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RESUME

De plus en plus d’emphase est mise sur les enjeux environnementaux, notamment le
changement climatique. Il est cependant important de ne pas perdre de vue les autres
catégories d’impact telles que I’écotoxicité terrestre. Plusieurs outils sont développés
pour quantifier I’impact de 1’activité humaine sur I’environnement. L’analyse du cycle
de vie (ACV) est I'un de ces outils. L’ACV est un outil comparatif de quantification
des impacts pour I’ensemble du cycle de vie de produits, services ou procédés. L’un
des grands avantages de I’ACV est de considérer un ensemble exhaustif de catégories
d’impact ce qui permet de mettre en évidence les transferts d’impacts possibles d’une
catégorie a 1’autre (ex. une réduction de 1’impact du changement climatique pourrait
potentiellement augmenter 1’impact écotoxicologique terrestre). Pour le cas de
’écotoxicité en ACV, le modéle consensuel est USEtox, qui a été établi sous 1’égide
de [’initiative sur le cycle de vie du programme des Nations Unies pour
’environnement (PNUE) et de la Society of Environmental Toxicology and Chemistry
(SETAC). Le modele USEtox a été créé par une équipe internationale d’experts en
impact (éco)toxique et en ACV. Ce modéle fournit des facteurs de caractérisation (CF)
pour I’ensemble des émissions organiques et métalliques pour 1’écotoxicité aquatique
d’eau douce, c’est-a-dire des facteurs qui donnent la quantité d’impact par quantité
d’émission. Par contre, la caractérisation des métaux dans USEtox est considérée
comme intérimaire (pas assez robuste pour étre recommandée). En effet, les scores
d’impact des émissions métalliques pour la catégorie écotoxicité aquatique sont
calculés a I’aide d’un CF générique, ce qui pose un probléme de cohérence vu le
caractére régional de I’écotoxicité. En 2008, un groupe d’experts internationaux se sont
réunis pour établir un consensus sur les lacunes concernant la prise en compte des
métaux en ACV (consensus de Clearwater). L’une de leurs principales
recommandations était d’intégrer un facteur de biodisponibilité (BF) pour régionaliser
I’impact écotoxique des métaux. Le BF représente la fraction qui sera disponible et
susceptible d’étre toxique pour les organismes vivants. Le consensus de Clearwater
recommande de considérer que la fraction vraiment dissoute du métal est la fraction
biodisponible. Depuis le consensus de Clearwater de nombreux progrés ont été faits
notamment en écotoxicité aquatique et terrestre respectivement pour des émissions
directes & I’eau ou au sol. Par contre, rien n’a encore été fait pour les émissions
atmosphériques. C’est sur ce type d’émissions que ce projet va se focaliser.
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Il est tout d’abord essentiel de savoir comment 1’émission va se disperser dans
I’environnement puis de tenir compte de la biodisponibilité des métaux dans les sols
récepteurs. A ce jour, aucune étude de dispersion des émissions de métaux par voie
atmosphérique vers des sols n’a jamais été réalisée a 1’échelle globale en ACV.
L’objectif de cette étude est donc de générer et d’opérationnaliser des CFs régionalisés
pour 1’écotoxicité terrestre qui intégrent un BF et qui considérent la transmission par
voie aérienne vers des sols pour trois métaux (le nickel-Ni, le zinc-Zn et le cuivre-Cu).
Des matrices d’émission-déposition des métaux ont été générées par Roy en 2016. En
assumant que la fraction biodisponible est la fraction soluble, des BFs et des CFs ont
été modélisés en intégrant la spéciation pour le Ni, le Cu et le Zn dans les sols. La
superposition des matrices de dispersion et des BFs des sols de déposition 4 1’aide d’un
Systéme d’information géographique (SIG) permet d’établir des CFs pour une
émission a 1’air tenant compte de la spéciation dans les sols. Les CFs ainsi générés ont
été testés dans une étude de cas afin de déterminer I’importance des modifications
apportées au modele. L’ACV du kilowattheure (kWh) québécois a été choisie parce
que I’impact écotoxique y est dominé par les métaux et qu’il a déja fait 1’objet d’une
publication récente pour mettre en évidence ’importance de prendre en compte la
biodisponibilité du Zn dans les sols en ACV. L’intégration des BFs du Ni, du Zn et du
Cu pour les 4513 types de sols du monde réduit les CFs d’environ 3 ordres de grandeur
par rapport aux CFs génériques dérivés de USEtox pour une émission atmosphérique.
Les CFs régionalisés ont été déterminés pour I’ensemble des lieux d’émission possibles
de la planéte selon une grille de 2°x 2,5° (coordonnées) . La variabilité géographique
entre les CFs régionalisés a 1’échelle du globe est de moins de 3 ordres de grandeur et
de moins d’1 ordre de grandeur au niveau du Canada. Cette variabilité est relativement
faible par rapport a 1’incertitude reconnue sur les CFs de USEtox qui est de 2 ordres de
grandeur. Au niveau des résultats de 1’étude de cas, on observe que le score d’impact
calculé a I’aide des CFs génériques est environ 3 ordres de grandeur plus élevé que le
score d’impact calculé avec les CFs régionalisés. On observe aussi que la
régionalisation & 1’échelle du pays est un bon compromis entre une trop grande
incertitude associée a la variabilité spatiale et une collecte de données trop intensive.
Les nouveaux CFs offrent la possibilité de garder la vision globale de I’ACV sans pour
autant perdre de vue 1’aspect régional de I’écotoxicité terrestre.

Mots-clés : Analyse de cycle de vie, écotoxicité terrestre, spéciation, métaux,
régionalization, facteur de caractérisation, devenir atmosphérique.



INTRODUCTION

A la lumiére des discours environnementaux qui prennent de 1’ampleur, le débat sur les
mécanismes décisionnels et les méthodes de prédiction des impacts de nos activités
sont au cceur des préoccupations. Il existe, jusqu’a ce jour, plusieurs maniéres
d’approcher les implications environnementales d’une activité anthropique
quelconque. L’analyse du cycle de vie (ACV) compte parmi ces outils. C’est une
méthode comparative qui couvre le cycle de vie complet d’un produit, service ou
procédé : « méthode du berceau au tombeau » (Jolliet, Olivier et al., 2005). En effet, il
possible de comparer les produits, les services ou procédé entre eux. Le statut holistique
de la méthode permet de considérer les transferts d’impacts d’une région a I’autre ou
d’un compartiment a ’autre(Jolliet, O. et al., 2010). La méthode a été reconnue par
Organisation Internationale de Normalisation (ISO) (ISO, 2006), adoptée par un
nombre important d’entreprises et intégrée dans la politique québécoise de la gestion
environnementale (MDDEP, 2011). Cela fait de ’ACV une méthode prometteuse.
Mais, elle reste une méthode relativement jeune et en évolution. Des lacunes
concernant |’évaluation de I’impact écotoxique des métaux, qui interviennent comme
des flux élementaire dans les produits étudiés, ont €té reconnues par les groupes de
travail de I’initiative sur le cycle de vie du programme des Nations Unies pour
’environnement (PNUE) et de la Society of Environmental Toxicology and Chemistry
(SETAC). Cela influence les résultats de I’ACV. En effet, les propriétés physico-
chimiques du compartiment récepteur peuvent avoir une influence sur 1’impact
potentiel a I’exemple de 1’écotoxicité terrestre des métaux (Plouffe ez al., 2015¢). Mais,

actuellement, la variabilit€ régionale de ces propriétés demeure non prise en



considération en ACV. Un consensus a été conclu a Clearwater en 2008 dans le cadre
de I’initiative sur le cycle de vie du PNUE et de la SETAC. Le consensus a pour but de
souligner les bonnes pratiques pour une meilleure évaluation de I’impact écotoxique
potentiel des métaux et de développer un cadre méthodologique uniformisé (Diamond
et al., 2010). Ce cadre a été appliqué a 1’évaluation de 1’écotoxicité aquatique d’eau
douce des métaux par Gandhi e al. (2010) puis étendu au milieu terrestre par Plouffe
et al. (2016) pour le Zn. Les travaux développés par (Plouffe er al., 2015a, 2016)
intégrent les recommandations de Clearwater pour les sols et prennent en compte leurs
caractéristiques, malgré leurs "hétérogénéités . Cette méthode doit étre étendue au reste
des métaux pour une évaluation écotoxicologique cohérente. De plus, la méthode
développée par Plouffe er al (2015, 2016) ne prend en considération que les émissions
directes vers le sol. Or, beaucoup d’émissions atmosphériques aboutissent au sol. Une
caractérisation basée sur les propriétés du sol récepteur pour ce dernier type
d’émissions nécessite d’étudier la distribution atmosphérique pour définir les fractions
transférées par voie aérienne vers chaque type de sols. Ce mémoire cherche a apporter
une contribution scientifique a ce niveau-la. Il propose un calcul de CFs régionalisés

pour les émissions atmosphériques de Zn, Ni et Cu.

Le présent document expose 1’essentiel de ce travail. Pour débuter, une revue de
littérature a été dressée pour cemner le sujet, mettre en évidence I’importance de ce
travail et pour définir un point de départ (Chapitre revue de littérature). Ensuite, la
question de recherche, les objectifs ainsi que les lacunes de littérature existantes y sont
exposées. La méthodologie, les résultats et les conclusions sont présentés dans la
section qui suit sous la forme d’un article. On y expose notamment le détail de la
méthode suivie pour répondre a la question de recherche, les étapes considérées pour
collecter des données et pour choisir les modeles, les résultats et les conclusions
importantes. Une étude de cas qui permet de tester les nouveaux CFs dans un exemple
concret et de mettre en évidence 1’importance d’intégrer la spéciation et le devenir

atmosphérique des métaux en ACV est aussi présentée dans cet article. Le kWh



québecois a été choisi pour cette étude pour retracer les émissions métaliques (Cu,Zn
et Ni), par ce que celles-ci ont été souligner comme problimatiques par Plouffe e al.
(2015c). Finalement, une conclusion générale et des recommandations sont fournies

dans le chapitre final.



CHAPITRE 1

REVUE DE LITTERATURE

Les procédés industriels, I’extraction des matiéres premiéres, ’agriculture et plein
d’autres activités ont des conséquences sur 1’environnement. Chaque substance émise
dans I’environnement est susceptible d’avoir un impact. En effet, celle-ci peut atteindre
différents compartiments (sol, air, eau), subir des transformations (chimique, physique,
biologique ou simplement se dégrader), mais elle peut aussi enter en contact avec des
organismes vivants et éventuellement avoir un impact (Alloway, b., J. et Trevors,
2007). Des méthodes, telles que I’analyse de risque et 1’analyse du cycle de vie,

cherchent & quantifier ces impacts.

1.1  Histoire et définition de I’Analyse de Cycle de Vie (ACV) :

L’ACYV est une méthode jeune. Son histoire commence durant les années 70 (Hunt ez
al., 1996) alors que les discours environnementaux étaient en pleine ébullition. Le pic
pétrolier et la crise environnementale a ’horizon donnent un coup de pouce au
développement de la méthode. Malgré un petit ralentissement a la fin de la crise
pétroliére, les années 80 ont été marquées par une reprise en force de ’ACV, en
particulier par I’évaluation de I’'impact des emballages (Klopffer, 1997). Durant les
années 90, la SETAC et I’ISO se sont impliquées dans le développement de I’ACV.
Elles ont, d’ailleurs, défini un cadre a cette méthode, ce qui lui a donné un nouvel élan.
L’idée de base de I’ACV est de pouvoir quantifier toutes les émissions et les extractions
qui se font depuis et vers I’environnement le long du cycle de vie d’un produit, service
ou procédé dans le but de les comparer (Figure 1.1). Elle joue le réle d’un outil

d’évaluation environnementale (Klopffer, 1997) .
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Figure 1.1 Cycle de vie d’un produit (CIRAIG, 2008).

L’ACV a été définie par Jolliet, O. et al. (2010) comme ‘‘une méthode quantitative
pour I’évaluation de I’impact potentiel d’un produit, d’un service ou d’un procédé sur
I’environnement’’. Elle tient compte de tous les flux entrants et sortants depuis
I’extraction de la matiére premiére jusqu’a la fin de vie, en passant par la fabrication,
I’alimentation en énergie, I’emballage, le transport et I’utilisation (Jolliet, O. et al.,
2010). La norme ISO 14040 définit quatre phases pour la réalisation d’une ACV
(Figure 1.2) : la définition des objectifs et du champ d’étude, I’inventaire de cycle de
vie, I’évaluation des impacts du cycle de vie et la phase de I’interprétation (ISO, 2006).
En ACV, il y a plusieurs catégories d’impacts reconnues qui représentent plus
explicitement des enjeux environnementaux auxquels 1’humanité est confrontée,
comme le changement climatique, I’acidification des eaux et des sols, |’eutrophisation,

I’écotoxicité aquatique et terrestre (ISO, 2006). Durant la phase d’évaluation des



impacts, les résultats de I’inventaire sont rapportés sous forme d’impacts potentiels.
Pour y parvenir, tous les résultats de 1’inventaire sont multipliés par un CF (voir plus
bas en détail). La principale force de I’ACV est de toujours garder en vue les
déplacements d’impacts entre catégories, par exemple : une intervention pour réduire
I’impact d’un produit sur le changement climatique, n’augmenterait-t-elle pas I’impact
sur 1’écotoxicité ? Il est important de noter qu’il existe plusieurs bases de données
dédiées a I’ACV, telles que SPINE, GaBi et ecoinvent (Rebitzer et al., 2004). 11 existe
aussi plusieurs méthodes pour 1’évaluation des impacts (pour la phase d’évaluation des
impacts) telle que IMPACT 2002+, ReCiPe et EDIP 97, ainsi que des logiciels d’ACV
qui permettent de réaliser tous les calculs en combinant les bases de données
d’inventaire et les méthodes d’évaluation des impacts du cycle de vie, tels
qu’OpenL.CA etSimapro. Certaines de ces méthodes, bases de données et logiciels
d’ACV seront utilisés pour réaliser ce mémoire. Ce dernier se focalise sur la catégorie
d’impact : «écotoxicité terrestre » dans la phase d’évaluation des impacts et plus
spécifiquement sur la caractérisation des émissions atmosphériques des métaux (de Zn,
Cu et Ni) qui aboutissent dans le sol. Pour mieux comprendre le projet, il est primordial
de comprendre la phase de 1’évaluation des impacts, les particularités de 1’écotoxicité

terrestre en général et des métaux en particulier.
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Figure 1.2 Etapes de ’Analyse de Cycle de Vie et ses applications (adapté
de ISO 14040, 2006)

1.2 Evaluation des impacts de cycle de vie (ACVI) :

Il existe trois étapes obligatoires pour une évaluation des impacts de cycle de vie
(ACVI) selon la norme ISO 14040 (Figure 1.3) : la sélection des catégories d’impact,
I’attribution des résultats de I’inventaire aux catégories correspondante (classification)
et la caractérisation de I’impact (ISO, 2006). On retrouve en ACV plusieurs catégories
d’impact comme [I’acidification terestre et aquatique, 1’écotoxicité terrestre et
aquatique, le réchauffement climatique, etc. Pour chacune de ces catégories, il existe
un mécanisme environnemental qui conduit a I’impact. Il est possible de définir une ou
plusieurs chaine(es) de causes a effets qui ménent a un impact pour chacune de ces

catégories d’impact (ILCD, 2010). Ces chaines sont modélisées par les différentes



méthodes existantes, par exemple ReCiPe, Impact 2002+ (Goedkoop et al., 2009;
Humbert er al, 2005). Les chalnes de causes a effets sont retranscrites
mathématiquement en un facteur de caractérisation (CF) qui est utilisé pour passer
d’une quantité d’émission a une quantité d’impact. Pour quantifier ’impact, il suffit
d’attribuer 1’émission a la catégorie correspondante (ex le nickel contribue a
’écotoxicité terrestre) et de multiplier la masse émise (quantité du nickel) par le CF
approprié. La somme des impacts de toutes les substances contribuant a une catégorie
d’impact représente le score d’impact de celle-ci (Haye ef al., 2007; Pennington, D. W.
et al., 2006; Strandesen et al., 2007). L’impact potentiel d’une émission est donc le
produit d’un facteur de caractérisation et de la masse émise. Le score d’impact d’une
catégorie d’impact (exemple : catégorie de I’écotoxicité terrestre) est la somme des

impacts calculés pour tout les substances qui contribuent & I’impact (Equation 1.1).
i

Sj Score d’impact pour la catégorie d’impact j

CFji Facteur de caractérisation de la substance d’inventaire i pour la catégorie d’impact
J

Mi : Poids du flux élémentaire



Sélection des catégorie d'impact, indicateurs de catégories et modéles de
caractérisation

Attribution des résultats de 'inventaire (classification)

Calcul des résultats d’indicateur de catégorie { caractérisation)

Figure 1.3 Etapes principales de I’évaluation des impacts de cycle de vie

(ACVI) (adapté d’ISO 14040, 2006).

1.3 Facteur de caractérisation de ’écotoxicité en ACV :

Comme discuté précédemment, le CF est le résultat d’un calcul mathématique basé sur
un modéle environnemental. Par exemple, le modéle du Groupe d’experts inter-
gouvernemental sur I’évolution du climat (GIEC) est utilisé pour dériver les CFs pour

le changement climatique.

Pour I’impact toxique et écotoxique en ACV, le consensus actuel est d’utiliser le
modele USEtox. Ce dernier résulte d’un consensus scientifique d’experts regroupés
dans le cadre de I’initiative sur le cycle de vie du PNUE et de la SETAC en 2005. Ce
groupe de travail était constitué des concepteurs des principaux modéles d’évaluation
des impacts toxiques en ACV (CalTOX, IMPACT 2002, USES-LCA, BETR, EDIP,
WATSON etEcoSence). Quatre de ces modéles ont été choisis CalTOX, IMPACT
2002, USES-LCA et EDIP 97 comme base pour concevoir USEtox (Rosenbaum et al.,
2008). En plus d’étre un modele consensuel, USEtox caractérise un nombre important

de substances (Hauschild, M. Z. et al., 2008; Rosenbaum et al., 2008). Dans la version
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originale de USEtox, le CF pour 1’écotoxicité est composé d’un facteur de devenir (FF)
et d’un facteur d’effet (EF) (Diamond et al., 2010) (Equation 1.2).

CF (parsm3+j/kgems) = FF () * EF (PAF.m3) (1.2)

kgemis

L’impact écotoxique terrestre est généralement exprimé en PAF.m>. jour /kg, ce qui
représente la fraction d’espéces potentiellement affectées (PAF : potentially affected
fraction of species), le temps pendant lequel elles sont afffectées (Jour) et le volume
d’eau ou de sol dans lequel les espéces sont affectées pour un 1kg de substance émise

(flux élémentaire).

Le FF représente la fraction d’une substance (ex : Ni) transférée d’un compartiment
d’émission (ex : I’air) & un compartiment récepteur (ex : le sol) intégrée dans le temps
a Dinfini. Le FF tient compte du temps de résidence de la substance dans le
compartiment récepteur. L unité du FF est « jours » (Henderson ef al., 2011; Owsianiak
et al., 2013; Pennington, David W. et al., 2004). Celui-ci peut étre calculé a 1’aide d’un
modéle multimédia de devenir environnemental comme, par exemple, le modele
USEtox. L’équation de base du FF pour une substance s émise dans le compartiment i

et recue dans le compartiment j est présentée a 1’équation 1.3.

f:o Kg s dans le compartiment récepteur j 4t
FFs,ji = (1.3)

kg s émis dans le compartiment d’émission i

Le FE calcule la probabilité d’incidence d’un effet toxique sur des organismes vivants
pour une concentration d’exposition (Pennington, D. W. ez al., 2006) . 11 est basé sur
des données écotoxicologiques. Il existe plusieurs méthodes pour le calcul du FE
comme la méthode Combi-PAF, la méthode msPAF (utilisée dans ReCiPe), la méthode
HCS5, 1a méthode de ’espéce la plus sensible et la méthode AMI (Payet, J., 2004). La
méthode utilisée dans le modéle consensuel USEtox est la méthode AMI (Assessment

of the Mean Impact) (Payet, J., 2004). Pour la méthode AMI, on utilise des données
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écotoxicologiques chroniques (EC50chronique) qui représentent la concentration
engendrant un effet pour 50% de la population de 1’espece considérée. Pour appliquer
la méthode AMI en ACV, il est recommandé d’utiliser les données écotoxicologiques
d’espéces représentant au moins trois phylas pour obtenir un FE qui représente
I’écosystéme avec une incertitude acceptable (Payet, J et Jolliet, 2004). La méthode
consiste a calculer la moyenne géométrique des valeurs de EC50 disponibles pour les
différentes espéces (HCS50gcs0). Le fait d’utiliser la moyenne géométrique permet
d’éviter la construciton laborieuse d’une courbe «SSD» (Species Sensitivity
Distribution) de la variation de la fraction d’individus potentiellement affectés PAF
(Potentiel Affected Fraction) en fonction de log EC50 (Figure 1.4). La moyenne
géométrique HC50gcs0 peut tout de méme étre représentée sur une telle courbe (Payet,

J., 2004) : la HC50gcs0 y est €gale a la valeur sur I’axe des abscisses quand la PAF est

égale a 50 %.
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Figure 1.4 La courbe SSD et représentation des HCS0 a PAF 50 %(Payet,

2004)
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La formule de calcul du EF de la substance s dans le compartiment récepteur j est

présentée a 1’équation 1.3.

05 = PAF.m3 jour

EFs ; (PAF. ']‘:—:) = (1.3)

HC50gcso f;o Kg s dans le compartiment récepteur j At
Les données écotoxicologiques terrestres disponibles dans la littérature ne sont
malheureusement pas suffisantes et parfois mal documentées pour le calcul des FEs de
nombreuses substances, et notamment pour certains métaux (Tromson et al., 2016).
Souvent, des extrapolations sont faites depuis des données écotoxique aquatiques selon
une méthode dite ‘equilibrium partitioning method’( EqP), méthode assez critiquée qui
revient en quelques sortes a faire 1’approximation que le sol est un lac rempli de terre
dans lequel les écosystémes terrestres présentent la méme sensibilité (en moyenne) que

les écosystémes aquatiques (Haye et al., 2007).

Dans le cas des métaux, une autre méthode plus robuste, dite la méthode des ligands
biotiques terrestres ou TBLM, a été utilisée par (Owsianiak e? al., 2013) pour le calcul
des FEs pour le Cu et le Ni. Celle-ci est basée sur le calcul de la fraction qui se lie & un
ligand biotique. Le probléme est que les TBLM ne sont développés que pour quelques
métaux (c’est uniquement pour le Cu et le Ni qu’il y a des TBLM qui couvrent 3 phylas)
et donc impossibles a utiliser dans un contexte d’ACV ou il est important de modéliser
de maniére cohérente ’ensemble des sustances comparées (Plouffe er al., 2016).
Tromson et al. (2016) ont testé ces deux méthodes pour calculer des FEs pour le Ni et
le Cu. Ils ont prouvé que la méthode EqP n’est absolument pas corrélée aux résultats
des tBLM et ne peut par conséquent pas €tre considéres comme robuste. La méthode
TBLM, en revanche, quoiqu’elle soit plus fiable, n’est disponible que pour le certain

métaux ce qui réduit son utilisation (Tromson et al., 2016).
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1.4 L’évaluation de I’écotoxicité des métaux en ACV :

L’évaluation de 1’écotoxicité des métaux en ACV a été souvent critiquée. En effet,
plusieurs problémes ont été signalés. Pizzol, M. ef al. (2011), mettent en avant des
problemes liés a la capacité de I’ACV a prendre en charge 1’écotoxicité des métaux et
soulignent I’incohérence entre les différentes méthodes d’évaluation. Effectivement,
ils ont comparé huit méthodes d’évaluation des impacts du cycle de vie au niveau de
I’écotoxicité des métaux. Ils concluent que la phase de caractérisation est la plus
critique car non seulement les valeurs des facteurs de caractérisation différent d’une
méthode a I’autre, mais le classement entre les différents métaux change d’une méthode
a I’autre et les différentes méthodes ne caractérisent pas les mémes métaux (Pizzol, M.

etal., 2011).

L’un des principaux problémes a I’origine de I’enjeu des métaux en ACV est le fait que
les particularités des métaux ne sont pas prises en compte lors de la caractérisation,
notamment le fait qu’on peut les retrouver sous différentes formes plus ou moins
disponibles et toxiques dans I’environnement (Pizzol, M. et al., 2011). En effet, il existe
bien des CF pour 1I’écotoxicité des métaux qui permet de quantifier leur impact sur les
écosystéme, mais en appliquant ces facteurs sur les métaux, la quantité totale du métal
qui se retrouve dans un compartiment donné est considérée implicitement comme
disponible et donc potentiellement toxique pour les organismes vivants. Or, le
comportement naturel des métaux va a 1’encontre de ce postulat (Diamond ez al., 2010).
Les métaux, selon les propriétés physico-chimiques du compartiment récepteur
peuvent subir des modifications. Ainsi, ils peuvent se retrouver sous différentes formes,
ce phénomene est scientifiquement nommé « spéciation ». Effectivement, le métal peut
s’associer 4 des composés organiques, se retrouver sous forme dissbute, colloidale,
solide, présenter différents niveaux d’ionisation, étre labile ou étre un ion libre, etc. La
forme que prend le métal détermine sa mobilité et sa distribution entre les différents
compartiments environnementaux mais aussi sa biodisponibilité et son écotoxicité

(Hursthouse, 2001). L’impact sur les écosystémes dépend de la réponse de différentes
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espéces biologiques a chaque forme (Hursthouse, 2001) . Donc, I'utilisation de CFs
génériques pour les métaux entraine des bais dans les résultats de la catégorie de

I’écotoxicité.

Pour obtenir des CF plus appropriés, il faut prendre en considération la spéciation
(Diamond et al., 2010). Ces problémes ont été soulignés lors d’un consensus
scientifique « consensus de Clearwater » issu de la rencontre de plusieurs scientifiques.
Lors du Consensus de Clearwater, il a été suggéré d’intégrer un facteur de

biodisponibilité (BF) dans le calcul des CFs (Equation 1.4) (Diamond et al., 2010).
CF = FF = BF * EF (1.4) (BF : Facteur de biodisponibilité.)

1.5  Calcul des facteurs de biodisponibilité en ACV:

Lors du consensus de Clearwater, les auteurs ont suggéré de prendre la fraction
vraiment dissoute comme étant la fraction biodisponible. Celle-ci correspondrait a la
somme des ions libres du métal et des paires d’ions en solution (Diamond et al., 2010).
Le BF (Equation 1.5 ) représente le ratio de la concentration vraiment dissoute (dans
la solution des sols dans le cas de 1’écotoxicité terrestre) sur la concentration totale

émise dans le compartiment considére (ici le sol) (Diamond et al., 2010).
BF=541(1.5)
Cei

BF (facteur de biodisponibilité),

C4 i(Concentration de la fraction vraiment dissoute d’un élément chimique i dans la

solution d’un compartiment considére),
C4,i(Concentration totale d’un élément chimique i dans un compartiment considéré).

Deux méthodes ont été utilisées récemment pour obtenir des BFs pour les métaux dans

les sols: I'utilisation de régressions empiriques (Owsianiak et al., 2013) et la
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modélisation de la spéciation (Plouffe et al, 2015a). Bien que la méthode des
régressions empiriques soit prometteuse, elle ne recouvre que le Cu et Ni et 760 types
de sols (mais les sols modélisés couvrent une grande variabilité des propriétés physico-
chimiques) Les sols calcaires sont automatiquement exclus de la modélisation en plus
des sols pour lesquels I’information nécessaire pour la modélisation n’est pas
disponible (Owsianiak ez al., 2013). De plus, cette approche n’est en théorie valide que
pour les sols qui ont été utilisés pour développer ces relations empiriques et donc n’est
pas extrapolable a d’autres types de sols (Groenenberg et al., 2012). Or, en ACV, le
but est de couvrir le maximum de substances et tous les sols du monde car les émissions
tout le long du cycle de vie d’un produit doivent pouvoir étre modélisées de maniére
cohérente, peu importe leur lieu d’émission. La deuxiéme méthode consiste a utiliser
un modéle géochimique de spéciation pour calculer la fraction vraiment dissoute qui
sera par la suite utilisée pour dériver les BFs. D’ailleurs, cette méthode, recommandée
lors du consensus de Clearwater, a été appliquée en écotoxicité aquatique. Des CFs
intégrant des BFs calculés avec le modele WHAM (Windermere Humic Aqueous
Model) ont été généres, et ce, pour plus de 14 métaux en milieu aquatique aquatique

(Dong et al., 2014; Gandhi et al., 2010b; Gandhi; Huijbregts, et al., 2011).

Par contre, 1’évaluation des BFs en milieu terrestre est plus complexe a cause de
I’hétérogénéité des sols. De plus, le modéle de spéciation WHAM (Lofts, 2012) est
congu pour déterminer la spéciation dans 1’eau douce ou la solution du sol (quand les
données nécessaires sur la solution de sol sont disponibles) (Sauvé, 2002). Plouffe et
al ont testé et adapté la méthode par modélisation géochimique a I’aide du modéle
WHAM pour déterminer la spéciation du Zn dans le sol, et ce, en utilisant seulement
cing parametres. Les résultats ont été validés pour I’application en ACV (Plouffe ez al.,
2015a). Les paramétres considérés sont le pH, la teneur en matiére organique, la
capacité d’échange cationique, la texture (exemple : si le sol contient beaucoup de
particule fine comme I’argile ceci peut influencé ’ionisation du métal qui se charge

positivement) et la teneur en carbonate du sol. Ces cinq paramétres ont un réle
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important dans le comportement de ces métaux (Zn, Ni et Cu). IIs sont jugés suffisants
pour obtenir des résultats de BFs acceptables avec WHAM pour une application en
ACYV (Plouffe ef al., 2015a). Ces parametres du sol sont issues de la base de données
Harmonized World Soil Database (HWSD). Celle-ci est la base de données la plus
compléte pour les propriétés physico-chimiques du sol. Elle comporte les données sur
plus de 16 000 unités de sols existants a travers le monde et elle représente les données
d’une maniére désagrégée et facile a manipuler (FAO/IIASA/ISRIC/ISSCAS/JIRC,
2012). Cependant, le Zn est le seul métal pour lequel de nouveaux BFs et CFs ont été

ainsi calculés et validés par (Plouffe ez al., 2015a, 2016).

1.6  Emission atmosphérique et écotoxicité terrestre :

Selon l’inventaire national des rejets polluants du Canada, la contribution des
émissions atmosphériques au Canada est pour le Zn, le Ni et le Cu plus importante que
celle des émissions directes au sol pour Cu, Ni et Zn, comme on peut le voir sur la
figure 1.5 (INRP, 2014). Ces émissions peuvent aboutir dans les sols et contribuer a
I’écotoxicité terrestre. De plus, Plouffe et al. (2015c¢) ont dressé un classement des 263
substances les plus contributrices a 1’écotoxicité terrestre dans I’ACV d’un kWh
d’¢électricité produit au Québec. Elles (Plouffe er al., 2015c¢) ont réalisé ce classement
en utilisant plusieurs scénarios : deux différentes méthodes ACVI (USEtox et IMPACT
2002), en utilisant les données génériques sur les 30 premiers centimetres du sol (top
soil) ou des données génériques sur le sol complet. Les résultats démontrent que le Cu,
le Zn et le Ni émis a I’air sont des contributeurs importants a I’impact, peu importe le
scénario considéré. Le cuivre émit a 1’air se classe entre la deuxieme et quatriéme
position, le Zn, toujours émit a 1’air, occupe la quatriéme ou la cinquiéme position et,
pour le nickel, la septiéme ou la huitieme position. Il est donc primordial de prendre en
considération ces émissions pour calculer I’écotoxicité terrestre. Actuellement, les
inventaires en ACV ne fournissent que peu d’information concernant les lieux
d’émissions (données génériques ou par pays). Contrairement aux €missions directes

vers le sol, qui se déposent dans les sols adjacents aux lieux d’émissions, les émissions
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atmosphériques se dispersent. Cela fait que I’information sur le point d’émission ne
suffit pas pour déduire le compartiment récepteur, alors que la prise en considération
de la spéciation dans les sols nécessite cette information. Effectivement, pour
opérationnaliser des CFs basés sur les propriétés du sol récepteur, il faut étre capable

de définir la fraction qui se retrouvera dans chaque type de sols.

Pour remédier a cette préoccupation, Roy ef al. (2016) ont généré des matrices de
dispersion aériennes qui devraient permettre de faire la relation en le point d’émission
ou source et les points de réception. Ils ont réussi a créer des matrices d’émission-
déposition (SRMs) a partir du modéle GEOS-Chem développé par la NASA. Ces
matrices fournissent, pour 1 kg de métal émis & un endroit ‘x’ dans le monde, la
distribution de celui-ci sur la surface de la Terre avec une grille de résolution 2°x 2.5°
(latitude x longitude). Ces matrices prennent en charge les conditions climatiques et les
mécanismes de déposition. Les résultats des matrices prouvent que 15 % seulement des
émissions se déposent directement dans la zone d’émission, 50 % se disperserons sur
rayon inférieur a 2000 km et le reste va plus loin avant de se déposer (Roy ez al., 2016).
Si on suppose qu’il y a des sols dans ce rayon de déposition de 2000 km, il est probable
que ces sols aient des compositions physico-chimiques différentes les uns des autres en
s’appuyant sur la carte HWSD. Roy et al. (Roy ef al., 2016; Roy et al., 2012) ne sont
pas les seuls a dériver des SRM pour 1’analyse de cycle de vie (c’est le cas aussi par
exemple de (Liu et al., 2008)), mais seules les matrices proposées par Roy et al ne sont

pas limitées a I’intercontinental et modélisent les métaux étudiés dans ce mémoire.
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Inventaire national des rejets
polluants au Canada, 2014
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Figure 1.5 Inventaire national des rejets polluants au canada 2014.

=7 Les métaux dans les sols (zinc, nickel et cuivre) :

Il existe plusieurs sources de métaux (d’origine naturelle ou anthropique) dans les sols.
Les principales sources naturelles des métaux dans les sols sont les roches et le
volcanisme. Par contre, les métaux d’origine anthropique sont principalement issus de
I’industrie métallurgique, de la combustion du charbon et du pétrole, ainsi que de
I’activité agricole (Alloway, b., J. et Trevors, 2007). Les émissions métalliques peuvent
aboutir dans le sol de différentes maniéres. En effet, les métaux peuvent étre émis
directement au sol comme le cas des métaux dans les fertilisants (ex : Cu et Zn). ls
peuvent aussi étre émis dans 1’atmosphere puis étre transportés par le vent (cas des
particules de taille inférieure a 30pm) et déposés par I’humidité, la pluie ou simplement
par un dép6t sec. Une fois dans le sol, les métaux peuvent subir des transformations.
Ils peuvent se dissoudre (ion libre, complexes) ou s’associer & des complexes
organiques et inorganiques (MacLean in Daoust, 2004) (Figure 1.6). En effet, ils
peuvent s’associer a la matiére organique, aux carbonates, aux phosphates et aux

silicates (Alloway, b., J. et Trevors, 2007; Corinne et al., 2006; Echevarria et al., 2006).
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Souvent les métaux entrent en compétition avec d’autres cations (tel le Ca?*, le Mg®*
et le H") pour former des complexes (Thakali, 2006; Thakali et al., 2006). I existe trois
types de réactions chimiques qui controlent généralement la spéciation : la
précipitation, 1’adsorption /désorption et la complexation (Thakali, 2006). Beaucoup
de facteurs jouent un role dans le devenir et la distribution des métaux dans le sol,
comme la quantité de matiére organique, le pH, la texture, etc. (Alloway, b., J. et
Trevors, 2007; Daoust, 2004; Plouffe et al., 2016).

Le schéma (Figure 1.6) ci-dessous récapitule le processus de distribution d’une

émission atmosphérique dans les sols.

Solution de sol Organismes vivants

ligands
organiques

ligands ligands
inorganiques biotiques

Figure 1.6 Schéma descriptif des combinaisons possibles du nickel dans le

Sol (inspiré de (Thakali et al., 2006))

NB : le schéma ne présente pas toutes les réactions qui existent, mais plutdt les formes
possibles. Il existe beaucoup d’interactions possibles entre ces formes. De plus, ces

réactions peuvent étre réversibles ou non.
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A : les particules de Ni restent en suspension dans la solution de sol (Al) ou se
précipitent dans le sol (A2). (B) forment des complexes inorganiques. (C) forment des
complexes organiques. (D) le Ni peut adhérer au sol par adsorption. (E) le Ni adhére a

des ligands biotiques (fraction disponible pour les organismes vivants).

1.7.1 La spéciation et la biodisponibilité des métaux :

La compréhension de 1’écotoxicité des métaux passe inévitablement par la bonne étude
de la spéciation. Celle-ci influence la disponibilité pour les espéces vivantes, comme
le confirme un nombre important de travaux (Corinne ef al., 2006; Plouffe et al., 2015a;
Thakali et al., 2006). Par exemple, les ions libres dans les solutions de sol ont la
capacité de pénétrer dans les racines, alors les plantes les absorbent (Seregin et
Kozhevnikova, 2006).

Les propriétés du sol influencent la spéciation des métaux. Par exemple, la variation
du pH modifiela quantité de Ni biodisponible (Weng et al., 2003). La fraction qui est
considérée disponible d’aprés le consensus de Clearwater correspond aux ions libres et
paires d’ions présent dans la solution de sol (ou fraction réellement dissoute) (Diamond
et al., 2010). Par contre, les ions associés a des composés organiques et inorganiques
sont généralement inaccessibles aux plantes (Alloway, b., J. et Trevors, 2007; Seregin
et Kozhevnikova, 2006). En revanche, certains complexes organiques de faible poids
moléculaire sont labiles et peuvent devenir biodisponibles a4 n’importe quel moment
(Cheshire & all in Alloway, b., J. et Trevors, 2007). La fraction vraiment dissoute est
la faction qu’il est recommandé de considérer par Diamond ef al. (2010) pour le calcul
du BF. Par contre, une autre fraction, la fraction soluble, a été adoptée par Plouffe er
al. (2015a) afin de calculer BF faute de données de terrain suffisante pour valider les
résultats de WHAM pour la fraction vraiment dissoute. Il est en effet rare de trouver
des échantillons de terrain pour lesquels la fraction vraiment dissoute (métal labile) a
été mesurée et pour lesquelles toutes les propriétés des sols nécessaires a la

modélisation avec WHAM aient été documentées. La fraction soluble inclut la fraction
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vraiment dissoute et les autre des particules en suspension dans la solution du sol. La
détermination de cette fraction soluble avec le modele WHAM a été validée avec des
données mesurées sur le terrain issues de la littérature par Plouffe er al. (2015a) pour
le calcul du BF pour le Zn. Celle-ci reste une alternative acceptable a 1’utilisation de la

fraction vraiment dissoute.

1.7.2 Nickel :

Le Ni est un métal non-ferreux blanc-argenté bivalent. Les teneurs naturelles moyennes
de Ni dans les sols n’excédent généralement pas les 50 mg/kg, et elles atteingnent
rarement des niveaux record (la ou le socle mafique & ultramafique est présent)
(Echevarria et al., 2006). Le travail de synthése que Seregin et Kozhevnikova (2006)
et Kozhevnikova (2006) ont fait sur une série de travaux expérimentaux existants, ont
permide conclure sur I’importance de la disponibilit¢ du Ni en quantités suffisantes
pour le bon fonctionnement du métabolisme des plantes. L essentialité du Ni a été aussi
démontrée pour certaines bactéries (par exemple les cyanobactéries) et certains
animaux (Alloway, b., J. et Trevors, 2007)(b. Alloway, J. & Trevors, 2007). Par contre,
I’écotoxicité du Ni a été prouvée a travers de nombreux travaux expérimentaux dont
ceux de (Baccouch er al., 1998; Kukier et Chaney, 2004; Oorts et al., 2006; Smith,
1994).

Ce métal a été particuliérement choisi pour son importance dans 1’industrie mondiale
et québécoise (MERN, 2015). Les propriétés du Ni (facilement maniable et
d’excellente résistance a la corrosion) font de lui un excellent candidat pour un nombre
considérable d’industries. Il est présent dans la plupart des alliages industriels
(Schaumloffel, 2012). Il est intégré dans la fabrication des catalyseurs, des batteries,
des appareils électroniques, des céramiques, des pigments, de la monnaie, etc.
(NiPERA, 2008). 1l est intégré dans différents alliages, comme 1’acier inoxydable, qui
représente 60 % de |’utilisation du Ni dans I’industrie (Alloway, b., J. et Trevors, 2007).

L’activité miniére ainsi que d’autres procédés métallurgiques sont aussi sources
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d’émissions de Ni dans I’environnement (Schaumléffel, 2012). Les processus de
production d’énergie par combustion de charbon ou de pétrole émettent des quantités
considérables de Ni dans 1’air et une grande partie finit par se déposer sur les sols
(Schaumléffel, 2012). Le Ni de provenance anthropique est émis sous forme d’oxydes,
de sulfure, de silicates, de composés solubles et rarement sous forme de Ni métallique
(Denkhaus et Salnikow, 2002). De toute évidence, I’intervention de ’humain dans la
nature a considérablement changé la concentration du Ni dans les sols (Alloway, b., J.
et Trevors, 2007). D’ailleurs, il fait partie des grands contributeurs a 1’impact
écotoxique dans I’ACV du kWh Québécois (Plouffe et al., 2015¢).

1.7.3 Zinc:

Le Zn est aussi un métal en trace présent naturellement dans les sols avec une
concentration moyenne de 55 mg Zn/ kg (Alloway, B. J., 2008). La présence naturelle
de Zn dans I’environnement dépend principalement de la composition de la roche
mére. Les basaltes et gabbros, par exemple, contiennent une grande quantité de Zn
(Wedepohl et al in Alloway, B. J., 2008). Le Zn entre dans la composition d’enzymes,
ce qui le rend d’une importance vitale pour beaucoup d’organismes (Brennan, 2005;
Kabata-Pendias, Alina et Mukherjee, Arun B., 2007). Les émissions anthropiques de
Zn contribuent significativement a sa distribution dans I’environnement. Celles-ci sont
issues essentiellement de la combustion de charbon, de I’incinération de déchets, mais
aussi issues d’un certain nombre de procédés liés a I’industrie métallurgique. De plus,
il est présent en agriculture dans le fumier car il provient des nutriments lors de
’élevage (Alloway, B. J., 2008). Il est essentiellement utilisé en industrie comme
galvaniseur de 1’acier et pour la production d’alliages (laiton, bronze) (MERN, 2015).
Le Zn a été choisi pour sa contribution a la catégorie de 1’écotoxicité terrestre en ACV,
la disponibilité des données, mais aussi parce que c’est le seul métal pour lequel Plouffe

et al. (2016) ont validé les CFs terrestres pour des émissions directes au sol.
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1.7.4 Cuivre :

Comme les deux métaux précédents c’est un métal trace essentiel qui existe d’une
maniére naturelle dans les sols avec une moyenne de 30 mg kg~ ' (Komérek ef al.,
2010). Le Cu provenant de sources naturelles est lié directement a la composition de la
roche mére. Il s’intégre dans de nombreuses enzymes ainsi que dans la formation de
I’hémoglobine (Komarek et al., 2010) . En revanche il est trés écotoxique (Chaignon
et al., 2002).

La plupart des mines de Cu au Québec sont fermées, mais le Cu est souvent présent
comme sous-produit dans les mines de Zn, de Ni et d’or (MERN, 2015). Le Cu est
souvent utilisé comme fongicide en viticulture a travers le monde. Effectivement, le
Cu a été utilisé comme fongicide sous différentes formes comme la bouillie bordelaise
et CuSO4+Ca(OH); , ce qui méne a une accumulation dans les sols (Komarek ez al., |

2009; Schramel et al., 2000).

Ces trois métaux sont produit lors de la production d’un kWh d’électricité au Québec

et ce durant les différentes phases phase de ’ACV.



CHAPITRE 11

OBIJECTIFS D’ETUDE ET QUESTION DE RECHERCHE

Actuellement en ACV, il est impossible de différencier I’impact écotoxicologique
terrestre de 1kg de métal émis en Chine ou au Canada, a cause de ’utilisation de CFs
génériques. Sachant que le Zn, le Cu et le Ni émis dans 1’atmosphére contribuent
significativement a 1’impact écotoxique terrestre en ACV, que lors d’une émission
atmosphérique de métal, le rayon de déposition est de I’ordre de 2000 km et que la
spéciation des métaux dans les différents sols récepteurs influence de maniére
importante la spéciation et la biodisponibilit¢ des métaux pour les écosystémes

terrestres, je me suis posé la question suivante :

Est-ce que I’intégration du devenir atmosphérique et de la spéciation du Ni, du Cu et
du Zn dans le calcul des CFs régionalisés pour 1’évaluation de I’impact écotoxique
terrestre potentiel en ACV permet de départager I’impact d’émission, non

différentiables avec les modéles actuels ?
Pour répondre a la question 1’objectif ultime fixé est de :

Créer de nouveaux CFs régionalisés pour ’impact écotoxique terrestre d’émissions
atmosphériques de Ni, Cu et Zn qui prennent en compte la spéciation dans les sols et

les comparer aux CF génériques.

Pour atteindre cet objectif, les lacunes existantes ont été identifiées et comblées.
Comme souligné dans la revue de littérature, nous savons que les propriétés des sols
varient largement d’un endroit a 1’autre et que ces propriétés influencent 1’écotoxicité

des métaux. Or, I’évaluation de I’impact écotoxique terrestre des métaux en ACV ne
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tient pas compte de cette spéciation qui contrdle la biodisponibilité et la toxicité d’un
métal. Le fait de ne pas tenir compte de celle-ci entraine des biais dans 1’évaluation de
I’impact écotoxique. En revanche, nous savons que cette lacune peut étre comblée par
I’intégration d’un BF dans le CF et I’adaptation du FF ainsi que du FE en tenant compte
de la spéciation. Sachant qu’actuellement nous ne disposons pas de BFs disponibles et

a jour, le premier objectif secondaire est de :

Générer des BFs qui tiennent compte de la spéciation en utilisant les versions les plus

a jour de WHAM (0.7) et de la HWSD (1.21) disponibles pour le Zn, le Cu et le Ni.

Nous savons aussi que ces facteurs générés sont développés en fonction des sols
récepteurs alors que les inventaires en ACV ne fournissent pas cette information (ils
fournissent au mieux le pays d’émission). De plus, les émissions atmosphériques ont
la capacité de se disperser et peuvent se déposer loin de la source. Mais aussi la
distribution des métaux entre les compartiments est affectée par les propriétés des sols.
Actuellement, il n’existe pas de FF qui prenne en considération ces deux aspects et qui
couvre le monde entier. En revanche, nous savons que ’intégration des matrices de
dispersion atmosphérique et I’utilisation des Kds spécifiques a chaque sol pour calculer
les FFs devrait pallier a cette lacune. De 13, découle le deuxi¢me objectif secondaire

qui consiste a :

Intégrer les matrices de dispersion atmosphérique et les FFs dans les sols récepteurs

pour le Ni, le Cu et le Zn pour calculer des FFs régionaux.

Par contre, concernant les FEs, nous savons qu’il existe des lacunes mais il n’existe pas
suffisamment de données écotoxicologiques pour les organismes terrestres pour
remédier a ce probléme. Nous nous sommes donc limités a utiliser des facteurs

génériques pour le calcul des CFs régionaux de I’objectif principal.

Apreés avoir calculé les CFs régionalisés, il est important de pouvoir les utiliser et

comparer les résultats obtenus avec ceux des facteurs génériques. Pour cette raison,
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nous avons choisi de les opérationnaliser dans un exemple concret et nous avons donc

fixé un troisiéme et dernier objectif qui consiste a :

Comparer les CFs régionalisés aux CF génériques, les opérationnaliser dans une étude
de cas et comparer les scores d’impact obtenus en utilisant les CFs régionalisés et les

CFs génériques.
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Abstract:
The aim of the study is to calculate regionalized characterization factors for the
atmospheric emissions of metals transferred to soil for zinc, copper and nickel taking

into account the atmospheric fate and speciation.
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In order to calculate characterization factors for all possible atmospheric emission
locations around the world, the link between atmospheric deposition with regionalized
soil fate factors and bioavailability factors accounting for the metal's speciation was
established. The methodology to develop the regionalized fate factors and
characterization factors is threefold. First, the emitted metal fraction that is deposited
on soils is calculated from atmospheric source-receptor-matrices providing for each
emission location the fraction of an emission that is deposited on each worldwide
receiving cell (2°x 2.5° resolution). Second, the fraction of metal deposited in different
soil types is determined by overlapping the deposition map with a soil map, based on
the 4513 different soil types from the Harmonized World Soil Database . Third,
bioavailability factors are calculated for each soil type, which allows determining the
bioavailable fraction of the deposited metal depending on the soil properties.
Combining these steps with the effect factors results in a series of terrestrial eco-
toxicological characterization factors. These characterization factors are then applied
in an illustrative example and compared to results obtained with generic
characterization factors. The case study focuses on the electricity production process
in Québec, whose ecosystem impacts are currently dominated by metal eco-toxicity

impacts. The uncertainty due to the spatial variability of the impact is quantified.

Our results show that regionalized characterization factors are over three orders of
magnitude lower than generic characterization factors.They are presented on maps and
their spatial variability was evaluated at different regional scales (region, country,
world). The use of regionalized characterization factors with their spatial variability at
different geographic resolution scales in the case study gives a result more or less
precise depending on the level of resolution of the characterization factor applied
(country or global-default). The impact scores of the three metals in the case study is
three orders of magnitude lower when compared to the scores obtained with generic

characterization factors.
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The development of those regionalized characterization factors improves the terrestrial
eco-toxicity assessment in life cycle impact assessment by taking into account the
atmospheric fate and the speciation of the metal for new 3 metals for the different soil

types in the world and by documenting their spatial variability.
Keywords

Life-cycle-assessment, terrestrial eco-toxicity, speciation, metals, regionalization,

characterisation-factor, atmospheric fate.
1. Introduction

This paper focusses on the characterization of ecotoxicological impact of terrestrial
airborne metals in life cycle assessment (LCA) considering a regionalized atmospheric

fate and speciation in receiving soils.

Industry, raw materials extraction, agriculture and many other activities have a
significant impact on the environment, some of which is due to toxic metal emissions.
LCA is a comparative tool to assess the potential environmental impact of products,
services or processes considering their entire life cycle, from resource extraction to end
of life (Jolliet, Olivier et al., 2005). The ISO 14040 standard sets out four phases to
perform an LCA study: goal and scope definition, life cycle inventory, life cycle impact
assessment and interpretation (ISO, 2006). There are many impact categories assessed
in LCA, including climate change, acidification and, eutrophication. In this study, we
focus on terrestrial ecotoxicity. In LCA, the impact score is calculated by multiplying
the total quantity of elementary flows throughout the entire life cycle of the product by

a characterization factor (Equation 1).

S; = 2 CF;; * M; Equation 1
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Sj (impact score for impact category j); CFji (characterization factor of the elementary

flow i for impact category j); Mi (quantity of the elementary flow i).

To assess the toxicity and eco-toxicity impacts, the current consensus in LCA is to use
the USEtox model, a multimedia model resulting from an expert working group of the
United Nations Environment Programme and Society of Environmental Toxicology
and Chemistry (UNEP/SETAC) Life Cycle Initiative (Hauschild, M. Z. et al., 2010).
The original characterization factor (CF) for eco-toxicological impact in USEtox used
to be the product of a fate factor (FF) and an effect factor (EF). The FF gives the
distribution of the substance between environmental compartments combined with the
residence time in the receiving compartment. The EF calculates the effect of the
transferred fraction of substance in the receiving environmental compartment on the

ecosystems.

USEtox was developed for organic compounds and did not take into account speciation
(i.e. the fact that the metal can take different forms) nor persistence in environment
which are key properties of metals (Haye et al., 2007), hence it used to be inappropriate
for metals (Hauschild, M., 2007; Strandesen et al., 2007). In fact, a metal may take
different forms according to the physicochemical properties of the receiving
environment (Fairbrother et al., 2007) meaning that the eco-toxicological impact of
metals should be regionalized based on the receiving environment’s properties. This
problem was highlighted by a group of LCA and metal eco-toxicity modeling experts
in the Clearwater Concensus, under the aegis of the UNEP/SETAC Life Cycle
Initiative (Diamond et al., 2010).

Following this concensus, lot of progress was made to improve metal eco-toxicological
impact assessment in LCA. In aquatic eco-toxicity impact category (Dong et al., 2014,
Gandhi er al., 2010; GandhiDiamond, ef al., 2011; GandhiHuijbregts, e al., 2011),
integrated a bioavailability factor (BF) in the CF. The BF represents the fraction of the

total metal that is considered available to the ecosystem. In the Clearwater Consensus,
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it was recommended to use the true soluble fraction of metal to determine the BFs
(Diamond et al., 2010), a fraction that is composed of free ions and ion pairs as shown
in figure 1. Experimentally, this fraction corresponds to the labile fraction of metal
(Nolan et al., 2005). The Clearwater Consensus recommended the Windermere Humic
Aqueous Model (WHAM) to determine the metal speciation to calculate the BFs
(Diamond et al. (2010), which was done by Gandhi et al. (Gandhi ef al., 2010;
GandhiDiamond, ef al., 2011; GandhiHuijbregts, ef al., 2011) for Cu, Ni and Zn, and
generalized by Dong et al. (Dong et al., 2014) to all the other metals covered by
WHAM, using water archetypes with different properties (pH, organic mater content

(OM), etc.), which is integrated in the current version of USEtox.

Soluble metal

Residual fraction: True solution

metal included in
crystalline minerals
matrix

Exchangeable fraction:
metals sorbedon s
surface sites of clays,
amorphous materials
and OM

Organicfraction:
complexes, chelates,
adsorbed ions

Inorganic fraction:
ions adsorbed on clay
minerals, carbonates,

phosphates, Mn, Al

and Fe oxides

| Labile metal
(field data )

Figure 1 Metal fractions illustration (adapted from Plouffe et al. (2015a))

Recent efforts were also made to improve terrestrial eco-toxicity. Owsianiak et al.
(2013) proposed an approach based on empirical regression models to calculate the
bioavailable fraction for nickel and copper. However, those empirical regressions are
not supposed to be extrapolated outside their original scope (soil types) (Groenenberg

et al., 2012). Plouffe et al. (2016) proposed a second approach using WHAM to
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integrate zinc speciation in FF and BF, using soil properties available in the
Harmonized World Soil Database (HWSD) for all types of soils around the world (pH,
cationic exchange capacity (CEC), OM, texture and carbonate content). This database
includes disaggregated data for 16,000 types of soils and is, to our knowledge, the most
complete soil database (FAO/IIASA/ISRIC/ISSCAS/JRC, 2012). The FF were
determined with USEtox, using soil specific partition coefficient between soil particles
and water (Kd) according to Zn speciation determined using WHAM (Plouffe et al.
(2015a). Soil specific BFs were also based on WHAM results. The speciation
predictions from WHAM were validated using measured field samples from the
literature. WHAM gave better results than the empirical regressions approach from
Owsianiak et al. (2013) to predict the Zn soluble fraction in field samples (i.e. true
solution metal plus colloids and dissolved complexes, as shown in Figure 1), both in
terms of rank of solubility between soils and in term of absolute values. Such a
validation was not possible for the truly dissolved fraction of Zn because of insufficient

field data available.

With regard to the EFs, Gandhi et al. (2010) used Biotic Ligand Model (BLM) to
generate aquatic ecotoxicity EF. However, BLM are not available for all the metals.
Dong et al (2014) proposed to use the free ion activity model (FIAM) instead of BLM,
assuming that toxicity is only caused by binding of free metal ions to critical sites in
target organisms. For terrestrial ecotoxicity, the equilibrium partitionning method
(EqP) is commonly applied in LCA when no terrestrial ecotoxicity data is available: it
allows extrapolating terrestrial eco-toxicological data from the aquatic
ecotoxicological data based on the substance partition between soil and water. The
terrestrial biotic ligand models (TBLMs) was recommended by Owsianiak et al. (2013)
and is considered the most robust way to obtain a regionalized EFs accounting for
speciation, but TBLMs are not available for all the metals. Tromson et al. (2016)
compared two methods to obtain terrestrial regionalized EF for metals: the TBLMs and

the EqP with soil specific Kd determined using WHAM (ie considering, as Dong et
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al.(2014) did for aquatic ecosystems, that toxicity is directly linked to the free metal
ion). Their results showed a total absence of correlation between the EFs obtained using
the EQP/WHAM approach and the TBLM. Hence they recommended to keep using the
generic EFs as default since no robust method is currently available that could be

applied consistently to all the metals to regionalize the EFs.

Those recent developments in metals terrestrial ecotoxicity in LCA are limited to the
direct metal emissions to soil. Still, a significant fraction of metal emissions is
transferred to the soil from the atmosphere. For example, in Canada in 2014, over 138
tonnes of nickel, 346 tonnes of zinc and 252 tonnes of copper are emitted to the air
yearly, which is more than the direct emissions to soil (26, 303 and 209 tons/year
respectively for Ni, Zn and Cu) (INRP, 2014). Atmospheric metal emission dispersion
was addressed at the continental scale (Liu et al., 2008; Sanderson et al., 2008), and at
the local scale (Pizzol, Massimo et al., 2012), but the study conducted by Roy et al.
(2016) is, to our knowledge, the only one covering the entire world consistently.
Source-receptor-matrices (SRMs) were developed by Roy et al. (2016) from the
Harvard/NASA GEOS-Chem global model (Yantosca et al.,, 2015). GEOS-Chem
model is a 3D model taking in account emissions, transport, deposition and chemical
transformation. The SRMs were simulated for meteorological data for 2005 and
calibrated using the European Monitoring and Evaluation Program (EMEP) data. For
each emission location (resolution of 2° x 2,5°), the SRMs provide the emitted fraction
that falls on each of the receiving cells (resolution of 2° x 2,5°). However, no fate in

soil is considered once the metal is deposited.

The present work aims to combine the atmospheric fate of metal and its speciation in
soil in an LCA context. Zinc, nickel and copper were chosen for this exploratory work
because they are well documented, and they often appear as big contributors to
ecotoxicity in LCA case studies. Therefore, this paper aims to create regionalized

characterization factors to quantify the potential terrestrial eco-toxicity of metals (Zn,
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Ni, Cu) emitted to air in LCA. The influence of these new regionalized characterization
factors on LCA results will also be analyzed through the case study of a kilowatt-hour
(kWh) of electricity produced in Québec — which terrestrial eco-toxicological impact

is dominated by metal emissions (Plouffe ef al., 2015c).
2. Materials and methods:

2.1. Fate factors from air to soil determination:
Fate modeling was performed in two stages. First, the distribution of metals for all
possible emissions worldwide: SRMs developed by Roy et al. (2016) provide the
fraction of the metal deposited in each receiving 2°x2.5° cell for an emission in any of
those cells at the global scale. Subsequently, this grid is overlapped using Arc GIS with
a map of soil types from the Harmonized World Soil Database Version 1.21 in order
to determine the distribution of the metal in the different soil types. To get the fraction
of metal by type of soil, it is assumed that the metal is distributed uniformly in each
cell of 2° x 2.5°. Then, the fraction considered to be transferred to one type of soil from
one grid cell is proportional to the area fraction occupied by this soil type in the box
(calculation details are available in the supporting information section 1) . The surface
of each soil in each cell is calculated using the Mollweide projection (in Arc GIS), since
it is an equal area projection, and to be consistent with the IMPACT World+ project
assumptions (Bulle et al., 2017). This approach makes it possible to calculate the total
amount of metal transferred from the atmosphere to each soil type (i.e. the atmospheric
fate factors AFFas from the air cell a to each soil type s) by summing the quantity of
an emission in air cell a received in all the 2° x 2.5° cells or fractions of cells
intersecting soil type s from the HSWD map using Arc GIS. Secondly, the fate of the
fraction within the soil (ie the fate factor of the metal directly emitted to soil — from
soil to soil —FFss for each soil type s) (see Equation 2) is modeled using the Plouffe

method for the three metals (Zn, Ni et Cu).
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FF, = A_Ctﬁqﬂ (Owsianiak et al., 2013) Equation 2

Whith ACtotal,s the time integrated incremental change in concentration of total metal
in the soil s up to the infinite; V the volume of soil; pb the soil density; AMs the
incremental change in the metal emission to the soil. All the values used for the
calculation are summarized in the Excel spreadsheet in supporting information section
2

As recommended by Plouffe et al. (2016), the FFss is determined with USEtox, using
partition coefficients between soil and water calculated using WHAM 0.7. Fate factors
from soil to soil (FFss) were calculated for the 4 513 types of soil using the soil
properties (pH, OM, CEC, texture and carbonate content) available in version 1.21 of
the Harmonized World Soil Database. The background concentration of metals in the
soil is taken into consideration according to the Kabata-Pendias, A. et Mukherjee, A.B.
(2007) estimations (for more information see the supporting information section 3).
Partition coefficients based on soluble fraction were used, since the use of WHAM for
soils was only validated for the soluble fraction of metal by Plouffe et al. (2015a). As
we acknowledge that the true solution is the fraction that is supposed to best represent
the bioavailable fraction (Diamond et al., 2010), we also did all the calculations for the
true soluble fraction, which can be found in supporting information section 4. We
consider the top soil properties ( e.i top of soil in HWSD data base) to determine a site
specific Kd using WHAM 7.0. The fate modeling within the top of soil was performed
using USEtox with this site specific Kd. The speciation and fate of the metal in the
deeper soil layers and in the groundwater is not determined once the metal is transferred
from the topsoil: we assume that most target organisms of the terrestrial ecosystem are
exposed mainly via the top soil (following the approach published by Plouffe et al. in
2015).
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Finally, the fate factors for atmospheric emission transferred to each type of soil (FFas
) were obtained by multiplying the results of the first and the second steps (see Equation
3). Note that for one emission in one atmospheric cell (2° x 2.5°), there are as many
FFas as receiving cells (obtained by crossing the 4 513 types of soils with the
atmospheric deposition grid of 2° x 2.5 °). To better understand the spatial variability
due to the atmospheric fate, aggregated FFas will be presented as intermediary results
(ie summing the FFas of all the receiving cells for an emission cell) even if this is not
what is done when calculating the CFas in the next steps where the specific fate in each

soil cell is considered, meaning the FFas have to be kept disagregated.
FF,; = AFF ;5 * FF;; Equation 3

2.2. Characterization factors calculation
Characterization factors for the terrestrial eco-toxicological impact of atmospheric
emissions CFas are calculated by multiplying the resulting FFas, j from the emission
cell to the soil receiving cell j by the BFs,j specific to each of the receiving soil cell j
and by a generic EF and by summing the resulting impact across all the receiving soil

cells (Equation 4).
CF,s = XjFF,j * BF;j = EF Equation 4

The BFs are calculated using WHAM 0.7 and the soil properties from the HWSD based
on the soluble fraction of metal in order to be consistent with the FFas calculation. Here
again, the background concentration of metals in soil is taken into consideration
according to the Kabata-Pendias, A. et Mukherjee, A.B. (2007) estimations (see values

in the supporting information section 3).

Following Tromson et al. (2017) recommendations, the EF are not regionalized : the
generic aquatic EF from USEtox are used to derive terrestrial EF default values using
the AMI method (Equation 5).
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EF,,y = Equation 5 (adapted from Payet, J. (2004))
Where Kd : soil-water partitioning coefficient; ps :soil density.; fw: water fraction in
soil. Those three values are taken directly from the generic soil of USEtox and their

values can be found in supporting information section 2.

Regionalized “native resolution” CFas were determined this way for each potential
emission location in the world (i.e. each of the 2° x 2.5° grid cells around the world).
Aggregated CFas at the country and global (global default) levels were also determined
using a weighted average of native resolution CFas weighted by the area of each cell
within the country (or the world). This corresponds to an assumption of an equal
probability of emission within a country, which is a way, among others, to calculate
aggregated CFs. An alternative proxy would have been to consider that metal emissions
occur most probably in highly populated regions. However, it is probably totally wrong
for metals since mining which generally occurs in areas with low population is one of
the main contributors to the overall global emissions. Ideally, regionalized national
inventories of pollutants release should be used as weighting factors to proceed to the
aggregation (ie considering that the emission occurs more probably where more
emissions are declared), but these inventories are not available for metal emissions at
the global scale. An equal probability of emission was therefore considered as a proxy.
Since the “native resolution” CFas are made available in this paper under the form of
shape files, any other relevant weighting set becoming available could later be used to

re-aggregate the CFs if needed.

The uncertainty related to the spatial variability of the CFas within each country and
the world was determined using the min and the max values within the considered
geographical region (it corresponds to the uncertainty related to not specifying more

precisely the point of emission when using a country level or a global default CFas).
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The detailed contribution to the overall spatial variability of the CFas of the spatial
variability of the different factors (FFas FFss and BFs) could not be analysed in detail
as for one point of emission a high number of receiving cells is implied with different
values of FFas, FFss and BFs. However, we did 1) an analysis of the spatial variability
of the FFas and the BFs and 2) a partial analysis of the relative contribution of the
spatial variability in the atmospheric fate compared to the spatial variability in the soil
fate by doing a linear regression between the aggregated FFas and the CFas. By
deduction, what is not correlated to the atmospheric fate may be correlated to the spatial

variability in soil, whether it is due to the FFss or to the BFs).

The characterization factor for an emission occurring in Montréal was compared when
using respectively the generic USEtox CFas (i.e. a CFas obtained by multiplying the
USEtox fate factor from air to soil with the generic EF from Equation 5), the global
default CFas, the country level CFas for Canada, and the native resolution scale CFas
for Montreal, with the respective uncertainty on the impact score due to spatial

variability when using a lower geographic resolution CFas.

2.3. Illustrative example
The results were applied in an illustrative example to better assess the impact of the
metals emitted to air and to soil in the LCA of the one kWh of electricity produced in
Québec. This case study was selected because metals dominate the ecotoxicological
impact, as previously shown by Plouffe e al. (2015¢). The purpose of this illustrative
example is to assess the feasability and the influence of the integration of the
developped regionalized CFs (i.e. of using the regionalized CFas developed as part of
this project as well as regionalized CFss for direct metals emissions to soil) on the
terrestrial ecotoxicity impact score. Only zinc, nickel and copper are taken into account
in this case study, acknowledging that this is a very partial assessment. However, the
full results of the LCA are already available in Plouffe ez al. (2015c). The impact score

of the zinc, nickel and copper emitted to the atmosphere during the production of 1
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kWh in Québec is calculated 1) using the generic USEtox CFas and CFss and 2) using
the new characterization factors aggregated at the global level (i.e. global default CFas)
and 3) using the country level CFas. The native resolution scale CFas (i.e. at the native
resolution of 2°x2,5°) cannot be used because the life cycle inventory geographic
information is only available at the country level (Wernet et al., 2016). Inventory data
is taken from the ecoinvent database, using the “market for electricity, low voltage |
electricity, low voltage | cut-off, U” process (Wernet et al., 2016). The LCA is realized
using the openLCA software. The uncertainty related to spatial variability (ie due to
using characterization factors at a lower resolution scale than the native one) is

quantified by considering the min and the max CFas value within the region.
3. Results and discussion

3.1. Fate factors from air to soil determination:
The resulting FFas for each of the 2°x2.5° emission cells (ie summing the FFas of all
the receiving cells for each emission cell) are illustrated in the violin graph in Figure
2, showing the spatial variability, and the frequency at which the FFas are found around

the world.

For the studied metals, there is a spatial variability of regionalized FFas of around four
orders of magnitude depending on their emission location. The FFas values for the
soluble fraction of zinc, copper and nickel are distributed between 7.32 and 9.95E+04
days, 1.20E+02 and 4.51E+05 days and 3.71E+01 and 4.17E+05 days, respectively,
demonstrating the influence of the emission location on the atmospheric fate. The
density distribution of the plots over the violin shows different frequencies of FFas.
The most probable value of FFas is 2.31E+03 days for zinc, 4.17E+05 days for copper
and 1.23E+04 days for nickel. Another interesting result in Figure 2 is that the
difference is small between the generic value of FFas from USEtox and the average

value of the regionalized FFas for Cu and Ni and that this difference is around one
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order of mangnitude for Zn, which is withing the uncertainty range of the USEtox fate

factors.

Fate factors calculated for true solution and soluble fraction of zinc (Zn), copper (Cu)
and nickel (Ni) are similar with a difference of less then two orders of magnitude, which
is considered as the usual uncertainty in USEtox CFs (Henderson et al.,, 2011;

Huijbregts et al., 2010; Rosenbaum et al., 2008).

IFFasqdays)@
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Cugeneric® Culfegionalized® Nifgeneric® Niegionalized? Zneneric? Znfegionalized®
Figure 2: Violin graphs illustrating the aggregated atmospheric fate factor (XFFas)
spatial variability across all the 2°x2.5° atmospheric emission cells. This graph shows
the values and frequency of occurrence of regionalized FFas (Cu regionalized, Ni
regionalized and Zn regionalized) and gives also the USEtox generic CFas (Cu generic,
Ni generic and Zn generic). The box plots show the min, max, 25th and 75th percentile

and the mean.
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3.2. Characterization factors calculation
The resulting BFs for each type of soil are illustrated in the violin graph in Figure 3,
showing the spatial variability, and the frequency at which the BFs are found around
the world. Indeed, there is a spatial variability of regionalized BFs over then eight
orders of magnitude depending on the receiving soil. The most probable value of BFs

is close to 1E-3 for copper, nickel and zinc.
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Figure 3 Violin graphs illustrating the spatial variability of BFss across the different
soil types. This graph shows the values and frequency of occurrence of regionalized
BFss calculated with WHAM 0.7 using the soil properties from the HSWD. The box

plots show the min, max, 25th and 75th percentile and the mean.

The resulting CFas for each of the 2°x2.5° cells are shown on the violin graph in Figure
4, which illustrates the spatial variability of the aggregated CFas for the world. Figure

4 represents the CFas values and the frequency at which the CFas are found around the
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world. All results are presented for the metal soluble fraction (true solution results are
available in the supporting information section 4). The regionalized characterization
factors are systematically lower (between two and three orders of magnitude) than the
generic CFas from USEtox. This overestimation of the generic USEtox CFas compared
to the new CFas can be explained by the integration of soil specific BFss: the total
metal in soil was considered available in the generic CFas, whereas regionalized CFas
consider only the soluble fraction of the total metal as being available. The spatial
variability between the lowest and highest regionalized CFas are over three orders of
magnitude (Figure 4). These results demonstrate that the location of the emission may
have a significant influence on the impact scores in LCA. It means that the CF
regionalization for metal atmospheric emissions that we proposed, based on FFas
(sources_receptor method) and metal speciation in receiving soils is needed to increase

the robustness of LCA results.
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Figure 4: Violin graphs showing the spatial variability and frequency of occurrence of
CFas across all the 2°x2.5° atmospheric emission cells (Cu regionalized, Ni
regionalized and Zn Regionalized) and the generic USEtox CFas (Cu generic, Ni
generic and Zn generic). The box plots show the min, max, 25th and 75th percentile

and the mean.

In supporting information section 5, a poor correlation is shown between FFas and
CFas (R2 respectively equals 0,30, 0,56 and 0,31 for Zn, Cu and Ni), highlighting that
both the atmospheric fate and the fate in soil contribute to the overall spatial variability
of the CFas. We acknowledge we did not use a regionalized EF (i.e. we did not account
for the influence of speciation on the effect factor, which may reduce the observed
difference between USEtox generic CFs and our regionalized CFas when it will be

possible to generate regionalized EFs).

Figure 5 gives an example of the results obtained at the different steps in CFas
calculation for Ni. These steps are summarized in figure 5a). The 5b) map shows Step
1 that calculates for each deposition point the fraction transferred to different type of
soil (FFas for an emission in Montreal to all the receiving soil cells). Step 2 calculates
the soluble fraction in each type of soil (FFss for each receiving soil cell). The product
of the those steps is multiplied by a regionalized BFss specific to the receiving soil and
by a generic EF to obtain the disagregated CFas for each receiving soil cell for an
atmospheric emission occurring in Montréal. The map in Figure 5.c) gives the value of
the CFas for an atmospheric emission in Montreal i.e. the sum of the impact of all the
cells of the world from Figure 5.b). The map on Figure 5.d) is the resulting map for all
emission points for which agreggated regional CFas were calculated, the same way as
it was done for Montréal in Figure 5.b) and 5.c). Maps representing the CFas calculated

for each point of emission of Cu, Ni and Zn in the world are available in supporting
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information section 6 in PDF format and as shape files, which may, for example, be
imported directly in openL.CA in order to perform regionalized LCA studies (CFas are

available at the native resolution scale of 2°x 2.5°).

Because metals do not travel over long distances, emissions within continental zones
are more likely to be deposited in soils and thus contribute to terrestrial eco-toxicity,
which explains the increase in the CFas closer to the centre of the continents. The global
default CFas are 1,01E+06 PAF. m3.day. kg-1 for copper, 2,34E+02 PAF. m3.day. kg-
1 for nickel and 1,24E+01 PAF. m3.day. kg-1 for zinc.
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Figure 5 Regionalized CFas calculation steps. (a) Illustration of the different steps — The first step represents the
distribution of an atmospheric emission over different soils, the second step the speciation in those receiving soils;
(b) Terrestrial ecotoxicity disaggregated CFas for each of the receiving soil cells for an emission in Montreal; (c)
Montreal CFas resulting from the aggregation of all the disaggregated CFas from map (b); (d) Regionalized CFas

for all the different emission points around the world
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In Figure 6, the spatial variability of CFas between countries and within each country
is shown for Cu, Zn and Ni. The spatial variability between the different country level
CFas for all the countries of the world is around three orders of magnitude but most of
the countries are within the same order of magnitude. Moreover, the spatial variability
within each country is, in most cases, less than one order of magnitude, meaning that
regionalizing at the country level may be enough most of the time. The countries with
a higher spatial variability (ie for which it may be worth regionalizing further) are in
decreasing order Chile, The United States, Russia, Australia, India and Canada. For
most countries, it seems that the use of country level CFas (which corresponds to the
geographical resolution of most LCA inventory databases) is a good compromise
between the high uncertainty associated to spatial variability and the intensive data
collection needed to regionalize at the native 2° x 2.5° level. However, depending on
the need in terms of uncertainty defined in the goal and scope of the study, additional
spatialization efforts may be needed, following the approach recommended by
L.Patouillard et al. (2016). As an example, the different CFas that could be used for an
emission occurring in Montreal, in Canada, are compared in figure 6.d) (with their
respective spatial variability corresponding to the uncertainty due to not specifying
where precisely the emission occurs)..The generic USEtox CFas is higher than the new
regionalized ones. The global default CFas is at least tree orders magnitude lower than
generic one, with a spatial variability around tree orders of magnitude. The regionalized
CFas at the country level for Canada is quite close to the global default CFas, but with
smaller spatial variability (a little less than one order of magnitude). The detailed CFs
at the native resolution scale and at the country level with the corresponding spatial

variability are available in supporting information section 1.

We have assumed that the metal was uniformly distributed over the different types of
soils inside each 2 x 2.5 ° receiving cell. This assumption may influence the result as
in reality the deposition may not be homogeneous within the cell. However, most of

the time the receiving cell have one dominant soil type and even at the country level,
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the spatial variability of the CF remains in general small due to a low difference in soil
properties (see figure 6), so we do not expect the corresponding uncertainty to be very
important when compared to all the other sources of uncertainty in LCA modeling.
Supporting information section 7 illustrate the influence on the CFas distribution to
consider 1) a uniform deposition in the different soils of the 2°x2.5° cell versus 2) a
100% deposition in the dominant soil within the 2° x 2.5° cell, which confirms the low

influence of this assumption on the CFas value.
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Figure 6 : Terrestrial ecotoxicity CFas at the country level for all the countries of the
world for a) Cu, b) Zn and c¢) Ni with the corresponding spatial variability ranked by
increasing value of country level CFs (error bars represent the min and the max CFas)
and d) influence of the choice of the CF resolution scale on the CFas value and
uncertainty due to spatial variability in the case of an atmospheric emission occurring

in Montreal
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3.3. Illustrative example
The total impact score of the atmospheric emissions of Cu, Ni and Zn for the case study
is shown in Figure 7 using different options for CFas and CFss. Here again, when
USEtox generic characterization factors are used, the impact score is three orders of
magnitude higher than when using the global default or the country level regionalized
CFas. Using the geographic information already available in the ecoinvent database, ie
at the country level for emissions close to the foreground and at the global default level
for non regionally specified background emissions, we were able to significantly
reduce the spatial variability to less than one order of magnitude — even if the two
countries in which metal emissions were regionalized, ie Canada and the United States,
are two of the countries identified as having a higher spatial variability — confirming
the feasibility of regionalized LCA without very intensive data collection for the LCA

practitioner.
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Figure 7: Terrestrial ecotoxicity impact score of the atmospheric and soil emissions of
Cu, Ni and Zn during the production of a kWh of electricity at Quebec using 1) USEtox
generic CFas and CFss; 2) global default regionalized CFas and CFss; 3) country level
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CFas and CFss (the two later with the corresponding spatial variability). Error bars
represent terrestrial ecotoxicity impact score calculated using the min and the max CFas

possible in the different countries and in the world.
4. Conclusion

This study shows the feasibility of integrating the atmospheric fate and metals
speciation in soil in an integrated manner in order to characterize the terrestrial
ecotoxicological impact of metals in LCA. The significant spatial variability of CFas
for an atmospheric emission is observed, which can influence the impact scores. This
may, in turn, influence decision making based on LCA studies. Therefore, we highly
recommend to document the uncertainty related to spatial variability or to proceeding
with the regionalization of the inventory when atmospheric metal emissions are present
in a LCA study. The regionalized CFas allow to calculate CF at different aggregation
levels. When the exact emission locations are known, we propose a map to identify the
site specific characterization factors. When only the country of emission is known,
shape files at native resolution can be directly imported into the openLCA software,
which automatically calculates the aggregated CFas at the country level (average
weighted by surface area). LCA analysts can then choose a different aggregation level
than the country level if needed. Unlike generic factors, aggregated regionalized factors
come with an uncertainty value corresponding to their spatial variability (i.e. the
uncertainty of not knowing precisely where an emission occurs). Since soluble fraction
seems to be a good alternative as validated by Plouffe, we propose the use of results
which arise from soluble fraction. The EFs used to calculated the regionalized CFas
are generic EFs derived from th USEtox model, but we recommend integrating
regionalized EFss as soon as available (for example when TBLMs will be available for
enough metals to be meaningfully used in LCA). Finally, this exploratory research was
only conducted for Cu, Ni and Zn, demonstrating the feasibility of our approach to

integrate the atmospheric fate and the speciation of metals in soil. In term of
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generalization of this approach, the model can be applied to any metal for which the
SRMs and the WHAM model are both available. The SRMs were currently developed
for metals with a very low volatility that are only transported, within the atmosphere,
by sorbing with aerosol particles, it could be used for any non-volatile metal. The
WHAM model is available for 19 of those metals, for which it is hence possible to

generate FFas using the approach proposed in the present paper.
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CHAPITRE IV

CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

Plusieurs travaux ont recommandé 1’intégration de la spéciation pour une meilleure
évaluation de I’impact écotoxicologique terrestre potentiel en ACV. Le cas des
émissions atmosphériques qui aboutissent au sol combine la complexité liée a
I’hétérogénéité des sols et a la dispersion aérienne des particules. J’ai combiné les
matrices de dispersion pour retracer les substances transférées au sol et modélisé la
spéciation dans le sol pour définir les fractions biodisponibles ainsi que le temps de
résidence de celles-ci. Ainsi, je suis parvenue a calculer des CFs qui varient de plus de
3 ordres de grandeur par rapport aux CFs génériques. Ces nouveaux CFs influencent
significativement les résultats de 1’écotoxicité terrestre dans 1’étude de cas dans
laquelle ils ont été testés. L’importance d’utiliser des facteurs régionalisés qui tiennent
compte de la spéciation et du devenir atmosphérique a donc été vérifiée. Les facteurs
qui sont utilisés dans 1’étude de cas sont agrégés par pays. Je recommande d’utiliser
plutdt des facteurs par lieu d’émission quand les lieux d’émission sont connus de
maniére a réduire I’incertitude associée a la variabilité spatiale des facteurs. Cependant,
1’utilisation des CFs a I’échelle du pays est un compromis raisonnable pour éviter une
collecte de données trop intensive tout en réduisant significativement 1’incertitude. Il
est important de savoir que ’importation du shapefile dans OpenLCA par lieu
d’émission ne permet pas encore de faire ce type de calcul par lieu d’émission puisque
que le logiciel agrege automatiquement par pays. Une limite & noter aux résultats de ce
projet est le fait que j’ai été contrainte d’utiliser des EFs non régionalisés, et je

recommande d’intégrer des EFs régionalisés aussit6t qu’ils seront disponibles.
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APPENDICE A

Supporting information section 1: mapping between the 2°x2,5° grid and the
HWSD soil map:

Within each deposition cell of the emission-deposition matrix (2°x2,5° resolution),
there may be several different soils when doing the overlap with the HSWD soil map.
In order to calculate the CFasij by deposition soil (i) in receiving cell (j) we have
calculated the fraction fj received in cell (j) and the fraction (fi) transferred to each soil
(i) within the receiving cell (j) as illustrated in figure SI 4.1 (step 1). Then we have
calculated the total CFas for an emission cell by summing all the CFasij within each
receiving cell to obtain a CFasj and by summing all the CFasj of all the receiving cells

to obtain the CFas for the emission cell, as illustrated in figure SI 1.1 (step 2).
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Emission cell

Receiving cell j

Receiving soil 1 within cell j

Emission (Kg)

Received fraction in each

2°x2.5° cell j (ff)

(obtained using SRM)

Fraction of area occupied in the box by each
soil type i ( fi) (considered as the fraction of
deposition occurring in soil type i within the

receiving cell j).

Characterization factor for a direct emission

to each soil type I: CFi

Stepl
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Aggregation of the

receiving soils partial
CFasij  within  the

receiving grid cell j

Aggregation of  the
receiving grid cell partial
CFasj at the global scale to
obtain the total CFas for

the emission cell

Map of CFs at the 2°x2.5° native

resolution scale

Partial CFasj for the

receiving cell j :

CFasj = ZiCFasij

CFas =}j CFasj

Representation of the CFas for each
of the emission cell. This means that
each pixel on the maps represents
the global integrated impact for an

emission occurring in this grid cell

Step2

Figure SI 1.1: Detailed methodology to combine SRMs and soil maps in order to

calculate CFas



Supporting information section 2: Data for calculations and detailed results

o All the different parameters needed for the calculation of the regionalized and

generic CFas

o The generic CFas results

e The native resolution scale CFas

e The country level resolution scale CFas with the corresponding spatial

variability

Supporting information section 3: background concentration assumption

Concentration according to Kabata-Pendias (2010)

Soil texture Zn Cu Ni concentration
concentration concentration
mg/kg
mg/kg mg/kg
Light Sandy 46 13 20
Medium loamy 54 23 18
Heavy loamy 55 24 36.5
Calcareous i 23 55
Organic b 16 8

Table SI 3.1 Backgound concentrations according to Kabata-Pendias (2010)
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Types  from

soil from HWSD USDA texture class Source

Kabata-

Pendias (2010)

Light Sandy USDA texture class 10, 11, 12, 13 are considered as | (Plouffe et al.,
light sand 2015b)

Medium loamy | USDA texture class 5,6,7,8,9 are considered as medium | (Plouffe et al.,
loamy 2015b)

Heavy loamy | USDA texture class 1,2,3,4 are considered as heavy | (Plouffe et al,
loamy 2015b)

Calcareous Calcareous if CaCO3 > 12.5 (LANO_guidelines)

Organic All Histosols (when texture data not available) (LANO_guidelines

Organic matter (OM) > 30%
And, 20% < OM = 30% plus clay content < 22%

New updated condition from Genevieve:

[y

Histosols

2. Clay content less than 60% ;and TOC over 12%
3. Clay content more than 60% and TOC over
18%

; Plouffe et al.,
2015b)




12

Table SI 3.2 Since HWSD database has 9 USDA soil texture class, some assumptions
(presented in this table) are made to fit the 5 types of soils mentioned in Kabata-
Pendias (2010) (Link:
http://www.fao.org/docrep/007/ae156f/ae156f04. htm#P995_58627)



73

Supporting information section 4: Truly soluble vs. soluble fractions

Supporting information section 5: Correlation between the terrestrial
characterization factors for an atmospheric emission (CFas) and the aggregated

atmospheric fate factor (XFFas)

R?=0,302
3,0E+01

CFas

2,5E+01
2,0E+01
1,56+01
1,0E+01

5,0E+00

0,0E+00
0,E+00 1,E+04 2,E+04 3,E+04 4,E+04 5E+04 6E+04 7,E+04 8E+04 9,E+04 1,E+05

2FFas

Figure SI 5.1: linear regressions between the terrestrial characterization factors for an
atmospheric emission (CFas) and the aggregated atmospheric fate factor (XFFas) for

all the 2°x2,5° air emission cells around the world for Zn.
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R?=0,556
2,5E+06

CFas
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Figure SI 5.2: linear regressions between the terrestrial characterization factors for an
atmospheric emission (CFas) and the aggregated atmospheric fate factor (XFFas) for

all the 2°x2,5° air emission cells around the world for Cu .
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Figure

SI 5.3: linear regressions between the terrestrial characterization factors for an
atmospheric emission (CFas) and the aggregated atmospheric fate factor (XFFas) for

all the 2°x2,5° air emission cells around the world for Ni.
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Supporting information section 6: CFas maps at the native resolution level

(2°x2,5°) and at the country resolution scale:

Figures SI 6.1, 6.2 and 6.3 represents the CFas maps at the native resolution level
2°x2.5° for copper, nickel and zinc respectively. The resulting maps show that the
emission occurring in the internal zone of the continents have highest CFas because the
metal doesn’t travel for a very long distances, so its have more chance to be deposited
in soil and contribute to terrestrial ecotoxicity when emitted at the center of the

continent.

Figures SI 6.4, 6.5 and 6.6 represents the CFas maps at the country level resolution
scale. The uncertainty associated at the spatial variability within each country is

available in supporting information section 2.

All those maps are also provided as shape files

https://drive.google.com/drive/folders/OB-
aeQjhmEUbIUIBRc3h6UXphRVE?usp=sharing.
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Map of terrestrial ecotoxicity characterization factors for air emission
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Figure SI 6.1: CFas global map for Cu at the native resolution scale (2° x 2.5°)
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Figure SI 6.2: CFas global map for Ni at the native resolution scale (2° x 2.5°)
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Map of terrestrial ecotoxicity characterization factors for air emission
zinc
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Figure SI 6.3: CFas global map for Zn at the native resolution scale (2° x 2.5°)
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Map of ecotoxicity characterization factors for air emission

by countries of Copper
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Figure SI 6.4: CFas global map for Cu at the country resolution scale
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Map of ecotoxicity characterization factors for air emission
by countries of Nickel
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Figure SI 6.5: CFas global map for Ni at the country resolution scale
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Map of ecotoxicity characterization factors for air emission
by countries of Zinc

0 5000 10 000 Kilometers
Legend _
CFas aggregated by countries (PAF.m3.day/kg)
_ 0-192 B 6,42e+- 1,00e+1 B 1.56e+1 - 221041
B 1,93 -6,41 B 1.10e+1 - 1,55¢+1

igure SI 6.7: CFas global map for Zn at the country resolution scale




82

Supporting information section 7: Influence of the assumptions about the
atmospheric deposition share between the different types of soil within the same

deposition cell

Within each soil unit of the HSWD soil map, there may be several different types of
soils representing a certain percentage of this soil unit. Two possibilities of grouping
CFas are considered, option 1) using only the dominant (D) soil in the soil unit (when
the dominant soil covers less than 70% of the soil unit, we have considered the average
of the two dominant soils) or option 2) Considering the percentage (P) of all the soil
presents in the soil unit as weighting and do a weighted average of CFas of all the soils
presents in the soil unit. The two approaches of aggregation, summarized in table SI
2.1, gives similar results for CFas, as can be seen on figures SI 2.1, 2.2 and 2.3. The
only slight difference is a longer tail and a slight increase of the maximum when
considering the percentages (option 2). In the manuscript, option 1 results only are

presented.

Table SI 7.1: Illustrative example of soil aggregation within a HSWD soil unit using

option 1 (dominant soil) and option 2 (weighted average using the percentages)

MU Percentage of | Soil type | Option 1: Option 2:

Global soil in the soil
Dominant soil | Weighted average using

unit
the percentages
70% Type 1 CFas = 70% x CFas of
CFas =CFas | Typel+ 20% x CFas of
436 20% Type 2

of Type 1 Type2+ 10% x CFas of
10% Type 3 Type3
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Figure SI 7.1: Violin graphs showing the spatial variability and the frequency of
occurrence of CFas calculated using the dominant soil approach (CF_SCuD) and a soil
aggregation based on percentage (CF_SCuP) for copper. The box plots show the min,

max, 25th and 75th percentile and the mean.
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Figure SI 7.2: Violin graphs showing the spatial variability and the frequency of
occurrence of CFas calculated using the dominant soil approach (CF_SNiD) and a soil
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aggregation based on percentage (CF_SNiP) for nickel. The box plots show the min,
max, 25th and 75th percentile and the mean.
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Figure SI 7.3: Violin graphs showing the spatial variability and the frequency of
occurrence of CFas calculated using the dominant soil approach (CF_SZnD) and a soil
aggregation based on percentage (CF_SZniP) for zinc. The box plots show the min,

max, 25th and 75th percentile and the mean.



