dans une eau à pH = 7,5 à 8 
(Osterauer et collab., 2009). Les FBC étaient positivement corrélés aux concentrations d’exposition 
(R2 = 0,95). Veltz et ses collaborateurs (1996) rapportent un FBC de 95 chez le polychète Lumbriculus 
variegatus après une exposition, en laboratoire, de 30 jours au PtCl4 dissous dans de l’eau distillée. 

La bioaccumulation des EGP chez l’isopode d’eau douce épibenthique Asellus aquaticus a été étudiée en 
milieu naturel et en laboratoire (Moldovan et collab., 2001). Lorsqu’exposés à des teneurs en platine, en 
palladium et en rhodium dans les sédiments de 55, 38 et 9 ng/g respectivement, les isopodes prélevés en 
milieu naturel présentaient des teneurs de 155,4 ± 73,4 ng/g en palladium, de 38,0 ± 34,6 ng/g en platine 
et de 17,9 ± 12,2 ng/g en rhodium (poids sec). Ces accumulations correspondent à des FBCsédiments-organisme 
de 3, 1 et 2 respectivement. En laboratoire, l’exposition de l’isopode à des solutions standards individuelles 
d’EGP jusqu’à 500 µg/l pendant 24 heures a permis d’obtenir des FBCeau-organisme largement supérieurs, 
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soit 150, 85 et 7 pour le palladium, le platine et le rhodium respectivement. Des FBC similaires ont été 
obtenus lorsque les organismes ont été exposés à une solution standard mixte d’EGP contenant une 
concentration maximale de 500 µg/l, ce qui tend à montrer l’absence d’interaction entre les trois métaux 
dans cette solution d’exposition. 

Le même isopode a été utilisé pour mesurer l’accumulation en platine d’organismes prélevés dans deux 
rivières et un bassin de rétention de la ville de Göteborg, en Suède (Rauch et Morrison, 1999). Les 
concentrations variaient de 0,04 à 12,4 µg/g (poids sec) avant dépuration et de 0,16 à 4,5 µg/g (poids sec) 
après dépuration. Ces teneurs correspondent à des FBCsédiments-organisme compris entre 4 et 28 et des 
FBCeau-organisme compris entre 80 et 400. Des tests réalisés en laboratoire à l’aide de cet organisme ont 
démontré que le mécanisme d’absorption du platine dépend de la forme présente dans l’environnement, 
le Pt4+ étant plus susceptible d’être pris en charge que le Pt2+.  

Dans le bassin de la rivière Ruhr, en Allemagne, le platine a été détecté dans les amphipodes Gammarus 
pulex ou Dikerogammarus villosus de quatre des huit sites visités, tandis que ce métal a été détecté dans 
l’isopode Asellus aquaticus à un seul site (Haus et collab., 2007). Les concentrations variaient de 0,5 à 
1,3 ng/g (poids humide); ce qui représente des FBCsédiments-organisme de 0,11 pour A. aquaticus et de 
0,15 pour G. pulex (tableau 22). Ces facteurs sont plus faibles que ceux rapportés dans les études de 
Moldovan et ses collaborateurs (2001), et de Rauch et Morrison (1999). Cette différence s’expliquerait par 
le fait que les FBC de cette étude ont été déterminés à partir des teneurs en poids humide, alors que ceux 
des études précédentes l’ont été à partir des concentrations en poids sec. Les facteurs obtenus par Haus 
et ses collaborateurs (2007) sont considérés comme étant relativement élevés par les auteurs et sont 
comparables à ceux du zinc, un élément essentiel. 

Tableau 22 – Teneurs en platine accumulées dans des crustacés prélevés dans le bassin de la rivière 
Ruhr, en Allemagne 

Type d’eau 

Distance 
de la 
route 
(m) 

Concentration en platine (ng/g) 

Sédiments Gammarus 
fossarum 

Asellus 
aquaticus 

Gammarus 
pulex 

Dikerogammarus 
villosus 

Étang dans un jardin 30 ≤ 0,36 ≤ 0,36 – – – 

Étang dans un parc 
municipal 170 4,9 ± 0,1 – 0,54 ± 0,03 – – 

Fossé d’un château à 
Essen 10 ≤ 0,36 – – ≤ 0,36 – 

Étang d’un monastère 40 2,5 ± 5,3 – ≤ 0,36 – – 

Ruisseau près d’un 
stationnement municipal 75 3,7 ± 0,3 – – 0,58 ± 0,02 – 

Ruisseau parallèle à une 
autoroute 30 ≤ 0,36 – ≤ 0,36 1,3 – 

Rivière Ruhr 220 ≤ 0,36 – – – 0,94 ± 0,18 

Rivière Lippe 2 500 ≤ 0,36 – – – 0,81 ± 0,13 

Source : Haus et collab., 2007 

Les accumulations présentées dans le tableau précédent sont équivalentes à celles mesurées chez la 
moule d’eau douce Corbicula sp. prélevée dans la rivière Alb, près de la ville de Karlsruhe, en Allemagne 
(Ruchter et Sures, 2015). La concentration maximale de platine dans les tissus mous était de 1,3 ng/g. En 
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raison du comportement alimentaire filtreur du mollusque, aucune corrélation n’a été déterminée entre les 
concentrations de métaux dans ses tissus et la concentration dans les sédiments. 

L’analyse du platine chez la moule d’eau douce Elliptio complanata, échantillonnée à 37 sites en Caroline 
du Nord, aux États-Unis, a montré que les concentrations dans les tissus variaient de 0,09 à 1,98 ng/g 
(poids sec), alors qu’elles étaient de 0,06 à 1,86 ng/g (poids sec) dans les sédiments (Mays, 2009). Ceci 
représente un FBCsédiments-moules moyen de 3,2, ce qui est plus faible que pour les autres métaux analysés, 
soit le mercure (87) et le cadmium (88). Les teneurs en platine dans les tissus des moules et dans les 
sédiments étaient corrélées à la population humaine résidant au pourtour du bassin versant visité. 

3.6. Poissons 
En exposant l’anguille européenne (Anguilla anguilla), en laboratoire, dans de l’eau du réseau 
(pH = 8,5 ± 0,2), pendant quatre semaines à des poussières prélevées à proximité d’une route achalandée 
(concentrations d’EGP de 101,3 ng Pt/g, 18,7 ng Rh/g et 21,3 ng Pd/g), Sures et ses collaborateurs (2001) 
rapportent une nette accumulation de palladium dans le foie des poissons, ce qui indique qu’une fraction 
non négligeable des EGP est biodisponible dans le milieu d’exposition (tableau 23). Les anguilles n’ayant 
pas été alimentées lors de l’exposition, les auteurs suggèrent que la prise en charge est effectuée par les 
branchies, avant d’être transportée par le système sanguin vers les organes internes. 

Tableau 23 – Accumulations en EGP dans différents organes de l’anguille européenne (Anguilla anguilla) 

Organe 
Accumulation (ng/g) 

Référence 
Platine Palladium Rhodium 

Reins 
≤ 0,06 – 0,07 ± 0,07 Sures et collab., 2003 

– ≤ 0,10 – Sures et collab., 2001 

Foie 
≤ 0,06 – ≤ 0,02 Sures et collab., 2003 

– 0,18 ± 0,05 – Sures et collab., 2001 

Muscles 
≤ 0,06 – ≤ 0,02 Sures et collab., 2003 

Intestin 

 

Toujours chez l’anguille européenne, une exposition à des sels de platine et de rhodium dissous dans une 
eau du réseau, avec (pH = 8,2 ± 0,1; dureté = 93 ± 9 mg/l; COD = 14 mg/l) ou sans (pH = 7,7 ± 0,1; 
dureté = 37 ± 10 mg/l; COD = 2 mg/l) acides humiques, a mis en évidence l’influence du milieu d’exposition 
sur la distribution des métaux dans les différents organes (Zimmermann et collab., 2004). Ainsi, la présence 
d’acides humiques aurait eu un effet protecteur pour la majorité des organes étudiés (foie, rate, intestin et 
branchies). Par contre, les reins contenaient significativement plus de platine et de rhodium lorsque les 
anguilles étaient exposées en présence d’acides humiques. La prise en charge du palladium était 
généralement supérieure à celle des autres EGP. 

Le parasite naturel de l’anguille européenne, Paratenuisentis ambiguus, semble être un indicateur sensible 
de la présence d’EGP. Les concentrations en EGP mesurées dans ce ver intestinal sont 1 600 et 50 fois 
supérieures en rhodium et en platine que dans l’eau à la suite d’une exposition en laboratoire de six 
semaines dans de l’eau de rivière (pH = 8,6 ± 0,1; dureté = 13,0 ± 0,8 mg/l) contenant 60 ng Pt/l et 
13 ng Rh/l (Sures et collab., 2003). Le parasite intestinal du barbeau commun (Barbus barbus), le ver 
Pomphorhynchus lævis, accumule également les EGP de façon beaucoup plus importante que son hôte à 
la suite d’une exposition en laboratoire de 28 jours à des concentrations dissoutes de 71 ng/l de platine et 
de palladium et de 28 ng/l de rhodium dans de l’eau de rivière (pH = 8,2 ± 0,3) (Sures et collab., 2005). 
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Dans le cas de ce dernier parasite, les facteurs de bioconcentration étaient de 350 pour le platine, de 1 120 
pour le rhodium et de 700 pour le palladium. 

Ainsi, en plus d’être retrouvés dans les branchies, les EGP ont tendance à s’accumuler dans le foie, les 
reins, l’intestin et les muscles des poissons (tableau 24). 

Tableau 24 – Facteurs de bioconcentration des EGP dans différents organes de poissons 

Espèce Organe 
FBC 

Référence 
Platine Palladium Rhodium 

Barbeau commun  
(Barbus barbus) 

Muscles 10b n.d. n.d. 

Sures et collab., 
2005 

Foie 125b 250b 60b 

Reins 125b 250b 60b 

Branchies 1 300b 1 700b 1 150b 

Intestin 30b ndb 35b 

Anguille européenne  
(Anguilla anguilla) 

Muscles 
– 0,003c – Zimmermann et 

collab., 2005b 

n.d. – n.d. Zimmermann et 
collab., 2004 

Intestins 

– 0,03c – Zimmermann et 
collab., 2005b 

8,7 ± 5,4 – 0,7 ± 0,2 Zimmermann et 
collab., 2004 0,9 ± 0,4d – 0,6 ± 0,1d 

Reins 

0,002c 0,12c – Zimmermann et 
collab., 2005b 

5,2 ± 2,3 – 0,5 ± 0,4 Zimmermann et 
collab., 2004 6,2 ± 1,0d – 1,0 ± 0,3d 

Foie 

0,002c 0,12c – Zimmermann et 
collab., 2005b 

2,6 ± 1,1 – 1,2 ± 0,5 Zimmermann et 
collab., 2004  1,3 ± 0,6d – 0,6 ± 0,3d 

Sang n.d. – n.d. 

Zimmermann et 
collab., 2004 

Bile 
6,7 ± 2,0 – 0,3 ± 0,1 

5,5 ± 2,7d – 0,2 ± 0,1d 

Branchies 
4,3 ± 0,7 – 0,16 ± 0,04 

0,08 ± 0,02d – 0,12 ± 0,01d 

Rate 
n.d. – 0,5 ± 0,2 

n.d.d – 0,2 ± 0,1d 
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Espèce Organe 
FBC 

Référence 
Platine Palladium Rhodium 

Danio zébré  
(Brachydanio rerio) Intestin 225 – – Jouhaud et 

collab., 1999b 

n.d. : non détecté  

a Concentration dans le tissu / Concentration dans l’eau 
b FBC estimé à partir des figures présentées dans l’étude 
c Calculé à partir de la concentration nominale, avec des concentrations non représentatives de celles retrouvées 
dans l’environnement  
d Avec ajout de matière organique dissoute dans le milieu d’exposition 

 

Quelques études se sont penchées sur l’accumulation d’EGP par des embryons de poissons. Après sept 
jours d’exposition à différentes concentrations de PtCl2 dans une eau à pH = 7,5 à 8, les FBC étaient de 
l’ordre de 5 à 55 chez les embryons de poisson-zèbre (Danio rerio) (Osterauer et collab., 2009). La prise 
en charge du platine était proportionnelle à la concentration retrouvée dans le milieu d’exposition 
(R2 = 0,99). Les FBC variaient, quant à eux, de 95,9 à 255,1, après une exposition de 48 heures au 
palladium sous forme de PdCl2 (Chen et collab., 2015). Encore une fois, l’accumulation de palladium par 
les embryons de poisson-zèbre était positivement corrélée aux teneurs dans le milieu. Comparativement 
au palladium, les facteurs d’accumulation à la suite d’une exposition au platine sont plus faibles, laissant à 
penser que le palladium est plus biodisponible que le platine. 

Une seule étude a été répertoriée sur l’accumulation en iridium dans les tissus de la faune ichtyenne (Heit 
et collab., 1989). La concentration d’iridium dans le système digestif (estomac et intestins) de la perchaude 
(Perca flavescens) dans un lac chroniquement acide (pH 5,1 à 5,4) de la région des Adirondack, dans l’État 
de New York, aux États-Unis, était de 2,1 µg/g (poids sec), alors que cet élément n’a pas été détecté dans 
un lac à pH neutre (pH 6,5 à 6,8) de la même région ni dans un lac à pH variable (pH de 5,8 à 6,7). Ces 
données laissent sous-entendre que l’iridium est plus biodisponible dans les eaux plus acides. 

3.7. Amphibiens et reptiles 
Aucune étude portant sur le potentiel de bioaccumulation des EGP sur les amphibiens et les reptiles n’a 
été répertoriée dans la littérature. 

3.8. Oiseaux 
Une seule étude de laboratoire portant sur la bioaccumulation des EGP chez les oiseaux a été répertoriée 
dans la littérature (Gagnon et Patel, 2007). Des embryons de poulets ont reçu, à leur septième et 
quatorzième jour d’incubation, des injections de platine à des concentrations comprises entre 0,1 et 10 mg/l 
ou d’un mélange contenant des proportions égales (0,1 ou 1,0 mg/l) de platine, de palladium et de rhodium 
sous forme d’acide hexachloroplatinique (H2[PtCl6].6H2O), de PdCl2 et de RhCl3. Les résultats ont montré 
que, dans la majorité des traitements, la quantité de platine accumulée était environ 2 à 6,5 fois plus élevée 
dans le cerveau que dans le tissu hépatique des embryons (tableau 25). Les teneurs en EGP mesurées 
dans ces tissus étaient proportionnelles à la concentration d’exposition. Cependant, lors de l’injection de 
1,0 mg/l de platine, l’accumulation dans le cerveau et dans le foie était comparable. À l’inverse, l’exposition 
au mélange contenant 1,0 mg/l d’EGP a entraîné une accumulation de platine significativement supérieure 
dans le foie que dans le cerveau. L’accumulation dans les différents tissus serait reliée à l’induction de 
métallothionéine dans chacun de ces tissus. D’ailleurs, l’exposition par un mélange de platine, palladium 
et rhodium semble favoriser l’accumulation du platine et l’induction de métallothionéine dans le foie, mais 
pas dans le cerveau. La présence de platine dans le tissu cérébral suggère que la barrière hémato-
encéphalique non développée des embryons est perméable aux EGP. 
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Tableau 25 – Accumulations en platine dans le foie et le cerveau d’embryons de poussins exposés à 
différentes concentrations de platine et d’EGP 

Traitement Platine dans le foie 
(mg/g) 

Platine dans le cerveau 
(mg/g) 

Témoin 0 0 

0,1 mg/l Pt 0,012 ± 0,004a 0,028 ± 0,01ab 

1,0 mg/l Pt 0,044 ± 0,016b 0,044 ± 0,014bc 

5,0 mg/l Pt 0,005 ± 0,002a – 

10,0 mg/l Pt – – 

0,1 mg/l Pt + Pd + Rh 0,013 ± 0,005a 0,061 ± 0,02c 

1,0 mg/l Pt + Pd + Rh 0,038 ± 0,01b 0,003 ± 0,0004a 

Les lettres indiquent des différences significatives entre les traitements.  

Les échantillons à 10 mg/l de platine n’ont pu être analysés puisque les oiseaux sont 
morts avant la fin de l’expérience. 

Source : Gagnon et Patel, 2007 

 
Les échantillons provenant de rapaces sont utiles pour l’étude de l’impact des EGP, car ces oiseaux se 
trouvent autant dans les milieux urbains que ruraux et sont invariablement au sommet de la chaîne 
alimentaire. Les teneurs en EGP accumulées dans différents organes de deux espèces d’oiseaux de proie, 
le faucon pèlerin (Falco peregrinus) et l’épervier d’Europe (Accipiter nisus), sont présentées au tableau 26. 
Les échantillons ont été récoltés dans les environs de la ville de Göteborg, en Suède. Les teneurs en platine 
dans le sang étaient supérieures à celles mesurées dans les tissus (Ek et collab., 2004b; Jensen et collab., 
2002). Les niveaux de platine dans les plumes, le sang, les œufs, les matières fécales, le foie et les reins 
des faucons pèlerins étaient de l’ordre de 0,2 à 2,7 ng/g (poids sec). Ceux du palladium dans ces tissus 
variaient entre 0,3 et 1,4 ng/g (poids sec) et ceux du rhodium, entre 0,3 et 0,6 ng/g (poids sec). Comme il 
est indiqué dans le tableau 26, dans le foie, les concentrations en palladium et en rhodium étaient 
significativement plus élevées que celles en platine, ce qui suggère que le palladium et le rhodium sont 
plus facilement absorbés au niveau de cet organe que le platine. À la lumière de ces résultats, les auteurs 
suggèrent que, chez ces oiseaux, les EGP sont pris en charge de la même manière dans le sang, tandis 
que le palladium et le rhodium sont plus facilement transférés aux œufs, au foie et aux reins. Puisque les 
concentrations en EGP dans les œufs étaient faibles, un transfert de la mère vers le poussin n’est pas 
anticipé par les auteurs. 

Bien qu’Ek et ses collaborateurs (2004b) aient démontré que les concentrations d’EGP sont généralement 
plus élevées chez les oiseaux vivants dans les zones urbaines, une tendance spatiale significative a pu 
être établie en analysant le platine dans les fèces. Ceci est dû à la présence massive d’automobiles, au 
transport sur de longues distances des particules relarguées par les catalyseurs et au fait que les oiseaux 
migrent et s’alimentent sur de grandes distances. En Suède, l’analyse des concentrations de platine, 
palladium et rhodium dans les plumes de différentes espèces d’oiseaux, entre 1917 à 1999, a révélé une 
tendance temporelle claire quant à l’évolution des teneurs en EGP dans l’environnement (figure 5). L’étude 
indique des concentrations significativement plus élevées en rhodium chez l’épervier et le faucon pèlerin 
après 1986, ce qui concorde avec les années où la Suède a légiféré sur l’obligation d’équiper les systèmes 
d’échappement des voitures de convertisseurs catalytiques (Jensen et collab., 2002). Les concentrations 
moyennes d’EGP dans les plumes d’oiseaux de proie après 1986 ont varié de 0,3 à 1,8 ng/g pour le platine, 
de 0,6 à 2,1 ng/g pour le palladium et de 0,1 à 0,6 ng/g pour le rhodium. Une analyse plus poussée des 
plumes a permis de voir que seul le palladium peut pénétrer à l’intérieur des plumes, le platine et le rhodium 
ayant tendance à se déposer à leur surface (Jensen et collab., 2002). Précisons que des métaux 
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transportés dans le sang peuvent être séquestrés dans les plumes en croissance, en se liant à des groupes 
sulfhydryles retrouvés dans la kératine (Goede et De Bruin, 1984). Lorsque la plume est entièrement 
formée, le flux sanguin à travers l’artère axiale cesse. Ainsi, des accumulations de métaux peuvent être 
observées à l’intérieur de la plume à cause des concentrations retrouvées dans le sang. 

 

Figure 5 – Évolution temporelle des teneurs en EGP dans les plumes de faucons pèlerins (a) et d’épervier 
d’Europe (b). Figure tirée de Jensen et collab. (2002) 
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Tableau 26 – Concentrations mesurées dans différents organes d’oiseaux 

Espèce Organe Années 
Accumulation (ng/g) 

Référence 
Platine Palladium Rhodium 

Faucon pèlerin 
Falco peregrinus 

Plumes 1986 à 2000 0,5 1,4 0,3 Jensen et collab., 2002 

Sang 1995 à 2001 2,7 0,8 0,6 

Ek et collab., 2004b 

Œufs 1992 à 2000 0,4 0,5 0,3 

Fèces 1997 à 2001 0,2 – – 

Foie 1985 à 1995 0,2 0,7 0,3 

Reins 1985 à 1995  0,2 0,3 0,3 

Épervier d’Europe 
Accipiter nisus 

Plumes 1988 à 1996 1,8 ± 0,8 2,1 ± 0,9 0,6 ± 0,2 Jensen et collab., 2002 

Œufs 1995 et 1996 0,5 0,5 0,5 Ek et collab., 2004b 

Faucon gerfaut 
Falco rusticolus Plumes 1999 0,65 0,6 0,3 – 0,6 Jensen et collab., 2002 

Lagopède 
Lagopus lagopus Plumes 1999 0,65 1,0 0,3 Jensen et collab., 2002 

Moineau 
domestique 

Passer domesticus 
Plumes 1997 et 1998 22,2 ± 11,1 7,0 ± 1,7 0,2 ± 0,1 Jensen et collab., 2002 

Pigeon biset 
Columba livia Muscles 1987 – 0,511 – Abbasi, 1987 
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3.9. Mammifères 
Plusieurs études, réalisées en laboratoire, ont cherché à évaluer le potentiel de bioaccumulation des EGP 
chez les mammifères dépendamment de la voie d’exposition considérée. Les résultats disponibles sont 
présentés dans les paragraphes suivants. 

À la suite de l’administration de PtCl4 par voie orale à des rats, la fraction bioaccessible de ce métal 
représentait environ 1 % de la dose totale administrée (Moore et collab., 1975b). La majorité du platine 
était excrété par les fèces et l’urine dans les 24 premières heures (Artelt et collab., 1998). Le platine résiduel 
était principalement retrouvé dans les reins, où il était environ huit fois plus élevé que dans le foie ou la rate 
et 16 fois plus élevé que dans le sang (Holbrook et collab., 1977). 

D’après les études disponibles, la répartition tissulaire du palladium chez les mammifères, lorsque 
l’exposition se fait par voie orale, est sensiblement la même que celle du platine. Ainsi, après 14 ou 90 jours 
d’exposition au K2PdCl6 par l’eau de boisson, la principale voie d’excrétion chez des rats mâles Wistar était 
les fèces, possiblement à cause de la faible absorption intestinale du palladium (Iavicoli et collab., 2010a; 
Iavicoli et collab., 2009). Dans ces études, quelle que soit la durée de l’exposition, le palladium était retrouvé 
en plus grande quantité dans les reins et ne s’accumulait pas dans le foie, les poumons, la rate ou les os. 
Ces résultats confirment ceux de Holbrook et ses collaborateurs (1977) qui avaient observé que les teneurs, 
dans les reins de rats exposés par voie orale pendant quatre semaines à du PdCl2, était 7 fois supérieures à 
celles retrouvées dans le foie et 18 fois celles mesurées dans la rate. 

La distribution tissulaire de l’iridium chez les rats Wistar femelles exposés par l’eau de boisson à des 
concentrations de 1 à 1 000 µg/l pendant 90 jours a montré que ce métal était retenu majoritairement par 
les reins et la rate (Iavicoli et collab., 2012). Des petites quantités ont été retrouvées dans les poumons, le 
foie et le cerveau (tableau 27). Les teneurs dans le cerveau indiquent que l’iridium peut traverser la barrière 
hémato-encéphalique. Tout comme pour le palladium, cette étude a mis en évidence que l’élimination de 
l’iridium se fait essentiellement par les fèces, probablement en raison d’une faible absorption intestinale. 
D’après les travaux de Hamilton et ses collaborateurs (1951a, 1951b), l’absorption gastro-intestinale de 
l’iridium représente environ 10 % de la dose administrée. 

Tableau 27 – Distribution en iridium (en ng/g; poids sec) dans différents tissus de rats ayant été exposés 
par voie orale, par leur eau de boisson, pendant 90 jours 

Dose  
(µg/l) Foie Rate Poumons Reins Cerveau 

0 0,02 ± 0,02 0,007 ± 0,002 0,02 ± 0,02 0,03 ± 0,02 0,005 ± 0,001 

1 0,13 ± 0,05 0,41 ± 0,07 0,17 ± 0,04 0,95 ± 0,17 0,02 ± 0,01 

10 0,86 ± 0,13 4,06 ± 0,60 1,45 ± 0,16 7,13 ± 1,50 0,10 ± 0,02 

100 8,06 ± 1,70 34,4 ± 8,3 12,8 ± 2,3 66,2 ± 27,6 2,8 ± 4,3 

250 33,3 ± 2,6 114 ± 17 49,7 ± 7,1 248 ± 79 2,2 ± 0,3 

500 76,1 ± 11,2 290 ± 53 118 ± 20 507 ± 182 4,3 ± 1,4 

1 000 147 ± 57 595 ± 222 258 ± 101 1 124 ± 643 9,9 ± 4,1 

Source : Iavicoli et collab., 2012 

Lorsque l’exposition ne se fait pas par voie orale, les voies d’élimination des EGP changent, de même que 
la répartition tissulaire. Ainsi, dans le cas du platine, après l’administration intraveineuse de chlorure de 
platine radiomarqué chez des rats, la majorité du platine était excrétée dans l’urine et, dans une moindre 
mesure, dans les fèces (Moore et collab., 1975b). Artelt et ses collaborateurs (1999) rapportent des 
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résultats semblables après l’injection intraveineuse de 1 064 μg de K2PtCl4 chez des rats femelles. Une 
excrétion de 35 % était observée dans les trois premiers jours suivant l’injection et de 86 % après 28 jours. 
Le platine résiduel était plus élevé dans le sang, les reins, le foie, la rate et les glandes surrénales. Les 
auteurs ont également démontré que la rétention du platine était supérieure après une injection 
intraveineuse qu’à la suite d’une administration par voie orale. D’après les études de Hamilton et ses 
collaborateurs (1951a, 1951b), l’élimination et la répartition tissulaire de l’iridium chez des rats exposés par 
injection intraveineuse étaient sensiblement les mêmes que celles du platine. 

Sabbioni et ses collaborateurs (2015) ont étudié les niveaux en 191Pt, en 103Pd et en 101mRh chez des rats 
après une injection intrapéritonéale de 191PtCl4, de Na2103PdCl4 ou de Na2101mRhCl6 (dose de 114 ng Pt/kg 
de poids corporel; 24 ng Pd/kg de poids corporel et 16 ng Rh/kg de poids corporel). Seize heures après 
l’injection, de 30 à 35 % du 103Pd et du 191Pt, comparativement à 10 % dans le cas du 101mRh, ont été 
retrouvés dans le plasma, principalement liés à l’albumine, et, dans une moindre mesure, à la transferrine. 
Les EGP étaient surtout accumulés dans les reins, la rate, les glandes surrénales, le foie, le pancréas et 
l’intestin grêle (tableau 28). L’analyse de la distribution intracellulaire a montré que les EGP étaient 
principalement accumulés dans la fraction nucléaire du foie et dans le cytosol des reins, ce qui serait relié 
à leur forte affinité aux macromolécules biochimiques retrouvées dans ces organes. 

Tableau 28 – Distribution en platine, en palladium et en rhodium dans différents tissus de rats 16 heures 
après l’injection unique de chacun de ces EGP par voie intrapéritonéale 

Organe 
Accumulation (ng/g) 

Platine Palladium Rhodium 

Reins 730 ± 41 130 ± 14 132 ± 15 

Glande surrénale 460 ± 18 25 ± 10 12,4 ± 2,5 

Rate 360 ± 16 120 ± 10 60 ± 5 

Foie 240 ± 30 49 ± 6 38 ± 2 

Pancréas 190 ± 30 33 ± 9 28 ± 5 

Poumons 90 ± 18 19 ± 4 22 ± 6 

Testicules 88 ± 6 8,4 ± 0,7 12 ± 1 

Cœur 63 ± 12 18 ± 5 22 ± 3 

Fémur 57 ± 14 6 ± 2 12 ± 4 

Graisse 51 ± 20 19 ± 4 6,4 ± 3,5 

Muscles 26 ± 13 13 ± 2 3,6 ± 0,4 

Peau 11 ± 3 3,6 ± 0,9 2,8 ± 0,9 

Cerveau 2,0 ± 1,1 1,9 ± 0,4 0,3 ± 0,1 

Thyroïde 5,7 ± 0,6 1,4 ± 0,6 0,3 ± 0,1 

Thymus 3,4 ± 1,0 0,7 ± 0,2 0,9 ± 0,2 

Trachée 14 ± 3 7,2 ± 1,5 68 ± 2 

Duodénum 21 ± 4 4,2 ± 0,6 4 ± 1 

Estomac 43 ± 2 4,7 ± 0,2 9 ± 2 
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Organe 
Accumulation (ng/g) 

Platine Palladium Rhodium 

Intestin grêle 120 ± 32 23 ± 3 25 ± 4 

Gros intestin 28 ± 5 5,4 ± 1,5 32 ± 1 

Sang* 280 ± 44 48 ± 6 24 ± 5 

Plasma 215 ± 11 34,6 ± 4,2 21,4 ± 3,3 

* pg/ml  
Source : Sabbioni et collab., 2015 

 
Moore et ses collaborateurs (1975c) ont exposé des rats à différentes formes de platine radiomarqué 
(chlorure de platine, oxyde de platine, sulfate de platine et platine métal), par inhalation, à des 
concentrations de 5 à 8 mg/m3 pendant 48 minutes. Les résultats indiquent une absence de différence 
significative de clairance pulmonaire entre les différents composés testés. Cette clairance pulmonaire 
correspond à une élimination par remontée œsophagique, puis une excrétion dans les fèces. Une 
élimination rapide est observée pendant les 24 premières heures, suivie d’une phase plus lente. La 
rétention dans l’ensemble du corps était de 20 à 40 % après 24 heures et de moins de 10 % après 10 jours. 
L’élimination par les reins était très faible, ce qui tend à confirmer une faible absorption par la voie gastro-
intestinale. Le platine résiduel était principalement retrouvé dans les poumons et, dans une moindre 
mesure, dans le sang, les reins, la rate et le foie (Pyrzynska, 2000). 

L’exposition de rats pendant un maximum de 90 jours à des particules semblables à celles émises par les 
automobiles montre que le platine peut être pris en charge à la suite de son inhalation ou de son 
administration par voie intratrachéale (Artelt et collab., 1999). En effet, jusqu’à 30 % du platine déposé dans 
les poumons après inhalation était bioaccessible. De ce pourcentage, plus de 90 % étaient liés aux 
protéines dans les différents tissus et liquides corporels. Le reste était présent sous la forme de composants 
de faible poids moléculaire, le plus souvent sous la forme de complexes ioniques (Artelt et collab., 1999). 
La liaison du Pt(II), Pt(IV) et Pd(II) à la métallothionéine a d’ailleurs été démontrée lors d’études antérieures. 
L’affinité de Pt(II) pour la métallothionéine est environ 107 et 30 fois plus élevée par rapport au zinc et au 
cadmium respectivement (Zhang et collab., 1997; cités dans Zimmermann et Sures, 2004). Le Rh(III) a 
également démontré des affinités pour la métallothionéine (Nielson et collab.. 1985; cités dans 
Zimmermann et Sures, 2004). Ainsi, d’après ces résultats, la liaison aux protéines semble jouer un rôle 
majeur dans l’accumulation des EGP dans les organismes (Zimmermann et Sures, 2004). 

Moore et ses collaborateurs (1975a) ont démontré que l’absorption fœtale de différents sels de platine chez 
des rates gestantes est relativement faible. En effet, 24 heures suivant l’administration par voie 
intraveineuse de 25 µCi de chlorure de platine radiomarqué à des rates gravides, les fœtus contenaient 
0,01 % de la dose administrée à la mère. Les niveaux dans le placenta étaient sensiblement plus élevés 
(0,9 %), démontrant le rôle de protection de cet organe. Des résultats similaires ont été obtenus à la suite 
de l’injection de 103Pd dans des conditions expérimentales semblables (Moore et collab., 1975b). 

Ducoulombier-Crepineau et ses collaborateurs (2007) ont cherché à étudier les effets du platine et du 
palladium pour des animaux de pâturage vivant aux abords des routes. Pour ce faire, ces auteurs ont 
administré par voie orale, quotidiennement, un mélange contenant 200 mg de PtCl2 et de PdCl2 à des 
chèvres. Ces expositions ont entraîné un transfert de ces métaux vers les glandes mammaires et, 
ultimement, dans le lait (tableau 29). Le facteur de transfert était de 0,02 % dans le cas du palladium. Le 
facteur de transfert du platine n’a pu être calculé étant donné que l’accumulation dans le temps n’était pas 
significativement différente de celle avant le début de l’expérimentation. L’étude a également démontré un 
important transfert du palladium et du platine vers les reins et, dans une moindre mesure, vers le foie 
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(tableau 30). Ce dernier résultat est en accord avec ceux obtenus chez des rats adultes mâles exposés 
par voie orale à certains EGP (Holbrook et collab., 1977). 

Tableau 29 – Accumulations en platine et en palladium dans le lait de chèvre à la suite de l’ingestion de 
200 mg de PtCl2 et de PdCl2 

Jours Platine 
(ng/g; poids sec) 

Palladium 
(ng/g; poids sec) 

0 ≤ 0,25 1,2 ± 0,28 

1 0,33 ± 0,13 5,67 ± 2,4 

2 0,42 ± 0,15 8,53 ± 0,07 

3 0,53 ± 0,17 9,28 ± 0,45 

4 1,03 ± 1,17 9,47 ± 2,14 

5 0,35 ± 0,16 8,82 ± 0,70 

6 0,33 ± 0,07 9,13 ± 0,53 

7 0,33 ± 0,11 5,28 ± 1,17 

8 0,42 ± 0,25 5,50 ± 1,56 

Source : Ducoulombier-Crepineau et collab., 2007 

 
Tableau 30 – Accumulations en platine et en palladium (en ng/g; poids sec) dans différents organes de 
chèvres, huit jours suivant l’ingestion de 200 mg de PtCl2 et de PdCl2 

Organe Chèvres témoins Chèvres exposées 

Platine 

Foie 0,4 ± 0,1 8,1 ± 6,6 

Reins 0,50 ± 0,36 73,9 ± 10,7 

Muscles 0,6 ± 0,7 0,6 ± 0,2 

Glandes mammaires 0,5 ± 0,4 2,5 ± 0,9 

Palladium 

Foie 7,0 ± 2,8 18,1 ± 6,6 

Reins 12,6 ± 7,5 268,5 ± 97,6 

Muscles 0,8 ± 0,6 4,9 ± 0,4 

Glandes mammaires 1,3 ± 1,4 14,9 ± 5,6 

Source : Ducoulombier-Crepineau et collab., 2007 

 
Quelques études ont cherché à déterminer les niveaux de bioaccumulation des EGP dans des mammifères 
exposés in situ à ces métaux, dans leurs habitats. Elles sont résumées ci-après. 
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Une étude, réalisée en Italie, a montré que les mulots sylvestres (Apodemus sylvaticus) de deux sites 
urbains et suburbains présentaient des niveaux significativement plus élevés d’EGP dans certains tissus 
par rapport à ceux d’un site de référence (réserve naturelle à 3 km d’une zone urbaine) et d’un site agricole 
(tableau 31) (Marcheselli et collab., 2010.). Les teneurs accumulées dans les différents tissus ne montraient 
aucune différence significative selon le sexe, le poids ou la taille des individus. Les accumulations dans la 
fourrure étaient positivement corrélées à celles dans le foie, les reins et les sols. Ces accumulations 
seraient dues à la circulation routière plus abondante en milieux urbains et suburbains. Les niveaux 
d’accumulation de palladium étaient supérieurs à ceux du platine et du rhodium, ce qui concorde avec les 
résultats d’autres auteurs (Moldovan et collab., 2001; Sures et collab., 2001). Ils concordent également 
avec les études citées précédemment qui montrent que, chez les mammifères, les EGP sont principalement 
accumulés dans les reins. 

Tableau 31 – Accumulations en platine, en palladium et en rhodium (ng/g; poids sec) chez des mulots 
sylvestres prélevés dans différents milieux 

 Site urbain Site suburbain Site agricole Site de référence 

Platine 

Foie ≥ 3 ≤ 3 ≈ 1 ≈ 1 

Reins 9 7 2 2 

Fourrure ≥ 3 ≤ 3 ≈ 1 ≈ 1 

Sol 63,3 ± 4,8 73,3 ± 4,7 2,78 ± 0,31 2,51 ± 0,55 

Palladium 

Foie 5 – 6 5 – 6  2 2 

Reins 14 10 4 4 

Fourrure 2 2 1 1 

Sol 112 ± 19 83,3 ± 4,7 4,07 ± 0,88 4,20 ± 0,52 

Rhodium 

Foie ≈ 1,0 ≈ 1,0 ≈ 0,5 ≈ 0,5 

Reins 3,0 2,5 0,75 0,75 

Fourrure ≈ 1,0 ≈ 1,0 ≈ 0,5 ≈ 0,5 

Sol 14,1 ± 1,3 9,70 ± 2,36 0,97 ± 0,36 1,05 ± 0,38 

Source : Marcheselli et collab., 2010 

Des accumulations en osmium ont été rapportées chez le campagnol roussâtre (Myodes glareolus) dans 
les forêts boréales du nord de la Suède, lorsque les organismes étaient prélevés à moins de 2 km d’une 
source de contamination, soit, dans ce cas-ci, une aciérie (Rodushkin et collab., 2011). De nouveau, les 
concentrations les plus élevées ont été mesurées dans les reins (tableau 32). Celles-ci étaient 
négativement corrélées à l’âge des individus et positivement corrélées à leur poids corporel. 
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Tableau 32 – Accumulations en osmium (ng/g) dans différents tissus de campagnols roussâtres, en 
fonction de la distance de la source anthropique 

Organe 
Distance de la source anthropique 

2 km 32 km 122 km 

Muscles 0,008 

≤ 0,002 ≤ 0,002 

Reins 0,022 

Fémur 0,015 

Peau 0,009 

Foie 0,011 

Source : Rodushkin et collab., 2011 

Pour sa part, Essumang (2008) a mis en évidence l’accumulation des EGP chez des mammifères 
aquatiques, des dauphins (Stenella sp.) capturés le long de la côte ghanéenne, en Afrique de l’Ouest. Ces 
métaux étaient retrouvés de façon importante dans le foie, suivi des reins et des muscles (tableau 33). Il 
est possible que ces EGP aient pu provenir de l’ingestion de poissons contaminés. 

Tableau 33 – Accumulations en EGP chez différents organes de dauphins capturés le long de la côte 
ghanéenne 

Organe 
Accumulation (ng/g) 

Platine Palladium Rhodium 

Reins ≤ 1 – 161 ≤ 1 – 345 ≤ 1 – 25 

Foie ≤ 1 – 481 ≤ 1 – 946 ≤ 1 – 37 

Muscles ≤ 1 – 299 ≤ 1 – 258 ≤ 1 – 13 

Source : Essumang, 2008 
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4. P otentiel toxique 

4.1. Bactéries 
Wei et Morrison (1994) ont réalisé des essais de toxicité chez la bactérie marine Photobacterium 
phosphoreum qui ont permis de déterminer une concentration effective pour 50 % des organismes d’essais 
(CE50) affectant la bioluminescence de 25 µg/l pour le chlorure de platine. Dans cette étude, le chlorure de 
platine était plus toxique que le cuivre (200 µg/l). Lors d’un essai avec la même bactérie, des CE50 de 190, 
de 90 et de 90 µg/l ont été obtenus pour le platine, le palladium et le rhodium (Rauch, 2001). Chez la 
bactérie Cupriavidus metallidurans CH34, qui domine les communautés de biofilm retrouvées sur des 
grains d’or naturel, aucune toxicité n’a été observée à la suite d’une exposition de 10 minutes à des 
concentrations de 39 et de 3,4 mg/l sous forme de Pt(II) et de Pt(IV) respectivement (Etschmann et collab., 
2016). 

Frazzoli et ses collaborateurs (2007) ont exposé la levure Saccharomyces cerevisiae au platine, au 
palladium et au rhodium sous forme de PdCl2, PtCl2 et RhCl3. Les valeurs de toxicité obtenues après une 
exposition de deux heures démontrent que le rhodium (CE10 = 54 ng/g et CE50 = 217 ng/g) est 
généralement plus toxique pour cette espèce que le platine (CE10 = 197 ng/g et CE50 = 587 ng/g) et le 
palladium (CE10 = 89 ng/g et CE50 = 609 ng/g). La réponse de la levure était corrélée aux concentrations 
en métaux, les R2 étant de 0,908, 0,996 et 0,975 pour le palladium, le platine et le rhodium respectivement. 
Les effets toxiques se traduiraient par l’inhibition de la respiration mitochondriale aérobie. Les auteurs ont 
également réalisé une exposition sur une période de 12 heures. Les résultats montrent une diminution de 
la toxicité du rhodium par rapport aux deux autres métaux testés. Ce résultat suggère l’induction d’un 
mécanisme de protection, tel que la métallothionéine, à des concentrations se situant autour de la CE50. 

Sous forme de nanoparticules, Adams et ses collaborateurs (2014) ont démontré que le palladium 
engendre un effet toxique supérieur chez les microorganismes comparativement au Pd2+. Sur une période 
de 24 heures, toutes les nanoparticules testées (2, 2,5 et 3,1 nm) étaient toxiques à des concentrations 
supérieures à 10-5 M. L’inhibition de la croissance était plus marquée chez Staphylococcus aureus, une 
espèce à Gram positif, que chez Escherichia coli, une espèce à Gram négatif. Les nanoparticules du plus 
petit diamètre testé (2 nm) présentaient une toxicité plus élevée que les nanoparticules sensiblement plus 
grosses. Dans une autre étude, Farrag et Mohamed (2016) ont évalué les effets de nanoparticules de 
palladium de 1 nm, recouvertes d’une couche de L-glutathion, chez une communauté fongique naturelle 
du sol, à des concentrations d’exposition allant jusqu’à 80 mg/l. À ces concentrations, les auteurs n’ont pas 
mesuré d’effets inhibiteurs significatifs pendant les sept jours d’exposition.  

Chez la bactérie bioluminescente Vibrio fischeri, les CE50 calculées pour une exposition de 15 minutes à 
des nanoparticules de platine de différentes tailles (Pt1 : 3,1 à 10 nm, Pt2 : 4,2 à 21 nm, 
Pt3 : 8,7 à 24,4 nm) étaient de 0,14 mg/l (Pt1), 0,17 mg/l (Pt2) et 0,26 mg/l (Pt3) respectivement (Hlavkova 
et collab., 2019). Pour une exposition de 30 minutes, les CE50 étaient de 0,17, 0,17 et 0,28 mg/l. Les 
nanoparticules de taille inférieure étaient plus toxiques que celles de plus grande taille. 

Enfin, le potentiel génotoxique de composés du platine et du palladium utilisés comme agents 
anticancéreux a été démontré chez plusieurs communautés bactériennes (Alazard et collab., 1982; Pawlak 
et collab., 2014). Toutefois, chez les bactéries, les sels de palladium présentent un potentiel génotoxique 
inférieur à celui des sels de platine. 

4.2. Algues et plantes aquatiques  
La majorité des études disponibles sur le potentiel toxique des EGP pour les plantes aquatiques portent 
sur des algues. Quelques-unes de ces études sont résumées dans les paragraphes suivants. 

Tétrault (2014) a évalué la toxicité du platine et du palladium pour la croissance de l’algue verte 
Chlamydomonas reinhardtii en fonction du pH. Dans un milieu de culture MHSM-1, la CE50-24h du 
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palladium était de 10 ± 1 µg/l à pH 6 et de 7,0 ± 0,3 µg/l à pH 7. À pH 8, la croissance des algues n’était 
pas affectée par la présence de palladium jusqu’à une concentration de 30 µg/l. Pour le platine, à pH 6, la 
CE50-24h était de 24 ± 12 µg/l. Elle était de 5 ± 7 µg/l à pH 7 et de 23 ± 4 µg/l à pH 8. Ainsi, la toxicité du 
platine et du palladium augmentait à pH neutre. De plus, le palladium semblait plus toxique que le platine 
à pH 6. D’après l’auteur, le pH influencerait la toxicité de ces deux éléments en raison de la compétition 
des protons et des ions métalliques pour les sites membranaires des cellules. Tétrault (2014) a également 
mis en évidence qu’une diminution de 90 % du contenu en ammonium (concentration de 1,67 mg/l dans le 
milieu modifié, comparativement à 16,87 mg/l dans le milieu MHSM-1) dans l’eau d’essai a eu un effet 
protecteur sur les algues, aucune toxicité du palladium n’étant alors observée à tous les pH étudiés. En 
revanche, une variation de la concentration de calcium (concentration de 80 mg/l dans le milieu modifié, 
comparativement à 2,72 mg/l dans le milieu MHSM-1) dans le milieu de culture n’a pas eu d’effet sur la 
toxicité du palladium. L’effet de la variation des teneurs en ammonium et en calcium n’a pas été étudié pour 
le platine. 

Rioux (2018) a poursuivi les travaux de Tétrault (2014) et a évalué la toxicité du platine chez l’algue verte 
unicellulaire Chlamydomonas reinhardtii exposée à des concentrations de 0 à 150 μg/l pendant 96 heures 
en présence de 10 mg C/L de matière organique naturelle (MON) de la rivière Suwannee. En absence de 
MON, la CE50 après 48 heures, soit la seule période de temps où une CE50 a pu être déterminée, était de 
102 ± 58 μg/l. En présence de MON, les CE50 calculées à 48, 72 et 96 heures étaient respectivement de 
22 ± 2, 25 ± 1 et 30 ± 2 μg/l. Un plus grand diamètre des cellules a également été observé aux 
concentrations d’exposition les plus élevées, cette augmentation étant causée par une inhibition de la 
division cellulaire liée à la toxicité du platine. Le platine était donc plus toxique en présence de MON, la 
valeur de CE50 calculée à 48 heures étant environ cinq fois plus faible que celle obtenue en absence de 
MON. 

Roy (2009) a également exposé Chlamydomonas reinhardtii à du palladium dans le milieu de 
culture MHSM-1 et a déterminé une CE50-96h, basée sur le taux de croissance maximal, de 8,23 ± 0,05 µg/l 
lorsque la concentration de métal mesurée en solution est utilisée, et de 16,8 ± 0,3 µg/l lorsque la 
concentration nominale de métal est utilisée. Des CE50 plus faibles ont été calculées en utilisant la densité 
cellulaire à différents temps par rapport à la densité cellulaire du groupe témoin, en fonction des 
concentrations en palladium mesurées. Des valeurs de 10,1 ± 0,4 µg/l, 8,7 ± 0,9 µg/l, 6,5 ± 0,3 µg/l et 
5,7 ± 0,5 µg/l ont été obtenues après 24, 48, 72 et 96 heures respectivement. Enfin, cette étude a mis en 
évidence une toxicité plus faible du rhodium pour cette algue. En effet, la croissance de Chlamydomonas 
reinhardtii n’a montré aucune différence significative par rapport aux cellules non exposées à la suite d’une 
exposition à une concentration maximale de 100 µg/l de rhodium pendant 24, 48 et 72 heures (Roy, 2009). 

L’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata a montré une diminution significative de sa croissance (11 et 
19 % respectivement) par rapport au témoin, lorsqu’exposée à 0,1 et 0,25 mg/l de K2PdCl4 pendant 
72 heures dans une eau de référence (Vannini et collab., 2011). La croissance des algues était 
complètement inhibée à une concentration de 0,5 mg/l de K2PdCl4. Des dommages morphologiques, 
principalement au niveau du chloroplaste, ont été observés chez 10 % des cellules exposées à 0,1 mg/l de 
K2PdCl4, chez 40 % des cellules exposées à une concentration de 0,25 mg/l de K2PdCl4 et entre 60 et 90 % 
des cellules exposées à 0,5 mg/l de K2PdCl4. Des modifications de l’ADN ont également été rapportées à 
la suite de l’exposition à ces mêmes concentrations de palladium. Celles-ci incluent une régulation à la 
baisse des enzymes impliquées dans la fixation du dioxyde de carbone (CO2), ainsi que des changements 
au niveau des gènes associés à la photosynthèse, qui concordent avec une diminution significative des 
teneurs en pigments (tableau 34). Ces effets moléculaires seraient responsables de la diminution de la 
croissance algale, des changements morphologiques et des modifications photosynthétiques observés lors 
de l’étude. Précisons que les concentrations testées sont relativement élevées par rapport aux 
concentrations de palladium solubles présentes dans les milieux aquatiques, mais peuvent être retrouvées 
dans des poussières de routes (300 à 400 ng/g de palladium total) (Ravindra et collab., 2004). 
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Tableau 34 – Teneurs en pigments photosynthétiques chez l’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata 
exposée au palladium sous forme de K2PdCl4 

Dose 
(mg/l de K2PdCl4) µg Chla / 108 cellules µg Chlb / 108 cellules µg Car. / 108 cellules 

0 50,3 ± 2 6,7 ± 0,5 17,4 ± 0,8 

0,1 39,0 ± 3* 5,5 ± 0,7* 14,2 ± 1* 

0,25 27,2 ± 3* 3,4 ± 0,4* 10,3 ± 0,4* 

* Différence statistiquement significative par rapport au témoin   
Source : Vannini et collab., 2011 

La toxicité de l’osmium sous forme d’OsO4 a été évaluée chez quatre espèces marines (Marva et collab., 
2014). Après une exposition de sept jours dans une eau de référence, la croissance de l’haptophyte 
Emiliania huxleyi, de la chlorophyte Dictyosphaerium chlorelloides et de la cyanobactérie Microcystis 
aeruginosa était complètement inhibée à une concentration de 1 mg/l d’OsO4. La chlorophyte Tetraselmis 
suecica était plus résistante, 3 mg/l d’OsO4 étant en effet nécessaire pour inhiber totalement sa croissance 
(tableau 35). La concentration inhibant la croissance de 50 % (CI50) variait d’une espèce à l’autre, allant de 
0,1 mg/l d’OsO4 pour E. huxleyi à 0,7 mg/l d’OsO4 pour T. suecica. Une incubation supplémentaire de 
75 jours a permis de montrer que T. suecica et D. chlorelloides étaient capables de s’adapter à la présence 
d’osmium. Ainsi, après l’ajout de 5 mg/l d’OsO4, les taux de mutation induisant une résistance à l’osmium 
ont augmenté et étaient du même ordre de grandeur que ceux obtenus à la suite de l’exposition à d’autres 
métaux, soit 1,6 x 10-6 et 4,0 x 10-7 mutants par génération de cellules chez T. suecica et D. chlorelloides 
respectivement. E. huxleyi et M. aeruginosa n’ont pas pu s’adapter à une exposition aussi longue à ce 
métal. Ceci pourrait s’expliquer par le rapide effet létal observé chez ces espèces, ce qui ne laisserait pas 
suffisamment de temps pour l’apparition de mutations adaptatives. 

Tableau 35 – Pourcentage d’inhibition chez différentes espèces marines exposées à l’osmium sous forme 
d’OsO4 

Concentration 
(mg/l d’OsO4) 

Emiliania 
huxleyi 

Tetraselmis 
suecica 

Dictyosphaerium 
chlorelloides 

Microcystis 
aeruginosa 

0 0 0 0 0 

0,1 52 28 33 38 

0,3 88 42 78 90 

1,0 100 83 100 100 

3,0 100 100 100 100 

Source : Marva et collab., 2014 

 
Rauch et ses collaborateurs (2004b) ont mesuré l’activité photosynthétique de communautés de périphyton 
prélevées en milieu naturel dans la rivière Lärjeån, en Suède. Ces communautés ont été exposées en 
laboratoire, pendant 24 heures, au platine divalent (Pt2+) et au platine tétravalent (Pt4+), dans de l’eau de la 
rivière (pH = 7,2 à 7,6; dureté = 0,4 mmol/l; COD = 0,5 mmol/l) et dans une eau de référence. Aux 
concentrations testées (0,2 à 200 g/l), aucune différence significative n’a été observée par rapport aux 
communautés non exposées. Cependant, lorsque la communauté était exposée dans l’eau de référence, 
l’activité photosynthétique moyenne diminuait significativement avec l’augmentation de la concentration 
d’exposition de Pt2+ ou de Pt4+. Cette différence serait liée à l’absorption des métaux par les composantes 
biotiques présentes dans l’eau de référence, comme la matrice de polysaccharide, et par les composants 
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abiotiques, comme le silt, retrouvés dans l’eau naturelle. Le platine divalent était légèrement plus toxique 
que le platine tétravalent : l’activité photosynthétique à la suite de l’exposition au Pt2+ diminuait à la 
concentration d’exposition la plus faible de 2 µg/l, alors que la diminution d’activité n’était observée qu’à 
l’exposition la plus élevée de 2 mg/l pour le Pt4+. Les CE50-24h n’ont pu être déterminées. 

D’autres résultats disponibles sur la toxicité des EGP chez les algues sont présentés au tableau 36.  

Tableau 36 – Toxicité des EGP chez différentes espèces d’algues 

Espèce Paramètre Durée 
d’exposition 

Concentration 
(mg/l) Référence 

Platine 

Chlorella kessleri 
CE50 

(croissance) 96 heures 1,9 
Fujiwara et collab., 2008 

CL50 24 heures 10,6 

Chlamydomonas reinhardtii CE50 
(croissance) 48 heures 0,005 Roy, 2009 

Palladium 

Chlorella kessleri 
CE50 

(croissance) 96 heures 1,4 
Fujiwara et collab., 2008 

CL50 24 heures 4,1 

Scenedesmus subspicatus 

CE50 
(croissance) 72 heures 0,02 

OMS-IPCS, 2002 CE50 
(croissance) 24 heures 0,03 

CSEO 
(croissance) 72 heures 0,014 

Rhodium 

Chlorella kessleri 
CE50 

(croissance) 96 heures 0,9 
Fujiwara et collab., 2008 

CL50 24 heures 1,3 

Ruthénium 

Chlorella kessleri 

CE50 
(croissance) 96 heures 1,9 

Fujiwara et collab., 2008 

CL50 24 heures 9,4 

CE50 : concentration d’une substance qui a des effets sur 50 % des organismes d’essai 
CL50 : concentration létale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai 
CSEO : concentration sans effet observé 

 
Très peu d’études sont disponibles sur le potentiel toxique des EGP pour les plantes aquatiques. 

En évaluant la croissance de la lentille d’eau Lemna minor, des CE50 calculées pour une exposition de sept 
jours à des nanoparticules de platine de différentes tailles (Pt1 : 3,1 à 10 nm, Pt2 : 4,2 à 21 nm et Pt3 : 
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8,7 à 24,4 nm) étaient de 0,01067 mg/l (Pt1), 0,05 mg/l (Pt2) et 0,1219 mg/l (Pt3) respectivement 
(Hlavkova et collab., 2019). La toxicité étant moins importante en évaluant la biomasse, les CE50 étaient 
de 0,14077, 0,24781 et 0,24937 mg/l respectivement pour Pt1, Pt2 et Pt3. Les nanoparticules de plus petite 
taille étaient plus toxiques que celles de plus grande taille. 

Bednarova et ses collaborateurs (2014) ont exposé, dans une eau de référence (SIS = Swedish Standard 
Medium), la lentille d’eau Lemna minor, pendant sept jours à des concentrations allant jusqu’à 19,5 mg/l 
de PtCl4, 10,6 mg/l de PdCl2 et 10,3 mg/l de RhCl3. À la suite de l’exposition au platine, ils ont observé une 
augmentation des activités antioxydantes et enzymatiques et des changements morphologiques, incluant 
des chloroses et des nécroses. Pour l’inhibition de la croissance, des CE50-7j de 2,37, 5,36 et 2,57 mg/l ont 
respectivement été mesurées pour le platine, le palladium et le rhodium. Diehl et Gagnon (2007) ont 
également observé de graves chloroses de certaines pousses plus âgées de l’élodée du Canada (Elodea 
canadensis), lorsqu’exposées, en laboratoire, à une eau de référence (Sigma® Bold Modified Basal 
Nutrient Solution) contenant certains éléments du groupe platine (spécialement en présence de 5 ng/l de 
platine) pendant 14 jours. Toutefois, ces auteurs n’ont pu mettre en évidence de diminution statistiquement 
significative de la teneur en chlorophylle dans les nouvelles pousses. Le résultat obtenu était le même pour 
une exposition aux métaux seulement ou en présence de cations de calcium et de zinc divalents (Ca2+ : 
120 mg/l et Zn2+ : 12,6 mg/l). L’ajout d’acide humique (5 mg/l) aux élodées cultivées dans 0,1 mg/l de 
platine, de rhodium et de palladium a par contre eu pour effet de diminuer de façon significative les teneurs 
en chlorophylle (Diehl et Gagnon, 2007). Ce résultat pourrait être en lien avec la prise en charge plus 
élevée de ces métaux en présence d’acide humique, comme il est rapporté pour d’autres organismes. 

La plus faible toxicité du rhodium comparativement au platine et au palladium a été rapportée chez la 
jacinthe d’eau (Eichhornia crassipes). Ainsi, après une exposition de 14 jours, les premiers signes de 
toxicité, se traduisant par des chloroses, ont été observés à environ 2,5 mg/l de platine ou de palladium, 
alors qu’aucun effet n’a été observé à la concentration maximale de rhodium testée, soit 10 mg/l (Farago 
et Parsons, 1994). Des nécroses et des racines rabougries ont été observées à la suite de l’exposition de 
cette plante aquatique à 10 mg/l de platine ou de palladium. 

Enfin, sous forme de nanoparticules de taille moyenne de 10 nm, des concentrations de 0,1 à 80 mg Pt/l 
entraînent un stress oxydatif chez les algues Pseudokirchneriella subcapitata et Chlamydomonas 
reinhardtii exposées dans une eau de référence (Sørensen et collab., 2016). L’espèce C. reinhardtii était 
particulièrement sensible, celle-ci étant fortement stressée après deux heures d’exposition à 0,1 mg Pt/l. 
Toutefois, une exposition de 48 heures à des concentrations jusqu’à 10 mg Pt/l n’a pas montré de stress 
oxydatif, ce qui laisse à penser que la population d’algues s’est rétablie au fil du temps. Une récupération 
dans le temps a également été observée pour P. subcapitata, bien que celle-ci soit moins prononcée que 
chez C. reinhardtii. Le pourcentage de cellules présentant des lésions membranaires était < 2 % pour 
P. subcapitata et < 22 % pour C. reinhardtii. Ce résultat suggère que les systèmes antioxydants des deux 
espèces d’algues étaient capables de faire face au stress oxydatif induit par les nanoparticules de platine, 
aux concentrations testées, empêchant ainsi sa progression vers des lésions membranaires. Les auteurs 
ont démontré que la réponse au stress oxydatif des deux espèces d’algues n’est pas régie uniquement par 
le platine dissous. En effet, chez P. subcapitata, toutes les cellules ont été affectées par une exposition aux 
nanoparticules de platine, mais aucune ne l'a été à la suite d’une exposition dans les mêmes conditions 
à PtCl4. Les cellules de C. reinhardtii ont été affectées à la fois par les nanoparticules de platine et PtCl4, 
mais la présence de platine dissous ne peut pas à elle seule expliquer le niveau de stress oxydatif ni la 
récupération observée lorsque les cellules ont été exposées à des nanoparticules de platine. De plus, 
l’exposition de P. subcapitata et de C. reinhardtii aux nanoparticules de platine a entraîné une diminution 
des taux de croissance. Les CE50-48h étaient de 15 et de 201 mg Pt/l respectivement (Sørensen et collab., 
2016). Ces résultats concordent avec celui obtenu par Ksiazyk et ses collaborateurs (2015), où la CE50-72h 
chez P. subcapitata exposée dans une eau de référence aux nanoparticules de platine de taille inférieure 
à 50 nm était de 17 mg Pt/l. Pour ces derniers, la concentration de 9,1 mg Pt/l n’avait eu aucun effet sur la 
croissance de l’algue et celle de 22,2 mg Pt/l inhibait complètement sa croissance. P. subcapitata semble 
ainsi plus sensible aux effets des nanoparticules de platine que C. reinhardtii. Les nanoparticules de platine 
pourraient avoir une affinité plus élevée pour les polysaccharides composant la paroi cellulaire de 
P. subcapitata plutôt que pour les glycoprotéines qui composent celle de C. reinhardtii. 
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4.3. Plantes terrestres 
Quelques études ont évalué les effets du platine et du palladium chez des plantes terrestres. Les résultats 
disponibles sont présentés ci-après. 

La germination et la croissance des racines d’avoine (Avena sativa), de cresson alénois (Lepidium sativum) 
et de tomate (Lycopersicon esculentum) ont été évaluées à la suite d’une exposition à des concentrations 
de 1 à 40 mg/l de Pt2+ sous forme de [Pt(NH3)4](NO3)2 ou de Pt4+ sous forme de PtCl4 dissous dans une 
solution nutritive (Kołton et Czaja, 2015). À toutes les concentrations testées, aucun effet significatif sur la 
germination des graines de tomates et de cresson n’a été observé, alors que chez l’avoine, la germination 
était significativement stimulée uniquement à la plus faible concentration de PtCl4 testée (1 mg/l). En 
analysant la croissance des racines des plants exposés, les résultats montrent que le cresson est l’espèce 
la moins sensible aux deux formes de platine. Après 48 heures, l’exposition à 10 et 20 mg/l de Pt2+ a 
significativement stimulé la croissance des racines de cette espèce par rapport au contrôle, où elle était 
stimulée à des concentrations de 1 et 10 mg/l de Pt4+. Chez les plants d’avoine, la longueur des racines 
était semblable à toutes les concentrations de Pt2+, mais était significativement atténuée à des 
concentrations supérieures à 10 mg/l de Pt4+. Dans le cas des plants de tomates, une diminution 
significative de la longueur des racines a été observée à des concentrations d’exposition de 10 à 40 mg/l 
de Pt4+, alors que les racines n’ont pas été affectées en présence de Pt2+. Les résultats laissent sous-
entendre que le Pt4+ est plus toxique que le Pt2+. Les auteurs apportent cependant un petit bémol à cette 
interprétation puisque les deux espèces de platine n’ont pas été apportées sous la même forme, le premier 
étant sous forme de chlorures tandis que l’autre se trouve sous forme de nitrates et d’ammonium. Ainsi, la 
toxicité observée pourrait être associée à l’introduction d’un anion à la suite de la dissolution du sel de 
platine, le chlorure provenant du PtCl2 pouvant être plus toxique pour les plantes que les ions nitrates et 
ammonium. 

Comparativement au témoin, le poids des racines de radis (Raphanus sativus) exposés pendant sept jours 
à 5,7 mg/l de platine dans une solution nutritive était significativement inhibé (Pallas et Jones, 1978). Dans 
les mêmes conditions d’exposition, le poids des feuilles de poivron (Capsicum annuum) était 
significativement réduit à une concentration de 0,57 et 5,7 mg/l. Il en est de même du poids des feuilles de 
tomates (Lycopersicon esculentum) et de navet (Brassica rapa) à la plus forte concentration d’exposition. 
Dans tous ces cas, des chloroses ont été observées chez les feuilles des plants exposés. Aucun effet n’a 
par contre été rapporté chez le chou-fleur (Brassica oleracea var. botrytis), le haricot (Phaseolus vulgaris), 
le maïs (Zea mays), le pois (Pisum sativum) et le brocoli (Brassica oleracea var. italica) (Pallas et Jones, 
1978). 

L’accumulation de platine dans les racines de peupliers cultivés dans une solution nutritive contenant 
34,8 µg Pt(IV)/l a perturbé le contenu en eau des plants exposés, causant une réduction du taux de 
transpiration ainsi qu’une stimulation de la croissance des racines (Ballach et Wittig, 1996). Une telle 
stimulation a également été observée chez la sétaire verticillée (Setaria verticillata), une graminée de 
l’Afrique du Sud, exposée à 0,5 mg/l Pt2+ sous forme de K2PtCl4 dans une solution nutritive. La croissance 
des racines était stimulée d’environ 65 % de plus par rapport aux plantes témoins (Farago et Parsons, 
1986). Aucune décoloration vasculaire n’a été observée (Farago et Parsons, 1994). 

Gawronska et ses collaborateurs (2018) ont mesuré la toxicité du Pt2+ sous forme de [Pt(NH3)4](NO3)2 chez 
l’arabette des dames (Arabidopsis thaliana) cultivée dans une solution nutritive. Un effet d’hormèse, soit 
une stimulation de la croissance, de l’efficacité de l’appareil photosynthétique et de la biomasse, a été 
observé à une concentration d’exposition de 1 mg/l. Des concentrations plus élevées étaient phytotoxiques, 
causant une inhibition de la croissance, une altération de l’appareil photosynthétique, des lésions 
membranaires et une réduction de la biomasse. Ainsi, les feuilles des plants exposés à des concentrations 
de 10 mg/l présentaient des signes de chlorose ou de nécrose. La photosynthèse nette, dans les plantes 
exposées à 10, 20 et 40 mg/l de Pt2+, était inférieure de 3, 11 et 39 %, respectivement, à celle des plants 
témoins. La teneur en chlorophylle a diminué de façon significative dans les plants exposés dès 20 mg/l, 
atteignant une baisse de 47 % comparativement au témoin à 40 mg/l. La biomasse des plantes a 
probablement été réduite en raison de la dégradation de l’appareil photosynthétique, comme en témoignent 
la teneur plus faible en chlorophylle et la photosynthèse nette réduite. 
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Battke et ses collaborateurs (2008) ont étudié chez l’orge (Hordeum vulgare) les effets d’une exposition à 
des solutions nutritives contenant du palladium particulaire de diamètre variant entre 1 et 12 nm, tel que 
celui des particules émises par les convertisseurs catalytiques automobiles (série A), comparativement à 
des plants exposés à des particules de 1 µm de diamètre (série B). L’exposition des plants d’orge de la 
série A a entraîné des effets significatifs sur la croissance des feuilles : la longueur des feuilles exposées 
est passée de 105 à 115 mm après une exposition à 5 mg Pd/l, par rapport à 120 à 125 mm chez les 
feuilles des plants non exposés. De plus, une rigidité des feuilles exposées au palladium a été notée à des 
concentrations supérieures à 1 mg Pd/l, ce qui est un signe de stress chez la plante. L’exposition à des 
particules de palladium de plus grand diamètre (série B) a entraîné une diminution non significative de la 
longueur des feuilles par rapport aux témoins à des concentrations supérieures à 4 mg Pd/l. Aucune rigidité 
n’a été observée chez les plants de la série B. 

Speranza et ses collaborateurs (2010) ont quant à eux étudié chez le kiwi (Actinidia deliciosa var. Deliciosa) 
la toxicité du palladium particulaire de diamètre variant entre 5 et 10 nm, comparativement à celle du PdCl2. 
Le palladium sous forme particulaire était plus toxique que celui sous forme soluble :  

- En évaluant la germination du pollen, des CE50-90min de 0,23 ± 0,02 mg/l ont été obtenus lors d’une 
exposition au palladium particulaire, comparativement à 3,6 ± 1,6 mg/l lors d’une exposition 
au PdCl2;  

- En ce qui concerne la longueur du tube pollinique, des CE50-90min de 0,13 ± 0,09 mg/l ont été 
obtenus lors d’une exposition au palladium particulaire, comparativement à > 5 mg/l lors d’une 
exposition au PdCl2; 

- Pour ce qui est de la survie du pollen, des CL50-90min de 1,0 ± 0,3 mg/l ont été obtenus lors d’une 
exposition au palladium particulaire, comparativement à 8,0 ± 3,2 mg/l lors d’une exposition 
au PdCl2.  

De plus, une diminution significative du contenu en calcium a été observée chez le pollen exposé au 
palladium sous forme particulaire, par rapport à celui exposé au PdCl2. Les teneurs en palladium étaient 
négativement corrélées à celles en calcium, ce qui signifie que plus la concentration en palladium était 
élevée, plus celle en calcium était faible. Les auteurs mentionnent que la perte de calcium, en présence de 
palladium, pourrait s’expliquer par une altération de la membrane plasmique du pollen, qui pourrait à son 
tour donner lieu à une inhibition de l’émergence et de la croissance du tube pollinique, qui, ultimement, 
peut mener à la mort du grain de pollen. 

Les effets du chlorure de palladium sur le pâturin des prés (Poa pratensis), cultivé dans un milieu nutritif, 
ont été déterminés sur une période de quatre semaines (Benedict, 1970; Sarwar et collab., 1970; cités 
dans OMS-IPCS, 2002). Alors que de faibles teneurs (concentrations non précisées) ont stimulé la 
croissance, des teneurs plus élevées ont provoqué la mort des plants après une semaine pour la 
concentration de 60 mg Pd/l et seulement deux jours pour 300 mg Pd/l. De plus, une inhibition de la 
transpiration a été observée à la suite d’une exposition à 1,8 mg Pd/l. Enfin, des modifications histologiques 
au niveau des stomates, du méristème nodal, des chloroplastes, du mésophylle, des noyaux et des 
nucléoles ont été observées à 6 mg Pd/l. 

La toxicité induite par le palladium a aussi été étudiée chez le pois cultivé (Pisum sativum) à la suite d’une 
exposition dans une solution de Hoagland à des concentrations de 0,10 à 25 mg/l, sur une période 
maximale de 10 semaines (Ronchini et collab., 2015). L’analyse des données a montré que la germination 
était indépendante de l’exposition au palladium. Les teneurs de 0,10 à 0,25 mg Pd/l ont par contre 
significativement inhibé la formation de semences, et les fruits, bien que présents, étaient de petite taille et 
la majorité des gousses étaient vides. Par ailleurs, le palladium a significativement stimulé la croissance 
des racines à une teneur de 1 mg Pd/l par rapport aux plants témoins, tandis qu’aux concentrations plus 
élevées, soit jusqu’à 25 mg Pd/l, une tendance non significative vers une diminution de la longueur des 
racines a été observée. Enfin, l’exposition à des concentrations supérieures à 1 mg Pd/l a aussi induit un 
retard de développement, une réduction de la biomasse des racines de 15 à 20 % et une augmentation de 
la biomasse des feuilles jusqu’à 25 %. Cette surproduction de feuilles serait un second effort de la plante 
pour répondre au stress occasionné par la présence de palladium. 
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Les effets génotoxiques des EGP ont été étudiés chez la sphaigne de Magellan (Sphagnum magellanicum) 
exposée à des teneurs de 0,1, 1 et 10 mg/l de platine, de palladium et de rhodium sous forme de H2PtCl6, 
de PdCl2 et de RhCl3, ou à un mélange de platine, de palladium et de rhodium à concentrations égales de 
0,1 mg/l (Gagnon et collab., 2006). Après une période d’exposition de quatre semaines, les cellules de 
capitules ont montré des dommages à l’ADN à toutes les concentrations étudiées, leur sévérité étant 
fonction de la dose d’exposition. Les cellules exposées au rhodium étaient plus affectées que celles 
exposées au platine ou au palladium. Les feuilles des cellules exposées à la plus forte concentration, soit 
10 mg/l, étaient plus foncées comparativement aux autres traitements. Cette coloration est un symptôme 
de carence en phosphore qui fait partie intégrante de nombreux composés essentiels, tels que l’ADN, l’ARN 
ou les phospholipides nécessaires à la photosynthèse et à la respiration cellulaire. Les dommages à l’ADN 
ont affecté de manière significative la croissance de la sphaigne (tableau 37). 

Tableau 37 – Effets des EGP sur la croissance de la sphaigne de Magellan (Sphagnum magellanicum) 
exposée pendant quatre semaines 

Exposition  
(mg/l) 

Longueur (cm) 

Platine Palladium Rhodium Mélange Pt + Pd + Rh 

0 11,3 ± 1,3a 11,6 ± 0,9a 11,5 ± 1,3a 11,3 ± 1,3a 

0,1 10,3 ± 1,2b 10,2 ± 0,9a 11,3 ± 1,3a 12,1 ± 1,1b 

1 9,8 ± 1,3c 10,3 ± 1,6a 9,3 ± 1,1b – 

10 6,5 ± 0,3d 6,6 ± 0,3b 7,6 ± 1,3c – 

Les lettres indiquent des différences significatives entre les traitements.  

Source : Gagnon et collab., 2006 

4.4. Invertébrés terrestres 
Aucune étude portant sur les effets toxiques des EGP sur les invertébrés terrestres n’a été répertoriée dans 
la littérature. 

4.5. Invertébrés aquatiques 
Le potentiel de toxicité des EGP a été étudié chez différentes espèces d’invertébrés aquatiques. Les 
résultats de ces études sont présentés par espèce dans les paragraphes suivants. 

La toxicité du palladium, sous forme d’hydrogénocarbonate de tétrammine palladium (C2H14N4O6Pd), a été 
évaluée pour la mobilité de la daphnie Daphnia magna après 48 heures d’exposition dans une eau de 
référence. La CE50-48h était de 0,05 mg Pd/l et la concentration sans effet observé (CSEO) de 0,02 mg Pd/l 
(OMS-IPCS, 2002). En évaluant ce même paramètre chez ce même organisme, des CE50-48h de 
0,14 mg Pt/l, 0,29 mg Rh/l, 0,008 mg Os/l et 3 mg Ir/l ont respectivement été mesurées pour des 
expositions au platine, au rhodium, à l’osmium et à l’iridium (Okamoto et collab., 2015). Plus récemment, 
toujours en évaluant la mobilité de la daphnie D. magna, Zimmermann et ses collaborateurs (2017) ont 
mesuré des CE50-24h de 0,276 mg Pt/l, de 0,019 mg Pd/l et de 83,8 mg Rh/l. La toxicité était légèrement 
plus élevée sur une période de 48 heures, avec des CE50-48h de 0,11 mg Pt/l, 0,013 mg Pd/l et 
12,3 mg Rh/l. Pour une même période, la mobilité était le paramètre le plus sensible, comparativement à 
la mortalité, où des CL50-48h de 0,157 mg Pt/l, 0,014 mg Pd/l et 56,8 mg Rh/l ont respectivement été 
obtenus pour ces mêmes EGP. Toujours chez D.  magna, les CE50 calculées pour une exposition de 
48 heures à des nanoparticules de platine de différentes tailles (Pt1 : 3,1 à 10 nm, Pt2 : 4,2 à 21 nm et Pt3 : 
8,7 à 24,4 nm) étaient de 0,40574 mg/l (Pt1), 0,41324 mg/l (Pt2) et 0,51407 (Pt3) respectivement 
(Hlavkova et collab., 2019). Les nanoparticules de plus petite taille étaient plus toxiques que celles de plus 
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grande taille. Des essais menés dans une eau de référence, à l’aide de nanoparticules de palladium de 
12 nm, ont permis d’obtenir une CE50-96h supérieure à 32 mg/l et une CE50-144h de 1,23 mg/l pour la 
mobilité de cette espèce (Luderwald et collab., 2016). D’après les auteurs, ce résultat pourrait s’expliquer 
par l’adsorption des nanoparticules de palladium sur la surface des D. magna, ce qui, à long terme, 
influencerait leur comportement de nage ainsi que leur succès de mue, conduisant à une immobilité accrue. 
Biesinger et Christensen (1972) ont réalisé des essais de toxicité chronique chez cette espèce exposée 
au Pt(IV) sur une période de 21 jours dans de l’eau du lac Supérieur (pH = 7,4 à 8,2; 
dureté = 44 à 53 mg/l). La CE50-21j était de 82 µg/l pour la reproduction et la concentration létale médiane 
(CL50-21j) était de 520 µg/l. 

Pour le platine, une CL50-96h de 0,1 mg/l a été estimée chez l’isopode Asellus aquaticus prélevé dans deux 
rivières et un bassin de rétention de la ville de Göteborg, en Suède (Rauch et Morrison, 1999). L’exposition 
de cette espèce pendant 24 heures à une solution standard de 500 µg/l de palladium, de platine et de 
rhodium a engendré des taux de mortalité de 47, 34 et 39 % respectivement, alors que l’exposition 
regroupée à ces trois métaux a occasionné une mortalité de 45 % (Moldovan et collab., 2001). 
Contrairement à l’isopode, le platine était plus toxique que le palladium chez le crustacé Cypris subglobosa, 
avec des CE50-48h respectives de 0,1 et 0,2 mg/l pour la mobilité de cette espèce (Khangarot et Das, 
2009). Un essai mené par les mêmes auteurs, toujours chez C. subglobosa, montre cependant que 
l’osmium est plus toxique que le platine et le palladium, avec une CE50-48h de 0,007 mg/l (Khangarot et 
Das, 2009). 

Toujours en évaluant la mobilité, des CE50 de 95, 86 et 61 µg/l ont été obtenues chez l’invertébré benthique 
Tubifex tubifex exposé au PtCl2 dans une eau de référence (pH = 7,6; dureté = 245 mg/l) pendant 
respectivement 24, 48 et 96 heures (Khangarot, 1991). Suivant le même protocole, des CE50 de 14, 9 et 
6,7 µg/l ont été obtenues pour l’osmium apporté sous forme d’OsO4, et de 237, 142 et 92 µg/l pour le 
palladium apporté sous forme de PdCl2. Ce résultat est équivalent à celui obtenu par l’Organisation 
mondiale de la Santé (OMS-IPCS, 2002) chez la même espèce, où une CE50-96h de 92 µg/l a été obtenue 
à la suite d’une exposition au palladium. L’exposition au palladium sous forme de nanoparticules de 12 nm 
dans une eau de référence semble moins toxique, une CE50 supérieure à 32 mg/l ayant été obtenue chez 
Chironomus riparius, et ce, autant après 96 heures que 144 heures d’exposition (Luderwald et collab., 
2016). 

Schertzinger et ses collaborateurs (2017) ont étudié les effets individuels du platine, du palladium et du 
rhodium, dans une eau de référence, sur le nématode Caenorhabditis elegans. Sur la base des CE50 
obtenues à la suite d’une exposition au platine, la reproduction (CE50-96h = 497 µg/l) était le paramètre le 
plus sensible, suivi de la fertilité (CE50-96h = 726 µg/l) et de la croissance (CE50-96h = 808 µg/l). Les 
premiers effets significatifs du platine sur la reproduction de C. elegans ont d’ailleurs été observés à la suite 
d’une exposition à 381 µg Pt/l, ce qui représentait la CE10-96h. Pour le palladium, aucune CE50 n’a pu être 
calculée puisque les courbes doses-réponses obtenues étaient en forme de cloche. Les concentrations les 
plus faibles, auxquelles un effet sur la croissance, la fertilité et la reproduction a pu être observé, étaient 
respectivement de 400, 100 et 10 µg Pd/l. La CE50-96h affectant la reproduction se situait entre 10 et 
100 µg/l. Le rhodium n’a pour sa part occasionné aucune inhibition au niveau de la reproduction, de la 
fertilité et de la croissance aux concentrations testées, soit entre 100 et 10 000 µg Rh/l. Les résultats de 
cette étude montrent que le palladium est le plus toxique chez C. elegans, suivi par le platine et le rhodium. 

Veltz et ses collaborateurs (1996) ont évalué la toxicité aiguë du platine tétravalent, apporté sous forme de 
chlorure de platine, chez le polychète Lumbriculus variegatus. Les tests ont été réalisés dans trois types 
d’eau, soit de l’eau distillée (pH = 5,2 ± 0,4; dureté = 0 mg/l), de l’eau reconstituée (pH = 7,6 ± 0,4; 
dureté = 250 mg/l) et de l’eau embouteillée (pH = 7,0 ± 0,1; dureté = 300 mg/l). Les résultats démontrent 
que la toxicité du platine chez ce polychète varie en fonction de la dureté. La CL50-96h) était de 0,397 mg/l 
dans l’eau distillée, de 4,0 mg/l dans l’eau reconstituée et de 30 mg/l dans l’eau embouteillée. Ces résultats 
pourraient s’expliquer par la présence de l’anion carbonate, qui réduit la solubilité du platine, ou par une 
compétition entre les cations Ca2+ et le platine pour les sites d’absorption à l’intérieur de l’organisme. La 
seconde hypothèse est privilégiée par les auteurs puisqu’une absorption inférieure du platine a été 
observée à une dureté plus élevée. La température semble également influer sur la toxicité du platine chez 
L. variegatus. Dans l’eau distillée, la CL50-96h était de 0,397 mg/l à 20 °C, tandis qu’elle était de 0,895 mg/l 
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à 4 °C. La toxicité plus faible à température inférieure s’expliquerait par le métabolisme plus lent du 
polychète dans l’eau froide. 

L’influence de la dureté de l’eau a également été étudiée chez Hyalella azteca exposé aux EGP pendant 
sept jours dans deux types d’eau (Borgmann et collab., 2005). Les CL50 obtenues dans l’eau douce 
(pH = 7,4 à 8,3; dureté = 18 mg/l) et dans l’eau dure (pH = 8,2 à 8,5; dureté = 124 mg/l) pour le palladium, 
le rhodium, le platine, l’osmium, le ruthénium et l’iridium sont présentées au tableau 38. La toxicité du 
platine et du rhodium était inférieure dans l’eau dure, le contraire étant observé pour le palladium et 
l’osmium. 

Tableau 38 – Concentration létale médiane (CL50), en µg/l, chez Hyalella azteca exposé pendant sept jours 
aux EGP dans deux types d’eau 

EGP Eau douce Eau dure 

Palladium ≥ 1 000 570 

Rhodium 980 ≥ 3 150 

Platine 131 221 

Osmium 93 57 

Ruthénium ≥ 1 000 ≥ 3 150 

Iridium ≥ 1 000 ≥ 3 150 

Source : Borgmann et collab., 2005 

 
Les effets sublétaux du platine ont été évalués chez des embryons de Marisa cornuarietis, un escargot 
d’eau douce, dans une eau à pH = 7,5 à 8 (Osterauer et collab., 2009). Dès une exposition à 0,1 µg/l 
de PtCl2 pendant 14 jours, une modification du rythme cardiaque a été observée. Bien qu’elle pourrait être 
interprétée comme un effet pathologique du platine sur le cœur, les auteurs attribuent cette modification à 
une régulation du métabolisme de l’escargot en réponse à une plus grande demande énergétique, 
nécessaire à l’élimination du métal. À partir de cette même concentration de 0,1 µg/l de PtCl2, des 
modifications hispathologiques significatives ont été observées dans les cellules de l’hépatopancréas après 
26 jours d’exposition (Osterauer et collab., 2010). À la fin de la période d’exposition de 26 jours, des 
altérations légères, mais significatives, dans les cellules de l’épiderme ont été observées à partir d’une 
concentration de 10 µg/l. Les modifications les plus importantes ont été observées à des teneurs de 50 et 
de 100 µg/l PtCl2. Un retard dans la formation des yeux était visible après six jours d’exposition à partir 
d’une concentration d’exposition de 1 µg/l (Osterauer et collab., 2009). Un essai comète, réalisé sur 
l’ensemble des cellules d’embryons exposés à des concentrations égales ou supérieures à 1 µg/l a mis en 
évidence d’importants dommages à l’ADN après huit jours d’exposition (Osterauer et collab., 2011). Enfin, 
une exposition de 14 jours à 100 µg/l de PtCl2 a ralenti le pourcentage d’éclosion des embryons (Osterauer 
et collab., 2009). Notons que malgré les effets mesurés, le niveau de protéines de choc thermique 70 
(hsp70), protéines synthétisées lorsque les cellules sont soumises à un stress, n’était pas significativement 
affecté par la présence de PtCl2 pour des concentrations maximales de 100 µg/l, après 26 jours (Osterauer 
et collab., 2010). 

Des expériences similaires ont été réalisées chez Marisa cornuarietis avec le palladium dans une eau à 
pH 7,5 (Sawasdee et Kohler, 2010). À 500 µg/l Pd, une diminution significative du rythme cardiaque a été 
observée après neuf jours d’exposition et un retard dans l’éclosion a été observé après 12 jours 
d’exposition. Par rapport au groupe témoin, un retard dans la formation des tentacules et des yeux a 
également été observé à cette concentration de 500 µg/l Pd. Ainsi, après cinq jours, le pourcentage 
d’individus avec des tentacules normalement développés était de 80 % dans le groupe contrôle et de 44 % 
dans le groupe exposé. Pour les yeux, après six jours, le pourcentage d’individus avec des yeux 
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normalement développés était de 71 % dans le groupe témoin et de 55 % dans le groupe exposé. Aucun 
effet significatif n’a été observé aux concentrations inférieures d’exposition. 

Afin de caractériser les effets sublétaux des EGP chez la moule zébrée (Dreissena polymorpha), Singer et 
ses collaborateurs (2005) ont quantifié, en laboratoire, l’induction des protéines de choc thermique 70 
(hsp70) à la suite d’une exposition de 10 semaines aux sels solubles de palladium, de platine et de rhodium 
dissous dans l’eau du réseau. Les auteurs ont observé que la quantité d’EGP nécessaire pour donner lieu 
à une induction des hsp70 dans les tissus variait selon le métal. Ainsi, il suffisait de 3 µg/g de rhodium pour 
constater une hausse des protéines, alors que de 6 à 12 µg/g de palladium et de 43 à 58 µg/g de platine 
étaient nécessaires pour voir un effet. Ainsi, selon ces résultats, le rhodium serait un stresseur plus agressif 
pour la moule. Cependant, le palladium est le métal ayant induit une synthèse plus importante des hsp70 
relativement au niveau de départ. Ce résultat est contraire à celui obtenu chez l’escargot Marisa 
cornuarietis (Osterauer et collab., 2010). Cette différence pourrait s’expliquer par les différences de 
sensibilité des espèces utilisées, mais aussi par les durées d’exposition. En effet, les niveaux accrus 
de hsp70 chez D. polymorpha ont été induits après 32 à 39 jours d’exposition, alors que M. cornuarietis n’a 
été exposé que 26 jours. Ainsi, la période d’exposition peut avoir été trop courte pour induire la synthèse 
de hsp70 chez l’escargot. 

Toujours dans le but de déterminer les effets sublétaux des EGP chez la moule zébrée, Brand et ses 
collaborateurs (2019) ont exposé des organismes en laboratoire pendant 96 heures à une gamme de 
concentrations de Pt4+ (0,1, 1, 10, 100 et 1 000 µg/l) dans une eau douce reconstituée (pH = 7,0 ± 0,5). En 
plus d’évaluer la mortalité, plusieurs biomarqueurs ont été dosés, incluant la catalase (CAT), le glutathion-S 
transférase (GST) et la peroxydation lipidique (LPO). À l’exception de la concentration d’exposition la plus 
élevée, où une mortalité de 100 % a été observée, aucune mortalité n’a été mesurée après une période 
d’exposition de 96 heures. Les résultats démontrent que le platine a la capacité d’induire un stress oxydatif 
chez la moule zébrée en fonction du temps, à de faibles concentrations d’exposition (0,1 µg/l). En effet, 
l’activité de la CAT a augmenté de façon significative après 24 heures d’exposition à des concentrations 
de 0,1 à 100 µg/l. Une tendance similaire a été observée pour l’activité de la GST. Une augmentation 
significative de la peroxydation lipidique a également été mesurée dans les moules exposées 24 heures à 
> 10 µg/l et à > 0,1 µg/l pendant 96 heures. 

Frank et ses collaborateurs (2008) ont mis en évidence l’induction de la métallothionéine chez la moule 
zébrée (Dreissena polymorpha) après une exposition à 5 µg Pd2+/l pendant 10 semaines dans une eau du 
réseau (pH = 8,3 à 8,6). Ces résultats montrent que l’induction de la métallothionéine peut se produire à 
de faibles concentrations d’exposition, indiquant qu’un processus de détoxification est mis en place pour 
contrer les possibles effets du palladium. 

L’induction de différents biomarqueurs a été étudiée chez la moule d’eau douce Elliptio complanata à la suite 
d’une exposition en laboratoire de 28 jours à cinq concentrations d’un mélange égal de sels de platine et de 
palladium allant de 0,05 à 500 µg/l (Mays, 2009). Des changements dans les niveaux de certains ions ont 
également été rapportés. Ainsi, les teneurs en ion sodium Na+ dans l’hémolymphe ont diminué à des 
concentrations de 5 et 50 µg/l, tout comme celles en anion chlorure Cl- et en ion potassium K+ à une 
concentration de 50 µg/l. Toujours dans l’hémolymphe, les niveaux en ion calcium Ca2+ ont augmenté après 
sept jours d’exposition à 50 µg/l. Le suivi des teneurs en Na+ dans l’hémolymphe semble être le paramètre le 
plus sensible analysé lors de cette étude. À la concentration d’exposition la plus élevée, une augmentation 
significative de l’activité de la Na+/K+-ATPase a été observée. 

Enfin, Wren et Gagnon (2014) ont évalué, en laboratoire, les effets sublétaux reliés à une exposition aux 
EGP chez Orconectes virilis, une écrevisse indigène de la rivière Hudson. Les organismes ont été exposés 
à plusieurs concentrations de sels solubles d’EGP dissous dans les eaux naturelles de la rivière 
(pH = 5,8 à 6,5), pendant 10 jours. Les concentrations testées étaient : 0, 1, 5 et 10 mg/l de Pt(IV), 1 mg/l 
de Rh(III), 1 mg/l de Pd(II) et un mélange à proportion égale de ces trois métaux [1 mg/l de Pt(IV), de Rh(III) 
et de Pd(II)]. Des changements histologiques importants ont été observés dans les cellules de 
l’hépatopancréas, de l’exosquelette, du cerveau et des ganglions à la suite d’une exposition à toutes les 
concentrations en platine. Une diminution du poids corporel a été observée dans tous les traitements, mais 
les différences n’étaient pas statistiquement significatives. 
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4.6. Poissons 
Ferreira et Wolke (1979) ont évalué les effets sublétaux d’une exposition au Pt4+ chez le saumon argenté 
(Oncorhynchus kisutch), dans une eau à pH 6,5 et d’une dureté de 55,9 mg/l. Après 96 heures d’exposition, 
ils ont constaté une hypoactivité des poissons à une teneur de 0,3 mg/l. À cette concentration, des lésions 
telles que l’hypertrophie des branchies et des hyperplasies épithéliales ont été observées, ainsi que des 
nécroses des cellules olfactives. À une concentration de 1,0 mg/l, une augmentation du mouvement des 
opercules a été mise en évidence. Un suivi de la croissance pendant un mois après l’arrêt de l’exposition 
a montré un ralentissement non statistiquement significatif de la croissance chez tous les poissons 
exposés. Les auteurs ont également déterminé des CL50 pour différentes durées d’exposition. Ainsi, pour 
une dureté de 55,9 ± 3,5 mg/l CaCO3, les CL50-24h, 48h et 96 h étaient respectivement de 15,5, 5,2 et 
2,5 mg/l de Pt4+. 

La toxicité aiguë et les perturbations intestinales induites par le platine sous forme de H2PtCl6 ont été 
évaluées chez le danio zébré (Brachydanio rerio) (Jouhaud et collab., 1999a). Aucune mortalité n’a été 
observée jusqu’à une exposition à 10,65 mg/l de platine. Pour une dureté de 385 mg/l et un pH de 8,2, la 
CL50-96h a été estimée à 26 ± 0,3 mg/l (tableau 39). L’exposition à 16 μg/l de platine a provoqué des 
réponses dégénératives (lyses et nécroses des cellules de la muqueuse, désorganisation de la sous-
muqueuse) et adaptatives (fusion intervillositaire) de l’épithélium intestinal. 

D’autres études ayant permis de déterminer des concentrations létales sont présentées dans le tableau 39. 

Tableau 39 – Toxicité chez différentes espèces de poissons 

Espèce Durée 
d’exposition 

Paramètres (mg/l) 
Référence 

CSEO CL50 CL100 

Platine 

Saumon argenté 
(Oncorhynchus kisutch) 

24 heures 3,0 15,5 30,0 

Ferreira et Wolke, 1979 48 heures 2,3 5,2 12,4 

96 heures 1,0 2,5 10,0 

Danio zébré 
(Brachydanio rerio) 96 heures 10,65 26 – Jouhaud et collab., 

1999a 

Médaka 
(Oryzias latipes) 24 heures – 15 – 

Doudoroff et Katz, 1953, 
cités dans OMS-IPCS, 

2002 

Palladium 

Truite arc-en-ciel 
(Oncorhynchus mykiss) 96 heures 0,32 0,19 1 OMS-IPCS, 2002 

Médaka 
(Oryzias latipes) 24 heures – 7 – OMS-IPCS, 2002 

CE50 : concentration d’une substance qui a des effets sur 50 % des organismes d’essai 
CL50 : concentration létale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai 
CL100 : concentration létale d’une substance pour 100 % des organismes d’essai 
 

Les effets sublétaux du platine ont été évalués chez les embryons de danio zébré (Brachydanio rerio), dans 
une eau à pH = 7,5 à 8. Dès une exposition à 0,1 µg/l de PtCl2 pendant 96 heures, des modifications 
histologiques ont été observées dans les cellules du foie et de l’intestin des embryons (Osterauer et collab., 
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2010). En plus des modifications au niveau cellulaire, le platine a diminué le pourcentage d’éclosion des 
embryons. Après une exposition à 50 µg/l, 50 % des embryons avaient éclos après 96 heures. Ce 
pourcentage chutait à 20 % à 100 µg/l, et à 10 % à la concentration de 200 µg/l (Osterauer et collab., 2009). 
Une modification du rythme cardiaque a également été observée. Celle-ci pourrait être interprétée comme 
un effet pathologique du platine sur le cœur, mais les auteurs l’attribuent à une régulation du métabolisme 
du poisson, en réponse à une plus grande demande énergétique, nécessaire à l’élimination du métal. Le 
niveau de hsp70 significativement supérieur à la suite d’une exposition à 100 µg/l renforce cette hypothèse 
(Osterauer et collab., 2010). En effet, cette augmentation pourrait être due à un mécanisme cellulaire de 
protection contre un stress environnemental. Enfin, un essai comète, réalisé à des concentrations allant 
jusqu’à 200 µg/l sur l’ensemble des cellules de l’embryon, n’a pas montré de génotoxicité après 96 heures 
d’exposition (Osterauer et collab., 2011). L’absence de génotoxicité pourrait être attribuée à la présence 
du chorion, celui-ci étant connu pour agir comme une barrière limitant la prise en charge des contaminants. 

Comme dans le cas du platine, l’exposition aiguë au palladium peut diminuer de manière significative le 
taux d’éclosion (CI50-72h : 181,5 µg/l) d’embryons de poisson-zèbre (Chen et collab., 2015). De plus, Chen 
et ses collaborateurs (2015) ont montré que, comparativement au contrôle, le pourcentage d’embryons 
présentant des malformations cardiaques pouvait augmenter de façon significative (12,5 %) après une 
exposition de 72 heures à 100 µg Pd/l. À cette même concentration, des modifications histologiques ont 
également été rapportées, la plus fréquente étant un œdème péricardique. Le rythme cardiaque des 
embryons était aussi diminué. Une analyse génétique a permis de démontrer que l’expression de plusieurs 
gènes relatifs au cœur était modifiée. Osterauer et ses collaborateurs (2009) avaient émis l’hypothèse que 
le palladium pouvait engendrer un effet toxique sur le cœur en réponse au stress. Ce qui tend à se confirmer 
dans l’étude menée par Chen et ses collaborateurs (2015), étant donné que l’expression de plusieurs 
enzymes antioxydantes chez les embryons avait significativement diminué en présence de palladium, 
comparativement au contrôle. Ainsi, l’expression du glutathion peroxydase 1a (GPx1a) avait diminué de 
49 % après une exposition à 150 µg/l pendant 72 heures. Celles de la catalase (CAT), du glutathion-
transférase (GST) et de la superoxyde-dismutase (SOD) étaient réduites de 42, 32,3 et 47 % 
respectivement. Enfin, l’expression de hsp70 chez les embryons exposés à 150 µg Pd/l avait augmenté 
d’un facteur de 2,34 par rapport au contrôle. 

Comme l’ont rapporté de nombreux auteurs, la toxicité des nanoparticules varie selon leur recouvrement, 
leur composition, leur taille, leur forme et leur solubilité (Egorova et Ananikov, 2016). Des embryons de 
poisson-zèbre exposés pendant 72 heures, dans une eau de pH 6,5 à 7, à 100 mg/l de nanoparticules de 
platine de tailles comprises entre 3 et 10 nm et recouverts d’alcool polyvinylique, ont montré une baisse 
significative de leur fréquence cardiaque, de leur réponse au toucher et de leur taux d’éclosion, ainsi que 
des modifications de leur morphologie (Asharani et collab., 2011). Dans une autre étude, des 
nanoparticules de platine de 10 nm dans une eau de référence (pH = 6,5 à 7) ont également diminué la 
fréquence cardiaque des embryons de poisson-zèbre exposés à la concentration de 15 mg/l pendant 
72 heures. Une baisse du taux d’éclosion et des anomalies morphologiques ont été observées à partir de 
25 mg/l (George et collab., 2011). Enfin, l’exposition d’embryons de poisson-zèbre pendant 24 heures à 
des concentrations allant jusqu’à 1 000 mg/l d’une solution composite de catalyseurs chargée de 
nanoparticules de platine n’a pas engendré d’effets toxiques au niveau de leur morphologie, de leur viabilité 
et de leur taux d’éclosion (Jang et collab., 2016). La solution composite de catalyseur chargée de 
nanoparticules provoquait une légère diminution du rythme cardiaque, mais l’effet n’était pas significatif. La 
baisse du rythme cardiaque, à la suite d’une exposition aux nanoparticules de platine, pourrait être attribuée 
à l’attachement de ces dernières à la surface des embryons, ainsi qu’à leur distribution à l’intérieur de 
l’organisme, ce qui pourrait empêcher l’échange d’éléments dont l’embryon a besoin pour un 
développement approprié (Jang et collab., 2016). 
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4.7. Amphibiens et reptiles 
Une seule étude répertoriant la toxicité des EGP sur ce niveau trophique a été répertoriée dans la littérature. 
Une CL50-120h de 589 µg Pt/l a été obtenue chez des embryons de grenouille de Xenopus laevis, et la 
croissance était inhibée à une concentration de 78 µg Pt/l (Monetti et collab., 2003). 

4.8. Oiseaux 
Quelques études ont cherché à déterminer le potentiel toxique des EGP pour les poussins. Elles sont 
résumées dans les paragraphes suivants. 

Gagnon et ses collaborateurs (2007) ont étudié les conséquences liées à la présence de Pt(IV) dans les 
tissus cérébraux et hépatiques d’embryons de poussins. Après l’injection de 5,0 ppm de platine, une 
concentration de métallothionéine 10 fois plus élevée dans le foie et 1,7 fois plus élevée dans le cerveau 
par rapport au témoin a été observée. Cette concentration semble être le seuil de toxicité embryonnaire 
chez le poussin. En effet, bien qu’aucune mortalité n’ait été observée à ce niveau d’exposition, l’aspect 
visuel des organes a montré que les tissus étaient altérés. Le foie présentait une coloration vert foncé, ce 
qui suggère des dommages dus à un blocage de l’excrétion biliaire. La dose de 10 mg/l de platine était 
létale pour tous les embryons exposés. Notons que lors de l’exposition à un mélange contenant 1,0 mg/l 
de platine, de palladium et de rhodium, 25 % des embryons sont morts, la concentration de 
métallothionéine a doublé dans le foie et le contenu en métallothionéine dans le cerveau a diminué 
significativement. Ces résultats laissent sous-entendre que la présence d’EGP a induit les systèmes de 
détoxication, mais, au vu des effets observés, que les doses d’exposition étaient trop importantes pour que 
l’induction de métallothionéine joue un rôle protecteur contre la toxicité des EGP. 

En plus des effets observés au niveau du foie et du cerveau, des problèmes osseux ont été répertoriés à 
la suite de l’exposition d’embryons de poussins à 1 ml d’une solution de 1,0 mg/l de Pd(II), de Pt(IV) et/ou 
de Rh(III) (Stahler et collab., 2013). Les injections ont été réalisées à la septième et à la quatorzième 
journée d’incubation et les embryons ont été sacrifiés au vingtième jour. Les EGP, seuls ou en mélange, 
ont eu une incidence négative sur le processus d’ossification du tibiotarse des poussins en développement. 
Une distribution anormale du calcium et du phosphore expliquerait les déformations du squelette et les 
changements histologiques qui ont également été observés. De plus, les embryons exposés aux EGP, 
seuls ou en mélange, présentaient une leucopénie, c’est-à-dire une diminution du nombre de globules 
blancs dans le sang. D’après les auteurs, les fortes baisses du nombre de lymphocytes (p. ex., 98,6 % pour 
1,0 mg/l de rhodium) pourraient être le résultat d’une infection ou d’un dysfonctionnement de la moelle 
osseuse associé à des inclusions minérales anormales dans la cavité de la moelle. Enfin :  

- Chez les embryons de poussins exposés à 1,0 mg/l de rhodium seul, l’internalisation des organes 
abdominaux n’était pas complète en raison d’une cage thoracique mal développée; 

- Chez les embryons de poussins exposés à 1,0 mg/l de platine seul, la vésicule biliaire a rompu 
avant la dissection; 

- Chez les embryons de poussins exposés à 1,0 mg/l de palladium seul, le foie était hypertrophié. 

Newkirk et ses collaborateurs (2014) ont repris le protocole de Stahler et ses collaborateurs (2013), mais 
en injectant des concentrations allant jusqu’à 10 mg/l de Pt(IV) ou d’un mélange de Pt(IV), de Pd(II) et 
de Rh(III) à des embryons de poussins. Seuls les effets sur les cellules du système sanguin ont été évalués, 
en particulier les leucocytes ou globules blancs :  

- À la suite des injections de platine seul, le nombre de basophiles a augmenté significativement à 
0,1 mg/l, mais a diminué significativement à la plus forte concentration testée. Aucune différence 
significative n’a été observée chez les poussins exposés au mélange; 

- Le nombre de monocytes a augmenté significativement à 0,1 mg/l de platine, indiquant une 
réponse inflammatoire, mais il est resté stable pour les expositions aux concentrations plus élevées 
en platine. Le nombre de monocytes a augmenté de manière significative à la suite des injections 
du mélange d’EGP de 0,1 mg/l; 
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- Le nombre d’éosinophiles a diminué de manière significative à la suite d’injections de 
concentrations supérieures à 1,0 mg/l de platine seul en raison de l’augmentation en 
glucocorticoïdes produits en réponse au stress. Aucune différence significative n’a été observée 
chez les poussins exposés au mélange; 

- Le nombre d’hétérophiles a significativement diminué pour tous les traitements, ce qui a réduit la 
capacité des cellules à lutter contre les microorganismes infectieux; 

- Le nombre de lymphocytes a significativement augmenté à la suite des expositions égales ou 
supérieures à 1,0 mg/l de platine, ainsi qu’au mélange de 1,0 mg/l d’EGP. D’après les auteurs, 
cette réponse, contraire à celle obtenue par Stahler et ses collaborateurs (2013), pourrait indiquer 
que les lymphocytes ont été stimulés par un antigène. 

4.9. Mammifères 
Quelques études ont cherché à déterminer le potentiel toxique des EGP pour les poussins. Elles sont 
résumées dans les paragraphes suivants. 

Plusieurs études ont cherché à déterminer les doses létales de différentes formes chimiques d’EGP pour 
des rats exposés par voie orale, que ce soit par l’eau de boisson ou par leur alimentation. Les résultats de 
ces études sont présentés au tableau 40. Bien que les détails expérimentaux de ces études soient limités, 
les résultats indiquent que ce sont les composés les plus solubles qui sont les plus toxiques pour les rats 
exposés par voie orale. Ainsi, selon ces résultats, le sel de platine le plus toxique chez le rat est le chlorure 
de platine (IV), suivi par le sulfate de platine (IV), le chlorure de platine (II) et l’oxyde de platine (IV). 

D’autres études ont porté sur la survie de rats mâles à la suite de l’injection unique de différents composés 
d’EGP. À nouveau, différentes formes chimiques d’EGP ont été évaluées. Dans tous les cas, la survie des 
rats exposés a été suivie sur une période de 14 jours. Comparativement aux expositions par voie orale, 
l’injection d’EGP est plus toxique en raison de l’absorption supérieure de ces composés. Les résultats 
obtenus montrent cependant que les sels de platine les plus toxiques par injection sont les mêmes qu’à la 
suite d’une ingestion : le sel de platine le plus toxique chez le rat est le chlorure de platine (IV), suivi par le 
sulfate de platine (IV) et le chlorure de platine (II). Dans le cas du palladium, la toxicité du dichlorure de 
palladium (II), du tétrachloropalladate de potassium et du tétrachloropalladate d’ammonium, à la suite d’une 
injection par voie intraveineuse, est similaire. Les doses létales obtenues sont présentées au tableau 41. 
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Tableau 40 – Toxicité aiguë de différents composés d’éléments du groupe platine chez des rats exposés par voie orale 

Composé Voie d’exposition DL50 
(mg/kg) 

Temps 
d’exposition Sexe Référence 

Platine 

Oxyde de platine (IV) PtO2 Nourriture et eau de 
boisson ad libitum ≥ 8 000 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

Chlorure de platine (II) PtCl2 Nourriture et eau de 
boisson ad libitum ≥ 2 000 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

Chlorure de platine (II) PtCl2 Nourriture ad libitum 3 423 6 mois Mâle Roshchin et collab., 1984 

Chlorure de platine (IV) PtCl4 Nourriture et eau de 
boisson ad libitum 240 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

Chlorure de platine (II) PtCl2 Nourriture ad libitum 276 6 mois Mâle et femelle Roshchin et collab., 1984 

Sulfate de platine (IV) Pt(SO4)·4H2O Nourriture et eau de 
boisson ad libitum 1 010 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

Hexachloroplatinate (IV) 
d’ammonium (NH4)2[PtCl6] Nourriture ad libitum 195 6 mois Mâle et femelle Roshchin et collab., 1984 

Hexachloroplatinate (IV) 
d’ammonium (NH4)2[PtCl6] – 200 – Mâle et femelle Johnson, 1978a 

Tétrachloroplatinate (II) 
d’ammonium (NH4)2[PtCl4] – 212 – Mâle Degussa, 1989a 

Tétrachloroplatinate (II) 
d’ammonium (NH4)2[PtCl4] – 125 – Femelle Degussa, 1989a 

Hexachloroplatinate de sodium Na2[PtCl6] – 25 – 50 – Mâle et femelle Johnson, 1978c 

Hexahydroplatinate (IV) 
de sodium Na2Pt(OH)6 – 500 – 2 000 – Mâle et femelle Johnson, 1978c 
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Composé Voie d’exposition DL50 
(mg/kg) 

Temps 
d’exposition Sexe Référence 

Palladium 

Dichlorure de palladium (II) PdCl2 Eau de boisson 200 – – Moore et collab., 1975b 

Dichlorure de palladium (II) PdCl2 Nourriture et eau de 
boisson ad libitum 575 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

Sulfate de palladium PdSO4 Nourriture et eau de 
boisson ad libitum ≥ 1 420 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

Oxyde de palladium PdO Nourriture et eau de 
boisson ad libitum ≥ 4 900 14 jours Mâle Holbrook et collab., 1975 

Ruthénium 

Chlorure de ruthénium (III) RuCl3 Nourriture et eau de 
boisson ad libitum 650 14 jours Mâle Holbrook, 1976a, 1976b 

DL50 : dose létale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai 
 
 

Tableau 41 – Toxicité de différents composés d’EGP chez des rats exposés par injection 

Composé Paramètre Concentration 
(mg/kg) Voie d’exposition Référence 

Platine 

Chlorure de platine (II) PtCl2 DL50 670 i.p. Holbrook, 1976a, 1976b 

Chlorure de platine (IV) PtCl4 DL50 38 i.p. Holbrook, 1976a, 1976b 

Chlorure de platine (IV) PtCl4 DL100 41,4 i.v. Moore et collab., 1975b 

Chlorure de platine (IV) PtCl4 DL40 26,2 i.v. Moore et collab., 1975b 

Chlorure de platine (IV) PtCl4 DL90 31,4 – 36,7 i.v. Moore et collab., 1975b 

Sulfate de platine (IV) Pt(SO4)·4H2O DL50 310 i.p. Holbrook, 1976a, 1976b 

Sulfate de platine (IV) Pt(SO4)·4H2O DL50 138 – 184  i.p. Holbrook, 1976a, 1976b 
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Composé Paramètre Concentration 
(mg/kg) Voie d’exposition Référence 

Palladium 

Dichlorure de palladium (II) PdCl2 DL50 121 i.p. Holbrook, 1976a, 1976b 

Dichlorure de palladium (II) PdCl2 DL50 123 i.p. Moore et collab., 1975b 

Dichlorure de palladium (II) PdCl2 DL50 3 i.v. Moore et collab., 1975b 

Tétrachloropalladate de potassium K2PdCl4 DL50 6,4 i.v. Moore et collab., 1975b 

Tétrachloropalladate d’ammonium (NH4)2PdCl4 DL50 5,6 i.v. Moore et collab., 1975b 

Sulfate de palladium PdSO4 DL50 290 i.p. Holbrook, 1976a, 1976b 
i.p. : injection intrapéritonéale 
i.v. : injection intraveineuse  
DL40 : dose létale d’une substance pour 40 % des organismes d’essai 
DL50 : dose létale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai 
DL90 : dose létale d’une substance pour 90 % des organismes d’essai 
DL100 : dose létale d’une substance pour 100 % des organismes d’essai 

 
 
 
 



 

 84 

L’exposition aux EGP peut aussi engendrer des effets sublétaux, notamment sur la prise de poids, le 
fonctionnement des reins et le fonctionnement du système immunitaire des rats. 

À la suite de l’ingestion en continu de platine par l’eau de boisson, quelques études ont constaté des effets 
sur la masse des rats exposés. Ainsi, une diminution de 14,7 % du poids corporel a été observée chez des 
rats ayant été exposés à 470 mg/l de tétrachloroplatinate de potassium, par l’eau de boisson, pendant 
23 jours (Moore et collab., 1975b). En revanche, l’exposition à ce composé pendant 12 semaines, à une 
concentration plus faible de 183 mg/l, n’a pas eu d’incidence sur la masse des rats (Holbrook et collab., 
1975). De même, à la suite d’une exposition à une concentration de 2 g/kg de PtCl4 par la nourriture, 
pendant quatre semaines, la prise de poids des rats n’avait pas été affectée (Holbrook, 1976b). Ce qui 
n’était pas le cas à la concentration de 4,46 g/kg de PtCl4 par la nourriture qui a induit une diminution de 
76 % de la masse après quatre semaines d’exposition (Holbrook, 1976b). Dans l’étude de Bogenrieder et 
ses collaborateurs (1992, cités dans Commission européenne, 2011), aucun changement hématologique 
ou de la croissance n’a été observé chez des rats nourris pendant quatre semaines à des concentrations 
allant jusqu’à 100 mg Pt/kg sous forme de PtCl4. Également, Reichlmayr-Lais et ses collaborateurs (1992, 
cités dans Commission européenne, 2011) n’ont pas constaté de modification du poids corporel de rats 
mâles exposés par l’alimentation, pendant quatre semaines, à 50 mg Pt/kg sous forme de chlorure de 
platine (IV). Enfin, à la suite d’une exposition à du chlorure de platine (II), pendant quatre semaines, 
Holbrook (1976b) n’a pas observé de modification de la masse de rats exposés à une dose de 6,76 g/kg, 
alors qu’une exposition à 2,70 g/kg de Pt(SO4)2 réduisait la masse corporelle de 15 à 18 % pendant les 
trois premières semaines d’une exposition de quatre semaines. 

Dans le cas du palladium, des rats exposés à 92 et 194 mg/l de K2PdCl4 par l’eau potable pendant 33 jours 
n’ont démontré aucune anomalie physique ni modification de leur croissance (Moore et collab., 1975b). 
Holbrook (1976b) a étudié les effets de l’addition de PdCl2 à la nourriture de rats : la prise de poids n’a pas 
été affectée significativement après quatre semaines d’exposition à la dose de 2,34 g/kg, mais elle a 
diminué de 26 % à la suite d’une exposition à 5,38 g/kg. Avec de l’oxyde de palladium, la prise de poids 
des rats a diminué de 19 % à la dose de 3,64 g/kg, après quatre semaines d’exposition (Holbrook, 1976b). 
Enfin, avec du PdSO4, la prise de poids n’a pas été affectée à la dose de 1,19 g/kg, mais elle a diminué de 
46 % à la dose de 6,03 g/kg (Holbrook, 1976b). Ainsi, il semble que ce soit l’oxyde de palladium qui ait 
présenté la plus forte toxicité pour la prise de poids des rats dans cette étude. 

Comme démontré précédemment, les EGP s’accumulent principalement dans les reins des mammifères. 
Afin de déterminer si cette accumulation occasionne des effets néphrotoxiques, Iavicoli et ses 
collaborateurs (2014) ont exposé des rats Wistar femelles à des concentrations de rhodium de 0,001 à 
1 mg/l pendant 14 jours, par l’eau de boisson. Leurs résultats montrent que ces concentrations n’induisent 
pas de modifications des taux d’albumine urinaire, ce qui signifie que la filtration glomérulaire, c’est-à-dire 
la filtration du sang par le glomérule du rein, était fonctionnelle, menant à la formation d’urine. Aux 
concentrations de 0,1 à 1 mg/l de rhodium, une augmentation significative des niveaux urinaires de la 
protéine de liaison du rétinol a été observée. Il en est de même de la β2-microglobuline urinaire à une 
concentration de 1 mg/l de rhodium. Or, une augmentation de l’excrétion urinaire de ces protéines est un 
signe de dommages tubulaires rénaux. Une augmentation de la protéine de liaison du rétinol a également 
été détectée chez des rats exposés à l’iridium à des concentrations de 0,01 à 1 mg/l, par voie orale, pendant 
90 jours (Iavicoli et collab., 2011). L’iridium induisait également l’augmentation de l’albumine urinaire à la 
suite de l’exposition à la teneur de 0,1 mg/l, montrant que ce métal peut endommager non seulement la 
fonction tubulaire, mais aussi la filtration glomérulaire. Les résultats de ces deux études suggèrent que le 
rhodium et l’iridium peuvent exercer une action néphrotoxique comparable chez le rat, probablement par 
l’entremise de mécanismes moléculaires similaires. 

La toxicité du rhodium et de l’iridium a également été analysée sur une lignée cellulaire de fibroblastes de 
rats (Iavicoli et collab., 2012a). Des CI50-48h de 96 et 30 mg/l ont été obtenus respectivement pour les sels 
d’iridium et de rhodium. La croissance cellulaire était affectée par l’inhibition de la progression du cycle 
cellulaire, par l’induction de l’apoptose et par la modulation de l’expression des protéines régulatrices du 
cycle cellulaire. 
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Newkirk et ses collaborateurs (2014) ont traité quotidiennement, par gavage, des rats Sprague-Dawley 
femelles âgés de six semaines avec 0, 1, 5 ou 10 mg/kg de Pt(IV) et un mélange équivalent de Pt(IV), 
de Pd(II) et de Rh(III) de 0,1 mg/kg. Après huit semaines, aucun changement significatif dans le nombre 
de lymphocytes n’a été mesuré à la suite de l’exposition au platine, bien qu’une tendance à la baisse ait 
été observée. La seule augmentation significative a été constatée pour le nombre de monocytes à la suite 
de l’exposition des rats à 0,1 mg/kg de platine, suggérant une stimulation de la réponse immunitaire. À la 
suite de l’exposition au mélange d’EGP, le nombre de lymphocytes a augmenté et celui des éosinophiles 
a diminué, mais pas de façon significative. Ces légères modifications du nombre de lymphocytes et 
d’éosinophiles suggèrent une réponse synergique des trois éléments, provoquant une réponse 
inflammatoire ou un stress modéré. Iavicoli et ses collaborateurs (2008) ont montré que la production de 
molécules du système immunitaire (IL-2 et INF-y) de rats de laboratoire augmente de façon significative à 
la suite d’une exposition à 100 ou 250 µg Pd/l par l’eau de boisson, pendant trois mois. Dans une étude 
subséquente, des modifications des lymphocytes T auxiliaires ont été observées à la suite d’une exposition 
de rats à l’iridium (concentration non précisée) pendant 90 jours, confirmant que les EGP peuvent affecter 
le système immunitaire des mammifères exposés (Iavicoli et collab., 2010b). 

Plusieurs études ont mis en évidence que les sels de platine chlorés sont des sensibilisants cutanés chez 
le lapin, le cobaye et la souris lorsqu’ils sont administrés à des doses de 0,05 à 0,3 mg/kg par voie sous-
cutanée ou par injections intraveineuses, à raison de trois fois par semaine, pendant quatre semaines 
(Kolpakova et Kolpakov, 1983; Taubler, 1977; Murdoch et Pepys, 1985, cités dans INERIS, 2005). Une 
hypersensibilité cutanée a été observée chez des macaques crabiers (Macaca fascicularis) exposés par 
inhalation pendant 12 semaines à 200 µg/m3 d’hexachloroplatinate d’ammonium (Biagini et collab., 1986). 
À la suite d’une exposition combinée de ce composé à 2 000 µg/m3 d’ozone, une hypersensibilité 
pulmonaire s’est développée chez les animaux. Les auteurs attribuent ce résultat au fait que les lésions 
cellulaires induites par l’ozone favoriseraient la pénétration des sels de platine dans l’épithélium des tissus 
pulmonaires, induisant une augmentation des sites de fixation des protéines ou de l’absorption des sels de 
platine. 

L’exposition par voie cutanée ou par intraveineuse au platine peut également induire une hyperréactivité 
pulmonaire. Ainsi, l’injection intraveineuse de 20 mg/kg de chloroplatinate de sodium à des cobayes a 
provoqué une crise d’asthme intense qui a mené à la mort des animaux en moins de trois minutes 
(Saindelle et collab., 1969; Parrot et collab., 1969, cités dans Moore et collab., 1975a). L’autopsie a 
démontré que l’état des poumons était comparable à ce qui est observé à la suite d’un choc anaphylactique. 
L’injection de 1 à 2 mg/kg a entraîné un bronchospasme chez les cobayes, comparable à celui provoqué 
par 3 pg/kg d’histamine. Notons qu’à la suite d’une exposition de 12 semaines, par voie percutanée, à 2 g/l 
d’hexachloroplatinate de sodium, des macaques crabiers (Macaca fascicularis) n’ont montré aucun déficit 
pulmonaire significatif en comparaison avec les témoins (Biagini et collab., 1983). 

Lors d’exposition par inhalation à 200 µg/m3 d’hexachloroplatinate d’ammonium, quatre heures par jour, 
deux fois par semaine, pendant 12 semaines, les macaques crabiers présentaient des modifications de 
paramètres pulmonaires et un déficit pulmonaire qui persistait jusqu’à deux semaines après l’arrêt de 
l’exposition (Biagini et collab., 1983). Ces effets pourraient s’expliquer par une réponse allergénique au 
platine, qui a d’ailleurs été observée à quelques occasions chez l’homme. Les singes exposés à une 
concentration de 2 000 µg/m3 ne présentaient pour leur part aucun changement par rapport au contrôle. 

Les études portant sur les effets des EGP sur la reproduction sont limitées. Aucune malformation ou 
diminution de la croissance n’a été observée chez des fœtus de rats après l’administration quotidienne à 
la mère, pendant quatre semaines, de platine métallique ou de chlorure de platine (IV) à des concentrations 
de 0,1 à 100 mg Pt/kg dans la nourriture (Bogenrieder et collab., 1992, cités dans Commission européenne, 
2011). Par ailleurs, ni la prise de poids ni les paramètres hématologiques n’étaient affectés chez la 
descendance de rates allaitantes exposées par l’alimentation jusqu’à 100 mg Pt/kg de chlorure de 
platine (II) ou de chlorure de platine (IV), pendant 21 jours (Kirchgessner et Reichlmayr-Lais, 1992, cités 
dans Commission européenne, 2011). 

Les modifications de l’ADN consécutives à l’ingestion orale de platine par des rats ont été étudiées par 
Holbrook (1976a et 1976b). Des doses de 2 580 mg/kg de PtCl4 ou de 1 147 mg/kg de Pt(SO4)·4H2O, 
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pendant quatre semaines n’ont pas affecté le contenu en ADN, en ARN ou en protéines dans les reins, le 
foie ou la rate. Ces résultats sont donnés à titre indicatif, car les méthodes utilisées pour détecter l’ADN ont 
largement évolué depuis les 40 dernières années, ce qui laisse un doute sur la validité des résultats 
obtenus à cette époque. Plus récemment, les effets génotoxiques des EGP ont été étudiés chez des rats 
Sprague-Dawley exposés par gavage à des teneurs de 0,1, 1 et 10 mg/l de platine sous forme de H2PtCl6, 
ou à un mélange de platine, de palladium et de rhodium à concentrations égales de 0,1 mg/l (Gagnon et 
collab., 2006). Après une période d’exposition de quatre semaines, la génotoxicité de tous les traitements 
sur les cellules de foie de rats a été observée. Dans les tissus des animaux exposés au mélange de 0,1 mg/l 
de platine, de rhodium et de palladium, les lésions à l’ADN n’étaient pas significativement différentes de 
celles observées à la suite de l’exposition à 0,1 ou 1,0 mg/l de platine seul, suggérant que les effets des 
EGP sur l’ADN ne sont pas additifs à ces concentrations. Des effets histopathologiques ont été observés 
au niveau des glandes surrénales, des reins et de la rate, mais pas dans le foie. Le fait qu’aucune 
modification hispatologique n’a été observée dans le foie à la suite d’une exposition aux EGP, mais que 
des effets génotoxiques aux cellules de cet organe ont été rencontrés indique que les dommages à l’ADN 
apparaissent avant que des modifications tissulaires ne soient observées. 

Enfin, deux études ont évalué les effets de nanoparticules de palladium pour les mammifères. La première 
étude portait sur le système immunitaire de rats Wistar femelles exposés pendant 14 jours, par injection 
intraveineuse, à différentes concentrations de palladium (0, 0,012, 0,12, 1,2 et 12 μg/kg) sous forme de 
nanoparticules de 10 nm (Iavicoli et collab., 2015). Les concentrations sériques moyennes de toutes les 
cytokines étudiées avaient tendance à diminuer après l’administration de 0,012 μg/kg. Elles avaient 
tendance à être supérieures à celles du témoin aux doses d’exposition plus élevées. Toutefois, les 
différences entre les témoins et les individus exposés n’étaient significatives qu’à la dose la plus élevée. 
Ces résultats démontrent que l’exposition aux nanoparticules de palladium peut affecter la réponse 
immunitaire des rats et induire une action pro-inflammatoire. Les travaux de Fontana et ses collaborateurs 
(2015) ont mis en évidence que l’injection par voie intraveineuse de nanoparticules de palladium de même 
taille peut également induire une certaine toxicité rénale chez des rats Wistar femelles. Ainsi, ces auteurs 
ont observé une augmentation significative de la protéine de fixation du rétinol (RBP) et de la 
bêta-2 microglobuline chez les rats ayant reçu 12 mg/kg de nanoparticules pendant 14 jours. Les taux 
d’albumine n’étaient pas modifiés. Une altération dans l’épithélium des tubules proximal et distal, 
dépendante de la dose, a également été observée à des concentrations égales ou supérieures à 
0,012 mg/kg. Ces résultats suggèrent que l’exposition à des nanoparticules de palladium peut induire une 
dysfonction significative des tubules rénaux, tandis qu’elle ne semble pas affecter la filtration glomérulaire 
des reins. 
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5. C onc lus ions  et pers pec tives  

Les EGP sont principalement utilisés en raison de leurs propriétés catalytiques pour la fabrication des pots 
catalytiques destinés à réduire les émissions de monoxyde de carbone et d’oxydes d’azote par catalyse 
des réactions de transformation des gaz d’échappement des véhicules à moteur thermique. En raison de 
la forte croissance du marché automobile, une augmentation cumulative des concentrations en EGP est 
observée, autant dans les écosystèmes terrestres que dans les écosystèmes aquatiques bordant les 
routes. 

Les études répertoriées dans la présente revue de littérature ont démontré que les EGP retrouvés en milieu 
naturel sont biodisponibles pour la majorité des organismes. De façon générale, le palladium semble plus 
biodisponible et bioaccumulable que le platine et le rhodium. Des études montrent également que 
l’absorption et l’accumulation dépendent de la spéciation chimique des EGP dans l’environnement. Par 
exemple, la présence de substances humiques dans les eaux naturelles augmente la prise en charge du 
platine par les organismes aquatiques. Qu’importe la forme des EGP, leur accumulation par les organismes 
est corrélée à la circulation automobile à proximité de leur habitat. 

Chez les plantes, l’accumulation s’effectue principalement au niveau des racines, bien qu’un phénomène 
de translocation ait été répertorié. De plus, la dispersion atmosphérique des particules émises par les 
convertisseurs catalytiques automobiles fait en sorte que le feuillage peut également accumuler des 
concentrations significatives d’EGP. Le platine et le palladium chez les végétaux sont associés aux espèces 
de faible poids moléculaire, riches en soufre. L’absorption dépendrait du type de sols et des concentrations 
dans le milieu. Les données disponibles montrent que la toxicité des EGP chez les plantes terrestres et 
aquatiques est habituellement supérieure, par plusieurs ordres de grandeur, aux concentrations retrouvées 
dans l’environnement, et ce, même dans les secteurs les plus affectés par la circulation automobile. Il en 
est de même chez les invertébrés aquatiques et les poissons, bien que des effets sublétaux aient été 
observés à de faibles concentrations d’exposition. 

En laboratoire, la bioaccessibilité du platine émis par les catalyseurs automobiles peut atteindre jusqu’à 
30 % chez des rats, probablement en raison de la petite taille des particules. La plus grande proportion de 
platine et de palladium restant après excrétion est retrouvée dans le foie et les reins. Celle-ci est plus 
importante après une dose intraveineuse, tandis qu’elle est plus faible après une exposition par voie orale. 
Le platine bioaccessible pour les mammifères est majoritairement lié aux protéines dans les différents 
tissus et liquides corporels, le reste étant présent sous forme de composants de faible poids moléculaire. 
La toxicité des EGP chez les mammifères dépend de la forme chimique du composé, les plus solubles 
étant les plus toxiques. 

Le potentiel mutagénique des composés du platine a été démontré autant chez les communautés 
bactériennes que chez les organismes supérieurs. Les propriétés du platine sont telles qu’il est d’ailleurs 
utilisé comme agent anticancéreux chez l’homme. 

Cette revue a également mis de l’avant que, bien que les données sur le platine et le palladium soient plus 
abondantes, celles sur les autres EGP (osmium, iridium, ruthénium et rhénium) sont limitées, voire 
inexistantes.  

Ainsi, compte tenu 1) de leur augmentation dans l’environnement, 2) de leur disponibilité et de leur potentiel 
de bioaccumulation chez l’ensemble des organismes et 3) de leur potentiel génotoxiques reconnu, il 
apparaît que des études complémentaires sont nécessaires afin de mieux comprendre le comportement 
des EGP dans l’environnement, ainsi que leur toxicité. Ces résultats aideront à établir des seuils jugés 
acceptables pour la faune et la flore, notamment des critères de qualité de l’eau et des valeurs 
toxicologiques de référence, ce qui permettra d’encadrer adéquatement le rejet d’EGP dans 
l’environnement, tout en assurant la protection et la conservation des écosystèmes et le maintien des 
services écologiques qu’ils rendent (cycle biogéochimique des nutriments, production primaire, 
approvisionnement en nourriture et en matériaux, etc.). 
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