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FICHE 
RADIONUCLÉIDE 

Plutonium 
et environnement 

Cette fiche résume le comportement de l’élément chimique 
dans les principaux compartiments des écosystèmes 
terrestres et aquatiques, sous les deux hypothèses 
suivantes. 

• La discrimination isotopique est négligeable, ce qui est vérifié 
pour la plupart des éléments traités. 

• Lorsque l’élément possède des isotopes stables, l’analogie 
de comportement entre ses isotopes stables et radioactifs 
est admise implicitement, sachant toutefois que pour les 
éléments existant à l’état naturel, la forme chimique et le 
milieu d’émission des rejets anthropiques sont susceptibles 
d’impliquer des voies et processus de transfert autres 
que ceux identifiés pour l’élément stable naturel. 

Le ou les isotopes radioactifs désignés dans l’intitulé de la fiche 
correspondent aux radionucléides d’importance radioécologique 
majeure, au sens des quantités et de la rémanence dans 
l’environnement, d’autres isotopes, radioactifs ou stables, 
pouvant être cités à titre complémentaire. Les informations, 
volontairement simplifiées, sont destinées à refléter l’état des 
connaissances sur le sujet à la date de mise à jour et à proposer 
des valeurs pour les principaux paramètres radioécologiques 
usuels permettant une estimation des transferts dans 
l’environnement et plus particulièrement au sein de la chaîne 
alimentaire. 

239,240 

Pu   
94 

 

RÉDACTION : 
K. Beaugelin-Seiller, 
B. Fraysse, 
S. Roussel-Debet 

VÉRIFICATION : 
C. Fortin 

DATE DE RÉDACTION : 
26/06/02 
 

RÉVISION : 
K. Beaugelin-Seiller, 
D. Boust, 
P. Germain, 
S. Roussel-Debet 

VÉRIFICATION : 
C. Colle 

DATE DE RÉVISION : 
01/09/04 



Plutonium 

 
Ce document est la propriété intellectuelle de l’IRSN et ne peut être reproduit sans son autorisation 2/21 

CARACTÉRISTIQUES 
CHIMIQUES 
Le plutonium, deuxième élément de la série des actinides transuraniens, est un métal argenté qui se transforme 
au contact de l’air en oxyde de plutonium. Il peut se trouver en solution sous cinq états d’oxydation : III, IV (état 
prépondérant et le plus stable), V, VI et VII, l’état VII restant limité à des conditions de forte basicité en présence 
d’oxydants (Ansoborlo et al., 2003). Signalons la mise en évidence (Madic, 2000) de la possibilité d’oxydation 
spontanée par l’air humide de PuO2 en un « superoxyde » Pu(VI)O2+x susceptible de se dissoudre et de passer 
sous forme Pu(IV) et Pu(VI). Des travaux sont en cours pour tenter de déterminer les constantes 
thermodynamiques et cinétiques des équilibres entre ces différentes formes (Haschke et Oversby, 2002) et leur 
mobilté potentielle (Fjeld et al., 2003). 

NUCLÉAIRES 
Les 15 isotopes connus du plutonium sont tous radioactifs. Les principaux sont émetteurs alpha, notamment le 
plus abondant, 239Pu. Le 241Pu est émetteur béta. 

Le plutonium est classé dans la catégorie de radiotoxicité 1 (très forte). 

  238Pu   239Pu   240Pu   241Pu  

Période radioactive 87,76 ans 24 130 ans 6 567,5 ans 14,410 ans 

Activité massique 
(Bq.g-1) 6,34 x 1011 2,295 x109 8,40 x 109 3,81 x 1012 

Émission(s) principale(s) 
par désintégration 
(rendement d’émission %) 

α α α β- 

5,499 MeV 
(71,04 %) 

5,156 MeV 
(73,30 %) 

5,168 MeV 
(72,90 %) 

20,81 keV 
(99,99 %) 

5,457 MeV 
(28,84 %) 

5,144 MeV 
(15,10 %) 

5,124 MeV 
(27,00 %)  

 5,106 MeV 
(11,45 %)   

(Nuclides 2000, 1999) 

ORIGINES 
NATURELLE 
Le plutonium est en quasi-totalité d’origine artificielle. 

ARTIFICIELLE 
Trois sources principales ont disséminé du plutonium dans l’environnement : les essais d’armes nucléaires, les 
rejets d’installations nucléaires et les accidents. 
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Entre 1945 et 1975, les essais nucléaires atmosphériques ont disséminé environ 13 PBq de 239,240Pu, dont 80 % 
dans l’hémisphère Nord, 170 PBq de 241Pu et 0,3 PBq de 238Pu, dont 60 % dans l’hémisphère sud (UNSCEAR, 1982). 
Aux retombées issues de ces essais s’ajoutent celles d’accidents de satellites alimentés en électricité d’origine 
nucléaire, tel le SNAP-9A, à l’origine de la dissémination dans l’hémisphère sud d’environ 100 TBq de 238Pu en 
1964. En outre, deux accidents d’avions B52 ont donné lieu à une dissémination notable de plutonium 239 : 0,5 
TBq, en 1966, à Palomarés (Espagne) et 0,9 TBq en 1968, à Thulé (Groenland). 

D’autre part, les polygones d’essais d’armes ont été contaminés en plutonium. Outre les îles de Bikini et Eniwetok 
(Micronésie) qui ont reçu environ 0,1 TBq de plutonium de 1946 à 1958, le Nevada Test Site (USA) a été fortement 
contaminé : jusqu’en 1961, environ 6 TBq de 239,240Pu ont été dispersés (Despres, 1995). 

L’accident de Tchernobyl a dispersé du plutonium à proximité du réacteur, en partie sous forme de « particules 
chaudes » : ces rejets sont estimés à environ 35 TBq de 238Pu, 30 TBq de 239Pu, 42 TBq de 240Pu et 6 000 TBq de 
241Pu. Le dépôt total de 239Pu a dépassé 4 kBq.m-2 dans la région de Gomel, dans la zone des 30 km autour du site 
(AEN-OCDE, 2002). En 2000, dans les 30 premiers centimètres des sols, les activités y étaient encore présentes 
aux environs de 7,2 PBq de 238Pu, 15 TBq — et 18 TBq de 241Am, issu de la décroissance de 241Pu — (Kashparov et 
al., 2003). 

Les usines du cycle du combustible génèrent des rejets de nature et d’activité variables. Ainsi, de 1954 à 1989, 
les installations du site de production de matériel nucléaire (militaire et civil) de la rivière Savannah (USA) ont 
rejeté 140 GBq de plutonium dans l’atmosphère et 23 GBq sous forme liquide (Carlton et al., 1996). 
Parallèlement, les usines de retraitement du combustible usé de Trombay (Inde), La Hague et Marcoule (France) 
et surtout Windscale (Sellafield, Angleterre) ont émis et/ou émettent du plutonium dans leurs rejets de routine, 
pour l’essentiel sous forme d’effluents liquides. 

Dans le milieu marin, le plutonium provient de diverses origines. Actuellement, les rejets les plus significatifs 
proviennent des usines de retraitement ; la diminution des quantités rejetées induit, dans le milieu naturel, des 
concentrations en diminution, et inférieures aux concentrations d’actinides d’origine naturelle. 

Les retombées atmosphériques globales et locales ont marqué la totalité des mers et des océans ; il s’y ajoutent 
les essais dans l’eau en mers arctiques. Les usines de retraitement des combustibles rejettent en routine, 
directement en mer, des effluents, marquant par exemple l’Atlantique du nord est, la mer d’Irlande, la Manche, 
la mer du Nord. Les rivières peuvent drainer vers la mer du plutonium provenant des retombées, mais aussi des 
effluents d’installations nucléaires, comme, par exemple, la Columbia River vers le Pacifique du nord est et le 
Rhône en mer Méditerranée. Des déchets radioactifs ont été stockés à certaines époques dans des mers et 
océans (Atlantique, Arctique, mer du Japon…) et représentent des sources potentielles de plutonium. Le 
démantèlement d’installations nucléaires ou de navires utilisant l’énergie nucléaire peut constituer une source 
de radionucléides pour les environnements côtiers (zones des mers arctiques par exemple). 

L’accident de Tchernobyl (contamination de la mer Noire) et celui de Windscale en 1956 sont notamment à 
l’origine de la présence de plutonium dans le milieu marin, par la voie atmosphérique. Des contaminations sont 
imputables à des accidents de sous-marins (océan Atlantique, le Thresher en 1963 ; mer de Norvège et mers 
arctiques, le Komsomolets en 1989, le Koursk en 2000…), ainsi qu’à des accidents de satellites ou avions (SNAP-
9A, Thulé, Palomarés), avec lessivage des sols et transfert vers la mer des radioéléments. 

La définition de l’origine du plutonium repose souvent sur la détermination des rapports isotopiques spécifiques 
à une source : 238Pu/239,240Pu de l’ordre de 0,04 pour les retombées des essais militaires et de 0,2 à supérieur à 1 
pour les rejets industriels ; 240Pu/239Pu de l’ordre de 0,18 pour les retombées des essais militaires et de 0,42 pour 
Tchernobyl ; 241Pu/239,240Pu de l’ordre de 30 pour les usines de retraitement et de 16 pour des retombées de tests 
militaires. Ces données sont utiles pour les études radioécologiques, mais également pour la connaissance 
océanographique, comme la cinétique du déplacement des particules sédimentaires. 
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CONCENTRATIONS DANS L’ENVIRONNEMENT 
ET MÉTROLOGIE 
En Europe, le dépôt de 239,240Pu imputable aux essais atmosphériques est estimé à environ 50 Bq.m-2, dont résulte 
une faible contamination de l’environnement terrestre : 5 à 2 000 mBq.kg-1

sec dans les sols (concentrations 
inférieures au picogramme par kg de sol) et 0,005 à 50 mBq.kg-1

sec dans les végétaux terrestres (Grauby et 
al.,1986). Pour ce qui concerne Tchernobyl, le dépôt de 239,240Pu a été estimé à 10 Bq m-2 à Monaco et 0,05 Bq m-2 
à Munich (Holm et al., 1988 ; Rosner et al., 1997). 

Dans le Bas-Rhône, la concentration en 239,240Pu du cours d’eau, intégrant le drainage des dépôts des retombées 
anciennes sur le bassin versant et les rejets d’effluents de l’usine de retraitement de Marcoule, a varié de 0,3 à 
0,03 Bq.m-3 de 1961 à 1998, sa valeur maximale étant de 1,3 Bq.m-3 en 1965 (Duffa, 2001). Dans les eaux de la 
Seine, les concentrations en 239,240Pu sont de l’ordre de 0,5 à 0,01 Bq.m-3 (années 1980 — 1994) ; par fort débit, 
elles peuvent descendre à moins de 0,01 Bq.m-3 (Garcia, 1997). 

Dans les océans, l’inventaire des 239,240Pu représente 10 PBq (Aarkrog, 2003). En Manche, les concentrations en 
239,240Pu au cours des dix dernières années se situent en général entre 5 et 30 mBq.m-3 ; des concentrations de 
quelques centaines de mBq.m-3 ont été mesurées à proximité immédiate de l’émissaire de l’usine de La Hague, 
pour les isotopes 238Pu et 239,240Pu. En mer d’Irlande, les concentrations en 239,240Pu dans l’eau de mer décroissent 
exponentiellement en fonction de la distance à l’émissaire de l’usine de Sellafield. Dans les années 1980, elles 
variaient de plusieurs Bq.m-3 à environ 0,1 Bq.m-3 à 300 km de l’émissaire (McKay et Pattenden, 1993 ; Boust et 
al., 1996). Dans les eaux de l’Atlantique, les concentrations se situent entre 6 et 9 mBq.m-3 ; aux latitudes nord 
moyennes, la concentration en 239,240Pu dans les eaux atlantiques est de l’ordre de 7 mBq.m-3 ; elle dépasse 
rarement 3 mBq.m-3 dans l’Atlantique Sud (Holm et al., 1991 ; Bourlat et al., 1996). 

Les isotopes 239, 240 et 238 du plutonium sont mesurés dans les échantillons de l’environnement par 
spectrométrie alpha — obligatoirement précédée d’une séparation radiochimique — avec un seuil de détection 
de l’ordre de 0,1 mBq par échantillon (Grenaut et al., 1983). Pour des échantillons d’origine expérimentale (ayant 
donc une charge en plutonium suffisante par rapport au bruit de fond des radionucléides naturels), une mesure 
en scintillation liquide est possible avec une limite de détection de l’ordre de 10 mBq par échantillon pour les 
238Pu et 239,240Pu et d’environ 50 mBq par échantillon pour le 241Pu. La discrimination des isotopes peut, en outre, 
être réalisée par des mesures spectroscopiques comme l’ICP-MS (Ketterer et al., 2004 ; Agarande et al., 2004). 

MOBILITÉ ET BIODISPONIBILITÉ 
EN MILIEU TERRESTRE 
SOLS 
Très schématiquement, en solution, au voisinage de pH 7, l’état le plus stable du plutonium est Pu(IV), susceptible 
d’être réduit en Pu(III) en deçà de – 200 mV et d’être oxydé en Pu(V) ou Pu (VI) au delà de 600 mV (Choppin et 
Morgenstern, 2001). Dans les sols en conditions normales, la forme Pu(IV)O2, très peu soluble et peu mobile, est 
considérée comme la plus fréquente. Cependant, l’existence de la forme Pu(V), qui serait plus soluble que Pu(IV), 
annonce l’éventualité d’une migration accrue du plutonium dans des sols hyperbasiques, en présence de 
carbonates ou en l’absence de conditions réductrices (Runde et al., 2000). 

La répartition du plutonium dans les fractions provenant d’extractions séquentielles met en évidence sa faible 
proportion dans les fractions considérées comme hydrosolubles et échangeables, supposées facilement 
mobilisables (Skipperud et al., 2000). Des extractions de solution du sol montrent que l’on y trouve 0,04 % à 
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0,4 % de plutonium et qu’il reste lié à des acides organiques de forte taille moléculaire (Livens et Singleton, 1991 ; 
Leonard et al., 1994), voire aux fractions humiques des sols (Lee et Lee, 2000). 

La mobilité du plutonium, liée à la formation de complexes mobiles et de pseudo-colloïdes, est particulièrement 
faible. Les mesures de profil de migration — hors conditions extrêmes, désertiques notamment — mettent en 
évidence une accumulation du plutonium en surface du sol avec 80 à 95 % de l’activité dans les 10 premiers 
centimètres du sol (Mboulou et al., 1998 ; Hursthouse et Livens, 1993 ; Lee et Lee, 2000). La vitesse apparente 
de migration verticale dépend de la forme initiale du plutonium. Elle serait d’environ 0,4 cm.an-1 pour les 
retombées (Komosa, 1999). Pour le plutonium issu de Tchernobyl, cette vitesse serait de 3 x 10-3 à 5 x 10-2 cm.an-1 
à proximité du site (particules chaudes), alors qu’en Europe, elle atteindrait 2 à 4 cm.an-1 et diminuerait avec 
l’augmentation du pH des horizons du sol. Druteikiene et al. (1999) ont effectué des essais sur deux sols de pH 
voisin de 4,4, avec un dépôt surfacique de plutonium sous des formes chimiques différentes ; après environ une 
année, les vitesses de migration observées se classent dans le sens PuCl4 > Pu(NO3)4, > PuO2, la majorité du 
plutonium, quelle qu’en soit la forme initiale, restant toutefois en surface (0-5 cm). 

Les phénomènes qui aboutissent à l’immobilisation du plutonium, i.e. hydrolyse, adsorption sur les particules 
argileuses et formation de complexes plus ou moins insolubles avec les carbonates, les acides humiques et les 
acides organiques simples, sont dominants (Skytte-Jensen, 1980). Les processus d’adsorption - désorption sur les 
phases solides des sols sont contrôlés par le pH et par la surface spécifique des argiles. Par ailleurs, les hydroxydes 
de fer, d’aluminium et de manganèse semblent jouer un rôle. En règle générale, pour des sols de conditions 
physico-chimiques moyennes, la demi-vie du plutonium serait certainement supérieure à 20 - 30 ans dans les 
horizons superficiels et les facteurs essentiels de son déplacement seraient plus liés à l’activité biologique qu’à 
des effets physico-chimiques (Coughtrey et al., 1984). Murphy et Tuckfield (1994) ont par exemple montré à 
Savannah River que le prélèvement par les arbres et le recyclage lié aux chutes des feuilles ramènent en surface 
des quantités non négligeables de 238Pu et 239,240Pu. Les auteurs ont calculé qu’après 100 ans, ce recyclage — qui 
semble constant au cours du temps — enrichirait l’horizon de surface jusqu’à une activité massique égale à 
environ 10 % de celle de la tranchée de déchets dont il provient initialement. 

Par ailleurs, le transport colloïdal du plutonium est actuellement très étudié. Ainsi, la migration, bien plus rapide 
que présumée, du plutonium dans des sols du Nevada Test Site (NTS) semble imputable à la migration 
préférentielle de colloïdes d’oxydes de plutonium (Kersting et al., 2000). Lu et al. (1998) ont montré l’intensité 
et la rapidité de la liaison entre plutonium et colloïdes : plus de 90 % du Pu(IV)-colloïdal est fixé en 6 h sur des 
colloïdes artificiels d’hématite (Fe2O3) et la quasi-totalité en 100 heures, avec un Kd de 1 x 105 l.kg-1 et la 
désorption du plutonium est très faible et très lente (< 0,6 % en 150 jours). Par ailleurs, Bundt et al. (2000), lors 
de l’étude du comportement de 239,240Pu sur un sol brun forestier complanté depuis 60 ans en épicéas et autres 
arbres, ont montré que la migration de solutés ou de colloïdes dans l’horizon superficiel (< 20 cm) s’effectue 
essentiellement par les « chemins préférentiels », via les pores grossiers. 

Le plutonium est susceptible de se complexer avec les substances organiques, notamment les acides humiques 
et fulviques ou les acides organiques simples (Labonne-Wall et al., 1997) ainsi qu’avec les produits du 
métabolisme microbien. La stabilité des complexes diminue avec l’augmentation de la force ionique, comme 
pour d’autres métaux, et avec le pH (Carlsen, 1989). L’analyse du 239,240Pu issu des retombées de Nagasaki dans 
des sols de Nishiyama montre que 10 % est complexé avec les acides humiques et 1 % avec les acides fulviques. 
La transformation du plutonium, initialement sous forme d’oxydes thermovitrifiés insolubles puis réincorporé 
dans des complexes organiques mobilisables, est attribuée à l’action des micro-organismes (Fujikawa et al, 1999). 
Keith-Roach et al. (2000) mettent en évidence sur des sols marécageux saumâtres des environs de Sellafield une 
relation entre la concentration du 239,240Pu dans les eaux interstitielles et l’activité microbienne ; le plutonium 
dans ces pseudo-sols est présumé être à l’état (IV) et éventuellement (V), (VI) ou (III). 

La corrélation négative entre l’activité microbienne et la dissolution des radionucléides dans les eaux porales est 
imputable à un phénomène de biosorption sur les membranes cellulaires de la biomasse microbienne. En fin de 
bloom microbien, cette biosorption suivie de mort cellulaire est susceptible de libérer une grande quantité de 
composés organiques et de complexes. En outre, certains ligands organiques produits par les micro-organismes 
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et susceptibles de modifier la mobilisation des actinides tétravalents font depuis quelques années l’objet de 
recherches particulières, en vue de décontaminer des effluents (Brainard et al., 1992 ; Hersman et al., 1993 ; Neu 
et al., 2003). En particulier, les sidérophores, tels que les desferrioxamines DFO-E et DFO-B et l’enterobatine 
présentent une sélectivité remarquable pour le Pu(IV) et sont susceptibles de complexer le Pu(IV), donnant lieu 
à une forme mobile (Bradley et al., 1999 ; Hoffman et al., 1997 ; Zhao et al., 1999). 

Une abondante littérature est consacrée aux coefficients de sorption-désorption (Kd) des transuraniens. Les 
tendances générales observées sont des corrélations positives entre matière organique et sorption et, pour des 
teneurs en matière organique faibles, entre pH du sol et sorption. L’analyse statistique effectuée par Page (1999) 
met en évidence une augmentation du Kd (5 à 3 000 l.kg-1) avec la concentration des carbonates et des argiles. 
Des essais sur sols agricoles montrent que le Kd varie (300 à 9 600 l.kg-1) en sens inverse de la teneur en sables 
totaux, une texture fine favorisant la sorption (Roussel-Debet, 2003). La présence de micro-organismes vivants 
(bactéries sulfato-réductrices) accroîtrait d’un facteur 20 le Kd du plutonium sur de la bentonite (Francis, 2001). 

L’effet du plutonium sur la macrofaune du sol a été étudié par Krivolutski et al. (1992) à partir d’essais de plein 
champ sur un chernozem très fortement dopé (6,6 TBq.m-2) par du 239,240Pu. Un effet très prononcé mais 
temporaire est observé : après 3 ans, la population de vers de terre et d’insectes a disparu et celle des micro-
arthropodes est réduite d’un facteur 5 ; le retour à l’état initial est observé après 18 ans. Le niveau de 
contamination des sols étant dans ces tests extrêmement élevé, il est difficile d’en déduire la possibilité d’une 
toxicité pour des quantités moindres de plutonium. 

VÉGÉTAUX 
De nombreuses mesures de plutonium in situ, avec ou sans suivi expérimental, ont été faites sur des sites 
contaminés (Adriano et al., 1986 ; Romney et al., 1981). Le transfert aux végétaux est faible et semble décroître 
dans le sens : végétation spontanée et prairies > végétaux cultivés > fruits ou graines, ce qui est probablement 
un artéfact lié à la remise en suspension. 

La dispersion des valeurs d’origine expérimentale du facteur de transfert racinaire atteint plusieurs ordres de 
grandeurs comme le montrent les intervalles observés sur les valeurs usuelles rassemblées par l’IAEA (1994). 

Les facteurs qui affectent la solubilité et la mobilité du plutonium dans les sols influencent davantage le transfert 
racinaire aux végétaux que les différences entre les espèces végétales (Romney et al.,1981). L’analyse des 
facteurs de transfert racinaire a été réalisée par Frissel et Kosler (1989) qui ont estimé un facteur de transfert 
racinaire standard Tfstd pour un délai de 2 ans entre la contamination du sol et la culture et pour un sol de pH 6. 
Ces facteurs varient entre 1 x 10-4 et 1 x 10-3, selon le végétal. Pour les autres conditions, le facteur de transfert 
est corrigé par : Tf = Tfstd x Ct (t-2) x CpH (pH-6), et en tenant compte du délai contamination-récolte (t en an, Ct = 0,67) 
et du pH du sol considéré (CpH = 0,81). Ceci met en évidence la diminution du facteur de transfert du plutonium 
avec l’augmentation du pH du sol. 

Divers paramètres ont été étudiés, en particulier ceux en relation avec la matière organique. L’augmentation de 
l’activité biologique du sol tendrait à augmenter le transfert du plutonium par destruction microbienne des 
complexes et serait à l’origine de l’augmentation de la biodisponibilité du plutonium avec le temps (Nishita, 
1981). Pourtant, Adriano et al. (1986) n’observent aucune augmentation de la biodisponibilité du plutonium sur 
une période de 30 ans après un dépôt initial à Oak Ridge Site. 

Très peu de travaux expérimentaux ont porté sur le transfert par voie foliaire : Cataldo et al. (1981) ont effectué 
des essais de contamination unique par des aérosols de plutonium nébulisés sur le haricot ; récemment des 
essais comparatifs (Cs, Sr, Pu, Am) ont été faits à l’IRSN (Henner et Colle, 2003). Les résultats montrent que le 
plutonium est faiblement incorporé et très peu mobile dans le végétal. Ces résultats ne peuvent cependant pas 
être traduits en paramètres opérationnels, du fait de conditions expérimentales particulières. 
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ANIMAUX 
Alors que de nombreux travaux concernent l’étude du métabolisme et de la toxicité du plutonium en particulier 
chez les mammifères, peu d’études récentes quantifient son transfert aux productions agricoles animales. Green 
et al. (1996) montrent que l’ingestion de sol par des moutons en pâture est la voie de contamination majoritaire 
(du fait de la rétention du plutonium par le sol et de son faible transfert à l’herbe) et qu’il conviendrait de prendre 
en compte ce transfert en considérant une ingestion de sol à hauteur de 5 % de la matière sèche ingérée et en 
lui appliquant un coefficient de bio-assimilation de 0,5. Par ailleurs, une étude effectuée par Copplestone et al. 
(1999), en écosystème forestier à proximité de Sellafield et sur un site témoin du Cheshire, fournit quelques 
données sur le mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus). Les auteurs évaluent des facteurs de transfert agrégés sol 
→ animal variant entre 3,8 x 10-6 et 1,9 x 10-4 (Bq.kg-1 d’animal frais par Bq.m-2 de sol) inférieurs à ceux du césium 
(3,2 x 10-5 à 7,0 x 10-4). 

De façon générale, le plutonium, qui présente un faible transfert aux végétaux, voit sa concentration diminuer 
dans les productions animales, avec des facteurs de transfert l’ordre de 10-5 à 10-4 j.kg-1 pour le lait et la viande. 

PRODUITS TRANSFORMÉS 
L’effet des transformations agro-alimentaires des produits agricoles bruts sur leur contamination en plutonium est 
quasiment inconnu. Signalons que des mesures de plutonium (238 et 239, 240) sur une vingtaine d’échantillons de 
fromages prélevés en Europe se sont toutes révélées être en dessous de la limite de détection de 0,3 mBq.kg-1 
(Froidevaux et al., 2004), signe d’un transfert global négligeable vers les produits laitiers transformés. 

MOBILITÉ ET BIODISPONIBILITÉ 
EN MILIEU AQUATIQUE CONTINENTAL 
EAUX 
La chimie en solution du plutonium est particulièrement difficile à caractériser, du fait de la multiplicité de ses 
états d’oxydation, de Pu(III) à Pu(VII). Dans les eaux douces superficielles, les formes insolubles dominent, 
notamment Pu(IV), même si les états III, V et VI existent (Guillaumont et Adloff, 1992). Les états V et VI 
correspondent aux formes les plus solubles, alors que les formes III et IV sont généralement associés aux 
sédiments. La présence de carbonates peut augmenter la solubilité du plutonium, par exemple sous forme de 
l’anion plutonyl-carbonate. En présence de composés organiques, il peut se former des complexes dont les plus 
stables sont ceux impliquant Pu(IV) (Métayer-Piret et al., 1981). 

En phase dissoute, le plutonium tend à s’associer avec des colloïdes incluant notamment du carbone organique, 
du fer et de l’aluminium. Cette association peut représenter jusqu’à 60 % du transport dissous de plutonium 
(Eyrolles et Charmasson, 2004). 

SÉDIMENTS 
Le plutonium peut s’associer à plus de 95 % à la phase solide (Coughtrey et al., 1984), en se liant à des 
oxyhydroxydes de fer et de manganèse. Cela a été observé dans le Rhône, où 85 % du plutonium est associé aux 
particules (Eyrolles et Charmasson, 2004). L’adsorption du plutonium paraît faiblement réversible, du fait de 
processus de re-précipitation, d’hydrolyse et de formation de colloïdes. La concentration en plutonium des 
sédiments est très variable, de non détectée à 4 x 103 Bq.kg-1 (Coughtrey et al., 1984). Le plutonium présente en 
eau douce un Kd moyen de 105 l.kg-1 en conditions oxydantes (Onishi et al., 1981). Toutefois, ce paramètre peut 
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présenter des variations de trois ordres de grandeur de part et d’autre de sa valeur moyenne, notamment en 
fonction de la texture et de la minéralogie des sédiments ainsi que des conditions de pH et d’oxydo-réduction. 

VÉGÉTAUX 
De façon générale, le transfert aux compartiments biotiques n’est pas très documenté. Comme pour les 
composés abiotiques, le mécanisme principal de contamination des organismes vivants semble être l’adsorption. 
Pour les plantes, la contamination est essentiellement localisée en surface de l’organisme. Les concentrations de 
plutonium rapportées dans les végétaux d’eau douce sont extrêmement variables, de 10-2 à 104 Bq.kg-1

sec 
(Coughtrey et al., 1984). 

ANIMAUX 
Pour les poissons, la gamme de variation des concentrations de plutonium s’étend de 10-6 à 102 Bq.kg-1

frais. Les 
organes cibles principaux sont le squelette et le foie, alors que les muscles présentent en général les 
concentrations les plus faibles. Le facteur de concentration des invertébrés est estimé à environ 100 l.kg-1 alors 
qu’il varie entre 104 et 105 l.kg-1 pour les plantes (Coughtrey et al., 1984). Chez les poissons, il est lié au niveau 
trophique de l’espèce considérée et diminue lorsque celui-ci augmente. Le transfert par voie alimentaire n’est 
pas ou peu documenté ; une unique référence bibliographique (Emery et al., 1981) fait état d’un transfert poisson 
(bluegill) → poisson (blackbass), la valeur, exprimée par rapport au poids frais, du facteur correspondant étant 
de 3,6 x 10-2. 

MOBILITÉ ET BIODISPONIBILITÉ 
EN MILIEU MARIN 
EAUX 
Dans l’eau de mer, le plutonium peut exister simultanément sous quatre états d’oxydation (III à VI). La forme 
Pu(V) est dominante (PuO2

+) ; la forme Pu(IV) est représentée par l’espèce hydrolysée et réduite Pu(OH)4 (Nelson 
et al., 1984 ; Morse et Choppin, 1986 ; Orlandini et al., 1986 ; Choppin et Kobashi, 1990). Le passage de la forme 
Pu(IV) sous laquelle le plutonium est rejeté en mer par les usines retraitement de combustibles usés, à la forme 
Pu(V), la plus stable dans l’eau de mer, est un processus lent. Il faut environ 2 semaines pour que l’équilibre (pour 
lequel le rapport Pu(V)/Putotal est d’environ 0,8) soit atteint (Boust et al., 1996). 

La présence d’agents complexants, comme ceux contenus dans la matière organique dissoute, a une très forte 
influence sur la spéciation du plutonium dissous. En présence d’acides humiques, le plutonium est efficacement 
réduit (Garcia et al., 1996) ; ce processus explique le comportement non conservatif de cet élément dans les 
estuaires ou les fjords. 

MATIÈRES EN SUSPENSION 
Les concentrations en 239,240Pu dans les matières en suspension dans l’eau de mer sont comprises entre 1 et 10 
Bq.kg-1 en Manche ; en Mer d’Irlande, elles décroissent exponentiellement vers le nord passant de quelques 
milliers de Bq.kg-1 à proximité de l’émissaire de l’usine de Sellafield à quelques dizaines de Bq.kg-1 à 200 km au 
nord de l’émissaire (McKay and Pattenden, 1993). 

Le plutonium montre une très forte affinité pour les particules sédimentaires. Des coefficients de partition de 
l’ordre de 105 — 106 l.kg-1 ont été souvent rapportés dans l’eau libre (Mitchell et al., 1995). 
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SÉDIMENTS 
Dans les sédiments sableux de la Manche, les concentrations en 239,240Pu et en 238Pu dépassent rarement 1 et 0,8 
Bq.kg-1, respectivement, à comparer avec 0,3 et 0,008 Bq.kg-1 hors de toute influence industrielle (Boust, 1999). 
En mer d’Irlande, ces concentrations ont dépassé 1 000 Bq.kg-1 dans les sédiments marins proches de l’émissaire, 
et même 10 000 Bq.kg-1 dans les sédiments de l’estuaire de l’Esk. 

Les concentrations en plutonium dans les sédiments dépendent de la surface spécifique, donc, en premier lieu, 
de l’abondance et de la nature de la fraction la plus fine, souvent riche en minéraux argileux. Dans un site donné, 
elles peuvent varier d’au moins un ordre de grandeur entre des sédiments sableux et des sédiments vaseux. 

De nombreux travaux se sont attachés à déterminer les phases porteuses du plutonium dans les sédiments 
(McDonald et al., 2001). Ils ont en commun de sous-estimer fortement la proportion de plutonium faiblement 
lié aux particules. Des études récentes démontrent qu’environ 70 % du plutonium contenu dans des sédiments 
marins peuvent être en position échangeable et/ou liés à des phases très réactives (sulfures et carbonates ; Lucey 
et al., 2004). 

Même si les mécanismes conduisant à la remobilisation du plutonium à partir des sédiments déposés sont encore 
mal connus, ce processus est maintenant prouvé en Mer d’Irlande (Hunt and Kershaw, 1990). Dans le sédiment 
et dans les eaux interstitielles, le plutonium est à l’état IV. Un changement des équilibres est observé qui se 
traduit par une diminution du coefficient de partition de 106 dans l’eau libre à 104 dans l’eau interstitielle à 25 
cm sous l’interface eau-sédiment (Sholkovitz and Mann, 1984). Les flux diffusifs induits ne suffisent cependant 
pas, à eux seuls, à modifier significativement le stock de plutonium sédimentaire. 

VÉGÉTAUX 
Les gammes de concentration mesurées dans les algues figurent en fin de chapitre. 

Les facteurs de concentration du plutonium obtenus in situ pour les algues varient entre 85 et 4 000, (Fraizier et 
Guary, 1976 ; Germain et al., 2000 ; Germain et Miramand, 1984 ; IAEA, 2004 ; Métivier et al., 1996 ; GRNC, 1999). 

ANIMAUX 
Les gammes de concentration mesurées dans les animaux figurent en fin de chapitre. 

Actuellement, les rejets les plus significatifs proviennent des usines de retraitement du combustible usé, et les 
efforts des exploitants se matérialisent par une diminution des quantités rejetées, induisant des teneurs dans le 
milieu naturel en diminution, et inférieures aux concentrations d’actinides d’origine naturelle. 

En Manche, depuis le début des années 1980 les teneurs en plutonium ont diminué d’un facteur 5 à 10 chez les 
espèces du fait de la diminution des quantités rejetées par l’usine de la Hague. Le long des côtes françaises de la 
Manche, les concentrations sont actuellement inférieures à 1 Bq.kg-1 sec (0,2 Bq.kg-1 frais) chez des espèces 
indicatrices, mollusques patelles et moules. Dans d’autres zones de la Manche, les niveaux chez les espèces sont 
voisins ou inférieurs à ceux indiqués ci-dessus. Les activités sont peu différentes dans d’autres régions 
océaniques. 

En règle générale, les potentialités de fixation diminuent des organismes inférieurs (plancton, algues) jusqu’aux 
organismes supérieurs (poissons). Les facteurs de concentration du plutonium obtenus in situ sont dans les 
gammes suivantes pour les organismes entiers : 40 à 2 500 pour les crustacés, 20 à 8 000 pour les mollusques, 
et inférieur à 1 à 600 pour les poissons (Fraizier et Guary, 1976 ; Germain et al., 2000 ; IAEA, 2004 ; Métivier et 
al., 1996 ; Ryan, 2002 ; Skwarzec et al., 2001). 

Les activités en plutonium sont plus faibles chez les poissons que chez les autres espèces marines. Le plutonium 
mesuré dans des poissons collectés dans la baie de Gdansk, dans la partie sud de la mer Baltique, provient en 
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partie de l’accident de Tchernobyl. Cette conclusion se base sur les rapports d’activité 238Pu/239,240Pu dans les 
organes et tissus (ce rapport allant jusqu’à 0,6 pour les organes de certaines espèces). Ces observations 
suggèrent la possibilité d’une « remobilisation » du plutonium à partir des sédiments. Pour les organismes 
entiers, les concentrations enregistrées sont comprises entre 0,33 et 2,35 Bq.kg-1 frais, et les rapports isotopiques 
sont compris entre 0,18 et 0,39 (Skwarzec et al., 2001). 

Les rapports isotopiques 238Pu/239,240Pu sont de l’ordre de 0,20 chez les espèces dans l’environnement de 
Sellafield (Food Standards Agency, 2001). Le rapport isotopique 238Pu/239,240Pu a augmenté dans les rejets de 0,10 
dans les années soixante jusqu’à plus de 2 dans les années récentes. Les valeurs de ce rapport n’ont pas 
augmenté dans les mêmes proportions chez les espèces animales, passant de l’ordre de 0,15 dans les années 
1970, et en 1996 à 0,5-0,6 pour les patelles. En effet, les rejets de l’usine de la Hague ayant diminué, la part 
relative des autres sources est plus grande. Ces autres sources correspondent, d’une part, à des arrivées d’eaux 
atlantiques marquées par les retombées, et d’autre part, à des origines qui devront être précisées, tout 
spécialement celles correspondant à l’hypothèse de plutonium désorbé des sédiments marqués par des rejets 
anciens (Germain et al., 2000). 

À partir de l’eau de mer, ce sont les surfaces externes qui fixent le plus les radioéléments, alors que par la voie 
trophique, les systèmes digestifs des animaux accumulent les plus forts pourcentages de radionucléides 
(Bjerregaard et al., 1985 ; Guary et al., 1982). Les transferts directs de transuraniens entre sédiments et espèces 
vivantes sont faibles (Miramand et al., 1982 ; Germain et Miramand, 1984 ; Ryan, 2002). 

Les taux d’assimilation (fraction de radioactivité ingérée retenue par l’organisme) après un transfert trophique 
sont variables selon les espèces. Par exemple, chez un animal brouteur (oursin), ils sont inférieurs à 10 %, chez 
un animal filtreur (moule), ils sont de l’ordre de 1 à 15 % (Bjerregaard et al., 1985), chez un astéride (animal 
carnivore) ils sont d’environ 90 %, chez les crustacés décapodes, ils sont compris entre 10 et 40 % (Guary, 1980). 
Les cinétiques d’élimination du plutonium et des autres transuraniens indiquent que deux ou trois 
compartiments biologiques sont impliqués dans leur rétention (Fowler et al., 1975 ; Guary, 1980 ; Bjerregaard et 
al., 1985 ; Tocquet, 1995). 

La distribution du plutonium n’est pas uniforme entre les différents organes et tissus d’un individu. Ainsi, chez 
les mollusques et crustacés, les coquilles, les exosquelettes, les glandes digestives, les branchies sont les organes 
qui accumulent le plus ces isotopes. L’hémolymphe est probablement responsable des transferts entre les 
organes. Le rôle des différents types cellulaires et des organites cellulaires dans l’incorporation, la rétention et 
l’élimination des transuraniens au sein d’organes cibles ont été étudiés chez certains organismes. Par exemple 
dans la glande digestive du tourteau Cancer pagurus, crustacé décapode, le plutonium ainsi que l’américium sont 
associés aux concrétions minérales (granules de phosphate de calcium (Guary et Négrel, 1981). Chez le homard 
Homarus gammarus, l’hépatopancréas (glande digestive) est le site principal de l’incorporation du plutonium 
après un marquage expérimental, le cytosol étant le compartiment subcellulaire où le pourcentage le plus 
important de plutonium est retrouvé (Tocquet, 1995). Le lien entre plutonium et ferritine a été mis en évidence, 
et il expliquerait, au moins en partie, la distribution et la rétention à long terme dans l’organisme du fait que le 
plutonium accompagnerait le fer lorsque ce dernier est distribué dans l’organisme. 
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Concentrations en plutonimum mesurées dans les organismes marins 

Espèces Lieu de prélèvement Pu (Bq.kg-1 frais) Réf. 

Algues rouges 
Porphyra sp. 

Mer d’Irlande 
(proximité de l’usine de Sellafield) 

239,240Pu : < 10 
238Pu : < 2 

241Pu : 18 - 27 

1 

Algues brunes 
Fucus serratus 
(espèce indicatrice) 

Manche 
(Nord Cotentin, proximité de l’usine 
COGEMA de la Hague) 

Pu : 0,2 2 

Poissons Zones contaminées 239,240Pu : 1 à 100 3 

Poissons a Mer d’Irlande 
(proximité de l’usine de Sellafield) 

239,240Pu : 0,0012 - 0,2 
238Pu : < 0,030 

1 

Mollusques a Mer d’Irlande 
(proximité de l’usine de Sellafield) 

239,240Pu : < 10, en général 
(< 1 à une certaine distance de l’émissaire) 

238Pu : maximum 3 
241Pu : < 100 

1 

Mollusques : 
bigorneaux a 

Mer d’Irlande 
(proximité de l’usine de Sellafield) 

241Pu : maximum 170 1 

Mollusques : 
patelles, moules Manche Pu : < 0,2 2 

Crustacés a Mer d’Irlande 
(proximité de l’usine de Sellafield) 

239,240Pu : maximum 1 
238Pu : < 0,1 

1 

1 Food Standards Agency, 2001 ; Mitchell et al., 1996 ; 2 Germain et al., 2000 ; 3 Skwarzec et al., 2001. 
a Parties comestibles. 
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EN RÉSUMÉ… 
Le plutonium est l’un des radioéléments les plus étudiés dans l’environnement et ce, depuis des décennies. 
Cependant, les travaux les plus anciens sont plutôt des descriptions empiriques de sa présence dans 
l’environnement. Depuis quelques années, des recherches plus spécifiques s’attachent à davantage 
expliquer les mécanismes qui gouvernent la mobilité du plutonium, en particulier son comportement 
biogéochimique. Cependant, les données explicatives relatives à la biosphère restent moins nombreuses 
que celles concernant la géosphère. 

La rétention du plutonium — globalement forte — dépend du type de sol ; elle augmente notamment avec 
le pH du sol. Les phénomènes qui aboutissent à l’immobilisation du plutonium sont dominants : complexation 
par les ligands organiques insolubles et les carbonates, sorption sur les minéraux argileux, agglomération de 
colloïdes. Cependant, quelques processus sont susceptibles de favoriser la mobilité du plutonium. Outre 
l’oxydation éventuelle du Pu(IV) en Pu(V), dont la mobilité serait supérieure, la migration peut être accrue 
par complexation avec les composés organiques solubles mobiles. Les molécules susceptibles d’intervenir 
sont les acides fulviques et les molécules organiques de faible taille, notamment celles issues du métabolisme 
microbien, en particulier les sidérophores bactériens et, enfin, les produits de biodégradation de la matière 
organique. Un processus, dont l’importance semble se confirmer est celui de la migration du plutonium 
insoluble associé à des colloïdes, notamment à ceux d’origine microbienne. Les facteurs de transfert racinaire 
sont relativement bien connus, mais la dispersion des valeurs atteint plusieurs ordres de grandeur ; ils 
augmentent lorsque le pH du sol diminue, tout en restant faibles. Le transfert foliaire n’a quasiment pas été 
étudié, de même que le transfert aux produits d’origine animale et aux produits agricoles transformés. Ces 
transferts dans les chaînes alimentaires sont considérés comme relativement faibles. 

En milieu aquatique continental, comme en milieu terrestre, le plutonium apparaît majoritairement fixé 
sur les phases solides, notamment du fait de la formation de colloïdes, dans lesquelles les formes Pu(III) et 
Pu(IV) sont dominantes. Toutefois la distinction entre les formes ioniques, colloïdales, pseudo-colloïdales 
et particulaires est délicate. Pour tous les organismes, les valeurs des facteurs de concentration sont 
dispersées sur plusieurs ordres de grandeur, la détermination d’une valeur représentative apparaissant 
souvent difficile. Le niveau dans la chaîne alimentaire joue un rôle important dans l’accumulation du 
plutonium par les poissons, où il se fixe préférentiellement dans le squelette et le foie. De manière 
générale, le transfert par la voie alimentaire est méconnu. 

En milieu marin, le plutonium est présent essentiellement à l’état d’oxydation V dans l’eau de mer et à 
l’état d’oxydation IV dans les sédiments. La présence de matière organique dissoute influence fortement 
la spéciation du plutonium dissous. C’est notamment le cas dans les estuaires où il présente un 
comportement non conservatif. 

Le plutonium montre une très forte affinité pour les particules sédimentaires ; les sédiments fins 
présentent les activités en plutonium les plus élevées. Après enfouissement dans la colonne sédimentaire, 
le plutonium peut s’associer à des phases sédimentaires néoformées et réactives, telles que les carbonates 
et les sulfures ; les coefficients de distribution peuvent alors diminuer d’un facteur 100 par rapport à ceux 
observés dans l’eau libre. Dans ces conditions, les sédiments peuvent agir comme des sources secondaires 
de plutonium vers la colonne d’eau. 

Les teneurs dans le milieu naturel sont en diminution et sont inférieures aux concentrations d’actinides 
d’origine naturelle. Les facteurs de concentration ont été déterminés dans des espèces algales et animales 
et ils montrent une large dispersion. En règle générale, les potentialités de fixation diminuent des 
organismes inférieurs (plancton, algues) jusqu’aux organismes supérieurs (poissons). Certains organes 
présentent des potentialités de fixation plus élevées que d’autres, tels les exosquelettes, les glandes 
digestives, les branchies. Au niveau cellulaire, certaines études montrent l’importance du cytosol dans la 
distribution du plutonium, et un lien avec la ferritine. 
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PARAMÈTRES RADIOÉCOLOGIQUES USUELS : 
MILIEU TERRESTRE 
Coefficient de distribution eau-sol Kd (Bq.kg-1 de sol sec par Bq.l-1 d’eau) 

Sol sableux et/ou acide 1 5,4 x 102 (1,8 x 101 – 1,6 x 104) 
Sol argileux 1 4,9 x 103 (7,4 x 101 – 3,3 x 105) 
Sol limoneux ou texture moyenne 1 1,2 x 103 (1,1 x 102 – 1,3 x 104) 
Sol organique (> 30 % de M.O.) 1 1,8 x 103 (1,0 x 100 – 3,3 x 105) 
Sols agricoles 2, a 2,2 x 103 (3,0 x 102 – 2,7 x 104) 

(1 IAEA, 1994 ; 2 Roussel-Debet, 2003) 
a Kd = 246 x S -1,77 en fonction de la proportion de sables (S, exprimé en g.g-1 sol sec). 

Facteur de transfert foliaire (Bq.kg-1 de végétal sec par Bq.m-2) 

Aucune valeur 

Facteur de transfert racinaire (Bq.kg-1 de végétal sec par Bq.kg-1 de sol sec) 

Céréales (grain) 8,6 x 10-6 

Légumes feuilles (salade, choux, épinard) 7,3 x 10-5 

Légumes fruits (pois, haricots) 4,9 x 10-4 

Légumes racines (betterave, radis) 5,2 x 10-3 

Tubercules (pomme de terre) 1,5 x 10-4 

Fourrage (légumineuse) 8,0 x 10-4 

Fourrage (maïs) 7,5 x 10-5 

Herbe 3,4 x 10-4 

Fruits : 
• pommes 
• myrtilles, fraises 

 
1,3 x 10-6 – 3,0 x 10-2 
6,4 x 10-5 – 8,3 x 10-4 

(IAEA, 1994 ; Carini, 2000) 

Facteur de transfert aux produits d’origine animale (j.kg-1 ou j.l-1) 

Lait de vache 6 x 10-5 

Lait de brebis ou de chèvre 4 x 10-4 

Viande de bœuf 6 x 10-5 

Viande de mouton 7 x 10-4 

Viande de porc 3 x 10-4 

Volaille 2 x 10-4 

Œufs 7 x 10-3 

(Müller et Pröhl, 1993 ; Roussel-Debet et Beaugelin-Seiller, 2000) 
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Facteur de transfert par transformation alimentaire (Bq.kg-1transformé par Bq.kg-1brut) 

Blé tendre → farine 2 x 10-1 

Riz long → riz blanchi 8 x 10-1 

(Müller et Pröhl, 1993 ; Roussel-Debet et Réal, 1995) 

PARAMÈTRES RADIOÉCOLOGIQUES USUELS : 
EAUX DOUCES 

Coefficient de distribution eau-MES Kd (Bq.kg-1 de solide sec par Bq.l-1 d’eau) 

Conditions oxydantes 1 x 105 

(IAEA, 1994) 

Facteur de concentration dans les végétaux (Bq.kg-1 de végétal frais par Bq.l-1 d’eau) 

Algues 1,8 x 104 

Plantes supérieures en général 
• immergées 
• émergées 

 
1 x 105 

3,6 x 104 

(Coughtrey et al., 1984) 

Facteur de concentration dans les animaux (Bq.kg-1 d’animal frais par Bq.l-1 d’eau) 

Crustacés 1,3 x 104 

Mollusques 1,5 x 106 

Poissons 
• organisme entier 
• partie consommable 

 
1,5 x 102 
3,0 x 101 

Carassin (Carassus auratus) 2,0 x 106 

Alose (Alosa pseudoharengus) 1,2 x 102 

Perche (Perca species) 1,8 x 101 

Éperlan (Osmerus eperlanus) 5 x 101 

Truite, saumon 4,0 x 100 

(Coughtrey et al., 1984 ; IAEA, 1994) 
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Facteur de transfert trophique (Bq.kg-1 de prédateur frais par Bq.kg-1 de proie fraîche) 

Poisson adulte → poisson adulte 
bluegill → blackbass 
(Lepomis macrochirus)  (Micropterus salmoides) 

3,6 x 10-2 

(Emery et al., 1981) 

PARAMÈTRES RADIOÉCOLOGIQUES USUELS : 
MILIEU MARIN 

Coefficient de distribution eau-MES Kd (Bq.kg-1 sec de solide par Bq.l-1 d’eau) 

Sédiments côtiers 1 1 x 104 

Sédiments océaniques et côtiers 2 1 x 105 

(1 GRNC, 1999 ; 2 IAEA, 2004) 

Les facteurs de concentration ont été calculés à partir de résultats de mesures obtenus in situ. 

Facteur de concentration (Bq.kg-1 de végétal frais par Bq.l-1 d’eau) 

Algues 1, 5, 6 5 x 102 – 4 x 103 

Algues vertes 3 1,1 x 102 – 1,6 x 102 

Algues brunes 3, 4 
Fucus serratus 2 

8,5 x 101 – 2,0 x 103 
4 x 103 

Algues rouges 3 1,0 x 102 – 1,2 x 103 

Phytoplancton 5 2 x 105 

(1 GRNC, 1999 ; 2 Germain et al., 2000 ; 3 Fraizier et Guary, 1976 ; 4 Germain et Miramand, 1984 ; 5 IAEA, 2004 ; 
6 Métivier et al., 1996) 
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Facteur de concentration (Bq.kg-1 d’animal frais par Bq.l-1 d’eau) 

Mollusques 1, 7, 9 4,0 x 101 – 8,3 x 103 

Mollusques (sauf céphalopodes) 1, 2, 5 3 x 103 

Mollusques 11 

• organisme entier 
• chair 
• coquille 

 
6,0 x 101 – 1,6 x 103 
2,0 x 101 – 7,0 x 101 
8,0 x 101 – 2,3 x 103 

Mollusques, bivalves 10 3,2 x 103 

Mollusque, Mytilus edulis (moule) 4, 8 
• chair 
• coquille 

 
1,3 x 103 – 1,4 x 103 

1,6 x 103 

Mollusques gastéropodes 3 
• organisme entier 
• chair 
• coquille 

 
4,8 x 101 – 2,1 x 102 
5,5 x 101 – 3,3 x 102 
4,3 x 101 – 1,8 x 102 

Mollusques, Littorina littorea (bigorneau) 6, 8 1,3 x 102 – 5,7 x 103 

Mollusques céphalopodes 5 5,0 x 101 

Crustacés 1, 3, 5, 7, 9, 10 4,0 x 101 – 2,7 x 103 

Crustacés Cancer pagurus (tourteau) 6 1,0 x 101 – 3,3 x 102 

Poissons 1, 3, 5, 9, 12 1,0 x 100 – 1,0 x 102 

Poissons 10 

• organisme entier 
• organes et tissus 

 
1,0 x 102 – 6,5 x 102 
5,0 x 101 – 2,0 x 104 

Poissons, Pleuronectes platessa (plie) 6 2,0 x 10-1 – 4,0 x 100 

Annélides 7 1,0 x 102 – 4,1 x 103 

Éponges 7 1,4 x 103 – 2,1 x 103 

Échinodermes 7 4,5 x 102 – 2,8 x 103 

Urochordés, Ascidies 7 7,9 x 102 

Cnidaires 7 1,7 x 102 

Zooplancton 5 4,0 x 103 

Mammifères marins (foie) 5 3,0 x 100 – 8,0 x 100 

(1 GRNC, 1999 ; 2 Germain et al., 2000 ; 3 Fraizier et Guary, 1976 ; 4 Germain et Miramand, 1984 ; 5 IAEA, 2004 ; 
6 Remotrans, 2004 ; 7 Ryan, 2002 ; 8 McDonald et al., 1993 ; 9 Métivier et al., 1996 ; 10 Skwarzec et al., 2001 ; 
11 Guary et Fraizier, 1977-a ; 12 Guary et Fraizier, 1977- b) 
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Facteur de transfert trophique (Bq.kg-1 frais de prédateur par Bq.kg-1 frais de proie) 

Poisson → poisson 1,1 x 100 – 7,1 x 100 

Flet → zoobenthos 9,0 x 10-2 

(Skwarzec et al., 2001) 

Facteur de transfert sédiment-espèce (Bq.kg-1 frais d’espèce par Bq.kg-1 frais de sédiment) 

Mollusques 1 4,0 x 10-2 – 1,7 x 10-1 

Annélides 1, 2 2,0 x 10-2 – 4,5 x 10-1 

 (1 Germain et Miramand, 1984 ; 2 Guary et Fraizier, 1977-b) 
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