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FICHE RADIONUCLÉIDE  
 

$QWLPRLQH�����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. 
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Caractéristiques 
 

&KLPLTXHV�
L’antimoine est un métalloïde argenté, dur et cassant. Il n’est pas attaqué par les 
acides et les bases dilués, ne réagit pas avec l’air sec mais se combine 
directement avec l’oxygène et les halogènes. Il possède deux isotopes stables, de 
nombre de masse 121 et 123 et d’abondance moyenne respective 57,4 % et 
42,6 %. Les légères variations de l’abondance de ces isotopes concomitantes à la 
réduction de Sb(V) en Sb(III), maintenant mesurables, en font un nouveau traceur 
(paléo)géochimique à l’échelle globale (Rouxel HW�DO�, 2003).  

L’antimoine possède quatre degrés d’oxydation : - III, 0, + III et +V. Son caractère 
intermédiaire se traduit par une faible tendance à donner des composés de degré 
d’oxydation -III, représentés essentiellement par des dérivés organiques, tandis 
que les composés + III, très stables, sont les plus nombreux. La stabilité du degré 
+ V est plus faible que chez l’arsenic, de propriétés globalement très proches. 

 

1XFOpDLUHV�
Parmi les 42 isotopes radioactifs de l’antimoine, les principaux sont 124Sb (60 j),  
126 Sb (12,4 j) et surtout 125Sb (2,73 ans) qui présente la période la plus longue. 

 

 
�����

6E�

Période radioactive 2,73 ans 

Activité massique  3,88 × 1013 Bq.g-1 

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

E �

 
767 keV (77 %)  ; 622 keV (23 %) 

J�
35,5 keV (88,5 %)  et 109,3 keV (23,1 %) 

 

(Nuclides 2000, 1999)  

 



$ 1 7 , 0 2 , 1 ( � � � � �

�
 
 

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

 

��

 

Origines 
 

1DWXUHOOH�
L’antimoine est le 65ème élément constitutif de l’écorce terrestre, à raison de 
0,2 ppm en moyenne (Hamilton, 2000�. Il se trouve à l’état natif pur ou mêlé à des 
cristaux mixtes avec l’arsenic, ou encore sous forme d’oxydes ou de sulfures. Les 
minéraux principaux sont la stibine ou antimonite, Sb2S3, et la valentinite, Sb2O3. 
Les applications principales sont l’utilisation de Sb2O3 comme ignifuge et la 
production d’alliages, notamment avec le plomb qu’il durcit. Les réserves 
mondiales sont estimées à 2 millions de tonnes avec une production annuelle de 
140 000 tonnes principalement assurée par la Chine (Carlin, 2000).  

Les sources d'antimoine stable sont liées aux activités minières et industrielles et 
au trafic automobile, avec des rejets mondiaux estimés à environ 38 tonnes par 
an. Sa redistribution dans la biosphère est gouvernée par l’érosion éolienne, les 
éruptions volcaniques, les embruns, les feux de forêt…impliquant des voies de 
transfert atmosphérique. Sous l’influence de rejets, le bruit de fond géochimique 
peut être accru de plus de deux ordres de grandeur. Les concentrations typiques 
des aérosols des zones non influencées par des rejets d’origine anthropique sont 
inférieures à 0,1 ng.m-3 et peuvent atteindre plusieurs ng.m-3 sous l’influence de 
rejets, dans des zones industrialisées (Filella HW�DO., 2002-a). 

L’antimoine et ses composés sont classés dans la liste des polluants prioritaires 
en Europe et aux États-Unis (EC, 1976 ; USEPA, 1998). La concentration 
maximale admissible dans les eaux de boisson a été fixée respectivement à 5 et à 
6 µg.l-1 par la Commission européenne (EC, 1998) et l’USEPA (1999). Toxique par 
inhalation et ingestion à forte dose (syndrome cholériforme), l’antimoine n’a pas de 
rôle biologique connu ; il entre toutefois dans le traitement de certaines 
dermatoses. 

Le 125Sb n’existe pas à l’état naturel. 

 

$UWLILFLHOOH�
Le 125Sb est un produit de fission issu principalement : 

- des retombées des essais atmosphériques d’armes nucléaires (524 PBq, 
MacKenzie, 2000) ; 

- des effluents liquides des usines de retraitement dans lesquels il est 
présent, éventuellement avec l’isotope 124. À l’usine de retraitement des 
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combustibles usés de Cogema La Hague, le 124Sb est détecté à raison de 
moins de 1 GBq par an, contre de l’ordre de 1 000 à 20 000 GBq par an 
pour le 125Sb (GRNC, 1999-a). Seul le dernier isotope est recensé à 
Sellafield, dans des ordres de grandeur similaires (Willemenot HW� DO., 
1999). 

Le 125Sb est absent des effluents liquides du parc électronucléaire EDF, 
contrairement à l’isotope 124 (0,5 à 5 % de l’activité gamma totale hors tritium 
rejetée annuellement sous forme liquide). L’isotope 125 est par contre rejeté par 
d’autres centrales européennes, pour lesquelles il constituait en 1993 jusqu’à 30 % 
de l’activité gamma totale hors tritium (Willemenot HW�DO., 1999). 

�
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Concentrations dans l’environnement et 
métrologie 

 

Occasionnellement mesurés à l’état de traces dans les milieux aquatiques marin et 
continental dans les années 90 du fait de leur présence dans les effluents liquides 
radioactifs des installations nucléaires, les isotopes 124 et 125 de cet élément ne 
sont pratiquement plus détectés dans l’environnement (IPSN, 2001), quel que soit 
le milieu échantillonné.  

 

Le 125Sb se mesure classiquement par spectrométrie gamma, après concentration 
sur un bioxyde de manganèse pour les échantillons liquides (Gandon et 
Guéguéniat, 1992). 

 

La mesure de l’antimoine stable dans des échantillons de l’environnement peut 
être réalisée après une préparation adéquate, par activation neutronique ou par 
spectrométrie de plasma à couplage inductif. La spectrométrie d’absorption 
atomique par génération d’hydrures permet de mesurer un seul état d’oxydation 
(+III), l’état de valence (+V) étant déduit par différence entre les concentations 
totales de l’élément et celles de Sb(III). Des méthodes de spéciation de l’antimoine 
sont développées, cependant, la détermination de la spéciation de l’antimoine 
stable dans les matrices naturelles reste encore sporadique (Fuentes HW�DO., 2003 
Nash HW�DO�, 2000 ; Ulrich,1998 ; Zheng HW�DO., 2000). 
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Mobilité et biodisponibilité en milieu terrestre 
 

6ROV�
La concentration de l’antimoine stable dans les sols est en moyenne de l’ordre du 
ppm. Elle varie naturellement entre 0,2 et 10 ppm (Li et Thornton, 1993), et peut 
aller jusqu’à 700 ppm au voisinage de sites miniers (Flynn HW�DO�, 2003). Un sol est 
considéré comme contaminé à partir d’une concentration supérieure à 30 ppm, la 
valeur supérieure usuelle pour une pollution « forte » étant de l’ordre de 500 ppm. 
L’accumulation près de la surface, accompagnée d’une diminution avec la 
profondeur, indique une source majoritairement atmosphérique (Filella HW� DO., 
2002-a). 

Le comportement de l’antimoine dans les sols est encore mal connu. Il est 
susceptible d’être présent sous forme de sulfures très peu solubles ainsi que sous 
forme d’anions inorganiques, antimonite Sb(III)O2

- et antimoniate Sb(V)O3
-, et sous 

diverses formes organiques méthylées (Hammel HW� DO�, 2000). L'antimoine 
s’associe aux oxyhydroxydes de manganèse, fer et aluminium (Belzile HW� DO., 
2001). Les substances organiques, notamment les acides humiques, interviennent 
également dans la sorption. L’influence des micro-organismes sur la mobilité de 
l’antimoine dans les sols est peu documentée, sauf pour ce qui concerne la 
biométhylation par laquelle les micro-organismes pourraient agir en formant des 
espèces volatiles (Deneux-Mustin HW�DO., 2003). 

Comme la plupart des éléments anioniques, l’antimoine est relativement mobile et 
sa mobilité varie selon la nature des sols (Askbrant HW�DO., 1996 ; Hammel HW�DO�, 
2000). La sorption décroît graduellement avec le pH pour des pH supérieurs à 6. 
Les valeurs de Kd par défaut vont de 45 à 500 l.kg-1, pour une gamme de valeurs 
mesurées allant de 2,2 à 6 000 l.kg-1 (Erdal HW� DO., 1977 ; Hoeffner, 1985 ; King, 
1988 ; Van der Sloot HW�DO., 1991).  

�
9pJpWDX[�

Les teneurs moyennes dans les plantes sont inférieures à 1 ppm ; elles peuvent 
atteindre plusieurs centaines de ppm, notamment dans les zones polluées par 
l’industrie métallurgique (Ainsworth, 1990 ; Ragaini HW�DO�, 1977).  

Peu de données concernent la phytodisponibilité de l’antimoine ; celles dérivées 
de zones contaminées par des industries minières sont délicates à interpréter du 
fait d'un probable dépôt sur les végétaux par remise en suspension de poussières. 
De façon générale, le prélèvement total à partir du sol ne dépasserait 
probablement pas 0,02 % de la concentration du sol (Coughtrey HW� DO., 1983). 
Toutefois, lorsque seule la fraction mobile est considérée, les facteurs de transfert 
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sont de l’ordre de 2 à 30, selon le niveau de contamination du sol, les espèces et 
les organes considérés (Baroni HW� DO., 2000 ; Hammel HW� DO�, 2000). Les 
monocotylédones sembleraient moins accumuler l’antimoine que les dicotylédones 
(Cottenie HW�DO���1980). 

Les résultats d’Ainsworth (1990) montrent que le transfert foliaire est davantage lié 
à une captation surfacique, difficilement réversible, qu’à l’incorporation tissulaire. 
Par ailleurs, des expériences de contamination parallèles en pot et LQ�VLWX montrent 
que cette voie est prépondérante vis à vis de la voie racinaire. Des facteurs de 
transfert global (concentrations dans la plante rapportées au dépôt) exprimés en 
m2.kg-1 sont de l’ordre de 1,5 pour des lichens, quelle que soit l’espèce (Cercasov 
HW�DO., 2002).  

Quelques données de translocation sont recensées, le coefficient correspondant 
variant de 0,2 à 5 environ selon les espèces et les organes (Baroni HW�DO�, 2000). 
Les feuilles paraissent généralement plus contaminées que les autres organes, 
graines ou fruits (Jung HW�DO., 2002). Cependant, la répartition de l’élément stable 
dans la plante est fonction de l’espèce, certaines comme $FKLOOHD�DJHUDWXP ayant 
une translocation forte de l’antimoine des racines aux organes annuels, qui 
constituent un lieu de stockage dont la perte en fin de cycle végétatif permet une 
détoxication de la plante (Baroni HW� DO., 2000). En effet, cet élément, non 
indispensable aux plantes, est phytotoxique à une concentration de 150 ppm 
Baroni HW�DO., 2000).  

 

$QLPDX[�
Pour les animaux, peu de données sont disponibles sur le transfert trophique de 
l’antimoine, mais elles n’indiquent généralement ni bio-accumulation ni 
biomagnification (Ainsworth HW� DO., 1990 ; ATSDR, 1992). Les rares informations 
relatives à la distribution de l’antimoine dans l’animal (lait, muscle…) révèlent un 
très faible passage de cet élément dans ces produits animaux. Quelques études 
de toxicité sont disponibles, portant principalement sur quatre espèces, dont trois 
rongeurs. Des concentrations de l’ordre de 1 mg.kg-1 ont des effets avérés sur la 
croissance et la vasomotricité du rat (Rossi HW� DO�, 1987), alors qu’une dose de 
1 g.kg-1 se révèle mortelle pour des souris (Gurnani HW�DO�, 1993). 

  

3URGXLWV�WUDQVIRUPpV�
Aucune donnée n’est relative au transfert de l’antimoine lors de la transformation 
des aliments d’origine terrestre.  
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Mobilité et biodisponibilité en milieu aquatique 
continental 

 

(DX[��
Dans les conditions de pH et d’oxydo-réduction des eaux douces naturelles et en 
l’absence de sulfures, l’antimoine, quel que soit son état de valence, est quasiment 
exclusivement présent dans la fraction dissoute, L�H� filtrée à 0,45 µm. Dans les 
systèmes aquatiques continentaux, les concentrations en antimoine dissous 
varient de quelques ng.l-1 à quelques µg.l-1 (Filella HW�DO�� 2002-a).  

Dans les eaux de surface naturelles, l’antimoine existe aux états de valence (+III), 
théoriquement seul en milieu anoxique, et (+V), très largement dominant en 
environnement oxydant. D’autres formes ont cependant été rapportées dans la 
littérature (Filella HW�DO�, 2002-a), ainsi que la présence de Sb(III) dans des eaux 
souterraines ou les eaux de pluie (Cutter HW�DO�, 1991). Ces anomalies pourraient 
résulter d’une activité biologique (Takayanagi et Cossa, 1997 ; Maeda et Ohki, 
1998) ou encore de la réduction photochimique de Sb(V) (Cutter HW� DO��� 2001). 
L’oxydation de Sb(III), totale après 3 à 5 jours en présence d’oxyhydroxydes de fer 
amorphe ou de manganèse (Belzile HW�DO., 2001), serait limitée par la présence de 
ligands organiques tels l’acide tartrique (Sun HW� DO., 1982). L’existence de 
composés organiques est avérée dans des plantes aquatiques (Dodd HW�DO���1996) 
ainsi que dans des sédiments (formes méthylées, Krupp HW� DO�� 1996). La 
biométhylation de l’antimoine serait stimulée par la présence d’arsenic, dont, à 
l’inverse, la biométhylation est inhibée en présence d’antimoine (Andrewes HW�DO�� 
2000). 

 

6pGLPHQWV�
La concentration en antimoine des sédiments est de l’ordre de quelques µg.g-1 
(Filella HW�DO., 2002-a). Essentiellement associé à la fraction relativement immobile 
constituée des composés de fer, d’aluminium et de manganèse (Brannon et 
Patrick, 1985 ; Lintschinger HW� DO., 1998 ; Leleyter et Probst, 1999), l’antimoine 
présente donc une mobilité conditionnée par les concentrations en oxydes 
métalliques (Mok et Wai, 1990) et le pH. L’adsorption de l’antimoine sur les 
particules en suspension serait faible du fait de la similarité de charge entre ses 
espèces chimiques et la surface des phases solides en eaux naturelles (Turner HW�
DO., 1981). Toutefois, la présence de particules d’oxydes de fer et de manganèse 
pourrait contribuer à l’appauvrissement de la concentration en antimoine aux 
interfaces oxie - anoxie (Cutter HW�DO., 1991). Par ailleurs, en présence de sulfures 
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dans un système anoxique, l’antimoine peut, selon le pH, former un précipité 
Sb2S3 (Takayanagi et Cossa, 1997) ou demeurer sous forme soluble SbS2-. 

Peu étudié, le rôle de la matière organique naturelle semble mineur dans le 
comportement de l’antimoine au sein des systèmes aquatiques. Filella HW� DO. 
(2002-b) démontrent l’absence de corrélation entre les concentrations en Sb et en 
carbone organique dans la phase dissoute pour des rivières à faible teneur en 
carbone organique dissous. La seule étude publiée sur les interactions entre Sb et 
acide humique (Pilarski HW� DO�� 1995) montre que l’adsorption de Sb(OH)3 sur 
l’acide humique à pH 4 suit une isotherme de Langmuir. Les formes anioniques 
telles celles formées par Sb(V) ne s’adsorberaient pas sur les composés 
organiques naturels car, aux pH des eaux naturelles, ces derniers sont, en général 
et de manière prédominante, chargés négativement. Par contre, Bowen (1979) a 
démontré la formation d’un complexe Sb(V)-humates, stable entre pH 7 et pH 11. 

Les valeurs de Kd rapportées dans la littérature varient très largement, de 
quelques litres par kilogramme sec à 4 × 104 l.kg-1 (Fournier-Bidoz et Garnier-

Laplace, 1994). Les plus forts Kd correspondraient aux systèmes anoxiques 
contenant des sulfures, les plus faibles aux conditions oxiques, pour lesquelles 
l’IAEA (2001) propose d’ailleurs une valeur de 50 l.kg-1 (sec). 

 

9pJpWDX[�
Parmi les organismes végétaux, le phytoplancton présente un taux d’accumulation 
très faible (Coughtrey HW�DO�, 1983 ; Mann et Fyne, 1988 ; Mann HW�DO., 1988). Filella 
HW� DO. (2002-a) rapportent une concentration de l’ordre de 0,1 - 0,2 µg.g-1 sec en 
moyenne, variant entre 0,02 et 1 µg.g-1 sec. L’antimoine serait essentiellement 
absorbé, la fraction adsorbée demeurant très faible (Bonotto HW�DO�� 1983 pour une 
algue marine). Un mécanisme de détoxication semblable à celui de l’arsenic 
jouerait pour l’antimoine : l’algue unicellulaire &KORUHOOD�YXOJDULV, isolée à partir d’un 
site pollué à l’arsenic et exposée à Sb(III), peut excréter l’antimoine à raison de 
40 % de Sb(V) et 60 % de Sb(III) (Maeda et Ohki, 1998). Sb(V) réagirait en effet 
avec le gluthation dans une réaction conduisant à sa réduction en Sb(III) qui, 
conjugué au gluthation, serait excrété. Les résultats obtenus lors de cette étude 
permettent de calculer un facteur de concentration de 240 l.kg-1 sec pour cette 
espèce et Sb(III). L’antimoine intracellulaire reste combiné à des protéines 
présentant un taux de cystéine très important. D’une manière générale, la toxicité 
de l’antimoine est attribuée à son affinité irréversible pour les groupements thiols, 
présents dans certaines enzymes.  

Pour les végétaux aquatiques supérieurs, la concentration moyenne de l’antimoine 
est de l’ordre de 0,2 µg.g-1 (poids sec) avec un facteur de concentration de l’ordre 
de 30 à 2 × 103 (poids frais) (Coughtrey HW� DO., 1983 ; Kimura HW� DO., 1994). 

L’accumulation de cet élément a été très peu étudiée chez les macrophytes. Les 
mousses aquatiques ont fait l’objet de quelques études plus poussées, en raison 
de leur utilisation comme bio-indicateurs de contamination. Parmi les 
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radionucléides rejetés dans les effluents liquides lors du fonctionnement normal 
des centrales nucléaires, les études de bio-accumulation pour les radio-isotopes 
de l’antimoine sont rares en raison de la mise en évidence de sa très faible 
accumulation par les organismes d’eau douce. Baudin HW�DO� (1991) ont déterminé 
chez l’espèce 3ODW\K\SQLGLXP� VS� un facteur de concentration de l’ordre de 30 
(poids frais) contre par exemple 4 × 104 pour l’110mAg (Beaugelin-Seiller, 1994). 

�
$QLPDX[�

Les quelques données disponibles sur les invertébrés d’eau douce mentionnent 
des concentrations en antimoine variant de 0,1 à 0,3 µg.g-1 frais pour des 
organismes pélagiques et allant jusqu’à 3,3 µg.g-1 frais chez les crustacés, avec 
une concentration moyenne de 0,25 µg.g-1 proposée pour les tissus mous par 
Coughtrey HW�DO. (1983). Les facteurs de concentration répertoriés varient de 2,5 
(&UDQJRQ� FUDQJRQ, Van Weers et Louwrier, 1981) à 10 (invertébrés en général, 
Kimura HW�DO�, 1994).  

Chez la daphnie, quelques tests de toxicité aiguë ont été réalisés pour Sb(III). Les 
concentrations entraînant la mort de 50 % des individus testés varient en fonction 
de la durée d’exposition et de la forme chimique : de 9 mg.l-1  — LC5048h tartrate 
(Bringman et Khun,1959) — à 530 mg.l-1 — LC5048h Sb2O3  (Leblanc, 1980). Pour 
la toxicité chronique chez cette même espèce, Hart HW�DO. (2002) donnent une LC50 
de 5,4 mg.l-1 (test sur le cycle de vie à 28 jours, Sb(III)Cl3). 

Chez les poissons, la littérature fait état de facteurs de concentration de 0,1 
(Baudin HW�DO���1989) à 100 (Poston et Klopfer, 1985). La toxicité aiguë (LC5096h) 
varie d’environ 30 mg.l-1 chez la larve de 7LODSLD� (Lin et Hwang, 1998), à 530 et 
833 mg.l-1 respectivement pour la perche soleil et le poisson chat (Sb2O3,  
Buccafusco HW�DO., 1981 ; Curtis et Ward, 1981). En toxicité chronique, la LC50 à 28 
jours pour Sb(III)Cl3 chez la truite arc-en-ciel est de 0,6 mg.l-1 (Hart HW�DO�, 2002). 

La consultation de la base de données ECOTOX de l’USEPA permet d’estimer, 
sur la base des recommandations de la commission européenne (EC, 1996) une 
concentration prévisible sans effet en eau douce pour Sb(III) de 3,2 µg.l-1 (trois 
NOEC pour trois niveaux trophiques différents disponibles ±�����J�O �

� �SRXU�DOJXH���
����� �J�O �

� SRXU� GDSKQLH��� ����� �J�O �
� � SRXU� SRLVVRQ� ± permettant d’appliquer un 

facteur de sécurité de 10 à la plus petite valeur). Il n’existe pas de données 
d’écotoxicité pour Sb(V). 

Le transfert trophique n’est pas documenté dans la littérature.  
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Mobilité et biodisponibilité en milieu marin 
 

(DX[��
Dans les eaux naturelles, il a été montré que l’antimoine pouvait exister sous les 
formes physico-chimiques Sb(OH)6

- et HSbO2  et, dans une moindre mesure, sous 
les formes méthylées CH3SbO(OH)OH et (CH3)2SbOOH  (Andrea HW� DO�� 1981 ; 
Middelburg HW�DO�, 1988). En milieu marin, l’antimoine se présente essentiellement 
sous la forme soluble et anionique Sb(OH)6

- à l’état de valence (+V). Dans des 
conditions anoxiques, la présence de Sb(III) peut être observée mais l’oxydation 
vers la forme de degré (+V) reste très rapide (Cutter, 1992). Les teneurs de 
l’antimoine stable dans l’eau de mer se situent environ entre 0,05 et 0,20 µg.l-1 
(Ancellin HW� DO�, 1979). Dans l’Atlantique, des teneurs moyennes en antimoine 
stable de 0,15 µg.l-1 ont été reportées, à l’état de valence (+V) quasi-
exclusivement (Middelburg HW� DO�, 1988). Dans les eaux du bassin Est 
Méditerranéen, Van der Weijden HW�DO� (1990) indiquent des teneurs de 0,22 µg.l-1. 
Des variations verticales dans la colonne d’eau ont été mises en évidence dans le 
sud de la Méditerranée et en Atlantique avec des teneurs supérieures en surface, 
laissant supposer un apport atmosphérique plus important (Cutter et Cutter, 1995 ; 
Takayanagi HW�DO�, 1996). Dans les années 1970 - 1990, des mesures relativement 
nombreuses de 125Sb ont été réalisées en Manche et Mer du Nord afin de suivre la 
distribution des rejets liquides de l’usine de retraitement des combustibles usés de 
La Hague. Du fait de ces rejets, un marquage était mis en évidence avec des 
teneurs variant de 10 à 100 mBq.l-1. Le caractère conservatif de 125Sb a permis de 
le considérer comme un traceur de premier choix pour étudier les mouvements 
des masses d’eaux (Guéguéniat HW�DO�,1988 ; Guéguéniat HW�DO�,1994 ; Masson HW�
DO�,1995 ; Bailly du Bois et Guéguéniat, 1999). À partir des années 1990, les 
niveaux de 125Sb ont considérablement diminué et sont généralement inférieurs à 
0,3 mBq.l-1 en Manche, à proximité immédiate du terme source de La Hague. 
Ailleurs, les teneurs en 125Sb dans l’eau de mer sont indétectables. 

 

6pGLPHQWV����
Il existe peu de données sur les teneurs en antimoine stable ou radioactif dans les 
sédiments marins. Son association au sédiment a cependant été rapportée 
(Brannon et Patrick, 1985 ; Martin HW�DO�,1994 ; Gandon HW�DO�,1998). Des mesures 
ont été effectuées durant les années 1980 - 2000 sur des sédiments en Manche 
dans une zone influencée par les rejets de l’usine de retraitement des 
combustibles usés de Cogema La Hague. Les teneurs mesurées variaient de 1 à 
60 Bq.kg-1

sec avec les valeurs les plus élevées (20 à 60 Bq.kg-1
sec dans les années 

1980-1990) mesurées sur des sédiments fins argileux (Gandon HW� DO�,1998). 
Depuis les années 1995, les mesures effectuées en Manche dans la zone proche 
des rejets indiquent des teneurs en 125Sb généralement inférieures à 1 Bq.kg-1

sec 

(GRNC, 1999-b). 
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Les facteurs de transfert eau-sédiments (Kd, l.kg-1
sec) proposés par l’IAEA sont de 

2 × 103 pour les marges océaniques et de 4 × 103 pour les fonds océaniques 

(IAEA, 2004). Les données obtenues par Gandon HW�DO� (1998) conduisent à des 
Kd variant de 28 à 1280 l.kg-1

sec selon la nature du sédiment. Les travaux de 
synthèse du GRNC (1999-b, c) recommandent une valeur de 400 l.kg-1

sec  pour les 
sédiments côtiers. 

 

9pJpWDX[��������
Les études chez les végétaux marins montrent que l’antimoine (+V) prédomine. 
Chez des espèces comme 8OYD�VS� et (QWHURPRUSKD�VS�, Sb(III) ne représente que 
1 % de l’antimoine total alors que chez 6DUJDVVXP�VS�, la fraction de Sb(III) peut 
atteindre 30 % (Kantin, 1983). Les concentrations en antimoine mesurées chez 
des espèces d’algues brunes marines varient habituellement de 0,05 à 
0,5 µg.g-1 sec (Kantin, 1983). 

Des travaux concernant 125Sb chez les végétaux marins ont été menés dans une 
zone influencée par les rejets de l’usine de retraitement des combustibles usés de 
Cogema La Hague. 125Sb présente une faible affinité pour les algues brunes  
)XFXV�VHUUDWXV (Amiard, 1973 ; Masson HW�DO�,1995). Une tendance à se fixer plus 
fortement sur l’algue 3HOYHWLD� FDQDOLFXODWD a été montrée (Germain HW� DO�,1979 ), 
tendance non confirmée par Gandon HW�DO� (1998). Il est à noter que, chez cette 
dernière algue, le 125Sb a présenté un gradient de concentration le long des côtes 
de la Manche contraire aux lois classiques de la dispersion (plus faibles à 
proximité de l’émissaire). Ce phénomène est éventuellement attribuable à une 
lente évolution de l’élément d’une forme non adsorbable vers une forme 
légèrement adsorbable (Germain HW�DO�, 1979). Des concentrations en 125Sb variant 
de 1 à 60 Bq.kg-1

sec ont été mesurées en Manche chez )XFXV�VHUUDWXV de 1980 à 
1990, avec des valeurs maximales pour les sites du Nord-Cotentin les plus 
influencés par les rejets (Germain HW DO, 1990 ; Masson HW�DO�, 1995). Au début des 
années 2000, les concentrations dans les végétaux sont inférieures aux limites de 
détection des appareils de spectrométrie gamma.  

Les facteurs de concentration (en l.kg-1
frais) recommandés par le GRNC (1999-b, c) 

et l’IAEA (2004) pour les algues sont de 20. Pour Gandon HW�DO� (1998), sur la base 
des mesures effectuées dans l’environnement, les facteurs de concentration 
moyens exprimés en l.kg-1

frais sont de 13 ± 5, 9 ± 14, 23 ± 9 et 19 ± 20, 

respectivement pour )XFXV� VHUUDWXV, /DPLQDULD� GLJLWDWD, &KRQGUXV� FULVSXV� et 
3HOYHWLD�FDQDOLFXODWD, algues prélevées à cinq kilomètres de l’émissaire de l’usine 
de retraitement. 

 

$QLPDX[����
Il y a  peu d’études sur la teneur en antimoine des animaux marins. Les quelques 
travaux menés sur les concentrations en 125Sb indiquent que ce radionucléide 
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présente une faible affinité pour les organismes vivants (Amiard, 1973 ; Germain 
HW� DO�,� 1990 ; Gandon HW� DO�, 1998). Les concentrations mesurées dans le Nord 
Ouest Cotentin dans les patelles, au cours des années 1980 – 1990, variaient de 
0,20 à 2,5 Bq.kg-1

frais ; chez 3HFWHQ� PD[LPXV, les concentrations à la même 
période ont presque toujours été inférieures à 0,2 Bq.kg-1

frais (Gandon HW�DO�, 1998) 
Chez les moules, le 125Sb a été rarement détecté le long des côtes françaises de la 
Manche, les niveaux se situant entre 1 et 5 Bq kg-1

sec pour les mesures 
significatives (Germain HW�DO., 1990). Actuellement, les teneurs en 125Sb chez les 
mollusques, crustacés et poissons sont inférieures aux limites de détection des 
appareils de spectrométrie gamma.  

  

Les facteurs de concentration reportés par Gandon HW�DO� (1998) sont de 21 ± 21, 

25 ± 7, 17 ± 6 et inférieurs à 10, respectivement pour des patelles, des crabes, des 

coquilles Saint Jacques et des moules. Le GRNC (1999-b, c) propose des facteurs 
de concentration de 10 pour les crustacés, de 20 pour les mollusques et les 
poissons. L’IAEA (2004) recommande des valeurs de 600 pour les poissons, de 
300 pour les crustacés et mollusques (hors céphalopodes) et de 20 pour les 
céphalopodes, mais constate que la concentration en antimoine varie 
considérablement dans les chairs de nombreuses espèces.   
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En résumé … 
 

 

L’antimoine 125, radionucléide artificiel, sporadiquement présent dans 
l’environnement, n’est quasiment pas étudié, excepté dans des zones 
« marquées » par des rejets industriels, contrairement à l’antimoine stable. 

L’antimoine existe dans l’environnement principalement sous les valences +III et 
+V. En milieu oxique, Sb(V) existe sous la forme SbO2

+ à pH très acide et 
Sb(OH)6

- (ou SbO3
-) lorsque le pH s’élève. En condition anoxique, Sb(III) est sous 

la forme de l’espèce neutre Sb(OH)3. Sb(V) est la forme dominante en conditions 
oxiques, bien que Sb(III) soit aussi détecté, du fait semble-t-il d’une cinétique lente 
d’oxydation ou de processus liés à l’activité biologique. De la même manière, la 
présence de Sb(V) est parfois rapportée dans les environnements anoxiques. Les 
formes (bio)méthylées sont mentionnées dans la littérature, mais à des 
concentrations toujours très faibles. L’antimoine peut être sorbé sur les 
oxyhydroxydes de fer et d’aluminium et de manganèse, et dans une moindre 
mesure, sur les acides humiques.  

La mobilité de l’antimoine dans les sols et son transfert aux plantes sont assez mal 
connus. Il semble toutefois que cet élément soit peu mobile dans les sols ; son 
transfert dans les plantes apparaît généralement limité. La voie prépondérante de 
contamination des végétaux est la voie foliaire (en relation avec un apport 
atmosphérique), l’élément restant toutefois en surface des feuilles. L’antimoine 
présente une faible mobilité au sein des chaînes trophiques et ne connaît ni bio-
accumulation ni bio-amplification. Les paramètres de transfert sont rares et ne 
concernent que quelques compartiments de l’écosystème agricole. 

Dans les conditions moyennes de pH et de potentiel rédox des eaux douces 
naturelles et en l’absence de sulfures, l’antimoine, quel que soit son état de 
valence, est quasiment exclusivement présent dans la fraction dissoute, L�H� filtrée 
à 0,45 µm. Chez les organismes vivants, la toxicité de l’antimoine est attribuée à 
son affinité pour les groupements thiols, par liaison irréversible à certaines 
enzymes. Le mécanisme cellulaire de base pour la détoxication serait identique à 
celui de l’arsenic. Sb(V) réagirait avec le gluthation dans une réaction conduisant à 
sa réduction en Sb(III) qui, conjugué au gluthation, serait excrété. Les données 
d’écotoxicité sont rares et seuls les ordres de grandeur quantifiant les transferts à 
partir de l’eau sont connus. L’influence de la spéciation dans le milieu, en 
particulier l’état de valence, sur l’internalisation par les organismes vivants est 
particulièrement mal connue. Les potentialités de transfert trophique n’ont jamais 
été étudiées. 
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Dans le milieu marin, l’antimoine sous sa forme stable est présent essentiellement 
à l’état de valence +V, avec des teneurs dans les eaux de mer de l’ordre de 
0,2 µg.l-1. Le 125Sb a été surtout étudié dans des zones soumises à des rejets 
industriels, et utilisé en tant que traceur conservatif pour mieux connaître la 
dynamique des masses d’eaux. Actuellement, les concentrations en 125Sb dans les 
eaux, les sédiments, les algues et les animaux marins sont proches des limites de 
détection ou inférieures à celles-ci. Les valeurs des facteurs de transfert évaluées 
LQ�VLWX en Manche sont inférieures à 30 l.kg-1

frais pour les animaux et les végétaux 
marins, et de l’ordre de 400 l.kg-1

sec (valeur moyenne) pour les sédiments. 
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Paramètres radioécologiques usuels : milieu 
terrestre 

 
 

&RHIILFLHQW�GH�GLVWULEXWLRQ�HDX�VRO�.G��%T�NJ � �

�GH�VRO�VHF�SDU�%T�O � �

�G¶HDX��

Sol sableux et/ou acide   45 

Sol argileux 150 

Sol limoneux ou texture moyenne 250 

Sol organique (> 30% de M.O.) 550 

(IAEA, 1994) 

�

�

)DFWHXU�GH�WUDQVIHUW�IROLDLUH��%T�NJ � �

�GH�YpJpWDO�VHF�SDU�%T�P � � ��

Céréales 5 × 10-5 – 8 × 10-2 

Végétaux en général 5 × 10-2 

(Coughtrey HW�DO., 1983 ; IAEA, 1994) 

��
��
��

)DFWHXU�GH�WUDQVIHUW�UDFLQDLUH��%T�NJ � �

�GH�YpJpWDO�VHF�SDU�%T�NJ � �

�GH�VRO�VHF��

Végétation naturelle 1 × 10-1 

Pâturages, herbes, légumes feuilles, grains 5 × 10-2 

Légumes-fruits et racines, fruits 5 × 10-3 

Valeurs calculées à partir de la concentration d’antimoine stable mesurée dans le végétal, 
et d’une concentration du sol sec évaluée à 1 mg.kg-1.   
(Coughtrey HW�DO., 1983 ; IAEA, 1994) 
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)DFWHXU�GH�WUDQVIHUW�UDFLQDLUH��%T�NJ � �

�GH�YpJpWDO�IUDLV�SDU�%T�NJ � �

�GH�VRO�VHF��

Légumes fruits (tomate, concombre, melon, 
potiron) 

2,0 × 10-3 

Racines (pomme de terre, radis, igname) 2,1 × 10-3 

Légumes feuilles (chou) 4,5 × 10-4  – 1,6 × 10-3 

Herbe 6,6 × 10-2 

Végétaux (sauf herbe) lavés, pelés. Mesures LQ�VLWX d’antimoine stable. 
(Tsukada et Nakamura, 1998). 
 

 

)DFWHXU�GH�WUDQVIHUW�DX[�SURGXLWV�G¶RULJLQH�DQLPDOH��M�NJ � �

RX�M�O � �

��

Lait de vache 2,5 × 10-5 

Viande de bœuf 4,0 × 10-5 

(IAEA, 1994) 

 

 

 

)DFWHXU�GH�WUDQVIHUW�SDU�WUDQVIRUPDWLRQ�DOLPHQWDLUH�

$XFXQH�YDOHXU�
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Paramètres radioécologiques usuels : eaux 
douces 

 

&RHIILFLHQW�GH�GLVWULEXWLRQ�HDX�0(6�.G��%T�NJ � �

�GH�VROLGH�VHF�SDU�%T�O � �

�G¶HDX���

Valeur générale, conditions oxydantes 50 

Matières en suspension, conditions oxydantes 300 

Matières en suspension, anoxie et sulfures 40 000 

(IAEA, 2001 ; Fournier-Bidoz et Garnier-Laplace, 1994)  
�

 
 
 
)DFWHXU�GH�FRQFHQWUDWLRQ�GDQV�OHV�YpJpWDX[��%T�NJ � �

�GH�YpJpWDO�IUDLV�SDU�%T�O � �

�G¶HDX��
Phytoplancton (&KORUHOOD) 60 

Mousses (3ODW\K\SQLGLXP) 30 

Plantes supérieures en général 1 000 

(Baudin HW�DO., 1989 ; Coughtrey HW�DO., 1983 ; Maeda et Okhi, 1998) 
 
 
 
 

)DFWHXU�GH�FRQFHQWUDWLRQ�GDQV�OHV�DQLPDX[��%T�NJ � �

�G¶DQLPDO�IUDLV�SDU�%T�O � �

�G¶HDX���

Invertébrés en général  10 

Poissons en général  100 

(Kimura HW�DO., 1994 ; Poston et Klopfer, 1985)  

�

�

)DFWHXU�GH�WUDQVIHUW�WURSKLTXH��%T�NJ � �

�GH�SUpGDWHXU�IUDLV�SDU�%T�NJ � �

�GH�SURLH�IUDvFKH��

$XFXQH�YDOHXU�
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Paramètres radioécologiques usuels : milieu 
marin 

&RHIILFLHQW�GH�GLVWULEXWLRQ�HDX�VpGLPHQWV�.G��%T�NJ � �

�GH�VROLGH�VHF�SDU�%T�O � �

�G¶HDX���

Sédiments océaniques profonds 1 4 000 

Sédiments des marges océaniques1 2 000 

Sédiments côtiers 2 400 

Sédiments côtiers 3 28 – 1 280  

(1 IAEA, 2004 ; 2 GRNC, 1999b, c ; 3Gandon HW�DO�, 1998)  
 

)DFWHXU�GH�FRQFHQWUDWLRQ�GDQV�OHV�YpJpWDX[��%T�NJ � �

�GH�YpJpWDO�IUDLV�SDU�%T�O � �

�G¶HDX��

Macro-algues 1,2 20 

)XFXV�VHUUDWXV 3 13 ± 5 

/DPLQDULD�GLJLWDWD��3 9 ± 14 

&KRQGUXV�FULVSXV 3 23 ± 9 

3HOYHWLD�FDQDOLFXODWD 3 19 ± 20 

(1 IAEA, 2004 ; 2 GRNC, 1999b,c ; 3 Gandon HW�DO�, 1998)  
 

)DFWHXU�GH�FRQFHQWUDWLRQ�GDQV�OHV�DQLPDX[��%T�NJ � �

�G¶DQLPDO�IUDLV�SDU�%T�O � �

�G¶HDX�����

Poissons1 600 

Mollusques (sauf céphalopodes), Crustacés 1 300 

Mollusques céphalopodes1  20 

Poissons 2 20 

Mollusques 2 20 

Crustacés 2 10 

Patelles (chair) 3 21 ± 21 

Crabes (chair) 3 25 ± 7 

Coquilles Saint Jacques (chair) 3 17 ± 6 

Moules (chair) 3 < 10 

(1 IAEA, 2004 ; 2 GRNC, 1999b,c ;  3 Gandon HW�DO�, 1998)  
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