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Comment les dépobts radioactifs sont-ils redistribués au sein des bassins
versants en situations post-accidentelles ?

Les enseignements tirés des accidents de Tchernobyl et de Fukushima

Suite aux accidents de Tchernobyl et de Fukushima, les rejets radioactifs dans
I’atmosphére ont conduit a des dépots hétérogénes sur de vastes surfaces
continentales incluant foréts, terres agricoles et espaces résidentiels. Dans les
zones contaminées, les processus hydrologiques tels le ruissellement de surface
ou le transport dans les cours d’eau gouvernent la redistribution des
radiocésiums’ associés aux dépéts initiaux vers I’aval. La connaissance de la
dynamique des flux de radionucléides associés a ces processus est essentielle
pour optimiser la stratégie de gestion post-accidentelle, notamment vis-a-vis
des usages des ressources aquatiques par les populations humaines.

Le lessivage des bassins versants gouverne la redistribution des radionucléides déposés sur les
sols suite a un accident nucléaire ; a Tchernobyl comme a Fukushima, ce processus remobilise
annuellement moins de 1% de l’inventaire des radiocésiums déposés. Les dépots atmosphériques
de contaminants radioactifs émis lors des accidents nucléaires de Tchernobyl et Fukushima, tout
comme ceux issus des essais atmosphériques d’armes nucléaires, sont a lorigine d’une
contamination radioactive a long terme des bassins versants (surfaces continentales -sols, plans
d’eau et riviéres - dont ’ensemble des eaux convergent vers un méme exutoire). Le lessivage de ces
systémes — qui s’exprime par U’entrainement des radionucléides avec ’eau s’écoulant a la surface
du sol — est un processus de dispersion persistant des radionucléides dans I’environnement et sur de
grandes distances, parfois au-dela des territoires initialement contaminés et/ou évacués (Gulin et
al., 2013). Ce processus hydrologique induit a la fois une redistribution de la contamination dans les
bassins versants (Walling et al., 1999 ; Khanbilvardi et al., 1999 ; van der Perk et Slavik, 2002) et
son export vers ’aval des réseaux hydrographiques (e.g., Menzel, 1960; Yamagata, 1963) jusqu’au
milieu marin (Kakehi et al., 2016). Le lessivage est un processus qui, par la remobilisation des
radionucléides déposés suite a 'accident, influence ’impact dosimétrique aux populations
humaines exposées a partir des usages faits des écosystémes aquatiques situés en aval des
territoires lessivés (cours d’eau, lacs, barrages utilisés pour ’irrigation et ’approvisionnement en
eau potable, péche). Ce lessivage n’induit pas pour autant sur le long terme une épuration
significative des territoires contaminés : comme l’ont montré les observations a Tchernobyl, le
lessivage n’entraine annuellement pas plus de un pourcent des radionucléides présents sur les sols
(Borzilov et al., 1988; Khanbilvardi et al., 1999). Cet ordre de grandeur est identique a Fukushima
(e.g., Ueda et al., 2013).

Les flux de radiocésiums remobilisés a partir des sols des bassins versants sont transportés
par l’eau et par les particules ; ce transport est la résultante de processus chimiques,
hydrologiques et érosifs complexes qui s’expriment en deux phases différentes en cinétique et
en efficacité de flux exportés vers [’exutoire. Au cours du lessivage, les radionucléides sont
transportés par deux vecteurs : lU'eau s’ils sont sous forme dissoute (via le processus de
ruissellement) et les particules s’ils sont fixés sur les matiéres en suspension dans l’eau (érosion),
ce qui conduit a distinguer le lessivage « liquide » et le lessivage « solide » (Bulgakov et al., 1991).
Le lessivage est un processus de transfert des radionucléides de l’amont vers l’aval des bassins

1 Les radiocésiums sont les césium-134 et césium-137.
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versants qui reste difficile a évaluer, notamment du fait de la complexité du ruissellement et de
I’érosion hydrique (Figure 1). Ce lessivage dépend notamment des types de précipitations (intensité
des précipitations, volume d’eau ruisselé, intervalle de temps entre les évenements de pluie, etc.)
et de surfaces lessivées (texture et porosité du sol, type de couverture végétale, pente, etc.), dont
les caractéristiques peuvent étre trés hétérogenes au sein d’un bassin versant et variables au cours
du temps.
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Figure 1- Représentation schématique des processus de redistribution des radionucléides
déposés au sein d’un bassin versant suite a un accident nucléaire (adapté de Mori et al., 2015).

On connait trés grossierement les grandes phases et ordres de grandeurs de ce lessivage aprés un
dépot atmosphérique accidentel, notamment pour le césium-137. Pour ce radionucléide, a ’échelle
mensuelle voire annuelle, on distingue la phase de lessivage rapide les premiéres semaines apres
’accident, ou les flux de césium-137 sont forts et exportent de l"ordre de 1% du dép6t initial sur le
bassin versant, et la phase de lessivage lent ou les flux exportés sont beaucoup plus faibles, de
Uordre de 0,1% par an de U'inventaire encore présent dans les bassins versants. Les flux exportés
restent cependant détectables plusieurs dizaines d’années aprés le dépot, comme cela a été
observé pour les retombées globales de césium-137 émis lors des anciens essais nucléaires aériens
(Helton et al., 1985).

Les travaux réalisés par 'IRSN dans le cadre du projet AMORAD? pour le fleuve cotier Nitta de la
région de Fukushima (Delmas et al., 2016) ont permis d’estimer un taux d’export de radiocésiums
pendant la premiére année suivant [’accident de 0,12 a 0,8% dans le bassin de la Nitta, ce qui est
inférieur aux valeurs proposées par Kinouchi et al. (2015) et Ueda et al. (2013) pour des petits
bassins versants de la zone d’étude. Cela peut s’expliquer par la différence de superficie des
bassins versants (effet d’échelle) ainsi que par la présence d’un barrage dans le bassin de la Nitta
qui limite ’entrainement des radionucléides vers |’exutoire du bassin.

A des échelles de temps plus fines que l’année, le lessivage est tres erratique en particulier sous
Uinfluence des épisodes climatiques (e.g. précipitations, typhons, fonte des neiges) (Ueda et al.,
2013). Par ailleurs, les radionucléides sont mobilisés de facon hétérogene dans l’espace sous
Uinfluence des conditions d’écoulement variables (e.g. ruissellement diffus ou en rigoles sur les
versants, ruissellement concentré dans le réseau hydrographique), et leur cheminement comprend
des zones de stockage transitoires (e.g. sédiments de fond dans les lacs/barrages, laisses de crue
sur les berges).

2 Le projet AMORAD est un projet cofinancé par ’ANR RSNR « Amélioration des modéles de prévision de la dispersion et
d’évaluation de l'impact des radionucléides au sein de ’environnement »
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La difficulté de transposer les résultats de recherche acquis apres [’accident de Tchernobyl
pour estimer les flux exportés au cas de Fukushima a différentes origines. Les principales
différences entre les deux situations sont liées a la disponibilité au lessivage des
radionucléides déposés sur les sols, et aux différences de topographie et de régime
météorologique. La résultante est que le lessivage des radiocésiums a Fukushima est
principalement solide (vs. liquide a Tchernobyl) et que ce sont les crues qui provoquent la
majorité des exports annuels vers le milieu marin dans les deux cas. A Fukushima, les
principaux radionucléides importants a prendre en considération pour la gestion de la
radioprotection a moyen et long terme sont les radiocésiums déposés sous forme d’aérosols, alors
que le spectre des radionucléides déposés suite a l’accident de Tchernobyl est beaucoup plus large,
avec notamment les isotopes du strontium, césium, américium, plutonium et curium (Matsunaga et
al., 1998). Dans la zone d’exclusion de Tchernobyl, des particules chaudes de combustible émises
lors de Uexplosion du réacteur ont de plus été dispersées. Au voisinage de la centrale de
Tchernobyl, la contamination est ainsi majoritairement sous forme de particules de combustibles
insolubles contenant notamment les radiocésiums et radiostrontium qui sont progressivement
libérés au cours de leur altération et désagrégation (Konoplev et al., 1992). A Fukushima, on
considére que le césium s’est majoritairement déposé sous forme d’aérosols submicroniques et
solubles (Kaneyasu et al., 2012), mais la présence minoritaire de formes insolubles a également été
attestée (Tanaka et al., 2013 ; Adachi et al., 2013).

Malgré des types de dépots a Fukushima a priori plus disponibles au lessivage « liquide » qu’a
Tchernobyl, les radiocésiums sont transportés lors du lessivage essentiellement sous forme
particulaire a Fukushima (Sakaguchi et al., 2015 ; Konoplev et al., 2016 ; Tanaka et al., 2013 ;
Niimura et al., 2015), alors qu’il ’est majoritairement sous forme soluble en Biélorussie et en
Ukraine (Gorbachova, 2015). Les explications proposées sont multiples :

e les matiéres en suspension de Fukushima comprennent plus de minéraux argileux qu’a
Tchernobyl et ont une plus forte affinité au césium ; par exemple, le coefficient de
distribution solide-liquide des radiocésiums® dans les riviéres de Fukushima (ca. 10° & 10°
L/kg) sont de un a deux ordres de grandeurs supérieurs a ceux dans la zone de Tchernobyl
(ca. 10* L/kg) (Eyrolle-Boyer et al., 2016 ; Konoplev et al., 2016) ;

e la présence d’acides humiques dans les eaux ukrainiennes inhibe la sorption du césium sur
les matiéres en suspension (Suga et al., 2014) ;

Sur le plan de la topographie, les bassins versants contaminés a Fukushima sont plus petits, plus
pentus et sont soumis a des extrémes climatiques plus prononcés (Konoplev et al., 2016). La zone
d’exclusion de Tchernobyl est dans la plaine alluviale a faible pente d’un grand fleuve, le Dniepr,
ou les précipitations sont de l’ordre de 500 mm/an et sous forme neigeuse sur sols gelés plusieurs
mois par an. Les bassins versants de la préfecture de Fukushima sont drainés par de petits fleuves
cotiers avec beaucoup d’aménagements (seuils, barrages, canaux d’irrigation), de moins de 100 km
de long sur des chaines cotiéres, et sont soumis a des précipitations de l’ordre de 1200 mm/an avec
alternance de cyclones tropicaux de juillet a octobre et de fonte des neiges au printemps. Malgré
ces régimes météorologiques contrastés en Ukraine et au Japon, les épisodes de crues des cours
d’eau provoquent dans les deux cas l’essentiel des exportations de contamination de ’année : les
crues se produisent surtout pendant la fonte des neiges en Ukraine (Borzilov et al., 1988), alors
gu’elles se produisent également sous ’effet des typhons au Japon, ou les pluies sont beaucoup plus
érosives (Ueda et al., 2013). Ces événements générent dans la zone de Fukushima 80 a 90% des
exports annuels vers le milieu marin.

Les premiers travaux de U'IRSN dans le cadre du projet AMORAD (Delmas et al., 2016) montrent que
les coefficients d’entrainement (fraction de la contamination au sol qui a transité pour 1 mm d’eau
de ruissellement par m? de sol ou 1 g de matiéres en suspension exportées par m* de sol) diminuent
dans le temps dans la zone d’étude suite a ’accident de Fukushima, avec des valeurs maximales a
la suite des typhons. Ces coefficients d’entrainement liquide sont inférieurs d’un a deux ordres de

® Le coefficient de distribution solide-liquide d’un radionucléide est le rapport a L’équilibre entre la concentration en
radionucléide dans les particules (Bq/kg) et celle dans l’eau (Bq/L).
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grandeur dans le contexte de Fukushima que dans celui de Tchernobyl (Konoplev et al., 2016) alors
que les coefficients d’entrainement solides ne semblent pas trés différents entre les bassins
versants de ces deux zones accidentées. Ce comparatif confirme le role majeur des particules dans
le lessivage du césium dans le contexte japonais. La spécificité du contexte japonais résulte
vraisemblablement de particules solides a plus forte affinité au césium d’une part, et de processus
d’érosion plus intenses d’autre part.

Enfin, une étude conduite par Yoshimura et al. (2015) sur 30 bassin versants des préfectures de
Fukushima et de Miyagi en décembre 2012 a montré des corrélations significatives entre les
concentrations en radiocésiums sous formes dissoutes ou associés aux particules dans les cours
d’eau avec l'inventaire des dépots radioactifs caractérisant le bassin versant ou se situe le cours
d’eau. Ces résultats ont été récemment confirmés par les études menées par U'IRSN (Eyrolle-Boyer
et al., 2016 ; Figure 2). Ce point souligne la pertinence de ’échelle du bassin versant pour évaluer
les flux exportés vers le milieu marin. A cette échelle d’observation, Mori et al. (2015) ont estimé,
sur la base de modéles validés par des mesures in situ, que plus de 90% des radiocésiums déposés
sur le bassin versant y sont toujours présents trois ans apres l’accident. En supposant que la
redistribution du césium-137 se poursuive a l’identique aprés ces 3 années, le temps mis pour
exporter 50% de ’inventaire initial déposé sur le bassin versant a été estimé a environ 18 ans (Mori
et al., 2015). Cette estimation prend en compte les flux exportés par le lessivage liquide et solide
ainsi que la décroissance radioactive.

a- donnéesde I'IRSN

b- Yoshimuraetal., 2015
c- Tsujiet al., 2014

d- Ochiai et al., 2015

a- donnéesde I'IRSN

b- Yoshimuraetal., 2015

c-Tsujietal., 2014 o
d- Ochiai et al., 2015
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Figure 2- Relations entre les concentrations en radiocésiums particulaire ou dissous avec ’inventaire des dép6ts radioactifs
(Cs"7) & ’échelle du bassin versant. L’étude porte sur des sites échantillonnés de septembre 2012 a février 2013 (adapté de
Eyrolle-Boyer et al., 2016).

La stratégie appliquée pour la gestion des milieux aquatiques a Tchernobyl et a Fukushima est
différente. Les contre-mesures ont beaucoup concerné les milieux aquatiques a Tchernobyl, ou le
fleuve Dniepr et sa cascade de réservoirs en aval jusqu’a la mer Noire est la principale source
d’approvisionnement en eau d’Ukraine (Voitsekhovitch et al., 1997). Des trappes a sédiments ont
été construites en 1986-1987 mais leur efficacité s’est avérée trés limitée car elles n’ont pas retenu
les particules fines qui sont les plus contaminées. Les zones contaminées dans la zone d’exclusion
au voisinage de la centrale (sur le fleuve Prypiat) ont été inondées en 1988 et 1991, et constituent
la principale source de contamination du fleuve Prypiat. A partir d’études a base de modélisation
des transferts dans la zone, des digues ont été construites sur la rive gauche en 1992-1993 et leur
efficacité a été prouvée pendant les crues de ’été 1993, ’'embacle de U’hiver 1994 et la crue de
1999. Des digues ont été aussi ajoutées sur la rive droite en 1999-2002, mais les travaux
d’aménagement sont suspendus depuis. Plus en aval, le Dniepr est un fleuve régulé par une série de
barrages dont la gestion a été optimisée pour limiter le transfert de radionucléides vers la mer
Noire.

A Fukushima, méme si un changement de mode de gestion des barrages est a l’étude (Yamada et
al., 2015), les contre-mesures restent massivement axées sur la décontamination des territoires. En
zones agricoles et autour des habitations, le retrait de la couche superficielle des sols et son

4/6



Mars 2016

remplacement avec de la terre non contaminée visent la réduction du débit de dose ambiant et la
réhabilitation a terme de certaines zones évacuées lors de ’accident. L’impact de ces opérations de
décontamination massive sur la cinétique et Uintensité des flux exportés par le lessivage des
bassins versants n’est aujourd’hui pas connu. A ce stade, on estime que les flux de césium-137
entrainés vers l’océan par le lessivage des stocks déposés dans la zone des 100 km autour de la
centrale de Fukushima-Daiichi (flux global de 8,4TBg/an de césium-137 répartis sur la facade
maritime, qui s’étend vers le nord depuis la centrale de Fukushima jusqu’a U’embouchure de
’Abukuma), sont du méme ordre de grandeur que les rejets directs du site accidenté de Fukushima-
Daiichi (estimés a 17 TBq entre juin 2011 et septembre 2012, et a 24 TBq lors d’un rejet survenu le
21 aout 2013 (Yamashiki et al., 2014)).

En complément des zones agricoles, urbaines et forestiéres, le Japon a également intégré la gestion
des rivieres et des lacs dans le plan de reconquéte des territoires impactés par les retombées de
’accident de Fukushima. Le principe de base repose sur le fait que la présence d’une colonne d’eau
au-dessus de sédiments contaminés assure un effet protecteur diminuant trés efficacement le débit
de dose qui serait associé a Uexposition externe des populations humaines aux sédiments
contaminés. La décontamination n’est donc réalisée que dans les cas ou cet effet protecteur n’est
pas suffisant pour limiter [’augmentation du débit de dose ambiant (e.g., abaissement du niveau de
’eau, asséchement). C’est le cas par exemple, pour les espaces publics développés pour diverses
activités humaines implantées sur les berges de cours d’eau, ou pour les réservoirs localisés dans les
zones résidentielles ou les parcs. La surveillance continue du niveau de radioactivité dans les
milieux aquatiques ainsi que des actions de recherche et développement pour comprendre et
quantifier le devenir des radionucléides a l’échelle globale des bassins versants sont en cours
(Ministry of the Environment, Japan, 2016). Les travaux de U'IRSN dans le cadre du projet AMORAD
ayant pour objectif de quantifier et modéliser les processus de remobilisation des radionucléides
par lessivage des bassins versants a différentes échelles temporelles (d'une pluie a plusieurs années)
contribueront a consolider les éléments de la gestion post-accidentelle des milieux aquatiques.
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