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Inductivety Coupled Plasma - Mass
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Institut Nationale de Recherche Agronomique
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déprotonation de de I’approche 2-pK
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Coefficient de distribution solide-liquide
Constante d’équilibre associée au site Type 1
Constante d’équilibre associée au site Type 2

Coefficient de distribution solide-liquide apparent

Coefficient de distribution du Cs au niveau des sites

Frayed Edge Sites

Coefficient de distribution du Cs au niveau des sites
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Capacité d’adsorption

Constante thermodynamique de la réaction de
protonation de 1’approche 1-pK

Constantes intrinseque d’équilibre d’adsorption
d'anion

Fm

C cmol!

Bq kg™! de matiére
seche/Bq kg! de sol
sec
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Km

Km.HF

Km.LF

L2BT
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LMTE

LR2T

m/V
Max

MES

MG
Min

Mk
MM
MNa
MNH4

NEM

NSW
NSW
PACA
PEH
PHREEQC
PIH
PZC

Constante de Langmuir

Constantes intrinseque d’équilibre d’adsorption de
cation

Constante de Michaelis

Constante de Michaelis de la fonction de haute
affinité du modele de Michaelis-Menten
Constante de Michaelis de la fonction de faible
affinité du modele de Michaelis-Menten
Laboratoire de Biogéochimie, Biodisponibilité et
Transfert des radionucléides

Low Affinty / faible affinité

Laboratoire de Modélisation des Transferts dans
I’Environnement

Laboratoire de Recherche sur les Transferts des
radionucléides dans les écosystemes Terrestres
Masse du solide

Ratio de suspension solide/liquide ou masse/volume
Valeurs maximum

Acide béta-morpholinoéthanesulfonique, tampon
pH=5.8

Moyenne géométrique

Valeurs minimum

Concentration du K* dans la solution du sol
Michaelis—Menten

Concentration du K* dans la solution du sol
Concentration du K* dans la solution du sol
Non Electrostatic Model / Modéle Non
Eléctrostatique

Natural Saline Water

Natural Saline Water

Provence-Alpes-Cote d'Azur

Plan de Helmholtz Externe

Code couplé géochimie-transport (1-D)

Plan de Helmholtz Interne

Point Zero Charge : point de charge nulle
Quantité de soluté adsorbée par unité¢ de masse
d’adsorbant a 1’équilibre

Débit d'injection du réacteur

Capacité maximale d’adsorption

Constante des gaz parfaits (8,3144621)
Coeifficient de détermination ajusté

Reference Boom Clay Water
Nombre de références utilisées comme sources de
données

Regular Exchange Sites
Radiocaesium Interception Potential

S

mmol L!

mmol L-1
mmol L-1

mg g-1
m3 h-1

mg g-1
J K-1 mol-1

mmol kg-1
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S

SCM
SPW
SSA
Surf.rac
SWy

t
T

tfa
tss
TLM
T-O
T-O-T
Tr

treac
ts

UHQ
UMR
Eco&Sols

\'
\
Vimax

Vmax.HA

Vinax.LA
Vi
Zj
l4
AGP%ds
O
oouo

Py
Ys

Root Mean Square Deviation / Déviation
Quadratique Moyenne

Radionucléide(s)

Reference Pore Water

Concentration du Cs en solution

Surface Complexation Model / Mode¢le de
Complexation de la Surface

Synthetic Pore Water

Specific Surface Area / Surface Specifique
Surface racinaire

Wyoming

Temps

Température

Temps de fin de la phase de désorption

Temps de fin de la phase de sorption

Triple Layer Model / Mode¢le a Triple Couche
Tétraédrique- Octaédrique

Tétraédrique- Octaédrique-Tétraédrique

Taux de restitution

Temps caractéristique de la réaction de sorption

Temps de séjour du traceur de 1'écoulement (ou de
I’eau) dans le réacteur
Ultra High Quality / Qualité ultra ¢levée

Unité Mixte de Recherche Ecologie fonctionnelle et

biogéochimie des sols et agrosystémes
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Le développement des activités anthropiques au cours de ces deux derniers siecles, a conduit a
une forte urbanisation et I’intensification de I’industrie et de 1’agriculture. Cet essor a
également conduit a des rejets de contaminants et a la pollution des différents écosystemes
terrestres et aquatiques (eau de surface, nappes phréatiques, sols, organismes vivants,
atmosphere...). En particulier, la pollution des sols et des milieux aquatiques par les métaux
lourds, les herbicides, les pesticides, 1’azote, les nitrates, I’aluminium et les phosphates (...)
est devenue un sujet de préoccupation majeur pour les pouvoir public, le grand public et la
communauté scientifique.

Les sources de pollutions sont nombreuses et la détermination de leurs origines ainsi que
I’identification des différentes substances polluantes et de leurs effets sur les plans sanitaires
et environnementaux est complexe. Parmi ces différentes sources, 1’avénement de Ia
technologie nucléaire a conduit a I’apparition de nouvelles sources de pollution artificielles
d’origine radioactives. Les principales sources d’émission responsables du marquage durable
de I'environnement par des radionucléides artificiels (comme par exemple, les radio-isotopes
du strontium, ou du césium...) sont les retombées atmosphériques des essais d'armes
nucléaires dans les années 1950 et 1960 et plus tard les retombées atmosphériques des
accidents survenus dans les centrales nucléaires de Tchernobyl (ex. URSS, maintenant en
Ukraine) en 1986, et de Fukushima (Japon) en 2011.

Retombés en partie au sol sous l'effet des turbulences du vent et des précipitations, les
radionucléides (RN) peuvent également contaminer directement les feuilles des végétaux.
L’ingestion végétaux contaminés par certains animaux provoque leur propre contamination, a
I’exemple d’une chaine alimentaire courante : herbe — vache — viande et lait. La
consommation de produits agricoles ou d’eau de boisson par des RN représentent les
principales voies d'absorption internes de ces éléments chez I'homme (Shaw and Bell, 1994).
C’est pour cette raison que le transfert des radionucléides par ces voies est largement étudié
depuis le début des années 1940 (Collander, 1941).

Une fois déposés au sol, les RN peuvent étre entrainés par ruissellement a la surface des sols
et gagner les hydrosystémes (ruisseau, riviere, fleuve) ou s’infiltrer, migrant progressivement
vers des couches plus profondes du sol, en traversant les zones ou interviennent les processus
de transferts vers les racines des végétaux, et pouvant parfois atteindre les nappes
phréatiques.

Dans le cas de la contamination des sols par les RN, il est important de mieux appréhender et
prédire I’'impact de ces éléments afin d’estimer les risques sanitaires et environnementaux qui
leurs sont associés. Dans le cadre de cette déemarche, le sol est souvent considéré comme un
réservoir secondaire des sources de contamination radioactive (i.e. accumulateur). Par
conséquence, il convient de comprendre les conditions et les processus contrélant la mobilité
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(migration-rétention) et la biodisponibilité de ces contaminants afin de mieux prédire leur
distribution dans les différents compartiments des milieux naturels impactes et I’évolution de
cette distribution en fonction du temps. Ce travail nécessite notamment la mise au point
d’outils de simulation permettant la quantification et la prédiction des stocks et des flux de ces
éléments dans les différents compartiments de écosystemes naturels. La mobilité et la
biodisponibilit¢é des RN, et des contaminants d’une manic¢re générale, dans les sols et les
sédiments sont en grande partie controlées par les mécanismes d’échange entre les différents
compartiments.

Les interfaces solide-liquide, en particulier les interfaces minéraux-eau lorsqu’il s’agit des RN
tels que le césium (Cs™) ou le strontium (Sr?*), jouent un réle trés important dans le devenir et
le comportement de ces éléments dans et entre les différents compartiments des systémes
naturels. Les réactions aux interfaces minéraux-eau sont également importantes pour la
détermination de la spéciation chimique des solutions naturelles de sols non pollués, qui, a
son tour, contrble la disponibilité des éléments nutritifs et des toxines adsorbés par les plantes
(Koretsky, 2000). Parmi les processus chimiques aux interfaces, la sorption (adsorption-
désorption) est un processus important influencant le transport des RN dans I’environnement
qui dépend du temps, du niveau de contamination initiale, des composantes du systeme (ex.
nature et composition minéralogique des sols, conditions bio-physico-chimiques). Par ailleurs,
I’absorption de certains RN, tel que le césium, par les végétaux dépend principalement des
processus de sorption dans le sol et le processus d’absorption racinaire (Kamei-Ishikawa et
al., 2011).

Les interactions des espéces dissoutes en milieu aqueux avec les surfaces solides sont
caractérisées par les propriétés physico-chimiques de 1’eau, des espéces dissoutes et des
surfaces. Ces interactions peuvent, selon les conditions physico-chimiques du milieu,
favoriser le transport des radionucléides par complexation avec les colloides mobiles (soit
minéraux argiles ou (hydr)oxydes métalliques principalement soit organiques matiere
organique naturelle) (McCarthy et al. 1998; Santschi et al. 2002) ou au contraire promouvoir
leur fixation par adsorption sur les surfaces minérales présentes dans les sols et les sédiments
(Crancon, 2001; Crancon et al., 2010; Crancon and Van Der Lee, 2003). La compréhension de
telles réactions nécessite la quantification des réactions de spéciation (c'est-a-dire la
répartition de différentes especes chimiques) dans des solutions aqueuses, la caractérisation
des sites réactifs sur les surfaces minérales et le développement de modeles d’interactions
entre les especes aqueuses et les surfaces solides (Koretsky, 2000).

Selon Davis et al. (1998), les processus de sorption (adsorption-désorption) peuvent étre
traités par :

» Une approche globale (« generalised composite approach »), selon laquelle la phase
solide est décrite comme une phase réactive unique, dont les caractéristiques sont
indépendantes du temps, des conditions physico-chimiques et de la concentration en RN.
Cette approche est a la base du modele du coefficient de distribution liquide/solide, Ka.
Par construction, la validité et la capacité prédictive de ce modéle sont limitées a des
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domaines et des conditions physico-chimiques dans lesquelles une valeur Kq a été
déterminée.

» Une approche additive («component additivity approach »), selon laquelle la
contribution de chaque composante constituant la phase solide, ayant des affinités
différentes en termes quantitatif (nombre de sites réactionnels) et cinétique, est utilisée
pour prédire les propriétés globales de rétention. Parmi les modeles basés sur cette
approche, on distingue (i.) les modeles mécanistes (ex. mod¢les d’échange ionique et de
complexation de la surface) qui prennent en compte explicitement les différentes
composantes pures réactives du sol, et I’hétérogénéité de leurs sites de sorption, tels que
les minéraux argileux, les (hydr)oxydes métalliques et la matiére organique ; et (ii.) les
modeles empiriques qui supposent I’existence de plusieurs types de sites, non reliés a une
composante de la phase solide en particulier, que 1’on distingue selon leur affinité vis-a-
vis d’un contaminant et/ou selon les cinétiques caractérisant les réactions qu’ils
provoquent avec la solution (ex. modéle EK présenté ci-apres).

Dans un contexte d'amélioration des outils de modélisation et de prédiction des transferts de
radionucléides dans et entre les différents compartiments des écosystémes terrestres, trois
questions de recherche se posent en ce qui concerne la modélisation des réactions aux
interfaces liquide-solide :

» Doit-on considérer explicitement dans un modéle les différents constituants des sols ?

» Doit-on/peut-on tenir compte des effets de la composition chimique de I’eau en général
pour simuler la disponibilité et la biodisponibilité des RN ?

» Peut-on utiliser une approche a 1’équilibre (adsorption-désorption), ou doit-on y associer
une composante cinétique (autres processus) ?

Dans ce contexte motivant, mon sujet de thése s’intéresse plus particuliérement a 1’étude et la
modélisation du transfert du césium dans le systeme sol - solution - plante appelé
Rhizosphere.

L’intérét particulier d’étudier I’accumulation du Cs et son comportement géochimique dans
les sols plus particulierement dans le systeme sol - solution du sol - systeme racinaire des
végétaux, est 1ié a I’existence d’un radio-isotopes du césium, le **’Cs qui est considéré comme
(i.) un radionucléide a vie longue (période d’environ 30 ans) ; (ii.) la principale source de
contamination des sols suite @ un accident nucléaire majeur conduisant a un rejet de
radioactivité dans 1’environnement ; et (iii.) une des principales source de radioactivite
contenue dans les déchets nucléaires, en termes d’abondance et de contribution a la dose
radioactive, a I’échelle des premieres centaines d’année (~300 ans au moins). De plus, le Cs
est un métal alcalin avec une faible énergie d’hydratation et possédant des propriétés
chimiques similaires au potassium (K*) (Kamei-Ishikawa et al., 2011; Roca and Vallejo,
1995). Il est principalement présent dans la solution sous la forme d’un cation libre hydraté
Cs™ avec une tendance faible (voire absente) a la formation de complexes solubles (Zhu and
Smolders, 2000). Bien que la problématique de transfert du Cs dans les systémes terrestres ait
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fait I’objet de nombreuses études depuis plusieurs décennies, 1’hétérogénéité des sols et des
conditions bio-physico-chimiques du systéme, ainsi que la multitude d’interactions possibles
avec le milieu environnemental, n’ont pas permis de converger vers une représentation
robuste des mécanismes d’échange entre les différentes composantes du systéme sol - solution
- plante, dans la mesure ou il n’y a pas de modéle consensuel mais une multitudes d’outils
disponibles dont les domaines d’application sont souvent mal définis ou/et limitées.

L’objectif général des travaux de cette these est donc I’amélioration de la modélisation
du devenir du Cs dans et entre les différents compartiments de la rhizosphére, par la
confrontation des différentes approches de modélisation a des séries d’expériences
notamment en conditions dynamiques. Les principaux sous-objectifs sont (i.)
I’identification des facteurs-clefs et processus gouvernants et (ii.) la détermination des
domaines de validité et les contraintes qui sont associés a ces différents niveaux de
modélisation.

Le premier chapitre, présente une synthése bibliographique. Aprés avoir rappelé quelques
éléments et notions de base sur la (bio)disponibilité et la mobilité du Cs dans les sols, nous
présentons et discutons les principaux modeéles proposés dans la littérature pour décrire ces
phénomeénes et les mécanismes mis en jeu. Un accent a été porté sur les modéles de sorption
mécanistes et la maniere dont certains auteurs ont construit leurs modéles dédiés a la sorption
du Cs et des cations majeurs par les principaux minéraux argileux considérés.

Dans le second chapitre, nous résumons les différents matériels et méthodes utilisés dans cette
étude, notamment les divers dispositifs et techniques expérimentaux (batch classique et avec
sac a dialyse, réacteur ouvert parfaitement agité, rhizotest). Les données expérimentales
obtenues avec ces dispositifs ont été systématiquement confrontées aux résultats de
simulations obtenus avec les différents niveaux de modélisation mis en ceuvre.

Le troisieme chapitre est consacré au développement d’un modéle, a la fois, mécaniste et
opérationnel (robuste et parcimonieux) pour la sorption du Cs sur les phases argileuses, dont
le formalisme est compatible avec une utilisation sur une large gamme de conditions
expérimentales (pH, cations alcalins, alcalino-terreux, métaux et radionucléides). Ce travail
est basé sur 1’analyse critique et la confrontation des modéles mécanistes disponibles dans la
littérature pour décrire 1’adsorption du césium par les principaux minéraux phyllosilicatés
(principalement des modéles d’échange d’ions multi-sites). Cette analyse a débouché sur la
formulation d’un nouveau modele mécaniste alternatif, robuste et parcimonieux, combinant
deux modeles d’adsorption basés sur une description semi-mecaniste : (i.) le modele a couche
diffuse (DLM avec une approche 1-pK), et (ii.) le modele d’échange d’ions. Ces travaux sont
présentés sous la forme d’un article scientifique en anglais, récemment publié dans « Applied
Geochemistry » (Cherif et al., 2017).

Le quatrieme chapitre est dédié a 1’étude de la distribution du Cs entre la phase solide et la
phase liquide (la disponibilité) dans un sol naturel. Dans ce cadre, différentes approches de
modélisation (empirique ou opérationnel et mécaniste), considérant les différentes phases
porteuses, 1’hétérogénéité de leurs sites et les cinétiques réactionnelles qui les caractérisent,
ont été mis en ceuvre sur un sol naturel contenant des minéraux argileux. Les résultats de ces
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simulations ont été comparés entre eux et confrontés aux données expérimentales obtenues
dans différents environnements physico-chimiques (en batch et en réacteur ouvert
parfaitement agite).

Enfin, dans le cinquieme chapitre on s’est intéressé a 1’étude du continuum sol - solution -
plante afin de modéliser la biodisponibilité du Cs dans la rhizosphere. Ce travail contribue au
développement des outils numériques permettant de coupler les interactions géochimiques et
le prélévement racinaire. Les résultats de mise en ceuvre de I’approche empirique et les
prédictions issues du modéle développé ont été comparés entre eux et confrontés aux résultats
expérimentaux obtenus a partir dispositif de caractérisation de la biodisponibilité (rhizotest).
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I. CHAPITRE 1 : Mobilité et biodisponibilité du
césium dans les sols : Etat de ’art

1. (Bio)disponibilité du césium dans la rhizosphére

La partie superficielle du sol qui est sous I’influence biologique et biochimique du systéme
racinaire des vegetaux est appelée «rhizosphére ». La rhizosphére peut affecter la
disponibilité et la biodisponibilité du Cs en modifiant les propriétés physico-chimiques du sol
a travers des effets rhizosphériques telles que le pH ou la concentration en exsudats racinaires
(Darrah, 1993; Hinsinger, 1998, 2001; Lanno R, 2004; Marschner et al., 2005; Rengel and
Marschner, 2005).

1.1. Concepts de disponibilité et de biodisponibilité

Harmsen et al. (2005) ont défini la biodisponibilité d’un contaminant dans le sol comme étant
la somme de deux composantes : physico-chimique et biologique. La composante biologique
est la fraction du contaminant biologiquement disponible sur un temps donné en fonction de
conditions particulieres du sol. Elle est directement liée aux réponses physiologiques de la
plante (capacité de préléevement racinaire) et peut intégrer également les effets
rhizosphériques (exsudations racinaires). La composante physico-chimique correspond a la
fraction mobile ou labile (capable de passer dans la phase liquide) de la concentration totale
du contaminant présent dans le sol (phase liquide + phase solide), qui peut étre
potentiellement acquise par la plante. Cette composante est contrélée par (i.) un apport
externe du contaminant et/ou par son lessivage vers les couches profondes du sol non
accessibles par les racines des plantes ; (ii.) un apport interne via les processus aux interfaces
solide-liquide (sorption, dissolution-précipitation et minéralisation) des différents constituants
du sol (hydroxydes métalliques, matiere organique, argiles, etc...).

Interfaces
liquide - solide

Biodisponibilité

Exsudations

Disponibilité
physicochimique Minéral

U

Phase liquide Phase solide

Lessivage
Figure 1.1 : Représentation schématique de la rhizosphére : identification et
conceptualisation des processus (F. Gérard, comm. pers.).
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La concentration d’un contaminant susceptible d’étre acquise par une plante est généralement
considérée comme une fraction totale de 1’élément dans le sol, nommée fraction
« disponible » (Harmsen et al., 2005; Lanno R, 2004). Cette définition convient a une
approche conceptuelle de la disponibilité mais en aucun cas ne peut étre considérée comme
operationnelle (Devau, 2010).

La biodisponibilité peut étre évaluée via des mesures chimiques permettant d’estimer la
fraction labile (composante physico-chimique = disponibilité environnementale) et des
mesures biologiques évaluant 1’absorption, la bioaccumulation et la toxicité (composante
biologique) (Boudenne et al., 2011; Michaud, 2007).

1.2. Effets de la rhizosphére

Comme évoqué précédemment, les racines des plantes excretent différentes substances dont
les acides organiques, sucre, acides aminés, H" et HCO3™ (Marschner et al., 1996; Russell,
1975), qui créent un microenvironnement dans lequel la disponibilité des éléments chimiques
est trés différente du reste du sol (Courchesne and Gobran, 1997; Lorenz et al., 1994; Merckx,
1983). Notamment, I’excrétion du H* et HCO3" influence le pH au voisinage des racines, et
peut augmenter la disponibilité du potassium et du phosphore, respectivement (Jungk and
Claassen, 1986). En effet, I’excrétion des protons provoquent 1’altération de certains minéraux
du sol (Jones and Kochian, 1996), entrainant ainsi la désorption du Cs et le rendant
biodisponible (Wendling et al., 2005). 1l a été montré pour le potassium (K, souvent considéré
comme un analogue du Cs), que I’appauvrissement du stock de K échangeable présent dans le
sol au voisinage des racines absorbantes de la plante contribue également a la libération de K
non échangeable constitutif de certains minéraux argileux ainsi que du Cs fortement associé a
ces minéraux (Hinsinger and Jaillard, 1993; Thiry, 1997; Tributh et al., 1987).

Il a également été montré que les racines des végétaux induisent la dégradation des
vermiculites, remobilisant ainsi le césium fixé (Delvaux et al., 2000; Thiry, 1997). Les micro-
organismes dans la rhizosphere jouent un ro6le trés important dans la modification de la
composition chimique de 1’eau et de la disponibilite des ions, par la mobilisation des métaux
traces, mais aussi par la décomposition des complexes (Barber and Lee, 1974) et de la matiére
organique (Tegen et al., 1991) ou la dégradations des minéraux (Barber, 1968; Richards,
1987; Zezina, 1992). Ehlken and Kirchner (2002) suggerent que 1’effet combiné des racines et
des organismes rhizosphériques dans un volume de sol réduit conduit a des disponibilités
complétement différentes par rapport a celles observées dans le reste du sol.

1.3. Transport et préléevement racinaires

Les solutés sont transportés aux racines des plantes par le flux convective de masse d’eau et
par diffusion moléculaire (Barber, 1962). L absorption de 1I’eau par les racines est une réponse
physiologique de la plante pour compenser sa transpiration (Ehlken and Kirchner, 2002). Par
ailleurs, la variation de I’humidité du sol influence d’une manic¢re complexe le transport des
solutés vers les racines : sa diminution réduit a la fois la convection et la diffusion, mais
augmente également la concentration des cations échangeables dans la solution du sol (Nye
and Tinker, 1977).
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Il a été démontré que les processus de compétition et d’inhibition entre les différents especes
chimiques a I’interface solution-racine jouent un réle important dans le prélévement racinaire
et la translocation des éléments alcalins (Cs) (Epstein and Hagen, 1952) et alcalino-terreux
(Epstein and Leggett, 1954) et aussi des métaux lourd (Kawasaki and Moritsugu, 1987). Roca
and Vallejo (1995) ont observé que dans des sols contrastés en liaison avec la rétention des
RN et le niveau de fertilisation du sol, différentes réponses de prélevements racinaires des RN
se produisent. Ces auteurs expliquent ces observations en termes de disponibilité dans le sol et
de sélectivité de I’absorption racinaire, liées a la concentration des nutriments dans la solution
du sol.

Il a aussi été rapporté que des éléments majeurs peuvent influencer 1’absorption du Cs par les
vegétaux (Kamei-Ishikawa et al., 2011). D’une part, la présence de cations monovalents dans
une solution contenant du Cs limite son absorption (Bange and Overstreet, 1960; Epstein,
1961; Handley and Overstreet, 1961; Sutcliffee, 1957; Zhu, 1998), cet effet est plus ou moins
marqué suivant I'ordre: K* > Rb* > NHz > Na*"> Li* (Bange and Overstreet, 1960; Hampton
et al., 2004; Handley and Overstreet, 1961; Shaw and Bell, 1989). D’autre part, certains
cations divalents tels que le calcium (Ca?*), le magnésium (Mg?") (Smolders et al., 1997a;
Zhu and Smolders, 2000) et le baryum (Ba?*), ont également pour effet d’inhiber 1'absorption
du Cs avec une efficacité suivant l'ordre : Ba?* > Mg?* > Ca?" (Bange and Overstreet, 1960;
Broadley et al., 2001; Hampton et al., 2004; Handley and Overstreet, 1961; Smolders et al.,
1997b; Sze and Hodges, 1977).

Les premieres études des voies de transfert du Cs de sol vers les racines des plantes
(Collander, 1941) suggerent qu’elles sont identiques a celles du potassium (Hazotte, 2016). Le
Cs peut étre facilement adsorbé par les racines a partir de la solution du sol et peut étre
transporté vers les parties supérieures des plantes (translocation). Les mécanismes par
lesquels le Cs est absorbé par les racines ne sont pas complétement compris (Zhu and
Smolders, 2000). Le prélevement racinaire du potassium (K) peut étre décrit par la somme de
deux termes cinétiques de Michaelis—Menten (voir plus loin), lui permettant d'opérer tant aux
faibles qu'aux fortes concentrations en K (Epstein et al., 1963). Shaw and Bell (1991);
Smolders et al. (1996b); Smolders et al. (1997a); Smolders et al. (1997b) ont confirmé ces
observations en se focalisant sur la compétition Cs-K (Ehlken and Kirchner, 2002).

De plus, il a été mis en évidence qu’a faible concentration en K, le Cs est absorbé par les
systémes d’absorption racinaire du K. En effet, des observations montrent que 1’augmentation
de la concentration du K extracellulaire réduit (Cline, 1962; Cline, 1960; Nishita, 1962;
Smolders et al., 1996a) voire supprime ’absorption du Cs (Shaw and Bell, 1991; Shaw et al.,
1992; Zhu and Shaw, 2000). Schachtman and Schroeder (1994) ont observé que le Cs est
efficacement transporté par des transporteurs du K de haute affinité isolés des cellules
racinaires de blé. Cependant, les racines des plantes absorbent le Cs moins efficacement que
le K. Plusieurs études suggérent une différenciation des plantes envers le césium au dépend du
potassium et du rubidium (Bange and Overstreet, 1960; Menzel and Heald, 1955; Middleton
et al., 1960).
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Les observations de Bange and Overstreet (1960) sur les racines excisées d’orge et de Shaw
and Bell (1989) sur celles du blé d’hiver montraient qu’il existe deux systémes d’absorption

du Cs (Figure 1.2) :

- Le premier systtme, «trés efficace », de haute-affinité, fonctionne a faible
concentration externe (en solution) en Cs ou en K ([Cs*]ext 0U [K™]ext < 0.1-0.2 mM).
Epstein (1972) suggérent que le prélévement des cations monovalent chez les racines
excisées peut étre décrit par la somme de deux termes hyperboles de Michaelis—
Menten. Ce systéme d’absorption, au niveau des membranes cellulaires des racines,
est souvent nommé « transporteurs potassiques »,

- Le deuxiéme systeme, de basse-affinité, fonctionnant pour des concentrations externes
en Cs (ou en K) de I’ordre du mM et ne sature pas, méme a des concentrations
supérieures a 50 mM voir 75SmM dans le cas de I’orge. Comme observé par Epstein
(1972) sur I’absorption du K par les racines d’orge, ce systéme ne suit donc pas une
simple cinétique de Michaelis-Menten. Ce systéme d’absorption est souvent nommé
« canaux potassiques ».

Les études de Middleton et al. (1960) sur les racines excisées d’orges indiquent que ces deux
systémes d’absorption se distingueraient par leur sélectivité vis-a-vis du K et du Cs, lorsque
les plantes sont en culture dans des solutions contenant ces élements en gamme de
concentration équivalentes. En effet, le deuxieme systéme fonctionnant a haute concentration
en K serait moins sélectif vis-a-vis du Cs que le premier fonctionnant a faible concentration

en K.

9

v(pmol Cs /g root/h)

21 10 20 50

§ (mMCs)

Figure 1.2 : Effet de la concentration du Cs en solution (S) sur la vitesse
de prélevement racinaire (v) chez les racines excisées du blé d’hiver
(Shaw and Bell, 1989). L 'insert montre les données de Epstein et al.

(1963) pour le prélevement du K* chez les racines excisées d’orge.
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Des résultats similaires ont été observés par Zhu and Smolders (2000) et Roca and Vallejo
(1995). Les premiers ont rapporté que le Cs semble étre absorbé principalement par deux
systémes d’absorption au niveau des membranes cellulaires des racines, les transporteurs et
les canaux potassiques, confirmant ainsi les observations de Schachtman and Schroeder
(1994), Maathuis and Sanders (1995) et Rubio et al. (1995). Ces auteurs ont observé que les
K-transporteurs (systeme 1), fonctionnant a des faibles concentrations externes en K (<0.3
mM), possédent une faible discrimination par rapport au Cs* (globalement de haute affinité),
tandis que les K-canaux (systeme 2) sont dominants pour les concentrations externes en K
élevées avec une forte discrimination par rapport au Cs* (faible affinité).

1.4. Les interactions aux interfaces solide-liquide

Le taux d’accumulation d’un radionucléide est li¢ a la composition de la solution du sol, plus
specifiquement a sa concentration, qui dépend principalement de sa concentration totale dans
la phase solide du sol et de sa fraction disponible qui participe a 1’équilibre solide-liquide
(Rigol et al., 2002). Le concept de biodisponibilité des éléments traces dans les sols a été
développé par Desmet et al. (1991) et Schnoor (1996) en considérant que la majeure partie de
ces éléments dans la rhizosphére peut étre fixée sur les constituants du sol (Ehlken and
Kirchner, 2002). Ainsi, la disponibilité environnementale des radionucléides dans un sol ne
peut étre correctement appréhendée qu’aprés 1’identification des différentes composantes
réactives du sol et la caractérisation des processus aux interfaces solide-liquide, i.e.
I’adsorption-désorption, la précipitation-dissolution et la minéralisation-organisation.

Dans la majorité des sols, la concentration d’un élément chimique dans la solution est
déterminée principalement par les réactions compétitives d’échange cationiques avec les
composantes du sol (Ehlken and Kirchner, 2002). Dans le cas du césium, la sorption
(adsorption-désorption) par les minéraux argileux et la matiére organique (MO) est considérée
comme le processus qui contrdle principalement sa disponibilité environnementale dans les
sols et les sédiments (Bellenger and Staunton, 2008; Hird et al., 1995; Rigol et al., 2002;
Staunton et al., 2002; Valcke and Cremers, 1994), notamment par le biais d’échanges
réversibles avec les cations majeurs (Na*, K*, Ca®") présents a la surface de ces échangeurs
(Ehlken and Kirchner, 2002).

Plusieurs études considerent que la fraction biodisponible du Cs correspond a la concentration
du Cs échangeable liée aux particules de sol par des liaisons faibles (Evans, 1969; Forsberg
and Strandmark, 2001; Matsunaga et al., 2013; Riise et al., 1990; Todorov et al., 2008;
Vinichuk et al., 2004). Tandis que d’autres rapportent que la biodisponibilité du Cs dans les
sols correspond a la somme de cette fraction échangeable et le Cs présent sur les carbonates
(Baeza et al., 2006; Yoshikawa et al., 2014). En tout cas, la prise en compte des différents
processus chimiques, notamment le processus de sorption, améliore considérablement les
prédictions du transfert sol-plante du césium (Kirchner, 1999; Konoplev, 1997; Roca et al.,
1997; Sauras Yera et al., 1999).

Par ailleurs, Ehlken and Kirchner (1996) ont observé une corrélation négative entre I’humidité
du sol et la concentration ¥'Cs dans une végétation de paturage plantée sur différents types de
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sols. IlIs interprétent ces résultats par 1’augmentation des concentrations des solutés associée a
une diminution de I’humidité du sol, ce phénoméne étant d’une importance primaire sur le
taux d’absorption racinaire du 3’Cs (Ehlken and Kirchner, 2002).

2. Modzéles d’absorption racinaire

2.1. Modeéle empirique : Facteur de transfert sol-plante

La quantité de radionucléide réellement absorbée par la plante peut étre estimée en mesurant
le facteur de transfert sol-plante (FT), qui est défini comme suit :

Cy

FT = (1.1)

Cads

Ou C, et Cygs correspondent aux concentrations du RN dans la plante, ou dans une partie de la plante (Bq kg™ de
matiére seche) et dans le sol (Bq kg™ de sol sec) respectivement, FT est le facteur de transfert (Bq kg™ de matiére
séche/Bq kg de sol sec).

Cette définition suppose que le facteur de transfert est controlé principalement par le
prélevement racinaire et que les autres origines de contamination de la plante (ex.
prélevement foliaire, adhésion de sol par remise en suspension) sont négligées (IAEA, 2010).
Il intéegre I'offre du sol et la demande de la plante. L’IAEA (2010) propose une base de
données exhaustive de facteurs de transfert sol-plante pour différents radionucléides pour
différents types de sols et différentes plantes cultivées, issue d’une compilation des données
de la littérature. Le Tableau 1.1 présente en particulier les valeurs de ce parameétre pour des
graminées pour différents groupes de sols classés selon leur texture et leur teneur en matiere
organique (voir Annexe A.1) :

Tableau 1.1: Valeurs du facteur de transfert sol-plante (FTiaea) pour
des graminées selon le type de sols (IAEA (2010).

Groupe de sol n M DS Min Max
Tous les sols 64 6.3-10? 36.6 4.810°° 9.9-10"
Sableux 41 8.4-107 3.2 1.0-107 9.9-10*
Limoneux 10 4.8:107 2.3 1.2-10 2.1-10*
Argileux 9 1.2:107 2.1 4.8:10° 4.3:107
Organiques 4 2.8:107 1.2 2.1-10" 3.4-10"

n: nombre des observations; M: moyenne ; DS: déviation standard; Min—Max: valeurs minimum and maximum.

Dans le cadre de I’application de ce modeéle, 1a concentration du RN dans la plante (Cy) est
considérée comme étant linéairement corrélée a sa concentration dans la solution du sol a
I’équilibre (Caq). Cette relation est controlée par la sélectivité du systeme racinaire de la plante
qui varie d’une espéce végétale a une autre, selon 1’dge de la plante et son stade de
développement. Le processus d’absorption racinaire du RN a partir de la solution du sol inclut
les aspects physiologiques de la plante. Ces derniers sont liés a sa capacité de prélévement des
nutriments et leur sélectivite, et dépend a la fois de plante et du RN considérés (IAEA, 2010).
Cette sélectivité est représentée par le facteur de bioaccumulation (Bp) qui est le ratio entre la
concentration du RN dans la plante et celle dans la solution du sol :
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— CV
Caq

B

. (1.2)

OU C, et Cqy correspondent aux concentrations du RN dans la plante (Bg kg™ de matiére séche) et dans la
solution du sol a Iéquilibre (Bq L* de solution du sol) respectivement ; B, en (Bg kg de matiére séche/Bq L*
de solution du sol).

2.2. Modéle cinétique : Michaelis—Menten

Le modele de Michaelis—-Menten (Figure 1.3) permet de décrire les parameétres cinétiques

d'une réaction chimique catalysée par une enzyme agissant sur un substrat unique pour donner

un produit. Elle relie la vitesse de la réaction a la concentration de substrat et a des parametres

constants, caractéristiques de I'enzyme. Par analogie avec cette vitesse de réaction, le modéle

de Michaelis-Menten peut étre appliqué au transport d’éléments chez les plantes. Ainsi, la

vitesse d’absorption d’un élément (K, Rb, Cs....) par la plante peut étre décrite comme suit :
Vmax [S]

p = —max2 (1.3)

Km+(S]

Ou v est la vitesse d’absorption (umol g de matiére séche h™) d’un élément en fonction de sa concentration [S]
(UM), Vinax la vitesse d’absorption maximale mesurée pour une concentration saturante en élément (umol g™ de
matiere seche h'l), et Kn la constante de Michaelis (UM).

La vitesse d’absorption Vv et vitesse maximale d’absorption Vmax peuvent aussi étre exprimeées
en mol par unité de surface racinaire réactive (cm?) par unité de temps (h).

La constante de Michaelis K, est une constante spécifique de 1’élément transporté et traduit la
capacité de la plante a absorber 1’élément. Une augmentation du Km se traduit par une
diminution de I’affinité de la plante pour 1’élément considéré (Maathuis and Sanders, 1995;
Rubio et al., 1995; Schachtman and Schroeder, 1994).

K, S|

Figure 1.3 : Evolution de la concentration du produit en fonction du
temps selon le modele de Michaelis-Menten.

La cinétique d’absorption de la grande majorité des ions est généralement composée de deux
systemes dépendant de la concentration de I’ion dans le milieu extérieur :
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e Le premier systtme dit de « haute-affinité » est actif pour des concentrations
relativement faibles (UM - nM) et suit une cinétique de type Michaelis-Menten avec
un petit Kn.

e Le deuxiéme systeme dit de « basse-affinité » qui fonctionne lorsque la concentration
de I’ion dans le milieu est ¢élevée (= mM). Dans ce cas, la cinétique de 1’absorption
peut étre quasi linéaire en fonction de la concentration en ion ou peut suivre une
cinetique de Michaelis-Menten avec un Kn relativement elevé (comme dans le cas du
K").

La Figure 1.4 montre que, pour le premier systtme ([Cs'lexx < 20 pM), le prélévement
racinaire du Cs chez les racines excisées du blé d’hiver (Shaw and Bell, 1989) et chez celles
d’orge (Broadley et al., 2001) peut étre décrit par la somme de deux hyperboles de la
cinétique de Michaelis—Menten (Shaw and Bell, 1989).

La somme de ces deux fonctions, de faible affinité (LA) et de haute affinité (HA), fournit une
estimation de la variation de la vitesse d’absorption racinaire totale en fonction de [CS™]ex::

Vmax.LA [5] Vmax.HA [5]
= 1.4
VS miatS] T Komatls] (L4

OU v est la vitesse d’absorption totale (umol g de matiére séche h™') du Cs en fonction de sa concentration [S]
(UM), Vimax.La €t VinaxHa SONt les vitesses d’absorption maximales des deux fonctions de faible et de haute affinité,
respectivement (umol g de matiére seche h?), et Knir et Knpr sont les constantes de Michaelis des deux
fonctions de faible et de haute affinité, respectivement (UM).

Les parametres de I’hyperbole de Michaelis—Menten des deux isothermes du premier systeme
ont été proposés par Shaw and Bell (1989) a savoir : Kmia=1.18 UM, Vmax1a=0.137uM g
racines h™* (courbe en trait discontinue) ; Kmua = 63.5 UM, Vimaxna=1.166uM g* racines h°
1 (courbe en pointillées) ; la courbe en trait continue représente la somme des deux
isothermes.

0-5 T T )

01fp /= .7 i

Cs* influx (umol g~' of fresh root h™)

0 5 10 15 20
[Cs*] (HM)

Figure 1.4 : Flux de haute affinité de Cs™ chez les racines excisées d’orge
(Triticum aestivum) en fonction du [Cs™]ex pour une solution contenant
du Cs* et 0.5 mM Ca?* (Broadley et al., 2001).
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3. Mobilité du césium dans les sols

Notre environnement est en grande partie contrdlé par des cycles et des mécanismes
d’échange entre les différents compartiments des systémes naturels. Particulierement, les
interfaces solide-liquide jouent un role tres important dans le devenir et le comportement des
éléments chimiques (majeurs ou a 1’état de traces) dans ces différents systémes. En effet, les
réactions de complexation et d’échange a ces interfaces affectent la mobilit¢ et la
transformation des meétaux et des contaminants organiques, la disponibilité des nutriments
dans les sols et le cycle global des éléments chimiques. Les interactions des espéces dissoutes
avec les surfaces solides sont caractérisées par les propriétés physico-chimiques de 1’eau, des
espéces dissoutes et des surfaces.

En particulier, la spéciation chimique des solutions naturelles dans les sols est importante
pour la détermination des réactions aux interfaces minéraux-eau , qui, a leur tour, controlent la
disponibilité des éléments chimiques adsorbés par les plantes (Koretsky, 2000). Dans le cas
du radiocésium et suite a lI'accident de Tchernobyl, il est généralement admis que ce RN est
immobilisé en grande partie dans les horizons de surface des sols. Ceci est principalement di
aux réactions avec les minéraux argileux, les composants humiques et/ou la microflore du sol
(Thiry and Myttenaere, 1993).

Cette partie superficielle du sol, la plupart du temps non saturée en eau, peut correspondre a la
rhizosphére caractérisée par la présence du systéme racinaire des végétaux. Cette zone du sol
constitue une source de contamination secondaire qui peut, selon les conditions physico-
chimiques du milieu, favoriser le transport des radionucléides (par exemple par complexation
avec les colloides mobiles, soit minéraux — argiles ou (hydr)oxydes meétalliques
principalement — soit organiques — matiére organique naturelle) (McCarthy et al., 1998;
Santschi et al., 2002), ou au contraire promouvoir leur fixation par adsorption sur les surfaces
minérales des sols et des sédiments (Crangon, 2001; Crancon et al., 2010; Crancon and Van
Der Lee, 2003).

L adsorption des éléments traces, dont les radionucléides tels que le césium, par les minéraux
argileux est un processus important, d’une part a cause de 1'omniprésence de ces minéraux
dans les sols et sédiments et d’autre part parce que les minéraux argileux possedent des
surfaces importantes qui contiennent a la fois des sites de surface chargés négativement et
positivement (Kraepiel et al., 1999). Les principales phases porteuses du Cs* dans les sols
sont les minéraux argileux (Bostick et al., 2002; Comans et al., 1991; Comans and Hockley,
1992; Cornell, 1993; Maes and Cremers, 1986; Nakano et al., 2003; Sawhney, 1972;
Watanabe et al., 2012), notamment par des échanges réversibles avec les cations majeurs
(Na*, K*, Ca?") (Ehlken and Kirchner, 2002).

En plus des minéraux argileux, certaines composantes des sols, telles que la matiére organique

naturelle et les oxydes de fer, d’aluminium et de magnésium, ont une forte influence pour la
rétention de ces cations (Evans, 1989; McBride, 1989).

La compréhension de tels processus nécessite la détermination quantitative de la spéciation
(c'est-a-dire la répartition de différentes especes chimiques) dans des solutions aqueuses, la
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caractérisation des sites réactifs sur les surfaces minérales et le développement de modeéles
d’interactions entre les espéces aqueuses sur ces surfaces (Koretsky, 2000).

3.1. Lasorption

Le terme sorption désigne tout processus a l’interface solide-liquide conduisant & un
changement de phase d’un soluté ou a la transformation d’une surface par la présence d’un
soluté ou de son environnement (i.e. d’une maniére générale la perte des ions de la solution
vers la surface est nommée sorption). Ainsi, la sorption peut étre définie comme étant le
processus a travers lequel des ions de la solution s’accumulent a la surface du solide. Si la
sorption est continue et forme une structure tridimensionnelle indépendante ou attachée a une
surface solide existante, le processus est souvent qualifié de précipitation (Goldberg, 2013) ou
de co-precipitation.

La sorption résulte a la fois des processus liés a I'adsorption et la désorption du contaminant
entre la surface solide et la phase aqueuse. L’adsorption d’un contaminant peut se produire a
la surface de différentes phases solides rencontrées. En particulier, dans le cas des argiles, ce
phénoméne réduit la migration des radionucléides dans le milieu poreux environnant
(Madsen, 1998; Pusch and Yong, 2003; Salles et al., 2008). Cependant 1’adsorption est un
processus réversible, ce qui signifie que le contaminant peut étre désorbé et par la suite
remobilisé augmentant ainsi sa disponibilité environnementale.

Dans la suite de ce présent travail, on considére que les différents mécanismes conduisant a
une sorption du Cs sont :

e L’échange d’ions, aux niveaux des sites d’échange de la matiére organique et des sites
a charge négative permanente des minéraux argileux,

e La complexation de la surface, aux niveaux des sites en bordure de feuillets des
minéraux argileux, dont la charge est variable.

Ces deux concepts feront 1’objet d’un paragraphe détaillé dans la suite de ce manuscrit.

3.2. Les minéraux argileux

Les minéraux argileux, que I’on retrouve dans les sols, résultent de 1’altération des roches
siliceuses, par plusieurs types de processus de désagrégation (physique et mécanique puis par
altération chimique).

La fraction argileuse est constituée par des particules élémentaires, dont le diametre des grains
est inférieur a deux micromeétres (<2um) qui représentent des agrégats d’individus cristallins
(phase minérale pure ou interstratifiée) qui sont responsables de ses propriétés tel que le
gonflement, la plasticité, et les propriétés d’adsorption (Chauvel and Monnier, 1967).

Les minéraux argileux sont essentiellement des phyllosilicates constitués d’empilements de
feuillets bidimensionnels silicatés. Les feuillets qui constituent le motif de base de ces
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matériaux sont formés par 1’assemblage d’une ou deux couches de tétraédres siliceux et
d’une couche d’octaédres alumineux, ferriféres ou magnésiens.

3.2.1.  Structure de minéraux argileux phyllosilicatés

L’organisation structurale des phyllosilicates est basée sur une charpente d’ions O et OH".
Ces anions occupent les sommets d’assemblages octaédriques (0% et OH") et tétraédrique O?".
Dans les cavités de ces unités structurales élémentaires viennent se loger des cations de tailles
variables (Si**, AP*, Fe®", Fe?*, Mg?") en position tétraédrique ou octaédrique. Ces éléments
s’organisent suivant un plan pour constituer des couches octaédriques et tétraédriques dont le
nombre détermine 1’épaisseur du feuillet. L espace entre deux feuillets paralléles s’appelle
espace inter-foliaire (Amirouche, 2011).

3.2.2. Minéraux de type 1:1 (ou T-O)

Le feuillet est constitué d’une couche tétraédrique et d’une couche octaédrique.
L’équidistance caractéristique est d’environ 7,1 A. A ce type de structure correspond le
groupe de la kaolinite (Figure 1.5).

B Aluminium

® Silicium

[
O Oxygene
Hydroxyle

Figure 1.5 : Structure en feuillets des minéraux argileux type T-O
(1:1) (ex. kaolinite) (Rautureau M. et al., 2010).

3.2.3.  Minéraux de type 2 :1 (ou T-O-T)

Le feuillet est constitu¢ de deux couches tétraédriques et d’une couche d’octaédres.
L’équidistance caractéristique varie de 10 a 12A (voir 15 A) selon le contenu de ’inter-
feuillet. A ce type de structure correspond les groupes du talc, des smectites
(montmorillonite), des vermiculites, des micas et des illites (Figure 1.6).

La structure des minéraux argileux, organisée en feuillets et espaces inter-foliaires de
dimensions variables pour certains types d’argiles (selon le degré d’hydratation par exemple),
conduit aux caractéristiques et propriétés générales suivantes :

e Une trés grande surface spécifique totale. La surface totale intégre la surface externe,
comprise entre les particules argileuses, et la surface interne, correspondant a 1’espace
inter-foliaire (Eslinger and Pevear, 1988) (Tableau 1.2),
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Des propriétés d’insertion dans les espaces inter-foliaires d’ions, de molécules
organiques et d’eau en quantités parfois importantes (hydratation). Ces propriétés sont
quantifiées par les paramétres de capacité d’échange cationique (CEC), exprimée en
milliéquivalent par kilogramme (meq kg™), et par la distance inter-feuillet.

*.éa.i..‘v—.—‘. c axis
Tétraedres ‘-'Q‘-.-.‘ d _"a
.\.—“!\s ./ ', Planar (cleavage) face
Octaédres W . 0@‘,aoe
Tétraédres é D e=10a12A l“""’"’ b PN
v L — T ~ > Crystal
: I;terlayerspace
e Silicium ®Hydroxyle ’
Figure 1.6 : Structure en feuillets des minéraux argileux type T-O-T
(2:1) (ex. Hlite, montmorillonite) (Rautureau M. et al., 2010).
Tableau 1.2: Surface spécifique et CEC de quelques minéraux
argileux (Morel, 1996)
L Surface interne Surface externe Surface totale CEC
Minéral
(m?g™) (m?g™) (m?g™) (meq 100g™)

Kaolinite 0 10-30 10-30 05-15
llite 20-55 80-120 100-175 10-40
Smectites 600-700 80 700-800 80-150
Vermiculite 700 40-70 760 100-150
Montmorillonite 750-800 80 880 50-150
Chlorite - 100-175 100-175 10-40

3.2.4. Origine et localisation des charges électriques des minéraux argileux

Lorsque les particules argileuses sont en contact avec ’eau, elles développent des charges
électriques de surface. Ces charges peuvent avoir plusieurs origines et se localisent sur les
faces (basales et inter-foliaires) et les bords de la structure de 1’argile (Luckham and Rossi,
1999) (Figure 1.7).
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Figure 1.7 : Localisation des charges électriques (ex. : minéraux
argileux type T-O-T) (Zarzycki and Thomas, 2006).

oC, = Na' K" 12 Ca"

exc

3.2.4.1. Charges et sites des surfaces latérales (Frayed Edge Sites)

La structure cristalline d’un minéral idéal serait caractérisée par 1’électro-neutralité. Cette
neutralité de charge est liée a la présence d’un équilibre des charges électriques entre les
anions O% et OH et les cations Si en configuration tétraédrique et Al ou / et Mg en
configuration octaédrique. Toute interruption du réseau cristallin sur les faces du minéral
argileux fait apparaitre des valences non satisfaites (liaisons rompues) en bordure des
feuillets.

Lietard (1977) a montré qu'il existe trois types de sites sur les bordures de feuillet (Si-O, Al-
OH, AI-0) correspondants aux liaisons rompues. Ces sites sont caractérisés par la présence de
sites hydroxylés (OH) résultants de la conversion des liaisons rompues par hydratation de la
surface lors de la mise en contact du minéral avec 1’eau. Ces sites perdent ou gagnent un
proton selon la valeur du pH. Cette dépendance en pH de 1’adsorption sur ces groupements de
bordures constituent les sites d’adsorption « a charge variable » nommés souvent Frayed Edge
Sites (FES), et sont couramment notés =SOH (Davis and Kent, 1990; Davis and Leckie, 1978;
Sposito, 1984). Bradbury and Baeyens (2002b) ont montré que ce type de sites contrdlent les
propriétés acide/base de la montmorillonite.

De telles propriétés ont également été identifiées pour I’illite (Bradbury and Baeyens, 2000;
Bruggeman et al., 2010; Du et al., 1997; Missana et al., 2009) et la kaolinite (Gu and Evans,
2008; Lund et al., 2008; Tertre et al., 2006; Weerasooriya et al., 1998)

3.2.4.2. Charges et sites des surfaces planes

Des substitutions cationiques existent le plus souvent aussi bien dans les couches octaédriques
que tétraédriques (AI** par Fe?* ou Mg?*, Si** par AI** ou Fe®*) des minéraux argileux. Ces
substitutions se traduisent par des déficits de charges positives qui sont compensés par des
cations adsorbés. Ces charges, liees a la structure des feuillets, sont donc permanentes,
négatives, délocalisées et indépendantes du pH. Selon la structure du mineéral considére, ces
charges peuvent étre prédominantes (les charges négatives sont estimées a 80% pour les faces
basales et inter-foliaires et a 20% pour les bords dans la montmorillonite) ou peu développées
(dans I’illite et surtout dans la kaolinite). En effet, bien que la kaolinite puisse présenter des
substitutions déficitaires en charge positive de Si** par AI** et de AI** par Fe?* ou Mg?*, ces
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substitutions sont pratiquement absentes dans les varietés ordonnées et bien cristallisées
(Baudet, 1981; Van-Olphen, 1977).

3.2.5.  Meécanismes d'adsorption des ions sur les minéraux argileux
Trois principaux mécanismes d'adsorption sont identifiés (Sposito, 1989) :

Complexes de sphére interne : si aucune molécule d'eau ne s'interpose entre le groupement
fonctionnel de surface et la molécule ou I'ion auquel il est lié, le complexe est dit de sphére
interne (inner-sphere complexation) (Figure 1.8.a).

Complexes de sphere externe : si une molécule d'eau au moins s'interpose entre le groupement
fonctionnel de surface et la molécule ou I'ion auquel il est lié, le complexe est dit de sphére
externe (outer-sphere complexation) qui inclut la sphere d'hydratation des ions (Figure 1.8.b).

La couche diffuse : les ions peuvent s'adsorber de fagon délocalisée, ils se trouvent alors dans
ce qu'on appelle une couche diffuse. Ce dernier mécanisme d'adsorption met en jeu des ions
qui demeurent totalement dissociés de la surface et sont libres de se déplacer dans la solution
aqueuse environnante.

La formation d'une couche diffuse, comme celle de complexes de sphere externe, fait
essentiellement intervenir des liaisons de type électrostatiques et sont plus mobiles que les
complexes de sphere interne. Ces deux mécanismes peuvent étre décrits comme de
I'adsorption non spécifique et les ions adsorbés sont couramment nommés ions échangeables.
En revanche, la complexation en sphére interne fait intervenir des liaisons ioniques ou
covalentes. Elle correspond a une adsorption spécifique. A noter que la complexation de
sphere interne peut intervenir méme si l'ion et la surface sont de méme signe, et il est possible
que la quantité d'ions adsorbés excede la charge de surface du minéral, conduisant alors a une
inversion de la charge (Viallise-Terrisse H., 2000).

H,0
HOp HzOHonQO -
HEO ':, - HonlH,O .
2 H,0 H,0
a b

Figure 1.8 : a. Complexe de sphére interne ; b. Complexe de
sphére externe (Viallise-Terrisse H., 2000).

Dans un échange non sélectif, la proportion relative des cations (typiquement ceux possédant
une énergie d'hydratation elevée, comme le lithium, le sodium ou le calcium) adsorbés par un
minéral argileux est égale a leur proportion relative en solution. Au contraire dans le cas d'une
adsorption sélective, certains cations (typiquement ceux qui ont de petites spheres
d'hydratation comme le césium ou le potassium) sont préférentiellement adsorbés par les
argiles (Sawhney, 1972). En effet, ’adsorption spécifique est mise en évidence par un exces
(ou un déficit) de charges par rapport au bilan établi par de simples considérations
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coulombiques (Bockris et al., 1980). Ainsi, la fixation des cations (specificité) et la sélectivité
de I'échange sont déterminées par l'interaction de deux forces : la force d'attraction du cation
pour sa sphere d'hydratation, et I'attraction électrostatique entre le cation et l'argile (Eberl,
1980).

L’adsorption est alors interprétée comme composée d’un terme d’énergie coulombienne et
d’un terme d’énergie chimique possédant le caractére spécifique de 1’adsorption (Hunter,
2001; Sposito, 1984):

AG s = z;Fs + 6; (L5)

0l AG%gs 1’énergie libre d’adsorption (J mol™), z; est la valence d’un ion i adsorbé, F la constante de
Faraday (96 485,3399 C cmol?), ¥; est le potentiel au plan d’adsorption (V) et 8; traduit I’interaction
chimique, c¢’est-a-dire d’origine non coulombique, entre un ion i et un site de surface (J mol).

3.3. La matiére organique naturelle des sols
3.3.1. Déefinition et propriétés des substances humiques

Le terme matiere organique naturelle (MON) des sols désigne une large gamme de substances
et composés carbonés issues de la dégradation des végétaux, des animaux et des
microorganismes. Ces substances sont différentiées par leurs degrés de dégradation,
compositions et complexités variables. La taille de ce compartiment résulte d’un équilibre
entre les entrées (chute de litiére, exsudats racinaires, racines et animaux morts, fixation
photosynthétique par des micro-algues et des cyanobactéries...) et les sorties (minéralisation
par les microorganismes, pertes par lixiviation ou lessivage...) de maticres
organiques (Lefevre, 2015).

La nature de la matiere organique du sol est trés complexe. On distingue généralement : des
résidus de plantes et d’animaux (MO fraiche ou libre), autre biomasse du sol et I’humus
stable. L’humus est un sous-produit de la minéralisation primaire, qui constitue le composant
principal dans la plupart des sols. Il est composé principalement de substances humiques (SH)
et non humiques (acides aminés, résines, petites molécules organiques).

Les SH sont chimiquement complexes et hétérogeénes et ne correspondent pas a des familles
chimiques définies. En conséquence, il est difficile de définir leur structure moléculaire de
manicre claire et reproductible (Marang, 2007). Toutefois, en termes opérationnels et selon la
procédure d’extraction utilisée, on peut définir trois fractions de SH qui sont séparées selon
leurs conditions de précipitation :

> Les acides fulviques (AF) représentent la fraction soluble quel que soit le pH,

» Les acides humiques (AH) représentent la fraction insoluble a pH acide, c.-a-d. qu’ils
précipitent a pH < 3,

» L'humine est la fraction insoluble quel que soit le pH.
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La taille des substances humiques des sols est fonction des conditions physico-chimiques du
milieu. Le poids moléculaire des SH est ainsi compris entre 500 et 2000 Da pour les AF, de
1000 a plus de 10000 Da pour les AH (Janot, 2011).

De la méme manic¢re que pour les minéraux argileux, les propriétés acido-basiques et la
charge des SH sont généralement étudiée par titrages potentiométriques. Les plus importantes
propriétés chimiques des SH sont les groupes fonctionnels oxygénés (carboxyl, phénol et
alcool), associés généralement a deux grandes familles de groupes fonctionnels,
carboxyliques et phénoliques. Ces groupements fonctionnels sont neutres, et leur dissociation
fait que la charge de surface des SH est toujours négative. Son intensité dépend a la fois du
pH et de la force ionique (Janot, 2011).

Le caractere variable de la charge des acides humiques et fulviques induit une dépendance de
la protonation par rapport a la force ionique, plus marquée pour les acides humiques. Les ions
métalliques peuvent étre liés comme des contre-ions (liaison non spécifique due a la charge
négative des SH) ou liés spécifiquement a des groupes réactifs d’affinité variable. La
compétition entre ions (métaux notamment) peut étre influencée par leur nature chimique
(Janot, 2011).

3.3.2.  ROle des substances humiques dans les sols

La matiére organique joue un role important dans le fonctionnement global du sol. Toutefois,
la relation entre la leur nature et leurs propriétés n’est pas simple du fait des nombreuses
interactions qui existent au niveau du sol, de leur diversit¢ et de leur renouvellement
perpétuel.

Les SH interviennent dans la plupart des processus biogéochimiques et dans les processus de
rétention des éléments présents dans la phase liquide, notamment les cations (calcium,
potassium, magnésium, sodium, etc...) grace a leurs charges de surface négatives. Comme
dans le cas des minéraux argileux, cette propriété permet de définir une CEC. Du fait que les
SH constituent un des compartiments majeurs du carbone organique (40 a 60 %), elles
interviennent largement dans le cycle du carbone : transformation, transport et accumulation.
De plus, les molécules organiques (SH notamment) possedent des propriétés de capacité de
rétention d’eau (et de ses qualités nutritives), ainsi que la formation et la stabilité¢ des agrégats
(Duchoufour, 1995). Ces propriétés procurent a la matiére organique un effet bénéfique
important sur I’amélioration des propriétés physiques des sols, en particulier sa structuration.
La MON participe également a I’altération des minéraux en accélérant les vitesses de leur
dissolution.

Les SH affectent la (bio)disponibilité des métaux lourds et des radionucléides par les
mécanismes de complexation. Elles peuvent aussi étre adsorbées sur les argiles, en formant
des complexes argilo-humiques, favorisant ainsi la rétention de ces contaminants. Ce
complexe est chargé négativement en raison de la présence de fonctions carboxyles et
hydroxyles acides. Leur liaison avec les métaux (et les RN) permet leur passage en solution et
leur transport, sous formes solubles dans les sols (Schnitzer, 1978). Les liaisons entre les
substances humiques et les cations solubles du sol se produisent généralement au niveau du

37



CHAPITRE | : Etat de I’art

complexe argilo-humique par des échanges cationiques et la protonation sur les fonctions -
COOH et -OH. Ces complexes peuvent aussi interagir avec d’autres ¢léments tels que les
ions, les oxydes et les hydroxydes métalliques pour former des complexes organométalliques
(Eyheraguibel, 2004).

3.4. Sorption du césium dans les sols et les sediments

Les sols contaminés par des radionucléides, en particulier *'Cs, présentent un risque a long
terme pour la santé humaine a travers I'exposition par la chaine alimentaire due a sa longue
durée de demi-vie et sa mobilité relativement élevée dans le systéeme sol-plante.

D’une maniere générale la biodisponibilité du Cs dans les sols, les sédiments ou les eaux de
surface, dépend largement de la capacité d’adsorption de la phase solide (Staunton and
Roubaud, 1997). Comme déja abordé précédemment, dans les sols, les minéraux argileux
minéraux argileux ceux de type 2 :1 constituent la principale phase porteuse du Cs (Bostick et
al., 2002; Comans et al., 1991; Comans and Hockley, 1992; Cornell, 1993; Maes and
Cremers, 1986; Nakano et al., 2003; Sawhney, 1972; Watanabe et al., 2012).

En effet, les minéraux argileux sont connus pour leur affinité d’adsorption des cations a faible
énergie d’hydratation comme K, Rb, Cs, NH4 (Brouwer et al., 1983; Maes and Cremers,
1986; Sawhney, 1972). Ces cations sont specifiquement adsorbés sur les minéraux comme
I’illite et la montmorillonite, notamment en bordure des feuillets sur lesquelles apparaissent
des sites de haute affinité et de capacité réduite appelés « Frayed Edge Sites» (FES)
(Jackson, 1968). Ces sites jouent un réle déterminant dans la fixation sélective du Cs (Cornell,
1993; Staunton and Roubaud, 1997). Le processus de fixation du Cs aux FES peut affecter
son absorption racinaire par les végétaux (Carver A.M. et al., 2007; Delvaux B. et al., 2000).

Des sites inter-foliaires peuvent également piéger le césium de maniere a priori irréversible
(Rigol et al., 2002). En effet, Salles et al. (2013) ont montré qu’au niveau des espaces inter-
foliaires de la montmorillonite a 1’état sec, I’énergie de surface, qui traduit la capacité de la
structure a s’ouvrir, croit dans I’ordre suivant : Li* <Na* <Mg?* <K* <Rb* <Ca?" <Sr?* <Cs"
<Ba?*. Ce qui signifie que la cohésion de ’espace inter-foliaire dans la Li-montmorillonite est
plus faible que celle déterminée pour la Ba-montmorillonite. En termes de prédiction de la
capacité des cations a diffuser et a étre échanger, Salles et al. (2013) déduisent que les cations
possédant une énergie d’hydratation élevée (ex. les métaux alcalino-terreux tels que Mg?* et
Ca?") sont relativement mobiles dans les espaces inter-foliaires, contrairement a ceux ayant
une faible énergie d’hydratation (K*, Rb*, Cs").

Enfin, le césium peut également s’échanger avec les cations de facon non spécifique et
facilement réversible sur les sites des surfaces basales des argiles ainsi qu’avec les sites
d’échange de la matiére organique qui sont présents en grande quantité.

L’adsorption du Cs dépend de sa concentration totale dans le systeme. La proportion du Cs
adsorbée diminue globalement avec 1’augmentation de la concentration totale. Ceci est
considéré comme le résultat de I'hétérogénéité des sites d'adsorption de surface (Zachara et
al., 2002) : les sites de forte affinité sont présents en faible quantité et sont rapidement saturés
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(FES) et I'affinité des sites restants (sites des surface planes : inter-foliaires et basales), étant
plus faible, la proportion de Cs adsorbée diminue. Ce phénoméne conduit a la diminution du
coefficient de distribution Kq et du coefficient de sélectivité K¢ (voir plus loin) (Staunton and
Roubaud, 1997).

Par ailleurs, dans les sites de faible affinité, I’adsorption du Cs dépend fortement de la
composition cationique du complexe échangeable, du fait que la réaction d’adsorption est en
réalité un échange cationique. Par conséquent, l'adsorption dépend des affinités relatives de
Cs et des cations compensateurs de charge. L'ordre decroissant de I'affinité est généralement
la suivante: Cs*> NHs"> K*> Na*> Ca?" (Staunton and Roubaud, 1997).

Pour le césium, il a été démontré que la sorption se produit en deux étapes. Une sorption
initiale rapide sur la plupart des sites FES externes ainsi que sur les sites non spécifiques de la
MO et des particules de sol (notamment les minéraux argileux). Cette étape est suivie par une
seconde étape cinétique dans laquelle une sorption moins rapide prend place sur les sites FES
internes (dans les espaces inter-foliaires) ou le césium reste fixé (IAEA, 2009). Ce processus
est souvent décrit comme de la diffusion en phase solide, spécialement en présence d’espaces
inter-foliaires étendus (Absalom et al., 1995; Hird et al., 1995), qui permet au Cs de pénétrer
dans le réseau cristallin des argiles (Konoplev et al., 1992).

En ce qui concerne I’étude de la réactivité de la MO par rapport a la sorption du Cs, Rigol et
al. (2002) ont montré expérimentalement que :

i) L’adsorption du Cs dans les sols organiques est contrlée par les sites spécifiques
présents dans les argiles. Le méme résultat a été mis en évidence par Absalom et al.
(2001),

i) La MO joue un role indirect significatif dans I’adsorption du césium. En effet, la
présence abondante de la MO réduit ’affinité de la fraction argileuse du sol pour le
césium. Ce résultat a été aussi observé par Staunton et al. (2002) et Bellenger and
Staunton (2008),

iii) Dans les sols ayant a la fois plus de 95% de teneur en matiére organique et des
quantités négligeables d'argile, ’adsorption se produit principalement dans les sites non
specifiques.

Des résultats trés similaires ont été observés par Valcke and Cremers (1994). En effet, ces
auteurs ont mis en évidence que (i.) dans les sols avec des taux de MO bas a moyens (< 40%),
seule une fraction mineure de Cs est présente dans la MO ; et (ii.) dans les sols avec des taux
de MO elevés (>80%) une fraction significative du Cs est présente sous forme réversible dans
la phase MO. Dans les sols organiques, le Cs est biodisponible pour des longues périodes de
temps, impliquant une rétention par le sol sous forme non spécifique (échangeable) (Lofts et
al., 2002). D’autres études ont démontré également que le Cs est plus facilement disponible
pour les systemes biologiques dans les sols avec des taux de matiere organique élevés ou il est
donc est faiblement adsorbé (Barber, 1964; VVan Bergeijk et al., 1992).
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L’ensemble de ces études a montré que ce sont des sites non spécifiques de la MO qui
interviennent dans la complexation du Cs. Ce type de site a été présenté par Tipping (2002)
dans une revue des aspects qualitatifs des interactions métal-substances humiques. Cet auteur
rapporte que les sites non spécifiques sont caractérisés par la complexation des cations
majeurs (Na*, K*, Mg?* et Ca?" ainsi que AI**) due a leur attraction par la charge négative des
SH. Le nombre de sites disponibles est égal a la charge des SH. Les cations de charges
élevées seront plus complexes.

Aucune étude n’a rapporté la possibilité¢ de complexation du Cs par la MO (SH) au niveau des
autres types de sites des SH présentés par Tipping (2002) a savoir : (i.) les sites de faible
affinité trés abondants : ils sont formés des groupements carboxyliques, phénoliques ; (ii.) les
sites de forte affinité, moins abondants : ils sont formés de combinaison de O, N et S. Ces
sites peuvent présenter une large gamme d’affinité et d’abondance et la différenciation entre
cations pour la complexation par ces sites est beaucoup plus marquée que pour les sites de
faible affinité (Tipping, 2002).

4. Modeles de complexation des ions par les SH

Il existe deux types de modéles développés afin de tenir compte de I’hétérogénéité des SH, la
compétition entre cations et les effets électrostatiques, dans le but de prédire le comportement
d’un métal dans des conditions environnementales :

> Les modéles V et VI développés par Tipping (1993); Tipping and Hurley (1992) et
(Tipping, 1998) basés sur une description discréte de la distribution des sites des SH
avec des parametres incluant I’effet d’hétérogénéité. Ces modeles simulent I’échange
ionique par I’accumulation non spécifique des contre-ions (cations) adjacents aux
molécules humiques (Lofts et al., 2002).

» Le modele NICA-Donnan (Kinniburgh et al., 1999), basé sur une description continue
de la distribution des sites des SH. Il permet (i.) de décrire les interactions entre les
ions et les SH ainsi que les effets de compétition entre les différents ions (NICA pour
Non-Ideal Competitive Adsorption, Benedetti et al. (1995)) et (ii.) de rendre compte
des interactions é€lectrostatiques. Le modele tient compte de I’hétérogénéité des MON,
des effets électrostatiques et de la compétition entre métaux (Donnan, Benedetti et al.
(1996)).

Toutefois, la complexation du césium par les SH est tres peu documentée puisque plusieurs
études ont montre que la complexation du Cs par la MO se produit principalement de maniére
non spécifique et facilement réversible. En conséquence, la description de ces modeéles ne sera
pas détaillée dans cette étude.

Néanmoins, Lofts et al. (2002) ont modélisé la complexation du Cs par les acides humiques
naturels en utilisant le Model VV comme étant un échange cationique par 1’accumulation non
specifique des contre-ions due a la charge négative des molécules humiques. La valeur du
coefficient de sélectivité associé au Cs proposée par ces auteurs est plus faible que celles
proposées pour le Na et K, traduisant I’affinité plus basses des acides humiques pour le Cs.
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5. Modélisation de I’interface solide-liquide
5.1. Modeles empiriques : les isothermes de sorption

Le traitement quantitatif des réactions de sorption est similaire a celui utilisé pour la
spéciation en solution. La description mathématique est fondée sur la notion d'équilibre
thermodynamique.

Les réactions de sorption peuvent donc étre décrites par des relations combinant ces deux
principes. Les isothermes de Langmuir et de Freundlich ainsi que le coefficient de distribution
Kq sont les plus couramment utilisés.

Les isothermes d’adsorption qui reposent sur 1’équilibre instantané et réversible, décrivent
I’évolution des quantités d’ions fixés sur le substrat absorbant (minéral argileux, matériaux
argileux, sol) en fonction de la concentration a 1’équilibre en solution (Figure 1.9).
L'évolution dépend des conditions expérimentales et en particulier du pH, de la température et
de la force ionique.

Freundlich
“u

Concentration
en élément en
phase solide
[mg/kg]

Langmuir

Kgq linéaire

Concentration en élément en phase liquide [mg/l]

Figure 1.9 : Représentation schématique des différentes isothermes
d’adsorption (Burnol et al., 2006).

5.1.1. Isotherme de Langmuir

Le modele d’adsorption de Langmuir est défini par une capacité maximale d’adsorption qui
est liée a la couverture des sites de surface par une monocouche. L'importance de I'isotherme
de Langmuir est qu'elle peut étre théoriquement appliquée a une surface parfaitement
uniforme et lorsqu'il n'y a pas d'interactions entre les molécules adsorbée. Les concentrations
adsorbées et en solution sont liées par la relation :

Qm-KL-Caq

Q=" (1.6)

1+K;,.Caq

avec K la constante de Langmuir (L mg™), Qm la capacité maximale d’adsorption (mg g*), Q la quantité de
soluté adsorbée par unité de masse d’adsorbant a 1’équilibre (mg g), Caq concentration du soluté dans la solution
a I’équilibre (mg L2).
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Dans la pratique, il y a peu de systemes qui sont décrits par une isotherme de type Langmuir,
du fait de I'nétérogénéité de la surface et de l'interaction des molécules adsorbees. Prendre en
considération ces effets amenera a élaborer d'autres types de modéle d'adsorption. Ce type de
modeles sera détaillé plus loin. Cette approche est conceptuellement satisfaisante mais
requiert les hypothéses suivantes :

= Un seul type de sites de surface

= Un seul adsorbant,

= Une réaction instantanée et réversible,

= Pas d’interactions entre les espéces adsorbées.

5.1.2. Isotherme de Freundlich

Le modéle d’adsorption de Freundlich est utilisé dans le cas ou le processus de sorption
conduit a la formation de plus d’une monocouche d'ions adsorbés et si les sites d'adsorption
sont hétérogenes, i.e., offrent des énergies de liaison différentes. Les concentrations adsorbées
et en solution sont liées par la relation :

Q =Kr.Co™ (L7)

Avec K la capacité d’adsorption, in I’intensité d’adsorption (<1), Q la quantité de soluté adsorbée par unité de
masse d’adsorbant a I’équilibre (mg g?), et Caq la concentration du soluté dans la solution & 1’équilibre (mg L2).

Ce modeéle a été trés utilisé pour décrire 1’adsorption des métaux traces et des pesticides. Les
coefficients Kt et n sont déterminés expérimentalement a partir de la forme linéarisée de
I’isotherme, soit :

logQ = logKr + 1/inlog Coq (1.8)

La représentation graphique de logQ en fonction de logCaq doit fournir une droite de pente
1/in si le formalisme s‘applique.

L’expression de I’isotherme de Freundlich suppose la possibilité d’une adsorption infinie.
Dans la mesure ou il s’agit d’une fonction puissance, celle-ci ne tend vers une valeur
asymptotique lorsque la concentration s’¢leve. Les argiles ayant un déficit de charge fini
(exprimé par la valeur de la CEC), ce modele ne peut théoriquement pas s’appliquer a une
description compléte de 1’adsorption sur les minéraux argileux (Amirouche, 2011).

Contrairement a I’isotherme de Freundlich, I’existence d’une valeur de plateau (Qm) dans
I’isotherme de Langmuir implique un nombre fini de sites d’adsorption, ce qui a rendu
I’utilisation de 1’isotherme de Langmuir (ou d’équations dérivées) plus populaire pour 1’étude
de I’adsorption des métaux sur les argiles (McBride and Bloom, 1977).

5.1.3. Coefficient de distribution

Le coefficient de distribution (Kq) est un cas particulier de la relation de Langmuir et est
défini pour de faibles concentrations d’espeéce adsorbée. La densité de surface est alors
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proportionnelle a la concentration en solution et I’adsorption linéaire d’un soluté de faible
concentration peut se traduire par I’expression :

C
K; = 2%& (1.9)
Caq

OU Cags correspond a la concentration de I’espéce adsorbée sur le solide (g kg?), Caq @ la concentration de
’espéce en solution a I’équilibre (g L), et Kq est le coefficient de distribution (kg L?).

L’approche Kg ne prend pas en compte explicitement les mécanismes de sorption mais
suppose que le soluté adsorbé sur la phase solide est en équilibre avec le soluté dans la
solution, et que 1’échange entre ces phases est réversible (IAEA, 2010). Des estimations des
valeurs du Kq du Cs pour plusieurs groupes de sols selon plusieurs paramétres (pH, CEC, taux
d’argiles dans la fraction minérale et taux de matiére organique ; voir Annexe A.l) sont
données dans le Tableau 1.3. Ces données ont été obtenues a partir de 32 publications, qui
ont fourni 469 observations (Gil-Garcia et al., 2009; IAEA, 2010).

Ce tableau montre que la valeur de la moyenne géométrique du Kgq augmente avec
I’augmentation de taux d’argile dans les différents groupes de sols. La valeur minimale a été
observée pour le groupe organique. Cependant, il n’y a pas de différence significative des
valeurs moyennes du Kgq pour les groupes de sol limoneux et argileux. De plus, la variabilité
des donneées pour le groupe de sol organique (4 ordres de grandeur) est plus élevée que celle
pour les sols minéraux (3 ordres de grandeur). Ceci peut étre expliqué par le fait qu’un sol est
considéré appartenant au groupe organique si le taux de la matiére organique est >20% (Gil-
Garcia et al., 2009).

Tableau 1.3 : Valeurs du coefficient de distribution Kq du Cs (L kg™?)
pour plusieurs groupes de sols selon leur texture et taux de matiére
organique (Gil-Garcia et al., 2009; IAEA, 2009, 2010).

Groupe de sol n MG DS Min Max Réf.
Tous les sols 469 1200 7.0 4.3 375000 32
Sableux 114 530 5.8 9.6 35210 19
Limoneux 191 3500 3.6 39 55100 17
Argileux 36 5500 3.6 566 375000 9
Limoneux + Argileux” 227 3700 3.6 39 375 000 26
Organique 108 270 6.8 4.3 95 000 14
Non-classifiés 20 1700 5 40 55000 8

n: nombre d’observations; MG: moyenne géométrique ; DS: déviation standard; Min—-Max:
valeurs minimum et maximum ; Réf.: nombre de références utilisées comme sources de données.
“ Moyenne des deux groupes limoneux et argileux.

5.1.4. Radiocaesium Interception Potential (RIP)

Le concept du RIP (Cremers et al., 1988; Cremers et al., 1990; Sweeck et al., 1990) interpréte
la rétention du radiocésium dans les systéemes hétérogenes (sols et sédiments) en considérant
que la sorption se produit principalement sur deux types de sites avec des affinités différentes
pour le Cs :
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e Les sites de haute affinité présent dans les argiles micacées, particulierement les illites
et d’autre minéraux phyllosilicatés type 2:1, dans lesquels le Cs est fortement fixé et
peut étre piegé irréversiblement. Ces sites correspondent aux sites FES ;

e Les sites moins spécifiques « Regular Exchange Sites » (RES), tels que les sites non
specifiques de la matiére organique et des surfaces planes des argiles, dans lesquels la
sorption du Cs est réversible et se produit par des échanges ioniques.

Le RIP est une propriété spécifique au sol et est positivement corrélé avec le taux d’argile
présent dans le sol, spécifiquement les argiles micacées (Waegeneers et al., 1996). La valeur
du RIP est une estimation de la capacité d’un sol a sorber du Cs spécifiquement. Le protocole
le plus commun qui permet de déterminer le RIP est basé sur le pré-équilibrage des
échantillons de sol avec une solution contenant 100 mM de Ca et 0.5 mM de K (mk). Puis les
échantillons sont équilibrés avec la méme solution, mais marquée avec le radiocésium. Les
coefficients de distribution sont obtenus par la mesure de 1’activité du radiocésium avant et
apres 1’équilibration (Gil-Garcia et al., 2009). Ainsi le RIP peut étre calculé comme suit :

RIP =K, - mg (1.10)

Ou : Ky le coefficient de distribution (L kg™), RIP le Radiocaesium Interception Potential (mmol kgt), mk, est la
concentration du K* dans la solution du sol (mM).

Comme la sorption du Cs est contr6lée principalement par les sites spécifiques FES, le

coefficient de distribution du Cs au niveau de ces sites (Kq¢™=°) compte pour plus que 80% du

processus de sorption totale (Vidal et al., 1995). Le RIP permet de calculer une valeur de Kg

plus explicite, qui peut prendre en compte a la fois la compétition du K* et NH4", voir du Na*

sur les sites FES. Le Kq™° peut étre prédit en divisant la valeur du RIP directement par la

somme des concentrations du K*, NH4" (Na*) dans la solution du sol (ex. De Preter (1990)):
RIP

KEES = L11
d (mK+5mNH4+O.02mNa) ( )

ou, amplifiée cette derniere (mnn,) par le coefficient de sélectivite NH4/K dans les sites FES
(ex. Gil-Garcia et al. (2009)) :

RIP
KIES = L12
d (mg+muyp, KEES(NH,4/K)) @12)

Ol : Kq® le coefficient de distribution au niveau des sites FES (L kg?), RIP le Radiocaesium Interception
Potential (mmol kg™), mk, Mnua, Mna SONt les concentrations du K*, NH4* et Na* dans la solution du sol (mM),
KES(NH4/K) par le coefficient de sélectivité NH4/K dans les sites FES.

Cependant, le nombre des sites spécifiques FES est limité dans les sols tres organiques ou
dans les sols avec un taux d’argile extrémement faible (Valcke and Cremers, 1994; Vidal et
al., 1995). Dans de tels types de sol, le radiocésium peut étre adsorbé partiellement ou
complétement par les sites RES. Ainsi, la sorption du Cs aux sites RES (K4"F°) ne peut pas
étre négligée dans la prédiction du Kq et qui peut étre calculé comme suit :
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K, = KFES + KERES (1.13)

Ol : Kg, KgE | K4RES sont les coefficients de distribution du radiocésium prédit entre les sites RES et la solution
du sol et entre les sites FES et la solution du sol, respectivement (Valcke, 1993).

Comme les concentrations de Na* et NH4* sont généralement plus faibles que la concentration
du K" ’Eqn. 1.13 peut étre simplifiée pour donner I’Eqgn. 1.10 (sauf dans les types de sol dans
lesquels la concentration de NH4" peut étre significative). Des estimations des valeurs du Kg
pour plusieurs gammes du RIP sont données dans le tableau suivant (Gil-Garcia et al., 2009;
IAEA, 2009, 2010).

Tableau 1.4 : Valeurs du Kq (L kg™) pour plusieurs gammes du RIP.

Groupe de sol n MG DS Min Max
RIP <150 47 74 2 10 726
150 < RIP <1000 78 320 6 10 34 400
1000 < RIP < 2500 72 2400 4 62 95 000
RIP > 2500 60 7200 4 220 375 000

n: nombre des observations; MG: moyenne géométrique ; DS: standard déviation;
Min—Max: valeurs minimum et maximum.

5.1.5. Limites de I'approche par isothermes

L'usage d'isothermes pour décrire I'adsorption des ions repose sur plusieurs hypotheses et des
conditions physico-chimiques spécifiques et précises et leur validité n’est plus assurée en
dehors de ces conditions. De plus, ces modeles ne peuvent pas étre utilisés pour modéliser ni
pour prédire la cinétique de I’adsorption, lorsque les conditions physico-chimiques du milieu
varient au cours du temps (Rollin and Quiot, 2006).

L’étude de I’aspect quantitatif de 1’adsorption fournit des informations macroscopiques sur un
systeme donné et ne permet pas d’extrapoler des données expérimentales a des systémes plus
complexes.

La limite principale des mod¢eles empiriques tient au fait qu’ils ne prennent pas en compte
1I’éventuelle compétition entre deux ou plusieurs éléments pour un méme site. D’autre part, les
isothermes d’adsorption ne permettent pas d’identifier le processus responsable de la rétention
de 1’élément (McLean and Bledsoe, 1992). En particulier, ’utilisation de I’approche Kg
implique I’existence d’une seule valeur de coefficient de distribution sur toute la gamme de
concentration. Toutefois, 1’utilisation de ces modeles pourra apporter des informations
préliminaires voir complémentaires a la mise en ceuvre d’un modéle plus complexe (Marcos,

2001).

5.2. Modeéles phénoménologiques : Modéle EK

Le modele EK « Equilibrium-Kinetic » est un modele de sorption a trois compartiments (van
Genuchten et al., 1974). Cette approche considere que les sites de sorption dans une phase
solide sont réparties en deux fractions distinctes : (i.) une fraction pour laquelle la sorption est
supposée instantanée au niveau des sites Type 1 dont la constante d’équilibre associée est
notée Kq1 (L kg™), et (ii.) une deuxiéme fraction pour laquelle sorption est considérée comme
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dépendante du temps dont les constantes du premier ordre associées sont notées k* (L kg* s
et k™ (s1) (Figure 1.10). Par rapport a I’approche Kq présentée dans le paragraphe précédent,
cette approche reste assez opérationnelle car elle fait appel a peu de parametres.

Le modéle EK a été utilisé dans plusieurs études de transfert des éléments chimiques dans
I’environnement (Cameron and Klute, 1977; Gamerdinger et al., 1990; Garcia-Sanchez et al.,
2014; Lee et al., 2009; Lee et al., 2012; Nicoulaud-Gouin et al., 2016; van Genuchten and
Wagenet, 1989). En particulier Garcia-Sanchez et al. (2014) ont proposé une version modifiée
de la version originale du modele EK qui permet de décrire a la fois la sorption a 1’équilibre et
la sorption lente de nature réversible ou irréversible. Cette version modifiée est décrite par les
équations suivantes :

CSl = Kd,l-Caq (I.14)

%= k*.Coq — k™.Csy (L.15)

OU Caq (M) est la concentration soluble en contaminant dans 1’eau, et Cs; et Cs2 (mol kg?) sont les concentrations
sorbées sur les sites de type 1 et 2, respectivement.

Phase liquide | Phase solide
|
B Kig | S| Sitetype 1
I Csl
|
C, ;
.
K : »|  Site type 2
€ T I Cs!
1

Figure 1.10 : Représentation schématique du modéle EK.

L. Garcia-Sanchez and V. Nicoulaud (2015) proposent une formulation genérale avec
saturation des Eqn. 1.12 et 13, en supposant que les sites de type 1 et 2 sont limités en
nombre, avec des concentrations de saturation C1™ et C2™ (mol kg?), et que les cinétiques
d’occupation-libération des sites sont proportionnelles aux sites libres/occupés (modele de
Langmuir) :

Kg1

Cop = —c—C (1.16)
1tk 0
S1
0Cs; ;1 + Cs2 -
el k (1 ~ Cmaz Coqg — k™. Csy (I.17)
Ss2

OU Cag (M) est la concentration soluble en contaminant dans 1’eau, et ou Cs et Cs, (mol kg?) sont les
concentrations sorbées sur les sites de type 1 et 2, respectivement, Kq1 (L kgl) constante d’équilibre associée aux
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sites Type 1, k* (L kg* s?) et k™ (s?) les constantes du premier ordre associées aux sites Type 2, Cs;™* et Ceo™®
(mol kg?) les concentrations de saturation des sites de type 1 et 2.

Les équations dans le cas particulier sans saturation correspondent au cas limite ou : Cs1™ et

Cszmax — o0,

5.3. Modeles mécanistes

Des modéles mécanistes sont des approches macroscopiques basés sur une description
thermodynamique, qui prennent en compte les principaux mécanismes de sorption afin de
remedier aux limitations des modeéles empiriques. Il existe deux grandes types de modeles
mécanistes, correspondant chacune a un type de sites de sorption, a savoir :

Les modeles d’échange d’ions, qui sont purement thermodynamiques et qui
s'appliquent aux sites des surfaces basales et aux sites inter-foliaires des minéraux
argileux, dont la charge est négative et permanente,

Les modeles de complexation de la surface, qui font appel a des notions
supplémentaires d’interactions électrostatiques, et qui concerne les sites a charge
variable des surfaces latérales des minéraux argileux.

5.3.1. Modzéles d’échanges d’ions

Le modele d’échange d’ions est une approche développée a la base par Bolt (1982). Ce
modele repose sur les hypothéses suivantes :

Les sites de surface sont toujours occupés par des ions échangeables pouvant passer en
solution durant les processus d’échange ionique,

La charge de surface demeure constante,

Le nombre de sites d’échange disponibles pour I’adsorption est constant.

Ce type de modélisation rend compte des phénomeénes au niveau macroscopique, c’est la
théorie d’échange d’ions. 1’approche des échanges d’ions fait intervenir la charge structurale
des argiles, dont les cations compensateurs. Le systéme présente les propriétés suivantes :

La phase solide (I’échangeur d’ions) imprégnée de liquide, développe a sa surface des
charges négatives qui sont compensées par les charges des cations de la solution,

Les charges négatives portées par le solide sont délocalisées (sites de la surface basale
et I’espace inter-foliaire de charge permanente =X°) (Figure 1.7),

Chaque type de sites réactionnels constitue des groupes homogenes ou quasi-
homogénes caractérisés par un nombre de sites. Le nombre de sites d'échange
correspond a la CEC. La CEC définit la quantité maximale d'ions échangeables par
unité de masse de solide (cas de saturation).
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Le modele d’échange d’ions a été¢ largement utilisé pour décrire 1’adsorption du Cs sur les
différents types de sites des minéraux argileux (FES, sites des surfaces basales et des espaces
inter-foliaires), et des modéles d’échange d’ions multi-sites ont été proposés dans plusieurs
études. Ces modeéles seront présentés plus loin.

Pour un site comportant une seule charge négative, noté =X, la réaction d'échange impliquant
les ions N™" et M™" s'écrit (Gorgeon, 1994; Naveau, 2005):

m{(X7),N"*} + nM™ o n{(X7),M™} + mN"* (1.18)

Cette réaction étant réversible, on peut écrire la constante thermodynamique de la réaction
appelée coefficient de sélectivité comme suit :

X7 MM N f i *Y pme

(XN T T

MK, (1.19)

Ou[l] la concentration de 1’espéce | adsorbée ou en solution, f et p sont, respectivement,
les coefficients d'activité d'une espéce adsorbée (généralement pris égal a 1) et en solution.

5.3.2. Modeéles de complexation de la surface (SCM)

Ce type de modélisation integre les mécanismes moléculaires de 1’adsorption des ions a la
surface des solides. Les modéles de complexation de la surface concernent principalement les
réactions se produisant au niveau des groupements aluminol et silanol des sites FES en
bordure des feuillets argileux (McKinley et al., 1995; Zachara and McKinley, 1993), par
analogie aux oxydes (Cornell, 1993; Dzombak and Hudson, 1995; Kraepiel et al., 1999).

La complexation de la surface permet €également une description du phénomene d’adsorption
par I’application des lois d’action de masse a I’équilibre. En effet, par analogie a la formation
de complexe en solution, les modéles de complexation de la surface définissent des especes de
surface, des réactions chimiques, des constantes d’équilibre, des bilans de masse et des bilans
de charges (Rollin and Quiot, 2006).

Cette approche moléculaire a été développée par Schindler et al. (1976). Ces derniers ont mis
en évidence I’adsorption d’un cation sur une surface chargé positivement. La théorie de
complexation de la surface, étendu par Dzombak and Morel (1990) s’appuie sur les concepts
fondamentaux suivants :

e La fixation d’un ion est le résultat d’une réaction avec des groupements fonctionnels
spécifiques de la surface,

e La charge de surface est le résultat des réactions d’adsorption et du caracteére acido-
basique de la surface,

e Les effets de la charge de surface sont pris en compte en introduisant dans les lois
d’action de masse un facteur correctif issu de la théorie de la double couche électrique
(EDL).
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Differents modeles de complexation de la surface ont été développés. Ils différent
essentiellement par la maniére de décrire la distribution spatiale des ions adsorbés au
voisinage de la surface, notamment la description de la double couche électrique. L’interface
solide-liquide est structurée en un nombre déterminé de couches et donc de plans d’adsorption
(Rollin and Quiot, 2006).

5.3.2.1. Lesdifférents modeles de complexation de la surface

La Figure 1.11 montre une représentation physique de la couche diffuse a I’interface solide-
liquide, I’emplacement des ions, la variation du potentiel électrique et les équations régissant
I'interface, des différents modeles de complexation existants (pour plus de détail voir Annexe
A2):

a) Le modele de capacité constante (CCM) (Hohl and Stumm, 1976),
b) Le modele a couche diffuse (DLM) (Dzombak and Morel, 1990),
c) Le modeéle Stern a double couche diffuse (DDLM) (Stern, 1924),

d) Le modéle a triple couche (TLM) (Davis et al., 1978).
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a) CCM Vs b) DLM
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Os = Cs- lps
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¢)DDLM 4 | Pledefiembolz 5 —g, =0 gy TLM
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= (8000De,RTI) /2 sinh [ —=
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Figure 1.11 : Représentation de la couche diffuse mettant en exergue la localisation des ions, la variation du potentiel électrique ainsi que les
équations décrivant I'interface de (a) modele & capacité constante ; (b) modéle & couche diffuse ; (c) modéle & double couche et (d) modéle a triple
couche (Goldberg, 2013; Henocq, 2005; Koretsky, 2000; Tournassat et al., 2013).

Ou : o lacharge ; ¥ le potentiel électrostatique ; C la capacitance ; | la force ionique ; e, la permittivité du vide ; D la constante diélectrique dans la
couche diffuse ; R la constante des gaz parfaits ; T la température ; F la constante de Faraday ; PIH Plan de Helmholtz Interne ; PEH Plan de
Helmholtz Externe. s, d, et # désignent la surface, début de la couche diffuse et début du PIH respectivement.
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5.3.2.2. Reéactions et configurations a linterface solide-liquide
a.  Réactions et constantes d’acidité de surface (protonation-déprotonation)

Dans le cas ou la surface du solide est composé d’un nombre fini des groupements hydroxyles
amphotéres (not¢é =SOH), c’est-a-dire pouvant fixer ou libérer des ions (voir Annexe A.3
pour plus de détail), les réactions de protonation (K%t) / déprotonation (K:%t) (ou d’ionisation
ou bien acido-basiques) de surface responsables du comportement amphotére de cette derniere
peuvent étre définies comme (Marmier et al., 1999; Naveau, 2005) :

, = + Fys
=SOH + H* & =SOHf ; K@t = % exp(~F7) (1.20)
o [=so-jt)  (Fis
=SOH &=S0"+H" ; K@= %exp( 7r) 1.21)

OU: [=S"] et [=S"B%] étant des densités molaire de site (mol m™), avec nombre de sites disponibles étant : Ns =
[=S"] + [=S"B%] ; K7t et Kiltsont les constantes thermodynamiques intrinséques des réactions de protonation et
de déprotonation, respectivement ; {B%} D’activit¢ de 1’espéce B en solution (M); ¥s le potentiel au plan
d’adsorption (V) ; R la constante des gaz parfaits ; T la température (°K) ; F la constante de Faraday.

Le terme exp(‘ﬁ) représente les interactions électrostatiques. En milieu acide, c'est I'espece
= SOHJ qui est prédominante tandis qu'en milieu alcalin c'est =SO" .

A noter que la notation ¥s est conservée pour caractériser le potentiel au plan d’adsorption
afin de développer le phénoméne de complexation de la surface tout en restant indépendant
dans le choix du modeéle de double couche.

Ces deux réactions a 1’équilibre caractérisent 1’approche dite « 2-pK ». Une partie de la
famille des modéles de complexation de surface utilise ce modele : CCM, DLM et TLM.

Des modeles comparables peuvent étre écrits en réduisant le processus de protonation-
déprotonation & une seule réaction en considérant un site de « charge partielle ou partagée » :
il s’agit de I’approche 1-pK. Dans le modéle 2-pK, les groupes fonctionnels de surface
comportent un ou deux protons, = SOH et = SOHJ, respectivement ( Figure 1.12.a). A
I’origine, le modele 1-pK a été développé sur la base du modele Stern, la charge de surface
peut étre représentée par une seule réaction responsable de la liaison des protons (Kn)
(Goldberg, 2013; Hiemstra and Van Riemsdijk, 1996; Piasecki et al., 2010; Sondi and
Pravdic, 2002) (Figure 1.11.b) :

Fis

[=som”] exp(_ RT ) (1.22)

— -0.5 + — 0.5 . B U ——
= SOH + H o = SOHZ ) KH - [=SOH—O5]{H+}

Ou bien (Avena and De Pauli, 1996; Gibb et al., 1990; Zarzycki and Thomas, 2006) :

[=50H°5] Es)

=S07% 4+ H' o =S0H% ; Ky = mexp TRT (1.23)
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L’approche 1-pK peut étre tres pratique car la constante de stabilité correspondant a la
réaction chimique de surface peut étre directement déduite a partir de données
expérimentales : il correspond au point de charge nulle (PZC), c’est-a-dire le pH auquel la
surface ne présente pas de charge électrique nette (les proportions en = SOHZ ou de =SO” sont
équivalentes). Elle peut étre mesurée par l'interprétation des données de titrage, ou par des
moyens directs, tels que I'électrophorése (Piasecki et al., 2010; Sverjensky, 2005, 2006;
Sverjensky and Sahai, 1996; Tombéacz and Szekeres, 2004).

(a) 2-pK TLM
wﬂjvau W[}:aﬁ Wdlea'
gpO : :
S POH---A" |
I | |
ﬁ L OH : : Diffuse Layer
= i
L o=-----¢ :
Ston; '
ac 2 45 ;
— C, - c,
(b) 1-pK TLM
"Unlaﬁn '«Ifﬁaﬁﬁ ‘-l-"dl*au
ék OH* E E
r.g g C)H SRS fEk : Diffuse Layer
o
P OH i :
£ T L4 1 I
5+ OH : :
E..- ks Ears =]

Figure 1.12 : Représentation schématique des deux approches pour modéliser les
propriétes acides bases des (hydr)oxydes (par analogie avec les sites FES des minéraux
argileux) : a) 2-pK et b) 1-pK (premier cas de figure, équation 1.22). La couche diffuse

est représentée ici selon le Triple Layer Model (TLM) (Piasecki et al., 2010).

Les constantes acido-basiques, Kai, Ka2 et Ku, sont liées au PZC par la relation suivante
(Piasecki et al., 2010; Sverjensky, 2005, 2006; Sverjensky and Sahai, 1996; Tombéacz and
Szekeres, 2004) :

PZC =logKy = %(log K1 —logK,3) (1.24)
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b.  Réactions et constantes de complexation de la surface

Les réactions acido-basiques précédentes sont en réalité un cas particulier des réactions de
sorption des cations M™ en solution (par exemple Yb**, Ni**, ou Cs*). D'une maniére
génerale, les réactions de complexation de la surface s’écrivent de la fagon suivante (Marmier
etal., 1999) :

q = SOH +1M™ + sH,0 © = (S0) M, (OH)T" ™79 4 (s + q)H  (1.25)

OU = SOH sont les sites de surface M™*et = (SO),M, (OH)T" ™97 symbolise le complexe de
surface formé ; s, q, et r sont les coefficients steechiométriques de la réaction.

La constante thermodynamique de la réaction de surface (avec le terme électrique) s’exprime
ainsi (Marmier et al., 1999) :

[=(50)4Csy (OH) T +y(s+@) (_m)

app — q s

K [=SOH]a{M™+}" exp RT 1.26)
5.3.2.3. Comparaison des modeles de complexation de la surface

Le tableau suivant (Tableau 1.5) donne une bréve comparaison des modeles de la
complexation de la surface en termes de nombre des paramétres d’ajustement ainsi que les
avantages et les inconvénients de chacun d’entre eux (Koretsky, 2000).

Tableau 1.5 : Comparaison des modeles de la complexation de la
surface (Koretsky, 2000).

Modéle l”a.rametres Avantages Inconvénients
d’ajustement
CCM CS, Kai, Ka2 Peu de paramétres d'ajustement (3P) Kai, Kq fonction de la force
ionique et de I’électrolyte de
fond
DLM Kai, Ka2 Peu de paramétres d'ajustement (2P) Kai, Kaz fonction de
Kai, Ka2 indépendants de la force ionique I"¢lectrolyte de fond
DDLM C, Kai, Ko Peu de paramétres d'ajustement (3P) Ka1, Kaz fonction de la force
Kai, Ka2 indépendants de la force ionique ionique et de 1’¢électrolyte de
fond
TLM Cl , Cz’ Kai, Adsorption de I’¢lectrolyte de fond peut étre Un grand nombre de
L M A 1
Ko K k" représenté explicitement ; K1, Koo, K, K parametres ajustables (6P)
T indépendants de la force ionique et de la
composition de la solution
TPM Cl, Cz’ K, Adsorption de I’¢lectrolyte de fond peut étre Un grand nombre de
(voire L M représenté explicitement ; Une seule réaction de  paramétres ajustables (8P)
Annexe K.K (dé)protonation ;
A2.7) LM L
Ku, K , K indépendants de la force ionique et

de la composition de la solution ; Distribution
spéciale de la charge de surface
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Cs : capacitances des modéles CCM et DDLM ; C; et C,: capacitances du complexes de sphére-interne
du TLM, du complexe de sphére-externe du TLM, respectivement ; Kai, Ka2: constantes intrinseques
d’équilibre de protonation et de déprotonation, respectivement; Kwm, Ki: constantes intrinséques
d’équilibre d’adsorption de cation et d’anion, respectivement.

5.3.3. Avantages et limites des modeles mécanistes

Les approches mécanistes telles que le modele d’échange d’ions, basé sur une description
thermodynamique, permettent une description plus précise et plus appropriée des interactions
radionucléides-solide par rapport aux approches empiriques (Missana et al., 2008).
Cependant, les modeles d’échange d’ions, dont les paramétres sont obtenus d’une maniére
semi-empirique, ne prennent pas en compte 1’effet de pH des surfaces a charges variables ni la
structure des substrats, et ceci est d’une utilisation et d’une transférabilité limitée dans des
environnements et des systéemes hétérogenes (Koretsky, 2000; Missana et al., 2008).

L’avantage le plus important de modeles de complexation de la surface par rapport aux
approches empiriques (isothermes de sorption, RIP) et semi-empiriques (modéle EK) ainsi
que I’approche échange d’ions est qu’ils ont le potentiel de prédiction dans des systémes
naturels et des domaines d’application plus larges, du fait que les constantes intrinséques des
réactions de complexation (y compris les réactions acido-basiques) sont moins dépendantes
du systeme, offrant ainsi une flexibilité plus grande. Les modeles de complexation de surface
permettent de représenter la charge de surface résultante de la charge des groupes fonctionnels
de surface et des réactions d'adsorption. lls définissent des especes de surface spécifiques, des
réactions chimiques, et des bilans de masse et de charge. Ceci permet une meilleure
compréhension et caractérisation des réactions et des interactions aux interfaces minéraux-
liquides.

5.3.4. Application des modeles mécanistes de sorption

La compréhension du comportement des radioéléments dans les sols et les formations
géologiques est d’intérét considérable dans le contexte des accidents nucléaires et du stockage
de déchets nucléaires. Les formations rocheuses riches en argiles font donc 1’objet de
plusieurs études en Europe pour le stockage profond des déchets radioactifs a vie longue (la
formation du Callovo-Oxfordien en France, la formation argileuse de Boom en Belgique et
celle d’Opalinus en Suisse (Chen et al., 2014).

D’autre part, les sols contaminés par des radionucléides présentent un risque a long terme
pour la santé humaine a travers plusieurs voies d'exposition notamment via la chaine
alimentaire. La décontamination des sols est devenue un besoin de plus en plus important. A
grande échelle, la réduction du prelevement des radionucléides par les plantes en utilisant les
cations compétiteurs contenus dans les fertilisants chimiques, est considérée comme 1’une des
meilleurs techniques de décontamination. La compréhension du comportement des
radionucléides dans la rhizosphére est d’une importance cruciale pour la modélisation de leur
migration et rétention dans les sols, le transfert du sol vers les plantes et donc dans la chaine
alimentaire (Agapkina and Tikhomirov, 1994; Cremers et al., 1988; Ebbs et al., 1998; Zhu
and Shaw, 2000).
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Pour les argiles 2:1, les deux mécanismes de sorption exposés précédemment contrélent
’adsorption des radionucléides (Missana et al., 2009) et des ions compétiteurs (Ca2*, Na*,

K*).

Cette conceptualisation de l'adsorption du Cs par les minéraux argileux est utilisee
actuellement, en particulier pour étudier la contamination d'écosystémes terrestres par les
métaux lourds, le stockage des déchets radioactifs, le traitement des eaux polluées et certaines
procedés industriels (Faure, 1998; Meunier, 2005; Zarzycki and Thomas, 2006).

Cependant, on constate une tres grande diversité parmi les modeles utilisés pour simuler les
propriétés acide-base des minéraux argileux 2:1 et I’adsorption des cations par ces minéraux
(cf. Annexe A.4, Tableaux A.3 et A.4). Cette diversité provient :

Des données utilisées pour calibrer les modéles, principalement les propriétés acide-
base, la densité et les constantes d'acidité des différents types de FES étant inadéquates
pour prédire quantitativement les meilleurs données expérimentales disponibles de
titration acido-basique des FES des minéraux argileux (montmorillonite, illite etc...)
(Bourg et al., 2007),

De I’estimation du potentiel électrostatique de surface des sites des bordures des
feuillets, qui est fonction de plusieurs parametres non mesurables, a savoir : la forme
des feuillets, leur agencement, la composition de la solution, et les densités de charge
des surfaces de bord et basales (Chang and Sposito, 1994, 1996; Kraepiel et al., 1999;
Secor and Radke, 1985; Sposito, 1983; Tombécz et al., 2004),

D'estimations non précises de la surface spécifique des sites des bordures des feuillets
(m? g1), de la densité des sites et des valeurs de pKa «intrinséques» (Bourg et al.,
2007). Des techniques de mesure fiables ont été récemment développées (Tournassat
et al., 2003) et ont été utilisés par Tournassat et al. (2004b).

Les principaux minéraux argileux considérés dans la littérature sont (voir Annexe A.4,
Tableaux A.3et A.4):

7
A X4

La bentonite MX-80 (Wyoming, USA), qui est essentiellement constituée de
montmorillonite (environ 80% de smectite, 15% de quartz, 0.7% de calcite et kaolinite
< 1%). Elle est donc considérée par plusieurs études comme étant une montmorillonite
pure (Bradbury and Baeyens, 2010, 2011; Duc et al., 2005; Duc et al., 2006; Long et
al., 2013; Montavon et al., 2006; Nagy and Kdnya, 2006; Tournassat et al., 2004a;
Tournassat et al., 2009; Tournassat et al., 2004b; Wanner et al., 1996; Wanner et al.,
1992);

La montmorillonite de Wyoming fournie par la Clay Mineral Society (SWy-1 et SWy-
2). Elle provient du méme gisement que la bentonite MX-80 mais posséde des degrés
de substitutions isomorphiques différents, SWy-1 et SWy-2 qui sont largement
utilisees dans la littérature (Baeyens and Bradbury, 1997; Barbier et al., 2000;
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X/
°e

Bradbury and Baeyens, 1997, 2011; Taylor, 1985; Tertre et al., 2006; Tombéacz and
Szekeres, 2004; Wu et al., 2009);

La bentonite FEBEX est constituée d’environ 93% (= 2) de smectite. La phase
smectite de la bentonite FEBEX est en fait constituée par des couches inter-stratifiées
illite-smectite avec un taux de 10-15% d’illite (Benedicto et al., 2014a; Cuadros and
Linares, 1996; Huertas, 2000; Missana et al., 2009; Missana et al., 2014a; Missana and
Garcia-Gutiérrez, 2007; Missana et al., 2014b);

L’illite du Puy-en-Velay (Haute-Loire-France), notée IdP. Il s'agit du minéral argileux
le plus utilisé pour étudier la sorption du Cs. Il en existe 3 types selon la technique de
purification : I1dP1 : 93 % illite et 7% kaolinite ; 1dP2 : 88 % illite et 12% sanidine ;
1dP3 : 74 % illite, 20% kaolinite et 5% calcite.
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IT. CHAPITRE 2 : Matériel et méthodes

1. Caractéristiques du sol étudié

Le sol étudié dans cette étude est le sol d’Auzeville (0-10 cm de profondeur) collecté a la fin
de I’année 2008 par I’Institut National de Recherche en Agronomie de Toulouse (Haute
Garonne, France). Ce sol est classifié comme étant un Luvisol avec une texture limono-
argileuse (fraction argileuse > 35%) selon les criteres de classification de la FAO-UNESCO
(2007). L’échantillon de sol que nous avons utilisé est riche en phosphore (P) en raison de la
fertilisation a long terme de P inorganique réalisée en ce site depuis 40 ans (Colomb et al.,
2007). Le méme sol a été étudié par Devau et al. (2011). Les propriétés de base et la
composition minéralogique de ce sol sont représentées dans le Tableau 11.1. Le taux des
minéraux argileux a été déterminé en affectant les concentrations totales mesurées du Si, Al,
Fe et K dans la fraction argileuse aux compositions chimiques de 1’illite, montmorillonite et la
kaolinite. Les extractions spécifiques ont montré que la goethite est I'nydroxyde de Fe
dominant dans ce sol.

Le taux des minéraux argileux dans le sol d’Auzeville représente environ 83% de la fraction
argileuse (< 2um), avec une prédominance de la kaolinite (35%) et ’illite (34%), tandis que la
montmorillonite représente que 13% de la fraction argileuse. Cependant 1’abondance relative
de la kaolinite, illite et la montmorillonite dans la totalité¢ du sol (fraction < 2mm), est
d’environ 10%, 10% et 4%, respectivement. Le taux de la matiére organique naturelle
(carbone organique) dans le sol d’Auzeville ne dépasse pas 1% (soit 9.8 g kg™! de carbone
organique).

Tableau I1.1 : Propriétés basiques et composition minéralogique du
sol d’Auzeville

Propriétés chimiques

pH (CaCly) 6.53
C organique (g kg™!) 9.82
CEC (cmol kg™ 11.52
Cations échangeables (cmol kg™)
Ca 9.31
Mg 1.22
Na 0.05
K 0.71
Composition minéralogique (g kg™!)
Illite 100
Montmorillonite 39
Kaolinite 101
Goethite 4.9
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2. Caracteristiques de la plante utilisée

La plante utilisée est le ray-grass anglais (Lolium perenne L.) qui est une plante vivace de 20-
60 cm, glabre, a souche fibreuse émettant des tiges dressées ou ascendantes, aux feuilles trés
allongées, a pointe aigué de couleur vert foncé (http://www.prairies-gnis.org/pages/rga.htm).
Cette plante est assez tolérante au froid et aux excés d’cau, elle est résistante a plusieurs
champignons pathogénes et maladies, sa culture est rapide et facile, d’ou I’intérét de son
utilisation. De plus le ray-grass, comme plusieurs graminées, est considéré comme une espece
moyennement accumulatrice de Cs comme le montre la figure suivante :
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Figure 11.1 : Concentration de Cs accumulé dans la plante et Cs total éliminé apres
6 h d'exposition & 20 mL de 10 umol de CsCl radiomarqué (les barres d’erreurs
représentent la déviation standard de la moyenne ; "Taxa number" représente le

numeéro taxonomique des différentes especes de plantes, 10 =ray-grass).

3. Etudes expérimentales de la disponibilité du Cs
3.1. Prétraitement du sol

Des échantillons de sol ont éte incubés a la capacité au champ (de rétention d'eau) (0,31 g/g
de sol sec) pendant de 21 jours avec une solution de composition suivante: Ca(NO3)2 = 2mM,
KNO3 = 2mM, MgSO4 = 1mM, Na:FeEDTA = 25 uM, H3BOz = 10 uM, MnCl2 = 2 uM,
ZnSO4 = 1 puM, CuCl2.5H20 = 1 pM, and NaoMoOs; = 0.05 pM. Cette étape de
condionnement a été adoptée afin d'atteindre les conditions d'équilibre, de négliger les
variations chimiques possibles causés par l'augmentation de l'activité microbienne qui est
généralement observée apres le mouillage des sols séchés a l'air.
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3.2. Expérience de sorption en réacteur fermé

Jiai utilisé des réacteurs fermés (batch) afin d’évaluer la cinétique et I’isotherme de sorption
du Cs pour le sol d’Auzeville. Ceci en variant le temps de contact entre le sol et la solution
contaminée (cinétique) et la concentration initiale de celle-ci (isotherme). Le principe de ce
test consiste a exposer une quantité connue de sol a une quantité connue d’une solution
contaminée. Cette solution dite « nourrice » est composée d’une « matrice » (NaCl, KClI,
CaCl, ou autre), de Cs stable (sous forme de CsCl) et de Cs radioactif (**'Cs). Ce dispositif
permet également de quantifier la fraction du Cs fixée de maniere réversible. Pour cela deux
méthodes ont été utilisées :

e Celle du batch classique : plusieurs extractions (désorption) successives sont mises en
ceuvre, pour lesquelles la séparation s’effectue par centrifugation et filtration
d’aliquotes prélevés au moment voulu,

e Celle du batch infini : la désorption est effectuée par une phase liquide suffisamment
grande pour étre considérée comme infinie, exempte du radionucléide, ou le solide est
séparé de la solution par I’utilisation d’un sac a dialyse en cellulose.

3.2.1. Expériences en batch classique
3.2.1.1. Dispositif expérimental

Apres la mise en contact du sol avec la nourrice, ces deux phases sont séparées par
centrifugation, la solution surnageante est ensuite prélevée et analysée. La différence des
concentrations du radionucléide dans les solutions initiale et finale permet alors de déterminer
la quantité adsorbée. Le coefficient de distribution solide-liquide Kq (L kg™) est calculé en
utilisant la formule suivante :

_ [RN]ini=[RN]fin V
Ka = [RN]fin m

(IL1)

OU [RNJini correspond a la concentration initiale du RN dans la solution contaminée (Bg L), [RN]an a la
concentration finale (en équilibre) du RN en solution (Bq L), m/V est le ratio de suspension ou solide/liquide
(kg L) et Kq est le coefficient de distribution (L kg™).

Premierement, une seérie de batch a différents temps de contact a été realisee afin de
déterminer le temps nécessaire a la mise en équilibre de la reaction de sorption. Les durées de
2 heures, 48 heures et 15 jours (360 heures) ont éteé choisies pour effectuer ce test. Ce test
cinétique a été réalisé avec une matrice CaClz 0.01 M, et avec deux concentrations initiales de
Cs: faible [Cs]in=2.5-10° M, et forte [Cs]in=1-10* M. Le ratio m/V utilisé dans les
expériences de sorption est de 1/5 (kg L™Y).

Trois extractions (désorptions) successives d’une heure et une quatriéme sur une durée d’1
semaine ont été également réalisées avec une solution 0.01 M KCI. Le coefficient de
distribution Kg (L kg?) de I’étape de désorption est calculé en utilisant 1’équation 11.1 dans
laguelle [RN]ini et [RN]sin correspondent respectivement aux concentrations du Cs dans la
solution en debut et apres les trois désorptions successives.
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Par la suite, des isothermes de sorption ont été effectuées (temps de contact =48h) en variant
la concentration initiale de la solution contaminée. Une large gamme de concentration initiale
en Cs a été considérée : de 10® M a 102 M. Ces expériences ont été réalisées en utilisant le
radio-isotope *’Cs dans des matrices de KCI et CaCl, 0.01 M. L’excés de proton lié a
I’utilisation de cette solution a été neutralisé par de la soude jusqu’a revenir au pH de
référence des solutions utilisées. Une seule extraction d’une heure avec de 1’eau ultra-pure a
été éfféctuée pour chaque condition. Le rendement de la désorption peut étre calculé a partir
de la différence de 1’activité initiale et résiduelle du radionucléide sur le solide.

Pour chaque condition Cs, un triplet de tubes et un blanc a été préparé.

3.2.1.2.  Protocole expérimental

A température ambiante (22+2°C), dans chaque tube (flacons Polycarbonate, PC) ont été
introduits 3 g de sol sec et 15 mL de solution de KCI et CaCl, 0.01 M (ratio solide/liquide =
1/5 kg L) dans lesquelles le Cs stable et/ou le Cs radioactif a (ont) été préalablement
ajouté(s) de maniére a avoir les concentrations en Cs souhaitées (activités connues). La
répartition du sol dans les batch est réalisée par pesée a chaque étape : pesée des flacons vides
/ flacon + sol / flacon + sol + solution, afin de connaitre exactement le ratio m/V. Les activités
volumiques étaient égales & 6000 Bq mL* et 2000 Bq mL™ pour les concentrations initiales de
10® M et comprises entre 10° et 102 M respectivement afin de tenir compte de la non
linéarité de I’isotherme de sorption et des limites de détection pour 1’analyse par spectrométrie
Gamma. Pour la condition la plus concentrée (=107 M), deux étapes de sorption successives
ont été réalisée afin de tenter de saturer la capacité d’échange totale du sol sans trop modifier
la force ionique initiale de la solution de contamination. Les concentrations de ces solutions
sont déterminées le plus précisément possible pour chague nouvelle solution préparée a partir
de la détermination des activités mesurées par analyse spectrométrie Gamma. Les tubes sont
fermés hermétiquement et agités pendant la durée de I’expérience (400 cycles/min, dans une
enceinte thermostatée a 22+2°C, a I’abri de la lumiere) de telle fagon que le sol soit maintenu
en suspension homogeéne dans les tubes.

Puis le solide (culot) est séparé de la phase liquide (surnagent) par centrifugation a 10 000g,
pendant 20 min, puis filtration (filtre en PES a 0.2 um). Les culots de sol sont remis en
suspension dans les matrices (KCl et CaCl, 0.01 M), avec (dans le cas des sorptions
successives a la concentration initiales de 102 M) ou sans Cs (désorptions successives). Les
flacons sont a nouveau mis en agitation dans les mémes conditions que 1’étape précédente.
Ces deux derniéres étapes sont reproduites autant de fois que nécessaire notamment pour les
désorptions successives. Une mesure de la teneur en eau résiduelle des échantillons de sol est
effectuée a chaque étape afin d’établir un bilan de 1’activité extraite et encore présente dans le
tube apres chacune des étapes.

Deux aliquotes de surnageant sont extraits de chaque tube. Le premier de 5 mL (mis dans un
flacon de scintillation liquide, SL, verre pré-pesé) sert a 1’analyse de I’activité finale par
spectrométrie Gamma. Le deuxiéme est stocké dans un flacon téflon polypropyléne (pp) dont
1 mL est prélevé et dilué 10 fois avec HNO3 2% en vue des dosages des éléments majeurs a
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I’ICP-AES. Le pH des solutions extraites est mesuré dans ces flacons a 1’aide d’un pH-metre
(pH 780, Metrohm) calibré a température ambiante (22+2°C).

Le coefficient de distribution Kq du Cs entre la phase solide et liquide est déterminé apres
chaque étape en comparant les différentes activités mesurées en solution.

L’adsorption du Cs sur les parois des tubes a été estimée comme inférieure a 2% de 1’activité
totale introduite dans le tube, ainsi elle a été négligée dans les calculs du Kg.

3.2.2.  Experience de sorption en batch avec sac a dialyse

Le principe de cette méthode basée sur la mise en ceuvre d’un scénario de « batch infini »
dans lequel la désorption du césium peut étre effectuée dans un grand volume de phase liquide
plus ou moins constant, et essentiellement d’activité nulle en radiocésium (**'Cs) (Valcke,
1993). De tels conditions aux limites peuvent étre réalisées expérimentalement par un
équilibre dialytique entre 1’échantillon de sol et la solution contenant des cations compétiteurs
du Cs. Ceci génere un maintien continu du flux de désorption du Cs a partir du sol, vers la
phase liquide presque exempte de Cs. L’expérience est généralement réalisée dans des
solutions d’extraction diluées (mM de KCI1, NH4ClI, CaCl,), et en utilisant des membranes de
dialyse.

3.2.2.1. Dispositif expérimental

Dans cette méthode une quantité de sol donnée est introduite dans un sac & dialyse en
cellulose régénérée de 10 kDa de fagon a avoir une suspension homogene, et le tout est plongé
dans un tube contenant une solution d’extraction diluée. A des intervalles de temps
intermittents, le processus de désorption est suivi par la mesure de ’activité du Cs dans la
solution d’extraction résiduelle, qui est aussitot remplacée par une solution identique fraiche,
exempte de Cs. Cette procédure peut étre répéter autant de fois que voulu, jusqu’a obtenir des
concentrations de Cs désorbé stables (plateau). Le rendement de la désorption peut étre alors
calculé a partir de la différence de I’activité du radionucléide sur le solide initiale et
résiduelle.

La présence d’un compartiment supplémentaire dans le batch avec sac a dialyse (la membrane
induit un phénomeéne cinétique de diffusion) fait que la différence entre la concentration
initiale et la concentration mesurée en solution ne représente pas la concentration effective
sorbée sur le solide. Ainsi, on définit un coefficient de distribution solide-liquide apparent
Kq? (L kgl), qui peut étre calculé en utilisant I’'Eqn. 11.1.

3.2.2.2.  Protocole expérimental

Des membranes a dialyse (Spectra/Por 7 ; 10 kDa ; 18 mm en cellulose régénéré) ont été
préalablement coupées (13 cm) et ont été trempées 3 fois 24 h dans de I'eau UHQ.

Cette expérience a été effectuée avec deux conditions de contamination : [Cs]ini = 1.17-10%
(£10%) (noté Cs4batch) et 1.02-102 (+10%) mol kg™ de sol sec (noté Cs2hach). Concernant la
matrice utilisée, c’est une solution nutritive simplifiée mais pauvre en K, nommée « low
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Kbatch » de composition suivante : 2 mM Ca(NOz)z, 0.75 mM MgSOs4, 0.5 mM H3PO4, KCI
10pM.

Les 2 conditions de contamination du sol d’Auzeville par le Cs (2 concentrations) ont été
choisies pour avoir des conditions de comportement contrastées en lien avec la distribution du
Cs adsorbé sur les différents types de sites de fixation de la phase solide, notamment les
argiles. De plus, la composition de la matrice (solution low Kpatch) a été choisie afin d’avoir
des conditions similaires a I’expérience réalisée en rhizotest (mesure de la biodisponibilité
(voir plus loin). Cette modalité a été adoptée afin de déduire I’efficacité de chaque dispositif a
remobiliser le Cs dans le but de comparer la disponibilité physico-chimique et la
biodisponibilité du Cs dans le sol d’Auzeville.

Environ 3 g de sol d’Auzeville humide (soit 2 g de sol sec) préalablement contaminé est mis
en suspension dans un sac a dialyse (15 mL). L’homogénéité des prélévements et la valeur du
ratio m/V ont été vérifiées par pesée d’un aliquote (en triplicata) aprés séchage a 105°C dans
une étuve. Ensuite, le sac de dialyse est plongé dans un tube PC (50 mL) contenant 35 mL de
la solution d’extraction (solution low Kbach) aprés fermeture avec des pinces en
polypropylene. Le volume total de la phase liquide est alors de 50 mL, soit un ratio
solide/liquide total de 4/100 Kg L™ environ. Le systéme a été laissé a équilibrer durant 24h,
puis le sac a dialyse est rapidement rincé a 1’eau UHQ puis transféré dans un nouveau tube PC
contenant environ 35 mL de la solution d’extraction fraiche. Cette étape est répétée 4 fois, et
une derniere extraction a été réalisée avec une durée de 17 jours (soit 411 h). Pendant la durée
de I’expérience les batch contenants les sacs a dialyse ont été placés dans une enceinte a
22+2°C sur une table oscillante a environ 200 oscillations/min.

Le suivi des masses (par pesée) et des activités (par spectrométrie Gamma) initiales, finales et
résiduelles dans chaque compartiment (intérieur et extérieur du sac a dialyse) et a chaque
étape intermédiaire, permet de calculer un fractionnement solide/liquide apparent a chaque
étape de désorption.

3.3. Expérience de sorption en réacteur ouvert

Afin de mieux caractériser la cinétique des processus d’interaction entre les phases solide et
liquide des expérimentations en réacteur ouvert (i. e ce type de réacteur est traversé par un
flux constant de solution, il est donc ouvert au transfert de masse avec le milieu extérieur)
parfaitement agité a flux continu ont été réalisées. Ainsi un échantillon de sol est mis au
contact avec une solution contenant une concentration connue de Cs. Dans un réacteur ouvert
parfaitement agité, la composition de la solution est, a tout instant, homogéne dans tout le
volume du réacteur et identique a la composition de la solution qui sort du réacteur.

La Figure 11.2 illustre le principe d’un essai réalisé en réacteur ouvert de volume V. Cet essai
comporte trois phases :

> Phase | : pré-équilibrage entre le solide et la matrice (solution exempte de Cs): injection
de la matrice a débit constant (Q) jusqu’a I’obtention d’un régime d’écoulement

62



CHAPITRE Il : Matériel et méthodes

permanent de la solution. Le temps de s€jour du traceur de I'écoulement (ou de I’eau) dans
le réacteur est égale a ts=V/Q.

Phase I1 : sorption : le Cs (présent dans la nourrice) est injecté a 1’entrée du réacteur a une
concentration donnée Co. Les variations de sa concentration en sortie (collecteur
d’échantillon + analyse spectrométrie Gamma) sont suivies en sortie de réacteur. On
considere que la phase de sorption atteint un point d’équilibre de régime quand le rapport
C(t)/Co devient constant. On peut alors stopper d’injecter le Cs.

Phase Il : désorption : apres atteinte du régime permanent, a ts, la matrice (exempte de
Cs) est a nouveau injectée : la concentration de la solution d’entrée est alors ramenée
instantanément de C(ts) = Co a C = 0. Cette phase permet de caractériser le taux de
réversibilité des processus impliqués pour un temps de séjour de la solution dans le
réacteur. On arréte la phase de désorption quand le rapport C(t)/Co de la solution tend vers
0 (tr).

Phase I Phase 11 Phase 111
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Figure 11.2 : Principe de fonctionnement du réacteur ouvert
parfaitement agité : allure des courbes de percée obtenues pour un
traceur inerte de |’écoulement (ex. Cl) et pour un soluté réactif (ex. Cs).

On peut observer une déviation plus ou moins importante des courbes de percée du Cs par
rapport a celle d’un traceur de I’écoulement (i.e. qui ne subit pas de réaction chimique en
solution et n’interagit pas avec la phase solide). La déviation de la courbe de percée dépend
des conditions opératoires et des mécanismes mis en jeu (ex. variations du temps de sejour de
la solution dans le réacteur (Q) ou de sa concentration en Cs).
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Qualitativement, la comparaison du temps de sejour du traceur dans le réacteur (ts) et temps
caractéristique de la réaction trac permet de vérifier 1’hypothése de 1’équilibre
thermodynamique de la réaction de sorption (Cs-sol) :

= Sits >> treac, alors cette hypothese est vérifiée. Le temps de contact entre le solide et le
Cs est suffisant pour atteindre 1’équilibre thermodynamique,

= Sits = treac, alors cette hypothése n’est pas vérifiée. L’allure de courbe de percée
dépend de la cinétique de la réaction de sorption, = conditions de la mise en évidence
de la cinétique de réaction,

»  Sits << treac, alors cette hypothése n’est pas vérifiée. Le temps de contact entre le
solide et le Cs est insuffisant pour atteindre I’équilibre thermodynamique. Dans ce cas,
la courbe de percée du soluté se rapproche de la courbe de percée d’un traceur de
I’écoulement.

Quantitativement, les surfaces comprises entre les courbes de percée adimensionnelles
(VIV=f(C(t)/Co) du Cs et celle d’un traceur inerte correspondent a la quantité du Cs fixée (As)
et désorbée (Adg), respectivement en phases de sorption et de désorption. Si la surface Aq est
inférieure a As, soit une part de la sorption est irréversible, soit la restitution du Cs se fait a
une concentration inférieure a la limite de détection. Le calcul d’un bilan de masse permet de
déduire la quantité fixée et celle désorbée au cours de deux phases de sorption et de
désorption, respectivement. Ainsi on peut définir un taux de restitution (Tr) de Cs qui est peut-
étre décrit comme suit :
T (%) = 2a (IL.2)
As

La courbe de percée de 1’écoulement de I’eau ou d’un traceur inerte pour un réacteur ouvert
parfaitement agité a flux continu, est régie par les équations hydrodynamiques suivantes pour
les étapes de sorption et de désorption, respectivement :

cw _ . _Q

= 1 —exp( ” t) (IL.3)
c®) _ _ 0

. = exp( ” t) (I1.4)

Ou : C(?) : la concentration dans le réacteur (M) a ’instant ¢ (h), Cy: la concentration de la solution d’injection
(M) a ty, C; : la concentration initiale dans le réacteur de la phase de la fin d’injection (M) (C;=Cy a 1’équilibre),
O : débit d’injection (mL h'"), V. : le volume du réacteur ouvert (mL).

3.3.1. Dispositif expérimental

Le réacteur est un cylindre en polycarbonate transparent de volume total V, de 33.5 mL dans
lequel sont placés généralement 3.5 g de sol (fraction granulométrique <2 mm) en suspension
dans une solution donnée, soit un rapport solide/liquide de 1/10 kg L™. 1l est composé de
plusieurs piéces (tronc principal fermé par 2 couvercles munis de connecteur de
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chromatographie), est equipé de deux filtres en polycarbonate de 5um (en entrée et en sortie)
maintenant le solide dans le réacteur (Figure 11.3).

Tronc principale

Couvercles

Pince de ’agitateur

Capillaires longs vers le
haut/bas pour la connexion
« E/S » de électrovanne Rehausseur

Valet en liege

Figure 11.3 : Réacteur a flux ouvert fixé verticalement sur [’agitateur
a bascule.

Le montage expérimental utilise (Martin-Garin et al., 2003) comprend en plus du réacteur
ouvert 4 principaux systéemes a savoir (Figure 11.4):

* Un systéme d’alimentation, a débit constant, constitué de plusieurs pompes de qualité
chromatographique,

* Un systéme d’injection (vannes) permettant la maitrise des variations de concentration
d’¢éléments en entrée du réacteur,

* Un systéme d’agitation a bascule, évitant I’altération de la surface des particules de sol
par abrasion dans le réacteur,

* Un systeme d’inversion de flux permettant le décolmatage des filtres d’entrée et de
sortie du réacteur permettant de travailler sur des durées d’expérimentation longues.
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Figure 11.4 : Montage expérimental permettant de fonctionner le réacteur a flux ouvert
parfaitement agité a flux continu. Ce dispositif se compose entre autres (de droite a gauche) :
d’un agitateur a bascule accueillant le réacteur, d 'un automate de chromatographie
regroupant les pompes d’alimentation, différentes vannes (ex. inversion de flux, commutation
de voies) et des capteurs physico-chimiques, de collecteurs de fractions.

En plus de ces systémes, le montage expérimental comprend un certain nombre d’outils
permettant le suivi en continu de paramétres physico-chimiques (ex. température, pH,
conductivité de la solution), la prise d’échantillons a la sortie du réacteur, l'acquisition de
données et le pilotage des différentes vannes multivoies.

3.3.2.  Protocole expérimental

Le conditionnement du réacteur s’effectue plusieurs jours avant la phase de sorption, afin de
tester le réacteur et son équipement et de pré-équilibrer le sol avec la solution (matrice) qui va
étre utilisée. Elle permet de vérifier : 1’étanchéité du réacteur et du circuit, I’absence de
colmatage et de percage des filtres, et le bon fonctionnement de 1’ensemble du dispositif (les
¢lectrovannes, le collecteur d’échantillons). Apres I’étape de conditionnement, le réacteur doit
étre fixé sur I’agitateur a bascule. Le réacteur est connecté en bas et en haut a 1I’électrovanne
par des entrées/sorties (E/S) de couleurs différentes (Figure 11.4).

Des tests de vérification du bon fonctionnement du dispositif ont été réalisés avec un ratio
solide/liquide = 1/10 kg L du sol d’Auzeville. Ces tests ont permis d’identifier des
problémes de mise en suspension (sol collé aux parois du réacteur) et de colmatage des filtres
en raison de la texture limono-argileuse de ce sol, méme aux faibles débits. Ainsi, la quantité
de sol introduite dans le réacteur a été réduite a 0.8 g, ce qui correspond a un ratio m/V
d’environ 0.24/10 kg L. Un premier débit d’injection a été fixé a Q=20 mL h, soit un temps
de sejour moyen de I’eau dans le réacteur ts=1.75h (105 min), inférieur au temps nécessaire a
la mise en équilibre thermodynamique de la réaction de sorption Cs — sol d’Auzeville, teq
(=48h, donnée réacteur fermé). Un deuxiéme débit Q=5 mL h’, soit t;=17h, a également été
testé afin de se rapprocher au mieux du temps nécessaire a atteindre un équilibre (t),
conditions de mise en évidence de la cinétique de réaction, tout en assurant le bon
fonctionnement de 1’ensemble du dispositif.
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La nourrice a été préparée le jour méme de son injection dans le réacteur (phase sorption).
Dans notre étude, la concentration de Cs initiale injectée dans le réacteur est Co=5.67-10° M.
La matrice utilisée est la solution d’extraction low Kbpatch Utilisée dans le dispositif batch avec
sac a dialyse, de composition suivante : 2 mM Ca(NOs3)2, 0.75 mM MgSQOs, 0.5 mM H3POs,
KCI 10pM.

La concentration du Cs dans la nourrice (Co) correspond a la concentration théorique de Cs
dans la solution a 1’équilibre avec le sol d’Auzeville, initialement mise en contact (48h) avec
une solution dont la concentration initiale [Cs]ini=3.9-10* M (condition Cs4uatch : faible
concentration de Cs dans le dispositif batch avec sac a dialyse) obtenue par calcul avec I’aide
du modéle développé dans le cadre de cette étude (cf. CHAPITRE 111, Cherif et al. (2017)).
La concentration théorique du Cs adsorbé pour cette condition (Cs4batch) est de 1.17-10* mol
kgl

En particulier, le choix de Co a été adopté de facon a mettre éventuellement en évidence des
mécanismes de sorption en lien avec les différents types de sites de fixation du Cs sur la phase
solide (en termes d’affinité et/ou de cinétique), notamment les argiles. La solution
d’extraction low K pach @ €té utilisée afin de permettre une comparaison plus explicite et
exhaustive entre les deux dispositifs permettant I’étude de la réversibilité de la sorption du Cs
sur le sol d’Auzeville.

4. Etude expérimentale de la biodisponibilité du Cs

L’étude de la biodisponibilité de Cs dans le sol est réalisée dans le dispositif rhizotest qui est
un test de biodisponibilité normalisé (1ISO16198, 2015) dont les conditions ont été adaptées
aux besoins spécifiques de 1’expérience. Rappelons que la plante utilisée est le raygrass
anglais (Lolium perenne L.). Le sol d’Auzeville est artificiellement contaminé en Cs (stable et
radioactif). Les modalités de 1’expérience et le nombre de répétition pour chaque condition

sont regroupés dans le tableau suivant :

Tableau 11.2 : Modalité de [’expérience de biodisponibilité -

rhizotests.
Conditions [Cs]ini [Cs]ini t1=1 sem. t3 = 3 sem.
d’exposition g kgl M Sonnu* Ray-grass® Sonnu® Ray-grass
_ 1.23-10*  4.1-10*
Cs4rhizotes (15.3%) (15.3%) 3 3 3 3
102 102
Cs2rmimoes 100,107 3.5:10 3 3 3 3

(#5.3%)  (+5.3%)

“sol nu= rhizotest sans plante ; SRay-grass= rhizotest avec plante
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Les écarts types des concentrations initiales du Cs présenté dans ce tableau correspondent aux
incertitudes des mesures cumulées des différentes activités initiales et finales, qui sont
estimées a £5.3%.

Comme dans le cas des dispositifs précédents, les mémes conditions de contamination du sol
d’Auzeville par le Cs (2 concentrations) ont été utilisées pour tenter d’observer des
comportements contrastés en lien avec la distribution du Cs adsorbé sur les différents types de
sites de fixation de la phase solide, notamment les argiles.

La durée d’exposition d’un tapis racinaire de raygrass est une semaine. Les parties hautes du
dispositif (tapis racinaires) sont préalablement mis en état de carence en K (pendant la phase
de pré-culture des plantules en hydroponie) afin de maximiser les performances d’exsudation
(augmentation biodisponibilité) et de prélévement.

Deux modalités d’exposition liées a la plante ont été choisies : la couche de sol est exposee
soit a un seul tapis (durée d’exposition du tapis racinaire : 1 semaine), soit successivement a 3
tapis (3 X 1 semaine), afin de tenter d’exploiter au mieux la fraction disponible du Cs de
maniere. Au total, 24 rhizotests complets ont été réalisés.

Le test est conduit en chambre de culture (Weiss SGC120) programmée avec un cycle de 8h
jour/12h nuit, aux tempeératures respectives de 22/20°C, une humidité relative de 60%, et un
éclairement de 150 pmol m2 s,

4.1. Dispositif expérimental

Le rhizotest se compose de 3 parties principales : la partie haute contient la plante, la partie
intermédiaire contient la couche de sol, et la partie basse contient la solution comme le montre
la Figure 11.5.

Les racines et les graines ainsi que la partie aérienne des plantes sont séparées par des grilles
métalliques de 1 a 2 mm d’épaisseur. Les 3 parties du rhizotest sont séparées mecaniquement
par des toiles en nylon (maille de 20um) qui assurent la continuité et le transfert des flux
d’eau et des ¢léments chimiques entre ces différentes parties. Les toiles doivent étre bien
tendues. Le pot contenant la solution nutritive, pauvre en K (pour maximiser les
performances d’exsudation et du prélevement), assure le maintien du bon fonctionnement et la
nutrition des plantes ainsi que I’humidification par capillarité.
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Anneau PVC gris clair
=>maintien grilles
Anneau PVC gris clair . Partie haute
et

anneau PVC gris foncé
=>maintien mb

Membrane nylon

Grille 2mm (au dessus des graines)

Grille 1 mm (support graines)
Racines (entre mb et grille 1Tmm)

(20 pm) =
Partie
Couche de sol (2-3 mm) ~ intermédiaire
mb nylon 20 yM
(humidification
par capillarité) -  Partie basse
LeinaZe o savadi Solution nutritive (humidification
o— Et nutrition plante) _

Figure 11.5 : Représentation schématique du dispositif expérimental rhizotest.
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4.2. Protocole expérimental
4.2.1. Phase de préculture

Cette phase est réalisée sur la partie haute du dispositif (cf. Figure 11.6). Le dispositif utilisé
pour la premiére étape, est congu pour permettre aux semences de germer et aux plantules de
se développer en hydroponie afin de former un tapis racinaire dense et plan.

1.5 g de graines de ray-grass sont apportés par rhizotest (quantité optimales déterminée a la
suite de tests préliminaires). Les rhizotests sont placés sur 2 épaisseurs de tissu non tissé (ou
sopalin) imbibé de solution nutritive assurant une bonne humidité des graines, dans un bac
couvert et placé a I’obscurité pendant 7 jours, temps nécessaire a la germination et pour
débuter la croissance.

Puis les dispositifs sont placés en condition hydroponique sur le dispositif représenté dans la
Figure 11.6. Du matériel d’aquariophilie (bulleurs céramique, tuyaux PVC et pompes) est
utilisé pour assurer un bullage de la solution chaque jour pendant 1h.

grille

support

Solution nutritive

. o I" . “ ‘ ,,l.‘..:~
00 00 0
s I ? @

IBac oris 60°40 ¢m Bulleur céramique 15 cm

‘

Figure 11.6 : Phase de préculture en rhizotests en milieu hydroponique.

La solution nutritive est un milieu complet classique type Hoagland/2 (Hoagland and Arnon,
1950) (dilué 2 fois). On fabrique le volume de solution voulu en apportant un volume donné
de solutions meres concentrées 1000 fois de chaque sel (macronutriments) ou ensemble de
sels (micronutriments). La composition finale de la solution est la suivante : 2 mM Ca(NO3)2,
0.75 mM MgSOs, 9.25 UM H3BOs3, 3.6 UM MnSO4, 3 uM ZnS04, 0.79 uM CuSOQOas, 74 nM
(NH4)6M07024, 500 uM H3PO4, 3mM KCI et 10 uM FeEDTA avec 3.5 mM MES (acide béta-
morpholinoéthanesulfonique, tampon pH=5.8). Les rhizotests sont laissés sur cette solution
pendant 10 jours aprés sortie de 1’obscurité.
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Les plantules sont ensuite placées en carence potassique pendant 5 jours pour obtenir la
physiologie désirée. Pour ce faire les rhizotests sont transférés sur une nouvelle solution
nutritive pour ne pas apporter de K au-dela de 10 pM, nomme « low Kihizotest » de composition
suivante : 2 mM Ca(NO3)2, 0.75 mM MgSOQg, 9.25 uM H3BO3, 3.6 uM MnSOs, 3 UM ZnSOs,
0.79 UM CuSO4, 74 nM (NH4)6M07024, 0.5 mM H3POs4, 0.5 mM, 10uM KCI et 10 uM
FeEDTA avec 3.5 mM MES.

La composition de la solution nutritive low Krizotest €5t modifiée par rapport a la norme. Pour
se faire on se base sur la solution nutritive utilisée pour la mise en carence en ne gardant que
les éléments nutritifs nécessaires a la survie des plantes (macronutriments) et en diminuant la
quantité de phosphore : 2 mM Ca(NOs)2, 0.75 mM MgSO4, 50 uM HzPO4, 10 uM KCI.

A T’issue de la préculture et de la phase de mise en carence, 3 rhizotests sont prélevés afin de
mesurer la biomasse et le statut K des plantes avant exposition. Cette phase sera détaillée par
la suite.

4.2.2. Conditionnement du sol

Du sol préalablement tamisé & 2 mm et séché a été fourni par I'NRA de Montpellier (UMR
Eco&Sols). En raison de la texture et le taux d’argiles dans le sol d’Auzeville et afin d’éviter
éviter qu’il y ait trop de poussiéres qui pourraient étre inhalées aprés contamination au **’Cs,
la teneur en eau du sol doit étre comprise entre 8 et 10% pour pouvoir étre manipulé
facilement et réparti de facon homogene et reproductible dans les différents dispositifs
expérimentaux. Pour obtenir une couche de 3 mm, environ 26 g de sol humide sont
nécessaires, soit environ 24 g de sol sec. Environ 290 g de sol sec ont été utilisés par chaque
condition de contamination, soit 12 rhizotests.

Le sol a été contaminé & ’aide d'une solution contenant du Cs stable et du **’Cs. Comme
indiqué auparavant, deux concentrations de Cs initiales ont été utilisées : 4.1-10“% M et 3.5:1072
M, qui ont conduit a I’obtention de deux lots de sols contaminés a hauteur de 1.23-10™* et
1.05:102 mol kg™ de sol sec, respectivement, en admettant que la totalité du Cs est adsorbée
par le sol. L’activité spécifique ciblée grace aux activités spécifiques de ces solutions (environ
6700 Bq mL™) est 2000 Bq g* de sol sec.

La contamination (Figure 11.7) a été réalisée par dépdt, goutte a goutte, d’un volume connu
de chaque solution (10 mL) sur une masse connue de sol humide (représentant environ 54 g
de sol humide, soit 50 g de sol sec), répartie de fagcon homogéne dans un cristallisoir en verre.
Cette opération a été répétée autant que nécessaire pour obtenir une masse de sol suffisante a
I’ensemble des expérimentations prévues (soit 2 lots de 290 g de sol sec). Environ 1 g de sol
est prélevé a chaque étape et pour chaque condition pour estimer la teneur en eau initiale.

Le lot de sol ainsi constitué est laissé sous hotte aspirante afin qu’il puisse sécher jusqu’a une
teneur en eau résiduelle de 8 a 10%. Le lot est alors mélangé afin de tel sorte a assurer son
homogénéisation. Des aliquotes de sol sont finalement prélevées afin de Vvérifier
I’homogénéité du lot. La contamination du sol peut étre considérée assez homogene sur les
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couches de sol puisque I’incertitude de la [Cs]ini = £3% en moyenne pour les 2 conditions
testees.

Figure 11.7 : Phase de préparation et de contamination des lots de sol.
4.2.3. Phase d’exposition au sol

Dans les parties intermédiaires des rhizotests, une couche mince de sol contaminé (= 3 mm)
est placee dans la partie basse du dispositif (Figure 11.8).

Figure 11.8 : Photos de la partie intermédiaire de rhizotests avant et
apres remplissage de sol.

Les parties hautes ont été réparties de maniére aléatoire sur les rhizotests aprés avoir
sélectionné le lot le plus homogéne possible sur des critéres visuels (parties aériennes et tapis
racinaire).

Un volume de 850 mL de solution a apporté dans chaque pot. Les parties hautes et basses des
rhizotests sont mises en contact pendant 7 jours (Figure 11.9). Pour les rhizotests conduits
pendant 3 semaines (3 X 1 semaine, analyse du sol en t3), un échange de parties hautes est
réalisé a la fin de la 1° (t1) et de la 2°™ semaine.
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Figure 11.9 : Schéma et photo d’un rhizotest complet.

Les dispositifs sont pesés chaque jour (t1) ou tous les 2 jours (t3) afin de suivre de maniére
réguliere les pertes en eau (évaporation du sol + évapotranspiration des plantes). Les pertes
mesurées sont compensées avec de la solution nutritive fraiche (low Krizotest Sans les
macronutriments).

Trois rhizotests par condition ont €té laissé€s sans plantes et couverts d’une partie haute vide
pour simuler I’effet occultant de la biomasse afin de servir de témoin.

4.3. Echantillonnages et analyses
4.3.1. Tapis racinaires

Une photographie des tapis racinaires par transparence a travers la membrane est réalisee
avant chaque déploiement sur les rhizotests de fagcon a pouvoir évaluer le pourcentage de
recouvrement, c’est-a-dire la surface potentiellement active pour I’absorption (Figure
11.10.a). Cette analyse ne permet pas de faire une quantification tres précise car la
transparence de la membrane n’est pas totale et les racines ne sont pas colorées, ce qui peut
rendre difficile la détection des zones non colonisées ou peu colonisées. La vision par
transparence de la grille basse montre les zones non couvertes par des racines. Les parties non
couvertes par les racines sont coloriées en noir sur les photos de sorte d’avoir un contraste net
(Figure 11.10.b). Les photos coloriées sont ensuite analysées avec le logiciel ImageJ et plus
particuliérement son outil d’analyse de particules. Pour ce faire, sur chaque photo, la zone du
rhizotest est isolée par I’outil de sélection adapté, la photo est ensuite transformée en noir et
blanc. Les paramétres de 1’outil de seuil (threshold) sont ensuite modifiés de telle sorte a
obtenir un contraste optimisé entre le fond blanc et les taches noires (soit les taches coloriées
soit le fond intégral lorsqu’il s’agit de mesurer la surface totale, Figure 11.10.c). L’outil
d’analyse de particules est ensuite appliqué. On obtient un dessin des particules numeérotées
(Figure 11.10.d) et le tableau d’analyse correspondant, ce qui permet d’enlever les taches
parasites. Au final on obtient une valeur de surface non couverte par les racines (surface
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noire) et une valeur de surface totale. Le rapport des 2 permet de calculer le % de surface de
rhizotest non couvert.

11.10.a

11.10.b

[} &
0.\\ ’ D‘ . @®@® 0 % °
’ : .’. & %g @£®
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Figure 11.10 : Procédure d’analyse des surfaces non occupées par les
racines.

A la fin d’une période d’exposition, les rhizotests sont échantillonnés.
4.3.2.  Solution nutritive

Celle-ci est évacuée apres constitution d’un échantillon composite de chaque groupe de 3
rhizotests pour mesurer ’activité en *’Cs. Cette mesure est destinée a i) contribuer a

déterminer le bilan d’activité et ii) a orienter les effluents vers la bonne filiére d’évacuation
des déchets

433. Sol

La couche de sol humide en haut de chaque rhizotest est récupérée (Figure 11.11). Les
rhizotests plantés sont échantillonnés individuellement et les rhizotests non plantés sont
échantillonnés de maniére groupée. Les échantillons de sol récupérés ont été pesés avant et
apres séchage afin d’estimer la teneur en eau des couches de sol en haut des rhizotest. La
disponibilité du Cs dans le sol, avant et aprés exposition au(x) tapi(s) racinaire(s) a été
¢évaluée a I’aide d’une série de 4 extractions (désorption) en réacteurs fermés (batch classique)
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selon le protocole décrit précédemment : 3 extractions d’une heure et une derniére extraction
d’une semaine (sauf a t1). Environ 3 g de sol sec (=4-5 de sol humide) ont été prélevés de
chaque pot pour réaliser ces extractions. La solution d’extraction utilisée est la solution
nutritive low Kihizotest.

e

Figure 11.11 : Ouverture d’un rhizotest non planté apres 1 semaine et
échantillonnage du sol.

4.3.4. Plantes

Trois compartiments sont separés avec un scalpel en fonction de leur position par rapport aux
deux grilles : les racines en contact avec la membrane sont récupérées en rasant au contact de
la face inférieure de la grille inférieure, les feuilles, sont isolées en rasant au contact de la face
supérieure de la grille supérieure, et les graines (racines non en contact et graines) entre les 2
(Figure 11.12). La biomasse fraiche et la biomasse séche aprées 4 jours a 1’étuve a 60°C sont
déterminées pour ces trois compartiments. Les échantillons sont minéralisés sur bain de sable
a 150°C, dans des béchers (feuilles) ou dans des tubes a scintillation (graines, racines) avec un
mélange HNO3 65% (40/10 mL selon les contenant respectifs) /H202. 30% (3/10 mL). Les
plantes destinées a la mesure de K et Cs initial sont minéralisées avec de I’HNO3. Apreés
évaporation a sec, les échantillons sont repris dans 5 mL d’HNO3 2% v/v.

La biomasse est mesurée sur 3 rhizotests témoin au moment du déploiement d’un lot de tapis
(biomasse initiale) et a la fin de la semaine d’exposition (biomasse individualisée selon la
condition d’exposition).

Les échantillons destinés a 1’analyse du **’Cs (solution nutritive et plantes) sont additionnés
de 15 mL Instagel-Plus (Perkin-Elmer) et analysés par scintillation liquide (Wallac Quantulus,
temps de comptage 30 min). Les échantillons destinés a I’analyse du K sont dilués (dilution
1/10 pour les échantillons de racines et 1/25 pour les autres) puis analysés par ICP-AES.
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Figure 11.12 : Vue de la récupération du raygrass sur un dispositif et
en cours d’échantillonnage des racines.
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II. CHAPITRE 3 : Développement d’un modele
meécaniste pour la sorption du Cs sur les phases argileuses :
Article publié dans Applied Geochemistry

1. Introduction

Ce travail de these considére que I’adsorption du césium par les minéraux argileux
phyllosilicatés est le processus qui contréle majoritairement sa disponibilité environnementale
dans les sols et les sédiments (cf. partie 3 du CHAPITRE 1). Les intéréts majeurs de
I’utilisation d’une approche mécaniste sont (i.) sa généricité c¢’est-a-dire sa validité dans des
conditions physico-chimiques variables, sur une large gamme de concentration du
contaminant, différents sols... et (ii.) son potentiel de prédiction dans des systémes naturels et
des domaines d’application plus larges. En conséquence son application pour décrire le
processus de sorption dans des systemes binaires (minéral-cation) constitue la premiere étape
pour prédire ce processus dans les sols. La deuxieme étape est de vérifier si les propriétés de
sorption d’un mélange de minéraux argileux naturels peuvent étre calculées par I’utilisation
de I’approche additive des contributions des composantes réactives (Missana et al., 2014b).

2. Résume en Francais

L’objectif de cette étude est de proposer un outil opérationnel pour simuler la sorption du Cs
sur les minéraux argileux et les matériaux argileux qui nécessite le minimum de parametres
d'entrée (i.e. parcimonieux) et qui peut étre utilisé pour une large gamme de cations (alcalins,
alcalino-terreux, métaux et radionucléides) et de conditions expérimentales (robuste). Le
modele développé est basé sur 1’analyse critique et la mise en ceuvre des modéles mecanistes
disponibles dans la littérature afin de décrire I’adsorption du césium par les principaux
minéraux phyllosilicatés (principalement des modeéles d’échange d’ions multi-sites). Il ne
prétend pas expliquer la nature des mécanismes de sorption. Ce travail d’analyse et de mise en
ceuvre des modeles existants a montré que leur domaine de validité est généralement limite
aux conditions physico-chimiques propres a chaque étude expérimentale. Dans cette mesure,
ce travail a débouché sur la formulation d’un nouveau modéle mécaniste, robuste et
parcimonieux, combinant deux modéles d’adsorption : (i.) le modele a couche diffuse (DLM)
avec une approche 1-pK, pour rendre compte de I'adsorption des cations au niveau des sites
hydroxyles situés en bordure des feuillets (FES), et (ii.) le modéle d’échange d’ions pour
I’adsorption des cations au niveau des sites de charges permanentes (les surfaces planes
basales et interfoliaires). Cette approche a été utilisée pour simuler I’adsorption du Cs sur trois
phases minérales (minéraux argileux) pures : I’illite, la montmorillonite et la kaolinite, sous de
larges gammes de conditions physico-chimiques (force ionique, concentrations en Cs et
cations compétiteurs), et les résultats ont été validés par rapport a des données expérimentales
issues de la littérature.
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Le modéle mécaniste proposé a ensuite eté évalué sur des matériaux argileux naturels
contenant différents minéraux argileux (données expérimentales extraites de la littérature),
soit en considérant seulement la phase minérale prédominante, dans la limite ou la
contribution des autres phases minérales est négligeable, soit en utilisant 1’approche par
addition des contributions de chaque composante minérale argileuse (illite, montmorillonite et
kaolinite). Lors de cette application, les paramétres du modeéle initialement ajustés a partir des
phases minérales pures, n’ont pas ét¢ modifiés, et ce pour toutes les conditions physico-
chimiques étudiées.

Les résultats de modélisation et les confrontations modéles-modeles et modéles-mesures
effectuées montrent que, contrairement aux mode¢les d’échange d’ions multi-site, 1’approche
de modélisation alternative combinant la complexation de la surface et I’échange d’ions (1-pK
DL/IE) permet de reproduire la majorité des données expérimentales. Ceci constitue un
avantage majeur par rapport aux différents modéles existants en termes de prédiction pour des
systemes naturels sur une large gamme de conditions physico-chimiques. Ces travaux de
confrontation ont par ailleurs permis de montrer que I’effet électrostatique (décrit par
I’approche DLM) sur la sorption du Cs sur les minéraux argileux et matériaux argileux
naturels étudiés peut étre négligée, ce qui permet de simplifier encore le paramétrage du
modele.

Sur la base des observations effectuées sur des systémes statiques (batch), il a été démontré
que l’illite est la principale phase réactive dans un mélange de minéraux argileux (matériaux
argileux naturels), et que I’approche additive des composantes réactives est capable de rendre
compte correctement des autres minéraux argileux dés que leur contribution a la sorption
totale du Cs devient significative. Si I’application du modéle alternatif proposé est trés
satisfaisante a 1’échelle des basses concentrations en Cs (< 10 mol L), le modéle tend
cependant a sous-estimer la quantité de Cs adsorbée pour les concentrations plus élevées.
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3. A robust and parsimonious model for caesium sorption on clay minerals and
natural clay materials: application to natural sol (Cherif et al., 2017 - Applied
Geochemistry)
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ABSTRACT

Caesium (Cs) is one of the most studied radionuclides in the fields of nuclear waste disposal
and environmental sciences. The overall objective of this work is to improve the tools
designed to describe and predict migration, retention, and bioaccumulation processes in the
geosphere and the biosphere, particularly in the soil / solution soil / plant roots systems. Cs
sorption on clay minerals has been extensively measured and modelled because these
minerals control Cs mobility and (bio)availability in the environment.

A critical analysis of published experimental data on Cs sorption by clay minerals and natural
clay materials along with the different models was performed in an attempt to elaborate and
evaluate a generic model for Cs sorption. This work enabled us to propose a robust and
parsimonious model for Cs sorption, which combines the surface complexation and cation
exchange approaches invoking only two types of surface sites: frayed edge and exchange
sites. Our model, referred to as the “1-pK DL/IE model”, takes into account the competition
between Cs and other cations as well as the influence of the ionic strength and pH of the
solution.

This model was successfully calibrated for Cs sorption on three reference clay minerals (illite,
montmorillonite and kaolinite), in a wide range of Cs concentrations and physicochemical
conditions. Using the same parameters, we tested our model on several natural clayey
materials containing a single to several clay minerals. The goodness-of-fit obtained with
natural materials containing a single clay mineral demonstrates the robustness of the model.
The results obtained with natural mixed clay materials confirm the predictive capability of the
model and also allowed us to test the sensitivity to the mineral composition of these materials
(uncertainties). We found that illite is usually the most reactive clay mineral with respect to
Cs sorption and that component additivity is applicable when the contribution of other clay
minerals becomes non negligible. The whole set of model-measurement comparisons
performed in this study provides a high level of confidence in the capabilities of the 1-pK
DL/IE model as an interesting predictive tool.
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3.1. Introduction

Since decades the pollution of natural ecosystems by radionuclides has become a major
concern for society. In particular, caesium (Cs) is widely studied by environmental scientists
using different analytic and experimental techniques (Benedicto et al., 2014b; Bostick et al.,
2002; Chorover et al., 2003; Missana et al., 2014a; Savoye et al., 2012; Wendling et al.,
2005). One of the Cs radio-isotopes, *’Cs, is an important fission product from the
irradiation of uranium-based fuels, has a relatively long life (ti> = 30 years), and constitutes
a significant radioecological hazard due to its hard gamma emission. After release of
radioactivity into the environment, this radioelement is considered as the main source of
contamination of soils (Avery, 1996; Strebl et al., 1999) and the principal source of
radioactivity of nuclear waste in the timeframe of the first one hundred years. Moreover,
radiocaesium always exists as the monovalent cation Cs*, with chemical properties similar to
potassium (K*) (Kamei-Ishikawa et al., 2011; Roca and Vallejo, 1995), having very high
solubility (Benedicto et al., 2014b; Fuller et al., 2014; Missana et al., 2014b; NDA, 2010). Cs
mobility in soils environment is also known to be significantly influenced by retention
capacity for Cs* (Avery, 1996; Strebl et al., 1999).

Understanding the processes that control the bioavailability and mobility of Cs in the
biosphere and geosphere constitutes a major challenge that has to be tackled in order to
provide a good estimate of its health and ecological hazard. Geochemical reactions,
particularly those occurring at mineral/water interfaces, closely control the fate and behavior
of the major elements or trace in these systems (Koretsky, 2000). The adsorption/desorption
process (i.e. sorption) generally dominates the interactions between Cs and soil as this
element hardly forms solid species in natural environments (Dzene et al., 2015).

Clay minerals are often invoked as the most important minerals that control the bioavailability
and mobility (migration-retention) of Cs in subsurface (e.g. soils and sediments) and
groundwater environments (Bostick et al., 2002; Chorover et al., 2003; Missana et al., 2014a;
Savoye et al., 2012; Shenber and Eriksson, 1993; Wendling et al., 2005). In soils, the most
efficient carrier phases of Cs* are clay minerals, especially 2:1 layer clays, with a permanent
charge arising from isomorphic substitution (Bostick et al., 2002; Comans et al., 1991;
Comans and Hockley, 1992; Cornell, 1993; Maes and Cremers, 1986; Nakano et al., 2003;
Sawhney, 1972; Watanabe et al., 2012); firstly because of their ubiquity and secondly because
they have large specific surface areas with a high density of (negatively and positively)
charged surface sites (Kraepiel et al., 1999; Langmuir, 1997).

Among the different properties of Cs/clay mineral interactions, the non-linear Cs sorption
isotherms on phyllosilicate clays, such as illite (Bradbury and Baeyens, 2000; Cornell, 1993;
Eliason, 1966; Missana et al., 2004; Poinssot et al., 1999; Staunton and Roubaud, 1997,
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Wahlberg and Fishman, 1962), is considered to be the result of the heterogeneity of the
surface adsorption sites. (i.) High affinity sites, which adsorb strongly and specifically Cs,
are located on the edges of clay minerals and are therefore usually termed as « Frayed Edge
Sites » (FES) (Brouwer et al., 1983; Eberl, 1980; Francis and Brinkley, 1976; Jackson, 1963;
Maes and Cremers, 1986; Poinssot et al., 1999; Rich and Black, 1964; Sawhney, 1972;
Zachara et al., 2002). (ii.) The remaining sites, which have a lower, non-specific, affinity for
Cs, are present in large quantities and located on planar surface and mainly constitute the
cation exchange capacity (CEC). On these sites, the adsorption of Cs strongly depends on the
composition of the cationic exchangeable population, since the adsorption reaction partly
proceeds as cation exchange (Cornell, 1993; Rigol et al., 2002; Staunton and Roubaud, 1997;
Zachara et al., 2002). Cs can also be selectively fixed on interlayer sites of phyllosilicate clays
(Rigol et al., 2002; Salles et al., 2013). Adsorption therefore depends on the relative affinities
of Cs, the nature of the competitive exchanging cations, pH and the ionic strength.

Specially, caesium adsorption mechanisms on illite has received a lot of attention for several
decades and different studies were produced that inferred the prevailing mechanism
(Sawhney, 1972) and, more recently, gave spectroscopic evidence that Cs initially sorbs on
illite FES and can eventually enter into the interlayer and be incorporated into the mineral
structure (Fuller et al., 2015; Lee et al., 2017). Cesium adsorption on vermiculite and
montmorillonite was described by Bostick et al. (2002) as a function of surface coverage
using EXAFS. These authors also found that inner-sphere surface complexes may form within
the interlayer or at frayed edge sites and were less accessible than outer-sphere complexes.
None of these studies exclude the possibility of having Cs adsorbed onto amphoteric sites, at
least in the early stage of sorption and this would account for the pH-dependency of Cs
sorption as opposed to ion exchange in the interlayer. This aspect has received much less
attention and experimental data is still lacking, especially for illite. Furthermore, the partial
reversibility of Cs is difficult to reconciliate with the “collapsed” interlayer resulting from Cs
incorporation into the structure of illite (Comans et al., 1991; De Koning and Comans, 2004).

Several models have been developed in the last two decades in order to interpret and model
non-linear Cs sorption onto mineral phases under specific conditions (homoionized mineral
phases, many fixed experimental parameters such as pH and ionic strength) (Baeyens and
Bradbury, 1997; Benedicto et al., 2014b; Bradbury and Baeyens, 2000; Brouwer et al., 1983;
Chen et al., 2014; Gutierrez and Fuentes, 1996; Liu et al., 2004; Marques Fernandes et al.,
2015; Missana et al., 2014a; Missana et al., 2014b; Montavon et al., 2006; Poinssot et al.,
1999; Savoye et al., 2012; Silva, 1979; Zachara et al., 2002). However, no compilation or
comparison study of these models has ever been proposed. Moreover, these models, whose
parameters are obtained in a semi-empirical manner, do not take into account the effect of pH
on the mineral surface charge: this implies that their transferability to heterogeneous
environments is limited (Koretsky, 2000; Missana et al., 2008). Another important point is
that these models were calibrated for specific physicochemical conditions proper to each
study without considering the transferability to other conditions. This constitutes the major
limitation of cation exchange models found in literature, which appear to be unsatisfactory to
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predict Cs sorption a wide range of conditions in natural systems without any modification of
the thermodynamic parameters.

The objective of this work was (i.) to establish a compilation of the current models describing
Cs sorption on natural clayey materials and (ii.) to perform a cross-comparison of all these
models with all the data available in the literature for pure clay minerals and for clay
materials. (iii.) An alternative model was finally developed in order to improve the
performance, the robustness and the predictability of the existing models, based on the
combining approach (i.e. cation exchange and surface complexation models) described above,
and requiring fewer parameters (i.e. parsimonious) than most of the others modelling
approaches. It is designed to be capable of modelling Cs adsorption without any parameter
changes over a larger range of chemical conditions (i.e. robustness). We calibrated this model
with all the data available in the literature for pure clay minerals (illite, montmorillonite, and
kaolinite) and we assessed its validity for clay materials of increasing complexity, ranging for
relatively simple materials containing only a single clay mineral to materials such as bentonite
and claystones containing several types of clay minerals.

3.2. Material and methods
3.2.1. Available data on clay minerals and clay materials

A compilation of existing experimental and modeled data found in the literature was
performed in order to evaluate the existing models for Cs sorption on clay minerals and the
one developed here. These data are mostly constituted by Cs sorption isotherms on the most
common clay minerals, i.e. illite, montmorillonite, and kaolinite (243 observations), and on a
variety of clay materials (378 observations) (Table 111.2 and Table 111.4). The adsorption
data usually presented in the form of a distribution coefficient (Kq) for the adsorbed Cs as a
function of Cs concentration in solution at equilibrium or as a function of pH. The distribution
coefficient between the solid and the liquid phase, Kg (L kg?), is calculated using the
following relationship:

K, = st {Cseal v (n.1)

[CSeql m

where [Cs]wt is the total Cs concentration of the suspension (mol L™?), [Cs]eq is the Cs
concentration in solution at equilibrium (mol L), m/V is the solid: liquid ratio with m the
mass of the clay (kg), and V is the volume of the liquid (L).

Table 111.1 shows the different clay minerals considered in the present investigation, together
with their mineralogical properties and the experimental conditions used in the studies. The
most abundant set of experimental data concerns illite with a total 191 observations. Fewer
experimental data were found for montmorillonite (51 observations) and kaolinite (67
observations). All the clay minerals had been purified and homoionized in Na, K, Ca or NH4
before performing Cs sorption. The different types of illite considered in this investigation
have different origins (Le Puy, Rojo Carbonero and Morris), but exhibit consistent values for
the cationic exchange capacities (CEC) and Specific Surface Area (SSA) (Table I11.1). Note
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that the illite from Le Puy-en-Velay is usually considered as the “reference” illite and its
parameters are preferentially used in several studies (Bradbury and Baeyens, 2000; Chen et
al., 2014; Maes et al., 2008; Marques Fernandes et al., 2015).

The experimental conditions (i.e. ionic strength and major cation concentration) used in Cs
sorption experiments performed on simple clay materials (Rojo Carbonero clay, MX-80
bentonite, Boda claystone and Hanford sediments) are listed in Table 111.2 and Table 111.3,
along with their mineralogical properties, the type and content of clay mineral. The
experimental data obtained with clay materials containing different clay minerals (FEBEX
clay, San Juan clay, Callovo—Oxfordian samples, Opalinus clay and Boom clay) and the
corresponding experimental conditions are summarized in Table 111.4 and Table 111.5.
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Table 111.1 : List of clay minerals considered in the present investigation, together with mineralogical properties, the
corresponding reference works and the experimental conditions used in these studies. n stands for the number of

observations, | corresponds to the ionic strength, and m/V stands for the solid: liquid ratio.

. CEC SSA . . 1 m/V [Cs]tot
Clay mineral (meq kg) (m? g) Reference n Major cations I (mol L™?) (g L) pH (mol LY
Benedicto et al.
a b + 2+ + 9 _ -4
Le Puy-en-Velay illite, 225%/900 97 (2014b) 33 Na"/Ca*"/ K 0.01 1 7 107 -10
Haute-Loire, France Poinssot et al. 15 Na' 0.1 1 6.8 8:107-10*
127 97129 (1999) 9% Na/K' 0.01-1 I 210 10°
) o ) Missana et al. Na*/ Ca%*/ 9 A 104
Rojo Carbonero illite, Spain 190 77 (2014b) 35 K/ NH,* 0.1 1 7 107-2-10
Morris illite, lllinois, USA 200 62 grg"g‘;;er etal. 12 K 0.002/0.02 1 7 2:10° - 4-10*
Staunton and N P ] i
SWy _montmorillonite, 940 Roubaud (1997) 26 Na'/Ca¥/K' 001 10 7 109-5-10*
Wyoming, USA 838 740 Gorgeon (1994) 25  Cs' 0.02 10 1-12 0.02
KGa—1-b Kaolinite, Missana et al. Na*/ Ca*"/ 110 3
Washington, USA 20 10 (2014b) 37 KYNHY 0.1/0.2 10 ! 6-1077-10
Sigma Kaolinite, synthetic 28 13.2 Gorgeon (1994) 30 Na'/Cs* 1/0.01 10-50 1-12 10%/0.01

2 collapsed; ° decollapsed
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Table 111.2 : List of clay materials containing a single type of clay mineral, together with mineralogical properties, the
reference works and the experimental conditions used in these studies. n stands for the number of observations, I
corresponds to the ionic strength, and m/V stands for the solid: liquid ratio.

Content and

. CEC SSA Major | m/V [Cs]tot
Clay material (meq k) (m? g") Reference n tyr|c:]ei r(});‘r(z?y cations  (mol L) (g L) pH (mol LY
Rojo Carbonero clay, Missana et al. o 1 Na*/K*/ 05-0.54 109102
Spain 110 43.7 (2014b) 48 57% illite NH.* (NSW*) 10 7 2:10°-10
Montavon et al 0.037
' 38 . (EBPW- 10 7.8 4-10°-8-102
MX-80 (2006) 75-84 % Na*/ 11
montmorillonite, 787+48 montmorillgni o cal 07
Wyoming, USA Bradbury and K* Mg - 108 2.103
30/31.3 Baeyens (2011) 38 (EETP)W 60 76 6-10°-3-10
. 42.6 (Na) o e
Hanford sediment, 82.5 (K) Zachara et al. 93 NA Na /2l+< I 0005-5 2-100 7 1.10°-9.102
texas, USA (2002) Ca
46.9 (Ca)
Marques Na*/
Boda gt?’a'\r"ecsek’ 113 Fernandesetal. 18 50% illite Ca?*/ (SOF;%%) 22 8  107-107
gary (2015) K*/ Mg2*

* Natural Saline Water; "Equilibrium Bentonite Pore Water; 8 Synthetic Pore Water;

85



CHAPITRE Il : Cherif et al., - Applied Geochemistry 87 (2017) 22-37

Table 111.3 : Chemical composition of pore waters of natural clay materials containing only one type of clay mineral.

Clay material Rojo Carbonero clay MX-80 montmorillonite Boda Clay
. Bradbury and Baeyens ~ Marques Fernandes et al.
Reference Missana et al. (2014b) Montavon et al. (2006) (2011) (2015)
Pore water NSW* EBPW-17 EBPW-2f SPW1§
Units mol L*
Na* 3.95-10* 5.65-10* 3.7-10 1.7-102
K* 1.9-10° 2.8:10° 4.10* 1.8-10*
Mg? 2.1:10° 2.2:10 3-10° 2.4-10°®
Ca?* 2.3-10 3-10? 5.9-10° 3.1-10°
NH,* 2-102
Sr#* 2.92.10*

* Natural Saline Water; 'Equilibrium Bentonite Pore Water, two samples; $ Synthetic Pore Water.
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Table 111.4 : List of natural clay materials containing several clay minerals (i.e. mixed-clays), considered in the present
investigation, together with the reference works and the experimental conditions used in these studies. n stands for the
number of observations, | corresponds to the ionic strength, and m/V stands for the solid: liquid ratio.

Contents and types of

m/V

[CS]tot

Clay material Reference n clay minerals Major cations mol LY (g LY pH (mol L)
106 Na* 0.001-0.2  1-1.39 6.5 1010-10*
33 Ca** 0.1-0.3 1 6.5 10°-5.10*
FEBEX clay, Missana et al. 39 93% smectite, with 10- K* 0.01-0.1 1 65 2:10°-8-10*
Almeria, Spain (2014a) 18 15% of illite Na* 0.01-0.1 1 2-10 2.3.10®
12 Ca?* 0.3 3.3 2-10 4-10%/4-10°
8 K* 0.1 1 2-10 9.5-10°
. Missana et al. 30-50% illite, 10-15% Na*/ K*/ NH4* 0.46 - 109 _ 102
San Juan clay, Spain (2014b) 2 Kaolinite, 5-20% smectite  and NSW* 0.54 094 2:107-10
Callovo-Oxfordian  Chenetal. (2014) 50 illite—_montmorillonite ~ SPW-18SPW-2¢ 0.1 2 72 510°-10*
claystone, Paris basin, /
France Savoyeetal. (2012) 18 (/M) RPW! 0.1 1100 7.3 2:10°-6-10?
. 17% illite, 30% I/M
Opalinus Clay, Marques Femandes mixed layers, 21% SPW-38 0.23 135 78 10 -10°
Benken, Switzerland et al. (2015) L
kaolinite
Boom clav. Antwer 10-45% illite, 10-30% 1/S
Y. P Maes et al. (2008) 6 mixed layer, 5-20% RBCW! 0.016 6.7 8.5 109 - 102

Belgium

kaolinite

“Natural Saline Water, $ Synthetic Pore Water, three samples, T Reference Pore Water, *Reference Boom Clay Water
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Table 111.5 : Chemical composition of pore waters of natural clay materials containing several clay minerals
(i.e. mixed-clays).

Clay material San Juan clay Callovo—Oxfordian claystone Opalinus clay Boom clay
Reference Missana et al. (2014b) Chen et al. (2014) Savoye et al. (2012)) Marquaels eror;]g;] des et Maes et al. (2008)
Pore water NSW* SPW-18 SPW-28 RPWT SPW-38 RBCW!

Units mol L*

Na* 3.95-10 4.6-10? 4.2-10% 4.1-10% 1.64-10* 1.56-102
K* 1.9-102 1-10°® 5.7-10°% 5.4-10° 3.15-10°® 1.84-10*

Mg?* 2.1-102 6.7-10°° 7.7-10°® 7.7-10°° 8.69-10° 6.58-10°

Ca* 2.3:10° 7.4:10° 9.7-10°® 9.7-10°3 1.21-102 5-10°

NH,4* 2-10?
Sr2* 2.104

*Natural Saline Water, ® Synthetic Pore Water, three samples, " Reference Pore Water, *Reference Boom Clay Water
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3.2.2.  Sorption models
3.2.2.1. lon Exchange

The theory of ion exchange is a macroscopic approach developed by Bolt (1982). This
exchange involves the structural negative charge of mineral clays, which is compensated by
cations adsorption within the interlayer space. In general, several exchange sites can be used
to calibrate the exchange data. For the model developed here, we chose to start with a model
containing only a single site with a capacity equal to the cationic exchange capacity (CEC).

The exchange of ions at the solid-water interface is usually described by reactions in which an
equivalent amount of counter-ion charge is conserved. For a single negatively charged site
=X" (e.g. cationic exchange sites of the clays), the ionic exchange reaction involving ions N™*
et M™ is expressed as follows:

m{(X7),N"*} + nM™ o n{(X7),M™*} + mN™* (11.2)
Being reversible, the thermodynamic constant of cation exchange reactions is expressed by:

(XYM N Py pmt) (v ime)

MK —
N (XN MM (F) ne) (V)

(111.3)

where [ ] is the concentration of species in solution (mol L) or adsorbed to the solid surface
(mol kgl), and f and vy are the activities of the adsorbed and aqueous species, respectively.

In solutions of constant total molality, frequently, the ratio of the activity coefficients of the
adsorbed species is nearly constant (the ratio is set to 1) (Gaines and Thomas, 1953), and the
selectivity coefficient K. is defined as follows (Jacquier et al., 2004; Savoye et al., 2012) :

X)) MM N Yy me

MK, = 1.4
N*c [(X_)nNn+]m-[Mm+]n VITVnn+ ( )

3.2.2.2.  Surface Complexation

Analogous to ion complexation in solution, ‘Surface Complexation Models’ (SCM) (Avena
and De Pauli, 1998; Bradbury and Baeyens, 2002b; Davis et al., 1978; Davis and Kent, 1990;
Ikhsan et al., 2005; Sposito, 1984) provide a molecular description of ion adsorption using an
equilibrium approach that defines surface species, chemicals reactions, equilibrium constants,
mass balances, and charge balances (Goldberg, 2013). This molecular approach was
developed by Schindler et al. (1976) who have demonstrated that the adsorption of a cation on
a positively charged surface is possible. These conceptual models take into account both the
intrinsic affinity of surface sites for solutes and the coulombic interaction between the charged
surface and the dissolved ions (Davis et al., 1978; Hayes and Leckie, 1987; Schindler et al.,
1976).

Several chemical SCM have been developed during the last three decades to describe
potentiometric titration and metal adsorption data at the oxide-metal solution interface and
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have been very successful in describing adsorption processes (Goldberg and Criscenti, 2007).
These models are distinguished by differences in their respective molecular hypotheses: each
model assumes a particular interfacial structure, resulting in the consideration of various kinds
of surface reactions and electrostatic correction factors to mass law equations (Davis and
Kent, 1990).

3.3. Modelling approaches
3.3.1.  Overview of existing models for Cs sorption on clay minerals

A wide range of multi-site ion exchange models were proposed in the literature to simulate
experimental data and understand the non-linear Cs sorption behavior on clay minerals. For
illite, cation exchange (CE) models with three exchange sites are usually considered
(Benedicto et al., 2014b; Bradbury and Baeyens, 2000; Brouwer et al., 1983; Cornell, 1993;
Fuller et al., 2014; Marques Fernandes et al., 2015; Missana et al., 2014b; Steefel et al., 2003).
Such models have also been reported for Cs sorption onto smectites and kaolinite (Missana et
al., 2014b). Furthermore, one-site CE models (Bradbury and Baeyens, 2010; Chen et al.,
2014) and two-site models can also be found for smectites (Liu et al., 2004; Missana et al.,
2014b; Poinssot et al., 1999; Zachara et al., 2002).

Poinssot et al. (1999) proposed a two-site CE model for illite, but they only considered the
exchange reactions between Na*, or K* and H*. Savoye et al. (2012) have developed a 5-sites
CE model for which selectivity coefficient values were calculated from Poinssot et al. (1999).
Selectivity coefficients of CE models are usually obtained from batch-type experiments,
measured with pure mineral phases in dispersed state at specific physicochemical conditions
(nature of exchange cations, ionic strength, pH, contact time, concentration of some ion). The
major differences between these models are the number of Cs sorption sites and the capacities
of each site. These semi-empirical parameters calculated for each study fall in a relatively
close range, considering that the uncertainty is up to + 0.2 L kg?® (log unit) due to
measurement uncertainty. Missana et al. (2014a) also note that selectivity coefficients vary
with ionic strength for different clays.

The analysis of these models shows that only the “generalized caesium sorption” (GCS)
model of Bradbury and Baeyens (2000) has been applied to different experimental data
(Brouwer et al. (1983), Comans et al. (1991), Staunton and Roubaud (1997), and Poinssot et
al. (1999)). No other data compilation and/or model comparison on experimental sorption
data has been performed, leaving a wide range of choices for cation exchange modelling of Cs
sorption onto illite without clear selection criteria. Note that the model proposed by Poinssot
et al. (1999) corresponds to the GCS model without the planar site.

A large number of studies suggest that Cs adsorption depends on pH for various clay minerals
(Akiba et al., 1989; Cornell, 1993; Torstenfelt et al., 1982). For instance, Poinssot et al.
(1999) observed a small decrease in Cs sorption on illite, at pH lower than 4 and at low Cs
concentration (<10 M), where sorption onto the FES dominates (Fuller et al., 2014). This
pH-dependent adsorption of trace elements, such as Cs* can easily be explained by analogy
with the sorption properties of oxides (Kraepiel et al., 1999). The FES result from broken
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bonds at the edges of clay crystals and hydroxyl groups, and contribute to the development of
negative and positive charge (Cornell, 1993). They can potentially react with ions in solution
to yield surface complexes (Koretsky, 2000) like pure oxides phases (Angove et al., 1997;
Ikhsan et al., 1999; Kraepiel et al., 1999; Lackovic et al., 2003; Zachara and McKinley, 1993).
These surface reactions may be described with a SCM, in which the FES are commonly called
‘variable charge sites’ and noted =SOH (Davis and Kent, 1990; Davis and Leckie, 1978;
Sposito, 1984).

Metal and radionuclide (Ni%*, Zn?*, Eu*, AP*, Cu?*, Cd?*, Pb?*, Sr?*, Co?*, Cs*, Ca®", Na*,
Se?, F, Br and I") adsorption on clay minerals was successfully modeled in many studies
using an approach combining cation exchange and surface complexation (Baeyens and
Bradbury, 1997; Bruggeman et al., 2010; Charlet et al., 1993; Du et al., 1997; Gu and Evans,
2007, 2008; Gutierrez and Fuentes, 1996; Lund et al., 2008; Mahoney and Langmuir, 1991;
Missana et al., 2009; Missana and Garcia-Gutiérrez, 2007; Stadler and Schindler, 1993; Tertre
et al., 2006; Weerasooriya et al., 1998; Zachara and McKinley, 1993). This approach usually
involves two distinct types of surface sites at the interface between the solid and the solution:
(i.) =X groups bearing a permanent negative charge which account for the cation exchange
part of sorption. Cations (e.g., Na*, K* Ca?") binding at this type of surface sites occurs
through electrostatic interactions ; (ii.) amphoteric =SOH groups on FES with high affinity for
metals and radionuclides but low site density which control protonation/deprotonation (i.e.,
pH-dependent) which account explicitly for the adsorption of background electrolyte.

Several authors have proposed sorption on amphoteric surface hydroxyl as a suitable
mechanism for pH-dependent sorption, as opposed to mineral dissolution or H+ exchange
(Baeyens and Bradbury, 1997). Studies therefore considered the surface complexation
mechanism for the description of trace Cs sorption on amphoteric hydroxyl groups of
montmorillonite (on =SOH edge sites). For instance, Gutierrez and Fuentes (1996) used the
triple layer model (TLM) to simulate the adsorption of Cs* onto Ca-montmorillonite. Two
types of adsorption sites were considered to be responsible for Cs adsorption: interlayer and
(frayed) edge sites. The dominant mechanism of adsorption was identified as specific
adsorption in the edge sites which, although composing only 5% of the total adsorption sites,
accounted for as much as 94% of Cs adsorption. Silva (1979) proposed combined approach
for montmorillonite: (i.) a two-site (=SOH and =TOH groups) with a 1-pK Double Layer
Model (DLM) and (ii.) a one-site cation exchange model. The authors have considered the
complexation of Cs* and the Na* on =SOH and =TOH edges groups. This approach requires
the fitting of 12 parameters which represents a major drawback. Hurel et al. (2002) have used
another surface complexation model for the adsorption of cations (Cs*, Na*, K*, Ca?* and
Mg?*) on bentonite. Cs sorption was modeled on the silanol edge sites as well as cation
exchange. Wang et al. (2005), also found that at high pH Cs* sorption onto bentonite was
dominated by surface complexation.

To model Cs sorption on MX-80 bentonite, Montavon et al. (2006) used the simplified two-
pK non-electrostatic model (NEM) from Bradbury and Baeyens (1997) to describe the pH-
dependent interactions with clay edge surfaces in combination with a cation exchange in the
interlayer and on the basal plane surfaces. This model is also very “expensive” in terms of
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number of adjustable parameters (four SCM and two cation exchange sites). The authors
noted that the parameters were only applicable for the conditions of their study. Bradbury and
Baeyens (2010) proposed a unique selectivity coefficient (Kc=15) for all the Cs concentration
range, which does not allow to account for the non-linearity of Cs sorption isotherm on MX-
80 bentonite.

In summary, existing models are usually successful in reproducing a specific set of
experiments but are often complex in terms of the number of adjustable parameters and
implementation (2-pK TLM, 2-pK DLM...). Moreover, the applicability of these models is
restricted to the data on which they were calibrated and their ability to predict Cs sorption in
heterogeneous environments or natural systems appears therefore limited.

3.3.2.  Building a new, robust and parsimonious model for caesium sorption

To model Cs sorption onto illite, montmorillonite and kaolinite, we tried to minimize the
number of adjustable parameters to fit the largest number of sorption data sets by combining:

e A surface complexation model which is used to describe the adsorption of cations
(protons, Cs, and cations from the background electrolyte) on a single FES site (=S5O~
05y with a high affinity for Cs but with very low site density,

¢ And an lon Exchange model (IE), which is used to simulate the adsorption of cations
on permanent negatively charged sites of planar surfaces of clay minerals, including
outer-basal and interlayers sites (=X), which have a low affinity for Cs but a high site
density (i.e. large contribution to the global CEC). These sites will be called in this
study “exchange sites”.

Our modelling methodology is similar to that introduced by Tournassat et al. (2013) as a
“minimalist” modelling approach for sorption on high energy sites of montmorillonite edge
surfaces, which attempts to minimize the number of adjustable parameters for modeling the
largest number of sorption data and by using a 1-pK approach. This is an advantage over
multi-site models available in the literature for Cs sorption on illite and montmorillonite,
which have more than two sorption sites, with the exception of the model used by Poinssot et
al. (1999).

As in many other studies (Baeyens and Bradbury, 1997; Bruggeman et al., 2010; Charlet et
al., 1993; Gu and Evans, 2007; Gutierrez and Fuentes, 1996; Lund et al., 2008; Mahoney and
Langmuir, 1991; Missana and Garcia-Gutiérrez, 2007; Stadler and Schindler, 1993; Tertre et
al., 2006; Zachara and McKinley, 1993), we used a SCM to model the adsorption of cations
on surface hydroxyl groups (ESOH) localized in FES for two reasons : (i.) these models allow
a mechanistic description based on the chemical nature of the adsorption process, and (ii.)
they take into account both the intrinsic affinity of surface sites for solutes and the coulombic
interaction between the surface charge and the dissolved cations (Davis et al., 1978; Hayes
and Leckie, 1987; Schindler et al., 1976). We have chosen the Double Layer Model (DLM)
(Dzombak and Morel, 1990; Huang and Stumm, 1973; Stumm et al., 1970), as several
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previous authors (Bradbury and Baeyens, 1997; Hoch and Weerasooriya, 2005; Silva, 1979;
Sverjensky and Sahai, 1996; Tertre et al., 2006; Tombécz and Szekeres, 2004; Wanner et al.,
1996), because it is one of the simplest model available with fewer fitting parameters than
other surface complexation models. Moreover, the values of reaction constants depend only
on the nature of the solid and the adsorbing solute (not on pH, adsorbate concentration, ionic
strength and solution composition; (Koretsky, 2000). For more details, see the DLM
description in the Appendix B.1.

We selected the 1-pK approach (Van Riemsdijk (1979) ; Bolt and Van Riemsdijk (1982))
combined with the DLM, using only one charge reaction, as opposed to the classical 2-pK-
DLM approach (adsorbing protons in two consecutive steps, each having its own affinity and
charge properties). Hiemstra et al. (1989b) and Koopal (1993) suggested that the 1-pK model
may be used as a physically most realistic simplified model to describe the
protonation/deprotonation reactions of (hydr)oxides, when the structure of a surface is not
well known (Avena and De Pauli, 1996). For more details, see the DLM description in the
Appendix B.2.

Surface roughness was not explicitly treated in this paper. This property is embedded into the
surface area value published in the literature.

3.3.3. Geochemical software and statistical analysis

The modelling of the adsorption of Cs and co-ions using our 1-pK DL/IE model was
performed with PHREEQC v2.18 (Parkhurst and Appelo, 1999). The goodness of fit of the
simulations was optimized with the adjusted determination coefficient (R%gj, Appendix, B.3)
and by minimizing the difference between predicted and measured values, using the Root
Mean Square Deviation (RMSD). Further details are supplied in the Appendix, B.3.

3.4. Results and discussion
3.4.1. Calibration of the 1-pK DL/IE model for Cs sorption

The mineralogical properties and parameters values used in the 1-pK DL/IE model to simulate
sorption data for Cs under the conditions defined in Table Il1.1 onto the three pure clay
minerals (illite, montmorillonite and kaolinite) are shown in Table I11.6.
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Table 111.6 : Mineral properties and parameters for the proposed 1-
pK DL/IE model used to modelling of Cs sorption onto illite,
montmorillonite, and kaolinite.

Input Parameters Ilite Montmorillonite  Kaolinite
Site capacity =X- (meq kg™) (CEC) 2252 870" 20°
Site density =SOH (sites nm™) 2.7-1034 3.6-10°" 1.5-10%"
Surface Specific Area (SSA) (m?g™?) 972 800° 10¢

Surface complexation reactions on logKsc
=SOH sites

SO%  + H* < SOH% 3.46 3.49 5"
SOH>® + Cs* < SOCs*® + H* 5.2 4.3 3"
SOH% + Na* <« SONa%® + H* -1.8 -1.3! -3.6
SOH%® + K*  « SOK% + H* 0.6" 0.1" -1.75K
SOH%® + NH;* < SONH° + H* 1.5° e -1.75'
SOH* + Ca** «— SOCa'® + H* -5M8 -1.418 -5.9"
Cation exchange reactions on =X- sites logKc¢”
XNa + Cs* <« XCs + Na' 2.45 1.39 2.1
XK + Cs* « XCs + K" 0.95 0.8 2.1
XNHs + Cs* < XCs + NH. 1.6 0.8 2.1
XoCa + 2Cs* < 2XCs + Ca? 5.2 1.7 4.49
XSt + 2Cs" < 2XCs  + Sr#t 5.2 237 e
XoMg + 2Cs* o« 2XCs  + Mg* 5.2 245 = -
$Ca?" = Mg?* = Sr?
* this study;

@ Savoye et al. (2012).

b Bradbury and Baeyens (2002b); Tertre et al. (2006).

¢ Missana et al. (2014b).

d calculated from the mean of FES site density values given by Benedicto et al. (2014b) and Missana et
al. (2014b).

¢ Avena and De Pauli (1998); Mahoney and Langmuir (1991).

TLiu et al. (1999), the logK values were derived from the Model | (2-pK formalism) for WC illite
using logKu = (pKa + pKaz)/2 (noted that pKa2 corresponds to pKsc in Liu et al. (1999)).

9 pH of zero point charge (pHzec) given by ljagbemi et al. (2009).

"Hoch and Weerasooriya (2005), the logKn values were derived from the Double Layer Model (2-pK
formalism) for KGa kaolinite using log Kn = (pKa1 — pKa2)/2 (noted that the pHzpc of kaolinite sample
KGa was determined at 4.9).

" revised value from that proposed by Rafferty et al. (1981) in Mahoney and Langmuir (1991) for
=SOH site (LOg Ksona= -2.2).

IMahoney and Langmuir (1991) for =SOH site.

KJung et al. (1998) for =SiOH site.

''assumed to be equal to Iogcﬁl{c for kaolinite.
™ Bradbury and Baeyens (2005).
" Riese (1982) for =SiOH site.

The logKH value for illite was calculated using Eqn. A.7 with the logKa: and logKa2 (logKsc
reported by Liu et al. (1999). Note that the calculated value is comparable to the pH of zero
point charge (pHzrc) of other types of illite (Du et al., 1997; Liu et al., 1999). Similarly, the
logKH value used for kaolinite was derived from the 2-pK DLM developed by Hoch and
Weerasooriya (2005) for the KGa kaolinite. Again, the calculated value is close to the pHzrc
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(4.9) determined by the same authors. In the case of montmorillonite, the logKn value was
assumed to be equal to pHzpc reported by ljagbemi et al. (2009).

The equilibrium constants used to simulate cation adsorption on FES (logKsowm) are shown in
Table 111.6. Some values are taken directly from the literature while others were determined
by fitting the experimental data listed in Table I111.1.

Firstly, the logKsona values for illite and montmorillonite were assumed to be equal to the
values reported by Mahoney and Langmuir (1991) (2.2 and -2, respectively for =SOH site).
Secondly, the logKsocs values for both clay minerals were determined by concurrently fitting
the 1-pK DL/IE model to the experimental data (5.2 and 4.3, respectively), and the logKsona
values were revised to -1.8 and -1.3, respectively. Note that revised logKsona values are close
to the values proposed by Duputel et al. (2014) for illite (-1.6) and Lumsdon (2012) for both
minerals (-1). Similarly, the logKsok value for both clay minerals, and logKsonw, value for

illite were determined using the same method.

The values of Ca, Mg and Sr surface complexation constants for illite, montmorillonite and
kaolinite have been taken directly from literature: Bradbury and Baeyens (2005) for =S"20OH
sites, Mahoney and Langmuir (1991) for =SOH sites and Riese (1982) for =SiOH sites,
respectively. The logKsona and logKsok values for kaolinite, were taken directly from
Mahoney and Langmuir (1991) for =SOH sites and Jung et al. (1998) for =SiOH sites. The
logKsonn, value for kaolinite was assumed to be equal to logKsok value.

The selectivity coefficients (K¢) values for the cation exchange model were generated by
starting from literature values and fitting the 1-pK DL/IE model to published Cs sorption data
from Table I11.1. Note that the values obtained are close to selectivity coefficients of existing
cation exchange models.

The values for the site capacity of the permanent negatively charged sites (=X°), i.e. mainly
the CEC, and the specific surface area (SSA) for the three studied clay minerals are within the
literature range. The =SOH® site density value used for illite was 2.7-107 sites nm2 = 0.43
meq kg, assumed to be equal to the mean FES site density values reported by Missana et al.
(2014b) and Benedicto et al. (2014b) (0.58 and 0.29 meq kg?, respectively). For
montmorillonite and kaolinite, the values of =SOH’* site density were obtained by fitting the
experimental data. Furthermore, =SOH®® site density value for montmorillonite (3.6-10°
sites nm2 ~ 4-102 meq kg with SSA = 800 m? g!) was in the same order of magnitude than
the value proposed by Montavon et al. (2006) for exchangeable interlayer cations site in MX-
80 montmorillonite ( 2-102 meq kg™). For kaolinite, the value of =SOH?? site density (1.5-10"
4 sites nm?=~2.4-10° meq kg™) is close to the value suggested by Missana and al. (2014b) for
the FES (5-10° meq kg™?).

3.4.1.1. Cssorption on illite

Results obtained with the 1-pK DL/IE model (continuous red lines) for illite are shown in
Figure I11.1. The dotted lines represent results calculated by the different sorption models
proposed in the literature. It can be seen that the models globally reproduced well the decrease
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of Kq with increasing dissolved Cs concentration, as well as the difference between Na and
Ca-illite (Figure I11.1.a, b, g, h) versus K and NHgs-illite (Figure Il1.1.c-f and i) and ionic
strength of the solution. These well-known differences reflect the selectively of illite
(especially on FES) for cations according to the following order of affinity: Cs* > NHs" > K*
> Na* > Sr?* > Ca?" and Mg?*, (Appelo and Postma, 1993; Brouwer et al., 1983; Dyer et al.,
2000; Staunton and Roubaud, 1997). The model results show, in particular, that K™ competes
most effectively with Cs* adsorption (Eberl, 1980; Sawhney, 1972). Concerning the effect of
ionic strength (1), the modelling also confirms that the Kq increases as the ionic strength of the
solution decreases, which is more marked for Na and K-illite than for Ca-illite.

The contribution of each type of sorption site is illustrated for the 1pK DL/IE model in Figure
B.4 for Na-illite at pH= 7 and | = 0.1 mol L. At low total Cs concentrations ([CS]wt = 107 -
107" mol L), sorption is dominated by FES (=SOCs®%) which have a high affinity for Cs
(logKg values are higher), a very small concentration (0.43 meq kg?), and are therefore
quickly saturated. At medium and high total Cs concentrations ([Cs]wt = 107 - 10* mol LY),
sorption occurs on the remaining sites on planar surfaces (exchange sites) which have a higher
capacity (190-225 meq kg™?) and a lower selectivity (i.e. lower logKg values).
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Figure 111.1: Cs sorption isotherms for Na, K, Ca and NHz-illite under different
physicochemical conditions (see Table 111.1). The continuous lines represent the results of the
modelling performed with our model (1-pK DL/IE model). The dotted lines represent the
results of simulations performed using different cations exchange models available in the
literature (see legend).

Results also show that the goodness of fit of the 1pK DL/IE model is globally better than the
other models (dotted lines). These performances were obtained using of a unique set of
parameters to simulate all the experimental data. For example, in the case of Na-illite at | =
0.01 mol L (Figure 111.1.a, data from Benedicto et al. (2014b)), the 1pK DL/IE model and
the 3-sites cation exchange model developed by Benedicto et al. (2014b), which was
specifically calibrated for these experimental data, adequately reproduce the measured logKg
(see Table 111.7). However, their model is out-performed by the 1pK DL/IE model when
simulating experimental data from other authors. The same behavior is observed in the case of
K-illite (Figure I11.1.c and le, data from Brouwer et al. (1983)): the calculated logKq values
from the 1-pK DL/IE model and the 3-sites cation exchange model proposed by Brouwer et
al. (1983) both fall within the experimental errors in the whole range of Cs concentrations,
and have the best goodness of fit (RMSD values of 0.21 and 0.11 L kg%, and R?%;j of 1.07 and
1.11, respectively). Globally, the cation exchange models provide a satisfactory fit only for a
limited Cs concentration range: some underestimate and other overestimate strongly Cs
sorption as suggested by RMSD values > 0.65 L kg™t

Table 111.7 : Comparison of statistical criteria (RMSD and R%g)
between the 1-pK DL/IE model and performed cation exchange
models for the illite.

Statistical 1-pK DL/IE  Brouwer et Bradbury and Savoyeet Benedicto et Missana et

criteria model al. (1983) Baeyens (2000) al. (2012) al. (2014) al. (2014b)
RMSD 0.25 0.53 0.38 0.67 0.27 0.39
R2agj 0.83 0.78 0.81 0.75 0.79 0.81

Further all the models underestimate Cs sorption on K-illite for high ionic strength and high
Cs concentrations ([Cs]eq > 10* mol L) (Figure 111.1.f). This may be explained by the
expansion of the illite layers and the increase of the CEC (de-collapse) which facilitate Cs
uptake, as postulated by Benedicto et al. (2014b) (CECeecoliapsed = 900 meq kg™), or by the
existence of a low amount of another clay mineral, which becomes relevant at high Cs
concentrations when saturation of sorbed Cs is reached for illite.

The global RMSD and RZ%g index, i.e. the average values of RMSD and R
corresponding to all the Cs sorption isotherms simulated for illite (n = 95 observations) are
shown in Table I11.7. The model proposed in this study performs well for all the conditions
(smallest global RMSD index value of 0.25 L kg and RZ%g = 0.83), which confirms its
accuracy and robustness. The model proposed by Benedicto et al. (2014b) also reproduces
reasonably well the experimental sorption isotherms (RMSD = 0.27 L kg™ and R?j = 0.8) but
does not account for the effect of NH4" concentrations and pH, and requires small adjustments
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of the parameters in order to improve the fit in each condition. The global performance of the
other models is lower.

The simulations of Cs sorption on illite as function of pH using the 1-pK DL/IE model and
the model from Poinssot et al. (1999) are shown in Figure 111.2. Our model reproduced the
experimental data of Poinssot et al. (1999) with a better global accuracy (global RMSD index
of 0.13 L kg vs. 0.25 L kg™ for Poinssot et al., 1999) for the range of ionic strength from 1 to
0.01 mol L (and particularly at the lower value). At low total Cs concentrations ([Cs]tt <1078
mol L7), the simulations indicate that sorption on illite weakly depends on pH (sorption
decreases only at pH lower than 4) and is dominated by the =SSO site, as it is also suggested
by Poinssot et al. (1999).
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Figure 111.2 : Cs sorption as function of pH for illite measured under different
physicochemical conditions (Poinssot et al., 1999). The continuous lines stand the
modelling for results of the modelling. The red line represents the results
simulated with our-1-pK DL/IE model and the green line represent results

obtained by model of Poinssot et al. (1999).

3.4.1.2.  Cssorption on montmorillonite

Only a few Cs sorption experimental data and models have been published for
montmorillonite. Moreover, these models have a large number of adjustable parameters. Note
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that the data from experiments with MX-80 bentonite have not been used for the calibration of
the model but are considered hereafter for its evaluation (cf. section.3.4.2).

The CEC of purified SWy-montmorillonite (838 meq kg™) measured by Gorgeon (1994) was
similar to that reported by Staunton and Roubaud (1997) (940 meq kg™). In our model we
assumed that the CEC for montmorillonite is equal to value proposed by Baeyens and
Bradbury (1997) for conditioned Na-montmorillonite, i.e., 870 meq kg™.

Figure 111.3.a represents the sorption isotherms of montmorillonite initially saturated with
Na, K and Ca, reported by (Staunton and Roubaud, 1997) and Figure 111.3.b shows the effect
of pH on Cs sorption for montmorillonite. Figure 111.3 shows that Cs sorption behavior for
montmorillonite is similar to that of illite. The sorption isotherms are non-linear especially for
Ca-montmorillonite: little changes in logKq values for Na- and K-montmorillonite were
observed, whereas the value of logKq for Ca-montmorillonite decreases progressively with
increasing Cs concentration, which suggests some heterogeneity of the montmorillonite
exchange sites and confirms the order of affinity for cations according to the sequence Cs™>
K*> Na*> Ca?" (Appelo and Postma, 1993; Brouwer et al., 1983; Dyer et al., 2000; Staunton
and Roubaud, 1997).

The analysis of the sorption distribution shows that Cs is adsorbed predominantly on
exchange sites for Na- and K-kaolinite. In the case of Ca-illite the distribution of adsorbed Cs
follows the same behaviors of illite (Figure B.5). Measured logKq were appropriately
reproduced using the 1-pK DL/IE model (Table 111.6) with the global RMSD index of 0.09 L
kg* for the sorption isotherms and 0.06 L kg for the sorption on FES.
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Figure 111.3 : Cs sorption isotherms as function of Cs Concentration and pH measured for
montmorillonite under different physicochemical conditions. These data are from Staunton
and Roubaud (1997) and Gorgeon (1994), respectively. Continuous lines represent the results
of the modelling performed with our 1-pK DL/IE model.

3.4.1.3. Cssorption on kaolinite

Only a few experimental data have been found in literature for the kaolinite, and only the two-
site cation exchange model of Missana et al. (2014b) was compared to the model developed
here.

Gorgeon (1994) used a synthetic kaolinite (Sigma) which has similar properties than KGa-1-
b. The CEC values of KGa-1-b and Sigma kaolinite are equal to 20 and 28 meq kg
respectively and their total specific surface area (SSA) are equal to 10 and 13.2 m? g*,
respectively.
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Figure 111.4 shows that Cs sorption on kaolinite also follows the same pattern as illite, and
was appropriately simulated using the 1-pK DL/IE model with a global RMSD index of 0.09
for sorption isotherms (Figure 111.4.a) and 0.15 L kg™ for the sorption edge (Figure 111.4.b).
Cs sorption was slightly underestimated at pH 2-3 in the case of Na-kaolinite at high ionic
strength 1 = 1 mol L and [Cs]wt= 107 mol LX. Our model Figure 111.4.a, solid lines) and the
cation exchange model proposed by Missana et al. (2014b) (Figure I11.4.a, dotted lines) show
a similar goodness of fit for sorption isotherms.
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Figure 111.4 : Cs sorption isotherms as function of Cs Concentration and pH measured for
kaolinite under different physicochemical conditions. These data are from Missana et al.
(2014b) and Gorgeon (1994), respectively. Continuous and dotted lines sand for results of the
modelling obtained by our 1-pK DL/IE model and cation exchange model proposed by
Missana and al. (2014b) for kaolinite, respectively.
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The sorption isotherms are sensitive to [Cs] except for kaolinite initially saturated with K and
NHg4, for which sorption was constant in a very wide range of Cs concentrations. A non-linear
change in logKq values was observed on a small range (0.5 log unit) for Na and Ca-kaolinite.
Note that both models failed to reproduce the high Kq value at high Cs concentration (Cs =
10 mol/L).

Simulations predict that sorption is dominated by exchange site (=X°) for all Cs
concentrations range, especially for K-kaolinite (95%). The model could therefore be reduced
to a single sorption site, as proposed by Shahwan and Erten (2002). However Missana et al.
(2014b) suggested that the existence of high affinity sites (FES) on kaolinite and smectite is
most probably due to the existence of traces of micaceous or interstratified minerals.

Figure B.6 shows (a) the distribution of sorbed Cs on sorption sites (=SO° and =X") and (b)
the evolution of species distribution on =SO° site (%) as function of pH as calculated by the
1-pK DL/IE model, for Na-kaolinite at | = 1 mol L™ and [Cs]wt = 107 mol L. At lower pH,
the Cs is totally adsorbed by surface planar sites (exchange sites) because =SO° sites are
initially saturated by H* (=SOH®%). These sites progressively deprotonated in favor of the
adsorption of Na and Cs when pH increases from 2 to 5, resulting in an increase of the
contribution of FES sites to total Cs sorption. Above pH 5 (logKn = 5), the =SOH®® species is
negligible and the occupancy of =SO?°, =S0Cs®®, =SONa’® species represent 3%, 25% and
71%, respectively.

3.4.1.4. Effect of electrostatic correction factor

The effect of the electrostatic component was also estimated by applying the model without
the electrostatic correction factor. The contribution of electrostatic term in Cs sorption on the
studied clay minerals was negligible, and the mean difference between Kgy values calculated
with and without electrostatic term is in order of 0.01%. The maximum of this difference
represented only 5% of the mean error of Kqg values (£ 0.2 L kg™) in very isolated cases,
which means that the electrostatic correction always remains within the uncertainty range.
This ascertainments is in agreement with the observation of Bradbury and Baeyens (1997)
who showed that the contribution of the electrostatic term was lower than the range of error.
In this study Cs surface complexation at edge sites is treated with very larger stability
constants, frequently higher than those for proton adsorption. So as a consequence the
chemical contribution is in most cases so strong that it overcomes competition with protons
and repulsive electrostatics. So the double layer model can be to reduce to a non-electrostatic
model. This would also be numerically more easily included into a transport code. Tournassat
et al. (2013) have also demonstrated, by testing surface complexation models available in the
literature, that a non-electrostatic model is the most efficient model, in terms of simplicity and
accuracy, to represent correctly the physical nature of the metal/clay surface interactions.

3.4.1.5. Performance of the model calibration

Figure I11.5 represents the values of logKq simulated by 1-pK DL/IE model as function of
logKq measured for illite, montmorillonite and kaolinite. This figure confirms that the model
proposed in this study (1-pK DL/IE model) successfully reproduces the experimental data
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available in the literature for Cs sorption on these three clay minerals in a wide range of
physico-chemical conditions (ionic strength, pH, and solid/liquid ratio). Moreover, these
results were obtained with a unique set of parameters for each mineral whereas the selectivity
coefficients are often adjusted, for each curve, within a range of logK. + 0.2 L kg by authors
who want to optimize the fit on their own data (McBride, 1979; Missana et al., 2014a;
Staunton and Roubaud, 1997; Wahlberg and Fishman, 1962). The few points further from the
1:1 line correspond mostly to the Kq values obtained for the highest Cs concentrations where
all the models have difficulties to simulate the experimental data.

6 + : ’1
o R?2=0.98 . 1
¥os
= s
- 7
S 4 ’
= :
=
E s
"_; 3 ’(?
e
=] Ve
g, »
| /. IHlite
/ ¢ Montmorillonite
Kaolinite
0 1 1 f i 1 f
0 1 2 3 4 5 6

log K, measured (L kg™!)

Figure 111.5 : Relationship between measured and simulated
distribution coefficient (Kd) using the 1-pK DL/IE model for the
different clay minerals (illite, smectite and kaolinite).

3.4.2. Model evaluation in natural material made of a single type of clay
mineral

The 1-pK DL/IE model was first tested in simple cases with other experimental data obtained
on clay materials (Rojo Carbonero clay, MX-80 bentonite, Boda claystone and Hanford
sediment) containing only one type clay mineral (illite or montmorillonite). The mineralogical
properties of these clay materials, the content and type of clay mineral are listed in Table
I11.2. The experimental conditions (i.e. ionic strength and major cationic environments) used
in these experiments are listed in Table 111.2 andTable 111.3. The 1-pK DL/IE model was
applied directly without changing the parameters adjusted previously (Table I11.6).

For the Rojo Carbonero (RC) clay, the illite content considered was 57%, which result in a
capacity of exchange site =X of the 1-pK DL/E model equal to 127.9 meq Kg?. This
hypothesis slightly overestimates the CEC measured by Missana et al. (2014b) (110 meq Kg
. In the case of MX-80 bentonite, the content of montmorillonite was assumed to be 81.4%
(Karnland, 2010), and the CEC equal to 870 meq kg™. The resulting capacity of the exchange
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site =X° of the 1-pK DL/E model was equal to 705 meq kg™ in agreement with the CEC
suggested by Bradbury and Baeyens (2011) (78748 meq kg?) and the exchangeable
interlayer cations site (=X) for the model proposed by Montavon et al. (2006) (640 meq kg™).
For the content and type clay mineral in the Hanford sediment (precise data not available), we
assumed that only illite was present with a capacity of exchange site =X equal to the
measured CEC as proposed by Zachara et al. (2002). These authors performed sorption
experiments with different ranges of particle size (63 um and 125-250 um) to demonstrate
that the fraction of high affinity sites was independent of size fraction and mineralogical
composition. They noted that the concentration of high-affinity sites was very low, making it
difficult to identify their location. The edge site density (=SOH) used in modelling was
calculated from the fine fraction of sediment (<63 pum), which was 9.2% (i.e. 2.5-10 sites
nm-2). Our modelling results for Hanford sediments confirmed the dependence of the caesium
sorption (Kg) on Cs and competing cation (Na*, K*, and Ca?") concentration.

Concerning the Boda clay sample (Breitner et al., 2014), (Marques Fernandes et al., 2015)
measured a CEC of 113 meq kg*. This value is consistent with the measured illite fraction of
50% (considering the reference CEC value of 225 meq kg for illite).

The experimental data were successfully predicted with the 1-pK DL/IE model according to
the global RMSD= 0.21 L kg and R%g= 0.90. The logKq values simulated are highly
correlated (95%) to the logKq values measured for the studied simple clay materials (Figure
111.6).
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Figure 111.6 : Relationship between measured and simulated
distribution coefficient (Kd) using the 1-pK DL/IE model for the
different simple clay materials.

Table 111.8 summarizes the RMSD and R2.j index calculated for each material. These results
show the good performance of the 1-pK DL/IE model to predict Cs sorption on natural simple
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clayey materials when complex natural solutions are used (i.e. presence of several competitive
cations). Cs sorption isotherms for Rojo Carbonero clay, MX-80 bentonite, Boda claystone
and Hanford sediment are supplied in the Appendix A.4 (Figures B.7 to B.10).

Table 111.8 : Summarize of the calculated Root Mean Squart
Deviation (RMSD) and adjusted determination coefficient (R%g;) index
calculated for the 1-pK DL/IE model simulation for simple clay
materials. n stands for the number of replicates:

Clay material RMSD R2aq; n

Rojo Carbonero clay 0.18 0.78 48
MX-80 montmorillonite 0.13 0.88 72
Hanford sediment 0.21 0.87 87
Boda clay 0.40 0.52 18
Mean 0.21 0.90 -

For the RC clay, the results obtained with the 1-pK DL/IE model are a little better than those
obtained with the three-site cation exchange model proposed by Missana et al. (2014b)
(RMSD = 0.18 L kg™ and R?q=0.70). Also, for the Hanford sediment a similar goodness of
fit is obtained for the two-cation exchange model proposed by Zachara et al. (2002) (data not
shown, RMSD= 0.22 L kg™ and R? ;= 0.44). In the case of Boda clay, the modelling results
show that the 1-pK DL/IE model yields a better estimation for Cs sorption than the GCS
model (Bradbury and Baeyens, 2000), in terms of accuracy (RMSD= 0.64 L kg™).

3.4.3.  Cssorption model evaluation for mixed-clays natural materials

Cs sorption was simulated for five clay materials in “prediction mode” by considering only
illite as the main reactive clay or using a component additivity approach (CA) to represent the
different clay minerals (illite, montmorillonite and kaolinite). Again, the 1-pK DL/IE model
was used with the parameters obtained previously for each clay mineral (Table 111.6). In all
simulations, only the clay mineral fractions and pore water compositions were used as input
parameters (Table 111.4 andTable 111.5 ). The content and the type of clay mineral for each
mixed-clay material are shown in Table 111.9.

3.43.1. FEBEXclay

Figure 111.7 shows that Cs sorption isotherms for Na, Ca and K-FEBEX clay were
satisfactorily simulated with the 1-pK DL/IE model using the CA approach considering 93%
of montmorillonite — illite mixed layers with 15% of interstratified illite and 78% of
montmorillonite (global RMSD of 0.18 L kg* and R?%g index of 0.89, calculated from 12
sorption curves and 201 measured points). Insignificant differences were calculated between
the global RMSD for the 3-site IE model proposed by Missana et al. (2014a) (= 10%).
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Table 111.9 : Data used for the modeling.

/S CEC CEC  CEC meas/CEC
Clay materials Conditions Illite  Mont. it Mont Kaol. measured calculated calc.
e ont (meg Kg?)  (meqKg?) (%)
FEBEX clay %?ﬁﬁ:t'e'm” 15% 78% 1020 712.4 70%
San Juan clay Mean value 40% 10% 12% 179.4
Opalinus Clay Mean value 17% 30% 21% 183.0 110.0 60%
Boom clay 'C‘IZ‘;"” limitin - a0, . 45.0 19%
(L:Jlgser mitin- 500 . 240.0 101.3 42%
Mean value 30% 67.5 28%
Best fit 20% 20%  10% 221.0 92%
EST27337 Meanvalue  16.9% 9%  26.2%  155% - 310.1
EST26480 (';‘;‘)’/"er mitinep, 0 81%  9.9% - 135.9 75%
325“ mitin- Ha0s 0 149%  182% - 180.1 257.1 143%
Mean value 21.5% - 11.5% 14.1% - 196.9 109%
iSBT27861' (';;;‘)’/"er mitin- oo 18% 2206 - 34.4 41%
" 84.7
Callovo- Upper limit in
Oxcfordian iy 11% -  45%  55% - 82.7 98%
claystone - imit i
Y SoT2re6 (';I‘;‘)’/"er mitin = 200 . 54%  66% - 85.3 64%
e 132.9
325” mitin- 4400 0 7206 88% - 1243 93%
=ST2rse2 Mean s e e 0% 08% e 85 59%
Mean I/S 14.4
value +1.5%  15% -  07%  08% - 11.9 83%
of illite
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Figure 111.7 : Cs sorption isotherms (at pH 6.5) for (a) Na, (b) Ca, and (c) K-
FEBEX clay at different ionic strengths. Experimental data from Missana et al.,
(2014a) (see Table I11.6 in text). Continuous lines represent the modelling with 1-
pK DL/IE model, using the component additivity approach considering illite-
montmorillonite interstratified mixed layers (15% of illite).
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In the case of Na-FEBEX clay at | = 0.001 mol L%, to obtain a good agreement with
experimental data, we followed Missana et al. (2014a) and assumed that the concentration of
exchange site (=X°) was reduced by 30% considering that illite affected only the FES (RMSD
=0.18 L kg™). For the modelling of Cs sorption on Na, Ca and K-FEBEX as function of pH
(Figure B.11), a good fit was also obtained (RMSD = 0.19 L kg™l).

The Kq values predicted by the model are slightly overestimated for Na-, Ca- and K-FEBEX
clay at 0.01 mol L, 0.3 mol L (only for lower Cs equilibrium concentrations) and 0.1 mol
L (only for Cs equilibrium concentrations between 107 and 10° mol L) ( Figure 111.7).
Similar results were observed in pH-edge simulations (Figure B.11).

For the Na-FEBEX clay, with 1 = 0.01 mol L%, at low Cs concentration, sorption mostly
occurs onto illite, especially on FES (82%, Figure 111.8, doted red line). At higher Cs loading,
sorption on montmorillonite exchange sites becomes dominant (solid blue line). At
intermediate  Cs concentration, sorption is nearly equivalent between illite and
montmorillonite. The contribution of montmorillonite FES is always very low and can be
neglected. Although the illite fraction in FEBEX clay does not exceed 15%, it has a very
important contribution to Cs sorption, particularly at low Cs concentration where sorption on
FES dominates (Brouwer et al., 1983; Eberl, 1980; Francis and Brinkley, 1976; Jackson,
1963; Maes and Cremers, 1986; Poinssot et al., 1999; Rich and Black, 1964; Sawhney, 1972;
Zachara et al., 2002). It also has a critical role in the non-linear character of the Cs sorption
(Missana et al., 2014a; Missana et al., 2014b).
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Figure 111.8 : Distribution of adsorbed Cs between frayed-edge-sites
(FES) and planar sites of illite—montmorillonite mixed layers (Na-
FEBEX clay at 6.5 pH at | =0.01 M).

The model reproduces the main features of the experimental data: (i.) Cs sorption increases by
decreasing the ionic strength of the electrolyte from 0.1 to 0.001 mol L, (ii.) Cs sorption is
non-linear resulting from the existence of two different types of sorption site, as observed by
different authors (Eliason, 1966; Missana et al., 2004; Staunton and Roubaud, 1997,
Wahlberg and Fishman, 1962). Missana et al. (2014a) explain this behavior by the existence
of interstratified illite-montmorillonite mixed-layers (with 10-15% of illite layers).
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3.4.3.2. San Juan clay

Interestingly, the natural San Juan clay material contains a mixture of the three “reference”
clay minerals: illite (30 - 50%), kaolinite (10 - 15%) and montmorillonite (5 -10%) (Missana
et al., 2014b). Missana et al. (2014b) have simulated Cs sorption using the CA approach with
multi-sites cations exchange models assuming contributions from illite, kaolinite and
montmorillonite of 40%, 12% and 10%, respectively.

Cs sorption isotherms were obtained in different conditions: (case A) several simple
electrolyte solutions (0.5 mol L™t NaCl, with addition of 0.02 mol L* KCI and 0.02 mol L
NH4Cl) and (case B) the Natural Saline Water (NSW, Table 111.5). The curves obtained using
the CA approach with the 1-pK DL/IE model for illite, montmorillonite and kaolinite (Table
111.6) are superimposed to the experimental points for all conditions (Figure 111.9). A RMSD
value of 0.10 L kg™ was obtained (calculated on all the modeled data including those not
shown here), vs. 0.19 L kg™ for the model of Missana et al. (2014b).
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Figure 111.9 : Cs sorption isotherms for San Juan clay measured (a) at pH 7 and different
suspended conditions (case A) and (b) in natural saline water (case B). Experimental data are
form Missana et al., (2014b). The continuous and dotted lines represent results of the
modelling performed with our 1-pK DL/IE model and with cations exchange model of
Missana et al., (2014b), respectively.
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The relative contribution of the different sorption sites to Cs sorption, for the experiment with
NSW is presented in Figure B.12a showing that Cs sorption is dominated by illite, over the
whole range of Cs loading. The contribution of kaolinite and montmorillonite FES can be
neglected (confirming the hypothesis of Missana et al.,, 2014b), and montmorillonite
(exchange sites) only contributes significantly at high Cs concentration.

The underestimation of the Kq value (1.53 L kg™) at high Cs equilibrium concentration (=
[Cs]eq = 2-102 mol L) after the saturation of exchange sites of illite and montmorillonite, can
be due to the existence of a low amount of another clay mineral which was not taken into
account. In Figure B.12b, the sorption curves are plotted for three different clay mineral
fractions in SJ clay: a minimum (30% illite, 5% montmorillonite and 10% kaolinite), medium
(40% illite, 10% montmorillonite and 12% kaolinite) and maximum value (50% illite, 20%
montmorillonite and 15% kaolinite). These simulations show that the uncertainty on the clay
mineral fraction results in envelope curves bracketing the experimental error. The average
clay minerals content proposed by Missana et al. (2014b) results in the best fit (solid curve).

3.4.3.3. Callovo-Oxfordian samples (COx)

Cs sorption data for five samples of Callovo-Oxfordian claystone from Chen et al. (2014) and
Savoye et al. (2012) are considered here (Table 111.6). These samples contain pure and
interstratified illite and montmorillonite. The sorption isotherms were obtained in synthetic
pore waters (SPW) and in a reference pore water (RPW) (Table I11.5) containing the
following cations: Na*, Ca?*, Mg?*, and K* (and also Sr?* in SPW-1).

The mineral fractions used in the calculations correspond to the lower and upper limit, and to
the mean values proposed by Chen et al. (2014) (Table 111.9). We considered also that the
contribution of the =SO° site exclusively from the pure illite (as confirmed by the previous
results). The experiment results are successfully simulated with 1-pK DL/IE model with the
different mineralogical compositions (Figure B.13): Cs sorption is dominated by illite over
the whole Cs concentration range and the contribution of montmorillonite (exchange sites) is
significant only at high Cs loading. Results obtained with sample EST27861-B show that
when the FES from the 1/S illite fraction are considered (solid lines), Cs sorption increases by
about 10% (Figure B.13B). The EST27862 sample was modeled alternatively with
interstratified illite and montmorillonite only (dotted red line strongly underestimating
measured data), and by adding 1.5% of illite (solid line) which greatly improved the fit
(Figure B.13D). Note that the model of Chen et al. (2014) underestimates Cs sorption at
medium to high Cs concentration (Figure B.13A & D).

Cs sorption on another COx sample (EST27337) was also modelled by Savoye et al. (2012).
The total clay fraction is 32—65% of clay minerals (Gaucher (1998) with 62% of
illite/smectite mixed-layer mineral (with 65% of illite, 25% of montmorillonite, and 10% of
vermiculite), smectite (9%), illite (26%), kaolinite (2%), and chlorite (1%) (Claret et al.
(2004). We assumed that this sample is composed by 65% of clay minerals and we used the
mineralogy proposed byClaret et al. (2004) (Table 111.9). Figure B.14 shows Cs sorption
isotherm onto EST27337 sample in RPW (Table 111.5), with red lines representing the results
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the 1-pK DL/IE model using CA approach considering clay minerals fraction given in Table
111.6, and the green line those of the model proposed by Savoye et al. (2012). These authors
modeled Cs sorption using multi-site cation exchange model considering four sorption sites
for illite and three sites for montmorillonite (for a total of 7 sites). The two models show the
same goodness fit of the experimental curves with RMSD = 0.4 L kg, but the 1-pK DL/IE
model required much less sorption sites and fitting parameters than the one used by Savoye et
al. (2012).

3.4.3.4. Opalinus clay

The Opalinus clay (OPA) sample used in the calculations, referenced as SLA-938, contains
30% of illite/smectite mixed layer, 17% of pure illite and 21% of kaolinite, with a CEC value
of 183 meq kg* (Marques Fernandes et al., 2015).

The modelling results are obtained considering that I/S mixed layers (30%) are exclusively
constituted by illite (for a total fraction of illite of 47%, as proposed by Marques Fernandes et
al. (2015) using the 1-pK DL/IE and the GCS model (green and red lines, respectively)
(Figure B.15). In addition, our model also integrates the kaolinite fraction. The Cs sorption
data are very well reproduced by both models (RMSD = 0.23 L kg™). The results obtained
with our model show that the contribution of kaolinite is negligible.

3.4.3.5. Boom clay

Mineralogical studies of the Boom clay Formation show a variable clay mineral composition
with a total fraction in the interval between 30 and 60% and the main components as follows:
illite (10-45%), illite/smectite mixed layer (10-30%), kaolinite (5-20%) (Aertsens et al., 2004;
De-Craen et al., 2004).

The Cs adsorption isotherm on Boom clay in equilibrium with the Reference Boom Clay
Water (RBCW; Table 111.5) was first modelled using the 1-pK DL/IE and the GCS model
considering only illite (20, 30 and 45%), as tested by Maes et al. (2008). The best agreement
with experimental data is obtained using 30% illite with both models (RMSD = 0.32 L kg*
for the 1-pK DL/IE and 0.51 L kg for the GCS model) (Figure 111.10). With this simplified
mineral composition, the GCS model and the 1-pK DL/IE model both underestimates
measured Kq values for Cs equilibrium concentrations higher than 10“ mol L,
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Figure 111.10 : Cs sorption isotherms for Boom clay in RBCW (see Table I11.6).
Experimental data are from Maes and al. (2008). The continuous blue and red lines
represent result of the modelling performed with the GCS model proposed by Bradbury
and Baeyens, (2000) and the 1-pK DL/IE model by considering 30% of illite, respectively.
The dotted red line represents the best fit obtained with our 1-pK DL/IE model using 20%
illite, 20% smectite and 10% kaolinite.

To obtain a better fit, we have added a montmorillonite and kaolinite fraction: 20% illite, 20%
montmorillonite and 10% kaolinite (Figure 10, dotted red line). This change significantly
improved the sorption at high Cs concentrations and the RMSD value (0.11 L kg?) (Cs
sorption decomposition is shown in Figure B.16). Note that the contribution of kaolinite is
less than 1% of Cs total sorption.

3.5. Conclusion

We propose a new model for Cs sorption that combines a one-site 1-pK double layer model
and a one-site ion exchange model to account for varying levels of Cs concentrations (10°-10-
* mol L) and physicochemical conditions (pH, ionic strength, and competing ions). A single
set of parameters was adjusted for each clay mineral: illite, montmorillonite, and kaolinite.
Since only 2 types of sorption site are considered and the same formalism is used for the three
clay minerals, this approach reduces the number of parameters compared to existing multi-site
model for these clay minerals. The application of this parsimonious model to simple clayey
material, even with complex natural pore-water compositions, shows the robustness of our
model. The use of the component additivity approach for complex mixed-clay materials,
considering the clay mineral fractions, was also successful without any adjustment of
parameters.

The simulations performed with the 1-pK DL/IE model on claystones show that the
uncertainty concerning the clay mineral fraction can be taken into account and results in
envelope curves bracketing the experimental measurement error. To this regard, our model
outperforms the “generalized Cs sorption” (GCS) model (Bradbury and Baeyens, 2000) which
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is largely used in the context of radioactive waste management. The GCS model is quite
reliable with clay materials that are comparatively rich in illite (e.g. Opalinus clay and Palfris
marl) but underestimates Cs sorption when the illite-montmorillonite mixed layer content is
comparable or higher than illite (e.g. Boom clay) (as also note by Chen et al. (2014). Our
model, as well as the other models from the literature, tends to underestimate the Kq values
for very high Cs concentrations [10** to 10~ mol/L].

Another interesting result is that the effect of the electrostatic component in Cs sorption on the
clay minerals and naturel clayey materials can be neglected. In a next step, the 1-pK DL/IE
model will be used to simulate the behavior of Cs in natural soils.
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4. Conclusion en Francais

L’application d’une approche mécaniste pour décrire et prédire la sorption du césium sur un
sol naturel est constituée de quatre étapes. La premiére étape consistait a I’application de cette
approche dans des systémes binaires : minéral-cation, en admettant que 1’adsorption du Cs par
les minéraux argileux phyllosilicatés est considérée comme le processus qui controle
majoritairement sa disponibilité environnementale dans les sols.

Dans la mesure ou la validité des modeles de sorption Cs-minéraux disponibles dans la
littérature est genéralement limitée a des domaines et des conditions physicochimiques
particuliers et spécifiques a chaque étude, ils ne permettent pas de rendre compte des niveaux
d’interactions variables du Cs avec ces minéraux. Donc, leur transférabilité dans des systemes
et environnements hétérogenes semble étre limitée. Ceci a été demontré suite a I’analyse
critique et la mise en ceuvre de ces modeles et qui a permis la mise en point d’un modéle
mécaniste robuste et parcimonieux, qui couvre une large gamme de conditions
physicochimiques tout en utilisant le méme formalisme pour des minéraux argileux de
référence (illite, montmorillonite et kaolinite). Ce modéle combine deux modeles d’adsorption
basés sur une description semi-mécaniste : (i.) le modele a couche diffuse (DLM) avec une
approche 1-pK, pour rendre compte de l'adsorption des cations au niveau des sites hydroxyles
situes en bordure des feuillets (FES), et (ii.) le modele d’échange d’ions pour ’adsorption des
cations au niveau des sites de charges permanentes (les surfaces planes).

La deuxiéme étape était de vérifier si les propriétés de sorption d’un mélange de minéraux
argileux naturels sont additives ou non, par l'utilisation de 1’approche d’addition des
contributions des composantes réactives. En effet, contrairement aux modeles d’échange
d’ions multi-site existants, les résultats de modélisation et de confrontation montrent que
I’approche 1-pK DL/IE, combinant la complexation de la surface et 1’échange d’ions, a
permis d’avoir une grande flexibilit¢ et robustesse pour reproduire avec succes
qualitativement et quantitativement la plupart des données expérimentales disponibles dans la
littérature. Ceci constitue un avantage majeur par rapport aux autres modeéles existants en
termes de prédiction et de transférabilité dans des systéemes naturels et sur des domaines plus
larges.

Au cours de ce travail, il a également été montré que le modéle proposé tend a sous-estimer
les valeurs de Kg pour les concentrations en Cs trés élevées. Un autre résultat a été démontré
est que I’effet électrostatique sur la sorption du Cs en batch sur les minéraux argileux et
matériaux argileux naturels étudiés peut étre négligé, dans le cas du Cs. Du fait que la
sorption du Cs est traitée par la complexation de surface sur les sites FES avec des constantes
largement stables, frequemment plus élevées que celles pour le proton. Par conséquent, la
contribution chimique, dans la plupart des cas, est forte de telle maniere qu’elle est devenue
tres competitive avec le proton et les répulsions électrostatiques. En conséquence, le modele
peut étre réduit a un modele non-électrostatique et peut étre donc plus facilement incorporé
numériquement dans des codes de transport.

Sur la base des données issues d’expérimentation en réacteur fermés, il a été démontré que
lillite est la principale phase réactive dans un mélange de minéraux argileux (matériaux
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argileux naturels), et que I’approche par addition des composantes réactives est capable de
rendre compte des autres minéraux argileux des que leur contribution a la sorption totale du
Cs devient non négligeable. Ainsi, la gamme de variation de la composition minéralogique
d’un matériau argileux peut étre déduite avec le modéle 1-pK DL/IE a partir des simulations
des isothermes de sorption expérimentales.
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IV. CHAPITRE 4 : Disponibilité de césium dans les
sols : caractérisation de I’interface solide-liquide

1. Introduction

La disponibilité d’un contaminant chimique dans le sol est définie comme la fraction mobile
ou labile (capable de passer dans la phase liquide) de la concentration totale du contaminant
présent dans le sol (phase liquide + phase solide), et qui peut étre potentiellement acquise par
la plante (cf. partie 1.1 du CHAPITRE 1). En I’absence d’un apport externe de contaminant,
sa disponibilité est contr6lée principalement par les processus gouvernant son échange entre
des différents constituants du sol (hydroxydes métalliques, matiére organique, argiles etc...)
et la phase liquide (solution du sol). Parmi les processus d’échange on distingue
principalement les processus de sorption (adsorption-désorption), la dissolution-précipitation
et la minéralisation. Comme déja montré dans le premier chapitre, la disponibilité du césium
dans les sols est contrdlée principalement par le processus de sorption (adsorption-désorption)
par les minéraux argileux.

Ainsi I’¢tude du fractionnement du Cs entre la phase solide et la phase liquide du sol permet
d’estimer sa disponibilité physico-chimique. Plusieurs modeles permettent de décrire cette
distribution selon leur niveau de description des processus d’échange. En premier lieu, on
distingue les modéles empiriques. Parmi eux, le coefficient de distribution Kq (souvent
qualifié d’opérationnel) décrit les processus d'échange sous la forme d'une simple réaction
instantanée, linéaire en fonction de la concentration du contaminant et réversible. Ce
formalisme considere le sol comme un "boite noire". 1l ne prend pas en compte explicitement
les constituants du sol responsables du processus de sorption.

Les valeurs du Kg sont disponibles a partir des différents bases de données existantes telles
que TRS 472 et TECDOC-1616 proposés par I’ Agence Internationale de 1’Energie Atomique
(IAEA, 2009, 2010) (cf. paragraphe 5.1.3. du CHAPITRE 1) Ces valeurs peuvent également
étre déterminées spécifiquement pour un sol sur la base d’expérimentations (ex. réacteurs
fermés ou ouverts a flux continu). D’autres modeles empiriques existent introduisant
différentes natures de sites d’échange non reliés & une composante de la phase solide en
particulier, que 1’on distingue selon leur affinité vis-a-vis d’un contaminant et/ou selon les
cinétiques caractérisant les réactions qu’ils provoquent avec la solution afin de mieux rendre
compte la non linéarité des échanges couramment observee (ex. modéle EK). En second lieu,
on dispose de modeéles mécanistes basés sur une description thermodynamique des échanges
qui prend en compte explicitement les différentes composantes réactives du sol et
I’hétérogénéité des sites de sorption.

La mise en ceuvre du modele de sorption du Cs développé dans ma thése (Cherif et al., 2017)
sur un sol naturel et la comparaison des résultats de simulation de ces deux niveaux de
modélisation permet de répondre aux objectifs suivants pour le Cs :
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i.  Veérifier s’il faut considérer explicitement les différents constituants du sol étudié dans
le modéle,
ii. Tester dans quelle mesure les modéles doivent tenir compte des effets de la
composition chimique de 1’eau pour simuler correctement la disponibilité du Cs,
iii.  Etudier si ces approches a I’équilibre sont satisfaisantes ou s’il faut leur associer une
composante cinétique.

Le modéle mécaniste (1-pK DL/IE) ayant été testé et validé avec succés sur plusieurs
matériaux argileux naturels en utilisant 1’approche additive des composantes réactives nous
avons appliqué cette approche mécaniste sur un sol naturel (Auzeville, France), en se basant
uniquement sur sa composition minéralogique.

La seconde partie de ce chapitre est dédiée a (i.) la mise en ceuvre de deux autres niveaux de
modélisations : opérationnelle (modéle Kgq) et phénoménologique (modele EK), et (ii.) la
comparaison des différents niveaux de modélisation (K¢, EK et 1-pK DL/IE) par des
confrontations modéles-modeéles et modeles-mesures. Ainsi, des séries d’expérimentations sur
un sol naturel (Auzeville, France) ont été conduites en conditions statique (réacteur fermé) et
dynamique (réacteur ouvert), et ce dans différents environnements physico-chimiques. De ce
fait, il a été possible de déterminer les domaines de validité et les contraintes qui sont associés
a ces différents niveaux de modélisation, dans la limite des conditions expérimentales testées.

2. Mesures et modélisation de la sorption du césium dans le sol en conditions
statiques

2.1. Résultats de I’étude expérimentale

Différents dispositifs en réacteurs fermés (batch) ont été utilisés (cf. paragraphe 3.2 du
CHAPITRE I1) afin d’évaluer :

(i.) le temps nécessaire a la mise en équilibre thermodynamique de la réaction de sorption Cs-
sol d’Auzeville en faisant varier le temps de contact entre le sol et la solution contaminée,

(ii.) I’isotherme de sorption en faisant varier la concentration initiale du Cs de la solution
contaminée,

(iii.) la réversibilité de la réaction de sorption en quantifiant la fraction du Cs adsorbée
capable d’étre remise en solution lors d’une extraction (désorptions successives). Ces
experiences ont ete réalisées suivant le protocole décrit au CHAPITRE 11.

L’estimation de I’erreur expérimentale maximale sur les coefficients de distribution Kg
déterminées (via la déviation standard maximale mesurée) est de +0.2 (L kg™?) en unité
logarithmique.

2.1.1. Tests cinétiques

Les résultats expérimentaux des tests cinétiques réalises en batch classique a différents temps
de contact (2 heures, 48 heures et 15 jours) sont représentés dans la Figure 1V.1 montrant
I’évolution de la fraction adsorbée (%) en fonction de la durée de contact. Rappelons que ces
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tests ont été effectués avec une matrice CaCl, 0.01 M, et avec deux conditions de
concentration initiale de Cs : ¢ faible [Cs]ini=2.5-10° M, et A forte [Cs]ini=1.0-10"* M. Le
ratio solide/liquide (m/V) utilisé dans les deux conditions est de 1/5 soit 0.2 kg L.

Cette figure montre qu’une fraction importante de la quantité de Cs initialement introduite est
adsorbée rapidement (< 2h) : en effet, I’activité moyenne adsorbée sur le solide a la fin de
I’étape de sorption est de 99.96% pour la faible [Cs]ini (soit 1.55-107 mol kg?), alors qu’elle
est légérement moins élevée dans le cas de forte [Cs]ini 95.9% (soit 3.90-10* mol kg™). Cette
différence induit une différence de deux ordres de grandeurs entre les valeurs moyennes du Kgq
calculées aprés 1’étape de sorption (Log Kq ([CS]ini=2.5-108 M) = 4.14 L kg’ et Log Ky
([Cs]ini=10" M=2.06 L kg™).

Les résultats de cette expérience montrent aussi que le temps nécessaire a la mise en équilibre
du processus d'adsorption peut étre considéré comme étant de 48h, car il n’y a pas de
différence significative de Kg calculés a 48h et 15 jours pour les deux conditions de
concentrations initiales de Cs. En comparant les valeurs du Kq pour les temps de contact de 2h
et 24h et pour chaque condition, on constante une différence plus importante dans le cas de
forte concentration initiale du Cs. Ainsi, les expériences d'adsorption en batch, conduites (cf.
2.2.1.) dans le but de déterminer 1”isotherme de sorption du Cs par le sol d'Auzeville ont été
réalisées avec un temps de contact solide-liquide de 48h.

Enfin, nous notons que les différentes mesures de pH dans les solutions d’adsorption de
désorption sont stables (pH = 7.2+0.2).
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Figure IV.1 : Cinétique de sorption du Cs sur le sol d’Auzeville
réalisée dans une solution CaCl, 0.01 M, concentration initiale de
Cs: [CSlini =2.5 108 M et =1.0-10* M.

Le rendement moyen cumulé de désorption, c.-a-d. la différence cumulée d’activité du Cs sur
le sol aprés 1’étape de sorption et a I’issue des trois étapes de désorption, rapportée a I’activité
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initiale) ne dépasse pas 0.05% pour la premiere condition (faible [Cs]ini), tandis qu’il est de
9% pour la deuxiéme (forte [Cs]ini). On constate que pour ces deux conditions, plus le temps
de contact Cs-sol pendant I’étape de sorption augmente, moins la désorption est efficace. La
comparaison du ratio Kgaesorption / Kassorption (Valeurs de Kq calculées apreés les étapes de sorption
et de désorption) permet d’estimer si les processus de sorption et de désorption du Cs sur le
sol d’Auzeville opérent, ou non de la méme facon. Les valeurs de ce ratio pour les deux
concentrations initiales de Cs varient entre 1.3 et 5.1, indiquant (i.) une désorption moins
importante de Cs et/ou (ii.) une cinétique de désorption plus lente que la cinétique de sorption.
Ce constat est également renforcé compte tenu de la différence de nature des solutions
utilisées lors des étapes de sorption (CaClz 0.01 M) et de désorptions successives (KCI 0.01
M), cette derniere solution étant en théorie plus @ méme de remobiliser du Cs par un processus
d’échange cationique plus efficace (cf. CHAPITRE I1I).

Pour compléter ces données, les résultats expérimentaux des tests de désorption réalisés en
batch avec sac a dialyse sont représentés dans la Figure 1V.2 qui montre 1’évolution de la
fraction désorbée (%), en fonction de la durée de contact. Ces tests ont été effectués avec la
solution « low Kpatch » (Cf. paragraphe 3.2.2 du CHAPITRE I1), et avec deux conditions de
concentration initiale de Cs (notées Cs4patch : [CS]ini= 1.17-10™* (+10%) mol kg™ de sol sec et
CS2batch - [Cs]ini= 1.02:102 (10%) mol kg* de sol sec). Quatre extractions successives de 24
heures chacune et une cinquiéme aprés 21 jours (507 h) ont été réalisées. Le ratio
solide/liquide (m/V) est de 3.34 kg L.

La Figure 1V.2 montre que la désorption atteint un plateau assez bien défini et que ce
processus n’est pas totalement réversible. En effet, dans la condition Cs2pach (forte
concentration de Cs sorbé) une grande quantité de Cs a été désorbée assez rapidement :
(environ 23% de I’activité initiale dans le solide a été désorbée seulement apres 24h de
contact (premiére désorption). Au bout de 21 jours, c.-a-d. aprés la 5°™ extraction, 64.6% de
I’activité initiale dans le solide a été désorbée. Tandis que pour la condition Cs4parch (faible
concentration initiale de Cs sorbé), la quantité totale de Cs désorbée est de 3% aprés la 55
extraction.
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Figure IV.2 : Test de désorption du Cs sur le sol d’Auzeville réalisé
en batch avec sac a dialyse dans la solution low Kpatch, avec deux
conditions de concentration initiale de Cs. Cs4batch : [CS]ini=1.17-10
mol kg* et CS2batch : [CS]ini=1.02-10" mol Kg™.

Les résultats des tests cinétiques d’adsorption (Figure 1V.1) et de désorption (Figure 1V.2)
indiquent que le processus de sorption (adsorption-désorption) du Cs est :

Plus efficace en forte concentration, caractérisé par un faible fractionnement
solide/liquide, due a la fixation du Cs sur des sites non spécifiques (de faible affinité)
et accessibles (temps caractéristique de I’ordre de quelques heures), dans lesquels le
Cs est facilement échangeable (réversible) d’une maniére rapide (sites des surfaces
planes des minéraux argileux et/ou sites d’échange non spécifiques des autres
constituants du sol),

Moins efficace en faible concentration, caractérisé par un fractionnement
solide/liquide important, qui peut étre attribue a une forte fixation du Cs sur des sites
specifiques de forte affinité et/ou a un transport par diffusion vers des sites moins
accessibles (cinétique de la réaction de désorption est tres lente), dont le temps
caractéristique est de I’ordre de quelques heures voire quelques jours (2-3 jours). Ce
type de sites pourrait correspondre aux sites spécifiques des minéraux argileux
présents dans le sol (FES ou sites interfoliaires).

Ces observations peuvent étre expliquées soit par une différence d’affinité et de capacité des

sites

de sorption des phases solide présentes dans le sol d’Auzeville, soit en termes de

cinétique de la réaction de sorption. Toutefois, elles nous permettent d’ores et déja d’affirmer
la non linéarité de I’isotherme de sorption sur cette gamme de concentration (108 - 10 M).
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2.1.2. Isothermes de sorption

Les experiences en batch classique pour déterminer les isothermes de sorption du Cs sur le sol
d’Auzeville ont été réalisées avec un temps de contact solide-liquide de 48h. Sur la Figure
IV.3, nous représentons les isothermes de sorption-désorption du Cs sur le sol
d’Auzeville sous la forme de I’évolution du coefficient de distribution Kq calculé (en unité
logarithmique), pour I’étape de sorption et la premiere désorption, en fonction de la
concentration de Cs en solution (gamme de variation de la concentration initiale de Cs
explorée : de 10 M & 102 M), obtenues dans des solutions KCI et CaClz a 0.01 M, avec un
ratio solide/liquide de 1/5. Les résultats du test cinétique réalisé en batch classique avec 48h
de temps de contact sont également inclus dans la Figure 1V.3.

Cette figure indique que l'isotherme de sorption du Cs sur le sol d’Auzeville n'est pas linéaire,
qu'il montre un seul point d’inflexion ([Cs]ini = 10 M), et que les valeurs de Kq calculées (en
log) croissent avec la diminution de la concentration initiale du Cs. Cet effet est plus marqué
dans une solution de CaCl,. Sur la gamme de variation de la concentration initiale de Cs
exploitée (de 10® M & 10 M), on constate une forte variation des valeurs de logKg; i.e. de
deux unités. Ceci permet de mettre en évidence 1’existence d’au moins deux sites de sorption
de capacités et d'affinités différentes, certainement du fait de la présence de minéraux argileux
dans le sol d’Auzeville, en particulier d’illite (cf. paragraphe 3.4 du CHAPITRE I). Ces sites
sont les suivants :

» Des sites de forte affinité pour le Cs qui saturent assez rapidement (de faible capacité).
Cette forte affinité peut s’expliquer par une forte valeur de la constante d’échange
et/ou par une cinétique rapide,

> Des sites de faible affinité et/ou a cinétique plus lente, mais d’une capacité plus
importante.

Les effets obtenus en utilisant KCI et CaCl. sont également conforment a 1’ordre d'affinité des
cations compétiteurs du Cs aux minéraux argileux phyllosilicatés avec un effet plus ou moins
marqué suivant l'ordre: Cs* > K*> Ca?* (Appelo and Postma, 1993; Brouwer et al., 1983; Dyer
et al., 2000; Salles et al., 2013; Staunton and Roubaud, 1997).
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Figure 1V.3 : Isothermes de sorption (48h) du Cs sur le sol d’Auzeville dans des
solutions de KCI et CaCl, 0.01 M (ratio solide/liquide = 1/5 kg L), marqueurs
remplies : sorption et marqueurs non remplies : désorption D1 (1 heure).

L’analyse de la composition chimique moyenne de la solution du sol (par ICP-AES) aprés
I’étape de prétraitement du sol (cf. paragraphe 3.1 du CHAPITRE 11) et aprés ’étape de
sorption, montre un rééquilibrage du bilan ionique (Ca?*, K*, Na*) qui semble étre plus
marqué dans la solution de KCI (Tableau 1V.1). Ceci peut étre expliqué d’une part par la
différence d’affinité entre les cations monovalents (K*) et les cations divalents (Ca®*) pour les
minéraux argileux (K™> Ca?"), et d’autre part parce que le Ca constitue le principal cation
échangeable présent initialement dans le sol d’Auzeville, environ 80%. Ces échanges
cationiques peuvent étre associés aux sites d’échange non spécifiques (de faible affinité pour
le Cs) des surfaces planes des argiles et/ou d’autres composantes du sol.

Tableau 1V.1 : Composition chimique de la solution du sol a I’équilibre
avant (apres [’étape de prétraitement du sol) et apres la sorption (48 h).

Cation [C] avant sorption (M) [C] aprés sorption (M)
Solution de prétraitement 0.01 M CaCl, 0.01 M KCI
Ca®* 5.9-10" 9.4.10°3 3.4.10°
K" 3.7-10* 3.1-10% 3.9-10°
Na* 8.6-10™ 8.6:10" 6.4:10*
Mg?* 5.4-10% NA NA

NA : donnée non analysée

Le pH moyen mesuré dans les surnageants a la fin des expériences pour les conditions KCI et
CaCly, est de 7.4+0.1 et 7.2+0.1, respectivement.

Pour ces expeériences, les rendements moyens de la désorption (1h) varient entre 0.07% et
9.8% selon la concentration initiale du Cs. Les valeurs du ratio Ka/desorption / Karsorption pour toute
la gamme de concentration initiale de Cs pour les deux isothermes sont = 1.04+0.02, ce qui
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signifie qu’il n’y a pas des différences entre la distribution solide/liquide du Cs lors de leur
fixation ou de leur remise en solution. On note qu’on obtient un résultat similaire lorsqu’on
utilise les valeurs du Kadssorption des rendements cumulés des extractions successives (le ratio
moyen est de 1.1+0.02)

Les résultats précédents, c'est a dire I'étude de la cinétique et de I’isotherme de sorption du Cs
dans le sol d'Auzeville, ne sont pas suffisants pour déterminer la part totale de Cs susceptible
de se désorber du sol. Cet aspect sera traité plus explicitement dans les paragraphes suivants
en s’appuyant sur des expérimentations en réacteurs ouverts a flux continu.

2.2.Mise en ceuvre de la modélisation mécaniste et confrontation modele -
expériences

Dans un premier temps, le modéle mécaniste développé précédemment (le modele 1-pK
DL/IE) a été appliqué pour prédire les isothermes de sorption du Cs sur le sol d’Auzeville, en
prenant en compte uniquement la contribution des minéraux argileux présents dans ce sol.

2.2.1. Application du modeéle 1-pK DL/IE

Les simulations des isothermes de sorption Cs-sol d’Auzeville (Figure 1V.3) avec le modeéle
1-pK DL/IE ont été réalisées en utilisant les paramétres déterminés pour [’illite, la
montmorillonite et la kaolinite (Table 111.6, Cherif et al. (2017)), ainsi que 1’approche
additive des contributions des composantes réactives avec la composition minéralogique
rapportée par Devau et al. (2011) (voir Tableau 11.1). La capacité totale des sites des surfaces
planes =X calculée a partir de cette composition minéralogique est de 5.4-102 meq kg, ce
qui représente 47% de la CEC totale du sol (le reste étant attribuable a la matiére organique,
aux oxy-hydroxydes métalliques, ...).

Dans le cas des données acquises en présence de la solution CaCly, les résultats de
modélisation coincident étroitement avec les points expérimentaux pour toute la gamme de
concentration de Cs testée (Figure 1V.4). Dans le cas de la solution KCI, les valeurs
expérimentales du logKg sont correctement simulées pour les concentrations de Cs inférieures
a 107 M, mais sont surestimées dans le cas des expériences utilisant des concentrations de Cs
plus élevées, pour lesquelles le Cs est majoritairement adsorbé par les sites des surfaces
planes =X (Figure 1V.4).
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Figure 1V.4 : Confrontation modeéle-mesures des isothermes de sorption du Cs
sur le sol d’Auzeville en utilisant le modéle 1-pK DL/IE et I'approche additive
pour représenter les propriétés du sol.

La Figure 1V.5 montre la contribution des minéraux argileux présents dans le sol d’Auzeville
a la sorption du Cs en présence de 0.01 M de CaCl, ou de KCI. Cette figure montre que la
contribution de I’illite est plus de 99% sur la quasi-totalité de la gamme de concentration du
Cs dans le cas de la solution CaCl, 0.01 M. Pour des concentrations de [Cs]eq > 102 M, les
sites de I’illite sont saturés par le Cs et leur contribution a I'échelle du sol diminue d’environ
de moitié a la faveur de la montmorillonite (~ 50%). Alors que dans le cas de la solution KCI
0.01 M, le Cs est majoritairement adsorbé sur 1’illite pour [Csleq < 108 M et presque
équitablement réparti sur Iillite et la montmorillonite pour [Cs]eq > 10 M. La contribution de
la kaolinite est toujours négligeable.

Ces résultats de simulation sont comparables a ceux obtenus pour les matériaux argileux
naturels (argiles de San Juan, d’Opalinus et de Boom) contenant les mémes minéraux argileux
que le sol d’Auzeville mais a des teneurs différentes (cf. CHAPITRE 111, Cherif et al.
(2017)). En effet, les simulations des contributions de chacun de ces minéraux argileux
montrent que 1’illite est la principale phase porteuse du Cs méme pour des teneurs massiques
tres faibles.
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Figure IV.5 : Simulation de [’évolution de la contribution des minéraux argileux
présents dans le sol d’Auzeville (10% illite + 4% montmorillonite + 10%
kaolinite) a la sorption totale du Cs, en fonction de la concentration du Cs en
solution, dans les solutions (a) CaCl, 0.01 M et (b) KCI 0.01 M.

On note que dans le cas de la solution CaCly, le calcium initialement adsorbé représente plus
que 80% de la CEC et n’est pas significativement perturbé par la sorption du Cs. Ceci est
confirmé par 1’analyse de la composition chimique de la solution du sol & la fin des
expériences en batch, comme le montre le Tableau I1V.1. Les résultats obtenus avec la
solution KCI pourraient étre alors expliqués par I’effet des autres constituants de la phase
solide (phases non argileuses) qui peuvent préférentiellement adsorber des cations majeurs
(notamment K* et Ca?*) tout en ayant une faible affinité pour le Cs : la goethite peut étre
considérée comme un candidat potentiel tout comme la matiére organique bien qu’en faible
quantité dans le sol d’Auzeville. Ces phases porteuses peuvent également permettre de mieux
prendre en compte la CEC totale de ce sol, dont nous avons vu plus haut que seulement 47%
est facilement attribuable aux minéraux argileux.

2.2.2. Prise en compte des phases non argileuse dans le modéle 1-pK DL/IE

Comme il a été montré dans le paragraphe précédent, les résultats de simulations montrent
que I’application du modéle 1-pK DL/IE sur le sol d’Auzeville pour prédire la sorption du Cs
est satisfaisante pour une large gamme de concentration de Cs. Cependant, I’adsorption du Cs
est surestimée pour les systemes riches en K pour la gamme de concentration initiale [Cs]ini >
3-10° M (soit [Cs]eq > 6-107" M). Ceci peut étre expliqué par la prise en compte exclusive des
composantes argileuses du sol et/ou par des phénomenes de non accessibilité des sites
d’échange présents dans ces matériaux. Les simulations de ces systemes peuvent étre
améliorées par la prise en compte dans la modélisation de constituant du sol, que Il'on
appellera les phases non argileuses du sol. Ces constituants non argileux, qui représentent
environ 53% de la CEC du sol d’Auzeville, peuvent influencer indirectement 1’adsorption du
Cs en modifiant la composition chimique de la solution du sol, lors d’ajout de Cs comme le
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montre le Tableau IV.1. En effet, ces différentes composantes du sol, notamment la matiere
organique, les hydroxydes métalliques et les phases minérales non argileuses (goethite,
quartz, calcite, etc.) sont susceptibles d’adsorber et/ou de libérer par désorption des cations
compétiteurs du Cs (Ca**, Na*, K*), via des échanges cationiques. Ces phases peuvent
¢galement adsorber du Cs d’une maniére non spécifique (faible affinité) et réversible (maticre
organique) (Absalom et al., 2001; Bellenger and Staunton, 2008; Rigol et al., 2002; Staunton
etal., 2002).

Les échanges cationiques au niveau des sites de sorption des phases non argileuses du sol
d’Auzeville ont été simulés en ajoutant un échangeur cationique (noté =Y) au modele
d’échange d’ions utilisé pour les minéraux argileux (cf. paragraphe 5.3.1 du CHAPITRE 1).
La capacité d’échange de ce type de sites a été définie comme étant la CEC non explicable par
les minéraux argileux, c.-a-d. 53% de la CEC, soit 6.11 cmol kg'. On a considéré que ces
sites non spécifiques sont initialement saturés en Ca, étant donné que ce cation constitue le
principal cation échangeable du sol d’Auzeville (environ 80%). A ces sites ont été associé des
coefficients de sélectivité K¢ entre le Ca?* adsorbé et les cations majeurs (Na*, K* et Mg?").
Les valeurs des coefficients de sélectivité V9K, et ”é‘ZKC ont été supposées égales a celles
utilisées par Gustafsson and Berggren Kleja (2005) dans le modéle NICA-Donnan pour
I’accumulation des contre-ions par les substances organiques (acides humique et fulvique).
Ces valeurs sont cohérentes vis-a-vis de celles du modéle Stockholm Humic (Gustafsson,
2001) ainsi que celles de Bradbury and Baeyens (2002a) pour les sites non spécifique de la
montmorillonite. Par contre la valeur du coefficient de sélectivité XK. a été calée de maniére a
reproduire au mieux les données expérimentales mesurées dans mes expériences. Par ailleurs,
en premiere hypothese, 1’adsorption du Cs sur ce second type de sites d'échanges cationiques
n’a pas été considérée. Les valeurs des logKc utilisées sont données dans le Tableau 1V.2.

Tableau 1V.2 : Valeurs des coefficients de sélectivité attribués aux
phases porteuses non spécifiques du sol d’Auzeville.

Réactions d’exchange cationique (=Y°) logKc
Y.Ca + 2Na* < 2YNa + Ca*t -0.38
YoCa + 2K' < 2YK + Ca** 9.4
Y.Ca + Mg? < Y:Mg + Ca? -0.4

Les valeurs des YK, et "ZﬂKC correspondent a des échanges cationiques non spécifiques
tandis que celle du ¥2K_est trés élevée et correspond a un échange trés spécifique. Ce second
site d'échanges présente donc une affinité importante pour le Ca au dépend du Mg et du K.
Méme si cette derniére valeur n’est pas représentative des sélectivités reéelles des echanges

entre ces cations, elle permet néanmoins d’améliorer efficacement les résultats de simulations
du modele 1-pK DL/IE.

Les résultats de simulation des isothermes de sorption en utilisant le modéle mécaniste
développé (1-pK DL/IE) sans et avec la prise en compte des phases porteuses non argileuses
sont representés dans la Figure 1V.6, en lignes pointillés et continues respectivement.
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A partir de cette figure on peut déduire que la prise en compte de ces phases dans la
modélisation permet d’améliorer la simulation de 1’isotherme de 0.01 M KCI, notamment
pour les fortes concentrations de Cs. De plus, la considération de ces phases pour 1’adsorption
des cations majeurs a permis d’améliorer 1’estimation de la composition de la solution du sol &
la fin de I’expérience, notamment dans le cas du KCI (Tableau 1V.3).

Tableau 1V.3 : Comparaison de la composition chimique de la solution du
sol, a la fin de ['expérience, mesurée et simulée avec et sans prise en compte
des phases porteuses non argileuses dans le cas de [’isotherme 0.01 M KCI.

Cation Valeurs mesurées Valeurs simulées sans les Valeurs simulées avec les
M) phases non argileuses (M) phases non argileuses (M)
Ca* 3.4-10° 5.4-107 4.4.10°
K* 3.9:10° 8.8-10" 3.7-10°3
Na* 6.4-10* 3.5-108 3.0-10°

Dans le cas de I’isotherme de 0.01 M CaCly, la prise en compte de cette nouvelle phase
porteuse non spécifique au Cs ne modifie pas les résultats de simulation, du fait que le
calcium constitue le principal cation échangeable du sol d’Auzeville.
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Figure 1V.6 : Confrontation modele-mesures des simulations des isothermes
de sorption du Cs sur le sol d’Auzeville en utilisant le modele mécaniste
développé (modeéle 1-pK DL/IE) sans (lignes en pointillés) et avec (lignes
continues) la prise en compte des phases non argileuses en modélisation.

Deux exemples (avec et sans prise en compte des phases non spécifiques) de fichiers d’entrée
(scripts) de simulation de I’isotherme d’adoption Cs-sol d’Auzeville (dispositif batch fermé)
dans 0.01 M CacCl, sont donnés en annexes (Annexe D.1).
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2.2.3. Etude de sensibilité du modéle 1-pK DL/IE

Dans cette partie nous avons réalisé une étude de sensibilité du modele 1-pK DL/IE aux
variations de deux paramétres d’entrée suivant: le ratio solide/liquide (m/V) et la
concentration du cation compétiteur. On a pris comme exemple d’étude la solution de CaClo.
Les simulations des isothermes de sorption du Cs sur le sol d’Auzeville ont été effectuées en
faisant varier indépendamment le ratio m/V et la concentration du Ca?* d’un facteur £10, soit
un ratio m/V variant de 2 & 0.02 kg L™ et une concentration en Ca variant de 0.1 M a 0.001 M.
Les résultats des simulations sont visibles Figure 1V.7. A noter que les simulations réalisees
sans prise en compte des phases non argileuses et les résultats de simulation sont représentés
sous la forme de I’évolution du coefficient de distribution Kq en fonction de la concentration
initiale (totale) de Cs (10° M & 10* M). Cette représentation permet de mieux visualiser les
différences entre les courbes simulées.

La Figure 1V.7 montre que la variation du ratio m/V n’a pas d’effet significatif sur la sorption
du Cs pour les faibles concentrations du Cs ([Cs]wt < 107 M). Alors que pour le reste de la
gamme de concentration en Cs 107 M < [Cs]iwt < 101 M, I’effet semble plus ou moins marqué
selon la concentration initialement introduite dans le systeme. La différence entre les courbes
simulées est plus marquée pour les gammes de concentration totale suivante : 107 M < [CS]ot
< 4-10* M et au-dela de 10° M. Ces domaines, au voisinage des points d’inflexion des
isothermes, correspondent a la gamme de concentration dans laquelle les sites spécifique
(=SOCs%®) et non spécifiques (=XCs) commencent a étre saturés, comme le montre la Figure
IV.7.a. On peut donc déduire que le ratio m/V influence les capacités des sites de sorption
dans cette logique : plus le ratio m/V est important, plus les capacités de sites de sorption sont
importantes et ainsi plus la quantité de Cs adsorbé est importante.

Contrairement a I’effet du ratio m/V, 1’augmentation de la concentration du Ca®" implique la
diminution de I'adsorption du Cs. Ceci a déja été mis en évidence dans plusieurs études sur
différents minéraux et matériaux argileux (cf. Cherif et al. (2017) et références citées).
Néanmoins, pour une large gamme de concentration de Cs ([CS]wt < 10° M et [CS]tot > 1072
M) le modéle semble étre peu sensible a la variation de la concentration du Ca?*. Ceci est d
au fait que le Ca est un cation peu compétiteur au Cs adsorbé sur les minéraux argileux
présents dans le sol d’Auzeville (illite, montmorillonite et kaolinite). Pour rappel (paragraphe
3.4 du CHAPITRE I) I’ordre d'affinité des cations compétiteurs pour les minéraux argileux
phyllosilicatés est le suivant : Cs* > K*> Na* > Ca?* (Appelo and Postma, 1993; Brouwer et
al., 1983; Dyer et al., 2000; Salles et al., 2013; Staunton and Roubaud, 1997). Les domaines
pour lesquels les trois isothermes sont trés rapprochées correspondent aux gammes de
concentration de Cs dans lesquelles il est adsorbé majoritairement sur un des deux sites de
sorption. Alors que I’intervalle 107 M < [Cs]it < 102 M, aux alentours des points d’inflexion
des courbes, correspond a la gamme de concentration de Cs dans lequel il est adsorbé
simultanément sur les deux sites de sorption.
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Ces résultats sont comparables a ceux obtenues dans les isothermes Ca-illite pour les deux
forces ioniques 1=0.01 M et 1=0.1 M (Figure I11.1, Cherif et al. (2017)), représenté ici dans la
Figure 1V.8. Ceci confirme que le comportement de la sorption du Cs sur le sol d’Auzeville

log [Cs]iot (M)
Figure 1V.7 : Etude de sensibilité du modéle 1-pK DL/IE a la variation du (a)

ratio solide/liquide (m/V) et de la (b) concentration du cation compétiteur (Ca®*).

est comparable a celui observé pour I’illite.
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Figure 1V.8 : Simulation des isothermes de sorption du Cs sur Ca-illite a 1=0.01
M (données expérimentales de Benedicto et al. (2014b)) et 1=0.1 M (données
expérimentales de Missana et al. (2014b)) avec le modéle 1-pK DL/IE.

2.3. Confrontation modéles (Kq et 1-pK DL/IE) et expériences

La Figure 1V.9 permet de comparer les résultats de modélisation des isothermes de sorption
du Cs sur le sol d’Auzeville (suspension en solution KCl et CaCl, a 0.01 M) avec le modele
mécaniste développé dans cette étude (modele 1-pK DL/IE), ainsi que les valeurs minimale,
maximale et moyenne geométrique (+ déviation standard) du logarithme du coefficient de
distribution logKanaea (L kg™) qui peuvent lui étre associées selon la classification proposée
par I’AIEA (IAEA (2009, 2010).

En se basant sur les propriétés chimiques et la composition minéralogique du sol d’Auzeville
(cf. paragraphe 1 du CHAPITRE I1), et selon la classification des groupes de sols proposée
par I’AIEA (voir Annexe A.1), le sol d’Auzeville peut étre considéré comme un sol « limono-
argileux ». Ainsi, selon le Tableau 1.3 (cf. paragraphe 5.1.3 du CHAPITRE 1) les valeurs
minimale et maximale ainsi que la moyenne géométrique du coefficient de distribution
Kanaea (L kgh) qui peuvent étre associées au sol d’Auzeville sont résumées dans le Tableau
1V.4:
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Tableau 1V.4 : Moyenne géométrique (xdéviation standard) et valeurs min et max
du coefficient de distribution Kaiaea (L kg?) associées au sol d’Auzeville selon la
classification proposée par I’AIEA (1AEA (2009, 2010)

Moyenne

AN Min Max
géométrique
Kanaea (L kg'l) 3700+3.6 39 375 000
log Kanaea (L kg™) 3.57+0.41 1.59 5.57
6.5
Kaiaga-max
55 F
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Figure 1V.9 : Confrontations modeles-expériences et modeles-modeéles des
isothermes de sorption du Cs sur le sol d’Auzeville (suspension en solution KCI et
CaCl2 0.01 M) obtenues avec les modéles 1-pK DL/IE et Kaiaea en utilisant les
valeurs minimale (courbe verte), maximale (courbe rouge) et moyenne géométrique
(courbe bleue, +déviation standard) proposées par I’AIEA (1AEA (2009, 2010).

Cette figure montre que les valeurs proposées par 1’approche Kanaea donnent une bonne
estimation globale des valeurs mesurées du coefficient de partage solide/liquide du sol
d’Auzeville pour toute la gamme de concentration en Cs. Toutefois, I’approche Kanaea
surestime la sorption du Cs dans le cas de la valeur maximale (logKaiaea max. = 5.57 L kg™).
La valeur moyenne (géométrique) de logKaiaea = 3.57+0.41 L kg™ est visiblement proche des
valeurs moyennes mesurées dans des solutions de KCI et CaCl, 0.01 M (3 et 3.07 L kg?,
respectivement). En revanche, cette approche, ne prend pas en compte la nature et/ou la
concentration des cations compétiteurs (K, Ca), ni I’effet observable de la concentration de Cs
sur son fractionnement liquide/solide puisqu’elle implique 1’existence d’une seule valeur de
coefficient de distribution sur toute la gamme de concentration en Cs.

Il apparait donc que I’utilisation d’une seule valeur du coefficient de distribution peut
entrainer soit la sous-estimation de la disponibilité de Cs dans le sol (cas de la valeur
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maximale) ou sa surestimation (cas de la valeur minimale), soit d’une estimation limitée (cas
de la valeur moyenne) du fractionnement solide/liquide. On peut conclure alors que
I’approche Kanaea n’est pas satisfaisante pour décrire la sorption du Cs dans un systéme
naturel, lorsque les conditions physico-chimiques du milieu varient au cours du temps et/ou
de I’espace.

Ainsi, I'utilisation de 1’approche Kanaea dans des modeles de prédiction et d’évaluation des
risques et les modeles de transport réactifs est limitée a des hypothéses et des conditions
physico-chimiques spécifiques et sa validité n’est plus assurée en dehors de ces conditions.
Toutefois, elle apporte des informations préliminaires voir complémentaires a la mise en
ceuvre d’un modé¢le plus complexe (Marcos, 2001).

Contrairement au modele du coefficient de distribution, la prise en compte des différentes
composantes du sol dans la modélisation mécaniste (modele 1-pK DL/IE) a permis de prédire,
avec succes et a la fois, les effets des conditions physico-chimiques, notamment la nature du
cation compétiteur et la force ionique, et la variabilité de la sorption en fonction de la
concentration initiale du Cs sur toute la gamme explorée. Par conséquent, 1’approche
mécaniste développée permet d’estimer avec plus de précision la fraction mobile (la
disponibilité) du Cs dans le sol, et ce dans des conditions physico-chimiques variées.

L’analyse de la distribution du Cs total initialement mis en contact avec le sol d’Auzeville et
du Cs adsorbé simulée par le modéle mécaniste dans le cas de 0.01 M CaCl: (Figure 1V.10)
montre que :

> Pour les faibles concentrations ([Cs]ir < 10° M), (i.) presque la totalité de la
quantité de Cs initialement mis dans le systeme est adsorbée par le sol (<0.02% en
solution); et (ii.) le Cs est majoritairement adsorbé sur les sites spécifiques des
minéraux argileux (ESOCs®® > 99%, soit 6:10 mol kg* pour [Cs]e<107° M, soit
une valeur de coefficient de partage logKg¢~ 4.25 L kg), d’ou les valeurs de Kg
élevées. Ainsi la disponibilité du Cs dans cette gamme de concentration est non
significative ([Cs]eq< 5-10°° M).

» L’augmentation de la concentration de Cs initiale résulte de la saturation de ces
sites spécifiques par le Cs (> 98% soit 5.89-10° mol kg™). Ceci correspond au
point d’inflexion sur I’isotherme d’adsorption observé a [Cslwtr= 2.3-10° M et
[Cs]eq= 6-107 M, soit une valeur de coefficient de partage logKg=~ 2 L kg*. En ce
point la quantité du Cs adsorbé est équitablement distribuée sur les sites
speécifiques et les sites non specifiques (=XCs) des minéraux argileux, et
représente 97% du Cs total mis dans le systeme. On peut déduire que, pour cette
gamme de concentration, la disponibilité de Cs est trés réduite (3% du Cs total,
soit [CS]eq< 6'10_7 M)

» Au-dela de ce point d’inflexion, c.-a-d. pour les fortes concentrations en Cs : (i.) la
quantit¢ de Cs en solution augmente avec 1’augmentation de la quantité
totale introduite jusqu’a environ 60% de la quantité de Cs total mis en contact avec
le sol (Cslw= 102 M); (ii.) ’adsorption du Cs est dominée par les sites non
spécifiques des minéraux argileux (=XCs), d’ou des faibles valeurs de Kq. Ceci
implique que la disponibilit¢ de Cs est élevée et qu’elle est controlée
principalement par les sites d’échange non spécifiques.
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Des résultats similaires sont aussi observés dans le cas de 0.01 M KCI.

La bonne estimation du fractionnement solide-liquide et donc de la disponibilité du Cs par le
modele proposé dans cette étude (1-pK DL/IE) constitue un avantage majeur par rapport aux
approches empirique (Kgq). Du fait que le modéle 1-pK DL/IE a une flexibilité plus grande,
semble avoir un potentiel de prédiction dans des systémes naturels et des domaines
d’application plus larges.
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Figure 1V.10 : Simulation de (a) la contribution des deux sites de sorption des
minéraux argileux (courbes en trais discontinus) a la sorption totale du Cs sur le
sol d’Auzeville (courbe en trait continu) en fonction de la concentration du Cs en
solution a équilibre (cas de 0.01 M CacCly) et (b) /’évolution de la distribution du
Cs total (adsorbé et en solution a l’équilibre) en fonction de la concentration du

Cs en solution a [’équilibre.

134



CHAPITRE 1V : Disponibilité de césium dans les sols : caractérisation de I’interface solide-liquide

2.4. Application de la modélisation mécaniste en solution nutritive

Le modéle mécaniste développé (1-pK DL/IE sans prise en compte des phases non argileuses)
a été également testé afin de simuler la sorption du Cs sur le sol d’Auzeville en utilisant une
solution ayant une composition chimique plus complexe que les deux solutions mono-
cationiques testées précédemment (CaCl, et KCI). Cette solution, nommée « low Kpatch » est
une solution simplifiée de la solution nutritive utilisée dans I’expérience de biodisponibilité
« rhizotest » (cf. CHAPITRE V), nommée «low Kiizotest » (pour plus de détail sur la
composition de ces solutions voire CHAPITRE |I1). Deux conditions de
contamination correspondantes au test de désorption cinétique réalisé en batch avec sac a
dialyse ont été utilisées, a savoir : conditions Cs4paich €t CS2paich avec 1.17-10% (£7%) et
1.02:10% (x7%) mol kg de sol sec, respectivement. Les incertitudes associées a ces
concentrations correspondent aux écarts inter-répliquas qui sont supérieurs aux incertitudes
des mesures cumulées des différentes activités initiales et finales.

Rappelons que ces conditions de contamination ont été choisies dans le but d’avoir des
comportements contrastés en lien avec la distribution du Cs adsorbé sur des sites portés par
différents constituants du sol, en particulier les minéraux argileux. De plus, ces conditions de
contamination ainsi que la composition de la solution utilisée dans le test de désorption
cinétique avec sac a dialyse sont similaires aux conditions expérimentales utilisées dans les
expeériences avec plante, qui seront I'objet du CHAPITRE V de biodisponibilité (rhizotest).

En effet, les conditions de contamination du sol utilisées dans le dispositif rhizotest sont :
CS4mizotest : [CS]ini=1.23-10"* (£5.3%) mol kg™ de sol sec, et CS2miztest : [CS]ini=1.05-107
(#£5.3%) mol kg™ de sol sec. Les incertitudes associées a ces concentrations correspondent
aux incertitudes des mesures cumulées des différentes activités initiales et finales. Le ratio
m/V (solide/liquide) utilisé dans le dispositif de rhizotest lors de 1’étape de contamination du
sol (sorption) est de 3.26 kg L. Les concentrations obtenues des deux conditions Cs4 et Cs2
pour chaque dispositif sont Iégerement différentes. Cela peut étre di aux incertitudes liées a la
manipulation ou/et a la mesure (comptage Gamma) des échantillons et a la différence entre les
ratios m/V utilisés dans chaque dispositif (3.34 et 3.26 kg L™ pour les dispositifs batch avec
sac a dialyse et rhizotest, respectivement). Néanmoins ces écarts restent inclus dans les
intervalles des incertitudes de mesures associées a chaque valeur.

La Figure 1V.11 et le Tableau IV.5 représentent les différents conditions et résultats de la
sorption du Cs sur le sol d’Auzeville issus du test de désorption en batch avec sac a dialyse et
de DI’expérience de biodisponibilité (rhizotest a I’instant t=0), ainsi que le résultat de
simulation du modéle mécaniste développé. Cette figure montre que le modéle mécaniste
reproduit correctement les points experimentaux et comme il est attendu on peut constater
que :

e Les deux isothermes de sorption (en logKg et quantité de Cs adsorbé) issues des deux
dispositifs sont équivalentes, ce qui montre que la légére différence entre les ratios
m/V de chaque dispositif n’a pas d’influence significative sur les résultats de sorption,
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e Pour la condition Cs2, (i.) le modéle 1-pK DL/IE suggere que 99.7% du Cs total a été
adsorbé sur le sol avec une concentration de Cs en solution simulée [Cs]eg=1-10"* et
1.06:10* M pour les expériences en batch avec sac a dialyse et en rhizotest,
respectivement et (ii.) cette fraction de Cs est fixée a 99.4% sur les sites non
specifiques (=X°) et donc 0,6% sur les sites spécifiques des minéraux argileux (=SO
05) De ce fait la quasi-totalité du Cs adsorbé peut étre facilement échangeable et
éventuellement plus accessible pour étre absorbé par les racines des plantes (plus
biodisponible). Le modele développé simule que le Cs occupe la totalité de la capacité
des sites =SO™% (c.-a-d. 100% de taux d’occupation, soit 6-:10° mol kg1), alors que les
sites =X" sont occupés par le Cs a hauteur de 10% de leurs capacités totales (soit
8.41-10° mol kg™).

e Pour la condition Cs4, (i.) 99.98% du Cs est adsorbé sur le sol avec une concentration
de Cs en solution simulée [Cs]es= 6.19-108 et 6.72:108 M, pour les expériences en
batch avec sac a dialyse et en rhizotest, respectivement, et (ii.) la distribution du Cs
total adsorbé est de 52% et 54% sur les sites non spécifiques et 48% et 46% sur les
sites spécifiques des minéraux argileux, respectivement pour les expériences en batch
avec sac a dialyse et en rhizotest. Par conséquent, presque la moitié du Cs total
adsorbé n’est pas facilement échangeable et sera a priori difficilement accessible aux
racines des plantes (moins biodisponible). En termes de taux d’occupation des sites de
sorption, le modéle propose seulement 0.10% et 94% des sites =X et =SQ%°,
respectivement (soit 5.66-107° et 5.72-:10° mol kg, respectivement).

La différence entre les concentrations obtenues des deux conditions Cs4 et Cs2 pour chaque
dispositif a induit des différences négligeables entre les valeurs mesurées et simulées de
concentration adsorbée et en solution a 1’équilibre (Tableau 1V.5). D’une maniére générale,
les résultats de simulations montrent que le modele développé surestime tres légérement les
quantités de Cs adsorbé sur le sol et sous-estime les concentrations de Cs en solution.
Cependant le modéle 1-pK DL/IE permet de mieux reproduire les résultats expérimentaux de
sorption issus du dispositif rhizotest comparé a ceux issus du batch avec sac a dialyse. Ces
résultats sont aussi visibles sur la Figure 1V.11. En conséquence, les conditions CS4mizotest
Cs2nizotest SETrONt adoptées dans ce qui suit comme les conditions de référence Cs4 et Cs2.
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Figure IV.11 : Simulations de la sorption du Cs sur le sol d’Auzeville issues des
deux dispositifs batch avec sac a dialyse et rhizotest avec les solutions low Kpatch

et low Krnizotest, respectivement. Les courbes discontinues représentent la

contribution des sites non spécifigues (=X°) et spécifiques des minéraux argileux

(=S0%°) a ’adsorption totale du Cs (courbe continue).
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Tableau 1V.5 : Comparaison des concentrations totales ainsi que les
concentrations adsorbée et en solution a [’équilibre, mesurées et
simulées par le modele 1-pK DL/IE, pour les expériences en batch
avec sac a dialyse et en rhizotest (t0).

Modalités Condition Cs4 Conditions Cs2
Batch sac a dialyse Rhizotest Batch sac a dialyse Rhizotest
Ercnsgtlmkc;t_)lt)enue L17104(7%)  1.23-10°(x5%) 1.02:102(£7%) 1.05102(£5%)
Eﬁﬂ;dﬁg_‘l‘;suree 117-10%27%)  1.22:10%=(%)  1.02:102(x7%) 9.92:10°3(+(5%)
Em;dﬂgf{;‘”'ee 1.17-10* 1.23-10* 1.02:10? 1.05:10
Ef\j/ls)]éq MO 0.65-10%(+6%)  6.47-10%(x(5%)  1.42:10%(#5%)  1.29-10°(+(5%)
g\j/ls)]éq simulee 6.19-10° 6.73:108 1.00-10°* 1.05-10"

Avec : [Cs]iot, [Cs]aas €t [Cs]eq représentent les concentrations de Cs totale, adsorbé et en solution a
I’€quilibre, respectivement.

Les isothermes de sorption simulées en utilisant le modele 1-pK DL/IE avec et sans prise en
compte des phases non argileuses, donnent des résultats quasi-identiques comme le montre la
Figure 1V.12. Ceci s’explique par le fait que les solutions utilisées dans ces expériences (low
Kirhizotest €t 10w Kpaten) sont comparables a la solution CaCly, et surtout pauvres en K.
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Figure IV.12 : Simulations de la sorption du Cs sur le sol d’Auzeville issues des
deux dispositifs (a) batch avec sac a dialyse et (b) rhizotest avec et sans prise en
compte des phases porteuses non argileuses dans la modéle 1-pK DL/IE.

Par ailleurs, la Figure 1VV.13 nous permet de comparer les isothermes de sorption simulées
avec la solution CaCl; 0.01 M (ratio m/V = 0.2 kg L™?) et la solution nutritive pauvre en K
utilisée dans le dispositif rhizotest (Ilow Krmizotest). D’une maniére générale, les résultats des
simulations sont conformes a ce qui est attendu, c’est-a-dire la sorption du Cs a augmenté
avec la diminution des concentrations des cations compétiteurs suivant cet ordre : CaCl, 0.01
M < low Khhizotest. En plus de I’effet de la composition chimique de la solution, s’ajoute 1’effet
du ratio m/V qui joue un réle significatif comme on 1’a montré précédemment (paragraphe
2.2.3 de ce chapitre), mais peu explicite dans cette représentation (logKg vs. [Cs]eq).
Cependant, pour la gamme [Cs]eg < 10° M, la sorption du Cs simulée dans le cas de la
solution low Kinizotest Semble étre 1égérement inférieure a celle dans la solution CaCl, 0.01 M.
Cela est d aux autres cations présents dans la solution low Kihizotest (NOtamment Mg, Na et K)
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qui sont plus compétitif pour le Cs que le Ca, notamment pour cette gamme de concentration
de Cs, dans laquelle le Cs est principalement adsorbé sur les sites spécifiques des minéraux
argileux.
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Figure 1V.13 : Comparaison des isothermes de sorption simulées avec le
modéle 1-pK DL/IE dans des solutions CaCl, 0.01 M et 0.001 M, et la solution
nutritive pauvre en K utilisée dans le dispositif rhizotest (low Krhizotest).

Dans ce qui suit, les solutions utilisées dans les expériences en réacteur ouvert et en rhizotest
sont des solutions chimiquement identiques et similaires a la solution low Kpatch. De ce fait et
en conséquence des résultats obtenus dans ce paragraphe, ainsi que pour des raisons de
simplification, la modélisation mécaniste sera réalisée uniquement en utilisant le modele 1-pK
DL/IE original (sans prise en compte des phases non argileuses).

3. Modélisation de la sorption du césium dans le sol en conditions dynamiques
3.1.Résultats de I’étude expérimentale en réacteur ouvert

Ce dispositif (cf. partie 3.3 du CHAPITRE Il) permet de compléter les informations sur la
réaction de sorption Cs-sol fournies par les dispositifs de type réacteurs fermes (batch).

Des volumes suffisants de la solution low Kyatch dopée ou non avec du Cs ont été préparés afin
d’assurer la continuité de I’expérience. Le déroulement des essais suit le protocole décrit au
CHAPITRE Il (paragraphe 3.3). Pour assurer le bon fonctionnement du réacteur en continu
pendant I’intégralité de 1’expérience (3 phases : pré-équilibrage en contact avec la solution
low Kbatch, adsorption du Cs en contact avec la solution low Kpach dopée, puis désorption du
Cs en utilisant de la solution low Kbach non dopée), une suspension avec un ratio
solide/liquide d’environ 0.03 kg L™ (avec 1 g de sol) a été utilisé. Le premier débit
d’alimentation testé a été fixé a Q=20 mL h™*. Dans ces conditions, le temps de séjour de ’eau
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dans le reacteur (ts) est d’environ 2h. Un deuxiéme essai a été effectué avec un débit égale a 5
mL h, soit ts=6.7h.

La concentration du Cs initiale injectée dans le réacteur (Co) et le choix de la solution low
Kbatch Ont été faits afin d’avoir des conditions similaires a celles utilisées pour le test cinétique
avec sac a dialyse et I’expérience de biodisponibilité (rhizotest). Cette modalité permettra
entre autres de comparer d’une maniere plus explicite et compléte la capacité de
remobilisation (désorption) du Cs par chaque dispositif. En particulier, la concentration Co =
5.67-10% M a été sélectionnée car elle permet de mettre en évidence des mécanismes de
sorption en lien avec la distribution du Cs adsorbé sur les sites spécifiques et non spécifiques
de la composante argileuse du sol d’Auzeville. En effet, Co correspond approximativement a
la concentration du Cs en solution a I’équilibre issue des tests de sorption réalisés dans le
dispositif rhizotest pour la condition Cs4, soit 1.23-10* mol kg de sol sec. Comme déja
montré dans le paragraphe précédent (Figure 1V.11), pour cette condition (Cs4 de référence)
la distribution simulée du Cs total adsorbé est équitablement répartie sur les sites non
spécifiques (54% de =XCs) et spécifiques des minéraux argileux (46% de =SOCs®®) présents
dans le sol.

Le Tableau V.6 résume les conditions des essais ainsi que les principaux résultats obtenus.
La quantité du Cs adsorbée a la surface des particules du sol est calculée a partir de la
différence d’aires entre la courbe de percée du traceur de 1’écoulement et la courbe de percée
du Cs.

Tableau 1V.6 : Conditions des essais en réacteur ouvert et principaux

résultats.
Q Co t ts Cads Ka calculé tra Ca Cr T:
- -1 -1
M e Y meike) ke vy (kD (melked) (%)

20 5.67-10% 175 86  8.4(*1.0)-10°  1479+182 278  3.1(0.4)10° 5.32(x1.39)-10°  36.5+0.3

5 5.67-10% 6.7  62*% 9.5(x0.5)-10° 1989*t112 - - - -

* le régime permanent n’est pas atteint. Co : concentration de Cs injectée ; Q : débit ; t : durée de la
phase de sorption (exprimé en nombre de renouvellement du volume de réacteur) ; Cags : concentration
de Cs sorbée a ti ; Kqcalculé: coefficient de distribution calculé a ts ; tw: durée de la phase de
désorption (exprimé en nombre de renouvellement du volume de réacteur) ; Cq: concentration de Cs
désorbée a ti; Cs : concentration de Cs fixée a tig; T, : taux de restitution (Ci/Cags).

La Figure 1V.14 représente les courbes de percée du Cs, en coordonnées normalisées, pour
les deux debits testes: nombre de volume de réacteur écoulé (V/Vi) en fonction de la
concentration de Cs en solution a la sortie du réacteur a I’instant t rapporté a la concentration
initiale Co : VIV, =f(C/Co).
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Figure V.14 : Courbes de percée (phases de sorption et de désorption) en
coordonnées normalisées du césium en sortie du réacteur ouvert, pour des débits
Q=20et5mL h, Co=5.67-10® M, et courbe de percée du traceur de l’écoulement.

Comparée a la courbe de percée du traceur de I’écoulement, on constate aussi que celle du Cs,
pour Q=20 mL h, atteint le plateau avec un certain retard expliqué par une forte rétention du
césium sur les particules du sol. Cette figure montre que la concentration de Cs en solution
atteint pratiquement la concentration initiale Co pour le débit Q= 20 mL h! sans pour autant
que 1’on ait pu observer un plateau bien établi représentatif d’un état d’équilibre de régime (tel
que C/Co=1). La quantité de Cs fixée déterminée a la fin de I’étape sorption (Cags, Tableau
IV.6) peut donc léegerement sous-estimer la valeur représentative d’un équilibre de régime
correspondant a la concentration injectée.

Par ailleurs, les courbes de percée pour les deux débits testés sont trés proches ce qui signifie
qu’il n’y a pas de différences significatives entre les processus et/ou la cinétique des
processus impliqués pour ces deux temps de séjour. Suite a des contraintes expérimentales,
’expérimentation a 5 mL h™ a di étre stoppée aprés une vingtaine de jours seulement ce qui
ne nous a donc pas permis de vérifier cette similitude sur toutes les phases observées a 20 mL
ht.

L’étape de désorption (visible seulement pour Q= 20 mL ht) s’effectue en deux phases : une
phase rapide (quelques dizaines de volumes de réacteur) pendant laquelle la quantité de Cs en
solution chute considérablement (de 100% a 10% de Co aprés seulement 45 renouvellements
de volume de réacteur (V/Vr) environ), suivie d’une phase beaucoup plus stable (pendant ~230
VIVy) pendant laquelle une faible quantité de Cs (autour de 5% de Co) est maintenue en
solution. Ainsi, a I’arrét de I’expérimentation cette concentration en solution représentait
environ 2.5 % de la concentration initiale. A cet instant, la quantité de Cs désorbée
représentait seulement de 36.5 % de la quantité fixée au terme de la phase de contamination
du sol. Ceci peut s’expliquer par le fait que les temps caractéristiques des réactions
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d’adsorption et de désorption ne sont pas équivalents et/ou que la sorption du Cs s’opére sur
des sites présentant des affinités différents vis-a-vis de ce cation. Ce résultat est donc cohérent
avec ce qui a été montré auparavant : dans cette gamme de concentration, la sorption du Cs
est dominée par des sites spéecifiques de forte affinité pour le Cs.

L’allure des courbes de percée du Cs, en particulier celle obtenue avec Q=20 mL h, permet
d’identifier deux plateaux caractéristiques d’un changement dans le comportement de
I’adsorption du Cs par le sol d’Auzeville. Ceci permet a nouveau d’étayer 1’hypothése de
I’existence de deux types de sites de sorption, comme cela a été fait auparavant a partir des
résultats des tests cinétiques et les isothermes de sorption.

L’examen du bilan de masse (Tableau 1V.6) pour la condition 1 conduit a la valeur d’un taux
de restitution T, d’environ 36.5%. L’analyse détaillée de ce phénomeéne, présentée sur la
Figure 1V.15 montre que le taux de désorption est a tout instant est inférieur au taux de
sorption (les deux courbes ne sont pas symetriques par rapport a I’axe des abscisses). Ce
constat permet d’affirmer que les processus contrdlant la sorption et la désorption du Cs ne
sont pas équivalents. Ceci peut s’expliquer par une différence entre les temps caractéristiques
des réactions de sorption et de désorption, dii a une trés forte fixation du Cs sur des sites
specifiques. Cela pourrait également correspondre a une réversibilité partielle du processus de
sorption.
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Figure 1V.15 : Comparaison des taux de sorption et de désorption (en mole
de Cs ajoutées ou retirée de la solution) pour la condition 1 (Q=20 mL hY).

La concentration de Cs adsorbée sur le sol pour le débit Q= 20 mL h? est Cags=8.4 (£1.0)-10
mol kg'!, ce qui conduit au terme de la phase de sorption (#s) a une valeur de K¢= 1479182 L
kg!. En comparaison avec les résultats de I’expérience en réacteur fermé équivalente (aprés
48h de contact) ou en rhizotest, c’est-a-dire la condition Cs4mizotest, montrent que les
concentrations de Cs adsorbé mesurée et simulée sont plutdt de 1.22:10* et 1.23-10* mol kg™,
respectivement (+ 32%) (Tableau 1V.5), ce qui correspond a une valeur de Kq expérimentale
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calculée de 1896+85 L kg!'. Ainsi, les résultats obtenus en réacteur ouvert sont en bonne
corrélation avec les résultats obtenus en batch ce qui renforce les capacites du modele
mécaniste 1-pK DL/IE pour interpréter les résultats des expériences en réacteur ouvert.

Par ailleurs, dans I’expérience en batch avec sac a dialyse pour la condition Cs4patcn (1.17-107
mol kg?), équivalente de la condition testée en réacteur a flux en termes de concentration de
Cs maximale adsorbée, montre que la quantité totale de Cs désorbée est de 3% apres la 507h
de contact. Ceci signifie que le dispositif réacteur ouvert est beaucoup plus efficace en termes
de capacité a remobiliser du Cs par rapport au dispositif batch avec sac a dialyse. Ceci est
confirmé par les volumes totaux de solutions utilisées (V) dans chaque dispositif a savoir :
pour le réacteur ouvert Vr = V, *278 (V/V,) = 9313 mL, et pour le batch avec sac a
dialyse V7=V, x 4 + volume du sac a dialyse= 215 mL.

3.2. Confrontation modeles (K4, EK et 1-pK DL/IE) et -expériences

La Figure 1V.16, représente les courbes de percée expérimentales et simulées du Cs (Co=
5.67-108 M et Q= 20 et 5 mL h™) en utilisant les trois formalises de modélisation : Kg, EK et
1-pK DL/IE. Le Tableau IV.7 résume les principaux résultats expérimentaux et de
modélisations comparés a ceux obtenus par les modélisations.

Un exemple de script de modélisation du fonctionnement du dispositif du réacteur ouvert a
flux continu est donné en annexes (Annexe D.2).

Tableau V.7 : Comparaison des résultats de simulations des
modeles Kg, EK et 1-pK DL/IE.

Modalités Paramétres Valeurs Modéle Ka Modéle EK Modéle 1-pK
expérimentales  Kq=2189.5 L kg? (ajustement 3) DL/IE
Cags (mol kg)  8.39(x1)-107 8.7:107 8.79-107 6.38-10°
Q=20 Ca(mol kg")  3.06(x0.35)-10° 812107 4.85-107 4.9810°
(mL h™) fg“_f)alc“le (L 1479+182 1547 1564 1126
T, (%) 36.5+0.3 98 55.7 78
Cags (mol kg™")  9.46(x0.5)-107 8.3:107 8.79-107 6.84-107
Q=5 K calculé (L
(mL h™) kgd") 1989+112 1763 1875 1540

Q : débit ; Cags : concentration de Cs sorbée ; Kq calculé : coefficient de distribution calculé a partir des
simulations ou des données expérimentales ; Cq: concentration de Cs désorbée; T,: taux de
restitution.
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Figure 1V.16 : Confrontations modeéles-expériences et modeles-modéles
des courbes de percée du Cs (Co=5.67-10% M et Q=20 et 5 mL h?)
effectuées en utilisant les modeles étudiés : Kq, EK et 1-pK DL/IE.

En effectuant un ajustement basé sur la méthode des moindres carrées, le modéle Kq a été
ajusté sur les expériences en réacteur ouvert a flux continu. Le logiciel R a été utilisé pour
cela. La valeur du coefficient de distribution ajustée pour le sol d’Auzeville est égale a Kgq=
2189.5 L kg*. Cette valeur est supérieure a la valeur du coefficient de distribution calculé a
partir des données expérimentales obtenue en réacteur fermé pour la condition Cs4patch,

(Kd,mesuré: 1479+182 L kg_l).

Les résultats des expérimentations en réacteur ouvert a flux continu ont été egalement
confrontés a des simulations effectuées a partir du modele EK présenté dans le paragraphe 5.2
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du CHAPITRE 1. Ce formalisme de modélisation est inclus dans des outils de calcul
specifiques développés par le laboratoire sous le logiciel R capable de prendre en compte les
specificités des expérimentations en réacteurs ouverts. Ces outils permettent d’extraire le jeu
de parametres du modeéle le plus a méme d’ajuster les jeux de données expérimentales. Les
résultats de ces simulations permettent notamment d’évaluer la part des processus cinétiques
contrélant la sorption et la désorption du Cs sur le sol étudié.

La résolution des équations décrivant le fonctionnement du systéme réacteur ouvert a flux
continu (Eqn. 1.14 — 17, pour plus de détail voir Annexe C) en utilisant I’ajustement par la
méthode des moindres carrées permet 1’extraction des 5 paramétres du modéle EK a savoir :
Ka1, k™, k', Cs1™* et Cs2™* (Kq1 (L kg™?) constante d’équilibre associée aux sites type 1 ; k™ (L
kgt s?) et k (s?) les constantes du premier ordre associées aux sites type 2 ; Ca™ et Cso™®
(mol kg™?) sont les concentrations de saturation des sites de type 1 et 2, respectivement ).
Plusieurs procédures d’ajustement ont été testées : dans un premier cas, I’ajustement de ces 5
parameétres a été réalisé d’une maniére libre (ajustement 1). Dans un second cas, la
concentration de saturation des sites de type 1 (Cs1™®) a été fixée a la CEC du sol d’Auzeville
(ajustement 2), soit 11.52-102 mol kg™. Un troisiéme cas d’ajustement a été effectué en fixant
les concentrations de saturation des sites de type 1 et 2 (Cs1™ et Cs2™), respectivement, a la
CEC du sol d’Auzeville, et a la capacité des sites spécifiques (=SOH*®) du modéle mécaniste,
soit 6-:10° mol kg (ajustement 3).

Les valeurs des parameétres du modéles EK obtenus suite aux différents ajustements, ainsi que
les principaux résultats déduits de ce paramétrage sont présentés dans le Tableau IV.8. Ce
tableau permet également de comparer les parameétres équivalents des modele EK et 1-pK
DL/IE ainsi que les principaux résultats simulés par ces deux modeéles.
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Tableau 1V.8 : Valeurs des paramétres des modéles EK ajustées et 1-
pK DL/IE et principaux résultats associés.

d’l;;‘l::gtihn::n ¢ Ajustement 1 Ajustement 2 Ajustement 3 Paramétres
Paramétres modéle 5 paramdtres 4 parameétres 3 paramétres libres et 2 du modéle
EK libres libres et 1 fixe fixes 1-pK DL/IE
(Sex = CEQ) (Sex = CEC Shix= ESOHO'S)
log Ka1 (L kg™ 2.64 2.64 2.79 3
k" (L kg' h') 158.6 158.6 155.6 -
k (h") 5.30-10° 5.30-10° 2.48-10° -
max ; =y- 1072
(Cnsllo e g’_l‘)x 81.11-10° 1152107 1152107 SA410
max 0.5 7073
(?151201 . g/_ls)o 7.05:10° 7.05:10° 610° 610
Moindre carré 0.95 0.95 1.04
log K4 (L kg™) 4.48 4.48 4.72 -
log Ka2(L kg™) 4.48 4.48 4.73 4.25
trix (h) 2.01 2.01 2.84 -
Caas / Qo (mol kg)  8.80-107 8.80-107 8.79-107° 6.38-107
Ca /Qun(molkg")  5.15-10° 5.15.10° 4.85-10° 4.98-10°
Cass/ Qs (mol kg')  8.87-107 8.87-107° 8.79-107 6.84-10°

T, /Qu (%) 59 59 55.7 78

Avec : Kg1, Kqg2 et Ko sont les coefficients de distribution sur les sites type 1/=SO°%5, type 2/=X" et
apparent (Kag1 + Kg2) ; trix est le %2 temps de mise en équilibre ; Cags : concentration de Cs sorbée ; Cq:
concentration de Cs désorbée ; T, : taux de restitution. Q=20 mL h'' ; Os= 5 mL h''.

L’analyse du Tableau V.8 montre que :

» Les valeurs des paramétres du modéle EK, ainsi que les valeurs des Kq?P, Kq,2 et tfix,
obtenues dans les deux premiers ajustements sont quasi-identiques,

> La concentration de saturation des sites de type 2 (Cs2™®) obtenue avec ces deux
premiers ajustements est relativement proches a celle qui a été fixée dans le troisieme
modalité & la concentration des sites spécifiques =SOH®® du modéle mécaniste
développé, soit 6:10° mol kg™!.

Ceci signifie que pour le jeu de données utilisées (mémes concentrations de Cs injectée a
plusieurs débits), le parametre Csi™ n’a pas ou a peu d’influence sur le paramétrage du
modele EK. Ce constat n’est pas vrai pour la derniere modalité d’ajustement pour laquelle les
concentrations de saturation des sites de type 1 et 2 (Cs1™ et Cs2™®) sont fixées. En effet,
dans ce dernier cas, on note une augmentation de la valeur du K;; et une diminution des
valeurs de k™ et k7, plus marquée pour k', par rapport a celles obtenues dans les deux premiéres
modalités. Ceci a impliqué une augmentation des valeurs de K" et Kq2 ainsi que du demi-
temps de mise en équilibre (tfix).

De plus, dans les trois modalités d’ajustement choisies, les valeurs de K¢ et Kq2 sont de
méme ordre de grandeur et treés supérieures a la valeur du K;;. On peut déduire que la
sorption du Cs sur le sol est principalement contrélée par les sites cinétiques de type 2, plus
marqué dans la troisieme modalité d’ajustement.
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Les résultats de simulations avec le modéle Kq montrent que la concentration de Cs en
solution est loin d’atteindre la concentration initiale Co (pour le débit Q= 20 mL hY), ce qui
signifie que 1’état d’équilibre de régime C/Co=1 n’est pas établi (absence d’un plateau bien
défini) a la date d’arrét de la phase de sorption. Bien que le modéle Kq fournisse une bonne
estimation des quantités de Cs adsorbé, il ne convient pas pour décrire la forme des courbes
de percée du Cs. D’autre part, le modele du Kqg qui repose sur 1’équilibre instantané réversible
surestime nettement la quantité de Cs désorbé pour I’essai effectué avec Q= 20 mL h, et par
conséquent surestime le taux de restitution, avoisinant le 100% Tableau 1V.7).

De méme que le modéle Kg, les résultats de simulations de modéle EK montrent que 1’état
d’équilibre de régime C/Co=1 n’est pas vraisemblablement établi pour le débit Q= 20 mL h'*
(absence d’un plateau bien défini) confirmant ainsi les observations expérimentales.

Qualitativement, le modéle EK, faisant intervenir de cinétique de sorption, permet une
meilleure description de la phase de sorption par rapport aux modéles Kgq et le 1-pK DL/IE,
comme le montre la Figure 1V.16. Néanmoins, le modele 1-pK DL/IE semble reproduire
globalement les données expérimentales d’une maniére plus satisfaisante que le modéle Kg.
En effet, I’allure en « S » des courbes de percée expérimentale du césium pendant la phase de
sorption est moyennement reproduite du fait que le modéle 1-pK DL/IE est un modéle a deux
sites de sorption. Contrairement a la phase de sorption, la phase de désorption (seulement
dans la condition Q= 20 mL h') est mieux reproduite par le modele 1-pK DL/IE que les deux
autre modeéles (Kq et EK).

Quantitativement aussi, le modéle EK semble étre, globalement, le modéle le plus adapté pour
ajuster les différents parametres déduits des expériences en réacteur ouvert. En effet, pour les
trois modalités d’ajustement, notamment la troisieme, la concentration du Cs adsorbée (Cads)
ainsi que le Kq simulés sont en corrélation avec les valeurs expérimentales. Cependant, la
concentration du Cs fixée (Cs), ainsi que le taux de restitution (Tr) déduits expérimentalement
sont légérement surestimés par ce modéle (Tableau 1V.7).

Bien que le modele 1-pK DL/IE permette de reproduire 1’allure des courbes de percée du
césium, les données expérimentales ne sont pas correctement reproduites, notamment pour la
phase de sorption. Ce modéle, d’une part sous-estime les quantités de Cs adsorbé pendant la
phase de sorption et d’autre part surestime les quantités de Cs désorbé pendant de la phase de
désorption (Tableau 1V.7). Par conséquent, les valeurs du Kq calculé pour les deux debits
testés sont sous-estimées et le taux de restitution est surestimé par le modele 1-pK DL/IE
comme le montre le Tableau IV.7. En effet, notre modeéle suggere que 1’état d’équilibre de
régime C/Co=1 est atteint plus rapidement (exprimé par un décalage vers la gauche de la
courbe expérimentale) et donc surestime la concentration de Cs en solution dans les volumes
du réacteur V/V, > 14 et 28 pour Q=5 et 20 mL h, respectivement. Ceci est expliqué par le
fait que le modele 1-pK DL/IE suppose que la sorption du Cs est instantanée et qu’il est en
équilibre thermodynamique avec le sol a tout instant, ce qui ne semble pas étre tout a fait le
cas pour les débits testés. Pour la phase de désorption (essai avec Q= 20 mL h?), la Figure
IV.16 montre que le modéle 1-pK DL/IE semble simuler correctement les données
experimentales. Cependant, le Tableau V.7 montre que la quantité de Cs remise en solution
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simulée par notre modéle est plus importante que celle mesurée. Ceci peut étre expliqué par le
fait que 1’état d’équilibre de régime C/Co=1 simulé par ce modéle est atteint. Par conséquent,
pour cette expérience, le modéle mécaniste surestime Iégerement la disponibilité du Cs.

Pour la phase de désorption, les différences entre les courbes simulées par les deux modeles
EK et 1-pK DL/IE et la courbe expérimentale, sont moins marquées. La Figure 1V.16Error!
Reference source not found. montre que le modéle 1-pK DL/IE permet une meilleure
reproduction de la phase de désorption par rapport au modele EK. Le bilan de masse simulé
par le modé¢le EK surestime le bilan de masse expérimental, a cela s’ajoute le fait que le temps
caractéristique de demi-réaction simulé par ce modéle est de I’ordre de quelques heures (~3h
pour I’ajustement 3). On en peut déduire que la part des processus cinétiques controlant la
désorption du Cs sur le sol d’Auzeville est peu significative voir non existante. De ce fait, le
modele 1-pK DL/IE basé sur une description mécaniste semble étre satisfaisant pour simuler
la disponibilité du Cs dans le sol testé dans des conditions dynamiques.

Ceci est confirmé par de fortes similitudes des grandeurs associées aux deux modeéles 1pK-
DL/IE et EK (Tableau 1V.8) :

(1) Entre les valeurs des coefficients de distribution des sites de type 1 et 2 du modéle
EK (logKq,1=2.79 et logKao,= 4.73) d’une part, et d’autre part ceux des sites non
spécifiques et spécifiques du modele 1-pK DL/IE a 1’équilibre (logKa=x=3 et
logKy=s005=4.25),

(i)  Entre la valeur de la concentration de saturation des sites de type 2 du modele EK
(Cs2™™ = 7.05-10° mol kg), et la valeur de la capacité des sites spécifique
(=S0%5) du modéle 1-pK DL/IE (7.05-105 mol kg™).

Par ailleurs, ’analyse détaillée de la distribution du Cs adsorbé sur les deux sites de sorption
telle que simulée avec le modéle 1-pK DL/IE, montre qu’au début de I’expérience, la
concentration de césium en solution étant faible (C/Co < 0.06), la sorption du Cs est dominée
par les sites spécifiques =SOCs®® (99% du Cs adsorbé) (Figure 1V.17). Cette figure permet
aussi de constater que la sorption du Cs simulée par notre modele s’effectue en deux étapes :
(i.) une premiére étape pendant laquelle le Cs s’adsorbe majoritairement sur les sites
spécifiques (=SOCs®®), avec une participation des sites non spécifiques négligeable (<5% du
Cs adsorbé), la fin de cette étape est marquée par un taux d’occupation des sites spécifique de
70% et une participation des sites non spécifiques de plus de 5% du Cs adsorbé ; et (ii.) une
deuxiéme étape pendant laquelle 1’adsorption du Cs se produit simultanément sur les sites
spécifiques et les sites non spécifiques. L’adsorption du Cs sur les sites spécifiques se
continue jusqu’a atteindre 91% de taux d’occupation (9% de la capacité de ces sites =SOH®®
sont occupés par les cations compétiteurs ou sont déprotonnés =SO°%).

La phase de désorption s’effectue dés les premiers volumes sur les deux types de sites
simultanément. En effet, les résultats de simulations du modéle 1-pK DL/IE suggérent qu’une
grande partie du Cs total adsorbé (environ 40%) est désorbée rapidement aprés seulement 45
renouvellements de volume de réacteur environ (Figure 1V.17). Alors que le modéle EK
simule une désorption tres lente (pendant ~ 230 V/Vy) de la méme part du Cs total adsorbé
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(environ 38%). Ces simulations montrent aussi que la désorption du Cs se produit
simultanément sur les deux types de sites de sorption mais est plus marquée sur les sites non
specifiques. Ainsi, une quantité de Cs considérable est susceptible de passer en solution
facilement et rapidement et qu’elle semble étre contrdlée principalement par des sites de
sorption de faible affinité et en forte capacité (=X). Cependant la majorité du Cs adsorbé reste
fortement fixée par les particules de sol.

Contrairement a notre modéle mécaniste, le modéle EK permet de prendre en compte les
éventuelles cinétiques de sorption (adsorption-désorption). En effet, dans ce modele la
fraction du sol pour laquelle le processus de sorption est considérée comme dépendante du
temps (sites type 2), contr6le majoritairement le processus de sorption, comme le montre la
Figure IV.17. A partir de cette figure, on peut déduire que (i.) la quantité adsorbée simulée
par le modéle EK est plus importante et plus étalée dans le temps que celle simulée par notre
modele mécaniste, ceci est di aux effets des cations compétiteurs au Cs présents dans la
solution low Kpach (Ca et Mg), pris en compte seulement dans la modelisation mécaniste ; (ii.)
la sorption sur les sites type 1 et 2 se produit simultanément, ce qui n’est pas le cas dans notre
modele, et ce des le début de la phase de sorption. En début de la phase de désorption, la
libération du Cs simulée par le modele EK se produit principalement au niveau du site type 1
d’une maniere rapide et importante du fait que la sorption est considérée a 1’équilibre
thermodynamique au niveau de ce site. Au-dela des cinquante premiers volumes du réacteur,
la désorption du Cs est controlée par le site cinétique type 2 évoluant ainsi d’une maniére
beaucoup plus lente et en quantité moins importante. Ceci se traduit par le fait que le modéle
EK permet d’étaler la restitution du Cs dans le temps grace a son paramétrage cinétique. Cela
confirme que le paramétrage du modele EK n’est pas parfait mais que la part des processus
cinétiques contrélant la désorption du Cs sur le sol d’Auzeville est certainement négligeable.

1E4 = Cs total adsorbé - Modeéle 1-pK DL/IE
_ ——=S0Cs
7 \ =XCs
8.E-5 - / \ — = Cs total adsorbé - modéle EK
/ \ Site Type 1
—~ / N = = Site Type 2
o> 6.E-5 -
X
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é ‘--~+*
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o
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Figure IV.17 : Comparaison de I’évolution de la concentration du Cs adsorbé simulée par
les modeles EK (ajustement 3) et 1-pK DL/IE ainsi que sa distribution sur les deux sites de
sorption de chaque modele (condition Q= 20 mL h%).
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Ainsi, en termes de disponibilité, on arrive a la méme conclusion que précédemment, c’est-a-
dire qu’une quantité de Cs non négligeable est susceptible de passer en solution facilement et
rapidement (instantanément) et qu’elle semble étre controlée principalement par des sites de
sorption de faible affinité ou non cinétique et de forte capacité (Type 1/ =X"). Cependant la
majorité du Cs adsorbé est fortement fixée par les sites de forte affinité ou cinétique et de
faible capacité, c’est-a-dire les sites de Type 2 ou =SOH®®,

On a montré précédemment que I’hypothése de 1’équilibre thermodynamique de la réaction de
sorption (Cs-sol) n’est pas vérifiée pour les deux débits testés. En consequence, en supposant
qu’il existe une cinétique de sorption au niveau des sites spécifiques, la quantité fixée par
unité de volume de réacteur écoulé au départ de 1’expérience, serait plus faible que pour une
réaction instantanée et donc une concentration en solution plus importante. Afin de vérifier
cette hypothése, il faudrait refaire I’expérience en réacteur ouvert avec un tres faible débit
dont le temps de séjour de I’eau dans le réacteur soit plus grand que le temps de séjour
caractéristique de la réaction de sorption.

4. Conclusions

Dans ce chapitre, il a été montré que la sorption du Cs sur le sol d’Auzeville est non linéaire,
et n’est pas instantanément réversible. Afin d’estimer la fraction mobile du Cs dans ce sol,
deux niveaux de modélisation décrivant ce processus ont été utilisées, a savoir : une approche
operationnelle (Kq) et une approche mécaniste.

La troisieme étape de la construction du modéle mécaniste pour un sol était d’appliquer cette
approche sur un sol naturel (Auzeville, France) en se basant uniqguement sur sa composition
minéralogique, et ce en conditions statique (batch). L’application du modé¢le sur le sol
d’Auzeville montre que la prédiction de la sorption du Cs a été accomplie avec SUCCEs pour
une large gamme de concentration de Cs, a I’exception des systémes riches en K et ce pour
des concentrations totales en Cs trés élevées. Cette limitation a été franchie par la quatriéme
étape qui a constitué a ajouter au modéle des interactions cationiques (K*, Ca?*, Na* et Mg?")
des phases réactives non argileuses (non spécifiques) présentes dans le sol. En effet, la prise
en compte des différentes composantes du sol dans la modélisation meécaniste a permis de
prédire avec succes a la fois, les effets des conditions physico-chimiques (la nature et la
concentration du cation compétiteur et la force ionique) et la variabilité de la sorption en
fonction de la concentration initiale du Cs sur toute la gamme explorée. Par conséquent
I’approche mécaniste développée dans ce chapitre permet d’estimer avec une précision
satisfaisante la disponibilit¢ du Cs dans le sol d’Auzeville, et ce en conditions physico-
chimiques différentes. Ceci illustre le potentiel prédictif de 1’approche mécaniste, sa
transférabilité dans des systemes naturels et son application sur des domaines physico-
chimiques plus larges.

L’étude de la cinétique du processus de sorption en réacteur ouvert a confirmé la présence de
deux types de sites de sorption et a montré que le temps caractéristique de demi-réaction est
environ 3 heures. La modelisation des données expérimentales obtenues en reacteur ouvert
avec le modele 1-pK DL/IE semble étre moins satisfaisante, pour les conditions testées, que
celle obtenue en batch. Bien que le modéle 1-pK DL/IE permette de reproduire 1’allure des
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courbes de percée expérimentale du césium, notamment en phase de désorption, il semble
d’une part sous-estimer les quantités de Cs adsorbé pendant la phase de sorption et d’autre
part surestimer les quantités de Cs désorbé pendant de la phase de désorption. De ce fait, le
taux de restitution est surestime par le modéle 1-pK DL/IE.

Les données expérimentales acquises en réacteur ouvert a flux continu ainsi que les résultats
de simulation du modéle 1-pK DL/IE ont été confrontés aux résultats de simulations du
modele cinétique EK. Ces résultats ont permis de mettre en évidence que la contribution de la
part des processus cinétiques controlant la sorption et la désorption sur le sol d’Auzeville est
négligeable et le temps caractéristique de demi-réaction est de 1’ordre de quelques heures
(~3h). En effet, les grandeurs associées au modele EK, et notamment les coefficients de
distribution et les capacités (concentration de saturation) des sites a 1’équilibre (de type 1) et
cinétiques (de type 2), sont fortement similaires a celles des sites non spécifiques (=X) et
spécifiques (=SO%°) du modéle 1pK-DL/IE. Par conséquent, il a été montré que le modéle 1-
pK DL/IE suffisait pour décrire la sorption du Cs dans des conditions dynamiques.

Concernant la modélisation opérationnelle, pour les expériences en conditions statiques
réalisées sur le sol d’Auzeville, I’approche Kg a été mise en ceuvre en utilisant les valeurs
proposées (moyenne, min et max) par I’lAEA (2009, 2010), selon les propriétés chimiques et
la composition minéralogique du sol d’Auzeville disponibles. Il a été démontré que
I’approche Kaiaea ne permet pas de prendre en considération la variabilité de la sorption du
Cs en fonction des conditions physico-chimiques et de sa concentration initiale. Ceci est d0 au
fait que I'utilisation de cette approche implique I’existence d’une seule valeur de coefficient
de distribution sur toute la gamme de concentration et ceci quel que soit les conditions
physico-chimiques. La bonne estimation de la disponibilité du Cs dans un sol en utilisant
I’approche Kanaea est fonction du niveau de la contamination. Cependant, dans les systémes
complexes, notamment lorsque les conditions physico-chimiques du milieu et la concentration
du Cs varient au cours du temps et/ou de 1’espace, 1’approche Kq peut étre non satisfaisante
pour décrire la sorption du Cs dans le sol, et donc sa disponibilité.

Pour les expériences en conditions dynamiques (réacteur ouvert), le modele Kg, qui
correspond a une valeur ajustée sur les ces expériences, donne une bonne estimation des
quantités adsorbées du Cs et donc des valeurs du Kq expérimentales, mais ne convient pas
pour décrire la forme des courbes de percée du Cs. Enfin, cette approche, qui repose sur
I’équilibre instantané réversible, ne permet pas de reproduire les autres données
expérimentales notamment la phase de désorption et suggere une restitution totale du Cs.
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V. CHAPITRE 5 : Biodisponibilité de césium dans les
sols : caractérisation de I’interface solide-liquide-plante

1. Introduction

La biodisponibilit¢ d’un contaminant dans le sol est définie comme étant la somme de deux
composantes : 1’une physico-chimique et I’autre biologique. La composante physico-chimique
définie la disponibilité du contaminant et qui correspond a la fraction mobile ou labile
(capable de passer dans la phase aqueuse) de la concentration totale du contaminant présent
dans le sol (i.e. phase liquide + phase solide), susceptible d’étre acquise par une plante. Dans
le chapitre précédent la disponibilité du Cs dans un substrat naturel (le sol d’Auzeville) a été
estimée a partir de plusieurs types de données expérimentales obtenues sur différents
dispositifs expérimentaux et a I’aide de différents modeles.

Ce chapitre est dédi¢ a I’étude de la biodisponibilité¢ du Cs dans le méme sol (sol d’Auzeville)
en intégrant la composante biologique via la plante, qui n’est autre que la fraction du Cs
biologiquement disponible sur un temps donné. Cette composante est directement liée aux
réponses physiologiques de la plante se traduisant par la capacité de prélevement racinaire. Le
dispositif expérimental rhizotest utilisé nous a permis de caractériser le flux de transfert entre
les différentes composantes du sol, de la solution et de la plante et de mesurer la
biodisponibilité de Cs.

L’utilisation des mode¢les présentés précédemment, couplés avec des modeles de prélevement
racinaire nous a également permis de simuler ces flux et d’estimer la biodisponibilité de Cs.

2. Résultats experimentaux et discussion

2.1.Bilan

Le Tableau V.1 représente la comparaison de la répartition de la quantité totale de Cs (+ écart
type), exprimée en % de 1’activité totale initiale, au début (t0) et a la fin des expériences de
biodisponibilité (t1 et t3), sur les différents compartiments considérés a savoir : le sol, le ray-
grass et la solution nutritive (partie basse du dispositif). La quantité de Cs prélevée par le ray-
grass correspond a la quantité cumulée en termes de durée d’exposition (1 et 3x1 semaine
respectivement) et dans les différentes parties de la plante (graines + racines + partie
aerienne). La quantité de Cs passée dans la solution nutritive (partie basse du dispositif) est
mesurée apres constitution d’un échantillon composite de chaque groupe de trois rhizotests.
Aucune activité n’a été détectée sur les membranes d’humidification qui assurent le transfert
de la solution nutritive entre les différentes parties du rhizotest. En conséquence, ce
compartiment a été ignoré dans le bilan de masse du Cs. Les écarts types des résultats
présentés dans le Tableau V.1 correspondent a la propagation des incertitudes (ou
incertitudes cumulées) des mesures des différentes activités initiales et finales, qui sont
estimées a +5.3%. On note que la variabilité inter-répliquas est incluse dans ces intervalles
d’incertitudes cumulées.
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Rappelons que les conditions d’exposition Cs4 et Cs2 utilisées dans le dispositif rhizotest
correspondent aux concentrations totales en Cs: [Cs]ini= 1.23-10* et 1.05:10% mol kg7,
respectivement.

Tableau V.1 : Répartition de [’activité totale de Cs, exprimée en % de
[activite totale, sur les différents compartiments, a t0 et a la fin de
[’expérience (tl et t3).

Conditions d’exposition t0 tl (1 sem.)

Compartiments Sol Ray-grass Solution nutritive Sol
Cs4 sol nu? 100+5.3 0.08+0.01 96.06+10.18
Cs4 ray-grass® 0.42+0.20 0.16+0.05 97.12+10.29
Cs2 sol nu 100+5.3 0.60+0.03 91.41+9.69
Cs2 ray-grass 2.88+ 0.55 0.86+0.34 84.24+9.46
Conditions d’exposition - t3 (3 sem.)

Compartiments Ray-grass Solution nutritive Sol
Cs4 sol nu? 0.58+0.03 92.85+5.78
Cs4 ray-grass® 1.70+1.20 0.07+0.17 94.27+5.87
Cs2 sol nu 0.82+0.37 94.23+5.87
Cs2 ray-grass 21.34+2.43 0.57+£1.63 66.24+4.13

5ol nu= rhizotest sans plante ; ? ray-grass= rhizotest avec plante.

Ce tableau montre que bilan d’activit¢é du Cs semble étre cohérent en considérant les
incertitudes cumulées des activités du sol résiduelles. L’activité exportée vers la partic basse
du dispositif dépasse rarement 1% de I’activité initiale du solide a tO et étre semble
négligeable par rapport a aux activités initiales de Cs et des activités du sol résiduelles pour
les deux durées d’expositions considérées. Cependant, elles peuvent étre significatives par
rapport aux activités prélevees par le ray-grass (puisqu’elles sont de méme ordre de grandeur),
notamment pour la durée d’exposition de 1 semaine (t1). En effet, les 2 conditions testées
n’ont pas permis d’observer une forte bioaccumulation du Cs par le ray-grass permettant
d’appauvrir le stock de Cs disponible. Néanmoins, les deux conditions testées ont conduit a
des niveaux d’accumulation du Cs tres différents. En, effet, les expériences en rhizotest
montrent que (Tableau V.1) :

i. Pour la faible concentration en Cs (condition Cs4), la moyenne de la quantité absorbée
par le ray-grass est trés faible et ne dépasse pas 0.5% et 2% du Cs total initialement
introduit dans les rhizotests, pour les deux modalités d’exposition (1 et 3x1 semaine,
respectivement),

ii. Pour la forte concentration en Cs (condition Cs2) environ 3% et 22% du Cs total ont été
prelevés par le ray-grass pour les deux modalités d’exposition (1 et 3x1 semaine
respectivement),

iii. La variabilité observée pour le taux de Cs moyen absorbé par le ray-grass pour la
condition Cs4 est tres importante. En effet, elle représente entre 48% et 71% de la
valeur moyenne, respectivement pour les durées d’expositions t1 et t3.

Ces résultats seront détaillés dans la suite de ce manuscrit.
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2.2. Plante
2.2.1. Ray-grass

La Figure V.1 montre les biomasses séches moyennes des 3 compartiments : (a) racines, (b)
graines et (c) feuilles, pour les deux conditions testées Cs4 et Cs2 ainsi que pour la condition
de non exposition au sol contaminé (initial, pour laquelle les plantes ont été sacrifiées au
moment de la mise en place des rhizotests sur le sol pour mesurer la biomasse initiale).

Une augmentation de la biomasse seche de racines et de feuilles, des deux conditions Cs4 et
Cs2 par rapport a biomasse initiale, est observée pour chaque série de tapis ce qui valide les
conditions d’application du test. Cette augmentation de la biomasse semble se ralentir au
cours des déploiements de tapis successifs. Comme la solution nutritive low Kiizotest n’est pas
changée intégralement chaque semaine et qu’un apport de nouvelle solution n’est effectué¢ que
pour compenser les volumes évaporés, cette diminution est vraisemblablement le signe d’un
épuisement progressif des nutriments les moins apportés (de faibles concentrations dans la
solution low Kinizotest), notamment K, Fe... L’analyse des valeurs moyennes permet de mettre
en évidence une homogénéité entre conditions de Cs/type de tapis pour les racines et les
feuilles (pas de différence significative entre les valeurs moyennes). Seule la matiere séche du
compartiment graines du 2°™ tapis de la condition Cs4 est significativement inférieure aux
valeurs des autres conditions. Ce tapis présente également des valeurs de biomasse racinaire
et foliaire plus faibles que les autres.

L’analyse de la surface des tapis racinaires montre que le pourcentage de recouvrement de la
membrane par les racines, est assez hétérogéne et varie entre 72 et 97%. Seul le taux de
couverture du 2°™ tapis de la condition Cs2 est significativement inférieur aux valeurs des
autres conditions (46.9%). On a constaté aussi que le taux de couverture racinaire est plus
élevé pour la faible concentration en Cs, condition Cs4 =1.23-10" mol kg™*. Le tableau suivant
montre les moyennes du taux de couverture racinaire selon le niveau de contamination et la
durée d’exposition cumulée :

Tableau V.2 : Taux de couverture racinaire moyen (+écart type) des
rhizotest selon les modalités de /’expérience (%,).

Conditions d’exposition tl:1sem. t3": 3 sem. Moyenne générale
Cs4 Ray-grass 90.6 £5.3 87.3x7.7
85.8+8.4
Cs2 Ray-grass 85.4+0.9 79.9 +14.78

“moyenne des trois tapis racinaires ; $84.0%z8.5 en éliminant le tapis du rhizotest 22 présentant un
taux de couverture de 46.9 %).

En combinant les informations tirées de la Figure V.1 et du Tableau V.2, il n’existe pas de
lien évident entre la biomasse racinaire et ce taux de couverture.
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Figure V.1 : Biomasses seches de (@) racines, (b) graines et (c) feuilles sur les différents
rhizotests. Cs4 et Cs2 (Concentrations totales en Cs = 1.23-10™ et 1.05-10 mol kg'* de sol
sec ; couleurs bleu et rouge, respectivement) ; t1/t3 : durée d’exposition du sol aux tapis
racinaires de 1 semaine (1 tapis) et pendant 3 semaines a raison d 'un changement de tapis
chaque semaine (tapis 1/2/3 correspond au tapis de la 167/2°™/3™ semaine, respectivement).
Témoin : témoins culture en hydroponie (couleur orange).
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2.2.2. Suivi des flux d’eau

Les pertes en eau par evaporation et/ou évapotranspiration ont été suivies par pesée tous les
jours pendant la premiére semaine puis tous les deux jours jusqu’a trois semaines. Les pertes
en eau moyennes exprimees sous la forme de volumes de solution cumulés par semaine sont
résumées dans le Tableau V.3 (pour t3 la moyenne on a calculé la moyenne des trois tapis
racinaires, trois x 1 semaine).

Tableau V.3 : Volumes moyens (mL) de solution évaporée en une
semaine (pour t3 moyenne de 3 semaines) pour chacune des conditions.

Conditions d’exposition tl (1 sem.) t3 (3 sem.)
Cs4 sol nu 105.7 £ 97.8 61.5+ 34.2
Cs4 Ray-grass 152.0 + 54.2 131.4 £ 58.2
Cs2 sol nu 52.7+25.3 425+5.1
Cs2 Ray-grass 829+124 158.7 + 14.5

Les pertes en eau sont assez homogenes dans I’ensemble, notamment en considérant les
variabilités intra- réplicas. On note en particulier que la valeur moyenne de perte en eau pour
la condition Cs4 sol nu (105.7 £ 97.8 mL) est nettement supérieure aux autres valeurs de
condition sol nu. Ceci est expliqué par une forte évaporation observée pour un des trois
reliquats. En éliminant ce reliquat la valeur moyenne de perte en eau devient environ 50+18.7
mL/semaine. On note également que la valeur moyenne de perte en eau pour la condition Cs2
Ray-grass est inférieure aux autres valeurs.

La variabilité¢ de I’évaporation est plus forte pour les rhizotests de la condition Cs4 que pour
ceux de la condition Cs2, qu’ils soient plantés ou non. A I’exception des rhizotests « 3
semaines » plantés, 1’évaporation est globalement inférieure sur les rhizotests de la condition
Cs2.

Par ailleurs, 1’évaporation et/ou 1I’évapotranspiration journaliere est de I’ordre de 9.4 +3.8 mL
pour les rhizotest non plantés et de 18.75 2.9 mL pour les rhizotest plantés avec le ray-grass.
Cette difference est probablement due a la transpiration des plantes. Cependant des tests
préliminaires ont montré d’une part que la montée de solution par capillarité était correcte et
d’autre part que pour le dispositif a vide (partie basse vide + partie haute vide pour
occultation), I’évaporation était environ de 15 ml par jour et relativement homogéne d’un
rhizotest a I’autre et d’un jour a ’autre. Le remplissage des rhizotests avec le sol est a priori
assez homogeéne.

Une des sources des variations observées peut étre liée au contact entre la membrane de la
partie haute du dispositif supportant le tapis racinaire et le sol, un meilleur contact pouvant
favoriser 1’évaporation. Cette qualité de contact variable pourrait notamment expliquer les
fortes variations inter-réplicas observées pour les rhizotests de sol nu. Pour cette condition, il
est facile de voir par transparence si le contact avec la couche de sol se fait a la mise en place,
la membrane étant humectée pour favoriser ce contact. Au démontage par contre, la
membrane est parfois apparue peu humide (Figure V.2.a). Pour les rhizotests avec ray-grass,
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la qualité du contact va conditionner les transferts aux racines. Lors du démontage, a une
exception pres (rhizotest 22, correspondant & la condition Cs4-t3, Figure V.2.b et c), le
contact sol/membrane semblait correct et la présence de nombreux poils absorbants répartis
de maniére homogene en attestait (Figure V.2.d).

Pour essayer d’expliquer la variabilité entre rhizotests, les volumes évaporés ont eté
normalisés par différents parametres: la biomasse racinaire qui constitue l’interface, la
biomasse foliaire, qui est en partie le moteur du flux d’évapotranspiration, et le pourcentage
de couverture du tapis racinaire. Globalement, il n’existe pas de lien évident entre les volumes
évapores et les variables testées.

Figure V.2 : Photos de la membrane de la partie haute du dispositif supportant le
tapis racinaire et le sol : (a) cas ou la membrane est peu humide ; (b) rhizotest 22
tapis-2 ; (c) rhizotest 22 tapis-3 ; (d) cas ou le contact sol/membrane est correct.

2.2.3. Accumulation du césium dans le ray-grass

Dans la suite les valeurs moyennes présentées tiennent compte de tous les rhizotests, y
compris le n°® 22-tapis 2 qui presente des valeurs de biomasse significativement inférieures
aux autres. L’accumulation moyenne pour les différentes durées d’exposition (t1= une
semaine et t3= trois semaines) et pour les deux conditions de concentration totale en Cs est
présentée sur la Figure V.3.
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Figure V.3 : Quantité cumulée de Cs (nmol/rhizotest) prélevée par le ray-grass
pour les différentes durées d’exposition (t1= 1 semaine et t3= 3 semaines) et
conditions de Cs (Cs4 et Cs2 : Concentrations totales en Cs = 1.23-10™* et
1.05-102 mol kg* de sol sec, respectivement).

De maniére globale, la quantité de Cs accumulée dans le ray-grass est en accord avec le
niveau de contamination, avec une augmentation d'un facteur 1000 environ entre Cs4 et Cs2.
Il n’y a pas de différence significative entre tapis ce qui indique un maintien de la
biodisponibilité du Cs dans le sol durant les trois semaines de test. Pour les deux conditions
de contamination, le césium est principalement présent dans les racines. Par contre la
répartition semble différente entre les deux conditions de Cs, avec une translocation aux
feuilles proportionnel au niveau de contamination (Figure V.4).
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Figure V.4 : Répartition du Cs prélevé entre les feuilles (a) et les
racines (b) par le ray-grass.

L’analyse détaillée des concentrations en Cs dans les racines et les feuilles semblent montrer
une diminution au gré des tapis racinaires dans la condition Cs4, comportement particulier
que 1’on retrouve au niveau de la répartition du Cs (Figure V.4) restant dans les racines. Si le
Cs présent dans I’ensemble des compartiments du ray-grass est rapporté a la biomasse séche
des racines (compartiment actif) (Figure V.5.a), et a la surface du rhizotest couvert par les
racines (Figure V.5.b), le flux de Cs est constant aux deux niveaux de contamination, avec
moins de variabilité dans le deuxiéme cas (rapporté a la surface du rhizotest couvert par les
racines = taux de couverture racinaire).
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Figure V.5 : Flux de Cs prélevé par le ray-grass pour les différentes durées d’exposition et
conditions de Cs exprimé en (a) nmol g* de biomasse séche des racines et (b) nmol cm de
surface racinaire (valeurs logarithmiques).
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2.3. Sol

La couche de sol dans la partie intermédiaire de chaque rhizotest est récupérée pour analyse.
Les rhizotests plantés sont échantillonnés individuellement alors que les rhizotests non plantés
sont groupés afin de constituer un échantillon moyen. Les échantillons de sol récupérés ont
été pesés avant et apres séchage afin d’estimer leur teneur en eau ainsi que la masse de sol sec
et vérifier la masse initialement introduite. La disponibilité du Cs dans le sol, avant et apres
exposition au(x) tapis racinaire(s) a été évaluée a 1’aide d’une série de 4 extractions
(désorptions) en reacteur fermé selon le protocole décrit au CHAPITRE I1.

La teneur en eau initiale est de 4.8%z=2 et 7.9%=6 pour les conditions de contamination Cs4 et
Cs2, respectivement. Les résultats des teneurs en eau moyennes des rhizotests a la fin de
I’expérience sont regroupés dans le Tableau V.4 selon les conditions testées. Ces résultats
montrent qu’il y a une nette augmentation de la teneur en eau dans les rhizotests ce qui valide
les conditions d’application du test (la solution nutritive est bien montée par effet de
capillarité). Les teneurs en eau dans les rhizotests plantés sont supérieures a celles des
rhizotests non plantés, a 1’exception de la condition Cs2-13.

Tableau V.4 : Teneurs en eau moyennes en % (+écart type) des
rhizotests a la fin de I’expérience.

Conditions d’exposition t1 (1 sem.) t3 (3 sem.) Moyenne générale
Cs4 sol nu 40.6x 4.7 47.6x 4.7
Cs2 sol nu 46.7+ 4.7 61.9+ 4.7 51047
Cs4 Ray-grass 52.2+8.4 57.2£ 8.0
Cs2 Ray-grass 55.2+ 5.2 53.6+4.7

La Figure V.6 présente les valeurs du logKgq mesurés (aprés la premiére extraction d’une
heure) en fonction de la concentration de Cs en solution pour les deux conditions de
contamination et les deux durées d’exposition, ainsi que pour t0 (48h de contact).

Les barres d’erreurs affichées sur cette figure correspondent aux incertitudes des mesures
cumulées des différentes activités initiales et finales, qui sont estimées a £5.3%. En échelle
logarithmique (logKa), ceci correspond a £0.05 en unité logarithmique.
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Figure V.6 : Quantité de Cs adsorbé par le sol (a, et b) et coefficient de distribution (logKg) (c et d) mesurés sur la bases
des données expérimentales, en fonction de la concentration du Cs en solution pour les différentes durées d’exposition
(t0= apres 48 de la contamination, t1= 1 semaine et t3= 3 semaines) et conditions de Cs (Cs4 et Cs2 : Concentrations

totales en Cs = 1.23-10™ et 1.05-10°> mol kg™ de sol sec, respectivement).
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Cette représentation des résultats des données expérimentales montre que le déplacement
(augmentation ou diminution) des valeurs du logKgq calculées sur la base des données
expérimentales en fonction de la concentration de Cs en solution & tO, semble étre
relativement faible voir peu significatif dans certaines modalités, notamment pour la durée
d’exposition t1 (une semaine). Ces évolutions sont plus marquées pour les rhizotests plantés
gue ceux non plantés, et ce pour les deux conditions d’exposition (Cs4 et Cs2), a I’exception
de la modalité rhizotests non plantés de la condition Cs4-t1, pour laquelle la concentration du
Cs a fortement augmenté. Ces déplacements sont induits vraisemblablement par les variations
du stock du Cs initialement fixé sur le sol (Figure V.6 . a et b) et/ou de la concentration du Cs
en solution.

Pour la durée d’exposition t1, on remarque que la quantité de Cs adsorbé a diminué (de 13%
en moyenne) pour la condition Cs2, alors que pour la condition Cs4 celle-ci a augmenté (de
8% en moyenne). Ce contraste peut étre expliqué par les incertitudes des mesures cumulées
des différentes activités, initiales et finales, qui sont estimées a +5.3%, puisque 1’évolution
décroissante du stock du Cs fixé (condition Cs2) suit la logique attendue. En effet, une
augmentation de la teneur en eau dans la couche du sol (et donc du ratio solide/liquide)
pendant la phase d’exposition résulte de la diminution du stock du Cs initialement adsorbé
due a sa remobilisation vers la phase liquide. Ceci est nous est indiqué par lI'augmentation de
la concentration de Cs dans la solution des rhizotests non végétalisés (200 et 11% avec Cs4 et
Cs2, respectivement). Dans le cas des rhizotests végeétalisés, la concentration du Cs en
solution a diminué (soit 11 et 8% dans les conditions Cs4 et Cs2, respectivement),
probablement en raison du faible prélevement du Cs par le ray-grass estimé a 2.88%=+0.55 et
0.42%= 0.2 du Cs total a tO pour les conditions Cs2 et Cs4, respectivement (Tableau V.1).
Ces résultats confirment I’hypothese que 1’augmentation de la quantité¢ du Cs adsorbé dans la
condition Cs4 est le résultat les incertitudes de mesure cumulées. Par ailleurs, 1’évolution
décroissante du stock du Cs initialement fixé dans la modalité Cs2-sols nus est un peu plus
marquée que dans la modalité Cs2-sol végetalises.

Pour la durée d’exposition t3 (3 semaines), le déplacement des valeurs du logKq calculées
expérimentalement en fonction de la concentration de Cs en solution a t0, est plus important
que celui observé a tl. Ce déplacement est beaucoup plus marqué dans la modalité sol
végétalisé que sol-nu en lien avec les quantités de Cs absorbé par le ray-grass. En effet, pour
la modalité rhizotests sol-nu, on observe une faible diminution des concentrations de Cs
adsorbé accompagnée d’une faible augmentation des concentrations de Cs en solution. Ceci
peut étre expliqué, comme précédemment, par une augmentation de la teneur en eau dans la
couche du sol pendant la phase d’exposition ou par les incertitudes de mesure cumulées des
différentes activités volumiques initiales et finales. Ces évolutions se traduisent par une
diminution des valeurs des logKd calculées expérimentalement dans les deux conditions de
contamination.

Dans la modalité Cs4-sol végétalisé, 1’augmentation observée de la valeur du logKg calculée
expérimentalement peut étre expliquée par un prélévement racinaire du Cs par le ray-grass,
soit 1.72%+1.41 de l’activité initiale du solide a t0, puisque 1’on constate une faible
augmentation de 2% du stock de Cs adsorbé initialement, ne dépassant pas les erreurs de
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mesures (Figure V.6 .a et c), accompagnée d’une diminution de la concentration en solution
du Cs de 43%. On note que I’absorption du Cs par le ray-grass dans cette modalité représente
en moyenne preés de 110 fois de la quantité de Cs initialement présente dans la solution.

Pour la modalité Cs2-t3-rhizotests plantés, le déplacement observé de la valeur du logKg
calculée expérimentalement peut étre expliqué par une diminution d’environ 38% du stock de
Cs initialement fixé a t0, accompagné d’une réduction de la concentration du Cs en solution
de 48% (Figure V.6 .b et d). Pour cette gamme de concentration, le Cs semble étre adsorbé
d’une maniére facilement échangeable sur des sites de type non spécifiques et ainsi
potentiellement disponible pour le prélevement racinaire. En effet, pour cette modalité (Cs2-
t3-sol végétalisé), le taux moyen du césium prélevés par le ray-grass est important,
représentant 21.68%=+5.12 de I’activité initiale du solide (Tableau V.1). On note aussi que
I’absorption du Cs par le ray-grass dans cette modalité représente en moyenne environ 57 fois
la quantité de Cs initialement présente dans la solution.

L’analyse détaillée de ces tendances montre qu’elles sont moins marquées dans la condition
Cs4. Ceci peut étre di a la forte fixation du Cs sur des sites de type spécifiques, notamment
pour les basses concentrations en Cs.

Ces résultats confirment que les modalités testées n’ont pas permis d’observer une forte
variation de la disponibilité physico-chimique du Cs (i.e. concentration dissoute) ni du stock
de Cs disponible qui est fixé sur des sites de type non spécifique et facilement échangeable.
Ceci étant certainement d0 aux faibles exportations observées de Cs par le ray-grass.

Par ailleurs, trois extractions successives d’une heure ont été réalisées sur les échantillons du
sol récupérés a chaque fin d’étape de 1’expérience (10, t1 et t3). Ces résultats sont représentés
dans le Tableau V.5 sous la forme d’activités moyennes cumulées aprés les 3 extractions
successives exprimées en (i.) % de a I’activité du solide relative, c’est-a-dire I’activité totale
du solide a la fin de la durée d’exposition (tl1 et t3) et (ii.) % de a ’activité du solide de
reférence, c’est-a-dire I’activité totale du solide par rapport a I’activité a t0. Les écarts types
présentés dans ce tableau correspondent a la propagation des incertitudes des mesures des
différentes activités initiales et finales (£5.3%) dans les calculs. On note que la variabilité
inter- répliquas est incluse dans ces intervalles d’incertitudes cumulées. Ce tableau montre
que :

(1) Les quantités de Cs extraites du sol semblent étre assez homogenes d’une modalité a
une autre, en particulier pour la condition Cs4 (sol nu et végétalisé),

(i1)) La désorption du Cs est beaucoup plus marquée dans la condition Cs2, et pour les
différentes durées d’exposition (10, t1 et t3),

(111) Les quantités de Cs exportées exprimées en % de a ’activité du solide de référence
(t0) sont plus importantes que celles exprimées en % de a 1’activité du solide relative.
On constante aussi que les différences d’une modalit¢ & une autre ne sont pas
significatives compte tenu des incertitudes qui leur sont associées. Pour les modalités

164



CHAPITRE V : Biodisponibilité de césium dans les sols : caractérisation de ’interface solide-liquide-plante

sol végétalisé, une partie de ces différences correspond a la quantité¢ de Cs exportée
par le ray-grass.

(iv) Les quantités de Cs moyennes exportées pour les conditions Cs4 et Cs2, exprimées en
% de D’activit¢ du solide initiale, soit 1.2+1% et 21+4%, respectivement, sont
comparables a celles exportées par le ray-grass apreés 3 semaines d’exposition. Ce
résultat confirme la forte fixation du Cs par le sol d’Auzeville du fait de I'abondance
des minéraux argileux.

Tableau V.5 : Activité moyenne exportée cumulée apreés les trois extractions
successives (xécart type) a la fin de [’expérience, exprimées en % de a [’activité
totale du solide a la fin de la durée d’exposition (t1 et t3) et a celle a t0.

Conditions t0 t1 (1 sem.) tl1(lsem.)  t3(3sem.) t3 (3sem.)

d’exposition  op Aot 310 9% Actirn At % Actirdt0 % ActirAt3 % Act. tO

Cs4 sol nu 0.78+0.07 2.29+0.24 6.14+9.94 0.87+0.09 10.93+9.44

Cs4 Ray- 082021  3.68£9.19  0.75+0.28 9.47+8.78
grass

Cs2solnu  16.21+0.31  16.78+1.78  22.94+951  27.07+2.87  31.22+7.29
gCrS:S?aY' 20.46£3.13  28.11+7.81  21.48+2.66  47.90+7.97

L’ensemble de ces observations ainsi que les résultats observés dans le paragraphe précédent
est compatible avec les différentes interprétations faites sur la base du modéle utilisé pour
décrire la sorption du Cs sur le sol d’Auzeville (cf. chapitre précédent). En particulier, le Cs
adsorbé est distribué entre les différents sites d'adsorption des minéraux argileux du sol :

e A niveau de contamination ¢levé (Cs2), la quasi-totalité¢ du Cs (99.7%) est adsorbée
sur les sites non spécifiques (99.4% de =XCs). La forte proportion de Cs adsorbé sur
ces sites facilite la mise a disponibilité du contaminant pour les plantes. Le modéele 1-
pK DL/IE sous-estime légérement le résultat expérimental de sorption pour cette
condition (Cs2),

e Pour la condition Cs4, 46.2+1.8 % du Cs adsorbé (soit 99.98% du Cs total initialement
mis dans le systeme) est fixé par les sites spécifiques (ESOCs) et 53.8+1.8 % par les
sites d'échanges. Cette proportion bien plus importante des liaisons fortes rend plus
difficile la mise en disponibilité du Cs par les activités racinaires. Néanmoins, 54% du
Cs adsorbé demeure toujours facilement mobilisable. Le résultat expérimental de
sorption pour la condition Cs4 est bien reproduit par le modele 1-pK DL/IE.

e Le flux du Cs & la plante constant est constant entre t=0 et t=3 semaines et les
quantités prélevées sont inférieures a celles adsorbées sur les sites non spécifiques,
c’est-a-dire le stock facilement échangeable et donc potentiellement disponible a la
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plante. Ceci pourrait expliquer la variation non significative de la biodisponibilité pour
les différentes modalités testées.

3. Modélisation du transfert de césium du sol d’ Auzeville-ray-grass en rhizotest

3.1. Modélisation opérationnelle : le facteur de transfert sol - plante

La quantité de Cs absorbée par le ray-grass peut étre estimée en mesurant le facteur de
transfert sol-plante (FT), qui est défini par (Egn. 1.1) :

Cy
Cads

FT =

(V.1)

avec Cy et Cqgs les concentrations du Cs dans la plante ou dans une partie de la plante (Bq kg* de matiére séche)
et dans le sol (Bq kg™ de sol sec) respectivement et FT le facteur de transfert (Bq kg de matiére séche/Bq kg™
de sol sec).

Nous avons également vu que I’IAEA (2010) a propose des valeurs du facteur de transfert sol-
plante pour le Cs, pour des graminées et selon différents groupes de sol. Rappelons que les
tiges et les pousses ont été considérées par I’lAEA (2010) pour le collecte des données pour
ce facteur. On note que les tiges et pousses seront désignées par le terme feuilles dans cette
étude. D’une part, selon la classification proposée par IAEA (2009, 2010) (cf. paragraphe 2.3
du CHAPITRE 1V) le sol d’Auzeville est un sol limoneux-argileux, et d’autre part le ray-
grass est une plante de la famille des graminées, la valeur moyenne du FT proposée par
I’IAEA (2010) correspondent donc a 3.0-102 en Bq kg de feuilles séches /Bq kg de sol
sec (Tableau V.6 : Tableau V.6).

Tableau V.6 : Facteur de transfert sol-plante (FTiaea) proposé par
[’1AEA (2010) pour une graminée et un sol limoneux argileux ) (Bq
kg-1 de feuilles séches /Bq kg-1 de sol sec).

Groupe de sol M DS Min Max
Limoneux - argileux 30102 31  4810° 2.110*

M: moyenne ; DS: déviation standard; Min—Max: valeurs minimum and maximum.

A partir des données expérimentales obtenues avec le dispositif rhizotest, on a pu calculer des
valeurs du facteur de transfert sol d’Auzeville - ray-grass (FTmesurs), a la fin de chaque durée
d’exposition (t1 et t3) et pour chaque condition de contamination (Cs4 et Cs2).

Tableau V.7 : Valeurs du FTmesur¢ sol d’Auzeville — feuilles du
ray-grass (Bqg kg-1 de ray-grass sec /Bq kg-1 de sol sec).

Conditions d’exposition tl (1 sem.) t3 (3sem.)
Cs4 Ray-grass 3.1(x1)10° 7.8(25.1)-107
Cs2 Ray-grass 2.1(x0.86)-10" 3.51 (£1.48)
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Ce tableau montre que la majorité des valeurs du FTmesure sol d’Auzeville — feuilles du ray-
grass obtenues a la fin des expériences en rhizotest sont comprises dans la gamme de variation
du FTiaea pour les graminées proposées par I’lAEA (2010) (Tableau 1.1) pour le groupe de
sol limoneux — argileux, a I’exception de la condition Cs2-t3 ou la valeur du FTmesuré €st
supérieure a la valeur maximale FTiaea. Ainsi, il semble que 1’approche FT sol-plante
(feuilles) pourrait donner une estimation assez représentative de la biodisponibilité du Cs dans
le sol d’Auzeville pour la plupart des conditions expérimentales testées. Cela n’est plus vrai
pour la forte concentration de Cs testés (Cs2) pour laquelle 1’approche FT sous-estime la
valeur calculée expérimentalement pour la durée d’exposition t3.

Comme attendu, les valeurs du FTmesure pour la condition Cs2 sont nettement plus élevées que
celles pour la condition Cs4, (environ 7 a 45 fois pour les durées de contact tl1 et t3,
respectivement). Nous observons également une augmentation des valeurs du FTmesurs entre t1
et t3 pour chaque condition, qui semble étre plus marquée dans la condition Cs2 (environ 17
vs. 2.5 fois pour la condition Cs4). Ceci est di au fait que pour la condition Cs2, 99.4% du Cs
total adsorbé est fixé sur les sites non spécifiques (=X°), dans lesquels il est facilement
échangeable.

Par ailleurs, seules les feuilles des plantes sont considérées par I’lAEA (2010) pour le calcul
des valeurs du FTiaea. Ainsi, la prise en compte de toutes les parties de la plante (c.-a-d.
graines + racines + feuilles) conduit a des valeurs de FTmesurs plus élevées qui traduisent
mieux la disponibilité réelle du Cs. Le tableau suivant présente les valeurs du FTmesur¢
réévaluées pour la plante entiére exposée au sol d’ Auzeville contaminé.

Tableau V.8 : Valeurs du FTmesuré sol d’Auzeville — ray-grass
(plante entiere) (Bqg kg-1 de ray-grass sec /Bq kg-1 de sol sec).

Conditions d’exposition t1 (1 sem.) t3 (3 sem.)
Cs4 Ray-grass 0.48+0.43 1.36% 0.94
Cs2 Ray-grass 2.37+ 0.57 22.33+ 9.65

Ces valeurs sont assez comparables de ce qui a été reporté, dans les zones de Tchernobyl
affectées par I’accident ou des valeurs du FT variant entre 0.5 et 33 Bq kg™ de matiére séche
/Bq kg de sol sec pour des prairies de graminées ont été mesurées (Sanzharova et al., 1996).

3.2. Modélisation mécaniste
3.2.1. Absorption du Cs par le ray-grass : parameétres cinétiques

Le choix du modéle d’absorption racinaire du Cs par le ray-grass s’est porté sur le modele
cinétiqgue de Michaelis-Menten noté MM (voir paragraphe 2.2. du CHAPITRE 1), dans
lequel nous distinguons deux systemes d’absorption dépendants de la concentration du Cs en
solution :

e Le Systeme 1 est actif pour des concentrations relativement faibles [Cs™]ext < 0.1 mM.
Cette valeur a été supposée égale a celle proposee par Bange and Overstreet (1960) (Shaw and
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Bell (1989) ont proposé une valeur de 0.2 mM). Cette condition est vérifiée notamment pour
la condition de contamination Cs4 pour laquelle la concentration en Cs dans la solution en
moyenne = 6.5-10® M. Dans ce cas, 1’absorption racinaire est simulée avec le modéle de
Michaelis-Menten a double cinétique comme proposé par Shaw and Bell (1989) pour les
racines excisées du blé d’hiver et celles de I’orge (Broadley et al., 2001). Ce modéle s’écrit
comme étant la somme de deux hyperboles de la cinétique de Michaelis—Menten, de faible
affinité (LA) et de haute affinité (HA). Il permet une estimation de la variation de la vitesse
d’absorption racinaire totale en fonction de [Cs*]ext :
Vmax.LA [S] Vmax.HA [S]

= + V.2
v Km.ra+[S] Kmuaa+[S] v-2)

OU : v : vitesse d’absorption totale (umol g de matiére seche h'!) du Cs en fonction de sa concentration [S]
(UM), Vinax.La €t VinaxnHa @ les vitesses d’absorption maximales des deux fonctions de faible et de haute affinité,
respectivement (umol gt de matiére séches ht), et Knir et Kmur les constantes de Michaelis des deux fonctions
de faible et de haute affinité, respectivement (UM).

e Le Systeme 2 fonctionne lorsque la concentration du Cs dans le milieu est élevée
[Cs+]ext > 0.1 mM et peut étre représenté via une simple cinétique de Michaelis-Menten avec
un Km relativement élevé (comme dans le cas du K+). Bange and Overstreet (1960) ont
rapporté que la limite inférieure du domaine d’application de ce systéme était de 1’ordre du
mM et par conséquent on a choisi la limite supérieure du Systéme 1. D’un autre coté Shaw
and Bell (1989) ont proposé une valeur de [Cs+]ext = 2 mM. On a supposé gue ce systeme
soit actif pour la condition de contamination Cs2 puisque la concentration de Cs en solution
mesurée et simulée est égale a 0.13 et 0.10 mM, respectivement (cf. Tableau 1V.5).

Les paramétres de I’hyperbole de Michaelis—Menten des deux isothermes du Systéme 1 ont
été proposes par Shaw and Bell (1989) pour les racines excisées du blé d’hiver, a savoir :
Kma=1.18 UM, Vimax14=0.137 pmol g* racines h* (soit 3.24-10* pmol g* racines s?) et
KmHa = 63.5 UM, Vimaxra=1.166 pmol g racines h! (soit 3.81:10° pmol g racines s?). Les
vitesses d’absorption maximales des deux fonctions proposées par Shaw and Bell (1989) étant
exprimées en unité massique de racines séches, nous avons converti ces grandeurs en unités
surfaciques selon les modalités de 1’expérience afin que celles-ci soient compatibles avec le
logiciel de modélisation utilisé (PHREEQC v2.18). Cette conversion a éte réalisée en utilisant
les masses de racines séches du ray-grass ainsi que les surfaces racinaires mesurées. Ceci a
nécessité de supposer que I’ensemble des racines, décrit par le taux couverture racinaire
mesuré expérimentalement et par leur biomasse, participe activement aux transferts de Cs.

Concernant le Systeme 2, les parametres cinétiques du modele Michaelis-Menten ont été
initialement supposés égaux a ceux proposés par Roose et al. (2001) pour le prélevement du
K* (voir Nowack et al. (2006)), notamment pour la durée d’exposition de 3 semaines, a
savoir : Kn=14 UM, Vmax=3-10"° pmol cm? s, En effet, la valeur de la vitesse maximale du
systeme 2, Vmax @ €té ajustée pour la durée d’exposition t1 en fonction du ratio « masse
racine/taux de couverture racinaire » en prenant comme modalité de référence la durée
d’exposition t3 et les valeurs moyennes de la masse racinaire séche et le taux de couverture
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racinaire correspondants. Ainsi, la valeur effective de Vmax qui a été considérée pour le
systéeme 1 afin de réaliser les simulations a t1 et t3 est de 3-10° pmol cm?2 s,

Le Tableau V.9 regroupe les valeurs des différents parameétres du modele Michaelis-Menten
utilisées pour les deux systemes, ainsi que leur variabilité prenant en compte des incertitudes
sur les masses de racines séches et les surfaces racinaires (voir paragraphe 2.1. de ce
chapitre). Les écarts types présentés dans ce tableau correspondent aux incertitudes inter-
répliquas de masses des racines seches et de surfaces racinaires sur la base de 3 répliquas.

Tableau V.9 : Valeurs des parametres du modeéle cinétique
d’absorption racinaire du Cs par le ray-grass utilisées dans cette
étude (£ écart type).

Systeme 1 double Michaelis-Menten : [Cs*]ext < 0.1 mM

Conditions

d’exposition Km.LA Vimax.LA Km.HA Vimax HA
(uM) (umol cm? s?) (uM) (umol cm? s?)

Cs4 Ray-grass - t1 16.5 (x1.85)-107 19.4 (1.85)-10°®

Cs4 Ray-grass - t3 118 25.1 (¥9.31)-107 63.5 2.94 (+¥1.09)-107

Conditions Systéme 2 simple Michaelis-Menten : [Cs*]ext > 0.1 mM

d’exposition Km (LM) Vinax (LMol cm?Z s7)

Cs2 Ray-grass - t1 14 25.4 (+8.85)-10®

Cs2 Ray-grass - t3 30.0 (£6.29)-10°

3.2.2. Couplage du modéle 1-pK DL/IE et du modéle de Michaelis-Menten

La modélisation du dispositif rhizotest est assez complexe et plusieurs hypothéses ont été
considérées pour y parvenir. Celles-ci sont les suivantes :

a. Chaque modalité d’exposition, c’est-a-dire, un couple condition de contamination
(Cs4 et Cs2) / durée d’exposition (tl et t3), est simulée a la fois comme étant 12
rhizotests (puisqu’en total on dispose de 24 rhizotests, 12 pour chaque condition de
contamination, voir Tableau 11.2). Ceci pour ne pas d’individualiser les dispositifs, et
dans le but de conserver les totalités de la masse du sol et des moles, en conséquence 4
modalités sont considérées : Cs4/tl, Cs4/t3, Cs2/tl et Cs2/t3,

b. La couche du sol est considérée comme uniformément contaminée ; une éventuelle
déplétion du sol au contact des racines et la diffusion verticale au sein de la couche du
sol sont négligées compte tenu de son épaisseur (=3 mm) ; la totalité de la masse du
sol contenu dans chaque dispositif est considérée comme homogeéne et est susceptible
de réagir avec le Cs, comme dans un systéme en suspension (batch),

c. L’adsorption du Cs sur et via la membrane d’humidification est négligeable. De ce fait
les pertes en Cs dans la solution nutritive (partie basse du dispositif) ne sont pas
considérées, d’autant qu’elles ne sont pas significatives comme on a démontré
précédemment,
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d. Les données expérimentales utilisées pour la confrontation modéle-expérience sont les
taux de Cs prélevés par la plante entiere (graines + racines + feuilles) exprimé en % de
I’activité initiale du solide a t0, puisque cette donnée est la variable la plus sensible et
est initialement connue (nulle a t0),

e. Les surfaces racinaires utilisées dans les simulations sont calculées a partir des
mesures de taux de couverture racinaire moyens (cf. Tableau V.2),

f. Les différentes sources d’incertitudes et de variabilités sont prises en compte dans les
simulations, a savoir : les incertitudes de mesure de concentrations initales Cs4 et Cs2
(£5.3%), celles concernant les parameétres des lois de Michaelis-Menten (VmaxHa,
Vmax.La €t Vimax.) et enfin les masses de racines séches, les surfaces racinaires,

g. Deux scenarios de modélisation seront considérés : 1'un avec le ratio m/V de
contamination (noté (m/V)w) , et ’autre avec les ratios m/V corrigé des variations en
teneur en eau déterminées a la fin de I’expérience (notés (M/V)moy, (M/V)u et (M/V)3),
présentées préecédemment (cf. Tableau V.4). Ceci est nécessaire car le logiciel utilisé
(PHREEQC) ne permet pas de prendre en compte la variation de la teneur en eau dans
la couche du sol (et donc la variation du ratio solide/liquide),

h. Les résultats obtenus a 1’issue de ces deux scénarios de simulations (ratios initial et
final), avec prise en compte des écarts produits par différentes sources d’incertitues et
variabilités, sont représentés sous forme de valeurs moyennes.

Les valeurs des surfaces racinaires (pour 12 rhizotests) ainsi que les ratios m/V utilisées
dans les simulations sont représentées dans le Tableau V.10 dans des conditions non
vegétalisées (sol nu) et végétalisées.

Tableau V.10 : Valeurs des surfaces racinaires (Surf.rac) et des
rapports m/V utilisés afin de simuler les résultats expérimentaux.

Conditions tl (1 sem.) t3 (3sem.)
d’exposition Surfrac cm?)  m/V(kgL?)  Surfrac(cm?)  m/V (kg L)
Cs4 sol nu 2.46 2.10
Cs2 sol nu 2.14 1.62
Cs4 Ray-grass 328.3+19.1 1.91 316.3+£28.1 1.75
Cs2 Ray-grass 309.6+3.1 1.81 289.5+53.3 1.86

L’effet du rapport m/V sur la sorption du Cs avait déja été simulé précédemment (cf.
paragraphe 2.2.3 du CHAPITRE 1V). Le modele 1-pK DL/IE s'averait plus ou moins
sensible a la variation du ratio m/V selon la concentration totale du Cs. Pour illustrer cet effet
dans le cas du dispositif rhizotest, on a comparé les résultats de simulations du modele 1-pK
DL/IE effectuées avec le ratio de contamination & t0 (soit 3.26 kg L™?) et celui obtenu en
considérant la teneur en eau moyenne générale calculée en fin d’expérience, soit 1.93 kg L
(Figure V.7).
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Cette figure confirme bien les résultats obtenus précédemment (cf. paragraphe 2.2.3 du
chapitre précédent). En effet, pour la condition Cs4 la variation des différentes variables
simulées (les concentrations de Cs en solution et adsorbées et donc des valeurs du logKg
calculé ainsi que la distribution sur les deux sites de sorption du Cs total adsorbé) est
négligeable voir absente (Tableau V.11). Le tableau illustre également le fait que dans la
condition Cs2, Iaugmentation de la teneur en eau induit une faible diminution de la
concentration de Cs en solution et une diminution non significative de la quantité de Cs
adsorbé. Ces variations produisent une baisse de logKq d’environ 8.5%. La spéciation du Cs
sur les différents sites d'adsorption n’est pas modifiée.

Tableau V.11 : Hlustration de la sensibilité du modele 1-pK DL/IE a
la variation du ratio m/V pour le dispositif rhizotest.

Sorption [Cs]eq simulée  [Cs]ags simulée =SOCs*S  =XCs logKy simulé
rhizotest M) (mol kg ™) (%) (%) (L kg™
Lgf:)]‘(‘;:’/y,;to 6.73-10°8 123-10%  46.14%  53.86% 3.26
b1
Lfflf)]'(‘;;’/yw‘*‘o 1.06-10 1.05-10°2 0.57%  99.43% 2.00
b1
[Csd]moy et 6.73-10°8 123-10%  46.15%  53.85% 3.26
ratio (m/V)moy
[Cs2]moy et 7.14-10° 1.05-10°2 0.57%  99.43% 2.17
ratio (m/V) oy
Variabilité
réomttomte [Csd] -0.05% -0.02% 0.02%  -0.02% 0.00%
Variabilite
réomtonte [C52] 32.51% -0.25% 0.25%  0.00% 8.49%

La modélisation de la cinétique de prélévement du Cs par la plante est assurée par les modules
« KINETICS » et « Rates » du logiciel PHREEQC v2.18. Afin de prendre en compte les
différentes sources d’incertitudes et variabilités, 90 scripts ont été créés au total pour les
durées d’exposition t0, t1 et t3. Deux exemples de fichiers d’entrée (scripts) de modeélisation
du fonctionnement du dispositif rhizotest sont donnés en annexes (Annexe D.3)
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Figure V.7 : Comparaison des résultats des simulations du Cs dans la rhizosphere : (a)

logKg, (b) concentration du Cs adsorbé et (c) concentration du Cs en solution. Calculs

réalisés en utilisant le modéle 1-pK DL/IE et un rapport de contamination moyen initial (a to,
soit 3.26 kg L) et celui déduit de la teneur en eau moyenne générale calculée a la fin de

I’expérience (Tableau V.4), soit 1.93 kg L™.
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3.3. Confrontations modeéle-mesures

Les résultats des simulations du fonctionnement du rhizotest pour la condition de forte
contamination (Cs2) montrent que le modele mécaniste 1-pK DL/IE/MM surestime fortement
les taux de Cs prelevés par le ray-grass comparée aux mesures (résultats non représentés). Ceci
peut étre expliqué par le fait que le Systéme 2, dont les parameétres ont été supposés egaux a
ceux du K*, posséde une forte discrimination du Cs* par rapport au K* (c’est-a-dire affinité
moindre pour le césium), comme observé par Schachtman and Schroeder (1994), Maathuis
and Sanders (1995) et Rubio et al. (1995). La valeur de la constante de Michaelis-Menten Kn,
du Systeme 2 a di étre calibrée afin d'obtenir de bons résultats de simulations. A I’issu de ce
calage, la valeur K, obtenue, Kin = 89 UM, est nettement supérieure a celle proposée pour K*
par Roose et al. (2001), Kn=14 uM. Ceci est en adéquation avec les observations de ces
auteurs puisqu’une augmentation du Kn traduit une diminution de 1’affinité.

Le Tableau V.12 ainsi que la Figure V.8 représentent les résultats de simulations obtenus en
considérant cette nouvelle valeur (Knm = 89 uUM). En particulier, le Tableau V.12 permet de
comparer les activités résiduelles dans le sol ainsi que les taux de Cs prélevés par le ray-grass,
exprimés en % de ’activité initiale du solide a t0, mesures expérimentalement et simulés avec
le modéle mécaniste développé pour les 4 modalités étudiées. La Figure V.8 présente les
mesures et la modélisation de la concentration et du coefficient de distribution du Cs dans le
sol d’Auzeville planté en fonction de la concentration en solution, et ce pour les différentes
durées d’exposition (t0, t1 et t3) et les deux niveaux de contamination (Cs4 et Cs2). Le
résultat de propagation des différentes sources d’incertitudes et variabilités prises en compte
dans les simulations est représenté dans le Tableau V.12 sous forme de valeurs maximales et
minimales, et sous forme de barre d’erreur dans la Figure V.8. Les résultats simulés en
utilisant les rapports solide/liquide de contamination ((m/V)o = 3.26 kg L) et de fin
d’expérience déduit de la teneur en eau ((m/V)wmoy = 1.93 kg L) y sont distingués.

Ces résultats montrent que, méme si les quantités prélevées par le ray-grass sont trés faibles,
les valeurs moyennes simulées sont en bon accord avec les valeurs moyennes mesurées
expérimentalement. Toutefois, le modele mécaniste développé dans cette thése conduit a
surestimer légérement les valeurs expérimentales, a 1’exception de la modalité Cs4-t3 pour
laquelle I’incertitude est assez importante, ou le modéle sous-estime légerement la valeur
expérimentale. Les quantités de Cs fixées sur le sol sont aussi surestimées par le modéle.
Cependant, en considérant les différentes incertitudes, les données simulées sont proches des
données expérimentales. Les incertitudes cumulées simulées semblent plus importantes que
celles associées aux donnees expérimentales, et ce pour les quantites absorbées par le ray-
grass et les quantités fixées sur le sol.
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Tableau V.12 : Comparaison du taux de Cs moyen prélevés par le ray-
grass, exprimé en % de ’activité initiale du solide a t0, mesurés
expérimentalement et simulés par le modéle mécaniste 1-pK DL/IE/MM.

tl (1 sem.)
" , "
Conditions d"exposition Expérience Modélisation
Compartiments Ray-grass Sol Ray-grass Sol
Cs4 ray-grass 0.42+0.20 89.16+4.76 0.59+0.13 97.78+3.91
Cs2 ray-grass 2.88%0.55 78.98+5.44 6.37+2.68 91.734+6.68
t3 (3 sem.)
" , "
Conditions d"exposition Expérience Modgélisation
Compartiments Ray-grass Sol Ray-grass Sol
Cs4 ray-grass 1.70+1.20 90.60+4.83 2.53+1.38 95.87+5.31
Cs2 ray-grass 21.34+2.43 58.26+3.68 18.57+5.90 76.02+7.72

On a vu précédemment que pour la plus faible concentration testée (condition Cs4) et a t0, le
modéle mécaniste suggére qu’en moyenne 53.8+1.8 % et 46.2+1.8 % du Cs total adsorbé est
fixé sur les sites non spécifiques et les sites spécifiques, respectivement. A la fin de
I’expérience (a t3), le modéle mécaniste montre une légere évolution de cette distribution
relative due a une faible diminution du Cs total adsorbé moyen simulé : 3.5% correspondant a
une répartition moyenne simulée de 52.2+2.8 % du Cs total adsorbé sur les sites non
specifiques et 47.8+2.8 % du Cs total adsorbé sur les sites spécifiques. Ces évolutions
semblent peu significatives en particulier lorsqu’on considere les incertitudes associées aux
valeurs mesurées et simulées. Néanmoins, ce faible déplacement a la faveur des sites
spéecifiques montre que ce sont les sites non spécifiques qui ont libérés du Cs. Ceci est
conforme a ce qui est attendu puisque que la réduction du stock total du Cs adsorbé s’est
produite sur les sites les plus accessibles et sur lesquels le Cs est facilement échangeables (de
faible affinité pour le Cs).

En effet, ce faible déplacement est induit par I’absorption d’une faible quantité de Cs par le
ray-grass, soit un taux simulé égale a 2.53%= 1.38 de I’activité initiale du solide (Tableau
V.12). Pour cette modalité (Cs4-3), on peut donc déduire que la composante biologique de la
biodisponibilit¢ du Cs dans le sol d’Auzeville, qui se traduit par une faible capacité de
prélevement racinaire, est non significative par rapport au stock de Cs sur le sol
potentiellement disponible a la plante. De plus, ’effet du ray-grass sur la disponibilité du Cs
(la fraction labile dans le sol) est trés peu visible sur les valeurs simulées du coefficient de
fractionnement et sa concentration en solution (Figure V.8.c), par contre il est un peu mieux
visible sur les valeurs simulées de la concentration de Cs adsorbé (Figure V.8.a). En effet, les
trois valeurs de logKq simulées, pour les différentes durées d’exposition, sont trés proches
contrairement aux points expérimentaux assez éloignés. Par conséquent, les résultats de
modélisation confirment ’hypothése d’un déplacement visible sur I’isotherme n’est que le
résultat des incertitudes cumulées sur les donnees expérimentales. Ainsi, on peut deduire a
partir des résultats de simulation que la variation de la biodisponibilité du Cs dans cette
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condition (Cs4) est négligeable. De méme pour la condition Cs2, la distribution initiale du Cs
total adsorbé sur le sol est presque inchangée (99,2% du Cs total adsorbé est fixé sur les sites
non specifiques a t3 au lieu 99.4% t0). Cependant la sorption du Cs sur le sol a tO pour cette
condition est surestimée par le modéle 1-pK DL/IE (Figure V.8.b et d). En conséquence,
cette surestimation s’est propagée sur 1’ensemble des résultats de simulation pour tl et t3.
Malgré tout, on constate que la modélisation méecaniste permet de simuler un déplacement des
valeurs du logKgq et des concentrations de Cs adsorbé entre t0, t1 et t3 similaire a celui des
valeurs expérimentales (Figure V.8.b et d). Pour cette condition, ce déplacement est le
résultat, a la fois, (i.) de la réduction de la concentration en solution du Cs (soit 53%, qui
correspond & 0.5% du Cs total), et (ii.) de la désorption du Cs fixé vers la solution, soit une
réduction moyenne de 24.3% du Cs total adsorbé (99.7% du Cs total). La remobilisation du
Cs vers la phase aqueuse s’est produite uniquement sur les sites non spécifiques. Cette
quantité correspond approximativement a la quantité accumulée dans le ray-grass simulée,
soit 18.57£5.90% de I’activité initiale du solide a t0 (Tableau V.12). Cette capacité de
prélevement, qui traduit la composante biologique de la biodisponibilité du Cs dans le sol
d’Auzeville, est plus importante que celle simulée pour la condition Cs4. Cependant, pour la
condition Cs2, la capacité de prélevement du Cs par le ray-grass n’a pas permis 1’épuisement
des quantités de Cs en solution et I’appauvrissement du stock de Cs sur les sites non
specifiques (disponibilité). Par conséquent, cette condition n’a pas permis d’avoir une forte
variation de la biodisponibilité du Cs. Comme attendu, cette variation est plus marquée que
celle mesurée ou simulée dans la condition Cs4.

175



CHAPITRE V : Biodisponibilité de césium dans les sols : caractérisation de 1’interface solide-liquide-plante

a) Condition Cs4 : [Cs],4 Vs. [Cs],

14E-4 4
B
X r s
© 1.2E-4 - »;%1%
E /
8 + /' |—-1|:—|
B a
=. 1.0E-4 - ’
Vs
Vs
Vs
8.0E-5 - : :
c) Condition Cs4 : [Cs],4 VS. l0gKy
4
o N
- \
° 4 N
> 35 < &1
()] ~
o -~ .
“ﬁéﬁm -
3 : |
1E-08 5E-08 9E-08
t0 [Cs]eq (M)
O tl-ray
¢ t3-ray

b) Condition Cs2 : [Cs],q; Vs. [Cs],

15E-2 - _ .-
- ° —.; -
1.0E-2 - |_Li_ e R
|—.z— = FB—'
P2
. HE
5.0E-3 1. 7
1.0E-6 : :
d) Condition Cs2 : [Cs],4 VS l0gK
25 T
\ .
N
'_ )._%_‘
2 T '-é‘. - - - -
T
¢ Sak
15 - : . :
1.0E-5 9.0E-5 1.7E-4
: [Cs]eq (M)
®m tl-ray _sim
¢ t3-ray_sim

1 -pK DL/IE/MM_lowK(rhizotest)_ratio (M/V)t0

- =1-pK DL/IE/MM_lowK(rhizotest)_ratio (M/V)tf

Figure V.8 : Confrontation modéle-expérience de [’évolution des concentrations du Cs adsorbé (a et b) et des coefficients de fractionnement du Cs sur le sol
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Par ailleurs, I’analyse détaillée des résultats de simulations montre que I’utilisation du ratio
solide/liquide de contamination initiale (m/V)w permet une meilleure reproduction des
données expérimentales que lorsqu’on utilise les ratios solide/liquide de fin d’expérience
(m/V)ttimoy, (M/NV)1 et (M/V). Ceci est illustré par les deux isothermes de sorption dans la
Figure V.8 simulées avec le modéle mécaniste avec ces deux ratios (m/V)i et (m/V)tmoy .

A partir de la base des données simulées, on peut déduire les valeurs du facteur de transfert
FTsimue sol d’Auzeville - ray-grass (gaines + racines + feuilles) (Tableau V.13) et ainsi les
comparer aux valeurs calculées expérimentalement dans le paragraphe précédent (Tableau
V.7). On note que ces calculs ont été faits uniquement sur la base des simulations effectuées
avec le ratio solide/liquide de contamination (m/V)w, et que les valeurs maximales et
minimales correspondent a la prises en compte des incertitudes de mesure d’activité, des
incertitudes des parametres du modéle Michaelis-Menten (VimaxHa, Vmax.La €t Vimax,) ainsi que
les incertitudes des masses racinaires. Ce tableau montre que le modéle 1-pK DL/IE/MM
donne une bonne estimation de 1’ordre de grandeur des valeurs du FT expérimentales. On
constate que les valeurs du FT simulées sont supérieures aux valeurs expérimentales. Cette
surestimation est due d’une part a la surestimation des taux de Cs absorbé par le ray-grass, et
d’autre part par la prise en compte de la biomasse totale de la plante (gaines + racines +
feuilles) dans le calcul des paramétres du modeéle cinétique utilisé. Cette surestimation peut
¢galement étre due a ’hypothése que 1’ensemble des racines, décrit par le taux couverture
racinaire mesurés expérimentalement, participe activement aux transferts de Cs.

Tableau V.13 : Comparaison des valeurs du facteur de transfert FT sol d’Auzeville
- ray-grass (exprimeées en Bq kg-1 de ray-grass sec /Bq kg-1 de sol sec), mesurées
expérimentalement et simulées par le modéle mécaniste 1-pK DL/IE/MM.

oo o t1 (1 sem. t3 (3 sem.
Conditions d’exposition Expérience( M)odélisation Expériencé Mod?élisation
Max 0.90 0.98 2.30 5.61
Cs4 Ray-grass Moy 0.48 0.83 1.36 3.85
Min 0.05 0.69 0.42 2.09
Max 2.95 14.8 31.98 64.33
Cs2 Ray-grass Moy 2.37 10.81 22.33 45.42
Min 1.80 6.83 12.68 26.5

Comparées aux valeurs du facteur de transfert sol-plante (FTiaea) proposées par I’IAEA
(2010), presentéees précédemment (Tableau V.6), celles simulées par notre modele permettent
une meilleure estimation des valeurs du FT calculées a partir des données expérimentales. De
plus, du fait que le modéle mécaniste prend en compte toutes les parties de la plante, il permet
une meilleure estimation de la biodisponibilite du Cs dans le sol que le modéle empirique de
I'AIEA En outre le modéle mécaniste permet une estimation continue de la biodisponibilité du
Cs dans le sol, alors que I’approche FTiaea propose une estimation discréte limité a trois
valeurs (moyenne, max et min).
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4. Discussion et Conclusion

Dans ce chapitre, I’interface solide - liquide - plante dans la rhizosphere a été étudiée par des
moyens expérimentaux et numériques (deux approches de modélisation). Les expériences en
rhizotest semblent étre insuffisantes pour permettre une caractérisation compléte de cette
interface, dans la mesure ou les deux seules conditions testées (Cs4 et Cs2) ne permettent pas
de vérifier que le modele développé est capable de prédire comment le Cs s’accumule dans la
plante sur une gamme étendue de concentration. Plus particulierement, les premieres
confrontations modele-mesures réalisées ne permettent pas de vérifier totalement si la
formulation actuelle du modele est satisfaisante pour prédire ce qui se passerait a plus faible
concentration. Néanmoins, globalement, dans les conditions testées, le couplage réalisé, entre
le modéle mécaniste 1-pK DL/IE pour I’adsorption du Cs sur les sols argileux et le modéle
cinétique proposé pour simuler I’absorption du Cs par le ray-grass, permet de décrire
correctement 1’interface sol - solution - plante, méme s‘il surestime légérement la
bioaccumulation du Cs dans le ray-grass.

Les 2 conditions testées ont conduit a des niveaux de bioaccumulation du Cs trés différents.
En effet, pour la plus longue durée d’exposition testée (3 semaines), I’absorption du Cs par la
plante ne représente que de 2% du Cs total pour la plus faible concentration testée (Cs= 10
mol kg™) et jusqu’a 22% du Cs total pour Cs= 10 mol kg. Par ailleurs, on a constaté une
variabilité assez importante du taux de Cs absorbé par le ray-grass pour la condition Cs4.
Cependant, les quantités de Cs prélevées par le ray-grass n’ont pas permis de mettre en
évidence une forte variation de la biodisponibilité du césium. En effet, la capacité du ray-
grass a absorber le Cs pour la plus forte condition (forte concentration-longue durée
d’exposition) s’avere insuffisante pour appauvrir suffisamment le stock de Cs disponible,
dans la mesure ou on estime que cette fraction correspond au Cs adsorbé sur les sites non
spécifiques susceptibles de libérer plus facilement le Cs en solution. Ce constat est par ailleurs
renforcé par 1’observation d’un flux de Cs a la plante constant entre t=0 et t=3 semaines.

Les extractions successives effectuées sur le sol a chaque étape de I’expérience n’ont pas
permis de prélever le Cs plus efficacement que le ray-grass : les quantités de Cs moyennes
prélevées pour les conditions Cs4 et Cs2, exprimées en % de 1’activité du solide initiale, soit
1.2+£1% et 21+4%, respectivement, sont comparables a celles prélevées par le ray-grass aprés
3 semaines d’exposition. Ceci confirme la forte fixation du Cs sur le sol d’Auzeville due aux
phases argileuses présentes dans ce sol, notamment I’illite. De ces résultats on peut aussi
déduire que : (i.) le comportement du Cs dans le sol n’est pas perturbé aprés que le sol ait été
exposeé a la plante ; et (ii.) les quantités extraites instantanément (ou presque) par une solution
simple ou par la plante sont du méme ordre de grandeur ce qui démontre encore que le ray-
grass n’a pas une forte capacité a déplacer les équilibres géochimiques dans le sol
d’Auzeville.

Pour la durée d’exposition t1= 1 semaine, la modification des valeurs de fractionnement
liquide/solide du Cs (logKg) en réponse au prélévement du Cs par le ray-grass faible est peu
significatif (< 2% du Cs total a t0). On a observé expérimentalement des évolutions
contrastées du stock du Cs adsorbé entre les deux conditions testées (une diminution de 13%
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en moyenne pour la condition Cs2 vs. et une augmentation de 8% en moyenne pour la
condition Cs4). Ce contraste peut étre expliqué par les incertitudes des mesures cumulées des
différentes activités, initiales et finales, qui sont estimées a +5.3%, puisque 1’évolution
décroissante du stock du Cs fixé (condition Cs2) suit la logique attendue. Néanmoins, on a pu
mettre en évidence des évolutions opposées de la concentration du Cs dans la phase aqueuse
entre les rhizotests plantés et non plantés (une augmentation de la concentration de Cs en
solution dans le cas des rhizotests non végétalisés vs. une diminution de la concentration du
Cs en solution pour les rhizotests végétalisés), dues au prélévement racinaire du Cs par ray-
grass. Ces évolutions semblent étre plus marquées dans la condition Cs2. En effet, pour cette
derniére condition a t0, le modéle mécaniste montre que la quasi-totalité de Cs (99.7%) est
adsorbée sur les sites non spécifiques des minéraux argileux (=XCs) qui représente le stock de
Cs disponible pour les plantes. Cependant, les résultats expérimentaux et de modalisation
mécaniste montrent que la capacité du ray-grass a prélever du Cs pendant une semaine
d’exposition est largement inférieure au stock du Cs disponible. De ce fait, on estime que la
variation de la biodisponibilité¢ du Cs pour la durée d’exposition 1 semaine est négligeable, et
ce pour les deux conditions testées (Cs4 et Cs2).

Les résultats expérimentaux et issus des simulations effectués a 1’aide du couplage des
modeles 1-pK DL/IE/MM de la modalité¢ Cs4-t3 ont permis d’aboutir a la méme conclusion.
En effet, les diminutions des quantités mesurées du Cs adsorbé pour les rhizotests plantés et
non plantés sont de méme ordre de grandeur ce qui déemontre encore que I’effet du
préelevement Cs par le ray-grass sur les équilibres géochimiques dans le sol d’Auzeville est
négligeable.

Ceci a été confirmé par les résultats des simulations du modeéle 1-pK DL/IE/MM. L’analyse
des stocks de Cs sur les deux sites de sorption simulés a t0 et t3 montre que la remise en
solution du Cs s’est produite uniquement sur les sites non spécifiques. En effet, la distribution
initiale du Cs total adsorbé simulée (soit 54% de =XCs et 46% de =SOCs’?) a légérement
évolué au gré des sites spécifiques entre t0 et 3 (soit 52% de =XCs et 48% de =SOCs").

Concernant la modalité Cs2-t3, la modification des valeurs du logKg sur I’isotherme de
sorption est plus importante que celle observée précédemment. Ce résultat est di a
I’absorption du Cs par le ray-grass qui représente environ 22% de 1’activité initiale du solide.
Cette quantité de Cs prélevée par le ray-grass a provoqué une diminution significative (38%)
du stock du Cs sur les sites non spécifiques (99%). Le modéle mécaniste 1-pK DL/IE/MM
simule une réduction d’environ 24% du Cs adsorbé sur les sites non spécifiques uniquement,
correspondant approximativement a la quantité simulée de Cs accumulée dans la plante. La
distribution initiale du Cs total adsorbé sur les deux sites de sorption est presque inchangée
(99,3% du Cs total adsorbé est fixé sur les sites non spécifiques a t3 au lieu 99.2% a t0). Pour
cette modalité, on peut déduire donc que la remobilisation du stock du Cs des sites non
spécifiques vers la solution en réponse a la capacité d’absorption du Cs par le ray-grass est
limitée. Par conséquent, on simule une faible variation de la biodisponibilité du césium, dans
la mesure ou la capacité d’absorption racinaire de la plante traduit la composante biologique
de la biodisponibilité, et que la variation de la fraction mobile du Cs dans la phase aqueuse est
négligeable par rapport au Cs total.
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Parallélement a ’utilisation du couplage 1-pK DL/IE/MM, I’approche du facteur de transfert
sol-plante (FT) a été mise en ceuvre dans le cas du transfert du Cs du sol d’Auzeville vers le
ray-grass. Les valeurs du FTiaea (moyenne, maximale et minimale) pour les graminées (tiges
et pousses) et le groupe de sol limoneux-argileux fournissent globalement une bonne
estimation de la biodisponibilité du Cs dans le sol d’Auzeville. Cependant, pour la forte
concentration de Cs testés (Cs2) et pour la durée d’exposition t3, cette approche sous-estime
la valeur calculée expérimentalement. L’approche FTiaga est également limitée a trois valeurs
qui ne permettent pas de couvrir une la gamme de concentration de Cs. De plus, on a montré
qu’en considérant toutes les parties du ray-grass (c.-a-d. graines + racines + feuilles) cette
approche sous-estime la biodisponibilité du Cs.

Les résultats de simulation du modéle 1-pK DL/IE/MM donne donc une estimation
satisfaisante des valeurs de FT expérimentales permettant une approche continue sur la
gamme des concentrations de Cs testée avec un seul jeu de paramétres méme si le modele
surestime 1égerement les valeurs expérimentales. Cette surestimation est due a la fois, (i.) a la
surestimation des taux de Cs absorb¢ par le ray-grass, (ii.) a la prise en compte de la biomasse
totale de la plante (gaines + racines + feuilles) dans le calcul des paramétres du modele
cinétique utilisé, et (iii.) a I’hypothése que I’ensemble de la biomasse racinaire participe
activement aux transferts de Cs. Cependant, dans le cas ou le ray-grass est utilisé dans des
études de phyto-remédiation, le modele mécaniste surestimerait les quantités de Cs adsorbe.
De plus, il existe d‘autres sources de contamination de la plante, tels que le prélevement
foliaire, qui peuvent étre prise en considération dans la modélisation mécaniste. Néanmoins,
le modele mécaniste développé permet de considérer d’autres origines de contamination, par
exemple 1’adhésion de sol par remise en suspension. En effet, la prise en compte de ces
différents processus chimiques améliore considérablement les prédictions du transfert sol-
plante du radiocésium (Kirchner, 1999; Konoplev, 1997; Roca et al., 1997; Sauras Yera et al.,
1999).

L’extrapolation des simulations du modéle 1-pK DL/IE/MM permettra éventuellement
d’estimer la durée d’exposition nécessaire pour appauvrir le stock de Cs sur les sites non
spécifiques et ainsi de créer une forte variation de la biodisponibilité.

Ces simulations ont montré que cette durée est d’environ 340 semaines ce qui correspond a 6
années et 3 mois environ. Cependant, les simulations ne prennent pas en compte la variation
ni de la biomasse ni des conditions physico-chimiques. Les résultats de simulation sont
représentés dans la Figure V.9.
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Figure V.9 : Simulation de I’évolution de [’isotherme de sorption Cs-sol
d’Auzeville avec le modéle 1-pK DL/IE/MM pour les durées d’exposition : 10=
apres 48 de la contamination, t3= 3 semaines et la durée fictive t340= 340
semaines, et pour les conditions de contamination Cs4 et Cs2 (Concentrations
totales en Cs = 1.23-10™* et 1.05-10"> mol kg™* de sol sec, respectivement).

On constate que pour la durée d’exposition fictive t340, le déplacement des valeurs du logKq
sur I’isotherme de sorption de la condition Cs2 est plus important que celui de la condition
Cs4. Cela est évidemment da a la distribution initiale du Cs total adsorbé sur les deux sites
spécifiques et non spécifiques. En termes de quantité de Cs initialement adsorbé sur les sites
non spécifiques, soit 99% du Cs total, on arrive a t340 a appauvrir la totalité de ce stock qui
s’accumule dans la plante (Tableau V.14), mais 1’analyse des quantités de Cs adsorbé sur les
deux sites de sorption montre une redistribution du Cs adsorbé sur ces sites a la faveur des
sites spécifiques.

En effet, pour la condition Cs2 a t340, la distribution du Cs est quasi-équivalente a la
distribution initiale pour la condition Cs4 (sites spécifiques : passe de 1% a t0 jusqu’a 24% du
Cs total adsorbé a t340 ; sites non spécifiques : passe de 99% a t0 jusqu’a 76% du Cs total
adsorbé a t340), ce qui explique le fait d’avoir le point Cs2-t340-ray sim de I’isotherme de
sorption proche de celui de la condition Cs4 a t0 (Figure V.9). Concernant la condition Cs4,
la distribution du Cs total adsorbé a évolué entre t0 et t340 de 54% a 11% du Cs total adsorbé
pour les sites non spécifiques et de 46% a 89% du Cs total adsorbé les sites spécifiques. Ceci
est visible par le déplacement moins marqué du point Cs4-t0-ray sim sur I’isotherme de
sorption vers le point Cs4-t340-ray sim. En termes de quantit¢ remobilisée en solution
(désorbée), puis accumulée dans la plante, ceci représente environ 60% du Cs total.
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Le Tableau V.14 permet de comparer les simulations de I’évolution du taux de Cs moyen
cumulé absorbé par le ray-grass entre t0 et t3 d’une part et tO et t340 d’autre part.

Tableau V.14 : Comparaison des simulations de I’évolution du
taux de Cs moyen cumulé préleves par le ray-grass entre t0, t3
et t340, exprimé en % de | activité initiale du solide a t0.

Conditions d’exposition t3 (3sem.) t340 (340 sem.)
Cs4 Ray-grass 2.53 70.4
Cs2 Ray-grass 18.57 99

Dans le méme contexte, nous avons effectué des simulations avec le modéle 1-pK
DL/IE/MM pour une durée d’exposition d’une année afin de simuler I’évolution du facteur de
transfert annuel (FTamuer) en utilisant le méme paramétrage que pour le systéeme sol
d’Auzeville - ray-grass (Tableau V.9) et nous avons calculé les coefficients de distribution
(Kq) correspondants, comme le montre la Figure V.10.
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Figure V.10 : Relation entre le FTanuel sol d’Auzeville — ray-grass et le coefficient
de distribution Kq simulés avec le modéle 1-pK DL/IE/MM. Chaque point simulé
correspond a une durée d’exposition cumulée d’'un an, la premiére année
correspondant au point possédant la plus forte valeur de FT et le plus petit Kd.

Cette figure permet de déduire que :

i.  Le FTannuel diminue lorsque le Kq augmente et donc la biodisponibilité du Cs diminue
avec I’augmentation du fractionnement solide/liquide.

ii.  L’utilisation d’une approche mécaniste permet de simuler la modification du FT en
fonction du temps et/ou du niveau de contamination initiale en connectant cette
grandeur au fractionnement liquide/solide apparent.
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De ces résultats on peut déduire que le FT peut dépendre de la durée d’exposition et du niveau
de contamination initial. Le modéle mécaniste permet un calcul évolutif du FT présentant
ainsi un avantage majeur par rapport a 1’utilisation d’une valeur unique du FT, ce qui permet
de mieux modéliser le comportement du Cs a long terme.

Dans la mesure ou le modele 1-pK DL/IE/MM ne considere pas les variations de la biomasse
et des conditions physico-chimiques, il permet cependant d’estimer le temps nécessaire pour
I’appauvrissement du stock du Cs facilement échangeable et ainsi sa biodisponibilité pour une
durée donnée. Ceci justifie le potentiel prédictif de I’approche mécaniste développée et sa
transférabilité dans des systémes naturels plus larges.

Cette approche de modélisation pourrait étre utilisée dans des étude de phyto-remédiation des
sols contaminés par le Cs qui ont pour but de réduire les risques de transfert vers les cibles
sensibles a savoir : ’homme et les écosystémes, et ainsi de restaurer la ressource en sols.
Certes, le ray-grass anglais n’est pas considéré comme une plante accumulatrice du Cs mais
I’approche mécaniste peut étre adaptée pour ce type de plante afin de simuler la
biodisponibilité du Cs et le temps nécessaire pour 1’extraction de la partie biodisponible.
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Dans le cas de la contamination des sols par les radionucléides (RN), il est important de
mieux appréhender et prédire ’impact de ces éléments afin de déterminer les risques qu’ils
représentent sur les plans sanitaires et environnementaux. Afin de contribuer a I’amélioration
des outils numériques de modélisation nécessaires a la prevision du devenir des RN dans les
écosystémes terrestres, ce travail de thése s’est intéressé plus particulierement au transfert du
cesium (Cs) dans le continuum sol - solution du sol - plante (rhizosphére). L’objectif principal
de cette étude était la modélisation et la quantification de la disponibilité et finalement de la
biodisponibilité du Cs dans la rhizosphére en se basant sur des confrontations modeles-
modéles et modéles-mesures.

Il a notamment été démontré que la prise en compte des différentes composantes réactives du
sol et des principaux processus aux interfaces solide-liquide permet une meilleure
représentation et prédiction de la (bio)disponibilité du Cs dans un sol.

Dans la premiére partie de cette étude, il a été confirmé que la sorption du césium par les
minéraux argileux phyllosilicatés est le processus qui contréle majoritairement la disponibilité
de cet élément dans les sols. Afin de représenter correctement cette interaction, un outil
opérationnel, robuste et parcimonieux, basé sur une description mécaniste, a été proposé afin
de modéliser 1’adsorption du Cs sur les minéraux argileux de référence (illite,
montmorillonite, et kaolinite), et ce dans des conditions physico-chimiques variées en tirant
partie des données disponibles dans la littérature. Ce travail sur des systéemes binaires
(cations-minéral dans un premier temps), qui constituait la premiére étape pour comprendre et
prédire le processus d’adsorption dans les sols, a débouché sur la formulation d’un nouveau
modele combinant des processus de complexation de surface (sites spécifiques de forte
affinité) et 1’échange d’ions (sites non spécifiques de faible affinit¢). Cette nouvelle
formulation a été baptisée 1-pK DL/IE. En termes de prédiction et de transférabilité dans des
systemes naturels, ce modéle constitue une alternative et un avantage majeur par rapport aux
différents modeles de sorption Cs-minéraux disponibles dans la littérature (principalement des
modeles d’échange d’ions multi-sites). Il permet en effet d’augmenter le domaine de validité
ces modeles, généralement limités a des domaines et des conditions physico-chimiques
spécifiques a chaque étude. Les confrontations modéles-modeles et modéles-mesures ainsi
réalisées ont montré que 1’approche de modélisation 1-pK DL/IE, offre une flexibilité plus
grande pour mieux reproduire, qualitativement et quantitativement, la majorité des données
experimentales extraites de la littérature. Ceci est en partie di au fait que les constantes
intrinseques des réactions de complexation (y compris les réactions acido-basiques) sont
moins dépendantes du systeme que les coefficients de sélectivité des modéles d’échange
d’ions multi-sites. Lors de cette étape, il a été démontré que 1’effet électrostatique (décrit par
I’approche DLM) sur la sorption du Cs sur les phases argileuses étudiées peut étre négligé, ce
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qui permet de simplifier encore le paramétrage du modéle et d’accentuer son caractere
parcimonieux.

Dans une seconde étape, I’additivité des propriétés d’adsorption d’un mélange de minéraux
argileux naturels (i.e. matériaux argileux naturels) a pu étre vérifiée en utilisant le modele
développé. Ceci confirme les capacités de prédiction et de transférabilité du modele 1-pK
DL/IE dans des systemes naturels et sur un large domaine d’application.

L’étude de la partition entre phases solide et liquide du Cs dans un sol naturel permet
d’estimer sa disponibilité physico-chimique qui a été réalisé lors de la troisieme étape de cette
étude. Dans ce cadre, différents niveaux de modélisation décrivant le processus de sorption
ont été mis en ceuvre ainsi qu’une série d’expérimentations sur un sol naturel contenant des
minéraux argileux (Auzeville — France). Ces différents essais ont été conduits dans différents
environnements physico-chimiques. Il a été montré que la sorption du Cs sur le sol
d’Auzeville est non linéaire, et n’est pas instantanément réversible. Sur la base des données
expérimentales obtenues en réacteurs fermeés (batch), il a été démontré que le modele 1-pK
DL/IE, utilisé selon une approche par addition des composantes réactives argileuses du sol,
est capable de rendre compte correctement des niveaux d’interactions variables du Cs avec le
sol d’Auzeville. Il a également été confirmé que I’illite est la principale phase réactive dans le
mélange de minéraux argileux. Si les simulations sont globalement trés proches des données
expérimentales, une surestimation de la sorption du Cs prédite par le modele a cependant été
observée pour des systémes riches en K et ce pour des concentrations totales en Cs tres
élevées ([Cs]it > 10 M. Cet écart entre modéle et mesures a été minimisé grace a 1’ajout au
systéme déja modélisé des interactions cationiques (K*, Ca?*, Na* et Mg?*) correspondantes
aux phases réactives non argileuses (non spécifiques) présentes dans le sol (ex. matiere
organique). Pour achever ce travail, ces confrontations modéle 1-pK DL/IE-mesures ont été
complétées par une derniere confrontation avec 1’approche opérationnelle couramment
utilisée, le modéle Kgq, en s’appuyant sur les valeurs proposées par I’lAEA (2009, 2010). En
considérant la gamme des valeurs proposées pour le Kg, il est possible de simuler I’ensemble
des données expérimentales obtenues mais une valeur unique ne le permet pas. Par
construction, cette approche n’est pas capable de rendre compte des effets des ions
compétiteurs ni de la variabilité de la sorption dans des systemes complexes avec des
changements de la composition chimique de la solution. II a ainsi été¢ démontré qu’elle n’est
pas satisfaisante pour décrire correctement la sorption du Cs dans le sol argileux étudié, et
donc sa disponibilité, dans différentes conditions physico-chimiques.

La deuxiéme partie de ce travail, a été consacrée (i.) a la réalisation d’une série
d’expérimentations conduite en réacteur a flux avec le sol d’Auzeville exposé a une seule
concentration de Cs, et (ii.) a la modélisation de la disponibilité du Cs dans ce systéme.
L’¢tude de la cinétique du processus de sorption a confirmé la présence de deux types de sites
de sorption et a montré que le temps caractéristique de demi-réaction est d’environ 3 heures.
La mise en ceuvre du modele Kq, qui correspond a une valeur ajustée sur ces expériences,
donne une bonne estimation des quantités adsorbées mesurées, mais ne convient pas pour
décrire la forme des courbes de restitution du Cs. La modélisation des données expérimentales
obtenues en réacteur a flux a I’aide du modéle 1-pK DL/IE est globalement satisfaisante pour
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les conditions testées, bien qu’elle conduise a une légeére sous-estimation de la quantité sorbée
de Cs (Rappelons que pour le débit Q=20, [CS]ads mesurée= 8.39(x1)-10° mol kg et [CS]ads
simulée= 6.38(x1)-10° mol kg!). Les confrontations des résultats de simulations du modéle
développé et du modéle cinétiqgue EK, ainsi que les confrontations modeles-mesures ont
permis de mettre en évidence que la contribution des processus cinétiques controlant
I’adsorption et la désorption du Cs sur le sol d’Auzeville est négligeable (le temps
caractéristique de demi-réaction est de I’ordre de quelques heures). En effet, les grandeurs,
associees aux sites thermodynamiques et cinétiques du modeéle EK, traduisant leur capacité et
affinité, sont fortement similaires a celles des sites non spécifiques et spécifiques du modele
1pK-DL/IE, respectivement. Par conséquent, on peut en conclure que le modéle 1-pK DL/IE
peut étre suffisant pour décrire la sorption, et donc la disponibilité du Cs dans ces conditions
dynamiques.

Enfin, la derniére partie de ce travail de these, a porté sur la modélisation de la
biodisponibilité du Cs a I’interface solide - liquide - plante dans la rhizosphére. Ainsi, une
série d’expérimentations conduite sur le dispositif normalisé « Rhizotests », couplant sol,
solution et plante, a été effectuée en milieux contrélés, en utilisant le sol d’Auzeville et du
ray-grass anglais (Lolium perenne L.). Deux types de modélisation ont été mises en ceuvre :
I’une s’appuie sur I’approche opérationnelle couramment utilisée (facteur de transfert sol-
plante) et I’autre fondée sur 1’approche mécaniste proposée par le modele 1pK-DL/IE. Pour la
premiére, le facteur de transfert sol-plante (FT) a été sélectionné selon le guide de valeurs
proposé par I’lAEA (2010) selon la classification du sol et de 1’espéce végétale étudiés (seules
les parties aériennes de la plante sont considérées). A I’issu de cette confrontation, il a été
observé que cette approche était capable de donner une estimation assez représentative de la
biodisponibilit¢ du Cs dans le sol d’Auzeville et ce pour la majorité des conditions
expérimentales testées. Cependant, on a montré qu’en considérant toutes les parties du ray-
grass (c.-a-d. graines + racines + feuilles) cette approche sous-estime la biodisponibilité du
Cs.

Dans la mesure ou on considere que I’absorption du césium par les végétaux dépend
principalement des processus de sorption dans le sol et de 1’absorption racinaire, une partie de
ce travail a été consacré au couplage entre le modéle mécaniste 1pK-DL/IE pour I’adsorption
du Cs sur les sols argileux et le modéle cinétique de Michaellis et Menten proposé pour
simuler I’absorption du Cs par le ray-grass. Cette approche mécaniste a permis de mieux
décrire I’interface sol - solution - plante que 1’approche opérationnelle (FT), méme si elle
surestime legerement la bioaccumulation du Cs dans le ray-grass. Toutefois, les expériences
en rhizotest semblent ne pas étre suffisantes pour permettre une caractérisation compléte de
cette interface, dans la mesure ou les deux seules conditions testées ne permettent pas de
veérifier si le modéle développé est capable de prédire correctement la bioaccumulation du Cs
a plus faible concentration. En particulier, les conditions testées n’ont pas permis de mettre en
¢vidence I’appauvrissement par le ray-grass des stocks de Cs sur les sites non spécifiques, que
I’on considére plus disponible pour les racines par rapport aux sites spécifiques portés par les
illites.
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L’¢tude de la biodisponibilit¢ du Cs pourrait se poursuivre en privilégiant des durées
d’exposition plus longues et/ou a plus faible concentrations en Cs afin de tester la capacité du
modele développé a prédire la bioaccumulation et biodisponibilité du Cs dans ces conditions.
La prise en compte dans la modélisation des variations de la biomasse et des conditions
physico-chimiques dues aux effets rhizosphériques (cf. CHAPITRE 1), dans la couche du sol
semblent également nécessaires. Dans la continuité des travaux présentés ici, des études en
cours portent sur la modélisation dynamique de la biodisponibilité¢ du Cs dans ces systémes en
se basant sur (i.) le modéle 1pK-DL/IE et d’autres approches de modélisation, et (ii.) des jeux
données expérimentaux plus contrastées (différents types de sol, durées d’exposition,
concentrations de Cs dans le systéme...).

En termes de perspective d’application des approches mécanistes développées, celles-ci
peuvent étre couplées avec d’autres modeles permettant de mettre en ceuvre des approches
globales dans le but (i.) de construire une base de données alternative aux modeéles empiriques
(Kq et FT), et (ii.) de proposer une meilleure compréhension et prédiction du transfert du Cs
dans les différents compartiments des écosystémes terrestres. Il est possible d’intégrer, le
modeéle 1-pK DL/IE au sein d’outils de modélisation globaux permettant par exemple de
contribuer a 1’évaluation des risques ou a la prédiction du transport réactif du Cs depuis la
surface des sols ou depuis un lieu de stockage afin de mieux rendre compte des variabilités de
la concentration du Cs ou des conditions physico-chimiques au cours du temps et dans
I’espace. Cette approche peut avoir une forte plus-value en particulier dans les zones non
saturées du sol ou dans les barrieres argileuses de stockage profond des déchets nucléaires. Ce
type de couplage a deja été utilisée avec succes dans des études de transport réactif des
radionucléides (Cs et Sr) dans des milieux poreux (Nardi et al., 2014; Trinchero et al., 2016).

Dans ce contexte, le modele 1-pK DL/IE a été utilisé afin de prédire la composition chimique
(cations et anions) et les principaux paramétres chimiques (alcalinité et pH) de 1’eau porale de
la formation argileuse de Tournemire (cf. Annexe E).

D’un autre co6té, le couplage entre les interactions géochimiques et le transfert vers la plante
peut étre utilisé pour déduire des valeurs de I’approche globale FT plus affinées, en fonction
de la concentration en solution du Cs et de la durée d’exposition. Une autre perspective
d’utilisation est d’adapter cette approche mécaniste pour d’autres types de plantes dites
« accumulatrices de Cs » afin de simuler la biodisponibilité et la bioaccumulation du Cs avec
une meilleure précision.
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ANNEXES

A. ANNEXE A
A.l.Paramétres de classification des différents groupes de sols

Tableau A.1 : Gammes de valeurs usuelles pour les plusieurs parameétres de classification des
differents groupes de sols selon AIEA, 2009, 2010 :

CEC Taux de sable Taux d’argile
Groupe de sol pH %MO dans la fraction  dans la fraction
(cmolc kg™) minérale minérale
Sableux 3565 0.5-3.0 3.0-15.0 >65 <18
Limoneux 4060 2.0-6.5 5.0-25.0 65-82 18-35
Argileux 5.0-8.0 3.5-10.0 20.0-70.0 >35
Organique 3.0-5.0 >20 20.0-200.0

Tableau A.1: Classification des différents groupes de sols selon la FAO-UNESCO basée sur
la texture:

SOIL GROUP
SAND LAOM CLAY
Content % Content % Content %
Texture Texture Texture
Clay Sand Clay Silt Sand Clay Silt Sand
COARSE MEDIUM FINE
Sand <18 >65  Sandy loam 18-35 65-82 Clay >35
Loamy .
L Silty cl
sand oam ilty clay
Sandy Sandy clay Sandy clay
loam loam
Silt loam Clay loam
Silty clay
loam

Clay: <0.002 mm; Sand: >0.5 mm; Silt: 0.02-0.5mm.
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A.2.Les différents modeles de complexation de la surface
A.2.1. Modele a capacité constante

Ce modeéle initial été proposé par Helmholtz (Von Helmholtz, 1879). Selon ce modele de
complexation de la surface, les espéeces adsorbées se situent a la surface du solide au sein
d'une seule couche par la formation des complexes de sphere interne, créant une densité de
charge os (Cambier, 1991). Un potentiel électrique (¥%s) est de ce fait présent entre la surface
du solide et la solution aqueuse (cf. Figure 7.a). En effet, I'espace compris entre le plan ou se
situent les ions adsorbés a la surface du solide et le plan a partir duquel la neutralité électrique
de la solution est conservée se comporte comme un condensateur de capacité C (constante
pour une force ionique donnée).

Selon le CCM, le potentiel ¥ diminue d’une maniere linéaire pour atteindre une valeur de
zéro suffisamment loin de la surface (cf. Figure 7a). La relation entre la charge et le potentiel
de surface de ce modele est la suivante (Schindler et al., 1976; Stumm et al., 1980) :

C.SSA.a
05 = Tws

Ou : o5 la charge de surface (cmol/L), ¥ le potentiel de surface (V), C la capacitance (F/m?), SSA la
surface spécifique (m?g), a le ratio de mise en suspension (g/L), F la constante de Faraday
(96 485,3399 C/cmol).

La capacitance est fonction de la nature de la surface et de I’adsorbant, de la force ionique
(Cambier, 1991)

La solution d’électrolyte a une composition de fond constant et détermine les coefficients
d’activité des especes chimiques en solution, et par conséquent détermine la force ionique. De
ce fait, les ions de I’¢lectrolyte de fond ne forment pas de complexes internes (Schindler et al.,
1976; Stumm et al., 1980).

Mais ce modeéle de Helmholtz ne prend pas en compte les interactions entre la surface chargée
et les espéces ioniques au sein de la solution (i.e. au-dela des ions adsorbés). La concentration

des ions en solution n’a également aucune influence dans la description proposée par
Helmholtz (Henocq, 2005).

A.2.2. Modele a couche diffuse (DLM)

Gouy (1910)et Chapman (1913) ont développé un modéele prenant en compte 1’influence de la
surface chargée du solide sur les ions en solution a son voisinage. La double couche diffuse
est caractérisée par une variation de son potentiel électrique et des concentrations ioniques
dans la couche diffuse (Henocq, 2005) (cf. Figure 7.b).

Les différents ions obéissent & une loi de distribution dite de Boltzmann. La double couche
n’est alors plus une couche compacte limitée a la surface (sous forme de complexe de surface
de type sphere interne), mais une région interfaciale dans laquelle les ions ont un certain degré
de liberté pour se déplacer. Cette région est appelée couche diffuse ; elle possede une certaine
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épaisseur (longueur de Debye), qui est fonction de la concentration des ions en solution
(Henocq, 2005).

Dans cette couche diffuse, la distribution des contre-ions et des co-ions est déterminée a la
fois par les interactions électrostatiques avec la surface, et par les mécanismes de diffusion
liés a l'agitation thermique, qui tendent a rétablir I'équilibre avec la solution extérieure de la
couche diffuse - (Viallise-Terrisse H., 2000).

Cependant, le modéle de Gouy-Chapman ne prend pas en compte la taille des ions. De plus,
les ions sont considérés comme des charges électriques ponctuelles et le solvant comme un
continuum diélectrique. Cette approximation pose un probleme physique quant a la notion de
concentration a la surface méme du solide. Des ions se trouveraient ainsi a I’abscisse X = 0
(cf. Figure 7.b), ce qui est impossible étant donné leur taille physique ; il existe une distance
limite d’accessibilité a la surface qui correspond au rayon ionique. De ce fait le modele de
couche diffuse suppose que le potentiel de surface ¥s est identique a celui au debut de la
couche diffuse ¥y, et que oq Vaut -os pour la neutralité électrique.

Celui présenté par Huang and Stumm (1973); Stumm et al. (1970) differe du CCM car
I'électrolyte y intervient au-dela du plan externe, liant le potentiel de surface a sa charge (Psid)
selon la loi suivante (Cambier, 1991):

ZF‘Pd)

0y =—05 = —\/8DeORTI/1000.sinh< AT

| est la force ionique, €, la permittivité du vide (= 9 10> F/m), D la constante diélectrique dans la
couche diffuse, R est la constante des gaz parfaits (8,3144621 J-K*-mol?), T la température (°K), F la
constante de Faraday (96 485,3399 C/cmol), z la valence de I'électrolyte supposé symétrique.

A.2.3. Modele basique de Stern (BSM) a double couche diffuse (DDLM)

Stern (1924) a utilisé les modeles de Helmholtz et de Gouy-Chapman pour élaborer une
double couche constituée (cf. Figure 7.c) :

e d’une couche compacte (dite couche de Stern) qui est proche de la surface (Henocq,
2005), d'épaisseur d matérialisant la distance minimum d'approche des ions, hydratés
ou non. Cette couche est donc exempte d'ions et peut étre identifiée comme un
condensateur de capacité Cs, ou régne un potentiel ¥ (Cambier, 1991; Viallise-
Terrisse H., 2000).

e d’une couche diffuse qui s’étend jusqu’au sein de la solution, dont les caractéristiques
sont les mémes que dans le modele précédent, commence au plan externe au méme
potentiel (¥4 = ¥i) (Cambier, 1991). Le plan séparant la couche compacte de la
couche diffuse est noté plan de Helmholtz ou de Stern (Henocq, 2005; Viallise-
Terrisse H., 2000).

Les relations entre les charges et les potentiels de surface de ce modele sont les suivantes :

Oy =04=0

209


http://fr.wikipedia.org/wiki/Constante_universelle_des_gaz_parfaits

ANNEXES

_O'
ws_wd _C_s

ZFI/Jd)

o4 = \/8DeoRTI/1000.sinh< AT

Cette combinaison a permis a Stern d’éliminer les principales lacunes des deux précédents
modeles. Les ions de la couche diffuse ressentent 1’influence électrostatique de la surface
chargée tandis que la couche compacte est le sicge de 1’adsorption spécifique.

A.2.4. Modele a triple couches (TLM)

A la suite des travaux de Stern, Grahame (1947) puis Bockris et al. (1963) (cf. Figure 7.d) ont
affinité le modele physique de la double couche (Bockris et al., 1980; Bockris and Reddy,
1977; Gileadi et al., 1975). La principale caractéristique du modele de Stern est la notion de
deux couches bien distinctes. L’interprétation de la couche compacte comme étant constituée
d’ions adsorbés spécifiquement non hydratés (complexes de sphére interne) est a 1’initiative
de Grahame. Celui-ci propose plus précisément un modele de couche compacte selon lequel
deux couches caractéristiques apparaissent (Henocq, 2005; Viallise-Terrisse H., 2000):

e la premiére est située entre la surface et le plan interne de Helmholtz (Steefel et al.).
C'est une couche ou seuls les ions présentant une interaction forte avec la surface (ions
spécifiqguement adsorbés) peuvent se loger, en perdant partiellement ou totalement leur
sphere d'hydratation (complexes de sphére interne). Le centre de ces ions est localisé
au niveau du PIH, et cette couche peut étre définie comme un condensateur de
capacité Cj;

e la deuxiéme partie est comprise entre le PIH et le plan externe de Helmholtz (PEH),
confondu avec le plan de Stern. Elle prend en compte, comme la couche de Stern, les
ions hydratés retenus par les forces électrostatiques. Du point de vue électrique, cette
couche se comporte comme un deuxiéme condensateur de capacité Ce.

Les équations régissant I'interface sont :

O o
os+aoq+o,=0 ; ¢s_¢dzc_i i Ws— Yg = -4

04 = \/8De, RTI/1000. sinh (“Le)

Dans ces trois modéles, I'épaisseur de la couche diffuse apparait comme un parameétre
essentiel, permettant de caractériser la décroissance du potentiel. Cette épaisseur, appelée
longueur de Debye et notée «, dépend de la force ionique de la solution. Elle diminue lorsque
la force ionique augmente. L'expression de la longueur réciproque de Debye est la suivante

(Viallise-Terrisse H., 2000) :
_|ZinpzEF?
© = T eT
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avec nP I'ensemble des ions i au sein de la solution possédant un potentiel %, zi la charge de I’ion i,
¢ la permittivité ou constante diélectrique du milieu, R est la constante des gaz parfaits (8,3144621
J-Kt-mol?), T la température (°K), F la constante de Faraday (96 485,3399 C/cmol).

A.2.5. No electrostatic model (NEM)

Ce modeéle ignore la double couche électrique en éliminant le terme électrostatique des
équations de bilan de masse des réactions de surface (Bradbury and Baeyens, 1997) :

. [= SOHS]
= + = HY - Kapp — Klnt e
SOH+H U d SO 2 al al [E SOH]{H"’}
B o . [= SO~ |{H*}

A.2.6. Modele a capacité constante étendue (ECCM)

Le modéle ECCM peut étre vue comme un TLM sans considérer la couche diffuse, en
supposant que la capacitance totale Ciot, entre la surface et la solution globale est supposee
étre constante, et résultante de deux capacitances montées en série (Nilsson et al., 1996;
Westall, 1987):

1 1,1

Ctot C1 (2

En considérant seulement la complexation de sphére interne, ce modele se présent exactement
comme un CCM ordinaire avec une capacitance C; égale & Ciot (Nilsson et al., 1996).

A.2.7. Modeles MUSIC (MUIti Slte Complexation) et CD-MUSIC (Charge
Distribution-MUSIC)

Les modéles MUSIC (Hiemstra et al., 1989a; Hiemstra et al., 1989b) et CD-MUSIC
(Hiemstra and Van Riemsdijk, 1996), tiennent compte de la présence de différents sites de
surface a partir de considération physico-chimiques et cristallographiques ; ils trouvent que la
gibbsite posséde 2 types de sites de surface donnant 5 états fondamentaux: =A10H?,
=A10H,'2, =A1,0", =A1,0H, =A1,0H,*; la goethite quand a telle posséderait 3 types de
sites donnant 7 états fondamentaux =FeOH?, =FeOH, Y2, =Fe,0", =Fe,OH, =Fe,OH,"
=Fe302, =Fes0HY2. Ceci implique I’utilisation d’un ensemble de valeurs de K pour les
réactions de protonation/deprotonation des différents groupes considérés (Hiemstra et al.,
1989a; Hiemstra et al., 1989D).

Bolt and Van-Riemsdijk (1987); Hiemstra et al. (1989a); Van Riemsdijk et al. (1986); Van
Riemsdijk et al. (1987), se distinguent par rapport aux autres modeéles cités par un autre point,
a savoir : ils considérent que les sites & 2 états fondamentaux, soit =SOH 2 et =SOH,*2, sont
theéoriquement plus justifiés et peuvent satisfaire a I'expérience. L'introduction de ce type de
sites ne pose pas de probleme dans le formalisme mathématique applicable aux modeles de
complexation de la surface (équations d’équilibre et de conservation) (Westall, 1987).
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La structure de double couche diffuse du modele CD (Charge Distribution) est basé sur le
modele de Stern, en considérant trois plans électrostatiques (plan -0, -1, -2 ou -d), nommé
Three Plane Model (TPM) (cf. Figure A.1). En effet, ce modéle décrit la formation du
complexe de sphére interne en deux modes : seulement une partie du complexe de surface est
incorporée au sein du solide par les ligands d’échange (plan-0), tandis que 1’autre partie est
localisée dans la couche compacte Stern (plan-1). Les complexes de sphére externe, sont
adsorbées dans un plan électrostatique positionné sur a la limite de la couche Stern et la
couche diffuse (plan 2 ou d).

Inner-sphere
Complex

Iron Oxyhydroxide

0 12
Stern Layer Diffuse Layer

Figure A.1 : Représentation schématique de la localisation des complexes de sphére interne
et externe a ’interface solide-liquide dans le modéle CD (EPRI et al. (2009) d’apres Hiemstra
and Van Riemsdijk (1996)).

Le modele CD ne traite pas les complexes de surface comme des charges ponctuelles mais il
considere une distribution spatiale de charge dans la région interfaciale. Ce modéle utilise le
concept de distribution de charge de Pauling (Pauling, 1929). Dans la structure ionique d’un
cristal (exemple A1(OH)s dans la gibbsite), le principe d’électroneutralité implique que la
charge d’un cation (AI3*) est compensé par la charge des anions environnent (OH"), et donc la
neutralisation des charges positives peuvent étre considérées comme la distribution de ces
charges sur tous les anions liés a ce cation. A son tour, la charge d’un anion est généralement
compensee, en partie, par les champs électriques de plusieurs cations, et donc il n’est que
partiellement neutralisé par un seul cation. Si le degré de neutralisation des charges est
exprimé par des liaisons (Al-OH), la neutralisation des charges anioniques sera égale a la
somme des charges cationiques liées a 1’anion (Hiemstra et al., 1989b). Ce concept a été
introduit par Pauling (Pauling, 1929).
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A.3.Reéactions de surface : Adsorption d’une espéce ionique

G@ O']
- 5 R ; - Ion adsorbé
Site de _S-
surface ™1~ _S”,i o o 0
s" ©
Cid © ©
~s=0. — ©
L g" Complexe ,
i b
{Plan d'adsorption o B

Figure A.2 : Représentation schématique d’adsorption d’une espece ionique (Henocg, 2005).

L’interaction spécifique de ’espéce B en solution, de valence zy, et de sites S a la surface, de
charge n*e, conduit a la formation d’un complexe [S"B%] (Bolt et al., 1990; Papini and
Majone, 2002; Sposito, 1984) (cf. Figure A.2) :

S™ 4+ B%p « ST"BZ%b ; Kglpp
Soit Ky, la constante d’équilibre relative a la réaction. Elle s’écrit commesuit :

a B [SnBZb]
K™ = Tsitem

Ou : {B%} I’activité de ’espéce B en solution (mol/l) ; [S"] et [S"B%] étant des densités molaire de
site (mol/m?), avec nombre de sites disponibles étant : Ns= [S"] + [S"B%)].

La constante d’équilibre Kp® apparente s’exprime également en fonction de 1’énergie libre
d’adsorption 4G%qs (cf. partie 4.2.1) définie par la relation suivante et permet d’introduire la

constante d’équilibre intrinséque Kp™ :

AG? 0, z,FY , _ZpFs
app __ ads |\ _ b b s\ _
K™ =exp <_ RT >_exp(_RT_ RT )‘ éntexP( i)

Ko™ renferme le caractére spécifique de 1’adsorption. La définition des constantes d’équilibre
Ko™ et Ko™, & partir de 1’énergie libre d’adsorption, caractérise thermodynamiquement
I’adsorption spécifique ou complexation de la surface. D’une maniére plus simple, les
constantes apparentes de réactions de surface comportent les deux composantes, chimique et
coulombique (électrostatique) (Henocq, 2005; Naveau, 2005).

_ZbF¥s ] . . , .
Le terme exp( RT ) represente les interactions de nature electrostathue.

A noter que la notation ¥s est conservée pour caractériser le potentiel au plan d’adsorption
afin de développer le phénomene de complexation de la surface tout en restant indépendant
dans le choix du modele de double couche.
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A.4.Application des modeles mécanistes d'adsorption

Les principaux minéraux argileux étudiés sont :

R/
L X4

X/

La MX-80 bentonite (Wyoming, USA) est essentiellement constituée de
montmorillonite (environ 80%) et possede les mémes propriétés. Elle est donc
considérée par plusieurs études comme étant une montmorillonite pure (Bradbury and
Baeyens, 2010, 2011; Duc et al., 2005; Duc et al., 2006; Long et al., 2013; Montavon
et al., 2006; Nagy and Konya, 2006; Tournassat et al., 2004a; Tournassat et al., 2009;
Tournassat et al., 2004b; Wanner et al., 1996; Wanner et al., 1992).

Des échantillons de la montmorillonite de Wyoming, provenant du méme gisement de
la MX-80 bentonite et avec des degrés de substitutions isomorphiques différents
(SWy-1 et SWy-2), sont largement utilisées dans la littérature (Baeyens and Bradbury,
1997; Barbier et al., 2000; Bradbury and Baeyens, 1997, 2011; Taylor, 1985; Tertre et
al., 2006; Tombéacz and Szekeres, 2004; Wu et al., 2009).

La bentonite FEBEX est constituée d’environ 93% (£ 2) de smectite. La phase
smectite de la bentonite FEBEX est en fait constituée par des couches inter-stratifiées
illite-smectite avec un taux de 10-15% de couches d’illite (Benedicto et al., 2014a;
Cuadros and Linares, 1996; Huertas, 2000; Missana et al., 2009; Missana et al., 2014a;
Missana and Garcia-Gutiérrez, 2007; Missana et al., 2014b).

I’illite du Puy-en-Velay (Haute-Loire-France) noté IdP, la plus utilisée, il en existe 3
types selon la technique de purification : 1dP1 : 93 % illite et 7% kaolinite ; 1dP2 : 88
% illite et 12% sanidine ; 1dP3 : 74 % illite et kaolinite, 20% calcite et 5%.
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Tableau A.3 : Compilation des modéles de complexation de surface et d’échange ionique de la montmorillonite pour I’adsorption du H*, Cs* et les ions
échangeables (Na*, Ca**, Mg?*, Sr?*, CI)

Auteur-Minéral SSA (m%g) (mce:zgllcig) Modele Sites Especes capacité de site (meg/kg) log K
32 900 XCs 17
Chen et al. (2014) XK 1.1
Na-montmorillonite El XNa X2Ca/ X2Mg 900.0 0.6
X2Sr 0.3
33 1020 XNa (T1) 0.0231 7.6
X2Ca (T1) XCs (T1) 0.1155 14.41
Missana et al. (2014a) £l XK (T1) 0.429 5.15
FEBEX bentonite XNa (T2) 1.68
X2Ca (T2) XCs (T2) 1020.03 3.02
XK (T2) 1.16
35 870 SSOH S*OH2*,/ S5O 2.0 45/-7.9
Bradbury and Baeyer)‘s (1997, 2002b, 2-pK 2SPNEM SYIOH SYIOH,*/ SWO" 20.0 45/-7.10
2010 . - -
i S"20H SW20H,* SW20- 40.0 6/-10.5
Na-montmorillonite (Swy-1
(Swy-1) 2-pK 1SPNEM SOH SOH." / SO 80.0 5/-95
35/ 870/ XK 0.60
Bradbury and Baeyens (2010, 2011) 313 81 El XNa XCs 870/787 1.18
Na-montmorillonite (Swy-1) / Mx-80 Xz:Mg 0.34
Xa2Ca/ XoSr 0.41
33 1020 SSOH SSOH2*,/ S5O 2.0 4.8 /-7
S"OH*/ SVO" 53/-8.4/
Missana and Garcia-Gutiérrez (2007) 2-pK 25PNEM SYOH SYOHCa* 60.1 -4.4
FEBEX bentonite SYOHSr* -5.2
XNa X2Ca 0.65
El XNa XaSr 1020 0.66
. 33 1020 SSOH S*OH2*,/ S5O 2.0 4.8/-9.9
Missara otal. (2099) 2-PK 2SPNEM S"OH S"OH,* /S0 60.1 5.3/-8.4
2-pK 1ISPNEM SOH SO/ SOH?* 60.1 5.3/-8.4
33 776 + 106 SSOH SBOHy*,/ S0 1.7 45/-7.9
2-pK 3SPNEM S™OH S™OH,"/ S™O° 33.6 45179
S20H S20H,* 33.6 6
1-pK 2SPNEM SOH SO- 0.11 4.7
X2Ca 0.4
Montavon et al. (2006) X2Mg 034
El XaNa/XNa XK 2 E-4 /640 0.6
XH 0
XCs 6/1.65
XNa XaCs 2E-4 1.36
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32 764 SOH.* / SO 5/-72
Ikhsan et al. (2005) 2-pK ECCM SOH SoCar 57.3 5
K-montmorillonite Swy-1 XH 2.2
El XK X,Ca 400.0 i1
24 875 2-pK DDLM AIOH AIOHz* / AIO- 40.8 5.1/-85
0
El XNa XH 871 3.6
32 850 DDLM SOH SOH.* / SO 28.4 54/-6.7
Wieland et al. (1994) XNa 1.301
MX 80 bentonite El X- X2Ca 850 1.619
X2Mg 1.616
, 32 1050 2-pK DDLM AIOH AIOHz* / AIOr 40.0 5.8/-10.2
L%mﬁgﬁfggrﬁfgﬁﬁ;eis(@gog)) 1-pK DDLM SioH sio 816 8.02
El XNa XH 1000 -7.99
788 820 SiOH SiO- 67.5 8.2
AIOH AIOHz%5 19.3 10.5
MUSIC model AlO-Al Al-AlIOH* 33.7 4.8
AlOY6-Mg AIOH%5-Mg 10 7.3
Tou e a't' (2.?04b) AIO5-Si AIOHO5-Si 313 7.2
entonite X.Ca 04
XH 0.0
El XNa XCaCl 760 25
XCaOH 2.5
80 844 2-pK TLM SOH SOH2* /SO 0.0375 7.5/-10
. SOCs 3
Gutierrez and Fuentes (1996)
Ca-montmorillonite STx- 1 XOCs 0.50
El XOCa* XOCaCl 0.7125 3.40
XOsr* -0.50
19.10 1150 SOH.%5 3.46
-0.5 15
Devau et al. (2014) 1-pK TPM SOH S%OHCa - 0.03 13
Montmorillonite SWy-1 (A) Ll 7.5
El XH XNa 1150 2.2
X2Ca 3.93
I SiOH Sio 0.058 sites/nm? 8(-9)
Zarzycki and Thomas (2006) sites/nm? 1-pK TLM '
smectite AIOH%® AlO05 0.029 sites/nm? -5 (Peynet et al.)
El XH HC? 0.78 sites/nm? -1.26
SiOH2" / SiO” 0.85/3.9//-1.25/3.85
Mahoney and Langmuir (1991) 800 - 2-pK TLM SiOH SiONa 0.36 -1.25// -2
Siosrt -1.411-1.7
800 870 SiOo 4
Silva (1979) 1-pK TLM SiOH SiONa 0.36 -0.2
SiOCs 0.84
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AlO- 7.1
AIOH AlONa 0.84 -3
AlOCs -1.8
Goldberg et al. (1998) 186 764 AIOH," / AlO" 5.065 / -9.09
Montmorillonite SWy-1 2-pKTLM AlOH AIONa -6.47
31 740 AIOH A|OA|:|IzO’<I:\|O' 9.90E-06 12_.]:-%0/3:%.6
McKinley et al. (1995) 2-pK TLM - T — -
SiOH SiOH,* / SiO 1.10E-06 -0.95/-6.6
SiONa ) -6.6

SSA : surface spécifique (Specific Surface Area) / El : échange ionique / 1-2 SPNEM : one-tow site protolysis model with no electrostatic term / C* désigne un cation.
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Tableau A.4 : Compilation des modéles de complexation de surface et d’échange ionique de la illite pour I’adsorption du H*, Cs* et les ions échangeables (Na*,

Ca2*, Mg?*, Sr?* et CI")

Auteur-Mineral SSA (m2/g) | CEC (meg/kg) Modele Sites Espéces Capacité de site (meg/kg) log K
XK (FES T1) XCs (FES T1) 1 4.08
200 XK (FES T2) XCs (FES T2) 6 138
XK (Planar Site) XCs (Planar Site) 193 0.65
XCa (FES T1) 2XCs (FES T1) 1.1 13.3
Bmlll’l‘;‘{gr deet :/:b %83) El X,Ca (FES T2) 2XCs (FES T2) 6.6 6
X,Ca (Planar Site) 2XCs (Planar Site) 192.3 2
XNa (FES T1) XCs (FES T1) 1 5.6
XNa (FES T2) XCs (FES T2) 6 3
XNa (Planar Site) XCs (Planar Site) 193 1.56
97 300 XNa 300 45
Staunton andldl'\;oltibaud (1997) El XK XCs 300 36
X.Ca 300 6.4
97 200 XCs 7
XNa (FES) <K 0.5 v
Bradbury anlddgif yens (2000) El XNa (Interlayer Site) ))((CKS 40 zi
. XCs 1.6
XNa (Planar Site) XK 160 i1
XCs (FES) 4.73
XK (FES) XNa (FES) 003 103
Zachara et al. (2002) 172 . XCs (Planar Site) 0.96
Argilite de sédiment de Hanford-USA El XK (Planar Site) XNa (Planar Site) 82.48 0.24
XNa (FES) XCs (FES) 0.03 6.76
XNa (Planar Site) XCs (Planar Site) 42.57 2.2
77 195 XK (FES) XCs (FES) 4.2
XNa (FES) XCs (FES) 0.462 6.90
X,Ca (FES) XCs (FES) 15.33
XK (Interlayer Site) XCs (Interlayer Site) 2.0
Missana et al. (2014b) El XNa (Interlayer Site) XCs (Interlayer Site) 38.8 3.10
Illite X,Ca (Interlayer Site) XCs (Interlayer Site) 6.71
XK (Planar Site) XCs (Planar Site) 1.15
XNa (Planar Site) XCs (Planar Site) 155.2 1.75
X,Ca (Planar Site) XCs (Planar Site) 4.65
97 XK (FES-1) XCs (FES-I) 48
225 (collapsed) XNa (FES-1) XCs (FES-1) 0.29 6.8
X2Ca (FES-I) XCs (FES-I) 15
XK (FES-11) XCs (FES-11) 1.1
Benedicto et al. (2014b) El XNa (FES-II) XCs (FES-1I) 14.5 3.9
900 (decollapsed) X2Ca (FES-11) XCs (FES-II) 54
XK (Planar Site) XCs (Planar Site) 210 1.1
XNa (Planar Site) XCs (Planar Site) 8841<0.0IM2101>0.1M 1.7
X2Ca (Planar Site) XCs (Planar Site) 884 5.4
Bradbury and Baeyens (2005) 97 225 2-pK 2SPNEM S*OH S°*OH,*,/ SO 2 55/-6.2
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1dP1? S"OH S™OH," ' S™O 45 55/-6.2
w S"20H,"’ $"20 9/-105
S"OH S"0Sr* (Ca/Mg) 45 5
2-pK 1SPNEM SOH SOH," / SO 92 55/-6.2
XAl 1
El XNa X2Sr/Mg/Ca 225 1.05
97 225 S*OH S*OH,",/ S50 2 4/-6.2
2-pK 2SPNEM S"OH S™OH," ' S™O 40 4/-6.2
S"20H S"20H," ' $"20° 40 8.5/-10.5
Bradbury and Baeyens (2009) 2-pK 1SPNEM SOH SOH;* / SO 80 4/-6.2
1dP2° XH 0
XK 111
El (1dP1) XNa A 225 I
X,Sr/Mg/Ca 1.05
. . 95 225 2-pK NEM SSOH S*OH,*/ SO 45 45/-9.5
Missana et al. (2009) 1dP3 2-0K NEM S"OH S"OH," /SO 45 59/-95
66.8 (BET) 239 SOH," / SO (0.1M) 7.43/-8.99
2-pK CCM SOH SOH,* / SO (0.01M) 152 7.98/ -8.65
Gu and Evans (2007) SOH," / SO (0.001M) 8.66 /-9.15
Illite de Fithian -1.58
El XH XNa 87 -1.57
-1.59
Lackovic et al. (2003) 123.3 1-pK ECCM SOH SOH,* 74 9.37
Ilite de Muloorina El XH 25 -3.02
100 AIOH AIOH," / AlO° 1.1/-75
. SiOH,* / SIO 1.1/-57
Mahoney andlhﬁzgmU|r (1991) 20K TLM sion SiONa 22
: Siosr* 0.1
SiOSrOH -8.2
26.2 6.25 SOHCS 3.46
SOCal® 3.4
SOCaOH%® -8
Devau et al. (2014) 1-pKTPM SOHS S0,Ca* 0.09 15
SONa’> -2.7
SOH,CI 0% 7.5
El XH X,Ca 6.25 0.62
30.2 200 SOH,"8 8.21
Lumsdon (2012) CD-MUSIC SOH®S SOHNa™® 152 1
e SOH,CI%® 721
123.3 200 SOH,%5 3.46
SOK?5 -1.6
SOH2C|O4_0'5 75
1-pK TPM SOH05 SOHCaOH*® 74 -8
Duputel et al. (2014) SOHCa'® 34
SO,Ca* 15
SOH,CI %% 7.5
XK -3.02
El xH X,Ca 25 0.62
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B.1. Description of Double Layer Model (DLM)

In the DLM, the diffuse double layer is composed of (Fig. B.1): a compact layer of thickness
d materializing the minimum approach distance of ion (hydrated or not), and a diffuse layer
that commences at the d-plane and extends into solution. The charge at the surface (compact
layer) is balanced by a diffuse layer of counterions in solution. The separation of charge
between these two layers gives rise to an electric potential, Wx, which is a function of the
distance, x, from the surface (Koretsky, 2000).

os+ 0q4=0

. ZFl‘pd
04 = —+/8Dg,RTI/1000.sinh ( ZRT)

Localized Negative Diffuse Layer of Positive
Surface charge Counterion Charge

Figure. B.1 General form of the electric potential () versus distance
(x) from the surface for the double layer model (DLM).

The effect of surface charge leads a potential difference between the surface (Wo) and the bulk
solution (Wx) that results in a difference in ions activities near the surface (x = 0) and far from
the surface (x) which is the force that must be applied to bring the ion from zero potential to
the surface potential. These corrections have been incorporated into intrinsic equilibrium
constants typically using an electrostatic or coulumbic correction factor of the form:
FWy

exp(_zﬁ)
where z is the charge on the ion, F the faraday constant, R the universal gas constant, and T
the temperature (in K), Wx the electric potential as function of the distance x from the surface.
Therefore,

Kint = Kappexp(_ RT )

where K*Pis the measured or apparent equilibrium constant.

In DLM, the relationship between the charge at the mineral surface (oo), the charge at the
inner edge of the diffuse layer (cq) and the potential of the diffuse layer (Wq) is fixed by the
Gouy-Chapman equation:
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= —0, = —/8De,RTI/1000.si h(ZFqu)
Oq = —0y = & .Sin SRT
where & is the permittivity of vacuum, D the dielectric constant of water, and | the ionic
strength.

B.2. Description of the 1-pK approach

The 1-pK approach is a simplification of the classical 2-pK-DLM approach (adsorbing
protons in two consecutive steps, each having its own affinity and charge properties) by the
use of only one charge reaction. The relationship between these formalisms is described by
(Bolt and Van Riemsdijk, 1982):

1
LogKy = E(LogKal + LogK,,)

where logKh, logKai1 and logKa. are the equilibrium constants of the basic protonation of the
surface site in the 1-pK model, first and second protonation reactions of the surface site in the
2-pK model (=SO™ + H* <> =SOH, logKa: ; and =SOH + H" <> =SOH.", logKa2) respectively.
According to 2-pK DLM, the pH of zero point charge of a mineral (pHzrc) corresponds to
logKH.

In the 1-pK model proposed by Avena and De Pauli (1996) based on Gibb et al. (1990), H*
adsorption/desorption properties of the surface are given by negatively charged surfaces sites,
=S05, which can protonate to give positively charged ones, =SOH*?®, through :

=S07 95 4+ H* & =SQH'0S

Kint — [=SOH*05]

E¥o)
"~ [=S0-05]{H*}

exp( RT

and the reaction at the mineral/water interface (surface complexation) of the cation M™* with a
surface site =SOH*"® is described as:

= SOH**5 + M™ &  =SOM®™ D+ L H* Eq. (B.V.1)

[=soM®™-D+|{H+}
[ESOH+0'5]{MH+}

_(n—1)F‘Px)

int __
Ksom = exp( RT

Eq. (B.V.2)

where [ ] and { } are surface concentration (mol m) and activity respectively. The total
concentration of surface sites is calculated from the site density and the specific surface area
(SSA).
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B.3. Statistical analysis

The goodness of fit of the simulations was estimated in a standard way by using the Root
Mean Square Deviation (RMSD) (Harmsen, 1979) .

The RMSD is a used measure of the difference between values predicted by a model and
measured values that are being modelled. RMSD gives the standard deviation of the model
prediction error; a smaller value indicates better model performance. The RMSD of a model
prediction with respect to the estimated variable Xmod IS defined as:

18 il 2
RMSD = —Z. (Xmod,i - XObS,i)
n =1

where n is the number of measuring points, Xobs,i is the measured Cs concentration (M) and
Xmod,i IS the concentration calculated by the model (M).

To compare models we used the adjusted determination coefficient (R%gj) which takes into
account the number of variables (parameters) of models. It is defined in terms of the
correlation coefficient (R) as follows:

(1-R)(n-1)

R?, . =1-
n—p-—1

adj

where n is the number of observations in the data set and p is the number of independent
parameters.

R indicates the strength and direction of a linear relationship between model output and
observed values, and is written as follows:

Z?=1(Xobs,i - m) (Xmodel,i - Xmodel)

R =
2 _2
\/2?=1(Xobs,i - Xobs) -Z?:l(Xmodel,i - Xmodel)
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B.4.Figures
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Figure B.4. Contribution of the different types of sorption sites to the Cs sorption on Na-
Ilite, at pH = 7 and ionic strength of 0.1 M (Experimental data from Poinssot et al. (199) and
Missana et al. (2014)).
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Figure B.5. Evolution of the distribution of total adsorbed Cs on sorption sites (%) as
function of Cs equilibrium concentration generated by the 1-pK DL/IE model for Na-, K- and
K-kaolinite.
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Figure B.6. Evolution of species distribution on =SO™? site (%) as function of pH generated
by the 1-pK DL/IE model (example of Na-kaolinite at I =1 M and [Cs]iwt = 1077 M).
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Figure B.7. Cs sorption isotherms for SJ clay (a) at pH 7 and different suspended conditions
(case A : a simple electrolyte (0.5 M NaCl) with increasing content of K™ and NH4* (obtained
with the addition of 0.02 mol L™ KCI and 0.02 mol L™* NH4CI, Continuous lines represent the
modelling with 1-pK DL/IE model) and (b) in natural saline water (case B, green and red lines

represent the modelling with cations exchange model of Missana et al. (2014b) and 1-pK
DL/IE model, respectively.
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Figure B.8. Cs sorption isotherms for MX-80 bentonite in (a) EBPW 1 (experimental data
from Montavon et al., (2006)) and (b) EBPW 2 (experimental data from Bradbury and
Baeyens (2011)), and (c) evolution of species distribution on sorption sites (%) as function of
the equilibrium Cs concentration in solution. Continuous red lines and dotted green lines
represent the simulation results using the 1-pK DL/IE model and cation exchange model of
Montavon et al., (2006), respectively.
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Figure B.9. Cs sorption isotherms (at pH 7) for (a) Na, (b) Ca, and (c) K-Handford sediment

at different electrolyte concentrations and solid/liquid ratio. Experimental data from Zachara

and al. (2002). Continuous lines represent the modelling with 1-pK DL/IE model with illite
parameters and CEC proposed by Zachara and al. (2002).
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Figure B.10. Cs sorption isotherm for Boda claystone in corresponding SPW1 (Table 4).
Experimental data from Fernandes et al. (2015). Green and red lines represent the modelling
with the GCS model (Bradbury and Baeyens, 2000) and 1-pK DL/IE model, respectively.
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Figure B.11. Cs sorption edge for (a) Na, (b) Ca, and (c) K-FEBEX clay at different ionic
strengths. Experimental data from Missana et al. (2014a). Continuous and dotted lines
represent the modelling with 1-pK DL/IE model, using CA approach considering illite-

montmorillonite interstratified mixed layers , with 15% of illite.
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Figure B.12. (a) Adsorbed Cs distribution onto San Juan clay suspended at pH 9.4 in NSW
(Table 4) considering medium mineralogy (40%l + 10%M + 12%K); (b) Cs sorption on San

Juan clay suspended at pH 9.4 in NSW considering medium (continuous blue line), maximum
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Figure B.13. Cs sorption on four Callovo—-Oxfordian samples in SPW1 (B, C and D) and SPW2 (A) (Table 6). Experimental data from Chen et
al. (2014). Dotted and continuous lines (green and red) represent the modelling with 1-pK DL/IE model using the CA approach considering clay
minerals fraction given in Tables 9. The continuous blue lines in panel A and D corresponds to the calculation made with Chen et al. (2014)
model. The continuous lines in panel B takes into account illite =SO°° sites from 1/S fraction. The continuous lines in panel D consider the
presence of 1.5% of pure illite.
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Figure B.14. Cs sorption on Callovo—Oxfordian EST27337- sample in RPW (Table 6).
Experimental data from Savoye et al. (2012). Green and red lines represent the modeling with
cations exchange model of Savoye et al. (2012) and the 1-pK DL/IE model using the CA

approach considering clay minerals fraction given in Tables 8.
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Figure B.15. Cs sorption on Opalinus clay in SPW3 (Table 6). Experimental data from

Fernandes et al. (2015). Blue and red lines represent the modelling with the GCS model

(Bradbury and Baeyens, 2000) and the 1-pK DL/IE model, respectively, using the CA
approach considering clay minerals fraction given in Tables 9.
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Figure B.16. Adsorbed Cs distribution onto Boom clay in RBCW (Table 6), considering 20%
illite, 20% smectite and 10% kaolinite.
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C. ANNEXE C
C.1.Solution analytique du modéle EK

En absence de saturation, le systeme batch admet une solution analytique de la forme :

—(a+b)t

b
Sex(t) = a_-l-b [Sex(o) + Sfix(o)] + [aSex(O) - beix(O)]

a+b

b e—(a+b)t
Srix(t) = PRA [Sex(0) + Srix (0)] + P [DSex(0) — aSsi, (0)]
Avec .
a= " . p= ke
V+mKd‘1

ce qui donne alors acces aux concentrations Cy, Cy; et C2 dans les différents compartiments :

Sex(0)

Co(t) = —27
W() V+mKd’1

Cs1(t) = Kg1Co ()

Srix (£)

Cs2(t) =
C.2.Validation du modele EK : cas batch sorption-désorption

C.2.1. Solution analytique

Si la concentration dissoute est diluée d’un facteur f au temps ts, alors, en ’absence de
saturation, le systéme batch admet, pour t > ts, une solution analytique de la forme :

o—(a+b)(t-t)

b
Sex(t) =— [Sex(ts) + Sfix(ts)] + [aSex(ts) - beix(ts)]

a+b a+b

—(a+b)(t—ty)

b
Sfix(t) = m [Sex(ts) + Sfix(ts)] + [bSex(ts) - anix(ts)]

a+b

Avec .
Sex(t) = fVCw (t) + mCy (tS)

Srix(t) = mCsy(ts)
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D. Annexe D

D.1.Exemples de fichiers d’entrée de modélisation du batch sous le logiciel
PHREEQC :

D.1.1. Exemple 1 : cas batch CaCl. modéle original (non prise en compte des non
argileuses)

Surface 1-10

-sites_units density # site concentration in sites/nm”2

Ilite_ 0.27e-3 129 200
Mont_ 0.144e-5 800 200
Kaolinite 1.5e-5 10 200
end
USER_GRAPH

-headings Cs_aq Cs_ads Ca_aq Ca_ads
-chart_title Cs_isotherm

-axis_titles log[Cs]ag_(M) log[Cs]ads_(mol/l)
-axis_scale x_axis

-axis_scale y_axis

-connect_simulations true

-initial_solutions false

-start

01 graph_x (tot("Cs"))

10 graph_y (surf("Cs","lllite™)+ surf("Cs","Mont") + surf("Cs","Kaolinite")+ mol("CsX")+
mol("CsY")+ mol("CsZ"))

20 graph_y surf("Cs","Hlite")
30 graph_y mol("CsX")

40 graph_y  surf("Cs","Mont")
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50 graph.y  mol("CsY"™)

60 graph_y  surf("Cs","Kaolinite")
70 graph_y  mol("CsZ")

80 graph_y  mol("CswW")

90 graph_y tot("Ca")
100 graph_y tot("K")
110 graph_y tot("Na")

120 graph_y tot("Mg")
-end

Solution 1 ; units mol/L ; pH
; Cs 2.29E-08
; Z 2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

; units mol/L ; pH
; Cs 2.47E-08
; Z 2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

Solution 2

Solution 3 ; units mol/L ; pH
; Cs 1.28E-06
; Z 2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

; units mol/L ; pH
; Cs 7.00E-06
; Z 2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

Solution 4

Solution 5 ; units mol/L ; pH
; Cs 1.05E-05
; Z 2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

Solution 6 ; units mol/L ; pH
; Cs 2.29E-05
; Z 2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

Solution 7 ; units mol/L ; pH
; Cs 1.01E-04
; Z2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES

7.18 Ca 0.01
; use surface 1; Exchange 1
1 ; Fix_H+ -7.18
718 Ca 0.01
; use surface 2 ; Exchange 2
2 ; Fix_H+ -7.18
718 Ca 0.01
; use surface 3 ; Exchange 3
3 ; Fix_H+ -7.18
718 Ca 0.01
; use surface 4 ; Exchange 4
4 ; Fix_H+ -7.18
7.18 Ca 0.01
; use surface 5; Exchange 5
5 ; Fix_H+ -7.18
7.18 Ca 0.01
; use surface 6 ; Exchange 6
6 ; Fix_H+ -7.18
718 Ca 0.01
; use surface 7 ; Exchange 7
7 ; Fix_H+ -7.18

: Cl 0.02

: X 4e-3:Y 6.7e-3
HClI 1 : end

: Cl 0.02

: X 4e-3:Y 6.7e-3
HClI 1 : end

: Cl 0.02

: X 4e-3:Y 6.7e-3
HClI 1 : end

: Cl 0.02

: X 4e-3:Y 6.7e-3
HClI 1 : end

: Cl 0.02

: X 4e-3:Y 6.7e-3

HClI 1 : end
: Cl 0.02
: X 4e-3:Y 6.7e-3
HClI 1 : end
) Cl 0.02

: X 4e-3:Y 6.7e-3
HClI 1 : end
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Solution 8 ;unitsmol/L ; pH  7.18 Ca 0.01 ; Cl 0.02

; Cs 2.29E-03 ; use surface 8; Exchange 8 ; X 4e-3; Y 6.7e-3
;» Z2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES 8 ; Fix_H+ -7.18 HCl 1 ; end
Solution 9 ;unitsmol/L ; pH  7.18 Ca 0.01 ; Cl 0.02

; Cs 1.09E-02 ; use surface 9; Exchange 9 ; X 4e-3; Y 6.7e-3
; Z2e-4; EQUILIBRIUM_PHASES 9 ; Fix_H+ -7.18 HCl 1 ; end
END
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D.1.2. Exemple 2: cas batch CaCl. modele avec

argileuses

Surface 1

-sites_units density # site concentration in sites/nm”2

Illite_

Mont_
Montmorillonite

Kaolinite_
End
Exchange 1 X
W 1.22E-02
X 4E-03
Y 6.7E-03
Z 2.01E-04
End
USER_GRAPH

prise en compte des non

0.27e-3 129 200 # Sites spécifiques de I’Illite
0.144e-5 800 200 # Sites spécifiques de la
5e-5 10 200 # Sites spécifiques de la Kaolinite
# surface non-argileuses non spécifiques
# Sites non-spécifiques de I’Illite
# Sites non-spécifiques de la Montmorillonite
# Sites non-spécifiques de la Kaolinite
-headings Cs_aq Cs_ads SO-1lI-Cs XCs SO-Mont-Cs YCs SO-Kaol-Cs ZCs MOCs Ca

K Na Mg

-chart_title Cs_isotherm

-axis_titles log[Cs]aq_(M) log[Cs]ads_(mol/l)

-axis_scale x_axis

-axis_scale y_axis

-connect_simulations true

-initial_solutions false

-start

01 graph_x (tot("Cs"))
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10 graph_y  (surf("Cs","lllite™)+ surf("Cs","Mont™) + surf("Cs","Kaolinite")+ mol("CsX")+
mol("CsY")+ mol("CsZ"))

20 graph_y surf("Cs","lllite™)

30 graph_y mol("CsX")

40 graph_y  surf("Cs","Mont")
50 graph_y  mol("CsY")

60 graph_y  surf("Cs","Kaolinite")
70 graph_.y  mol("CsZ")

80 graph_.y  mol("CswW")

90 graph_y tot("Ca")

100 graph_y tot("K")

110 graph_y tot("Na")

120 graph_y tot("Mg")

-end

Solution 1 ;unitsmol/L; pH 7 ; Ca 2.06E-2 ; Cl 0.22

; K3.42e-3 ; Mg 3.44e-3 ; Na 1.25e-4 ;;usesurfacel ; use Exchange 1;
EQUILIBRIUM_PHASES 1;Fix H+ -7 HCI ; save surface 1 ; save Exchange 1 ;
end

Solution 1 ;unitsmol/L;pH  7.18 Ca 0.01 ; Cl 0.02

; Cs 2.29E-08 ; use surface 1; use Exchange 1 ;
EQUILIBRIUM_PHASES 1 ; Fix_H+ -7.18 HCI 1 ; end
Solution 2 ;unitsmol/L ;pH  7.18 Ca 0.01 ; Cl 0.02

; Cs 2.47E-08 ; use surface 1; use Exchange 1 ;
EQUILIBRIUM_PHASES 3 ; Fix_H+ -7.18 HCI 1 ; end
Solution 4 ;unitsmol/L;pH  7.18 Ca 0.01 ; Cl 0.02

; Cs 1.28E-06 ; use surface 1; use Exchange 1 ;
EQUILIBRIUM_PHASES 4 ; Fix_H+ -718 HCI 1 ; end
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Solution 5 : units mol/L ;
: Cs 7.00E-06
EQUILIBRIUM_PHASES 5
Solution 6 : units mol/L ;
: Cs 1.05E-05
EQUILIBRIUM_PHASES 6
Solution 7 ; units mol/L ;
: Cs 2.29E-05
EQUILIBRIUM_PHASES 7
Solution 8 : units mol/L ;
X Cs 1.01E-04
EQUILIBRIUM_PHASES 8
Solution 9 : units mol/L ;
: Cs 2.29E-03

EQUILIBRIUM_PHASES 9

Solution 10
X Cs 1.09E-02
EQUILIBRIUM_PHASES 9

: units mol/L ;

pH 7.18 ; Ca 0.01
use surface 1; use
; Fix_H+ -7.18 HCI 1
pH 7.18 ; Ca 0.01
use surface 1; use
; Fix_H+ -7.18 HCI 1
pH 7.18 ; Ca 0.01
use surface 1; use
; Fix_H+ -7.18 HCI 1
pH 7.18 ; Ca 0.01
use surface 1; use
; Fix_H+ -7.18 HCI 1
pH 7.18 ; Ca 0.01
use surface 1; use
; Fix_H+ -7.18 HCI 1
pH 7.18 ; Ca 0.01
use surface 1; use
; Fix_H+ -7.18 HCI 1

; Cl
Exchange
; end

; Cl
Exchange
; end

; Cl
Exchange
; end

; Cl
Exchange
; end

; Cl
Exchange
; end

; Cl
Exchange
; end
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D.2.Exemples de fichiers d’entrée de modélisation du réacteur ouvert a flux continu
sous le logiciel PHREEQC : cas du Q2=5mL h!

# 1. Adsorption du Cs+
#traceur Cl,compétiteur Ca

# t=432.25h =1556100s, , Q=5 ml/h, V0=33.5 ml, tps de renouvellement = VO/Q = 6.7 h
=24120s

# nbre volumes cellule = t/tps de R = 64.51

# calcul dt = MIX : fraction mélangéef m=5% ;f m=V0x0.05=1.675ml; dt=f m/Q
=0,335hdoncdt = 1206

# totalshifts = t/dt = 1556100/1206= 1290.3

Solution 0-1  #injection eau d'alimentation + traceurs

units mol/L ; pH 7 ;Ca  2E-03 ; K 9.2E-05 ; Na 1.1E-03 ;

N(+5) 1.01e-2 ;Mg 6.91E-04 ; S(+6) 6.91e-4 ; P 9.53e-4 ;Cs 5.67e-8 ; Cl
5.67E-08 ;

end

Solution 3 #réacteur en équilibre avec I'eau d'alimentation

unitsmol/L ;pH 7 ; Ca 2E-03 ; K 9.2E-05 ;Na 1.1E-03
; N(+5) 1.01e-2 ; Mg 6.91E-04 ; S(+6) 6.91e-4 ; P 9.53e-4 ;

Exchange3 ; X 6.27E-04 ;Y 8.15E-04 ; Z 3.15E-05;

Surface 3

-sites_units density # site concentration in sites/nm”2 ; SSA m2/g ; ratio 1g/34ml

Ilite_ 0.27e-3 129 31.34 #10% illite

Mont_ 0.144E-5 800 31.34  #4% mont
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Kaolinite_ 0.15E-4 10 31.34

end

MIX 3
00.05;30.95

end

TRANSPORT

-cells 1

-shifts 1290.3

-time_step 1206

-flow_direction diffusion only
-boundary_conditions constant closed
-stagnant 1

-punch_cells 3

-punch_frequency 1

USER_GRAPH
-headings q Cs Cl
-chart_title "Courbe de percée du Cs+ (sol_nut low K)"

-axis_titles "nbre volumes cellule" "concentrations normalisées"
-axis_scale x_axis 0 64.51 32.25 8.06

-axis_scaley axis0 1.20.20.1

-connect_simulations true

-initial_solutions false

-plot_concentration_vs time

# 10% kaol
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-start
10 dt = 1206 # le pas de temps en secondes

20 graph_x  dt*(step_no0)/24120 # nbre_volumes_de_cellulle (1.7 h pour renouveller 1 x la
cellule)

30 graph_y mol("Cs+")/5.67e-8, tot("CI")/5.67e-8

-end

SELECTED_OUTPUT
-reset false

-file C:\Users\Amine-Rym\Documents\These Amine\Phreeqc_script\Cs-Sol
Auzeville\réacteur a flux\Cs6eg-exchange_Q5 new_1.sel

#-selected_out true
#-user_punch true
-step

-solution

USER_PUNCH

-headings V_Vr t(min) Cs_aqg Cs_ads SOCs XCs ClI_aq
-start

10 dt = 1206

20 V_Vr = dt*(step_no)/24120

30 t = dt*(step_no)/60

40 Cs_ag = mol("Cs+")

50 Cs_ads = surf("Cs","Illite")+ surf("Cs","Kaolinite") + surf("Cs","Mont") + mol("CsX")+
mol("CsY")+ mol("CsZ")

60 SOCs = surf("Cs","lllite™)+ surf("Cs","Kaolinite") + surf("Cs","Mont")
70 XCs = mol("CsX")+ mol("CsY")+ mol("CsZ")

80 Cl_aq = tot("CI")
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90 punch V_Vr
100 punch t

110 punch Cs_aq
120 punch Cs_ads
130 punch SOCs
140 punch XCs
150 punch Cl_aq
-end

end

#11. Désorption du Cs+

#traceur Cl,compétiteur Ca

# t=432.25h =1556100s, , Q=5 ml/h,V0=33.5 ml, tps de renouvellement = VO/Q = 6.7 h
=24120s

# nbre volumes cellule = t/tps de R = 64.51

# calcul dt = MIX : fraction mélangée f m=5% ;f m=V0x0.05=1.675ml; dt=f m/Q
=0,335hdoncdt = 1206

# totalshifts = t/dt = 1556100/1206= 1290.3

SOLUTION 0-1

units mol/L ; pH 726 Ca 2E-03 ; K 9.2E-05 :Na 1.1E-03
- N(+5) 1.01e-2 Mg 6.91E-04 ; S(+6) 6.91e-4 ; P 9.53¢-4  ;

TRANSPORT

-cells 1

-shifts 1290.3

-time_step 1206
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-flow_direction diffusion only
-boundary_conditions constant constant
-stagnant 1

-punch_cells 3

-punch_frequency 1

USER_GRAPH

-headings q Cs ClI

-chart_title "Courbe de percée du Cs+"
-axis_scale x_axis 0 258 129 30
-axis_scaley axis0 1.20.20.1
-initial_solutions false

-plot_concentration_vs time

-axis_titles "nbre volumes cellule" "concentrations normalisées"

-start

10 dt= 1206 # pas de temps en secondes

20 graph_x 64.51 + dt*(step_no0)/24120 # nbre_volumes_de_cellulle(1.7h pour renouveller 1

x la cellule)

30 graph_y mol("Cs+")/5.67e-8, tot("CI")/5.67e-8
-end

SELECTED_OUTPUT

-reset false

-file C:\Users\Amine-Rym\Documents\These
Auzeville\réacteur a flux\Cs6eq-exchange Q5 new_2.sel

#-selected_out true
#-user_punch true
#-high_precision  false

-step

Amine\Phreeqc_script\Cs-Sol
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-solution

USER_PUNCH

-headings V_Vr t(min) Cs_aq Cs_ads SOCs XCs CI_aq
-start

10 dt = 1206

20 V_Vr =64.51 + dt*(step_n0)/24120

30t = 1556100 + dt*(step_no)/60

40 Cs_aq = mol("Cs+")

50 Cs_ads = surf("Cs","lllite")+ surf("Cs","Kaolinite™) + surf("Cs","Mont") + mol("CsX")+
mol("CsY™")+ mol("CsZ")

60 SOCs = surf("Cs","Illite")+ surf("Cs","Kaolinite) + surf("Cs","Mont")
70 XCs = mol("CsX")+ mol("CsY")+ mol("CsZ")

80 Cl_aq = tot("CI")

90 punch V_Vr

100 punch t

110 punch Cs_aq

120 punch Cs_ads

130 punch SOCs

140 punch XCs

150 punch Cl_aq

-end

end
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D.3.Exemple de fichiers d’entrée de modélisation du fonctionnement du dispositif
rhizotest sous le logiciel PHREEQC :

D.3.1. Exemple 1 : Modé¢le d’absorption racinaire Systéme 2 : simple cinétique de
Michaelis-Menten ([Cs+]ext> 0.1 mM)

it | Adsorption du Cs+ BATCH

Surface 0

-sites_units density # site concentration in sites/nm”2 ; SSA m2/g; ratio 300g/0.09 |

Ilite_ 0.27e-3 129 3232.84  #10% illite
Mont_ 0.144E-5 800 3232.84  # 4% mont
Kaolinite_ 0.15E-4 10 3232.84  # 10% kaol

End

Solution 0 ;unitsmol/L;pH 65 ;Ca 1.91E-03 ; Cl
3.65E-03 ; K 9.53E-05 ; Na 9.53E-04 ; Mg 6.91E-04

use surface 0 ;
Exchange0 ; X 6.47e-2;Y 1.08e-1; Z3.25e-3;
EQUILIBRIUM _PHASES O0; Fix H+-6.5 NaOH 1 ;

; save surface 3 ; save exchange 3 ;

end

Solution 3 ;unitsmol/L;pH 65 ;Ca 1.91E-03 ; Cl
5.662E-02 ; K 9.53E-05 ;Na 9.53E-04 : Mg 6.91E-04
; Cs 3.396E-02 ;

use surface 3 ;
use Exchange 3 ;

EQUILIBRIUM_PHASES 3 ; Fix_H+-6.5NaOH 1 ;
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HHHHHHHHA# 11, Modéele d’absorption racinaire Systéme 2 : simple cinétique de Michaelis-
Menten ([Cs*]ext > 0.1 mM)

Rates
Cs_sorption
-start

### modele dabsorption: simple cinétique de Michaelis-Menten : V =
Fm*[Cs]ext/(Km+[Cs]ext)  # vitesse d’absorption totale (mol/g matiére seche/s)

10 Km = 14e-6 # Constante de Michaelis-Menten (mol/L)
20 Fm = 2.54e-11 # Vitesse d’absorption maximale (mol/cm2/s)
30 surf_rac = 309.6 # Surface racinaire (cm2)

40 rate = -((FmLF*mol("Cs+"))/(kmLF + mol("Cs+"))) # vitesse d’absorption totale
(mol/cm2/s)

50 moles = rate * TIME * surf_rac # mol
60 if (M - moles) < 0 then moles = M
70 SAVE moles

-end

KINETICS 3

Cs_sorption # assimilation de la plante par la précipitation du
Csavec le Cl

-formula CsCl
-m O

-m0 O

-tol 1.e-16

-steps 0 604800 # durée d’exposition t1 = 1 semaine (secondes)

-runge_kutta 6

-end
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D.3.2. Exemple 2 Modéle d’absorption racinaire Systéme 1 : Double cinétique de
Michaelis-Menten ([Cs+]ext < 0.1 mM)

Surface 0

-sites_units density # site concentration in sites/nm”2 ; SSA m2/g ; ratio 300g/0.09 |

Ilite_ 0.27e-3 129 3232.84  #10% illite
Mont_ 0.144E-5 800 3232.84  # 4% mont
Kaolinite_ 0.15E-4 10 3232.84  # 10% kaol

End

Solution 0 ;unitsmol/L;pH 65 ;Ca 1.91E-03 ; Cl
3.65E-03 ; K 9.53E-05 ; Na 9.53E-04 ; Mg 6.91E-04

use surface 0 ;
Exchange 0 ; X6.47e-2 ;Y 1.08e-1; Z3.25e-3;
EQUILIBRIUM_PHASES O0; Fix_H+-6.5 NaOH 1 ;

; save surface 3 ; save exchange 3 ;

end
Solution 3 ;unitsmol/L;pH 65 ;Ca 1.91E-03 ; Cl
5.662E-02 ; K 9.53E-05 :Na 9.53E-04 ;Mg 6.91E-04
; Cs 3.396E-02 ;

use surface 3
use Exchange 3 ;

EQUILIBRIUM_PHASES 3 Fix_H+ -6.5 NaOH 1 ;
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HHHHHHHHA# 11, Modéele d’absorption racinaire Systéme 1 : double cinétique de Michaelis-
Menten ([Cs*]ext < 0.2 mM)

Rates
Cs_sorption
-start

### modele dabsorption: simple cinétique de Michaelis-Menten : V = -
((FmHF*mol("Cs+"))/(kmHF + mol("Cs+"))+(FmLF*mol("Cs+"))/(kmLF + mol("Cs+")))
# vitesse d’absorption totale (mol/g matiére séche/s)

10 kmHF = 1.18e-6 # Constante de Michaelis-Menten de la fonction de faible
affinité (mol/L)

20 FmHF = 2.94e-13 # Vitesse d’absorption maximale de la fonction de faible affinité
(mol/cm2/s)

30 kmLF = 63.5e-6 # Constante de Michaelis-Menten de la fonction de haute
affinité (mol/L)

40 FmLF = 2.51e-12 # Vitesse d’absorption maximale de la fonction de faible affinité
(mol/cm2/s)

50 surf_rac = 316.32 # Surface racinaire (cm2)

60 rate = -((FmHF*mol("Cs+"))/(kmHF + mol("Cs+"))+(FmLF*mol("Cs+"))/(kmLF +
mol("Cs+")))

# vitesse d’absorption totale (mol/cm2/s)

70 moles = rate * TIME * surf_rac # mol
80 if (M - moles) < 0 then moles = M

90 SAVE moles

-end

KINETICS 3

Cs_sorption # assimilation de la plante par la précipitation du
Csavec le Cl

-formula CsCI

-m O
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-m0 O

-tol 1.e-16

-steps 0 1814400
-runge_kutta 6

-end

# durée d’exposition t3 = 3 semaine3 (secondes)
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E. Annexe E

E.1. Application du modele 1-pK DL/IE dans le contexte de I’argilite de Tournemire

Dans le contexte de perspective d’utilisation du modele 1-pK DL/IE, ce dernier a été utilisé
afin de prédire la composition chimique (cations et anions) et les principaux parametres
chimiques (alcalinité et pH) de 1’eau porale de la formation argileuse de Tournemire riche en
minéraux argileux de type 2 :1. En effet, les principales phases minérales présentes dans cette
roche argileuse sont I’illite et des couches mixte illite/smectite riches en illite, avec 50-90%
d’illite (Tremosa et al., 2012). Les simulations ont été effectuées en se basant uniquement sur
la composition minéralogique (illite et smectite) de chaque couche géologique présente de la
formation de Tournemire. Les résultats de modélisation (cf. Figure C.1) obtenus en ne
considérant que les des couches mixte illite/smectite sont formées de 50% d’illite, montrent
que, globalement, les données mesurées ont été bien reproduites, sans ajustement préalables
des parametres intrinseques du modéle 1-pK DL/IE.
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Figure C.1 : Modélisation de la composition chimique (cations et anions) et des principaux
parametres chimiques (alcalinité et pH) de I’eau porale de la formation argileuse de
Tournemire, avec le modele 1-pK DL/IE.
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Résumé

Ce travail vise a développer un modéle générique capable de mieux rendre compte et de prédire les transferts
de radionucléides dans le systéme sol/solution du sol/plante. La premiére partie de ce travail a été consacrée
a I’analyse critique des modeles disponibles dans la littérature pour décrire I’adsorption du césium par les
minéraux argileux, que 1’on considére comme le processus qui contr6le majoritairement sa disponibilité
environnementale dans les sols. Cette analyse a débouché sur la formulation d’un nouveau modéle mécaniste
combinant deux approches: la complexation de surface et 1’échange d’ions, appelée modéle "1-pK DLM/IE".
Notre approche, a été testée afin de modéliser 1’adsorption du Cs sur trois minéraux argileux de référence et
plusieurs matériaux argileux naturels, et ce dans une large gamme de concentrations du Cs et de conditions
physico-chimiques différentes. Ce travail a permis de valider le modéle mécaniste propose et de démontrer
qu’il constitue un avantage majeur par rapport aux différents modeles existants, car il permet de rendre
compte des niveaux d’interactions variables du Cs avec ces substrats argileux, sans ajustement préalable des
paramétres. La deuxiéme partie a été consacrée, a la réalisation d’une série d’expérimentations, conduite en
milieux contrélés sur des systemes dynamiques, et la modélisation de la (bio)disponibilité du Cs dans ces
systemes. Ces expérimentations ont été conduites sur un sol naturel (Auzeville, France), contenant des
minéraux argileux, placé dans différents environnements physico-chimiques. A la suite de ces essais, les
interactions entre solide et solution observées ont pu étre correctement reproduites a partir du modele
mécanistique proposé en prenant en compte la fraction argileuse du sol uniquement. Ces simulations ont
également été comparées aux simulations obtenues a partir d’un modéle plus simple (Kq) ou d’un modéle
permettant d’estimer I’impact des processus limités par leur cinétique sur les interactions entre solide et
solution (approche E-K). Enfin, le développement d’un outil numérique permettant de coupler la description
des interactions géochimiques au transfert vers la plante (approche Michaelis-Menten) a permis de
reproduire correctement les essais réalisés en Rhizotests couplant sol, solution et plante et de mieux
caractériser la fraction du Cs disponible pour les plantes.

Mot-clés : césium, modélisation dynamique, (bio)disponibité, substarts agileux naturels, plante.
Abstract

The overall objective of this work is to develop a generic model able to better account and predict the
transfer of radionuclides in the soil / soil solution / plant. The first part of the work was devoted to the
critical analysis of the models available in the literature to describe the cesium adsorption on clay minerals,
which is considered as the process that mainly controls the environmental availability of this element in the
soils. This analysis enabled us to propose a new mechanistic model combining two approaches: surface
complexation and cation exchange, referred to as the "1-pK DL/IE". Our approach has been tested in order to
model the adsorption of Cs on three reference clay minerals and several natural clay materials, in a wide
range of Cs concentrations and physicochemical conditions. This work allowed to validate the proposed
mechanistic model and to demonstrate that it constitutes a major advantage over the various existing models,
because it takes account for levels variable interactions of the Cs with these clayey substrates without prior
adjustment of the parameters. The second part of the work was devoted, to the performing of a series of
experiments, carried out in controlled environments on dynamic systems and modeling the (bio)availability
of Cs in these systems. These experiments were performed on natural soil (Auzeville, France), containing
clay minerals, placed in different physicochemical environments. Following these tests, the observed
interactions between solid and solution could be correctly reproduced with the proposed mechanistic model
taking into account only the clay fraction of the soil. These simulations were also compared with simulations
obtained using a simpler model (Kd) or a model allowing to estimate the impact of the processes limited by
their kinetics on the interactions between solid and solution (E-K approach). Finally, the development of a
numerical tool for coupling the description of geochemical interactions with transfer to the plant (Michaelis-
Menten approach) allowed to reproduce adequately the trials carried out in Rhizotests coupling soil, solution
and plant, and to better characterize of the Cs fraction available for plants.

Key-words : caesium, dynamic modelling, (bio)availability, natural clayly substrates, plant.
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