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Resume

La sorption joue un réle majeur dans le devenir des solutés dans les sols. Elle contréle leur
mobilité, leur biodisponibilité et, dans les cas des radionucléides, leur impact radiologique.

En modélisation opérationnelle, la réaction de sorption est généralement décrite par un
modele a parametre unique (Kg) qui suppose que la sorption est linéaire, instantanée et
réversible. Pourtant, il ne permet pas de bien décrire la sorption dans des conditions de non-
équilibre ou de non-linéarité. Des approches alternatives ont été proposées pour améliorer la
modélisation de la sorption dans ces conditions. Cependant, ces modéles n’ont pas été
complétement validés dans des conditions de sorption du Cs au laboratoire ou in situ.

Expérimentalement, la sorption peut étre étudiée a 1’aide de plusieurs dispositifs de
différents degrés de complexité et de représentativité des conditions in situ (batchs, réacteurs
ouverts, colonnes, etc.) pouvant induire une dépendance des parameétres de sorption de
I’échelle expérimentale sur laquelle ils ont été identifiés. Cependant, ces effets de 1’échelle
expérimentale sur les parametres de sorption restent mal compris.

Les objectifs de ce travail de thése sont de valider un modéle de sorption a deux sites
cinétiques et a 1’équilibre (EK) et d’étudier son applicabilité dans différentes conditions
expérimentales et sur le terrain.

Pour cela, le modele EK a été utilisé pour reproduire une série de profils de contamination
en *¥Cs issus du terrain puis une série de données générées au laboratoire & partir de trois
dispositifs (batchs, réacteurs ouverts et colonnes).

Les résultats obtenus ont suggéré que le non-équilibre permettait d’améliorer la
modélisation de la migration du *’Cs in situ mais que les paramétres de sorption étaient
difficilement identifiables dans ces conditions. Au laboratoire, les expériences en réacteurs
ouverts ont démontré que la rétention du Cs se faisait dans des conditions de non-équilibre et
de non-linéarité et que le modele EK permettait de bien reproduire ces réactions. La
comparaison des trois échelles expérimentales a suggéré une influence du dispositif
expérimental sur les parametres de sorption principalement en milieux poreux structurés ou
d’autres processus non chimiques peuvent influencer la migration du césium.

Mots clés : sorption, césium, cinétiques, batchs, réacteurs ouverts, colonnes.
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Abstract

Sorption plays a major role in the prediction of solutes migration in soils. It controls their
mobility in the soil, their bioavailability, and in the case of radionuclides, their radiological
impact.

In assessment level models, sorption is usually described by a single parameter model (Kg)
that assumes that sorption is linear, instantaneous and reversible. However, this model fails to
describe sorption reactions in non-equilibrium or nonlinear conditions. Alternative
Equilibrium-Kinetic (EK) models have been suggested to improve modelling of sorption.
These models suppose the existence of two or more sorption sites governed by equilibrium or
kinetic sorption laws. However, these models have not been fully validated in both laboratory
and field sorption conditions for cesium.

Experimentally, sorption can be studied using multiple designs with varying levels of
complexity and representativity of field conditions (batch reactor, open flow reactor, soil
column, etc.) which may lead to a dependence of the sorption parameters to the experimental
scale at which they were identified. However, these effects of the experimental scale on
sorption parameters are not fully understood.

This thesis aimed at validating an alternative nonlinear equilibrium-Kinetic (EK) model for
cesium sorption and studying its applicability under different experimental and field
conditions.

To do so, EK model was used to reproduce a series of contamination profiles of **'Cs
measured in situ and a series of data obtained in the laboratory using three experimental
devices (batch reactors, open flow reactors and soil columns).

The obtained results suggested that non-equilibrium sorption improves the description of
137Cs migration in situ. However, sorption parameters are not easily identifiable in these
conditions. In the laboratory, open flow reactor experiments showed that Cs sorption takes
place in non-equilibrium or nonlinear conditions and that EK model can successfully
reproduce theses reactions. The comparison between the three experimental devices suggested
that sorption parameters can be influenced by the experimental level especially in porous
media where non chemical processes can impact cesium migration.

Keywords : sorption, cesium, kinetics, batch, open flow reactor, soil columns.
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La rétention des solutes par la phase solide - appelée sorption (Sposito, 1984) - joue un réle
important dans leur devenir dans 1’environnement. Elle influence, entre autres, leur mobilité
(migration verticale dans le sol, dispersion dans les nappes d’cau souterraines, transfert par
ruissellement/érosion et en riviere), leur biodisponibilité (i.e. prélevement racinaire) et dans le
cas des radionucléides, leur impact radiologique.

La deuxiéme moitié du vingtiéme siccle a été marquée par 1’avénement d’une nouvelle
source de contamination suite au developpement de la technologie nucléaire. Cette
contamination nucléaire a d’abord été d’origine militaire suite aux retombées atmosphériques
des essais d’armes nucléaires dans les années 1950 et 1960 puis accidentelle suite aux
accidents survenus entre autres dans les centrales nucléaires de production électrique a
Tchernobyl en 1986 puis a Fukushima en 2011.

Arrivés au sol, les radionucléides rejetés peuvent impacter I’ensemble des ressources
naturelles. D’une part, ils peuvent atteindre les végétaux par voie racinaire et ainsi contaminer
toute la chaine alimentaire. D’autre part, ils peuvent atteindre les ressources en eau
surfaciques par ruissellement ou souterraines par transfert vertical dans la zone non saturée du
sol. 1l est donc important de comprendre le comportement des radionucléides dans les sols
afin de mieux prédire leur impact et d’estimer les risques sanitaires et écologiques qui leur
sont associés.

Parmi les différents radionucléides pouvant contaminer le sol, le *¥'Cs est considéré
comme la source de contamination nucléaire la plus importante. D’abord, sa demi-vie
relativement longue (30,2 années) lui procure une capacité de persistance importante dans
I’environnement. Ensuite, cet élément est fortement retenu par les minéraux argileux présents
dans les couches superficielles du sol ce qui lui permet de rester en surface et ainsi une
disponibilité au préléevement racinaire. Enfin, le césium partage plusieurs éléments de
similitude avec le potassium présent en solution (cation monovalent (Cs*), faible sphére
d’hydratation). Cette similitude chimique lui permet d’emprunter les mémes transporteurs que
le potassium, ce qui favorise son absorption par les plantes (et une contamination de la chaine
alimentaire par la suite).

Ainsi, une bonne prédiction du transport des contaminations radioactives dans les sols
exige une identification précise des processus qui interviennent dans les échanges liquides-
solides de ces éléments.

En modélisation opérationnelle, la sorption est souvent modélisée par un parameétre unique
(nommé Kg) qui décrit la répartition de la contamination entre les phases solide et liquide. Il
suppose que la réaction de sorption est linéaire, instantanée et complétement réversible
(comportement idéal). Ce modele est le plus utilisé grace a sa simplicité et sa documentation
abondante notamment dans le cas des radionucléides (IAEA, 2009).

Cependant, le modéle de sorption Ky a un pouvoir préedictif limité. Pour de nombreux
contaminants et notamment le *’Cs, des comportements non idéaux sont observés au
laboratoire et sur le terrain : non-équilibre physique/chimique, non-linéarité, non réversibilité
et pseudo-irreversibilité (Durrant et al., 2018; Lee et al., 2013; Valcke and Cremers, 1994).
Dans ces situations, les hypothéses du modele Kq ne sont pas Vvérifiées et peuvent conduire a
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sous-évaluer le risque environnemental. En conditions de transport réactif, elles conduisent
notamment a surestimer le temps de transfert a la nappe (Ardois and Szenknect, 2005) et a
sous-estimer le temps de décontamination du sol (Missana et al., 2004).

Plusieurs approches alternatives ont été proposées afin de remedier aux lacunes des
modeles empiriques de type Kq. Parmi elles, les approches de type équilibre-cinétique (EK)
décrivent la sorption par une combinaison des lois d’équilibre et cinétiques. Cette famille de
modeles a été initialement développée pour decrire la sorption des intrants agricoles (engrais,
pesticides, herbicides) (Selim et al., 1977; Van Genuchten et al., 1974). Cette approche a été
appliquée plus récemment a la sorption des radionucléides au laboratoire (Garcia-Sanchez et
al., 2014; Lee et al., 2013) et sur le terrain (Kurikami et al., 2017; Montes et al., 2013), mais
son applicabilité n’a pas été complétement démontrée.

Dans un contexte d’amélioration des outils de modélisation du transfert des radionucléides
dans les milieux terrestres, 1’objectif général de ce projet de thése (cofinancé par I’Institut de
Radioprotection et de Sareté Nucléaire (IRSN) et Electricité de France (EDF)) est de proposer
et valider a différentes échelles expérimentales une modélisation de la sorption du césium de
type EK alternative au modele K.

Le chapitre 1 présente une synthése bibliographique détaillant les processus intervenant
dans la rétention du césium a Il’interface solide-liquide. Une synthése des différentes
approches de modélisation de la rétention du césium et de transfert dans les milieux poreux a
été compilée. Un état des lieux des différents protocoles expérimentaux permettant 1’étude du
transfert du césium a également été réalisée ainsi qu’une analyse des effets d’échelle
expérimentale sur la caractérisation de ce transfert. A la fin de ce chapitre, les objectifs et les
axes de recherche de cette thése sont annoncés.

Le chapitre 2 est consacré a 1’étude de I’influence du non-équilibre sur la migration du
137Cs dans des sols minéraux forestiers de la préfecture de Fukushima. Deux approches de
modélisation de sorption instantanée et cinétique sont confrontées sur une série de profils de
contamination en *’Cs mesurés directement sur le terrain. Les conséquences & court et long
terme de 1’hypothése de sorption non-équilibrée sont présentées et les limites d’une
identification des parameétres de sorption a partir de données issus du terrain sont discutées.

Le chapitre 3 est focalisé sur la quantification des effets du non-équilibre chimique ainsi
que la non-linéarité de la sorption sur la rétention du césium par les sols. Une série
d’expériences de sorption en réacteurs ouverts parfaitement agités est réalisée sur deux sols de
caractéristiques physico chimiques contrastées. Les résultats obtenus sont utilisés pour étudier
la validité et identifier les paramétres d’un modele de sorption prenant en compte la non-
linéarité et le non-équilibre de la réaction de sorption. Une discussion du sens physique des
paramétres obtenus ainsi que des domaines d’influence du non-équilibre et de la non-linéarité
sur la réaction de sorption est présentée.

Le chapitre 4 se concentre sur I’effet de 1’échelle expérimentale sur 1’estimation des
parametres effectifs de sorption. Pour un sol précédemment étudié, la sorption est caractérisée
a I’échelle de réacteurs batchs et de colonnes de sol. Les parameétres du modéle EK obtenus a
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chaque échelle sont présentés et les différentes hypothéses pouvant expliquer leurs différences
sont discutées.

Le dernier chapitre établit une synthése des principaux résultats obtenus durant cette
these ainsi qu’une discussion générale et propose des perspectives de recherche a ce travail.
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CHAPITRE 1 : Etude du
transport réactif du césium en
milieux poreux : Etat de 'art
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L’étude du transport réactif du césium en milieu poreux est un sujet a ’interface de
plusieurs disciplines (chimie du sol, écoulements souterrains, transferts en masse,
modeélisation environnementale). Elle requiert la compréhension des différents processus
ayant lieu dans les milieux poreux incluant plusieurs compartiments (phase solide, liquide et
gazeuse) et leurs interactions (Figure chapl 1-0).

Advectio

Figure chapl 1-0 : Synthese des processus physico-chimiques intervenant dans le
transport réactif du césium dans les milieux poreux structurés.

L’objectif de ce chapitre est de présenter un état de 1’art (Partie 1) sur les différentes
études menées jusqu’a présent traitant des principaux processus intervenant dans le transport
réactif du césium dans les milieux poreux. Cette premiere partie traite d’abord la réactivité du
césium dans ’interface sol-solution par une présentation des mécanismes de sorption et des
différents parameétres physico-chimiques influencant cette réaction. Ensuite, une comparaison
des différents dispositifs expérimentaux utilisés pour 1I’étude de la sorption du césium est
effectuée en distinguant les avantages et les inconvénients de chaque protocole. Enfin, cette
synthése fait le point sur I’ensemble des modeles (empiriques, phénoménologiques et
mécanistes) proposés dans la littérature pour décrire les réactions de sorption ainsi que les
modeles de transport inerte dans les milieux poreux. Dans un second temps (Partie 2), un
bilan est fait sur les lacunes observées concernant 1’étude de la sorption du césium en milieu
poreux pour ensuite présenter la problématique scientifique générale de cette thése ainsi que
les objectifs auxquels elle cherche a répondre.
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Partie 1 : Etat de 'art

l. Réactivité du césium a P’interface sol/solution

1.1. Généralités sur le césium

Le césium stable **Cs se trouve dans les milieux poreux dans une gamme de concentration
entre 0,3 et 25 mg kg™ (Lindsay, 1979). Il existe trois isotopes radioactifs du césium avec des
demi-vies contrastées : ***Cs (2,05 ans), **Cs (2,310° ans) et “*'Cs (30,2 ans). Dans
I’environnent, il existe a I’état d’oxydation +I.

Le césium est présent dans les eaux souterraines sous forme Cs* quand les conditions
suivantes sont réunies (Szenknect, 2003):

e pHentre4et10,5
e Force ionique inférieure 2 0,1 mol L™
e Concentration en acides humiques inférieure a5 mg L™

Ces conditions décrivent 1’état de la majorité des eaux naturelles ce qui rend la spéciation
du césium trés limitée.

1.2. Meécanismes de sorption
Le terme sorption englobe tous les processus a 1’interface solide-liquide conduisant a un
changement de phase d’un soluté ou a la transformation d’une surface en raison de la présence

du soluté ou de son environnement (Goldberg, 2013; Sigg et al., 2001). Parmi ces processus,
on distingue I’adsorption, 1’absorption et la précipitation (Figure chapl I-1).
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Figure chapl I-1 : Illustration des différents mécanismes de sorption d’un cation
métallique : (1) sphére d’hydratation ; (2) Complexation en sphere externe ; (3a)
complexation en sphére interne monodentate ; (3b) complexation en sphére interne bidentate ;
(4) précipitation de surface (Sigg et al., 2001).

1.2.1. L’adsorption

L’adsorption est un mecanisme de surface qui consiste en la fixation d’une espéce en
solution sur la surface du solide. Ce processus représente la majorité des échanges a
I’interface solide-liquide (Sposito, 1989). On distingue deux processus d’adsorption: La
complexation en sphere externe et interne.

e La complexation en sphere externe a lieu quand les cations sont attirés par la surface
du solide chargée négativement et la fixation se fait grace aux forces de type van der
Waals ou coulombiennes. Ces échanges peuvent étre completement décrits en
connaissant la charge et le rayon des éléments fixés (Sposito, 1984) et concernent
donc principalement les éléments alcalins et alcalino-terreux relativement légers
(sodium, magnésium, calcium,...). Cette fixation est dite externe parce que les cations
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ne sont pas directement en contact avec la surface solide. En effet, la liaison est
assurée par la sphére d’hydratation du cation ce qui les rend facilement échangeables
avec la surface solide. Les complexations de sphére externe sont alors souvent
facilement reversibles (Manceau et al., 2002).

e La complexation en sphere interne a lieu quand un cation est directement lié a la
surface solide apres avoir perdu sa sphere d’hydratation. Cette fixation est assurée par
des liaisons covalentes et/ou électrostatiques ce qui rend la rétention des cations
difficilement réversible (Manceau et al., 2002).

1.2.2. La précipitation

Les processus de complexation induisent une augmentation locale de la concentration du
cation sorbé. Quand celle-ci dépasse le produit de solubilité du cation fixé, un précipité solide
se forme a I’interface solide-liquide. La solubilité des sels du césium dans 1’eau est trés élevée
ce qui rend la géochimie de cet élément dans les eaux souterraines insensible a ces
phénomeénes de précipitation.

1.2.3. L’absorption

Contrairement a [’adsorption qui a lieu a la surface du solide, I’absorption est un
phénomene de volume qui consiste en I’incorporation de 1’élément sorbé a I’intérieur du
sorbant (Devallois, 2009; Krauskopf and Bird, 1995).

1.3. Parameétres influencant la sorption

Plusieurs parametres physico-chimiques influencent les mécanismes de sorption présentés
précédemment. Parmi les plus importants, on distingue la structure de I’interface solide, le
pH, la force ionique, et la compétition cationique.

1.3.1. Lanature de la phase solide

La rétention des éléments en solution par la phase solide est principalement dépendante de
la nature de celle-ci. En effet, le sol est composé de plusieurs phases porteuses héterogenes
(minéraux argileux, carbonates, oxydes métalliques, matiere organique, etc.). Ainsi, la phase
porteuse principale varie en fonction de 1’élément étudié. Par exemple, la rétention du césium
s’effectue principalement sur les minéraux argileux (Cornell, 1993; Fuller et al., 2015;
Okumura et al., 2019). Pour I’iode, la rétention se fait principalement sur la matiére organique
ainsi que sur les oxydes et hydroxydes métalliques (Bowley, 2013; Muramatsu et al., 1990;
Shetaya et al., 2012). Enfin, le sélénium est sorbé sur différentes phases porteuses en fonction
de son degré d’oxydation ; il est précipité par les métaux lourds quand il est présent sous
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forme de séléniure Se*” (Masscheleyn and Patrick Jr, 1993; Séby et al., 1998) tandis qu’il est
fixé sur les surfaces de minéraux sous sa forme de sélénite Se** (Neal and Sposito, 1989).

1.3.2. LepH

De maniére générale, la variation du pH influence la capacité du sol a sorber les cations en
variant les charges électriques superficielles du sol (Sposito, 1989). En effet, une
augmentation du pH (suite & la diminution de la concentration de HsO" en solution du sol)
induit une augmentation de 1’attraction €lectrostatique des cations par le sol. Inversement, une
augmentation du pH induit une diminution de la sorption des anions. Ainsi, a pH acide, la
compétition pour accés des cations aux sites négativement chargés est plus importante suite a
la forte concentration de HsO" en solution (Giannakopoulou et al., 2007). Le pH peut
¢galement avoir un effet sur la spéciation chimique des éléments en solution (ex. U, Se,...).
Dans le cas du Cs, le pH n’influence pas directement cet élément puisqu’il reste présent sous
forme Cs* sur une large gamme de pH (4 - 10.5). Cependant, le pH peut influencer de fagcon
indirecte sa rétention en variant les propriétés d’échange de la phase solide (Cornell, 1993).

1.3.3. Laforce ionique

La force ionique est un indicateur de la concentration totale des ions présents en solution.
Une augmentation de cette force ionique indique que plus d’éléments sont disponibles pour
étre échangés. Cet échange se fait principalement par complexation en sphére externe régie
par des forces électrostatiques (Audry, 2003). L’augmentation de la force ionique peut
¢galement engendrer une augmentation de 1’épaisseur de la double couche électrique qui se
forme & la surface de la phase solide suite a la liaison des ions libres présents en solution aux
ions déja adsorbés par la surface solide.

1.3.4. La compétition cationique

Sachant que les réactions de sorption sur les argiles se font principalement par des
échanges d’ions (échanges entre les ions présents en solution et ceux fixés sur le solide) et
étant donne que le nombre de sites de sorption d’un sol est limité, des effets de compétition
entre les ions peuvent avoir lieu quand ces derniers ont une affinité aux mémes sites de
rétention ou si leurs concentrations sont tres importantes en solution. Par exemple, il a été
démontré que la présence de Ca?* en solution influence la capacité du sol & sorber le nickel et
le cadmium (Wang et al., 1997). Similairement, la sorption du Cs est influencée par la
concentration des cations Na*, K* Ca** et Mg?* en solution (Cornell, 1993).

1.4. Les phases porteuses du Cs

La sorption du césium se produit principalement sur les minéraux argileux (Brouwer et al.,
1983; Comans et al., 1991; Fuller et al., 2015; Park et al., 2019; Poinssot et al., 1999) et, dans
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une moindre mesure, sur la matiére organique (Dumat et al., 1997; Rigol et al., 2002;
Roussel-Debet and Colle, 2005; Staunton et al., 2002).

1.4.1. Les minéraux argileux

Afin de bien comprendre les mécanismes de rétention du césium par les minéraux argileux,
il est d’abord important de décrire la structure de ces derniers.

Les minéraux argileux proviennent principalement de 1’altération des roches siliceuses
suite a plusieurs processus de désagrégation physique, mécanique ou chimique. lls sont
constitués d’un empilement de couches de tétraédres siliceux et octaédres formant des
feuillets chargés négativement a leur surface (Figure chapl 1-2 & Figure chapl 1-3). En
fonction de la structure de ces empilements, on peut distinguer plusieurs types de minéraux
argileux.

1.4.1.1. Minéraux de type 1:1 (T-O)

Les argiles de type 1:1 (famille des kaolinites) sont constituées d’une succession de
couches tétraédriques (T) et octaédriques (O) d’une épaisseur caractéristique d’environ 7 A
(Figure chapl 1-2). Ces couches sont liées entre elles par des liaisons hydrogenes (O-H). Ces
liaisons sont suffisamment solides pour rendre ces minéraux stables et difficilement
pénétrables par les molécules d’eau. Les minéraux argileux de type (T-O) ne sont donc pas
gonflants.

B Aluminium

® Silicium

O Oxygene
@) Hydroxyle

Figure chapl I-2 : Illustration schématique de la structure des minéraux argileux de type
1:1 (Liewig et al., 2010)

1.4.1.2. Minéraux de type 2:1 (T-O-T)

Les feuillets de cette famille de minéraux ont une épaisseur d’environ 10 A et sont
constitués d’une couche octaédrique (O) entre deux couches tétraédriques (T) (Figure
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chapl 1-3). Cette famille comprend les illites, les montmorillonites et les micas
différentiables par la nature des cations occupant le centre des couches tétraédriques et
octaédriques (AI**, Mg**, Fe**, Ca®*,...).

Dans le cas des montmorillonites, la liaison entre les feuillets est assurée par des forces de
van der Waals beaucoup plus faibles que les liaisons (H-O) caractéristiques des kaolinites.
L’espace interfoliaire des montmorillonites est donc facilement accessible aux molécules
d’eau et les rend beaucoup plus gonflantes que les autres familles de minéraux argileux. Au
niveau de la couche octaédrique, les ions AI** peuvent étre substitués essentiellement par des

ions Mg®* ce qui confére aux montmorillonites leur charge. On parle donc de substitution
isomorphique.

Les illites sont formées par un empilement de feuillets similaire aux montmorillonites mais
avec deux différences notables. D’une part, les ions S;** contenus dans la couche tétraédrique
sont substitués par des ions AI**. D’autre part, la liaison entre les feuillets est assurée par des
ions K" caractérisés par une trés faible capacité d’hydratation. Les illites sont donc non
gonflantes.

Tétraedres

Octaedres

Tétraedres

e Silicium wmR*ouR* O Oxygéne @Hydroxyle
Figure chapl I-3 : Illustration schématique de la structure des minéraux argileux de type
2:1 (Liewig et al., 2010)

1.4.2. Rétention du césium par les minéraux argileux

La rétention du césium par les minéraux argileux se fait généralement suite a un échange
ionique. Un atome de césium hydraté peut s’associer a une surface négativement chargée
formant ainsi un complexe de sphére externe. 1l peut également perdre sa sphere d’hydratation
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et former un complexe de sphére interne avec le solide. La nature de la complexation du
césium influence donc son degré de réversibilité. En effet, les complexes de sphére externe
représentent la partie réversible du césium adsorbé tandis que les complexes de sphére interne
sont fixés de facon plus irréversible (Qin et al., 2012). La faible sphére d’hydratation du
césium lui permet de pénétrer au niveau des espaces interfoliaires des minéraux argileux.

En général, cing types de sites de sorption disponibles au niveau des minéraux argileux
participent a la rétention du césium avec des degrés de reversibilité contrastés (Okumura et
al., 2019).

(a) Basal surface site

N < () Edgesite

—/ (c) Hydrated interlayer site

(d) Frayed edge site

(e) Interlayer site

Figure chapl I-4 : lllustration des cing types de sites de sorption présents sur les minéraux
argileux (Okumura et al., 2019)

1.4.2.1.  Lessites planaires

La sorption du césium par les sites planaires se fait par compensation de leurs charges
négatives. Cette charge négative des surfaces planaires est due a une substitution
isomorphique des cations AI** et Si** présents sur les couches octaédriques et tétraédriques
des argiles (Tournassat et al., 2016). La sorption du césium sur ces sites se fait suite a une
complexation de sphere externe (Okumura et al., 2019) ce qui rend cette rétention facilement
réversible.

1.4.2.2. Les sites de bordures

Les sites de bordures peuvent participer a la rétention du ceésium de deux facons
différentes. D’une part, la variation du pH peut induire une protonation/déprotonation des
groupes Si-OH et Al-OH présents sur ces sites et ainsi une création de charges négatives qui
attirent le césium et permettent sa fixation par complexation de sphére interne (Tournassat et
al., 2016). D’autre part, les sites de bordures contribuent a la formation d’autre sites de
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sorption, notamment les FES et les sites interfoliaires hydratés (Fuller et al., 2015; Okumura
etal., 2019).

1.4.2.3.  Les sites interfoliaires hydratés

Les sites interfoliaires hydratés sont formés suite a la pénétration de 1’eau porale entre les
feuillets des minéraux argileux. Ces sites sont donc exclusivement présents dans les minéraux
argileux gonflants (montmorillonite). La rétention du césium par ces sites se fait par
complexation en sphére interne (lkeda et al., 2015). Pourtant, la forte accessibilité de I’ecau
porale a ces sites rend la rétention plus réversible que sur d’autres sites interfoliaires non
hydratés (Durrant et al., 2018).

1.4.2.4. Les FES (Frayed Edge Sites)

Les FES sont formés a la bordure des sites interfoliaires non hydratés suite a une
désagrégation des sites de bordure (Cornell, 1993). lls sont donc caractéristiques des
minéraux argileux non gonflants (principalement I’illite). Les FES ont une trés forte affinité
au césium mais sont présents a tres faible densité (Cherif et al., 2017; Cornell, 1993; Fuller et
al., 2015). La désagrégation des sites de bordures induit une perte d’une partie des cations K*
assurant la liaison interfoliaire. Ces cations peuvent donc facilement étre remplacés par Cs”
(dd a leurs comparables sphéres d’hydratation). Suite a cette substitution, le césium perd sa
sphére d’hydratation et forme une liaison avec les groupes (Si-OH) des couches tétraédriques
des argiles (Cornell, 1993). La rétention du césium par les FES est donc difficilement
réversible.

1.4.2.5. Les sites interfoliaires non hydratés

La fixation du césium par les sites interfoliaires non hydratés se fait souvent de fagon
irréversible a cause de I’absence d’eau porale et de la forte liaison entre les feuillets d’argiles
(Fuller et al., 2015). Deux hypothéses ont été émises pour décrire la rétention du césium par
les sites interfoliaires. D’une part, la substitution des cations K* par Cs" décrite précédemment
au niveau des FES peut continuer au niveau des sites interfoliaires. Ce processus peut laisser
supposer que la rétention du césium par ces sites suit une loi cinétique lente (Poinssot et al.,
1999). D’autre part, la rétention par les sites interfoliaires non hydratés peut avoir lieu suite a
un effondrement des FES et des sites interfoliaires hydratés (Cornell, 1993; Durrant et al.,
2018; Ikeda et al., 2015)

1.4.3. La matiére organique

La matiére organique naturelle (MON) englobe une large gamme de composes carbonés
issus de la dégradation des végétaux, des animaux et des microorganismes. L’importance de
ce compartiment dans les sols dépend d’un bilan de masse entre les entrées issues de la MON
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fraichement déposée (chute de litiére, racines et animaux morts,...) et les pertes suite a la
lixiviation, lessivage, ou minéralisation (Lefevre, 2015). De ce fait, la MON contient deux
fractions majeures : la MO fraiche récemment déposée sur le sol et I’humus. Ce dernier
représente la fraction minéralisée ou en cours de minéralisation. L’humus contient deux sous-
catégories : les substances humiques (SH) qui représentent 40% a 60% du carbone organique
du sol et les substances non-humique (acides aminés, particules non dégradables).

De facon opérationnelle, les SH sont classifiées en trois catégories en fonction de leurs
conditions de précipitation (Marang, 2007) : (i) les acides fulviques (AF) qui représentent les
éléments solubles quel que soit le pH (ii) les acides humiques (AH) qui englobent la fraction
insoluble & pH trés acide et (iii) I’humine qui représente les substances humiques insolubles
quel que soit le pH.

Chimiquement, les SH sont généralement associés a deux groupes fonctionnels
carboxyliques et phénoliques neutres (carboxyl, phénol et alcool). Pourtant, la dépendance de
ces éléments aux conditions de pH peut induire une dissociation de ces €léments et ainsi une
charge négative des surfaces des SH (Janot, 2011). Cette charge négative peut donc participer
a la CEC du sol et ainsi a la rétention des cations présents en solution.

Pour le cas du césium, il a été démontré que la MON a une capacité faible de rétention de
cet élément. En effet, le sol doit étre constitué d’au moins 95% de MON et d’une fraction
négligeable d’argiles minéraux pour que la sorption du césium se fasse sur cette fraction
organique (Rigol et al., 2002). Quand elle a lieu, cette sorption se fait par échange ionique et
est donc facilement réversible. Cependant, la présence de MON dans le sol peut influencer de
facon indirecte la rétention de césium. En effet, la MON peut se fixer sur des sites argileux
(notamment les FES) et ainsi bloquer I’accés du césium a certains sites de fixation (Chang et
al., 1993; Dumat and Staunton, 1999; Kornilovich et al., 2000). La présence de matiere
organique peut également augmenter la capacité globale du sol a désorber le césium (Maguire
et al., 1992; Shaban and Mikulaj, 1996). En effet, la rétention réversible du Cs* par la MON le
rend plus disponible en solution (Hsu and Chang, 1994).

I.5. Influence des processus physiques sur la rétention du césium

Un milieu poreux est un matériau constitué d’un assemblage d’une matrice solide qui
représente 1I’ensemble des particules minérales et organiques présentes dans le sol et des pores
qui englobent tout le volume du sol non occupé par la matrice solide. Les pores sont
généralement occupés par une phase gazeuse (essentiellement air et vapeur d’eau) et une
phase liquide qui représente 1’eau du sol. La porosité totale du milieu est définie par le rapport
entre le volume des pores et le volume total du milieu. Les pores du sol peuvent étre
connectés entre eux ou bien isolés. Les milieux poreux saturés représentent donc un cas
particulier ou tous les pores du sol sont occupés par la phase liquide. L’eau du sol se trouve
généralement sous deux formes. Une eau mobile qui s’écoule dans les pores du sol et une eau
immobile située dans les pores isolés ou liée aux particules solides par des forces d’adsorption
moléculaire (Bond and Wierenga, 1990).
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Les phénoménes chimiques de sorption régissent la rétention du césium dans des
conditions idéales d’accés du soluté a la phase solide. En effet, cette idéalité exige une
homogénéit¢ des propriétés physiques du sol qui assure des conditions d’écoulement
similaires dans toutes les zones du milieu poreux concernées par le transport. Cependant,
plusieurs phénomenes de nature physique peuvent intervenir dans les milieux poreux et
induire un écart des conditions idéales. Parmi eux, on peut citer les écoulements préférentiels,
I’écoulement dans les macropores, les zones court-Circuitées, le contournement
(« bypassing ») et le déplacement de la phase solide. Généralement, ces phénomenes sont dus
a une distribution non uni-modale de la taille des pores qui génére une hétérogénéité des
champs de vitesse dans le milieu poreux (Brusseau and Rao, 1990). Dans ces conditions, la
réaction de sorption est souvent précédée par des processus de transfert de matiére de nature
physique (Figure chapl I-5) :

e Le transport diffusif de la zone mobile de la solution vers la couche limite immobile
liée a la phase solide. Cette étape est souvent trés rapide et peut étre considérée
comme instantanée dans un milieu bien agité.

e Le transport diffusif au sein de la couche limite (film diffusion) qui nécessite une
durée de temps plus importante que 1’étape précédente.

e Le transport diffusif au sein de la phase solide (diffusion intra-particulaire). Cette
étape est souvent plus lente par rapport a la diffusion dans la couche limite (Boyd,
1947; Tran, 2017; Inglezakis et al., 2020).

Le contraste des temps caractéristiques (Villermaux, 1974) de chacune de ces étapes se
traduit par un retard du transport des solutés. En effet, la diffusion dans la couche limite
influence temporairement et de facon plus rapide le transport (Leenheer and Ahlrichs, 1971)
tandis que la diffusion intra-particulaire participe au retard tout au long de la durée de la
réaction de sorption (Furusawa and Smith, 1973; Khan, 1973). La diffusion intra-particulaire
est considérée comme un processus cinétique. Ainsi, dans le cas du transport réactif, un retard
supplémentaire d’origine physique peut étre observé dans des conditions de sorption en
milieux poreux structurés comparées a une sorption ayant lieu dans un milieu agité ou une
accessibilité directe a la phase solide est toujours assurée (Inglezakis et al., 2020).
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Figure chapl I-5 : Synthese des processus physiques pouvant avoir lieu avant la réaction
de sorption (Tran et al., 2017)

1. Etude expérimentale de la sorption

Plusieurs protocoles expérimentaux ont été développés pour étudier la rétention des
éléments par les sols. Ces protocoles offrent des degrés de complexité trés contrastés et
doivent étre choisis en fonction de 1’élément étudié et du niveau de description des processus
considérés. Nous présenterons dans ce paragraphe les protocoles expérimentaux les plus
utilisés selon un ordre de complexité croissant.

I1.1. Les réacteurs fermés

Le réacteur fermé, appelé également batch, représente 1’outil d’étude de sorption le plus
simple et le plus couramment utilisé (Durrant et al., 2018; Lee et al., 2013; McLaren et al.,
1986). Il consiste a injecter dans un milieu fermé, contenant une masse connue du sol, une
solution de concentration connue. Aprés une période d’agitation a température constante, les
phases solides et liquides sont séparées et la mesure de la concentration restante en solution
permet de quantifier la quantité sorbée par le sol. Une étude de la désorption est également

35



Extraction des parametres de sorption dans un référentiel de modélisation alternatif au Kd

possible en mélangeant une solution non contaminee avec I’¢chantillon de sol contaminé
(Teramage et al., 2018). Cependant, elle nécessite des rincages et centrifugations successives
ce qui peut engendrer des erreurs sur les bilans de masse et des pertes du volume de la phase
solide suite aux filtrations.

Le principal avantage des réacteurs fermés est la simplicité et la rapidité de mise en ceuvre.
La capacité d’étudier plusieurs concentrations en méme temps permet une construction facile
de I’isotherme de sorption (ou de désorption). Cependant, les inconvénients sont nombreux.
D’abord, le ratio solide liquide (S/L) n’est souvent pas représentatif des conditions réelles de
sorption. Il est généeralement supérieur a celui rencontré dans les milieux aquatiques (lacs,
rivieres et océans) et inférieur a celui des milieux poreux structurés. Théoriquement, ce ratio
ne devrait pas influencer la capacité de rétention de la phase solide puisque 1’agitation des
particules et les temps de contact assez longs devraient garantir une accessibilité totale du
soluté a ’ensemble des sites de sorption. Pourtant, des études ont montré, qu’a faible S/L, la
capacité de rétention du sol décroit avec I’augmentation de ce ratio (Aston and Duursma,
1973; Boesten and Van der Pas, 1988; Bouzidi et al., 2010; Di Toro and Horzempa, 1982,
Tan and Teo, 1987; Wang et al., 2009). Cela peut étre expliqué par 1’agrégation des particules
solides qui pourraient limiter 1’accés de la contamination a tous les sites de sorption (Celorie
et al., 1989; Di Toro et al., 1986; Voice et al., 1983). Un autre inconvénient des réacteurs
fermés est la destruction des particules suite a des agitations de longue durée ce qui empéche
I’étude des réactions de sorption lentes (Limousin et al., 2007; Sposito, 1984). Enfin,
I’absence de flux dans les réacteurs fermés reste 1’inconvénient le plus conséquent. En effet,
les éléments désorbés restent en solution et sont donc toujours disponibles pour une ré-
adsorption par le sol. Cela s’éloigne des conditions réelles ou le temps de séjour de la solution
est limité. Ainsi, cette persistance d’éléments compétiteurs pourrait induire une sous-
estimation des capacités de rétention de I’élément étudié en réacteurs fermés (Akratanakul et
al., 1983; Gabriel et al., 1998; Limousin et al., 2007; Miller et al., 1989; Porro et al., 2000).

I1.2. Les réacteurs ouverts parfaitement agités

Les réacteurs ouverts parfaitement agités se composent d’une cellule contenant un mélange
phase solide-solution avec un ratio S/L connu (Garcia-Sanchez et al., 2014; Martin-Garin et
al., 2003; Sparks et al., 1980; Van Cappellen and Qiu, 1997). Ce reacteur est alimente de
facon continue par un flux de solution & débit constant et contenant une concentration connue
du contaminant étudié (Figure chapl I1-1). Le suivi de la concentration a la sortie du réacteur
permet de suivre 1’évolution de la courbe d’élution. Les expériences en réacteurs ouverts sont
souvent réalisées en deux étapes. Une premiere étape d’injection de la solution contaminée
afin d’étudier la capacité de sorption du sol suivie d’une deuxiéme étape d’injection d’une
solution non contaminée afin de quantifier la capacité de désorption du sol. L’agitation
continue de la chambre du réacteur permet de supposer que la composition de la solution dans
le réacteur est homogeéne et égale a la composition de la solution récuperée en sortie.
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Inlet port Outlet port
0, C, _9 Liquid phase _ 0, C,
Vr/ Cw
Solid phase
m, C

Figure chapl I1-1 : Présentation schématique d’un réacteur ouvert parfaitement agite.

Les réacteurs ouverts présentent plusieurs avantages. D’abord, la présence de flux,
I’agitation et le suivi continu de la concentration en solution permettent d’étudier les
cinétiques des réactions de sorption. En effet, la possibilité de varier le débit de 1’écoulement
permet de choisir un temps de séjour inférieur ou supérieur aux temps caractéristiques de
sorption ou de désorption du contaminant étudié. Le renouvellement de la solution permet
également de chasser les éléments désorbés de la chambre du réacteur et éviter ainsi les effets
de compétition rencontrés en réacteurs fermés. Le suivi continu des concentrations en
réacteurs ouverts permet d’enchainer les étapes de sorption et de désorption sans perturber le
systeme (pas de filtration ni centrifugation) et obtenir ainsi une meilleure caractérisation de
ces réactions.

Les réacteurs ouverts présentent également quelques limites. Comme en réacteur fermé, le
ratio S/L reste peu représentatif des conditions réelles. Le flux continu peut également
engendrer un colmatage du filtre présent a la sortie de la chambre du réacteur. Cependant, un
inversement périodique du sens de I’écoulement permet de remédier a ce probleme.
L’agitation continue de longue durée peut également induire une destruction des particules
solides. Le recours a une agitation mécanique est donc préférable a I’utilisation d’un agitateur
magnétique.

11.3. Les colonnes de sol remanié

Ces experiences consistent a placer un échantillon de sol dans une colonne verticale et faire
percoler une solution a travers les particules solides. La construction de la courbe de percée
Cu(t) est assurée par la mesure de la concentration en solution C,, de 1’élément étudié a la
sortie de la colonne. Ce protocole expérimental permet de contrdler plusieurs parametres
pouvant influencer les réactions de sorption (concentration injectée, durée de 1’injection, débit
de I’écoulement, pH de la solution, teneur en eau, ...). Le principal avantage des expériences
en colonne est le rapprochement des conditions réelles des milieux poreux structurés avec un
ratio S/L plus important que celui utilisé en réacteurs fermés et ouverts. La présence
d’écoulement dans un milieu poreux plus compact permet de prendre en compte, en plus des

37



Extraction des parametres de sorption dans un référentiel de modélisation alternatif au Kd

conditions chimiques de la réaction, I’influence des conditions physiques. En effet, la
diffusion de la contamination dans le milieu poreux, le degré de saturation des pores, la
présence d’eau immobile et des écoulements préférentiels peuvent tous influencer la vitesse
de migration. Afin de bien caractériser les conditions hydrodynamiques de 1’écoulement, des
expériences de tragage doivent étre réalisées. Elles consistent en 1’injection d’un traceur inerte
(qui ne réagit pas avec le sol). L’analyse de la courbe de percée permet de détecter la présence
de zones immobiles (courbe asymétrique) ou d’écoulements préférentiels (courbe
multimodale). Comme en réacteurs ouverts, la présence de flux permet d’étudier non
seulement les cinétiques de rétention mais également la lixiviation des contaminations fixées
(Sparks et al., 1980).

L’inconvénient principal des expériences en colonnes est la durée trés longue des
expériences (pour un élément fortement sorbé comme le césium). En effet, en fonction du
terme source injecté, 1’élément étudié peut nécessiter plusieurs mois pour traverser toute la
longueur de la colonne. Quand la capacité de rétention du sol est tres forte, la totalité de la
contamination injectée peut rester piégée dans la colonne et la courbe de percée ne peut donc
pas étre constituée. 1l est donc nécessaire de bien dimensionner ces expériences en se basant
sur des connaissances préalables de la capacité de rétention du sol du contaminant étudié. La
réalisation préalable d’expériences en réacteurs fermés ou ouverts permettrait également
d’anticiper le comportement du contaminant en colonne. Les expériences en colonnes peuvent
¢galement étre difficilement reproductibles a cause de I’important jeu de parameétres d’entrée
(caracteéristiques hydrodynamiques, structure du milieu poreux, conditions d’injection du
soluté) pouvant influencer la courbe de percée obtenue.

I1.4. Les colonnes a hauteur nulle (Zero length columns)

Les colonnes a hauteur nulle (ZLC) ont été développées pour la premiére fois en 1988 (Eic
and Ruthven, 1988). Elles représentent une version des colonnes de sol ou la hauteur est
négligeable. Cela permet de négliger les effets de transport unidimensionnel dans la colonne
(diffusion, zones immobiles, €écoulements préférentiels). Elles permettent donc d’étudier
uniquement la rétention d’un élément tout en maintenant un ratio S/L proche des conditions
réelles. Les ZLCs permettent donc de se passer de la caractérisation hydrodynamique des
colonnes. Gréce a leurs faibles dimensions, elles permettent de réduire considérablement la
durée des expériences. Elles sont donc particulierement adaptées pour I’étude des éléments
fortement retenus par le sol (Limousin et al., 2007). Cependant, afin de pouvoir négliger les
effets dispersifs, le débit d’écoulement doit étre suffisamment fort et la hauteur suffisamment
faible. Ce dispositif est donc peu adapté a I’étude de I’adsorption des ¢éléments a faible
rétention. La faible hauteur de la colonne peut également rendre I’écoulement sensible aux
effets de bords. En effet, la présence de filtres a 1’entrée et a la sortie de la colonne participent
a I’augmentation de la dispersion hydrodynamique dans la colonne qui ne peut pas étre
négligée méme a fort débit (Li et al., 2009).
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I1.5. Les lysimetres non remanies

Les lysimétres de sol non remaniés sont constitués d’une carotte de sol prélevée sur le
terrain dans laquelle on fait percoler une solution sans modifier la structure du sol (pas de
tamisage ni homogénéisation du sol). Les lysimetres se rapprochent encore plus des
conditions réelles que les colonnes de sol remanié et sont souvent utilisés pour étudier le
transport des contaminations dans des conditions d’écoulement non saturé (Limousin, 2006)
ainsi que I’influence de la structure du sol (hétérogénéité¢ des couches) sur la migration du
contaminant. Les carottes de sol sont généralement prélevées par enfoncement vertical d’un
tube cylindrique dans le sol. Cette technique représente un inconvénient pour 1’étude des
écoulements dans les lysimetres. En effet, I’enfoncement du tube engendre souvent une
perturbation de la structure du sol au niveau des bords de la carotte par tassement global ou
par mouvement des cailloux situés sur les bords (Limousin, 2006). Ces perturbations peuvent
induire la création de chemins préférentiels au niveau de la carotte qui n’étaient pas présents
avant le prélevement. En plus de cet inconveénient, les lysimetres présentent la majorité des
limites associees aux expeériences en colonnes de sol a savoir le colt élevé, la longue durée
des expériences, et la nécessité d’une caractérisation précise des conditions hydrodynamiques
de I’écoulement par tracage.

11.6. Les profils de contamination in situ

Les profils in situ permettent une étude directe de 1’évolution de la contamination par des
mesures directes sur le terrain dans des zones déja contaminés. Cette technique est
particuliérement utilisée pour I’é¢tude de 1’évolution des contaminations radioactives (Coppin
et al., 2016; Imamura et al., 2020; Jarvis et al., 2010; Takahashi et al., 2019). Le principal
avantage de cette échelle expérimentale est la représentation fidéle du comportement du
contaminant dans le sol. Elle présente toutefois plusieurs inconvénients. D’abord, le
prélevement des échantillons est souvent destructif. On ne peut donc pas avoir un suivi
temporel de la contamination dans le méme profil. On peut toutefois faire des prélevements a
différentes dates sur des zones trés proches en supposant que 1’hétérogénéité spatiale est
négligeable. Un autre inconvénient des profils in situ est le grand nombre de parametres qui
peuvent influencer 1’évolution du contaminant étudié. Ainsi, aux conditions hydrodynamiques
s’ajoutent également les effets de prelevements racinaires, de bioturbation, de 1’hétérogénéité
du sol, etc. La modélisation de ces profils nécessite donc de fortes hypothéses sur les
parameétres pris en compte dans les modeles utilisés. Cette reproduction numérique est
d’ailleurs souvent trés limitée par le manque de données sur les conditions de transfert de la
contamination et de son origine. En effet, il est particulierement difficile de reconstruire le
terme source qui a induit cette contamination. Les conditions d’écoulement sont également
difficilement reproductibles méme si le suivi pluviométrique peut fournir une idée générale du
débit d’eau infiltré dans le sol.
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I11.7. Influence de I’échelle expérimentale sur la caractérisation de la

sorption

Comme nous 1’avons vu, plusieurs approches expérimentales ont été proposées pour
étudier le transport des contaminations dans les milieux poreux. La variabilité du degré de
complexité et des processus intervenant a chaque échelle expérimentale peut donc induire des
différences sur le comportement du contaminant dans un milieu poreux saturé. Ces
différences sont généralement appelées « effets d’échelle ». Ces effets d’échelles peuvent se
traduire de plusieurs fagons. D’une part, ils peuvent étre dus a une variation des conditions
d’écoulement dans le temps (porosité, teneur en eau, conductivité hydraulique) (Parker and
Albrecht, 1987). Ils peuvent également étre dus a la participation de plusieurs processus qui
ne sont pas nécessairement présents a toutes les échelles expérimentales. En effet, les
expériences de transport réactif dans les milieux poreux peuvent étre sujettes a divers
processus qui ne sont pas observées en réacteurs fermés ou ouverts. C’est le cas notamment
du non-équilibre physique (présence d’eau immobile) (Ma and Selim, 1996; Passioura, 1971,
Passioura and Rose, 1971; Van Genuchten and Wierenga, 1976; Van Genuchten and
Wierenga, 1977), des cinétiques trés lentes d’adsorption ou de désorption (Rubin, 1983;
Vereecken et al., 1999) et du transport colloidal (Kretzschmar et al., 1999; Ryan and
Elimelech, 1996). Ainsi, pour un méme processus étudié, les paramétres obtenus peuvent
varier en fonction de 1’échelle expérimentale choisie (Maraga, 2001).

De maniere générale, les effets d’échelles peuvent étre de nature spatiale ou temporelle.
Les effets d’échelle spatiaux sont principalement dus a 1’hétérogénéité du milieu étudié. En
effet, I’hypothése d’homogénéit¢ du milieu nécessite 1’atteinte du volume ¢lémentaire
représentatif (Figure chapl IV-1). Ainsi, les paramétres de transfert deviennent indépendants
du volume du milieu poreux traversé par la contamination. Cependant, ces milieux sont
souvent caractérisés par des hétérogénéités dont la taille est du méme ordre de grandeur que la
taille du panache étudié (Gelhar, 1986). Ces hétérogénéités peuvent étre physiques (présence
de fracture dans le milieu poreux induisant une variation de la vitesse d’écoulement) ou
chimiques (variation spatiale des minéraux du sol entrainant une hétérogénéité de la rétention
du contaminant). Sachant que ces hétérogénéités chimiques influencent uniquement le
transport des éléments réactifs, une étude de transfert d’un élément inerte permet de vérifier
leur présence.

De leur coté, les effets d’échelle de nature temporelle interviennent quand la migration du
contaminant est régie par plusieurs phénomenes dont les temps caractéristiques varient de
plus ordres de grandeur d’une échelle a I'autre. C’est le cas par exemple de la vitesse
d’écoulement de I’eau qui peut €tre de quelques meétres par an en zone non saturée ou de
guelques metres par jour dans les nappes. Similairement, les temps caractéristiques de
sorption et de désorption peuvent varier drastiquement d’un élément a I’autre. En effet, le
temps caractéristique de sorption par complexation en sphére externe est quasi-instantané (de
I’ordre de la minute) tandis que celui de 1’incorporation des contaminants minéraux dans les
structures cristallines est de plusieurs années (Limousin, 2006).
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Ainsi, afin de bien caractériser le transport réactif d’un contaminant en milieu poreux, il est
nécessaire de caracteriser le transfert inerte dans ce milieu afin de maitriser au mieux les
conditions d’écoulement (dispersion, non-équilibre physique, homogénéité des couches) et
d’avoir une idée sur les temps caractéristiques de sorption et de désorption du contaminant
étudié.

Une autre source des effets d’échelle trouve son origine dans le décalage entre les
conditions expérimentales dans lesquelles les processus de rétention ont été identifiés et celles
rencontrés sur le terrain. D’une part, les basses vitesses d’écoulement observées dans la zone
non-saturée sont parfois difficiles a reproduire sur des expériences en colonnes de sol
(expeériences a tres longues durées). D’autre part, les fortes vitesses d’écoulement dans les
nappes peuvent impacter negativement la stabilité de la structure des colonnes de sol au
laboratoire. Par ailleurs, dans le cas d’étude des éléments traces, les concentrations d’intérét
sont beaucoup trop basses pour pouvoir étre quantifiées au laboratoire. Ces contraintes de
représentativité de 1’échelle imposent 1’¢laboration de méthodes d’extrapolation entre les
échelles expérimentales et celles du terrain.

11, Modelisation de la sorption

Plusieurs modeéles a degrés de complexités variés ont été proposés pour décrire les
phénomenes de sorption a I’interface liquide solide. Ces modéles peuvent étre basés sur des
approches empiriques supposant que la sorption est une réaction simple indépendante des
conditions  physico-chimiques dans lesquelles elle a lieu. D’autres modéles
phénoménologiques prennent en compte uniquement les processus ayant le plus d’impact sur
la réaction de sorption (cinétique de sorption, présence de plusieurs sites,..) tout en maintenant
leur caractere opérationnel. Finalement, une autre famille de modeles mécanistes (modeles
multi-constituants) est basée sur la description détaillée des réactions chimiques qui peuvent
avoir lieu et des conditions physico-chimiques qui les influencent (conditions de pH, présence
de cations compétiteurs, type de sites participant a la rétention,...).

I11.1. Les modéles empiriques d’isothermes

Les modéles de sorption les plus simples et les plus courants décrivent empiriquement la
relation, a température constante, entre les concentrations sorbées et en solution a 1’équilibre,
appelée aussi isotherme (Davis and Kent, 2018; Goldberg et al., 2007; Limousin et al., 2007;
Stumm, 1992). Ces modeles supposent donc que la réaction de sorption est instantanée et
réversible. Les plus courants sont I’isotherme linéaire, I’isotherme de Langmuir et I’isotherme
de Freundlich.
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Figure chapl I11-1 : Allure des trois familles d’isothermes de sorption les plus utilisés
(Burnol, 2006)

11.1.1. L’isotherme linéaire

Ce modéle suppose que la concentration sorbée Cs (mol kg™) évolue linéairement en
fonction de la concentration disponible en solution C,, (mol L™). La pente de cette fonction
linéaire représente donc le seul paramétre de ce modéle et est souvent nomme coefficient de
partage Kq (L kg™) :

Kqg =— (1)

Ce modele mono-constituant suppose que la réaction de sorption est linéaire, instantanée et
réversible. Cela implique que la phase solide a une capacité infinie de rétention des éléments
et que cette capacité est la méme en sorption et en désorption.

Ainsi, suite a la simplicit¢é de ce modéle, ’approche Kqy est la plus utilisée et la plus
documentée. En effet, I’Agence Internationale de 1’Energie Atomique (AIEA) a compilé une
base de données des valeurs de Ky pour plusieurs radionucléides pour plusieurs groupes de
sols (sableux, limoneux-argileux, et organique) (IAEA, 2010). Pour le cas du Cs, I’analyse de
cette base de données montre que le coefficient de distribution K4 augmente avec le taux
d’argiles (au sens granulométrique) du sol et que la valeur moyenne la plus faible est associée
aux sols organiques (MO > 20%) (Figure chapl I11-2). Cependant, pour un méme groupe de
sols, la variation du Ky reste tres importante (environ 4 ordres de grandeur). Cela est dd a la
grande variabilite des conditions expérimentales qui ont permis I’identification de ces
parametres (expériences au laboratoire ou in situ, réaction de sorption ou de désorption,
concentrations étudiées, conditions physico-chimiques,...). Cette grande variabilité indique
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que la classification granulométrique du sol ne suffit pas pour identifier un coefficient de
distribution unique.
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Figure chapl I11-2 : Distribution des valeurs Kd pour le césium en fonction des types des

sols et des cofacteurs Rip et RIP/Kg (IAEA, 2009)

Cependant, plusieurs études ont démontré que le transport des contaminations dans les
milieux poreux se fait généralement dans des conditions qui rendent les hypotheses de
I’approche Kq4 rarement vérifiées. Parmi elles on peut citer :

Non-équilibre chimique : la sorption peut avoir lieu sur différents sites de la phase
solide qui n’ont pas forcément la méme reactivité vis-a-vis de I’élément étudié et dont
certains ne sont pas en équilibre instantané avec la phase soluble, notamment en
présence d’écoulement (Cameron and Klute, 1977; Sardin et al., 1991; Van Genuchten
et al., 1974; van Genuchten and Wagenet, 1989; Wang et al., 1998).

Irréversibilité ou pseudo-irréversibilité : une fraction de la contamination peut étre si
fortement retenue par la phase solide qu’on peut considérer que la remobilisation de la
contamination est trés lente voire impossible (Comans et al., 1991; Durrant et al.,
2018; Park et al., 2019).

Non-linéarité : des sites de sorption a affinités différentes au contaminant peuvent
participer a la réaction de sorption selon la quantité du contaminant présente dans la
solution (Cherif et al., 2017; Fesch et al., 1998; Wang et al., 1998).

Compétition : plusieurs éléments présents en solution peuvent avoir des affinités
équivalentes aux mémes sites de rétention. Par exemple, la sorption du Cs est
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influencée par les concentration des cations K*, Na*, Ca®* et Mg®* présents en solution
(Cornell, 1993).

11.1.2. L’isotherme de Langmuir

Bien qu’utilisée de fagon empirique, I’isotherme de Langmuir (Langmuir, 1918) résulte
d’un modele théorique (initialement développé pour décrire 1’adsorption en phase gazeuse)
supposant que : (i) la phase solide a une capacité de sorption limitée notée C;™ (mol kg™) ;
(ii) chaque site de sorption ne peut retenir qu’une molécule de 1’élément sorbé ; (ii) les sites
de sorption sont homogeénes et indépendants entre eux. Mathématiquement, la relation entre la
concentration sorbée Cs (mol kg™) et en solution Cy (mol L™) s’écrit :

KLC
Cs = ™ ——— (2)
14K Cy

ol K est la constante de Langmuir (L mol™).

Le modéle mono-constituant de Langmuir suppose donc que la réaction de sorption n’est
plus linéaire mais qu’elle reste toujours instantanée et réversible. L’isotherme linéaire est
donc un cas particulier de I’isotherme de Langmuir quand Cs" tend vers I’infini.

Dans la pratique, 1’application du modele de Langmuir exige la considération d’une série
d’hypothéses qui ne sont pas toujours vérifiées. Il conserve d’une part toutes les limites
associées aux hypotheéses d’instantanéité et de réversibilit¢é de la réaction présentées
précédemment. De plus, il considére que la réaction a lieu sur un site de sorption ce qui mene
a négliger les effets d’hétérogénéité des surfaces de rétention.

11.1.3. L’isotherme de Freundlich

Le modéle de Freundlich (Freundlich, 1909) suppose que la concentration sorbée croit
quand la concentration en solution augmente mais sans atteindre un plateau. L’équation de
I’isotherme s’écrit :

C, = KC,™ @)

ol K (L" kg™ mol™) et n (sans dimension) sont les paramétres de Freundlich. L’isotherme
linéaire correspond au cas particulier ou n=1.

Dans la pratique, I’isotherme de Freundlich est utilisée quand les sites d’adsorption ont des
énergies de liaisons hétérogenes et quand un site est capable de retenir plus d’une molécule de
I’élément sorbé (Stumm, 1992). Cependant, vu sa formulation mathématique, le modéle de
Freundlich suppose une capacité de sorption infinie de la phase solide. En effet, la
formulation avec une fonction puissance ne permet pas de tendre vers une asymptote quand la
concentration en solution tend vers 1’infini. Cette hypothése est donc en contradiction avec les
propriétés des sols qui ont toujours une capacité de rétention limitée par la CEC du sol (dans
le cas de sorption par échange d’ions). Cette limite de saturation peut méme étre beaucoup
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plus faible que la CEC. C’est le cas par exemple quand la rétention d’un élément se fait
uniquement sur un type de sites spécifique (minéraux argileux par exemple).

Dans le cas du césium, les modeles empiriques (linéaire, Langmuir et Freundlich) sont
fréguemment utilisés dans la littérature pour décrire des expeériences de sorption dans des

milicux fermées (batchs) ou les conditions d’équilibre sont généralement satisfaites (Table
chapl I11-1).

11.1.4. Radiocesium Interception Potential (RIP)

Ce modeéle a eté developpé specifiquement pour décrire la rétention du césium par le sol. Il
considere que la réaction de sorption se fait principalement sur deux types de sites avec des
affinités différentes pour le Cs (Cremers et al., 1990). D’une part, les sites a haute affinité sur
lesquels le césium est fixé de fagon quasi-irréversible. Ces sites correspondent principalement
aux FES présents sur les illites. D’autre part, les « Regular Exchange Sites » (RES) qui
englobent tous les sites non spécifiques de la matiére organique et des surfaces planes des
phases argileuses. La sorption sur ces sites se fait par échange ionique et est donc fortement
réversible.

Le RIP (mmol kg™) est une caractéristique du sol. Sa valeur est une estimation de la
capacité du sol a retenir du Cs. Elle est de 1’ordre de 100 pour les sols a faible capacité de
rétention du césium et peut dépasser les 2500 pour les sols a tres forte capacité de rétention
(Gil-Garcia et al., 2009). Le RIP ne permet donc pas d’estimer la quantité du césium
susceptible d’étre retenue par le sol mais sert uniquement d’indicateur de la capacité de
rétention du sol afin d’ensuite bien choisir les paramétres empiriques de sorption
(principalement un Ky) dans des bases de données déja établies (IAEA, 2010).

Le protocole le plus fréguemment utilisé pour la détermination du RIP consiste en la mise
en équilibre du sol étudié avec une solution contenant 100 mmol L™ de Ca et 0,5 mmol L™ de
K (mg). Cette solution est ensuite marquée par du césium radioactif et le coefficient de
partage du césium Kgy(Cs) est déduit des activités mesurées avant et aprés mise en équilibre
(Gil-Garcia et al., 2009). Le RIP est donc calculé comme suit :

RIP = K, (Cs) * my 4)
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Table chapl I11-1 : Synthese des travaux antérieurs utilisant les modeles empiriques de
sorption pour décrire la rétention du césium

Référence Dispositif expérimental  Isotherme

(Zhang et al., 2020) Batch Freundlich/Langmuir
(Tran et al., 2019) Batch/réacteur ouvert Linéaire

(Rajib and Oguchi, 2017) Batch Linéaire

(Khandaker et al., 2017) Batch Freundlich/Langmuir
(Kim et al., 2014) Batch Freundlich/Langmuir
(Lee etal., 2013) Batch Langmuir

(Ding et al., 2013) Batch Freundlich/Langmuir
(Yavari et al., 2011) Batch Freundlich/Langmuir
(Bouzidi et al., 2010) Batch Linéaire

(Wang et al., 2009) Batch/Colonne Linéaire

(Li et al., 2009) Colonne Linéaire

(Karamanis and Assimakopoulos, 2007) Batch Freundlich/Langmuir
(Mimura et al., 2001) Batch/Colonne Langmuir

(Hakem et al., 2000) Batch Freundlich

(Liang et al., 1993) Batch Freundlich

(Comans and Hockley, 1992) Batch Freundlich
(Aksoyoglu, 1990) Batch Freundlich

(Mimura and Kanno, 1985) Batch Langmuir

I11.2. Les modeles empiriques a plusieurs sites

Afin de remédier aux lacunes des modéles empiriques, une famille de modeles
phénoménologiques a été développée. Ces modeles visent a améliorer la modélisation de la
rétention en allégeant les hypothéses fortes postulées par les modéles empiriques tout en
maintenant leur caractére opérationnel (facilité d’utilisation et paramétrage réduit). En effet,
I’instantanéité de la sorption est souvent allégée en considérant les cinétiques des réactions
chimiques. La non-linéarité de la sorption peut également étre prise en compte en considérant
la présence d’au moins deux sites de sorption a reactivités différentes. La non-réversibilité de
la sorption peut également étre prise en compte en supposant que la restitution de 1’élément
sorbé par la phase solide se fait a une vitesse plus faible (voire nulle) comparée a la vitesse de
sorption. On parle dans ce cas d’hystérése cinétique (Strawn and Sparks, 1999).

Dans le cas du césium, ces modeles ont principalement été appliquées a des profils de
contamination in-situ et plus rarement pour caractériser des cinétiques de sorption dans des
conditions fermées (batchs) (Table chapl 111-2).
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11.2.1. Les modeles Equilibrium — Kinetic (EK)

Une facon d’alléger les hypothéses de sorption imposées par les modeles empiriques est de
considérer que les réactions de sorption font intervenir deux types de sites. Un premier site
régi par une des isothermes de sorption présentées précédemment (linéaire, Langmuir,
Freundlich,...) et un deuxiéme site de sorption soumis a une cinétique de sorption et/ou de
désorption d’ordre n. La version la plus simple de cette famille de modéles considére une
isotherme linéaire pour les premiers sites et une cinétique du premier ordre pour les
deuxiémes. Dans ce cas, 1’évolution des concentrations sorbées peut donc s’exprimer avec le
systéme d’équations suivant :

Cs1 = Kz1C, ®)
dcs _
2 = ke, — kG (6)

ol Kgi (L kg™h), k (L kg? s?) et k (s?) représentent respectivement les constantes
d’équilibre, de sorption et de désorption. Cs; et Cs; (Mol kg™) représentent respectivement les
quantités sorbées sur les premiers et deuxiemes sites.

Plusieurs versions de ces modeles a deux sites ont été proposées. Ils ont d’abord été utilisés
pour décrire la migration des pesticides (Cameron and Klute, 1977; Van Genuchten et al.,
1974). Ces modeles ont également été appliquées a la modélisation de sorption de
contaminants radioactifs a 1’échelle du laboratoire (Garcia-Sanchez et al., 2014) mais
également sur le terrain (Kurikami et al., 2017; Ota et al., 2016). D’autres études ont
considéré des cas particuliers de modeles a deux sites ou la sorption sur les sites cinétiques est
irréversible (k'=0) (Montes et al., 2013; Toso and Velasco, 2001) ou les sites & I’équilibre ne
sont pas présents (Kg1 = 0) (Antonopoulos-Domis et al., 1995).

Ces modeles offrent donc 1’avantage de prendre en compte quelques aspects de la
complexité de la réaction de sorption (non-linéarité, non-équilibre) tout en ayant un nombre
limité de paramétres. Cependant, ils présentent quelques limites en termes d’identification et
de facilit¢ d’exploitation. D’une part, ces modeles sont peu utilisés comparés aux modeles
empiriques de sorption ce qui explique 1’absence d’une base de données compilant les
différents valeurs de parameétres associées utilisés comme pour le modele Ky appliqué au
transport des radionucléides (IAEA, 2010). D’autre part, 1’inexistence d’un protocole
expérimental simple et validé permettant une identification précise des parametres de ces
modeéles rend leur utilisation plus compliqué. En effet, les paramétres des modéles empiriques
sont généralement identifiés a partir d’expériences de sorption ou désorption en réacteurs
fermés. Cette méthode a 1’avantage d’étre facile et rapide a mettre en place. Pourtant, afin
d’identifier des paramétres cinétiques ou de non-linéarité, la réalisation de plusieurs
expériences a différentes concentrations et différents temps de contact/débits s’avere
nécessaire.
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11.2.2. Les modeéles a double cinétique

Une autre fagon de modéliser la réaction de sorption consiste a considérer la présence de
deux sites régis par une cinétique du premier ordre. Elle permet donc de supposer que les
réactions de sorption et de désorption peuvent avoir lieu a deux vitesses différentes pour le
méme élément sorbé par le méme sol. Cette approche a été appliquée a la modélisation de la
sorption du césium et du sélénium a partir d’expériences en batchs fermés (Lee et al., 2008;
Lee etal., 2013)

111.2.3. Les modeéles multi-sites non-linéaires

Les modeles a plusieurs sites peuvent également étre utilisés pour décrire la non-linéarité
de la réaction de sorption. Cela consiste a considérer la présence d’au moins deux sites de
sorption ou chaque site est régi par sa propre isotherme de sorption non-linéaire (de type
Langmuir, Freundlich ou autre). Cette non-linéarité peut également étre associés a des sites
cinétiques (Lee et al., 2013; Selim, 2016).

Table chapl I11-2 : Synthese des travaux antérieurs utilisant les modeles de sorption
empiriques multi-sites a 1’équilibre ou cinétiques pour décrire la rétention du césium

Référence Dispositif Modeéle

(Kurikami et al., 2017) Terrain (Fukushima) 2 sites cinétiques (Réversible/ Irréversible)
(Ota et al., 2016) Terrain (Fukushima) 2 sites (équilibre/Cinétique réversible)
(Montes et al., 2013) Terrain (Argentine) 2 sites (équilibre/Cinétique irréversible)
(Lee etal., 2013) Batch 2 sites cinétiques (Réversible/ Irréversible)
(EI-Naggar et al., 2012) Batch 1 site (cinétique reversible)

(Toso and Velasco, 2001) Terrain (Italie) 2 sites (équilibre/Cinétique irréversible)
(Antonopoulos-Domis et al., 1995) Terrain (Gréce) 1 site (cinétique irréversible)

(Comans and Hockley, 1992) Batch 2 sites (équilibre/Cinétique irréversible)

111.3. Les modeles mécanistes

Les modeles mécanistes prennent en compte les différents parameétres pouvant impacter la
réaction de sorption. lls visent a decrire de facon plus ou moins détaillée les processus
physico-chimiques impactant la rétention de 1’¢lément étudié (compétition cationique,
variation du pH, nature et nombre des sites participant a la rétention...). Il existe deux grandes
familles de modeles mécanistes en fonction du type de sites de sorption considéres.
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111.3.1. Les modeles d’échange d’ions

Ces modeles se basent sur une considération thermodynamique et macroscopique des
échanges ayant lieu a I’interface solide-liquide (Schweich, 1983; Schweich, 1981; Jacquier,
2004). lIs sont basés sur les hypothéses suivantes (Bolt, 1982) :

e Les surfaces de sorption ont une charge permanente négative ou positive ;

e Les sites de surface sont toujours occupés par des ions pouvant étre échangés suite a
un contact avec la solution ;

e Le nombre de sites disponibles pour cet échange est constant.

Plusieurs versions des modéles d’échange d’ions ont été proposées (Bolt, 1982; Gaines Jr
and Thomas, 1953). Elles considérent que la réaction de sorption se fait selon un phénomeéne
de compétition entre les ions non complexés présents en solution pouvant neutraliser la
charge des sites de fixation de la phase solide. La réaction d’échange entre deux ions N"* et
M™ sur un site d’échange X obéit & la loi d’action de masse et s’écrit :

mX ), — N +nM™ o n(X")y, —M™ +mN* (7

Dans le cas de la sorption du Cs par les minéraux argileux, les modéles d’échange d’ions
ont été appliqués a plusieurs sites (FES, sites de surface et sites interfoliaires) (Siroux, 2018;
Wissocq, 2018). En effet, des modéles a trois sites d’échanges d’ions ont été proposée pour
modéliser la sorption de césium par I’illite (Bradbury and Baeyens, 2000; Brouwer et al.,
1983) tandis que d’autres mode¢les se contentent de deux sites pour modéliser cette sorption
(Poinssot et al., 1999).

111.3.2. Les modeéles de complexation de surface

Les modeéles de complexation de surface se basent sur une description microscopique des
interactions liquide-solide. lls se basent sur la théorie de la double couche électrique qui
suppose 1’existence de deux couches de charges opposées séparées par une distance. La
premiére couche étant constituée par la surface chargée du solide (Wissocq, 2017). Dans le
cas des minéraux argileux, les modéles de complexation de surface s’appliquent
principalement aux sites FES en bordure des couches argileuses (McKinley et al., 1995;
Zachara and McKinley, 1993). Ces sites sont considéres dotés de charges négatives qui suite a
une substitution isomorphique au sein des mineraux ou des groupements hydroxyles chargés
négativement a cause d’une protonation/déprotonation de ces sites. Contrairement aux
échangeurs d’ions, ces charges sont donc variables et dépendent du degré d’hydrolyse des
groupements hydroxyles (i.e. du pH de la solution).

Plusieurs modéles de complexation de surface ont été développés (Cherif et al., 2017,
Dzombak and Morel, 1990; Goldberg et al., 2007; Hohl and Stumm, 1976; Stern, 1924). Ils
différent dans leur fagon de décrire la distribution spatiale des ions absorbés au voisinage de
la surface (la deuxieme couche de la double couche électrique). On peut citer par exemple le
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modeéle de capacité constante (Hohl and Stumm, 1976; Schindler and Kamber, 1968), le
modeéle a couche diffuse (Dzombak and Morel, 1990), le modéle a double couche diffuse
(Stern, 1924; Stumm and Morgan, 1970), le modele a triple couche (Davis et al., 1978).

V. Modélisation du transport dans les milieux poreux

Les milieux poreux sont généralement considérés comme un systéme continu dans lequel
les propriétés varient de fagon continue dans I’espace. Cela permet une modélisation des
processus avec des équations différentielles. Toutefois, les équations de continuité qui
représentent la base des lois de la mécanique de fluides s’appliquent a une échelle
microscopique ou le milieu poreux n’est pas continu et est trés hétérogeéne. Il est donc
important de définir une échelle suffisamment grande pour pouvoir supposer la continuité et
I’homogénéité du milieu et assez petite pour pouvoir appliquer les équations de continuité.
Cette echelle est nommée Volume Elémentaire Représentatif « VER » (Bear, 2013).

msl'th
F 3

Pd

> Vi
EVR

Figure chapl IV-1 : lllustration de la notion du volume élémentaire représentatif « VER »
(Gaudet, 1978)

Dans tout ce chapitre, nous présentons les équations de transport d’un fluide
incompressible dans le cas unidimensionnel permanent dans un milieu poreux saturé et
homogéne (a 1’échelle macroscopique).

IV.1. Loi de Darcy

L’écoulement d’un fluide incompressible dans un milieu poreux saturé isotrope est décrit
par la loi de Darcy définit comme suit (Darcy, 1856) :

¢ = —KA grad(H) 8)

ol Q (m® s) représente le débit de I’écoulement, K (m s™) la conductivité hydraulique, A
(m?) la surface perpendiculaire au sens de I’écoulement et H(m) 1’hauteur piézométrique.
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La conductivité hydraulique K représente la capacité du milieu poreux a faire transiter le
fluide. Elle dépend de la perméabilité du milieu k (m2) (propriété du milieu poreux), de la
masse volumique du fluide p (kg m'3), de sa viscosit¢é dynamique p (kg m™* 5-1) et de
I’accélération de la pesanteur g (m s™) selon la formule :

_ 5 P9
K=k 9)

La loi de Darcy est souvent écrite sous forme d’une vitesse macroscopique de I’eau, ou
vitesse de Darcy q (m s™), définie comme suit :

q= % (10)

On peut également définir une vitesse microscopique u (m s™) de I’écoulement dans les
pores en divisant la vitesse de Darcy par la porosité du milieu 6 :

u=t (12)

IV.2. Transport d’éléments inertes dans les milieux poreux saturés

Le transport de solutés inertes (traceurs de 1’eau) dans un milieu poreux inerte est régi
principalement par deux phénomenes : I’advection et la dispersion hydrodynamique.

L’advection est le phénomeéne par lequel un soluté est transporté dans un milieu suite a
I’écoulement moyen du fluide. C’est 'un des mécanismes prépondérants a I’origine du
transport de la matiére dans les milieux poreux. Le flux advectif fc (mol m™ s™) est défini
comme suit :

fc =uC (12)

La dispersion hydrodynamique englobe deux processus. D’une part la diffusion
moléculaire au sein du milieu étudié et d’autre part la dispersion mécanique. Le flux
monodimensionnel associé & la dispersion hydrodynamique fo (mol m™ s™) est défini alors
comme suit :

— _pac
fo=-D% (13)
Ou D (m2 s™) représente le coefficient de dispersion hydrodynamique.

La diffusion moléculaire est due a I’agitation moléculaire des éléments transportes qui tend
a homogeénéiser la concentration du soluté dans le milieu avec une migration des zones a forte
concentrations vers celles a faible concentrations. Elle est donc indépendante de la vitesse de
I’écoulement. La dispersion mécanique résulte de 1’hétérogénéité des vitesses d’écoulement
dans le milieu poreux. On parle de dispersion cinématique quand cette hétérogéneéité provient
des variations de longueur des lignes de courant qui traversent le milieu. Quand elle est due a
des variations des vitesses d’une ligne de courant a 1’autre, on parle de dispersion dynamique.

51



Extraction des parametres de sorption dans un référentiel de modélisation alternatif au Kd

Il a eté démontre expérimentalement que le coefficient de dispersion mécanique Dy, évolue
linéairement en fonction de la vitesse de 1’écoulement quand le nombre de Péclet (eq 23)est
supérieur a 1 (Bear, 2013) :

Dm = au (14)

ou a (m) représente la dispersivité du milieu poreux.
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Figure chapl 1V-2 : Variation du coefficient de dispersion hydrodynamique en fonction

du nombre de Péclet (Bear, 1979)

Le coefficient de dispersion hydrodynamique D (m2 s™) est donc défini comme la somme
du coefficient de dispersion mécanique Dy, et celui de diffusion moléculaire D, (appelee
également diffusion de pore)

D= Dy +D, (15)

Dans le cas d’un écoulement monodimensionnel avec un nombre de Péclet supérieur a 1, la
diffusion moléculaire est souvent négligeable par rapport a la dispersion mécanique (Bear,
2013). On peut donc tout simplement écrire :

D = D, =au (16)
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IVV.3. Modeles de transport inerte

Plusieurs modéles ont été développés pour d’écrire le transport d’éléments inertes en
milieux poreux. Les modeles présentées dans cette partie supposent tous que 1’écoulement est
permanent et monodimensionnel, la teneur en eau est uniforme et que le milieu poreux est
uniforme.

1V.3.1.Modéele d’advection dispersion (ADE)

Comme son nom I’indique, le modéle ADE suppose que 1’écoulement en milieu poreux est
di uniquement aux deux processus d’advection et de dispersion. L’application de 1’équation
de continuité a ces deux processus permet de formuler ce modele de la fagon suivante :

ac ac 92%c

E =—-u a +D ﬁ (17)

ol C (mol m™®) représente la concentration de 1’élément transporté en solution, u (m s™) la
vitesse « microscopique » de I’écoulement et D (m? s™) le coefficient de dispersion
hydrodynamique.

On rappelle que la vitesse u dépend de la vitesse de Darcy et de la teneur en eau du milieu
poreux saturé selon la formule suivante :

u=t (18)

On peut écrire I’équation d’advection dispersion sous forme adimensionnelle en appliquant
les transformations suivantes :

« =X
Xt =7 (19)
x _ut
t"=— (20)
« __ C
=g (21)

ou L et Ci représentent respectivement une longueur et une concentration caractéristique.
On obtient donc :

ac* __ac* | D 9*c*
at*  9x*  ulL ox*?

(22)

La forme adimensionnelle de 1’équation d’advection-dispersion permet de définir le
nombre adimensionnel de Péclet. Ce nombre permet de comparer les effets advectifs et
dispersifs et déduire lequel domine 1’écoulement étudié. 11 est défini comme suit :

ulL

Pe = (23)

Dp
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ol L (m) représente une longueur caractéristiques du milieu, u (m s?) la vitesse
« microscopique » de I’écoulement et D (m? s™) le coefficient de dispersion hydrodynamique.

En fonction de la valeur du Peclet, cinq régimes d’écoulement ont été définis (De Marsily,
1981; Delgado, 2007; Wissocq, 2017) :

e Pe < 1: la vitesse d’écoulement est faible et la dispersion hydrodynamique est
dominée par la diffusion moléculaire.

e 1< Pe<5:les participations de la diffusion moléculaire et de la dispersion mécanique
sont équivalentes.

e 5<Pe<300: ladispersion mécanique est dominante.

e 300 < Pe < 10°: la diffusion moléculaire est négligeable.

e Pe>10°: I’écoulement est purement advectif mais la loi de Darcy ne s’applique plus
(écoulement turbulent).

1VV.3.2.Modele mobile immobile (MIM)

Ce mod¢le a la particularité de considérer qu'une partie de 1’eau présente dans le milieu
poreux ne participe pas a 1’écoulement (soit parce qu’elle est piégée dans des micropores
isolés ou parce qu’elle est fortement liée aux particules du sol). Cela revient a définir une
teneur en eau mobile 0, et une teneur en eau immobile O, :

0= 0,+0;, (24)
L’€quation de continuité s’écrit donc :

2
+D,,6,, Lm (25)

dx2

00:mCm 00;mCim = 0Cm
at ac  TMm gy

Ou Dy, et u,, = ei représentent respectivement la dispersion hydrodynamique et la vitesse
m

de ’écoulement dans I’eau mobile.

Le transfert de masse entre les zones mobiles et immobiles est décrit par une cinétique du
premier ordre selon la formule suivante :

aeimcim

o = ku(Cn — Cim) (26)
ol ky (s™) est le coefficient d’échange ente les fractions mobiles et immobiles.

Méme si le modele MIM a déja éte utilisé pour décrire les écoulements en milieux poreux
saturés (Nkedi-Kizza et al., 1983), il trouve tout son intérét dans la description des
écoulements en milieux insaturés ou la fraction immobile ne peut pas étre considérée
négligeable par rapport a la fraction mobile (Ardois and Szenknect, 2005; Van Genuchten and
Wierenga, 1977). 1l permet donc de décrire une arrivée précoce d’un traceur inerte et une
asymeétrie de la courbe de percée caractérisée par une trainée longue « Tailing effect ».
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1VV.3.3.Modele double porosité — double permeabilité

Cette famille de mode¢les suppose également la présence de deux fractions de 1’eau porale.
Mais contrairement au MIM, les deux fractions participent a I’écoulement a deux vitesses
différentes. Comme pour le MIM, ces échanges entre les deux fractions sont décrits par une
cinétique du premier ordre et les écoulements sont régis par les phénoménes d’advection et de
dispersion. Ces modeéles peuvent étre utiles quand la courbe de percée du traceur est
bimodale, signe d’un écoulement a deux vitesses hétérogénes.

Plusieurs versions des modéles a double porosité ont été proposées (Gerke and Kohne,
2004; Gerke and Van Genuchten, 1993; Jarvis, 1994). Des modeles multi-porosité ont méme
été proposés (Bai and Roegiers, 1997). Cependant, 1’inconvénient principal de ces modeéles
reste, comme pour le cas du MIM, le nombre important des paramétres difficilement
mesurables et qui nécessitent donc impérativement un ajustement numérique sur une courbe
de tracage.

IV.4. Modélisation du transport réactif

Dans les conditions naturelles de 1’écoulement, les éléments présents en solution dans le
milieu poreux ne sont généralement pas inertes. En effet, ils interagissent avec la matrice
solide du solide selon plusieurs processus décrits précédemment (complexation de surface,
échange d’ions, précipitation,...). Ces interactions peuvent agir fortement sur le transport de
ces éléments dans les milieux poreux. Afin de prendre en compte la réactivité des
contaminants dans la modélisation du transfert dans les milieux poreux, deux approches sont
souvent utilisées. Une approche dite globale, qui consiste a coupler un modéle de transport
inerte (ADE, MIM, etc.) avec un modeéle empirique de rétention (isotherme de sorption ou
lois cinétiques). Une autre approche consiste a coupler les modeéles de transport inertes a des
modeles géochimiques (modeles d’échange d’ions ou de complexation de surface).

Dans le cas d’un couplage d’un modele de transport (on choisit ici le modele ADE) avec
une isotherme de sorption, le systéme couplé s’écrit :

aCw , 9Cs _ 3Cy 9%Cy
o T T Vo TP (27)
Cs = f(Cw) (28)

ol Cy (mol L™ et Cs (mol kg™) représentent les concentrations des solutés dans les phases
liquide et solide et £(Cy) représente une loi empirique de rétention parmi celles présentées
précédemment (linéaire, Langmuir, Freundlich, etc.).

Quand il s’agit d’un couplage avec une loi de rétention cinétique, on obtient un systeme
d’équations différentielles comme suit :

2
2 = —k(Cy ) —uZ2+ DI

ox dx2

(29)
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aC;
ot = k(Cy, Cs) (30)

ou K(Cy, Cs) représente la loi d’échange cinétique.

L’approche globale repose sur une description mathématique des réactions de rétention
sans prendre en compte les variations spatio-temporelles des conditions physico-chimiques
dans lesquelles le transport réactif a lieu. Cette approche nécessite donc la résolution d’un
systéme d’équations différentielles. En fonction de la complexité du modéle de rétention
choisi, des solutions analytiques peuvent étre proposées. C’est le cas quand la rétention est
définie par une isotherme de sorption linéaire (modele K4). Quand une solution analytique du
systeme différentielle ne peut pas étre proposée, une résolution numérique par discrétisation
spatio-temporelle est nécessaire.

L’approche couplée transport-géochimie repose sur une discrétisation du milieu poreux en
plusieurs cellules successives (Szenknect, 2003; Wissocq, 2017). Dans chaque cellule, la
réaction de rétention est décrite par un modele mécaniste de complexation de surface ou
d’échange d’ions. Cette approche permet donc de prendre en compte la variation des
conditions physico chimiques du milieu étudié. Cependant, elle nécessite la définition d’un
nombre trés important de parameétres difficile & obtenir expérimentalement (concentrations de
sites de rétention, surfaces spécifiques, concentration de I’ensemble des éléments présents en
solution, potentiels €lectriques de surface...).
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Partie 2 : Problématique

scientifique et objectifs

Sur le plan modélisation, cette synthése bibliographique a démontré que la majorité des
évaluations du transport réactif du césium dans les milieux poreux reposent sur le modéle
empirique Kd. Cette approche a 1’avantage d’étre facile a implémenter et utiliser. Cependant,
elle n’arrive pas a prendre en compte les spécifiés de la rétention du césium par le sol. D’une
part, le transport du césium peut étre sujet a un non-équilibre chimique qui peut induire une
pseudo-irréversibilité voire une irréversibilité totale de la rétention du césium. Ce non-
équilibre peut également étre de nature physique due a une accessibilité limitée a tous les sites
de sorption présents dans la phase solide du sol. D’autre part, la sorption du césium peut
également étre sujette a une capacité limitée des sites a retenir le césium (suite aux nombre
limitée de sites présents ou a la compétition avec d’autres cations) ce qui induit une non-
linéarité de I’isotherme de sorption.

Sur le plan expérimental, cette synthése bibliographique a montré que la majorité des
études de sorption du césium se font sur des petites échelles qui s’éloignent dans la majorité
des cas des conditions réelles dans lesquelles la réaction de sorption a lieu. Elle a également
montré que les parameétres de sorption identifiés expérimentalement peuvent varier en
fonction du dispositif expérimental sur lequel on les identifie (réacteurs fermés, réacteurs
ouverts, colonnes de sol etc.). Pourtant, les explications de ces effets d’échelle sur les
parameétres de sorption restent trés limitées dans la littérature. La notion d’identifiabilité des
parametres des modeles restent également peu abordée. En effet, en fonction du design
expérimental choisi (nombre d’expériences et conditions choisies), il est parfois difficile de
prouver que les paramétres identifies sont uniques. Cette identifiabilité peut également
s’exprimer par une grande incertitude associée aux parameétres du modele notamment sur les
grandes échelles expérimentales (colonnes, lysimeétres ou profils de sol) qui peuvent combiner
plusieurs processus outre la réaction de sorption dans le transport du césium.

Dans ce contexte, le travail de recherche mené durant cette these a donc pour objectif
général de contribuer a améliorer la caractérisation du transport du césium dans les milieux
poreux en répondant aux questions suivantes :

1) Quel est le degré d’importance et d’influence du non-équilibre sur la migration du
césium dans les milieux poreux en conditions réelles ?

2) Peut-on identifier de facon précise les parametres de non-équilibre directement a
I’échelle du terrain ?

3) Peut-on proposer un protocole expérimental simplifié capable de décrire la réaction de
sorption du césium dans des conditions de non-équilibre et de non-linéarité ?

4) Les parameétres identifiés sont-ils applicables sur toutes les échelles expérimentales ?
Le cas échéant, sait-on expliquer ces effets d’échelles ?
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Pour répondre a ces questions, ce travail de recherche s’est articulé autour de trois axes
complémentaires.

Le premier axe (Chapitre 2) se focalise sur 1’influence du non-équilibre sur la migration
du **'Cs dans des sols minéraux forestiers de la préfecture de Fukushima. L’objectif de ce
chapitre est d’étudier I’impact de la prise de compte du non-équilibre sur 1’évolution (a court
et long termes) des contaminations dans des conditions réelles post-accidentelles et d’étudier
I’identifiabilité des paramétres de non-équilibre a partir de données de contamination réelle
issues du terrain. Le deuxiéme axe (Chapitre 3) concerne 1’étude du non-équilibre et de la
non-linéarité de la réaction de sorption dans des conditions expérimentales contr6lées de
transport réactif. L’objectif de ce chapitre est de quantifier I’influence de la concentration et
du temps de séjour du césium sur sa sorption et de proposer un modéle simplifié capable de
les reproduire. Ce chapitre vise également a définir les domaines de validité de ce modele et
d’estimer ses paramétres de fagon précise. Le troisieme axe (Chapitre 4) étudie 1’applicabilité
des paramétres obtenus a différentes échelles expérimentales. L’objectif de ce chapitre est de
veérifier si les parametres effectifs de sorption estimés a partir des expériences en réacteurs
ouverts peuvent s’appliquer a d’autres échelles expérimentales (notamment des réacteurs
fermés et des colonnes de sol) et de proposer le cas échéant des explications des effets
d’échelles sur les parameétres de sorption.
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Introduction

La quantification de la migration verticale du radiocésium est un élément clé dans 1’étude
des sols impactés par des contaminations radioactives suite a des accidents nucléaires
(Tchernobyl 1986 ou Fukushima 2011) et/ou essais d’armes nucléaires. D’une part, elle
permet la détermination de la persistance de la contamination prés de la surface. Celle-ci peut
avoir un impact direct sur la présence de ces contaminations dans les sols transportés par
érosion et sur leur rétention par les végétaux et leur propagation par la suite dans la chaine
alimentaire. D’autre part, elle permet d’évaluer la migration des contaminations vers les
nappes souterraines et ainsi le degré de contamination des eaux potables ou d’irrigation.
Parmi les éléments radioactifs rejetés dans I’environnement suite aux accidents, le **’Cs a
I’impact radiologique le plus important a cause de sa demi-vie relativement longue (30,2
années). En modélisation opérationnelle, la migration du **'Cs dans les milieux poreux est
souvent décrite par un couplage d’un mode¢le de transport inerte (de type équation d’advection
dispersion) et d’un modéle simple de sorption de type Kq. Ce modele suppose que la réaction
de sorption est linéaire instantanée et réversible. Pourtant, cette approche ne permet pas de
reproduire la décroissance de la vitesse de migration du **’Cs en fonction du temps
généralement observée sur le terrain. Plusieurs approches alternatives ont été proposees pour
alléger les hypothéses considérées par le modele Kqy. Parmi elles, la prise en compte du non-
équilibre chimique de la réaction de sorption. Ainsi les modéles de type EK, supposent
I’existence de deux types de sites de sorption : un premier type de sites en équilibre avec la
solution (i.e. isotherme linéaire) et un deuxiéme type de sites régis par des cinétiques de
sorption/désorption (i.e. cinétique du premier ordre).

Ce chapitre traite de ’influence et de I’ampleur du non-équilibre de la sorption du **’Cs en
conditions réelles in situ. Nous avons étudié les profils de *’Cs mesurés dans des sols
minéraux forestiers contaminés suite a 1’accident nucléaire de Fukushima en 2011. Le site
étudié est situé a environ 40 km nord-ouest de la centrale nucléaire de Fukushima Dai-ichi.
Quatre parcelles ont été étudiées sur une période allant de 2013 a 2018 pour un total de quatre
préléevements par parcelles. Les objectifs de cette étude étaient de : (i) tester statistiquement
I’hypothése de non-équilibre de sorption du **'Cs dans des conditions réelles, (ii) de quantifier
I’importance du non-équilibre chimique et (iii) d’étudier son influence sur la prédiction de
I’évolution des profils de contamination & court et a long terme. Pour ceci, des équations
couplant le modele de convection dispersion aux modeéles de sorption Ky/EK ont été
implémentées pour reproduire les profils de *’Cs mesurées. Une approche de régression non-
linaire a été utilisée pour estimer les parameétres des modeéles K, et EK.
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Article 1 “Influence of non-equilibrium sorption on the vertical

migration of **'Cs in forest mineral soils of Fukushima Prefecture”

Résumé en francais :

Des hypothéses et des modeles de sorption sont nécessaires pour la prédiction de la
migration du **’Cs dans les sols contaminés suite aux accidents de réacteurs nucléaires et
essais d'armes nucléaires. En évaluation, le coefficient de distribution Ky, qui suppose que la
sorption est instantanée, linéaire et réversible, reste I'hypothése de la sorption la plus souvent
couplé & I'équation de convection-diffusion (CDE) pour modéliser la migration du **'Cs.
Cependant, ce modéle ne parvient pas a décrire les vitesses de migration du *¥'Cs qui
diminuent souvent avec le temps. Des hypotheses alternatives de sorption équilibrée et/ou
cinétique d'équilibre (EK) '*'Cs ont été suggérée par au laboratoire mais n'ont pas été
entierement validées dans des conditions de terrain. Ce travail a porté sur l'influence et
I'ampleur de la sorption non-équilibrée du **’Cs dans des conditions de terrain en
réinterprétant, avec une approche inverse, des séries de profils **’Cs mesurés dans des sols
minéraux forestiers situés dans la préfecture de Fukushima (2013-2018). Nos résultats
montrent que l'inclusion du non-équilibre chimique améliore significativement, par rapport a
I'hypothése d'équilibre, le réalisme des profils **’Cs simulés. Les paramétres de sorption
ajustés suggerent une cinétique de sorption rapide (temps caractéristique de sorption de 1 a 7
h) et une désorption pseudo-irréversible (temps caractéristique de 3,2 x 10° & 3,4 x 10° ans),
alors que la sorption & I'équilibre (4,0 x 10° L kg™ en moyenne) n'affecte qu'une partie
négligeable de l'inventaire de **Cs. En juin 2011, les paramétres EK ajustés sur nos profils
reproduisent de facon réaliste un autre profil mesuré sur le méme site forestier étudié
(Takahashi et al., 2015). Des simulations prédictives suggerent une forte persistance de la
contamination a la surface d'ici 2030, avec des profils exponentiels similaires a ceux rapportés
suite a lI'accident de Tchernobyl. Cette étude démontre que les hypotheses et les parametres de
la sorption du **’Cs peuvent étre partiellement déduits des mesures in situ. Pourtant, d'autres
expériences dans des conditions contr6lées sont nécessaires pour mieux estimer les
paramétres de sorption et pour identifier les processus derriére le non-équilibre chimique de la
réaction de sorption.

Chaif H, Coppin F, Bahi A, Garcia-Sanchez L. Influence of non-equilibrium sorption on the
vertical migration of *’Cs in forest mineral soils of Fukushima Prefecture. Journal of
Environmental Radioactivity 2021, 232: 106567.
https://doi.org/10.1016/j.jenvrad.2021.106567.
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Abstract

Sorption hypotheses and models are required for the prediction of **'Cs migration in soils
contaminated after nuclear reactor accidents and nuclear weapons tests. In assessment models,
the Ky (distribution coefficient) hypothesis for sorption, which assumes that sorption is
instantaneous, linear and reversible, has often been coupled with the convection-diffusion
equation (CDE) to model **¥”Cs migration. However, it fails to describe **'Cs migration
velocities which often decrease with time. Alternative equilibrium-kinetic (EK) hypotheses of
37Cs sorption/desorption have been suggested by laboratory experiments but have not been
fully validated in field conditions. This work addressed the influence and magnitude of non-
equilibrium **¥Cs sorption in field conditions by reinterpreting, with an inverse approach,
series of *'Cs profiles measured in mineral soils of forest plots located in Fukushima
Prefecture (2013-2018). Our results show that the inclusion of non-equilibrium sorption
significantly improves, compared to the equilibrium hypothesis, the realism of simulated **'Cs
profiles. Fitted sorption parameters suggest a fast sorption kinetic (half-time of 1-7 hours) and
a pseudo-irreversible desorption rate (half-time of 3.2 x 10°-3.4 x 10° years), whereas
equilibrium sorption (4.0 x 10 L kg™ on average) only affects a negligible portion of *¥'Cs
inventory. By June 2011, such EK parameters fitted on our plots realistically reproduced
profiles measured in the same forest study site (Takahashi et al., 2015). Predictive modeling
of *¥'Cs profiles in soil suggests a strong persistence of the surface **'Cs contamination by
2030, with exponential profiles consistent with those reported after the Chernobyl accident.
This study demonstrates that hypotheses and parameters of *¥’Cs sorption can be partially
inferred from in situ measurements. However, further experiments in controlled conditions are
required to better estimate the sorption parameters and to identify the processes behind non-
equilibrium sorption.

Keywords: Kinetics, Inverse problem, Soil profile, modeling, Fukushima Dai-ichi Nuclear
Power Plant accident, Cesium.
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I1.1. Introduction

Vertical migration of radiocesium is a key issue in soils impacted by Fukushima Dai-ichi
Nuclear Power Plant (FDNPP) accident. Among radioactive substances deposited on
terrestrial ecosystems, **Cs (with half-life 2.07 years) and ¥'Cs (with half-life 30.2 years)
were dominant and have by far the most radiological significance (Saito et al., 2015).
Contaminated territories extend north-west of FDNPP and their most contaminated area,
where initial **’Cs density exceeded 100 kBg/m?, covers approximately 3000 km?2 of
essentially forested mountainous environments (MEXT, 2013). Vertical migration of
radiocesium determines its vertical distribution in the soil, and thus controls its long-term
environmental availability (e.g. to erosion, root uptake by plant, etc.) (Evrard et al., 2015;
Konopleva et al., 2009; Rai and Kawabata, 2020), its radiological impact by external radiation
(Andersson and Roed, 1994), and the efficiency of countermeasures (e.g. decontamination
works) (Matsuda et al., 2015).

After accidental release in the atmosphere, vertical migration of radiocesium is forced
initially by direct deposition and later by fluxes from contaminated canopy, and involves very
distinct processes in the upper litter layer and in the underlying mineral soil (Kruyts and
Delvaux, 2002; Thiry et al., 2000; Thiry and Myttenaere, 1993). Radiocesium, initially
intercepted by the canopy, later reaches the ground by the action of precipitation (throughfall,
stemflow) and the fall of leaves (litterfall) (Goor and Thiry, 2004; Kato et al., 2017; Owen
Hoffman et al., 1995; Prohl, 2009). In the litter layer, radiocesium is partly absorbed by
organic matter (dead leaves and branches) and is continuously transformed into mobile
dissolved form by organic matter degradation (Shcheglov, 1999). In the mineral soil,
radiocesium sorbs strongly and specifically on clay minerals (Fuller et al., 2015; Okumura et
al., 2013) but also less intensely on iron oxides and organic matter which often represent large
sorption capacities (Rigol et al., 1998; Schwertmann and Taylor, 1989). Radiocesium can be
transported in dissolved form by liquid advection with infiltrating water (Kurikami et al.,
2017). It can also be transported in particulate form by solid advection (e.g. by colloid and
particle migration, bioturbation, soil tillage) (Jagercikova et al., 2015; Jarvis et al., 2010).

Numerous **'Cs depth profiles measured by soil sampling have documented the vertical
migration of '¥'Cs originating from nuclear weapon fallout and Chernobyl and FDNPP
accident (Koarashi et al., 2012; Matisoff et al., 2011; Matsuda et al., 2015; Matsunaga et al.,
2013; Rosén et al., 1999; Takahashi et al., 2019). In undisturbed mineral soils, these authors
indicate that most of *¥'Cs activity remains near the surface (e.g. 72% in 0-8 mm after 4 years
reported by (Andersson and Roed, 1994)) and then rapidly decreases with depth (Walling and
He, 1999). At a single date, in the first years after an accidental fallout, the depth variations of
137Cs activity are frequently reproduced empirically by a single exponential function (Matsuda
et al., 2015; Takahashi et al., 2019) that allows the calculation of the relaxation depth and the
estimation of dose conversion factors (Andersson and Roed, 1994; Likar et al., 1998; Saito et
al., 2012). After longer time periods, *’Cs migration profiles are usually better described by
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Gaussian (Konshin, 1992; van Genuchten and Cleary, 1979), double exponential (Zombori et
al., 1992), and polynomial (Van Siclen, 2011) functions.

In mineral soils, the vertical migration of **'Cs (and the dynamics of its depth profiles) has
often been modelled by the convection-diffusion equation (CDE) coupled with the Ky
(distribution coefficient) hypothesis for sorption (Kirchner et al., 2009). This approach
assumes that **’Cs transport occurs only in dissolved form and is governed by convection
(infiltration) and diffusion (molecular diffusion and hydrodynamic dispersion). It also
assumes that *¥'Cs interactions with the solid phase can be described by instantaneous, linear
and reversible sorption processes, with an equilibrium coefficient noted Ky (IAEA, 2010).
When fitted to measured *’Cs profiles with constant convection velocity and diffusion
coefficient, this approach leads to apparent migration velocities in the range 0.85 - 3.5 cm
year™ for forest soils impacted by the FDNPP accident (Mishra et al., 2018).

However, this approach is not fully predictive because Kq hypothesis fails to describe **'Cs
migration velocities decreasing with time. Fast migration rates of **'Cs have been reported in
the early phase after Chernobyl and Fukushima accidents (Bossew and Kirchner, 2004;
Schimmack et al., 1989; Shiozawa, 2013). On the contrary, an immobilization of **'Cs in the
soil has been reported on the long term for fallout originating from nuclear weapon and
Chernobyl accident fallout (Andersson and Roed, 1994; Rosen et al., 1999; Toso and Velasco,
2001). These observations invalidate the time-independent sorption isotherm implied by the
Kg hypothesis.

Alternative equilibrium-kinetic (EK) hypotheses of **'Cs sorption/desorption have been
suggested by laboratory experiments but have not been fully validated in field conditions.
Long term laboratory experiments show that, although ‘*'Cs sorption is initially rapid
(minutes), it continues for months from non-selective to highly selective sorption sites
(Konoplev et al., 1997). They also indicate that desorption of **'Cs is very slow (e.g. ~2 years
of half-life for Fukushima soils reported by (Murota et al., 2016)) particularly on clay
minerals (Durrant et al., 2018).

Other wvarious multi-site equilibrium and/or Kkinetic models have been proposed
(Antonopoulos-Domis et al., 1995; Montes et al., 2013; Nicoulaud-Gouin et al., 2016; Ota et
al., 2016; Toso and Velasco, 2001), similarly to early formulations existing for agrochemicals
(Cameron and Klute, 1977; Selim and Mansell, 1976; van Genuchten and Wagenet, 1989).
These empirical models mitigate the Ky hypothesis by assuming that sorption occurs on 2—-3
different types of solid sites, governed by equilibrium and/or kinetic rates. In the laboratory,
the EK approaches better describe non-equilibrium **’Cs sorption observed in batch sorption
experiments (Lee et al., 2013; Valcke and Cremers, 1994), stirred flow-through reactors, and
soil columns (Ardois and Szenknect, 2005; Szenknect et al., 2003). However, in field
conditions, evidences that equilibrium-kinetic sorption explain observed *¥'Cs migration are
still limited. After Chernobyl accident, **'Cs depth profiles measured in 5 cm thick layers the
first 6 years have been reproduced by the convection-diffusion coupled with an EK sorption
model (Toso and Velasco, 2001). After FDNPP accident, **’Cs depth profiles measured in a
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bare soil over a 4.5 years period have been convincingly simulated with sorption parameters
derived from the literature (Kurikami et al., 2017).

This work aimed at studying the importance of non-equilibrium sorption on the vertical
migration of *’Cs in field conditions. Our objectives were to: (1) test its statistical
significance, (2) estimate its magnitude and (3) evaluate its influence on migration
predictions. For these purposes, the vertical distribution of *¥’Cs was monitored at four dates
(November 2013, 2014, 2016 and 2018) in four mineral soils from young cedar stands
impacted by the Fukushima Dai-ichi Nuclear Power Plant accident in 2011, where **'Cs input
flux was not a pulse but was affected by Cs cycling in the forest ecosystem. Equations
coupling solute transport and K¢/EK sorption were implemented to model the observed *'Cs
profiles. A nonlinear regression approach was adopted to estimate Ky and EK parameters and
test Kq vs EK hypotheses.

I11.2. Materials and Methods

11.2.1. Modeling **'Cs transport in the soil

Vertical distribution of **'Cs in the mineral soil was considered to result from solute
transport and was modelled by a one-dimensional convection-dispersion equation coupled
with an Equilibrium-Kinetic model of sorption (EK).

The sorption model considered here is a modified version of the original EK model (Van
Genuchten et al., 1974; van Genuchten and Wagenet, 1989) that can cover not only
equilibrium sorption, but also kinetic reversible/irreversible sorption (Garcia-Sanchez et al.,
2014). Following this two-site concept (Figure chap2 11-1), sorbed concentrations (Bq kg™)
are distributed between type-1 ‘fast’ sites that are at equilibrium with the aqueous phase (Cs;)
— with an equilibrium constant noted Kg; (L kg™) — and type-2 *slow’ sites that experience
first-order mass transfer (Cs,) with sorption and desorption rates noted k* (L kg™ s™) and k™ (s°
1. Their governing equations are:

Cs1 = Ka1Cy (1)
dcs _
2 = kre, — kG (2)

where C,, (Bg L™ is the soluble contaminant concentration in water. The EK sorption
model encompasses the classical Ky approach, which only considers type-1 sites, and
corresponds to the particular case where k*=0 and k'=0.
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Figure chap2 11-1 : Compartment representation of the Equilibrium-Kinetic (EK) model
(Garcia-Sanchez et al., 2014) applied to **’Cs sorption in the mineral soil. This model
introduces type-1 sites with instantaneous sorption (with equilibrium parameter Kg;), and
type-2 sites with kinetically controlled sorption (with first-order sorption and desorption rates
k™ and k). Cesium-137 concentrations are denoted C,, (Bq L™) in water, and Cy, Cs, (Bq kg™)
in the solid phase.

The transient convective-dispersive transport of soluble *¥'Cs in the soil system was
modelled by the following one-dimensional mass-balance equations:

a 9 Z CW|P Z CSl + 7 ( -I— ; J
a o0(z)C } l — C I

where z (m) is depth in the soil, & (L L™) is the volumetric water content and p (kg L™) is
the soil bulk density. In Eq. (3), fc and fp correspond to the advection and dispersion flux
densities (Bq m? s%), defined as:

fe(z,t) = q(0).Cy (®)

folz,t) = —D6(z). % (6)
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where g (m® m? s?) is the infiltration flux density and D (m? s™) is the dispersion
coefficient.

Half-times of sorption and desorption reactions T* (s) and T~ (s) can be deduced from
sorption parameters k™ and k™ respectively as follows:

+ _ log(2).0
T = kT (7)
7= ®)

In the model equations (1)-(2), sorption (Kq1, k¥, and k) and dispersion (D) parameters are
considered constant in space (z) and time (t). However, in order to account for the complexity
of the conditions of **’Cs migration, the infiltration density q(t) was supposed transient.
Moreover, volumetric water content ¢ and bulk density p were supposed to vary with depth
(2).

The soil system was considered uncontaminated at initial time:
Cy(2,0)=0 and Cs1(z,0) = Cs,(2,0) =0 9)

and submitted to a total input lo(t) (Bq m™ s™) of dissolved **'Cs at its top (z=0):

fc(0,8) + fp(0,8) = I, (t) (10)
and a no-diffusion condition at its bottom (z = L = 1m) (van Genuchten and Parker, 1984):

ACw(2t)

Tos ), =0 (11)

The system was solved numerically from March 15th, 2011 to November 1%, 2018 with
variable time steps by an implicit finite-differences scheme. The soil was discretized into
layers of depth 1 mm. Convection and dispersion terms fc and fp were spatially discretized
with a first order centered scheme and second order centered scheme. The implicit Radau 1A
scheme, available in the R package “deSolve” (Soetaert et al., 2010), was chosen for its
stability, 5 order accuracy and tolerance to stiff equations.

11.2.2. Study sites

Four mineral andosols plots of around 1 m? each, from a young cedar forest stand (noted
YC1, YC2, YC3 and YC4) impacted by the Fukushima Dai-ichi Nuclear Power Plant accident
in 2011, were selected for application of our model. This monitoring site is located in
Kawamata Town (Yamakiya District) in the northern part of Fukushima Prefecture (e.g. Kato
et al., 2019; Takahashi et al., 2019), approximately 40 km northwest from FDNPP, where the
total *'Cs fallout density was estimated to 442 + 30 kBq m™ (Loffredo et al., 2014) and the
average annual precipitation is 1271 mm year™ (Figure chap2 11-2).
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Figure chap2 11-2 : Average monthly hydro-climatic conditions of the studied plots. Light
blue bars correspond to precipitation rates P (mm), and solid lines correspond to average
monthly temperatures T (°C) measured at Kawamata during the period 1982-2012 (Climate-
data.org). Dark blue bars represent the estimated monthly infiltration rates q (mm) by
application of Eq. (10).

The fluxes of **'Cs to the forest floor were monitored monthly from 2011 to 2016 on this
forest stand (Kato et al., 2017; Loffredo et al., 2015; Loffredo et al., 2014).

Mineral soils of all plots had similar geochemical properties, with a fine silt texture,
pH=5.7 and 10% of organic carbon (Teramage et al., 2018). Their main minerals were quartz,
anorthite, magnetite and kaolinite.

In each plot, soil cores (or profiles) were sampled in November of 2013, 2014, 2016 and
2018 from dug pits with open plastic boxes placed onto the undisturbed profile (Coppin et al.,
2016). At each sampling date, a new pit was dug close to previous ones (i.e. within a surface
of 1 m?). Sampling depth was 8 cm in 2013 and was 20 cm thereafter. Samples were
subdivided into layers of 1 cm (0-6 cm depth range), 2 cm (6-20 cm depth range, except in
2014 where the layers were 5 cm deep in 10-20 cm depth range) (Table chap2 SlIl-7). For
each layer, “'Cs activity, water content and bulk density were measured with the same
protocol, as detailed by (Coppin et al., 2016). Early measurements of ***Cs/**'Cs ratios were
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very close to 1 (reference date 2011/03/11) and supported the dominant contribution of
FDNPP accidental fallout to the measured **'Cs activities.

11.2.3. Transport parameters for the convection-dispersion model

Each sampled soil profile was modelled as a specific one dimensional soil system. Their
transport parameters (Eq. (3)-(4)) were determined from site-specific information. As an
exception, the dispersion coefficient D was fixed to 10® m2 s as a midway value between
lower end value of 2 x 10° m? s for cesium diffusion in water (Sato et al., 1996) and higher
end value of 5 x 10® m2 s for effective dispersion coefficient proposed for Fukushima
Prefecture soils (Kurikami et al., 2017). This constant dispersion coefficient value D was
justified by preliminary simulations showing that simulated **’Cs inventory profiles were not
sensitive to diffusion uncertainty within this range.

11.2.3.1. Solid and liquid volumetric content of the bulk mineral soil (p, 0)

For each soil system, the profiles of humidity 6(z) and density p(z) were supposed constant
from initial time to measurement date (Appendix B). These values correspond to liquid/solid
ratios ranging from 0.6 to 13.1 L kg™ depending on the depth and the plot.

11.2.3.2. Infiltration rate

The infiltration flux density q(t) (mm s™) was constructed as a monthly periodic step
function derived from the simplified mass-balance:

q=P—R— ETP, (12)

where P represented the monthly average precipitation of Kawamata region (Figure
chap2 11-2). The runoff rate R was fixed at 5% of the precipitation rate (Mutreja, 1990;
Subramanya, 2013), and monthly evapotranspiration ETP,, was calculated using a formula
specific to Japanese forests (Komatsu et al., 2010) :

ETP,, = 3.84T + 32.3 (13)

with T (°C) corresponding to the mean monthly temperature. These approximate
calculations lead to an annual infiltration of 294 mm year’ with maximum infiltration
happening between June and October.

11.2.3.3.  ¥Cs contamination input 1o(t)

Total 2*'Cs input Iq(t) (Bgq m™ s™) at the top of the mineral soil (Figure chap2 11-3) was
derived from global monitoring data from the forest stand (Figure chap2 SI1-7) and a first-
order compartment model for the organic layer (Figure chap2 11-3). The estimated *'Cs
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input flux was a continuous term for these forest mineral soils and reached a peak about 2
years after FDNPP accident. Total *’Cs input was supposed to have the same temporal
pattern for all the plots, but it was rescaled for each soil profile in order to make cumulated
inputs equal to the total *’Cs inventory (Bq m?) measured in the mineral soil at each
sampling date. Total input 1y was rescaled by a factor ranging from 0.17 to 2.34 compared to
the average signal due to an initial fallout density of 442 kBq m™ in our young cedar stand.
The variability of this scaling factor stresses the spatial variability of initial fallout and fluxes
of Y*¥’Cs to forest floor in this young cedar stand, as already reported by Kato et al. (2018).
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Figure chap? 11-3 : Instantaneous and cumulated **’Cs input flux at the top of the mineral
soil. This signal, resulting from a compartment model of the organic layer fitted to monitoring
data, is here represented in the case of a unit contamination of **'Cs (1 Bq m™) at the date of
the accident.

Total **'Cs input Io(t) was considered to result from a direct deposit shortly after the
accident and a slower input from the organic layer degradation. The calculations are briefly
described here.
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Figure chap2 11-4 : Total **'Cs input I (Bq m™ s™) at the top of the mineral soil was
reconstructed as a direct deposit shortly after the accident and a slower input from the organic
layer degradation. The initial deposit on the forest floor was supposed to last for one day on
March 15th 2011, and to be instantaneously partitioned between the mineral soil (10%) and
the organic layer (90%). The release flux of **’Cs from the organic layer was modelled by a
first-order rate constant.
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Cesium-137 fluxes of throughfall (TF), stemflow (SF) and litterfall (LF) were monitored in
the young cedar stand since July 2011 and were modelled by double exponential equations
(Kato et al., 2019). An initial deposit of 157 kBg m™ on the forest floor in March 2011 was
calculated as the measured deposit on July 2011 (Kato et al., 2019) minus the extrapolated
TF, SF and LF fluxes during the period March—July 2011. This value corresponds to an
interception factor of 0.64 similar to the value 0.7 estimated by (Kato et al., 2017).

The *¥'Cs inventory of the organic layer was measured in November of 2013, 2014, 20186,
and 2018. It was modelled by a single compartment submitted to initial deposit, SF, LF and
TF inputs and releasing a **'Cs flux to the underlying mineral soil with a first-order rate
constant, estimated by the least squares method (Figure chap2 11-4). Cesium-137 root uptake
was not considered in this compartment approach because it had little influence on the
dynamics of soil inventories in Japanese cedar stands over the period 2011-2017(Gonze et al.,
2021).

The initial deposit on the forest floor was supposed to result from a constant flux density
lasting for one day on March 15™, 2011, which was supposed to be instantaneously partitioned
between the mineral soil (10%) and the organic layer (90%). This configuration was one of
many tested (20-80%, 30—70%) and was selected because it allowed the best reproduction of
independent measurements of **’Cs inventories of the organic layer and the mineral soil
reported by (Takahashi et al., 2019) just after the accident on the same forest site (Figure
chap2 SII-7).

11.2.4. Statistical inference of sorption parameters (Kqz, k*, K)

Sorption parameters were fitted on each plot (YC1 for example) at the four sampling dates
simultaneously (2013, 2014, 2016 and 2018). This allowed the extraction of the set of
parameters (Kq or EK) that best reproduced the contamination evolution from 2013 to 2018.
An additional fitting was performed on all the plots at once.

11.2.4.1. Parameter estimation

Cesium-137 sorption parameters of Kd and EK models, noted here (9), were estimated by
the ordinary least-squares method (Seber and Wild, 1989), which consists in retaining the
parameter values J that minimize the sum S(9) of squared differences between the n
observations y; and predictions f(x;, 9) of a variable y:

S@®) =X — f(x,9))? (14)
where x; denotes the experimental conditions (i.e. plot, time and depth of observation).

The normalized *’Cs inventory was selected as the fitted variable y in the sum of squares
S (Eq. (14)) in order to balance the influence of years 2013, 2014, 2016, and 2018 in the
fitting procedure. For each layer (e.g. 0-5 cm) of a given profile (e.g. November 2016), this
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variable was defined as the inventory of **’Cs (Bq) in the layer divided by the total **'Cs
inventory (Bq) in this profile.

The minimization of S was performed numerically with gradient-free algorithms from a
large set of starting points (1728) in the parameters’ space with the R routine “optim” (R core
Team, 2019). The algorithm of (Brent, 1971) was adopted for one-dimensional optimization
(e.g. Kq model) and the algorithm of (Nelder and Mead, 1965) was adopted otherwise (e.g.
EK model).

11.2.4.2. Testing sorption hypotheses

The likelihood ratio statistic (Huet et al., 2004) was used to test if supplementary non-
equilibrium hypotheses can improve the classical Ky approach (e.g. Kq vs EK). If SKd and gk
denote the sorption parameters estimated under the null hypothesis Kq (p1=1 parameter) and
the alternative hypothesis EK (p,=3 parameters) respectively, where Ky corresponds to a
particular case of EK, then the likelihood ratio statistic LR (Eq. (15)) converges to a chi-
squared distribution with (p,-p1) degrees of freedom.

LR =nlog S(ﬁKd) — nlogS(ﬁEK) (15)

The p-value of the LR statistic was used as a goodness-of-fit measure in replacement of the
coefficient of determination R? which is inadequate for nonlinear models (e.g. Spiess and
Neumeyer, 2010).

11.2.4.3. Confidence Regions

Confidence regions of estimated **’Cs sorption parameters 9 for Kq and EK models were
approximated, at the level 100*(1 - a) %, by the points 9 satisfying the Beale’s condition
(Beale, 1960; Seber and Wild, 1989):

s@) < (1+ L Fu(pn— p))S@) (16)

where p is the number of parameters and F,(p,n-p) is the quantile of level a of the Fisher
distribution with p and n-p degrees of freedom. This region was constructed numerically, for
o = 0.05, by randomly sampling points 9 in the neighborhood of 9 and keeping the first 1000
satisfying the condition (Eq. (16)). For each estimated parameter J;, conservative confidence
intervals were then defined as the upper/lower bounds for 9; in this region.
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11.3. Results

11.3.1. Temporal change in measured vertical distribution of *¥'Cs

At all sampling dates, the total **’Cs activity (kBq m) in the mineral soil was mostly fixed
in the upper layers and rapidly decreased with depth (Figure chap2 11-5 for YC1 plot). For
instance, 90% of the contamination was contained in the first 5 cm of the YCL1 profile in 2018.
The *"Cs depth distribution seemed to mostly follow the exponential trend typically observed
(Chamard et al., 1993; Kurikami et al., 2017; Matsuda et al., 2015).
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Figure chap2 11-5 : Profiles of **'Cs total inventory (kBq m) observed (grey) and simulated
with the fitted sorption parameters of Kq model (red) and EK model (blue) for plot YC1. Zero
depth corresponds by convention to the organic layer/mineral soil interface. Activities are
decay-corrected to the accident date (March 15", 2011). Each measurement is represented by
a vertical line that indicates the thickness of the sampled layer. Areas shaded in grey
correspond to the 95% confidence intervals of the measurements. Red and blue shaded bands
correspond to the uncertainty of simulated profiles resulting from the 95% uncertainty of
fitted parameters of Kq and EK models respectively.

In each layer, the total **’Cs activity increased with time as a result of the continuous
migration of the contamination from the organic layer to the mineral soil. In the case of the
YC1 plot, the activity in the top layer (0-1 cm) increased from 32.8 £ 1.1 kBg m™2 in 2013 to

142 + 28 kBq m2in 2018.
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11.3.2. Kinetic vs equilibrium modeling of *¥'Cs transfer in mineral soil

The EK model fitted the measured contamination profiles slightly better than the K4 model
(Figure chap2 11-5 for plot YC1 and Figure chap2 SI1-8 to Figure chap2 SIlI-10 for the
remaining plots). While both models globally reproduced the decrease of contamination with
depth for all the profiles, the EK model better reproduced the contamination persistence at the
soil surface. For instance, for the first layer (0—1 cm) in 2013, EK and Ky estimated an
inventory of 38 + 6 kBq m2 and 48 + 8 kBgq m, respectively, whereas the measured value
was 33 = 1 kBg m=2 On the contrary, the K4 model underestimated the contamination
remaining at the soil surface, and particularly significantly starting from 2016 where it
estimated 63 + 15 kBg m™ in the first layer (93 + 18 kBq m™ measured and 77 = 15 kBgq m™
with EK). In 2018, the gap became clearer with Ky estimating a surface inventory of 82 + 21
kBg m2 compared to the measured value of 142 + 28 kBq m? and 133 + 28 kBq m™ estimated
with EK. As a consequence, the Kq model also overestimated the contamination into deeper
layers and thus overestimated the migration velocity of **'Cs. For example, the relaxation
mass depth B (g cm2), which quantifies the mass depth at which the **’Cs concentration
reduces to 1/e of the concentration at the ground surface (Matsuda et al., 2015), calculated
with the Kyq model in 2018 (1.1 + 0.2 g cm?) was more than two times higher than the
measured value (0.44 + 0.10 g cm™), while the EK derived value was considerably closer to it
(0.59 £ 0.08 g cm?) (Table chap2 Sli-4).

Quantitatively, the better performance of EK model vs Ky model was confirmed
statistically for all plots YC1-YC4 by the analysis of the sum of squares (Table chap2 11-1).
For the fits conducted separately on each plot, but also simultaneously on all plots, EK model
fits had significantly lower sum of squares, as indicated by p-values ranging from 1.8 x 10™
to 8.1 x 10 (the highest value corresponding to YC4 plot) for the likelihood ratio test of
model K4 vs model EK. Varying p-values between plots resulted from the spatial variability of
37Cs migration observed in the 4 plots belonging to the same forest stand. These results show
that, all other hypotheses being equal, the inclusion of rate-limited sorption sites significantly
improve the realism of simulated **’Cs profiles.
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Table chap2 I1-1 : Statistics summary of Ky and EK model fitted on normalized profiles
of **¥'Cs inventory. Fits were conducted either separately on each plot (columns YC1, YC2,
YC3 and YC4) or simultaneously on all plots (column YC). Sum of squares denotes the sum
of squared errors between model predictions and observations (Eg. (14)). Likelihood ratio
(LR) statistic was calculated with Eq. (15). Its associated p-value was derived from the
approximate chi-squared distribution for LR as described in section 11.2.4.2.

Dataset

Quantity YC1 YC2 YC3 YC4 YC

Ka model 0.22 0.30 0.10 0.44 1.21
Sum of (1 parameter)
squares  EK model

0.12 0.21 0.053 0.35 0.86

(3 parameters)
Number of observations 44 44 44 44 176
Likelihood ratio (LR) 26 15 28 9.6 59
Approx. p-value 24x10° 54x10" 65x107 81x10° 1.8x107°

11.3.3. Fitted parameters

For the K4 model, fitted values of partition coefficient of **’Cs were physically sound but
in the high range for loamy soils (Table chap2 11-2). Fitted values of the partition coefficient
(corresponding here to Kg) varied between 8.8 x 10° L kg™ and 4.1 x 10° L kg™ depending on
the plot. As expected, fitted Kq values were highest in parcels YC1 (2.4 x 10° L kg™) and YC3
(4.1 x 10% L kg™) where observed vertical migration rates of *3'Cs were slower (Table chap2
SI1-7), and thus observed **'Cs retention was higher.
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Table chap2 11-2 : Parameter values of Kq and EK model fitted on normalized profiles of **'Cs inventory. Fits were conducted either separately
on each plot separately (YC1, YC2, YC3 and YC4) or simultaneously on all plots (YC). Min and Max represent the limits of the 95% confidence
interval, as defined by the Beale method (described in section 11.2.4.3). T"and T~ respectively denote the half-times of sorption and desorption

reactions and SS denotes the sum of squares.

EK model Ky model

Dataset Quantity Ka (L kgh k' (L kg?ts? k (s T* (h) T (y) SS Kq (L kg™ SS

Value 8.1x107 2.4x107° 31x10" 2.5 3.1x10° 1.2 x 107 2.4x10° 2.2x 107
YC1 Min 1.0 x 10° 1.4 x 107 1.0 x 10" 1.1 1.2 1.6 x 10°

Max 1.4 x 10° 5.3 x 107 8.0x10° 4.6 9.5x 108 3.7x10°

Value 8.8x 10 1.6 x10° 28x10" 3.7 3.4x10° 2.1x107 1.5 x 10° 3.0x 107
YC2 Min 1.0 x 10° 6.7 x 10 1.0 x 10" 0.9 49x10* 8.5 x 10°

Max 1.5 x 10° 6.7 x 107 2.0x10% 9.1 9.4x108 2.7x10°

Value 9.6 x 107 48x10° 3.0x10° 1.3 32 53x107 41x10° 1.0 x 10™
YC3 Min 1.0 x 10 2.1x10° 1.0x10" 0.6 6.3x10? 3.1x10°

Max 2.4x10° 1.0x10* 1.5x 1078 2.9 9.5x 108 5.2 x 10°

Value 6.8 x 107 8.9x10° 50x10™ 6.9 1.9 x10° 35x107 8.8 x 10° 4.4x10"
YC4 Min 1.0 x 10 1.1x10° 1.0 x 10 0.3 6.1x102 4.2 x 10?

Max 1.2 x 10° 2.1x10* 1.6x107 0.6 9.4 x10® 1.6 x 10°

Value 2.0x10° 1.9x10° 1.1x10° 33 85x10° 87x10T 1.9 x 10° 1.2
YC Min 1.0 x 107 1.4 x 107 1.0 x 10" 1.8 16 1.5 x 10°

Max 5.6 x 10° 3.3x10° 6.1x10° 45 9.4 x 10° 2.5x10°
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For the EK model, fitted parameter values suggested a limited influence of equilibrium
sorption and a dominant role of rate-limited sorption sites with poorly reversible sorption due
to short sorption times (half-time of 1-7 hours) and very long desorption times (half-time of
3.2 x 10°-3.4 x 10° years) (Table chap2 11-2). Simulated profiles of type-1 and type-2 sites
inventories for the period 2013-2018 indicated that, for all dates and depths, the contribution
of the equilibrium sites to the sorption of *¥'Cs is practically negligible compared to the
kinetic sites with more than 99.9% of the contamination sorbed on the kinetic sites in YC1.

Fitted values of partition coefficient Ky; were almost equal to zero for all parcels (4.0 x 10°
® L kg™ on average) and their associated confidence regions were below 2400 L kg™, which
suggest a negligible contribution of equilibrium sorption sites to the retention of **'Cs in the
soil.

Fitted values of kinetic desorption rate k™ had wide confidence intervals between 1.0 x 10™"/
and 2.0 x 10°® s, which corresponded to desorption half-time T~ of 6.1 x 10? — 9.5 x 10°
years. These results suggest pseudo-irreversible sorption of *'Cs in the studied soil.
Fitted values of kinetic sorption rate k™ were around 10® L kg™ s and corresponded to
sorption half-time T* ranging from 1 to 7 hours, which suggest short sorption times compared
to residence time of infiltrating water (around 12 days cm™ on average).

I1.4. Discussion

11.4.1. Kinetic vs equilibrium modeling of **’Cs transfer in mineral soil

Our results show that the inclusion of rate-limited sorption sites significantly improve the
realism of simulated **Cs profiles. They suggest that *3'Cs persistence at the soil surface may
result from non-equilibrium sorption. However, for both approaches, our simulated profiles
did not fully reproduce the observed inventories in deeper layers (Figure chap2 I1-5). This
also suggests that our modeling hypotheses, and notably that **’Cs migration in the soil is
solely governed by transient convective-dispersive transport of soluble **’Cs, may ignore
other processes including but not limited to colloid migration, bioturbation, preferential flows,
and root uptake (Jagercikova et al., 2015; Jarvis et al., 2010; Konoplev et al., 2015; Miyahara
etal., 2015).

This conclusion confirms the simulations of in situ observations made on bare soils
impacted by the FDNPP accident with a two-site equilibrium-kinetic model of sorption
(Kurikami et al., 2017). Our elements of evidence are here based on a more extensive dataset
(four dates, four plots, and a reconstructed continuous supply of *’Cs to the mineral soil) and
on a non-regression analysis including parameter estimation and hypothesis testing.

The EK hypothesis better reproduced the observed profiles than the K4 hypothesis because
non-equilibrium-kinetic sorption allows the advection velocity v (m s™) (Eq. (17)) of **'Cs
contamination, not only to increase with water flux density g (m s™), but also to decrease with
sorption onto type-2 sites.
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This behavior is consistent with migration velocities reported in the literature. Two months
after the FDNPP accident, the recorded migration rates were two to three orders of magnitude
greater than those calculated using a Ky value derived from soils of Japanese paddy fields
(Shiozawa et al., 2011). Similarly, 11-24% of the total **Cs inventory was already beyond
the first 5 cm layer just three months after the FDNPP accident (Koarashi et al., 2012). This
fast migration of *¥'Cs seems to only take place in the first months after the deposition and the
migration rates quickly start to decrease. This phenomenon is mainly due to the high content
of organic matter in the firsts cm of soil that inhibits sorption on mineral surface by coating,
leading to a deeper migration due to the weak and highly reversible **’Cs retention on organic
matter (Koarashi et al., 2012). For instance, the migration rates measured two months after the
accident dropped by a factor of 10 to 20 after 6 to 12 months (Shiozawa, 2013). Similar trends
were observed after the Chernobyl accident with a clear distinction between a faster short
term migration rate and a slower long term one (Chibowski et al., 1999; Schimmack et al.,
1989). For instance, migration rates dropped from 0.5-1.0 cm year™ in the first year to 0.2—
0.6 cm year™ thereafter (Kirchner et al., 2009; Rosén et al., 1999).

This analysis prompts the rejection of the Ky hypothesis but does not fully validate the
compartments (type-1 and type-2 sites) and processes introduced by the EK hypothesis.

Primarily because our statistical tests only indicate that the EK hypothesis is more
plausible but do not prove that it is the only possible explanation. Several models have
focused instead on the nonlinearity of sorption reactions. It is the case, for instance, of the
mechanistic models that describe the interactions of *’Cs with the different soil reactive
components taking place in one or multiple sites (Bradbury and Baeyens, 2000; Cherif et al.,
2017; Poinssot et al., 1999; Tournassat et al., 2013).

Secondly, because our nonlinear regressions were performed on observed total inventory
(Bq m™) where the nature of type-1 and type-2 sites were neither known nor measured. Our
hypothesis states that type-2 sites correspond to sorption sites fully in contact with water but
in chemical non-equilibrium. They can, however, also correspond to regions of the soil where
water is less mobile and is therefore in physical non-equilibrium with the mobile water
(Brusseau et al., 1989). The chemical non-equilibrium interpretation of type-2 sites seems to
be supported by batch observations in Fukushima soils, where non-exchangeable **’Cs has
been reported to increase with time (Murota et al., 2016), but needs to be confirmed in real
porous media where immobile regions may also exist.

11.4.2. Fitted parameters

For the Ky model, fitted values of partition coefficient of **’Cs were mostly in the range of
values found in the literature. For instance, the IAEA reports a range of [39-55 000 L kg™] for
loamy soils with a mean value of 3500 L kg™ (Barnett et al., 2009). Kq values for Japanese
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andosol soils were also reported [217-8490 L kg™] with a mean value of 1560 L kg*
extracted from 7-day sorption experiments (Nakamaru et al., 2007).

For the EK model, the contribution of the kinetic sites to the sorption was dominant and
seemed to be governed by a fast sorption (half-time of 1-7 hours) and an almost irreversible
desorption (half-time of 3.2 x 10°-3.4 x 10° years) whereas the contribution of the equilibrium
sites was negligible. Qualitatively, contrasted characteristic times of sorption have already
been qualitatively evidenced in batch experiments (Comans and Hockley, 1992; Durrant et al.,
2018; Konoplev et al., 1997; Murota et al., 2016). Quantitatively, our confidence regions for
Ka (1.0 x 10°-2.4 x 10° L kg™), k* (1.0 x 10°-2 x 10* L kg*s?) and k™ (1.0 x 10" — 1.6 x
107 s were mostly consistent with values derived from other equilibrium-kinetic models
proposed in the literature (Table chap2 11-3). However, our in situ values are not directly
comparable to the literature due to differences in the studied sites, the origin of the
contamination (weapon tests, Chernobyl accident or FDNPP fallout) and the formulation of
the model (e.g. lack of equilibrium sites and/or desorption kinetics).
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Table chap2 11-3 : Equilibrium and kinetic sorption parameters of *’Cs derived from the literature. Values were recalculated using site specific
parameters of this study (D, 0, p,...) to follow the model formulation adopted in this study.

Sorption parameters

Reference Ka (L kg™) k" (L kg's™ k (57 T (h) T (d)

(Toso and Velasco, 2001) 79x10-15x10° 6.3x10°-8.7x10° - 27 - 38 -

(Montes et al., 2013) 2.1x10"4.4x10* 72x10°-73x10° - 3-33 -
(Antonopoulos-Domis et al., 1995) - 1.6 x 107 - 15 -

(Ota et al., 2016) 1.8x10%-2.3x10° 3.2x10%-15x107 42x10°-18x10° 1.6x10°-7.410° 1.9 x 10°-8.3 x 10
(Barnett et al., 2009) - 88x107-4.2x10° 24x10%°-9.8x10° 17-80 11-43
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Half-times of sorption and desorption reactions T* and T need to be interpreted with care
since their confidence intervals covered 2 and 10 orders of magnitude respectively and their
values lied outside the time scales of observations (~2—7 years after the accident). Their large
variability, illustrated in Table chap2 11-2, may result from their non-identifiability with our
set of observations. Their values may also be biased by our uniformity hypotheses concerning
sorption parameter and water transit times in the mineral soil. The contribution of equilibrium
constant Ky, and desorption Kinetic rate k on observed total inventory was not statistically
significant (Table chap2 SlII-5 and
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Table chap2 SlI-6). Thus, the distribution of **’Cs in the studies site seems to be mainly
governed by a fast kinetic sorption. Moreover, with almost identical sum of squared errors
than the EK model, the sorption model based only on an irreversible kinetic sorption rate (k*)
appears as the optimal formulation for this study. However, these parameters and their
associated compartment and processes need to be confirmed and refined in controlled
conditions such as stirred flow-through reactors (for chemical non-equilibrium sorption)
(Martin-Garin et al., 2003) and in soil columns (for chemical and physical non-equilibrium
sorption) where dissolved and sorbed inventories are distinguished.

Water available *’Cs fractions predicted with fitted EK parameters seemed consistent with
the low values of extractable fractions reported on andosols of Japanese cedar stands,
although these quantities are not exactly equivalent. Indeed, simulated profiles at all dates and
depths indicated that 99.9% of **’Cs inventory was on type-2 sites, which corresponds to an
available fraction with water of 0.1% on type-1 sites. In the laboratory for the same mineral
soil, extractable *¥'Cs fraction with water was less than 1% and reached 0.2% one year after
contamination when **’Cs was added to the soil in soluble form, and was below detection
limit when **'Cs was added in solid litter form (Teramage et al., 2018). In the same laboratory
study, the extractable **'Cs fraction with ammonium acetate varied from 36 to 55% when
137Cs was added in soluble form, whereas it was only around 3 % when the contamination
was added in solid litter form. In a similar mineral soil of Japanese cedar stand, extracted
B37Cs fraction with ammonium acetate from in situ samples decreased from 6.1% to 3%
during the period 2011-2015 (Manaka et al., 2019).

11.4.3. Implications for the assessment of **’Cs profiles

Even if EK is statistically preferable to Kg, the choice of Ky vs EK hypothesis seems
visually to have a minor influence on **'Cs vertical migration during the period 2013-2018
(Figure chap2 11-5). However, deviations from the equilibrium hypothesis (fast sorption,
slow desorption) appear much critical for environmental impact assessments at shorter and
longer time scales.

On the short term, the EK hypothesis induced a faster migration of **’Cs with simulated
profiles analog to those reported early after the Fukushima accident (Figure chap2 11-6,
YC2011). In June 2011, EK parameters fitted on plot YC1 realistically reproduced the
profiles measured in the forest study site (Takahashi et al., 2015) and notably the early
progression of **’Cs to the 3-4 cm layer. On the other hand, K4 parameter fitted on plot YC1
predicted that *’Cs was almost exclusively retained in the 0—1 cm layer. L0, which indicates
the depth (cm) at which the soil contains 90% of the contamination inventory (Matsuda et al.,
2015), was around 0.5 cm for Ky simulations whereas it was equal to 2.5 cm for observations
and EK simulations. A fast establishment of extended **'Cs profiles, which is in line with the
EK hypothesis, was also observed in similar forest soils of Fukushima Prefecture in June-July
2011, where up to 90% of the **’Cs was retained in the first 5 cm layer (Koarashi et al., 2012;
Matsunaga et al., 2013).
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Figure chap2 11-6 : Profiles of **’Cs total inventory (kBq m2) simulated with the fitted
sorption parameters of K4 model (red) and EK model (blue) in June 2011 (YC2011) and
November 2030 (YC2030). Profiles are presented with the same conventions as in Fig. 5.

Data for June 2011 were reported by (Takahashi et al., 2015).

On the long term, the EK hypothesis induced a stronger persistence of the surface **'Cs
contamination with exponential profiles consistent with those reported after the Chernobyl
accident (Figure chap2 11-6, YC2030). In November 2030, simulated Li;9 Was around 4.5
cm with EK hypothesis and 8 cm with Kq hypothesis. The EK parameterization simulated
exponential profiles similar to those observed from 2013 to 2018 due to the dominant pseudo-
irreversible sorption of *’Cs on type-2 sites. On the other hand, the Ky parameterization
predicted Gaussian-shaped profiles due to continuous desorption of **'Cs from equilibrium
type-1 sites. The exponential shape predicted by EK hypothesis seems to be in line with the
long term behavior of radiocesium observed following the Chernobyl accident. For instance,
measurements conducted in Sweden from 1987 to 2007 showed that the profiles conserve the
exponential form (Jarvis et al., 2010). A similar profile shape was measured in German forest
soils with more than 50% of the **Cs activity still remaining in the upper 10 cm soil layer 19
years after the accident and a peak of the activity concentration in the first soil horizon
(Konopleva et al., 2009).

11.5. Conclusions

Our study demonstrated that an equilibrium-kinetic parameterization of sorption may
improve the assessment of **'Cs migration in post-accidental situations. From an extensive
dataset covering 4 plots over 5 years (2013-2018), an inverse analysis of the vertical
migration of **’Cs in the mineral layers of Japanese cedar soils allowed us to reach several
conclusions. Firstly, **’Cs dissolved transfer may take place in chemical non-equilibrium
conditions. Secondly, fitted sorption parameters suggest a fast sorption kinetic (half-time of
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1-7 hours) and pseudo-irreversible desorption rate (half-time of 3.2 x 10° — 3.4 x 10° years).
Equilibrium sites (Kq = 4.0 x 10° L kg™ on average) only describe a negligible portion of
137Cs sorption. Finally, predictive short term (June 2011) and long term (November 2030)
simulations are coherent with literature with a fast initial migration (3 months after the
deposition) and a long term persistence of the contamination near the surface (at least 20 years
after the deposition).

From a methodological standpoint, this study also demonstrated that hypotheses and
parameters of *3'Cs sorption can be partially inferred from profiles measured in situ. The EK
hypotheses and parameters could be tested on other **’Cs profiles datasets. However, the
monitoring strategy has to cover short (< 1 year) and long (> 5 years) term periods, and
provide enough information about hydrology and **'Cs source term.

Some questions concerning the EK hypothesis/model still need to be addressed. Further
complementary experiments in controlled conditions of water flow, **’Cs input and solute
transport (such as continuously stirred flow through reactors and soil columns) are necessary
to more accurately identify the sorption parameters. These experiments could also allow a
clearer distinction between type-1 and type-2 sorption sites and the identification of the
processes of non-equilibrium sorption (e.g. chemical vs physical non-equilibrium).
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11.6. Supplementary data
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Figure chap2 SI1-7 : Evolution of **’Cs distribution between the organic and mineral
compartments of the soil simulated by considering that 10% of *3’Cs total fallout reached the

mineral soil in the first day after the accident.
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Figure chap2 SI1-8 : Profiles of **'Cs total stock (kBg/m2) simulated with the fitted sorption
parameters of K4 model (red) and EK model (blue) for plot YC2.
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Figure chap2 SI1-9 : Profiles of **'Cs total stock (kBg/m2) simulated with the fitted sorption
parameters of K4 model (red) and EK model (blue) for plot YC3.
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Total Cs-137 stock (kBq m™)
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Figure chap2 SI1-10 : Profiles of **’Cs total stock (kBg/m2) simulated with the fitted sorption
parameters of K4 model (red) and EK model (blue) for plot YC4.
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Extraction des parametres de sorption dans un référentiel de modélisation alternatif au Kd

Table chap2 SI1-4 : Relaxation mass depth B (g cm) calculated on the profiles of **’Cs total
inventory (kBg m™) in the sampled layers of each plot. f was derived either from measured
profiles (column Data) or from profiles simulated with the fitted parameters of Ky and EK

models (columns K4 and EK).

Relaxation mass depth p (g cm?)

Plot - Campaign Data Ky EK
YC1 -2013 1.05+0.00 0.69+0.11 0.86+0.16
YC1 -2014 0.46+0.00 0.76+0.12 0.76 £0.12
YC1 -2016 0.52+0.01 1.19+0.26 0.87+0.12
YC1 -2018 0.44+0.10 1.11+0.23 0.59+0.08
YC2 -2013 1.78+0.00 0.50+0.09 0.53+0.08
YC2 -2014 0.50+0.00 1.04+0.37 0.96 +£0.27
YC2 -2016 1.10+0.06 1.59+0.61 0.94+0.28
YC2 -2018 0.58+0.02 1.46+0.56 0.64+0.17
YC3 -2013 0.36+0.00 0.46+0.06 0.54+0.07
YC3 -2014 0.58+0.08 0.68+0.17 0.69£0.05
YC3 -2016 0.59+0.02 0.79+0.11 0.68+0.05
YC3 -2018 0.51+0.04 0.99+0.20 0.70%0.11
YC4 -2013 3.05+0.00 0.59+0.14 0.67+0.19
YC4 -2014 0.67x0.03 1.22+044 1.14%0.36
YC4 -2016 0.56+0.03 2.09+0.76 1.34+0.34
YC4 -2018 2.47+0.05 1.90+0.86 0.80%0.19

Table chap2 SI1-5: Statistics summary of kinetic only and EK model fitted on normalized
profiles of *¥'Cs stock. Fits were conducted either separately on each plot (columns YCL1,
YC2, YC3, and YC4) or simultaneously on all plots (column YC). Sum of squares denotes the
sum of squared errors between model predictions and observations (eq 12). p-value was
derived from the approximate chi-squared distribution for LR as described in section 11.2.4.2

YC1 YC2 YC3 YC4 YC
Kinetic only
(Kg1 = 0) 0.1243 0.2137 0.0526 0.3524 0.8643
Sum of
(2 parameters)
squares EK
0.1243 0.2137 0.0529 0.3524 0.8643
(3 parameters)
Number of observations 44 44 44 44 176
Approx. p-value 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00
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Table chap2 SI1-6: Statistics summary of no kinetic desorption (k- =0) and EK model fitted
on normalized profiles of **Cs stock. Fits were conducted either separately on each plot
(columns YC1, YC2, YC3, and YC4) or simultaneously on all plots (column YC). Sum of
squares denotes the sum of squared errors between model predictions and observations (eq
12). p-value was derived from the approximate chi-squared distribution for LR as described in

section 11.2.4.2
YC1 YC2 YC3 YC4 YC
No Kinetic
desorption
Sum of (k- = 0) 0.1243 0.2137 0.0541 0.3524 0.8643
squares (2 parameters)
EK

0.1243 0.2137 0.0529 0.3524 0.8643
(3 parameters)

Number of observations 44 44 44 44 176
Approx. p-value 1.00 1.00 0.32 1.00 1.00

99



Table chap2 SI1-7: Measured depth profiles of dry density, water content and Cs-137 inventory on plots YC1-YC4 (2013-2018)

Site Depth (cm) Dry weighﬁ_lc;ensity (kg Water content, w (%) 137Cs concentration (kBq m2) 137Cs concentration (kBq kg1)
YC1 YCZ YC3 YC4 YC1 YC2 YC3 YC4 YC1 #error YC2 zerror YC3 terror YC4 +error YC1 *error YC2 zerror YC3 zerror YC4 +error

Young

cedar Litter layer 91,38 113,15 104,23 140,03 39,33 2,36 57,69 3,57 61,34 379 36,84 2,28 43,84 2,63 45,02 2,79 50,36 3,12 5541 3,43

November Fragmented

2013 layer 179,50 158,41 197,86 287,70 223,88 13,83 170,53 10,54 120,44 7,45 379,18 23,46 132,53 8,19 118,87 7,35 86,00 532 148,49 9,19
0-1 0,32 0,21 0,29 0,21 89,75 105,08 72,68 82,74 32,78 1,10 25,02 1,67 13,52 0,78 1,10 0,08 10,13 0,34 11,84 0,79 4,71 0,27 0,52 0,04
1-2 0,32 0,21 0,29 0,21 8589 86,42 6491 83,09 15,46 0,52 636 041 2,31 0,15 086 0,06 4,78 0,16 3,01 0,20 0,80 0,05 0,40 0,03
2-3 032 0,21 0,29 0,21 8535 89,23 66,44 87,62 18,67 0,62 13,02 0,87 2,23 0,15 1,36 0,09 577 0,19 616 041 0,78 0,05 0,64 0,04
3-4 0,32 0,44 047 045 81,47 88,20 6499 86,66 9,75 032 27,555 1,59 2,14 0,15 508 0,34 3,04 0,10 6,23 036 045 0,03 1,13 0,08
4-5 0,32 044 047 045 77,02 8899 64,32 93,09 5,56 0,18 36,12 2,08 1,54 0,11 13,63 0,90 1,74 0,06 8,17 047 033 0,02 3,02 0,20
5-6 0,32 044 047 045 75,25 8696 62,77 89,77 4,80 0,16 20,55 1,18 1,23 0,11 8,73 0,58 1,50 0,05 4,65 0,27 026 0,02 1,94 013
6-7 0,32 044 047 045 74,48 79,47 56,28 90,65 4,81 0,16 6,78 0,41 098 0,10 697 047 1,50 0,05 1,53 0,09 0,21 0,02 1,55 0,10
7-8 0,32 044 047 045 72,63 74,58 62,03 91,46 3,22 0,11 4,74 0,29 1,19 0,10 5,35 0,36 1,01 0,03 1,07 0,07 0,25 0,02 1,19 0,08

chlil;rg Litter layer 34,10 29,14 46,67 43,87 13,92 0,73 596 031 17,15 0,90 6,68 0,35 48,42 2,55 25,40 1,34 44,10 2,33 3517 1,85

November Fragmented

2014 layer 97,06 49,77 146,25 113,00 85,46 4,51 21,02 1,11 88,67 4,67 21,72 1,14 62,21 3,28 29,14 1,54 74,14 391 35,99 1,90
0-1 0,30 0,30 0,29 0,31 72,59 60,11 83,60 92,67 42,51 623 5584 295 9761 10,72 61,57 8,03 14,23 0,75 18,70 0,99 33,26 1,75 19,50 1,03
1-2 0,39 0,56 0,43 0,29 69,38 5647 77,82 85,88 16,78 2,21 23,92 2,30 58,08 3,07 3041 1,62 4,29 0,23 424 022 1346 0,71 10,39 0,55
2-3 0,36 0,53 0,39 0,34 71,71 5427 72,78 8197 7,52 0,40 487 047 27,38 1,92 19,34 1,71 2,10 0,11 090 005 7,04 037 566 0,30
3-4 0,42 062 043 043 72,61 53,61 70,89 8142 8,18 1,44 1,49 0,20 11,10 1,86 7,11 0,39 1,93 0,10 0,24 0,02 2,56 0,13 1,64 0,09
4-5 042 0,53 046 0,38 71,46 51,81 70,47 78,02 3,70 0,32 2,19 0,28 5,51 0,34 2,64 0,68 0,89 0,05 0,41 0,02 1,20 0,06 0,70 0,04
5-6 042 0,67 049 0,44 69,18 50,48 68,90 76,64 2,84 0,22 0,60 0,07 2,80 0,50 1,54 0,37 0,68 0,04 0,09 001 057 0,03 0,35 0,02
6-8 0,43 0,69 0,53 0,43 65,03 4884 66,14 7577 2,21 0,39 0,93 0,12 348 0,22 1,86 0,22 026 0,02 0,07 001 033 0,02 0,22 0,01
8-10 0,46 0,64 0,50 0,55 61,44 47,84 6698 73,14 1,13 0,10 0,60 0,22 1,62 0,16 1,59 0,12 0,12 0,01 0,05 0,01 016 0,01 0,14 0,01
10-15 0,50 0,75 0,51 0,55 62,43 4694 6557 71,11 5,37 0,38 1,92 0,21 1,17 0,16 2,21 0,23 0,21 0,01 0,05 0,01 0,05 0,01 0,08 0,01
15-19 048 056 047 0,51 6596 53,56 62,36 71,80 22,60 1,23 13,29 1,30 16,51 3,12 336 0,36 1,09 0,06 0,55 0,03 081 0,04 0,15 0,01

chlil:rg Litter layer 47,08 52,15 91,72 54,24 5,23 0,56 6,20 0,67 10,56 1,13 10,15 1,09 10,31 1,11 8,32 0,89 12,04 1,29 10,65 1,14

November Fragmented

2016 layer 215,29 195,15 216,40 183,81 74,72 8,06 49,60 533 147,73 1589 90,65 9,78 73,50 793 35,86 385 7098 7,64 52,18 5,63
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0-1 0,36 0,22 0,32 0,31 91,84 155,41 106,32 112,88 93,06 18,33 15945 31,75 177,65 26,78 110,07 13,21 2564 225 71,47 626 5596 492 36,01 3,15
1-2 0,34 0,29 0,27 0,32 85,96 137,61 94,10 103,98 30,00 2,75 156,83 2515 6739 889 4748 8,53 873 0,77 54,15 4,68 24,66 2,16 1476 1,29
2-3 0,47 0,37 0,43 0,42 80,03 120,65 88,78 98,48 14,07 6,01 179,40 4874 5996 528 3737 330 297 026 4838 4,19 1388 1,21 884 0,77
3-4 049 0,50 0,41 0,39 78,14 101,56 82,07 91,84 11,97 1,43 121,18 41,27 36,13 446 16,22 1,63 243 022 2443 2,12 881 0,77 4,12 036
4-5 0,52 0,46 0,40 0,44 7540 91,51 7879 88,10 404 046 28,04 345 12,32 1,79 632 0,58 0,78 0,07 612 053 3,11 027 1,43 0,13
5-6 0,51 0,49 049 047 71,85 91,42 72,26 85,02 2,62 0,27 11,55 2,60 746 087 2,76 0,57 0,52 0,05 234 020 153 014 0,59 0,06
6-8 0,55 0,45 0,48 0,44 70,39 9393 7699 82,89 248 029 10,35 093 6,87 0,70 566 0,57 0,23 0,02 1,14 010 0,71 0,07 0,64 0,06
8-10 0,52 0,42 049 042 70,40 94,22 74,13 8097 1,47 0,29 699 093 515 0,68 1,88 0,26 0,14 0,02 083 008 052 0,05 022 0,02
10-12 0,47 0,40 0,49 0,41 74,00 94,41 73,30 81,18 1,29 0,20 2,64 027 287 061 279 049 0,14 0,02 033 003 029 003 0,34 0,03
12-14 0,39 048 0,47 0,40 72,51 9370 71,54 80,59 1,70 0,19 1,22 0,18 2,34 0,26 1,66 0,37 022 0,02 013 002 025 0,03 021 0,02
14-16 043 042 0,49 043 69,18 93,52 71,84 78,18 1,02 0,25 234 034 1,66 0,28 0,78 0,13 0,12 0,02 028 003 017 0,02 0,09 0,01
16-18 041 0,47 047 044 67,18 91,89 72,28 76,96 14,66 1,46 11,13 1,18 1,36 0,17 1,43 0,32 1,79 0,16 1,18 0,11 0,14 0,02 0,16 0,02
18-20 0,54 042 049 0,44 67,62 91,58 7256 7745 19,83 1,94 861 0,79 1,91 0,20 391 0,39 284 0,25 1,57 014 030 0,03 0,68 0,06

th;l:rg Litter layer 34,00 45,00 33,00 29,00 3,32 0,11 1,45 0,05 1,72 0,06 354 0,12 4,67 0,15 223 008 185 0,06 391 0,13

November Fragmented

2018 layer 140,00 217,00 171,00 135,00 32,12 1,05 23,71 0,77 49,19 1,60 42,45 1,38 34,41 1,12 15,86 0,52 30,76 1,00 20,44 0,67
0-1 0,21 0,14 0,32 0,22 112,36 181,88 76,17 123,82 141,98 28,04 9451 2643 5298 230 29,57 6,51 67,80 2,50 66,73 246 1621 060 13,20 0,45
1-2 0,27 0,19 0,32 0,15 80,45 166,16 72,47 148,82 78,72 347 8089 675 2053 1,68 58,63 15,06 28,50 1,05 42,73 1,58 6,13 023 37,83 1,30
2-3 0,33 0,21 043 0,17 72,63 156,57 67,60 156,16 57,07 6,02 7534 985 1743 2,05 7934 875 17,04 0,63 3535 1,30 392 0,14 4730 1,63
3-4 0,38 0,24 0,37 0,23 71,88 13691 66,53 128,52 62,41 935 4699 11,69 557 222 9086 3,14 16,47 061 1965 0,72 1,52 005 3854 1,33
4-5 0,38 0,26 0,44 0,24 65,76 130,39 62,79 116,71 23,06 3,06 4847 685 4,08 041 83,06 3,02 598 022 1847 0,60 092 0,03 3430 1,18
5-6 045 0,27 043 031 63,32 126,17 61,29 103,30 7,38 1,59 4829 6,55 203 024 7393 471 1,61 006 1743 057 047 002 2368 082
6-8 0,43 0,30 0,46 0,33 61,18 120,79 61,61 90,26 6,89 1,14 79,67 7,85 392 041 8286 12,95 079 003 1341 044 042 002 1266 044
8-10 048 0,39 049 045 57,84 104,59 62,52 80,28 2,24 023 4087 1,45 236 012 32,69 1,32 023 0,01 521 017 024 0,01 365 013
10-12 046 039 036 040 56,00 92,57 63,60 73,80 1,11 0,15 741 094 1,18 0,21 574 043 012 0,01 095 003 016 0,01 0,71 0,03
12-14 0,54 0,37 0,38 0,48 5543 96,23 62,88 73,30 3,08 026 2,63 035 1,25 0,08 4,72 1,37 028 0,01 035 002 016 0,01 049 0,02
14-16 046 0,28 0,39 046 51,57 96,46 62,47 72,82 816 0,52 1,42 0,21 1,49 0,18 505 0,31 089 0,03 025 001 019 0,01 0,55 0,02
16-18 044 0,35 0,43 0,40 52,26 93,40 62,04 71,08 4,62 0,81 2,74 012 4,03 047 299 0,64 0,53 0,02 039 002 047 0,02 0,37 0,02
18-20 0,43 0,28 0,37 0,38 57,70 92,17 61,24 72,13 848 2,11 7,30 0,57 7,72 0,78 844 1,552 1,51 0,05 1,97 0,07 160 0,05 1,72 0,06
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Conclusions du chapitre

Cette étude a démontré que I’inclusion du non-équilibre chimique pourrait améliorer la
modélisation du transport verticale du **'Cs dans des conditions post-accidentelles. A 1’aide
d’un jeu de données composées de profils de contamination en **’Cs mesurées in situ sur une
période de 5 ans (2013-2018), une analyse inverse du transport vertical de la contamination en
37Cs dans les sols minéraux forestiers japonais a permis de tirer plusieurs conclusions.
D’abord, la rétention du *’Cs par les sols peut avoir lieu dans des conditions de non-équilibre
chimique. Ensuite, les paramétres EK ajustés suggérent une rétention rapide du **'Cs par les
sites cinetiques (demi-vie de 1 -7 heures) et une désorption quasi-irréversible (demi-vie de 3.2
a 3.4 x 10° années). La part de césium retenu par des réactions instantanées et réversibles est
trés négligeable (avec un coefficient de distribution de 0.004 L kg™ en moyenne). Enfin, les
simulations prédictives du transport du **’Cs avec le modéle EK ont suggéré un établissement
rapide du profil exponentiel de contamination sur les 5 premiers centimeétres du sol en
cohérence avec des mesures effectuées sur le méme site étudié en juin 2011 (soit trois mois
aprés D’accident). Elles ont suggéré également une persistance a long terme de cette
contamination en surface similairement a ce qui a été observé suite a l’accident de
Tchernobyl.

D’un point de vue méthodologique, cette étude a montré que les parametres de sorption
peuvent étre partiellement extraits de profils de contamination mesurés in situ. Cependant, les
données utilisées doivent couvrir une période assez longue avec des prélevements a court
terme (quelques mois apres la contamination) et a long terme (au moins 5 ans apres le dépét
initial) afin de bien caractériser la rétention cinétique du **Cs. Par ailleurs, une bonne
caractérisation du terme source et de I’hydrologie du milieu étudié sont nécessaires afin de
bien reproduire les conditions d’écoulement.

Compte tenu de la complexité associée a 1’acquisition de toutes les données nécessaires
pour une bonne extraction des parametres de sorption dans des conditions réelles, une
identification de ces parameétres en conditions controlées peut s’avérer nécessaire. En effet,
I’étude de la rétention du césium au laboratoire permettra de maitriser les conditions
d’écoulement grace a des dispositifs expérimentaux comme les réacteurs parfaitement agités
ou les colonnes de sol. Ces dispositifs permettent également de maitriser le terme source de la
contamination en variant la concentration du contaminant et sa durée d’injection. Ainsi, ces
expérimentations permettront une meilleure caractérisation des sites de sorption (a 1’équilibre
ou cinétiques) et une identification des processus permettant d’expliquer la dynamique de
rétention du césium (i.e. non-équilibre chimique ou physique).
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CHAPITRE 3 : Influence du non-
équilibre et de la non-linéarité
sur la sorption du césium :

étude sur réacteurs ouverts
parfaitement agités
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Introduction

L’étude de la migration verticale du *'Cs dans des sols issus de la préfecture de
Fukushima (Chapitre 2) a montré que I’inclusion du non-équilibre pourrait améliorer la
modélisation du transport de ce contaminant dans des situations post-accidentelles En effet, le
paramétrage obtenu du modéle EK suggere que, dans les conditions considéreés, la sorption du
césium se fait principalement sur les sites cinétiques avec une rétention rapide de I’ordre de
quelques heures et une remobilisation tres lente voire irréversible de 1’ordre de plusieurs
années. Néanmoins, I’identification des parameétres de sorption a partir de profils de
contamination issus du terrain nécessite la disponibilité d’un nombre important de données.
En effet, le chapitre précédent a démontré qu’il est primordial de disposer d’un jeu de données
couvrant plusieurs années avec des prélevements a court terme afin de bien caractériser
1’¢établissement rapide des profils de contaminations et d’autres prélévements a long terme
afin de bien suivre la cinétique de désorption.

La complexité d’acquisition d’un jeu de données aussi exhaustif nous mene a favoriser une
identification des parameétres de sorption dans des conditions contrdlées a partir de données
issus du laboratoire. En effet, I’étude expérimentale de la réaction de sorption offre une
meilleure maitrise des conditions physico-chimiques dans lesquelles cette réaction a lieu
(débit d’écoulement, terme source, etc.) permettant ainsi une meilleure caractérisation des
sites de sorption et une identification précise des parametres et des processus expliquant la
rétention du césium.

Les objectifs des travaux présentés dans ce chapitre sont donc d’étudier les hypotheses de
non-équilibre et de non-linéarité de la sorption du césium dans des conditions de transport
réactif au laboratoire en répondant aux questions spécifiques suivantes :

e Quels sont les effets de la concentration du césium et de son temps de résidence sur
son degré de sorption par le sol ?

e Peut-on proposer un modele opérationnel de sorption capable de prendre en compte
ces effets? Et peut-on identifier précisément ses paramétres et son domaine de
validité ?

e Peut-on associer le modele proposé et son paramétrage a des propriétés physico-
chimiques du sol étudie ?

Afin de répondre a ces questions, une série d’expériences de sorption/désorption en
réacteur ouvert parfaitement agité a été réalisée sur deux sols contrastés sous différentes
conditions d’écoulement et de concentration injectée. Un modeéle de sorption a 5 parametres
(EK5) couplant non-équilibre et non-linéarité de la réaction de sorption a été utilisé pour
reproduire les données expérimentales. Aprés identification de ces parametres, une approche
de régression non-linéaire a été adoptée pour comparer la performance de notre modele a une
approche linéaire cinétique (EK3) et a une approche classique de type Kg. Enfin, une
interprétation du sens physique des parameétres obtenus ainsi que des domaines de validité de
chaque version du modele (équilibre linéaire, non-équilibre linéaire, ou non-équilibre non-
linéaire) a été proposée.
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Article 2 “Influence of non-equilibrium and nonlinear sorption of
B7Cs in soils. Study with stirred flow-through reactor experiments and

guantification with a nonlinear equilibrium-kinetic model”

Avrticle a soumettre dans le journal « Geoderma).

Résume en francais :

Les modeles de sorption sont essentiels pour une bonne prédiction du transfert du **'Cs
dans les sols contaminés suite a des rejets dans 1’environnement. En modélisation
opérationnelle, le modele Ky qui suppose que la réaction de sorption est linéaire, instantanée
et réversible, reste le plus utilisé grace a sa simplicité. Cependant, ce modele ne décrit pas
bien les réactions de sorption hors équilibre et/ou non-linéaires. Des approches alternatives
considérant & la fois des réactions de sorption a 1’équilibre et cinétique (EK) ont permis
d’améliorer la prédiction de la migration du **'Cs dans des conditions de terrain mais les
parametres de ces modeles n’ont pas été précisément identifiés. Ce chapitre vise a étudier
I’influence et I’importance du non-équilibre ainsi que la non-linéarité de la sorption du *’Cs
dans des milieux contrblés en réinterprétant, par approche inverse, une série d’expériences en
réacteur ouvert parfaitement agité effectuées sur deux sols de caractéristiques physico-
chimiques contrastés. Les résultats obtenus suggerent que la prise en compte du non-équilibre
et la non-linéarit¢ de la réaction est nécessaire pour reproduire les observations. Les
parametres ajustés du modele suggérent que la sorption a lieu sur deux types de sites
contrastés. D’une part, des sites a I’équilibre caractérisés par une faible affinité au césium
mais d’une grande capacité de sorption équivalant a la capacité d’échange cationique du sol.
D’autre part, les sites cinétiques sont caractérisés par une rapide sorption du césium (temps
caractéristique de sorption de 0,2 a 0,3 heures) et une lente désorption (temps caractéristique
de désorption de 3 a 9 jours) mais offrent une tres faible capacité de rétention équivalente a
0,02-0,04% de la CEC. Une comparaison avec un modele mécaniste de sorption du césium
suggere que les sites a 1’équilibre et cinétiques supposés par le modele EK correspondent
respectivement aux sites d’échangeurs d’ions et de complexation de surface présents sur les
trois mineraux argileux dominant dans les sols (illite, montmorillonite et kaolinite). Ce travail
a démontré les limites du modele Ky pour la prédiction de la mobilité du Cs et a démontré
qu’une alternative prenant en compte le non-équilibre et la non-linéarité de la sorption
présente des résultats plus satisfaisant. Cependant, cette approche alternative doit étre
appliquée a d’autres dispositifs expérimentaux afin de déterminer si 1I’échelle expérimentale
influence la paramétrisation du modele EK.
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Study with stirred flow-through reactor experiments and quantification
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Abstract

Sorption models are essential for the prediction of *'Cs transfer in soils contaminated
following release in the environment. In assessment models, the K4 model, which supposes
that sorption is linear, reversible and instantaneous, remains the most widely used due to its
simplicity. However, it fails to describe sorption reactions that take place in nonlinear and/or
non-equilibrium conditions. Alternative equilibrium-kinetic (EK) hypotheses of **'Cs
sorption/desorption were shown to better predict **'Cs migration field conditions but
parameters have not been fully identified. This work addressed the influence and magnitude
of non-equilibrium and nonlinearity of *3'Cs sorption in laboratory conditions by
reinterpreting, with an inverse approach, a series of breakthrough curves measures following
continuously stirred flow-through reactor (CSTR) experiments conducted on two contrasted
soils. Our results show that the inclusion of both non-equilibrium and sites saturation is
necessarily to accurately reproduce the experimental curves. Fitted parameters suggest that
sorption can take place on two contrasted sites. Equilibrium sites are characterized by a low
affinity to cesium and a high sorption capacity comparable to cation exchange capacity of the
soil. Non-equilibrium sites are characterized by a fast sorption kinetic (half time of 0.2-0.3
hours) and slow desorption rate (half time of 3-9 days) and a very low sorption capacity
(0.02-0.04% of the CEC). Comparison with a mechanistic model suggests that these sites
correspond to ion exchange and surface complexation sites present in three clay minerals
(Hlite, montmorillonite and kaolinite). This work stresses the limits of the Ky model to predict
37Cs sorption in reactive transport conditions and supports an alternative non-equilibrium
nonlinear approach. However, this approach requires to be tested on different experimental
scales to study its applicability in more complex conditions.
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11.1. Introduction

The various processes of solute retention on solid phases —referred to as sorption (Sposito,
1984)— strongly govern the mobility, bioavailability and remediation of substances in the
environment, and, in the case of radioactive substances, their radiological impact. They
notably control the conditions of reactive transport of solutes occurring in solid-liquid systems
such as rivers, soils and groundwater (Bouzidi et al., 2010; Fiengo Perez et al., 2015; Ilina et
al., 2020; Limousin et al., 2007).

A critical issue when assessing the reactive transport of solutes (such as radionuclides) in
solid-liquid systems such as soils concerns the hypotheses and parameters modelling the rate
of solute transfer between the solution and solid phases (Ardois and Szenknect, 2005; Chaif et
al., 2021; Cherif et al., 2017; Limousin et al., 2007).

In assessment level models, sorption is most commonly represented for a wide range of
contaminants (including radionuclides) by an instantaneous, concentration-independent and
completely reversible reaction, using an equilibrium coefficient also called distribution
coefficient and noted Ky (IAEA, 2009). This model simply assumes a constant proportion
(Kg) between concentrations in sorbed and soluble phases and, as a result, a constant
proportion (called retardation factor) between water and solute fluxes (Bossew and Kirchner,
2004; Mishra et al., 2018; Szenknect et al., 2003).

However, the Ky sorption model is not fully predictive. Deviations from its simplifying
hypotheses have been reported for many solutes (including pesticides, radionuclides and
notably Cesium-137) and may result notably in earlier solute arrival in groundwater and
longer residence time in soils than the ideal K4 model (Bahr and Rubin, 1987; Schnaar and
Brusseau, 2014). These deviations essentially result from:

1) Chemical non-equilibrium: sorption sites may differ in their reactivity with the solute,
some reacting instantaneously and other slower than contact times with water (Chaif et al.,
2021; Kurikami et al., 2017; Ota et al., 2016; Sardin et al., 1991).

2) Physical non-equilibrium: some sorption sites may not be instantaneously accessible to
the solute due to a heterogeneous flow regime (e.g. access to micro porosity limited by
diffusion) (Chen et al., 2020; van Genuchten and Wagenet, 1989).

3) Sorption irreversibility or pseudo-irreversibility: for a fraction of adsorbed solutes, the
remobilization back into solution may be impossible or so slow that it can be considered as
irreversible (Antonopoulos-Domis et al., 1995; Comans and Hockley, 1992; Montes et al.,
2013; Toso and Velasco, 2001).

4) Sorption nonlinearity: the affinity of solute to sorption sites may vary with solute
concentration. It can be high at trace levels when selective sorption sites are concerned, and
much lower when non-selective sorption sites also participate to solid-liquid exchanges
(Cherif et al., 2017; Fesch et al., 1998; Wang et al., 1998).
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For a better description of sorption, various multi-site equilibrium and/or kinetic (EK)
models have been proposed. These empirical models, initially introduced for agrochemicals
and heavy metals (Cameron and Klute, 1977; Selim and Mansell, 1976; van Genuchten and
Wagenet, 1989), mitigate the K4 hypotheses by assuming that sorption occurs on 2—3 different
types of solid sites, governed by equilibrium and/or Kinetic rates. The existing variants consist
in different parameterizations for equilibrium (e.g. linear, Langmuir, Freundlich isotherms),
non-equilibrium (first order, second order), non-linear and irreversible sorption. More
recently, promising applications of EK models for radionuclide have been reported
(Antonopoulos-Domis et al., 1995; Chaif et al., 2021; Garcia-Sanchez et al., 2014; Ota et al.,
2016; Toso and Velasco, 2001; Wang et al., 1998).

However, the benefits of adopting equilibrium kinetic models of sorption have not been
fully demonstrated. The process-based validation of these approaches still requires the
interpretation of the different types of sorption sites in terms of real contamination pools and
not hidden virtual compartments. Moreover, the scenarios of reactive transport for which EK
hypotheses significantly improve the realism of predictions, compared to the simple Kg
hypotheses, must be clarified.

Sorption reactions in soils have been studied both in the laboratory and in the field by
complementary types of experiments that achieve different levels of representativity and bring
different levels of information on the reaction Kkinetics.

Batch experiments consist in placing a solid phase and a liquid phase in well-stirred
conditions in a closed reaction chamber, and measuring solute concentration after a chosen
contact time (Limousin et al., 2007; Porro et al., 2000; Siroux, 2017). This protocol is
essentially adapted to quantify equilibrium sorption in disperse solid phases in the absence of
flow. For radionuclides, the vast majority of published sorption isotherms (Benedicto et al.,
2014; Brouwer et al., 1983; Poinssot et al., 1999; Staunton and Roubaud, 1997) and Ky values
(Gil-Garcia et al., 2009; IAEA, 2009) have been derived from this protocol (generally after a
contact time of 48 hours). In some cases, the batch technique also has been employed to
examine the kinetics of radionuclide sorption as a function of substrate mineralogy and water
composition (Missana et al., 2004; Valcke and Cremers, 1994).

Stirred flow-through reactor experiments, also known as continuous flow stirred-tank
reactor (CSTR) experiments, consist in injecting by an inlet port a solute through a stirred
cell, containing a known mass of solid and a known volume of solution, and monitoring at the
outlet port the solute concentration (Garcia-Sanchez et al., 2014; Martin-Garin et al., 2003;
Sparks et al., 1980; Van Cappellen and Qiu, 1997) (Figure chap3 11-1). During a classical
reactor experiment, the injection flowrate is generally held constant (Qi) while the injected
solute concentration consists in a finite step function (with value Ci) (Figure chap3 11-2).
Different reactor tests are then required to test if solute reactions depend on solute-
concentration (Ci) and flowrate (Q), and are thus nonlinear and not instantaneous (Bar-Tal et
al., 1990). This protocol is therefore well adapted to study rate-limited sorption under flowing
conditions in disperse solid phases.
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Soil column experiments consist in injecting solute and water through a column containing
a solid phase, and measuring at the outlet port its solution-concentration dynamics with time,
also called breakthrough curve (Szenknect et al., 2005). Compared to batch and flow-through
reactor experiments, this protocol studies sorption in the complex flow conditions existing in
porous media (advection, diffusion, high solid —liquid ratio, ...), but it requires much longer
experiment durations for strongly sorbed contaminants. This protocol is adapted to study the
combined effect of flow and sorption, and to determine if physical non-equilibrium conditions
are significant (Sardin et al., 1991).

Contamination profiles consist in measuring, at different times, the depth-distribution of a
solute. This protocol has been applied in the laboratory on soil columns experiments with
non-destructive gamma-spectrometry techniques (Mazet, 2008; Szenknect, 2003). It has also
been very widely applied in situ on soils impacted by radioactive fallout using destructive
gamma-spectrometry on soil samples collected at different depths directly in the
field(Jagercikova et al., 2015; Jarvis et al., 2010; Rosén et al., 1999; Takahashi et al., 2019).
This protocol allows the quantification of the effective contamination velocity at scales that
are more representative of real contaminated sites that may need to be managed. However,
their analysis is delicate due to a larger uncertainty in the solid-water system, and notably its
properties (density, humidity), its hydrological forcing (net infiltration at the top profile) and
its solute source terms (Chaif et al., 2021; Jagercikova et al., 2015; Kurikami et al., 2017).

All these protocols require an inverse approach consisting in selecting a sorption model
and estimating its parameters from observations by frequentist or bayesian calibration
(Nicoulaud-Gouin et al., 2016; Toro and Padilla, 2017; Van Genuchten et al., 2012). For
model selection, varying contact times and influent concentrations have been recommended to
test linearity and equilibrium hypotheses and reject improper models (Bar-Tal et al., 1990;
Nicoulaud-Gouin et al., 2016). For parameter identification, the unicity of the sorption
parameters derived from observations, also termed identifiability, must also be examined
attentively to ensure that obtained parameter values are physically interpretable (Belsley et al.,
1980; Brun and Reichert, 2001; Stewart, 1987).

Large amounts of radionuclide have been released in the environment after the multiple
nuclear weapons tests that took place from the 1950s to 1980 and the nuclear accidents of
Chernobyl (1986) and Fukushima (2011) (Castrillejo et al., 2016; Klement Jr, 1965;
Steinhauser et al., 2015). Among these elements, **’Cs — due to its relatively long half-life (ty
= 30.2 years) - is considered the main source of radioactive soil contamination (Avery, 1996;
Strebl et al., 1999) and the first source of nuclear waste in the first one hundred years after
release.

Cesium sorption in soils is primarily governed by clay minerals (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 fact, radiocesium sorbs strongly and specifically on clay minerals
(Cornell, 1993; Fuller et al., 2015; Okumura et al., 2019) but also less intensely on iron oxides
and organic matter which often represent large sorption capacities (Rigol et al., 2002;
Schwertmann and Taylor, 1989).
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On clay minerals, surface adsorption sites are very heterogeneous (Bradbury and Baeyens,
2000; Cornell, 1993; Eliason, 1966; Missana et al., 2004; Poinssot et al., 1999; Staunton and
Roubaud, 1997; Wahlberg and Fishman, 1962). Five types of sorption sites are generally
distinguished: basal surface sites, edge sites, hydrated interlayer sites, frayed edge sites (FES),
and interlayer sites (Okumura et al., 2019). These sites have contrasted densities and affinities
to cesium. Interlayer sites have strong affinity to Cesium but low density and correspond to
hydrated interlayer, FES, and interlayer sites (Brouwer et al., 1983; Eberl, 1980; Francis and
Brinkley, 1976; Jackson, 1962; Maes and Cremers, 1986; Poinssot et al., 1999; Rich and
Black, 1964; Sawhney, 1972; Zachara et al., 2002). Planar sites have much lower affinity to
cesium but represent most of the cation exchange capacity “CEC” and correspond to the basal
surface and edge sites (Cornell, 1993; Rigol et al., 2002; Staunton and Roubaud, 1997;
Zachara et al., 2002).

Numerous laboratory studies indicate that Cs sorption is both time-dependent and
concentration-dependent. Sorption experiments show that, although *¥'Cs sorption is initially
rapid (minutes), it continues for months from non-selective to highly selective sorption sites
(Konoplev et al., 1997). Desorption experiments also indicate that desorption of *'Cs is very
slow (e.g. ~2 years of half-life for Fukushima soils reported by (Murota et al., 2016))
particularly on clay minerals (Durrant et al., 2018). Moreover, many sorption isotherms
indicate that affinity to cesium decrease when the concentration of soluble cesium (Cs™) and
its competitors (mainly K*) increase in solution (Cherif, 2017; Siroux, 2017) .

This work aimed at studying the hypotheses of non-equilibrium and non-linearity of
cesium sorption in reactive transport conditions. Our specific objectives were to: (1) quantify
the influence of cesium concentration and water transit time on sorption, (2) propose a simple
sorption model taking into account these effects, (3) study the validity of this model and
estimate its parameters, (4) relate the model compartments and parameters to measurable soil
properties. For these purposes, flow-through reactor experiments were conducted on two
contrasted soils under different conditions of injection concentration and flow rate. A 5-
parameter equilibrium-kinetic model (EK5) including both sorption non-equilibrium and non-
linearity was proposed to model cesium sorption. A nonlinear regression approach was
adopted to estimate K4 and EK5 parameters and to test EK5 vs Kq hypotheses.

11.2. Material and Methods

11.2.1. Studied Soils

Two soils, noted “Soil H” and “Soil S”, were selected for their contrasted physico-
chemical and mineralogical properties (Table chap3 I1-1). Soil S was a calcareous sandy soil
with pH = 9.32, 1.44%o of organic matter, and CEC= 1.11 cmol+/kg. Soil H, on the other
hand, had a loamy texture with pH = 5.5, 49.4%0 of organic matter, and CEC = 7.64
cmol+/kg. Soil samples were air dried and sieved (<2 mm) before use. For soil S, mineralogy
of the fraction below 2um was determined by ERM laboratory (Poitier, France) using powder
X-ray diffractometer (Bruker D8 Advance A25) with CuKa radiation at 40kV and 40 mA on
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oriented mounts. The same technique was used for soil H and the results were already
published in a previous study (Siroux, 2017).

Table chap3 I11-1: Physico-chemical and mineralogical characteristics of soils H and S. Clay,
silt and sand percentages correspond to the granulometric classes of the international scale.
Illite, Montmorillonite and kaolinite percentages correspond to mineralogical composition, as
determined by the X-Ray Diffractometry (XRD) technique.

Soil H Soil S

Clay (%) 13.13 3.10
Silt (%) 54.05 0.70
Sand (%) 32.82 96.20
pH (H,0) 5.5 9.3
Organic matter (g/kg) 49.40 1.44
N (g/kg) 2.64 0.04
CaCOs (g/kg) 14 118

Exchangeable cations (cmol+/kg)

CEC 7.64 1.11
K* 0.32 0.23
Na"* 0.20 0.14
ca** 3.23 31.20
Mg** 0.60 0.72
Mineralogy

CEC <2um (cmol+/kg) 20.0 18.7
lite (%) 11-22  0-2
Montmorillonite (%) 43 - 56 23 - 27
Kaolinite (%) 14 - 23 4-9
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11.2.2. Stirred flow-through reactor experiments

Principles of stirred flow-through reactor experiments are presented in introduction. Each
CSTR experiment consisted in injecting an input solution into a chamber of volume V,
containing a known mass of soil m, and measuring **'Cs concentration (C,,) at the output port
of the chamber (Garcia-Sanchez et al., 2014; Martin-Garin et al., 2003; Van Cappellen, 1997;
Van Cappellen and Qiu, 1997) (Figure chap3 11-1). The input and output ports were
equipped with 0.45 pum pore size hydrofoil Teflon membranes (HVLP, Millipore). The input
solution was injected at a constant flow rate in the reactor cell by a chromatography system
(AKTA™ pure 25), and the direction of the flow was periodically reversed to avoid filter
clogging. The continuous stirring was ensured by attaching the reactor to an external shaker.
This method was preferred to a magnetic stir bar inside the cell to avoid destroying the solid
particles. Samples were collected using a fraction collector and analyzed for **'Cs activity
using a pure germanium gamma spectrometer (Camberra EGPC 42.190.R).

Inlet port Outlet port
0, C _9 Liquid phase _ > 0, C,
Vrl Cw
Solid phase
m, Cs

Figure chap3 I1-1: Principle of the continuously stirred flow-through tank reactor (CSTR)
experiments conducted in this study. A solution is injected into the reactor chamber (of
volume V,) by its inlet port. The solution is injected at a constant flow rate Q; and is only
contaminated during contamination stage (with concentration C;). Contaminant dilutes and
interacts with the solid phase (with mass m and contamination concentration Cs) inside the
chamber. The reactor chamber is well-mixed and has a homogenous contaminant
concentration in solution C,, that is monitored at the outlet port.

Each experiment consisted in a constant injection flow rate with three stages of
contaminant injection (Figure chap3 11-2): (1) a pre-contamination stage (noted stage I)
during which a cesium-free solution was injected for at least 48 hours to allow the soil
particles to reach a chemical equilibrium with the input solution; (2) A contamination stage
(noted stage I1), during which a cesium solution at a known concentration (C;) was injected
until the normalized cesium concentration C,/C; either stabilized or reached 1; (3) A
decontamination stage (noted stage Ill) during which the cesium-free solution was again
injected until the normalized cesium concentration (C,/C;) was below 4%.
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injection conc. C;

inlet concentration
outlet concentration C,

time
stage I
pre-conditioning

stage II
contamination

stage I1I

|
|
|
|
: decontamination
|

Figure chap3 11-2: The three stages of continuously stirred flow-through tank reactor (CSTR)
experiments conducted in this study. During each experiment, input solution was injected at a
constant flow rate Q; (mL h™). During pre-conditioning (1) and decontamination (111) stages,
input solution was a cesium-free solution. During contamination (I1), input solution had a
constant cesium concentration C; (mol L™).

11.2.3. Input solutions

Cesium-free input solutions were designed to mimic the soil solution in equilibrium with
the soil (Table chap3 11-2). They were injected during the stages I and 111 of the experiments.
For soil S, Ultrapure water (18 MQ resistivity) was equilibrated with excessive amounts of
calcite (CaCO3) and agitated in an open recipient to allow equilibrium with ambient air for at
least 15 days. The solution was then filtered and spiked with sodium chloride. For soil H,
Ultrapure pure water was directly spiked by a mixture of sodium chloride (NaCl), calcium
chloride (CaCly), calcium nitrate (Ca(NOs);) and potassium chloride (KCI).

Cesium input solutions were prepared by spiking cesium-free input solutions with
approximate cesium concentrations of 10 mol L™, 10 mol L™, and 10® mol L™ depending
on the experiments (Table chap3 11-3). These contaminated solutions were injected during
the stages Il of the experiments. This spiking was achieved by adding a mixture of stable
(CsCl) and radioactive (**'Cs) cesium and then solution pH was adjusted by adding a sodium
hydroxide solution (NaOH).
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Table chap3 11-2: Composition of the input solutions used for the stirred flow-through
reactor experiments with the soils S and H. All concentrations are presented in mol L™

Property Soil S Soil H

[Ca*] 5.00E-04  3.00E-04
[Na'] 5.00E-03 1.40E-04
[cn 5.00E-03  3.43E-04
[NO*] - 4.60E-04
[K'T - 6.30E-05
pH 8.3 5.1

11.2.4. Experimental design

In order to study the influence of non-equilibrium and non-linearity of cesium sorption,
four stirred flow-through reactor experiments were conducted, for each soil, under different
cesium input concentrations (C;) and flowrate (Q;) conditions (Table chap3 11-3). In total, our
experimental design combined three levels of cesium concentrations (10~ mol L, 10 mol L°
! and 10 mol L") and two levels of flowrates (10 ml h™ and 35 ml h™).

Table chap3 11-3: Experimental conditions of the 4 stirred flow-through reactor experiments
conducted for soils S and H. The name of each experimental condition (e.g. “S8-107)
indicates the combination of soil name (i.e. S or H), approximate cesium input concentration
Ci (i.e.10%, 10° or 10® mol L) and approximate flowrate Q; (i.e. 10 or 35 mL h™).

Properties Experiments
S3-10 S5-35 S8-10 S8-35 H3-10 H5-35 H8-10 H8-35
Soil S S S S H H H H

Qi Average flow 10.62 33.48 9.66 34.38 9.72 34.02 9.36 31.98
rate (mL h™)

Ci Cesium 9.97E-04 9.71E-06 6.57E-09 6.92E-09 1.04E-03 9.97E-06 1.21E-08 1.00E-08
concentration
(mol L)

T; Stage Il 141 92 262 194 140 71 671 294
duration (h)
Stage 111 263 192 938 602 338 195 1967 992
duration (h)
Stages I1+111 404 284 1200 796 478 266 2638 1286
duration (h)

m  Soil mass (g) 3.70 3.78 3.78 3.57 2.83 3.12 3.06 3.09

V., Reactor water 33.5 33.5 33.5 33.5 33.5 33.5 33.5 33.5
volume (mL)
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11.2.5. Modelling cesium sorption in stirred flow-through reactors

The 5-parameter sorption model EK5 considered here is a generalized version of an EK
model (Chaif et al., 2021; Garcia-Sanchez et al., 2014; Nicoulaud-Gouin et al., 2016)) that
can include sorption nonlinearity (Figure chap3 11-3). Sorbed concentrations are distributed
between ‘fast’ sites (Cg1) noted type-1 sites that are instantaneously in equilibrium with the
aqueous phase —with an equilibrium constant noted Kg; (L kg™)— and ‘slow’ sites (Csz) noted
type-2 sites that are governed by Kinetic first order mass transfer —with sorption and
desorption rates noted k* (L kg™ s) and k™ (s*) —Type-1 and type-2 sites are supposed to
have maximum sorption capacities C»™ (mol kg™) and C,™ (mol kg™) and their sorbed
concentrations are modelled by:

_ _ Ka
Cs1 = % Cw (1)
Ss1
sz — pt (1 = L2 — k-
dt - k (1 Csrglax) CW k CSZ (2)

This formulation encompasses the 3-parameter linear EK model (noted EK3), which
corresponds to the particular case of infinite sorption capacities Cy™ and C™. It also
encompasses the classical 1-parameter Ky approach, which only considers type-1 sites, and
corresponds to the particular case where k™ = 0 and k™ = 0 and infinite Cs;™.

In a stirred flow-through reactor with solid-liquid exchanges governed by the EK5 model,
conservation equations for the exchangeable stock S¢x (mol) in solution and on type-1 sites,
and for the fixed stock Ssix (mol) on type-2 sites, are then given by:

dSex Cs -

Dot = —ketm (1= 25 Gy + kS + QUCS() — G, @
deix Cs -

Sre = gt (1- C;g;x) Cw — k™ Spix 4)

where C,, (mol L™) is the dissolved cesium concentration, Q; (L s) is the flowrate, 5(?) is
equal to 1 during contamination stage Il and O otherwise, m is the soil mass. Exchangeable
(Sex) and fixed (Srix) stocks are related to sorbed concentrations as follows:

Sex = VG + mCgy (5)
Sfix = mCs, (6)

As a consequence of the mass-balance equations (3)-(4) above, half-times of sorption and
desorption reactions T* (s) and T~ (s) in a stirred flow-through reactor can be defined as
follows:

+ _ log(@)vy
rt= mk* (7)
T =22 ®)
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Liquid phase @

max
s2

Type-2 sites
052

Solid phase

Figure chap3 11-3: Compartment representation of the 5-parameter Equilibrium-Kinetic
model EKS5 applied to Cs sorption in this study. The model considers two types of solid sites
for sorption: type-1 sites with instantaneous sorption (with equilibrium parameter Kg; [L kg’

1), and type-2 sites with kinetically controlled sorption (with first-order sorption and
desorption constants k* [L kg™ s*] and k™ [s™']). C«™ [mol kg™] and C,™ [mol kg™] denote
the sorption capacities of type-1 and type-2 sites. Contaminant concentrations are denoted C,,

[mol L™ in water, and Cs;, Cs, [mol kg™'] in the solid phase.

11.2.6. Estimation of sorbed cesium stocks

Sorbed cesium stocks Qs (mol) were estimated at the end of contamination and
decontamination stages Il and Il of each experiment in order to quantify cesium retention for
the different experimental conditions. Calculations were derived from a mass-balance
approach, and were based on the surface area separating breakthrough curves of cesium C(t)
and of an inert tracer Cy(t) submitted to the same experimental conditions (Limousin et al.,
2007; Martin-Garin et al., 2003). At any time t during the experiment, the sorbed cesium
stock Qs (mol) is governed by:

Qs = % (c"®) - c®) + [, 0(c" (@) - €(®)) dr 9)
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This formula was solved by numerical integration with the experimental concentrations
Cu(t) for cesium (eq(3)) and the analytical solution Cy(t) for the inert tracer, which is given

by:

C(t) = G (1 — e_V%t) if t<T; (10)

~Le-y .
C(t)= C"(TDe v« 'Y if t>T; (11)
with the convention that t=0 at the beginning of contamination stage II.

In equation (9), C,/C; values that were superior to 1 during stage Il (and have no physical
significance) were considered to be equal to 1 in order to avoid the underestimation of sorbed
stocks.

11.2.7. Statistical inference on sorption parameters

The identification of sorption parameters of models Ky, EK3 and EK5 — noted here 9 —
consisted in solving the inverse problem:

yj = f(x;,9) + ¢ (12)

with minimal error ¢; between observations y; and predictions f(xj,ﬁ) associated to
experimental conditions x; (i.e. time of observation, reactor volume, solid mass, flowrate,
injection concentration).

For each soil, sorption parameters 9 were fitted simultaneously on the four experiments by
the ordinary least-squares method (Seber and Wild, 1989) which consists in retaining the
parameter values 9 that minimize the sum of squares S(6) :

S@) =X (y; - f(x,9))’° (13)

The normalized dissolved concentration y;=C\/C; was chosen as the observed variable in
order to balance the weight of each experiment. To ensure the convergence to an absolute
optimum, the sum of squares was minimized numerically from ten starting points by using the
using the R routine “optim” (R core Team, 2019). These starting points had the least sum of
square among a large set of candidate points evaluated in the parameters space (1000 for Ky
model, 12° for EK3 model, and 12° for EK5 model).

The likelihood ratio statistic was used to test hypotheses about sorption models (e.g. Kg vs
EK3) (Huet et al., 2004). If 9;; and 9, denote the sorption parameters estimated under the null
hypothesis H (p, parameters) and the alternative hypothesis A (p, parameters), where H
corresponds to a particular case of A, then the likelihood ratio statistic LR (eq(14)) has
approximately a chi-squared distribution with (p,-p1) degrees of freedom.

LR =nx logS(@H) —n *log S(@A) (14)
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Confidence regions of estimated Cs sorption parameters 9 for Ky, EK3 and EK5 models
were approximated, at the level 100*(1 - a)%, by the points U satisfying the Beale’s condition
(Beale, 1960; Seber and Wild, 1989):

S@ < (1+ ZE@n-p)s@) (15)

where p is the number of parameters and F, is the quantile of the Fisher distribution. This
region was constructed numerically, for 0=5%, by randomly sampling points 9 in the
neighborhood of 9 and keeping the first 1000 satisfying the condition defined in eq (15). For
each individual parameter J;, conservative confidence intervals were then defined as the
upper/lower bounds for ¥9; in this region.

11.2.8. Local identifiability

The unicity of the solution I to the inverse problem eq (12), also termed identifiability,
was diagnosed locally by analyzing the conditioning of the sensitivity matrix X of general
term (Belsley et al., 1980; Brun and Reichert, 2001; Stewart, 1987):

_ 9f(xi9)

Xy = (16)

The sensitivity matrix was calculated numerically at fitted parameters values 9 and
rescaled (Brun et al., 2001; Nicoulaud-Gouin et al., 2016). The global conditioning index x
was calculated as follows:

_ max;(4;)
= \’mini()li) (17)
where the terms 4; denote the eigenvalues of the matrix "XX. Conditioning indexes x above

5 (resp. 10) were interpreted as moderately (resp. strongly) non identifiable parameters
(Belsley et al., 1980).
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11.3. Results

11.3.1. Experimental breakthrough curves
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Figure chap3 11-4: Curves of normalized concentrations C,,/C; at reactor outlets as a function
of normalized volume passing through the reactor VV/V, (breakthrough curves, also noted
BTC). Dots correspond to observations and color lines correspond to least squares fits with
the Ky (purple), EK3 (red) and EK5 (green) models. Vertical bars correspond to the

120



Extraction des parametres de sorption dans un référentiel de modélisation alternatif au Kd

confidence intervals of the observations. Purple, red, and green shaded bands correspond to
the 95% parametric uncertainty of fitted curves.

For both soils, our observations evidenced influences of flowrate and input concentrations
on cesium sorption and thus support the non-equilibrium and nonlinear hypotheses (Figure
chap3 11-4).

Cesium outlet concentrations C,,/C; during contamination stage Il systematically increased
with flowrate. For instance, the input concentration was completely transmitted to the outlet
(Cw/Ci =1) after a cumulated flowed volume V of around 200 reactor volumes (V,) at 35 mL
h (experiments S$8-35 and H8-35), whereas the breakthrough was still uncomplete at 10 mL
h* at the end of contamination stage 11 (Cw/C; below 0.6 for experiments S8-10 and H8-10).
This trend indicates a smaller sorption when contact time with cesium decreases. These
observations prove the influence of non-equilibrium in cesium sorption processes for the
studied soils.

Cesium outlet concentrations C,,/C; during contamination stage Il systematically increased
when input concentration increased. For high input concentrations (10° mol L™), the
equilibrium state, corresponding to C,,/C; = 1, was reached after the injection of 10-25 reactor
volumes V, (S3-10 and H3-10) whereas for low concentrations (10® mol L™) it was not
achieved even after 80-200 V, (C./C; = 0.46 and C,/C; = 0.63 for S8-10 and H8-10
respectively). This trend indicates less affinity to cesium at higher dissolved concentrations.
These observations prove the influence of nonlinearity on cesium sorption processes for the
studied soils.

Cesium sorption was also affected by the nature of the soils. While similar input conditions
provided similar BTC shapes for both soils, some differences in the equilibrium time were
observed between the two soils. Convergence to equilibrium state was always faster for soil S
than for H. For instance, outlet concentration was stabilized after the injection of 30 V, for S5-
35 compared to 50 V, for H5-35.

11.3.2. Sorbed concentrations and restitution

Estimated sorbed stocks during contamination and decontamination stages Il and 11l also
revealed influences of flowrate and input concentrations on the reversibility of cesium
sorption (Table chap3 11-4).

Cesium desorption during decontamination stage Ill (termed here restitution) increased
with injection concentration and indicated more reversible processes. For high injection
concentration experiments (above 10> mol L™), restitution was always over 65% for both
soils. At low injection concentrations (10 mol L™), restitution did not exceed 50% and was
around 34% (S8-10) at low flowrate and reached around 47% at high flowrate (S8-35).
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Cesium restitution also increased with flowrate. For instance, restitution was around 35%
for low flowrate experiments (S8-10 and H8-10) and reached around 45% with higher
flowrate (S8-35 and H8-35).

Table chap3 11-4: Experimental and EK5 simulated stocks of Cs at the end of contamination
and decontamination stages Il and 11 as defined in equation (9). Restitution is defined at the
ratio of the desorbed and sorbed stocks of Cs.

Conditions Calculation Stock at end of stage 11 Stock at end of stage 111  Restitution
(mol) (mol) (%)
$3-10 Experiment 6.38E-05 2.51E-05 61
EKS 7.13E-05 7.46E-08 100
S5-35 Experiment 2.17E-06 7.70E-07 64
EK5 1.77E-06 1.43E-08 99
$8-10 Experiment 1.02E-08 6.74E-09 34
EK5 1.16E-08 6.66E-09 43
$8-35 Experiment 1.62E-08 8.54E-09 47
EK5 1.47E-08 5.33E-09 64
H3-10 Experiment 1.32E-04 4.28E-05 68
EK5 1.32E-04 5.76E-08 100
H5-35 Experiment 2.15E-06 4.49E-08 98
EK5 2.24E-06 4.82E-08 98
H8-10 Experiment 3.95E-08 2.63E-08 33
EK5 3.88E-08 1.79E-08 54
H8-35 Experiment 2.92E-08 1.70E-08 42
EK5 2.93E-08 1.69E-08 42

11.3.3. Cesium sorption modelling

For both soils, EK5 model described significantly better the observed non-equilibrium and
nonlinear effects than EK3 and Ky models.

Qualitatively, the model EKS5, with 5 degrees of freedom, better fitted the breakthrough
curves than EK3 and Ky models (3 and 1 degrees of freedom) (Figure chap3 11-4). With a

constant retardation factor R = 1 +vad for all conditions, the Kq model underestimated

Cw/C;j at high input concentration values and overestimated them at low concentration values
(Cw/Ci=1 at the end of stage Il of all experiments). With kinetic rates of sorption and
desorption allowing asymmetry in the curves between stages Il and I1l, EK3 model better
fitted C,,/C; during stage |1l whereas it was still unrealistic during stage Il (§5-35, H3-10, and
H5-35 for example). With sorption capacities potentially limiting the sorption on type-1 and
type-2 sites, EK5 model better described the strong inflexions of C,,/C; during stage Il for all
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experiments with one exception being S8-10 where sorption was slightly overestimated at the
start of stage II.

Sorbed stocks predicted by the EK5 model showed two distinct behaviors depending on
the input concentrations (Table chap3 I1-4). At high concentration, sorption was completely
reversible with restitution rates superior to 98% for both soils. At low concentrations, sorption
was irreversible and restitution did not 64%. These results suggest that EK5 model can
reproduce both reversible and irreversible behaviors depending on the experimental
conditions using the same set of parameters.

Quantitatively, the better performance of EK5 model vs EK3 and Ky was confirmed
statistically for both soils by the likelihood ratio tests (Table chap3 11-5). Even though the
inclusion of non-equilibrium sorption significantly improved the fit (EK3 vs Ky), the addition
of nonlinear sorption made it even better, as indicated by p-values always under 107 for the
likelihood ratio test of model EK3 vs model EK5. These results prove that the formulation of
sorption nonlinearity and non-equilibrium proposed by model EKS5, although still very simple,
brings a significant improvement to EK3 and Ky alternatives and suggest its applicability to
various soils.

Table chap3 11-5: Statistics summary of the fits of sorption models (K4, EK3 and EKS5). For
each soil, sorption models were fitted simultaneously on the 4 stirred flow-through reactor
experiments. Sum of squares S denotes the sum of squared errors between model predictions
and observations (Eq. (13)). Likelihood ratio (LR) statistic was calculated with Eq. (14). Its
associated p-value was derived from the approximate chi-squared distribution for LR as
described in section 11.2.4.2.

Quantity Soil S Soil H
sum of K4 model 65.4 51.7
squares S EK3 model 29.6 17.4
a EK5 model 3.50 4.43
LR 665 786

Kavs EK3 p-value <le-16 <le-16
LR 2455 1771

Kavs BKS p-value <le-16 <le-16
LR 1790 985

EK3 Vs EKS p-value <le-16 <le-16

11.3.4. Fitted parameters

For both soils, fitted EK5 parameters suggested very contrasted conditions of cesium
sorption between equilibrium and non-equilibrium sites in terms of characteristic sorption
times, affinity and sorption capacity (Table chap3 11-6).
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max

The equilibrium sites had a very high sorption capacity, as indicated by Cs; = values
comparable to soil CEC (Table chap3 11-1), but had a non-specific affinity to cesium, as
indicated by low Kg; values (40 - 60 L kg™ depending on the soil).

The type-2 non-equilibrium sites had a fast sorption rate k™ and a slow desorption rate k.
Sorption half-times T of less than one hour for both soils (0.2 and 0.3 hours on average for
soils S and H respectively) were shorter than mean residence time of solution in the reactors
(0.96 to 3.35 hours depending on the flowrate) and indicated a fast cesium sorption.
Desorption half-times T~ were much longer (3 and 9 days on average for soils S and H
respectively) and suggested a pseudo-irreversible cesium sorption.

The type-2 non-equilibrium sites had a very strong affinity to cesium but with a very
limited sorption capacity. They had a specific affinity to cesium, as indicated by large values
of their theoretical equilibrium ratio Kg, = k'/k™ (3489 to 6171 L kg™ for soils S and H
respectively). Their sorption capacity Cs,;" was very small (0.04% and 0.02% of the CEC of
soils S and H respectively) and indicated a very limited number of type-2 sites.

Soil H had a higher cesium sorption capacity than Soil S. Distribution coefficient of both
equilibrium and kinetic sites Ky, and Kg, were respectively 51% and 77% higher in soil H
than in S. Similarly, equilibrium and kinetics sites saturations Cs;™ and Cs,"* were 456%
and 260% higher in H than S. These values are in line with the contrasted physiochemical and
mineralogical properties of the two soils, notably the higher CEC and clay and organic matter
content of soil H compared to S (Table chap3 11-1).

Table chap3 11-6: Fitted parameter values of the EK5 model. Values correspond to ordinary
least-squares estimations, and intervals correspond to conservative 95% confidence intervals.

Parameter Unit Soil S Soil H
40 60
1
Kar L kg [34 ; 46] [49 ; 74]
o et 4.71E-03 2 45E-03
g [4.27E-03 : 5.24E-03] [2.20E-03 ; 2.73E-03]
B I 1.35E-06 3.98E-07
[1.15E-06 ; 1.59E-06] [3.07E-07 : 5.01E-07]
1.38E-02 7.67E-02
max -1
Ca MolKG™ 11 01E-02: 1.92E-02] [4.94E-02 : 1.39E-01]
. ol kg 4.83E-06 1.74E-05
s2

[4.49E-06 ; 5.21E-06] [1.55E-05 ; 2.01E-05]
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11.4. Discussion

11.4.1. Experimental design

Our experimental design (combining 3 concentration levels and 2 flowrate levels in 4
experiments) allowed to identify uniquely and accurately the EK5 parameters for both soils.
The conditioning numbers « (2.291 and 2.505) well below 5 indicated a posteriori that our
experimental design constrained the fitted equations (3)-(4) to a unique set of parameter
values (Table chap3 I1-7). The good identifiability of EK5 parameters was also confirmed
numerically by the narrow confidence intervals of parameters, whose half-width did not
exceed 16% for Soil S and 26% for Soil H (Table chap3 11-6).

These numerical results suggest the adoption of our 4 reactor design for future CSTR
experiments aiming at identifying EK5 parameters for other soils/radionuclides. They are
complementary to more formal analyses recommending at least 2 experiments for the
identification of the EK3 model (Nicoulaud-Gouin et al., 2016).

Considering that EK5 model well fitted the BTC curves, the EK5 parameters obtained in
this study can be seen as simple but accurate indicators of sorption processes, and, as such,
deserve further discussion about their physical interpretation.

Table chap3 11-7: Local identifiability of EK5 parameters for soils S and H

Notation Soil S Soil H
Eigenvalues A 2.079 1.155 0.862 0.508 0.396|2.025 1.398 0.724 0.530 0.323
Conditioning K 2291 2 505
number

11.4.2. Physical nature of type-1 and type-2 sites

Since cesium sorption in soils is primarily governed by clay minerals (Bostick et al., 2002;
Chorover et al., 2003; Missana et al., 2014a; Savoye et al., 2012; Shenber and Eriksson, 1993;
Wendling et al., 2005), it seems plausible that the equilibrium and kinetic sites postulated by
the EK5 model are an empirical typology of the various clay sorption sites.

The non-linearity of Cs sorption is mainly due to the heterogeneity of the surface
adsorption sites (Bradbury and Baeyens, 2000; Cornell, 1993; Eliason, 1966; Missana et al.,
2004; Poinssot et al., 1999; Staunton and Roubaud, 1997; Wahlberg and Fishman, 1962).
These sites have contrasted densities and affinities to cesium. Interlayer sites have strong
affinity to Cesium but low density and correspond to hydrated interlayer, FES, and interlayer
sites (Brouwer et al., 1983; Eberl, 1980; Francis and Brinkley, 1976; Jackson, 1962; Maes and
Cremers, 1986; Poinssot et al., 1999; Rich and Black, 1964; Sawhney, 1972; Zachara et al.,
2002). Planar sites have much lower affinity to cesium but represent most of the cation
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exchange capacity “CEC” and correspond to the basal surface and edge sites (Cornell, 1993,;
Rigol et al., 2002; Staunton and Roubaud, 1997; Zachara et al., 2002).

These observations have been summarized quantitatively with a simplified two-site
thermodynamic model of Cs sorption on clay noted 1-pK DL/IE (Cherif et al., 2017). The first
sites are governed by an ion exchange (IE) model which simulates the adsorption of Cs on
negatively charged sites of planar surface of clay minerals, including outer-basal and
interlayers sites (=X°). The second sites are governed by a surface complexation model used
to describe the adsorption of cations on a single FES site (=S0°°). A database of these sites
densities is available for illite, montmorillonite and kaolinite minerals. Therefore, for a given
soil, knowing its mineralogical composition allows the estimation of IE and surface
complexation sites densities.

The type-1 (equilibrium) and type-2 (kinetic) sites of EK5 model seem to correspond to IE
and surface complexation Sites of clay minerals respectively (Table chap3 11-8). In fact, the
estimated sorption capacities of type-1 (equilibrium) and type-2 (kinetic) sites were consistent
with thermodynamic database of the 1-pK DL/IE model. The results show that the fitted
Cs™ and C,"™ are in the range of the exchange and surface complexation sites densities
respectively. On one hand, IE sites densities were almost identical to Cs;™ for soil S (relative
error of 5%) and around two times higher for soil H. On the other hand, the offset between
Cs2™ and surface complexation sites densities was of a similar magnitude for both soils
(relative error of 80% and 52% for S and H respectively). These differences can be explained
by : (1) the presence of other sites, mainly organic matter, that can contribute to cesium
sorption (Nakamaru et al., 2007; Rigol et al., 2002; Valcke and Cremers, 1994); (2) The
uncertainty related to the estimation of portions of the clay minerals (illite, montmorillonite
and kaolinite available in the soils). In fact, the methods used to estimate these portions are
semi-quantitative and only provide a gross estimation of these portions.

The sorption capacity Cg™ and Cg ™ derived from soil properties and the
thermodynamic database of the 1-pK DL/IE model yielded satisfactory predictions of BTC
(Figure chap3 11-5). The model satisfactorily reproduced all the experimental breakthrough
curves except for experiment S8-10. This is mainly due to the surface complexation sites
density being slightly lower than C,™ which lead to a premature saturation of kinetic sites at
the end of stage Il of experiment S8-10. The exchange and surface complexation sites
densities seem to provide a good first indicator of the sorption capacities of equilibrium and
kinetic sites and will help lighten the number of adjustable parameters for the EK5 model
without drastically deteriorating the EK5 model capacity to predict Cs sorption.
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Table chap3 11-8: Exchange and surface complexation sites densities derived from the

mineralogical properties of the studied soils.

Soil S Soil H
Min Mean Max Min Mean Max

Ton — Exchange “IE™| 4 1or 05 131F0p 143E-02 | 1.53E-01 1.80E-01 2.07E-01
sites density (mol kg™)

CEC (mol kg™ 1.11E-02 7.64E-02

Co™ (mol kg™) 101E-02 1.38E-02 192E-02 | 494E-02 7.67E-02 1.39E-01
Surface _complexation| ¢ gor g7 77E.07  1.30E-06 | 2.63E-05 3.66E-05 4.70E-05
sites density (mol kg™)

Co™ (mol kgD 449E-06 483E-06 521E-06 | L565E-05 1.74E-05 2.01E-05
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Figure chap3 11-5: Cs breakthrough curves simulated by the EK5 model with Cs;™ (resp.
Cs2™) equal to the ion exchange (resp. Surface complexation) sites densities (Table
chap3 11-8). Other parameters (Kq1, k¥, and k) were at fitted values (Table chap3 11-6).
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11.4.3. Cesium affinity and reversibility on equilibrium and kinetic sites

The EKS5 hypothesis better reproduced the experimental results by considering that
sorption sites act differently at low, intermediate and high concentrations of cesium (Figure
chap3 11-6).

At low input concentrations (10® mol L), simulated Cs sorbed on type-2 sites without
saturation of sorption capacity at the end of contamination stage Il (e.g. 60% for S8-10 and
80% for S8-35). Simulated Cs sorption on type-1 sites was virtually inexistent (with
saturation index almost at 0%) due to their much lower affinity to Cs.

At high input concentration (10° mol L™), simulated Cs also initially sorbed on type-2
sites. However, type-2 sites rapidly reached saturation (less than one hour), and simulated Cs
continued to sorb on type-1 sites without saturation at the end of contamination stage 1l (e.g.
around 75% for S3-10 and 45% H3-10).

At intermediate input concentrations (10° mol L™), simulated desorption during
decontamination stage 11l combined processes on type-1 and type-2 sites. Indeed, simulated
Cs initially desorbed exclusively from type-1 sites. After type-1 sites were rapidly
decontaminated (less than 6 hours), simulated Cs continued to desorb from type-2 sites and
this process was much slower.

This behavior of the EK5 model is consistent with studies evidencing specific and non-
specific cesium sorption in soils. In fact, several studies conducted on clay minerals (illite,
montmorillonite, and kaolinite) have shown that cesium sorption takes place on two distinct
sites with different affinities (Benedicto et al., 2014; Brouwer et al., 1983; Missana et al.,
2014b; Poinssot et al., 1999; Staunton and Roubaud, 1997). The sorption isotherms obtained
in these studies showed that cesium affinity depended on the cesium concentration in the
solution. At low concentrations, cesium affinity was the highest and decreased when cesium
concentrations increased.
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Figure chap3 11-6: Percentage of occupied sites for type-1 equilibrium (green) and type-2
kinetic (red) sites, as simulated by the EK5 model with fitted parameters (Table chap3 11-6).
Cumulated flowed volume at the reactor outlet V is normalized by the volume V. of the

reactor chamber.
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11.4.4. Domains of sorption nonlinearity and non-equilibrium

The equations of reactive transport (3)-(4) reveal when nonlinear and non-equilibrium
effects are significant (and the full EK5 model is required) and when linearity or equilibrium
hypotheses are sufficient (and Ky or EK3 models can be used).

In the case of the EK3 model, the reactive transport equations (3) and (4) have been
rewritten in a simplified form by introducing the following transformations (Nicoulaud-Gouin
etal., 2016):

* _ECSZ_

. mk*
W= 2Ty B
T l

it V.k~ m
t* :QV_l’ Da1 = o
r

: K5, =—K
a1 = faa

;0 Dgp =
Qi ®? T

where C,* and Cs,* are dimensionless concentrations in solution and on type-2 sites, t* is
dimensionless time, D,; and Dy, are ratios of sorption and desorption times to solution
residence time, also known as Damkhdler numbers (Bahr and Rubin, 1987). In the case of the
full EK5 model, reactor equations (3) and (4) here write:

dCy _  14+Dg1(1-T2) Daz s 8
=T rGy v R O R (18)
%% = Doy (1= 1)Ciy — DaaC (19)
R(C)=1+—Fa (20)
w K:il *\2
(HWCw)

where R is the retardation factor due to type-1 sites. The dimensionless sorption capacity
Cs1™ of type-1 sites and the rate of occupied type-2 sites 1, are defined by:

max
max* __ m s1 . _ CSZ

s1 - , T2 = Tnax
V;” Ci CSZ

In equation (19), type-2 sorption of a contaminant is significant if D,; > 1, or equivalently
if the half-time of the sorption reaction T* is shorter than water residence time (T* < Ty).
Similarly, type-2 desorption of a contaminant can occur significantly if Dy, > 1, or
equivalently if the half-time of the desorption reaction T is shorter that water residence time
(T" < Tu). As a consequence, the conditions (T < T7) and (T,<T") correspond to the non-
equilibrium sorption domain, and in particular, the domain T,, << T~ corresponds to pseudo-
irreversible sorption (Figure chap3 11-7).

From equation (20), type-1 sorption tends to saturate when Kgi Cw /Cs™ is no longer
negligible compared to 1, which corresponds to Cg; reaching Cy,™. Similarly, from equation
(19), type-2 sorption tends to saturate when 1, approaches 1, which corresponds to Cs,
approaching Cs,"™. As a consequence, sorbed concentrations Cs in the neighborhood of Cg;™
or Cs;™ correspond to the domain of nonlinear sorption (Figure chap3 11-7).
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The non-equilibrium and nonlinear domains indicate the reactive transport scenarios for
which the EK5 model can improve the realism of predictions (Figure chap3 11-7). The EK3
model applies to the non-equilibrium linear domain, whereas the Ky model applies in the
linear equilibrium domain. For long water residence times and water concentrations far from
saturation thresholds, the equilibrium model Ky may be sufficient. These situations may
correspond to slow water flows as observed in underground or deep geological nuclear waste
repositories (Grigalitiniené et al., 2020; Medved’ and Cerny, 2019; Yim and Simonson,
2000). However, EK3 and EK5 models seem better appropriate for the fast transient
contamination and infiltration conditions occurring in the unsaturated zone (Ardois and
Szenknect, 2005; Brusseau et al., 1989; Maraqa et al., 1999; Testoni et al., 2017). For in situ
applications, these diagnostics need to use EK5 sorption parameters valid at the scale of the
soil profile.

Irreversible Reversible
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Figure chap3 11-7: Applicability domains of the models Ky, EK3 and EKS5 at a given time t
of a reactive transport scenario with mean residence time of water T,(t) and soil sorbed
concentration Cs(t). This representation is specific to this study, where it was observed that
type-2 sorption time T* was shorter than desorption time T-, and that the number of type-2
sorption sites (Cs,;™) was much lower than the number of type-1 sites (Cs;™™).
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11.5. Conclusions

This work demonstrated that non-equilibrium and non-linear processes can influence
cesium sorption in conditions of reactive transport.

For each studied soil, the 4 stirred flow-through reactor experiments indicated that cesium
was less retarded when injected concentrations and/or flow rate increased.

The proposed sorption model EK5 reproduced significantly better the experimental
observations compared to simpler sorption models (Kq and EK3). It could well reproduce,
with a single set of parameters, the four breakthrough curves of cesium observed for both
soils in the range 10-35 mL h™ for flow rate and 10® - 10° mol L™ for injection concentration.

For both soils, the fitted EK5 parameters suggested contrasted conditions of cesium
sorption between equilibrium and non-equilibrium sites. The equilibrium sites had a sorption
capacity comparable to soil CEC, but had a low affinity to cesium (40 - 60 L kg™). The non-
equilibrium sites had a much shorter sorption half-time (0.2-0.3 hours) compared to half-time
of desorption (3-9 days), which allows pseudo-irreversible cesium sorption at high flow rates.
The non-equilibrium sites had a strong affinity to cesium (3489 to 6171 L kg™) but their
sorption capacity only represented 0.02-0.04% of the CEC.

The type-1 equilibrium and type-2 kinetic sites postulated by the EK5 model are an
empirical representation of soil sorption sites that seems physically sound. They seem to
correspond respectively to ion-exchange and surface complexation sites of mineralogical
clays, as suggested by the similarity between their fitted and measured sorption capacities.

From a methodological standpoint, this study also showed that an experimental design
combining four flow-through reactor experiments with different conditions of flow rate and
injection concentration allows a precise identification of the 5 parameters of the proposed
EK5 model.

This study also suggested the conditions of Cs reactive transport for which non-equilibrium
and nonlinear effects are important and thus variants of the EK5 model may be more realistic
than the Kyq model. Non-equilibrium sorption effects increase when water residence time
decreases and becomes comparable to the half times of sorption and desorption reactions
(respectively 1 hour and 6-20 days for the studied soils). Non-linear sorption effects emerge
when sorbed Cs concentration is close to sorption capacity limits of type-2 and type-1 sites
(approximately 1% and 99% of CEC for the studied soils).

However, the applicability of proposed EK model calibrated in the laboratory for
predicting the reactor transport of Cs in situ on contaminated soils has not been fully
demonstrated yet. The validity and parameter values of the EK5 model derived here from
stirred flow-through reactor experiments concern small representative elementary volumes
and may no longer apply for complex flows in porous media where other processes of
nonlinear and non-equilibrium sorption may emerge. Further experiments on systems of

133



Extraction des parametres de sorption dans un référentiel de modélisation alternatif au Kd

different levels of complexity (from batch reactors to soil columns) are necessary to
generalize the findings of this work.
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Conclusions du chapitre

Cette étude a permis de démontrer que le transport réactif du césium peut avoir lieu dans
des conditions de non-équilibre chimique et de non-linéarité. A 1’aide d’une série
d’expériences de sorption/désorption en réacteurs ouverts parfaitement agités réalisées sur
deux sols de propriétés physico-chimiques contrastées, une analyse inverse des courbes de
percée obtenues a I’aide d’un modéle de sorption prenant en compte le non-équilibre et la
non-linéarité de la réaction de sorption (EK5) a permis de tirer plusieurs conclusions.
D’abord, le modele EKS, avec un jeu de parameétres unique, a permis de reproduire les
courbes expérimentales mieux que d’autres versions simplifiées de modeles de sorption
équilibrée (Kg) ou cinétique (EK3). Ensuite, les parametres EK5 ajustés ont montré que la
réaction de sorption peut avoir lieu sur des sites de sorption a 1’équilibre et hors équilibre
caractérisées par des affinités et des capacités de rétention du Cs contrastées. D’une part, les
sites a 1I’équilibre ont une faible affinité vis-a-vis du césium mais une capacité de rétention
équivalente a I’ensemble de la capacité d’échange cationique du sol. D’autre part, les sites
cinétiques ont une faible capacité de rétention du césium (0,02 a 0,04% de la CEC) mais une
trés forte affinité caractérisée par une rapide rétention (temps caractéristique de sorption de
0,2 a 0,3 heures) et une lente remobilisation en solution (temps caractéristique de désorption
de 3 a 9 jours). Enfin, les sites de sorption postulés par notre modéle semblent correspondre
aux sites de sorption du césium par les minéraux argileux suggérés dans la littérature. En
effet, les densités des sites a I’équilibre et cinétiques ajustés par le modéle EK5 sont
respectivement du méme ordre de grandeur que les densités de sites d’échanges d’ions et de
complexation de surface présents sur les trois minéraux argileux dominants dans les sols
étudiés (illite, montmorillonite et kaolinite).

D’un point de vue pratique, cette étude a montré que I’identification précise des parametres
du modele EK5 nécessite la combinaison de plusieurs expériences en réacteurs ouverts
parfaitement agités avec des débits et des concentrations contrastés. Cette étude a également
permis de suggérer les domaines ou le non-équilibre chimique et la non-linéarité peuvent
influencer le transport réactif du césium. En effet, les effets du non-équilibre chimique sont
plus marqués quand le temps de séjour de la solution est du méme ordre de grandeur que les
temps caractéristiques de sorption et de désorption du césium. Les effets de non-linéarité
émergent de leur part quand les concentrations sorbées sont proches des capacités de rétention
des sites équilibrés et cinétiques.

Plusieurs questions se posent pourtant vis-a-vis de I’applicabilité des paramétres de
sorption obtenus dans cette étude a d’autres échelles expérimentales. En effet, le transport
réactif du césium dans les milieux poreux rencontres sur le terrain se fait dans des conditions
qui s’éloignent de celles rencontrées au laboratoire. Par exemple, I’agitation continue des
réacteurs ouverts permet une accessibilité optimale du césium a la totalité des sites de sorption
présents dans le sol. Cette accessibilité totale n’est pas nécessairement assurée en milieux
poreux structurés. Ainsi, il est primordial d’étudier I’influence de 1’échelle expérimentale sur
les parameétres de sorption du modele EK5. Des expériences complémentaires en réacteurs
fermés et en colonnes de sol permettront d’étudier la capacité du modéle a reproduire des
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conditions de sorption statiques ou qui se rapprochent plus des conditions réelles de transport

réactif et une identification des processus qui peuvent justifier 1’influence des échelles
expérimentales sur la rétention du césium.
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I. Introduction

L’¢tude de la sorption du césium dans des conditions controlées en utilisant des réacteurs
ouverts parfaitement agités (Chapitre 3) a montré que la rétention du césium peut avoir lieu
dans des conditions de non-équilibre et de non-linéarité. En effet, a I’aide d’un modele de
sorption prenant en compte le non-équilibre chimique et la non-linéarité (EK5), nous avons
démontré que la sorption du césium peut étre décrite par des lois d’équilibre instantané
réversible et des lois cinétiques avec une rétention rapide et une désorption assez lente en
fonction de la disponibilité du césium en solution et du débit d’injection.

Néanmoins, la validité spatio-temporelle des paramétres du modéle EK5 obtenus a partir des
expeériences en réacteurs ouverts parfaitement agités n’a pas été étudiée. En effet, 1’utilisation
de ces parametres a des conditions réelles de transport réactif exige d’abord de vérifier I’effet
de I’¢échelle expérimentale sur les parameétres du modele.

Les objectifs des travaux présentés dans ce chapitre sont donc d’étudier I’influence des
conditions expérimentales sur les paramétres de sorption et d’analyser les processus qui
peuvent expliquer les effets de 1’échelle expérimentale sur les paramétres EK5S. Dans ce cadre,
une série d’expériences de sorption de césium a été réalisée sur le méme sol en conditions
statiques agitées (batchs fermés) et dynamiques non agitées (colonnes de sol saturées). Ces
expériences compleétent les résultats obtenus en réacteurs ouverts presentés précédemment
(Chapitre 3). Les paramétres du modele EK5 ont été identifiés sur chaque échelle
expérimentale suivant une approche de régression non-linéaire. Enfin, une comparaison des
paramétres obtenus sur chaque échelle a permis de discuter de I’influence des conditions
expérimentales sur la caractérisation de la sorption du césium.
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. Article 3 “Influence of the experimental device on effective
parameters of cesium sorption in laboratory conditions. Study with a

nonlinear equilibrium-kinetic model”

Avrticle a soumettre dans le journal « Geoderma ».

Résumé en francais:

Les modeles de sorption représentent un élément essentiel dans la prédiction du transfert des
radionucléides dans les milieux poreux suite a un rejet de ce contaminant dans
I’environnement. En modélisation opérationnelle, des approches alternatives (EK) prenant en
compte le non-équilibre et la non-linéarité de la réaction de sorption ont été proposees afin de
s’affranchir des hypothéses requises par les modeles empiriques de type Ky fréquemment
utilisés. Ces modéles alternatifs ont permis une meilleure description de la sorption du **’Cs
dans des conditions controlés. Cependant, I’applicabilité a grande échelle des parametres
effectifs de sorption obtenus au laboratoire reste peu étudiée. L’objectif de ce travail était
donc d’explorer les effets de 1’échelle expérimentale en comparant, a 1’aide du modéle EKS,
les parametres effectifs de sorption obtenus sur trois échelles expérimentales (réacteurs
fermés, réacteurs ouverts et colonnes de sol). Les résultats obtenus ont montré que les
paramétres du modéle EK5 varient entre les conditions statiques et dynamiques et selon la
structuration du milieu (conditions agitées vs colonnes de sol). En conditions agitées, les sites
cinétiques ont une faible affinité mais la méme capacité de sorption du césium qu’en absence
d’écoulement (réacteurs fermés) tandis que les sites a 1’équilibre ont la méme affinité mais
une plus faible capacité de sorption. Ces différences ont été expliquées par I’influence du
dispositif expérimental et notamment aux différents niveaux d’information sur 1’équilibre de
sorption et a la persistance des cations compétiteurs en solution en conditions statiques. En
colonnes de sol, la plus forte rétention du césium a suggéré que des processus physiques
supplémentaires ont influencé significativement les parameétres effectifs de sorption dans des
conditions de transport réactif. Dans ces milieux, les sites a I’équilibre du modele EK ne
peuvent plus donc étre interprétés uniquement comme des sites (dans le sens chimique du
terme) de sorption a faible affinité et forte capacité. Ils semblent également agréger une zone
de transition de la contamination entre la solution et les sites de sorption suites a des
processus de diffusion intra-particulaire et au sein de la couche limite autour les particules de
sol. L’existence de ces processus de nature physique doit étre vérifiee expérimentalement et
par la suite prise en compte dans la modélisation du transport réactif du césium.
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Abstract

Sorption models are an essential part in the prediction of radionuclides transfer in porous
media following accidental release in the environment. In assessment level modelling,
alternative equilibrium-kinetic (EK) models for sorption/desorption have been suggested in
order to relax the hypotheses of simple empirical models, such as the Ky model. These
alternative models were shown to better predict **’Cs sorption in controlled and ideal
laboratory conditions. However, the applicability at larger scales of effective sorption
parameters estimated in small scale laboratory conditions is still unknown. This work
addressed the effects of the experimental scale on effective parameters of cesium sorption by
comparing - using a nonlinear equilibrium-kinetic model (EK5) - parameters obtained at three
different experimental scales (batch, stirred flow through reactor and soil column
experiments). Our results show that EK5 parameters vary between static and dynamic
conditions and depending on the structure of the porous medium (well stirred conditions vs
soil columns). In well stirred conditions, kinetic sites had a lower affinity but the same
sorption capacity in the absence of flow compared to flow conditions whereas equilibrium
sites had the same affinity but a lower sorption capacity. These differences were attributed to
differences in the experimental devices and notably different levels of information about
equilibrium sorption and the persistence of competing cations in the solution in closed
conditions. In soil columns, the larger cesium retention indicated that additional physical
processes significantly affected effective parameters of cesium sorption in conditions of
reactive transport. In these media, equilibrium sites of the EK model can no longer be
interpreted only as low affinity high capacity sorption sites, but could also represent a fast but
limited transient storage zone associated to physical processes such as external film and
intraparticle diffusion. The magnitude of these processes should be investigated
experimentally and eventually taken into account in the modelling of **'Cs transport in porous
media.
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11.1. Introduction

Solute retention onto solid phases - also referred to as sorption (Sposito, 1984) — plays an
important role in the behavior of reactive contaminants in soils. In fact, it significantly
influences their mobility, bioavailability and in the case of radionuclides, their radiological
impact. This radiological impact became particularly relevant after the nuclear revolution of
the 20™ century which resulted in unprecedented amounts of radioactive substances released
into the environment. These radioactive contaminants originated from two main sources. On
one hand, the multiple nuclear weapons tests conducted in the 1950s and 1960s. On the other
hand, the accidental releases following the nuclear catastrophes of Chernobyl (1986) and
Fukushima (2011). Along the released elements, **'Cs remains the main source of soil
radioactivity (Avery, 1996; Strebl et al., 1999) due to its relatively long half-life (t;, = 30.2
years).

Sorption hypotheses and models are required for the prediction of reactive transport of
radioactive substances in soils (Champion et al., 2013; Renaud et al., 2013; Sy et al., 2016). In
assessment level modeling, the liquid-solid exchange is often reproduced using a single
parameter called distribution coefficient and named Ky (IAEA, 2009). This model is widely
used thanks to its simplicity and well documented parameters especially for radionuclides
(IAEA, 2010). However, it fails to take into account the complex conditions under which the
sorption reaction takes place. In fact, it assumes that sorption equilibrium is always
guaranteed and that the reaction is linear, reversible, and instantaneous. Deviations from these
hypotheses can therefore result in contaminants reaching the groundwater more quickly or
longer persistence of contamination near the soil surface (Bahr and Rubin, 1987; Schnaar and
Brusseau, 2014).

Multiple alternative models have been proposed to better describe sorption reactions. For
instance, equilibrium-kinetic models (EK) consider that sorption can take place on two or
more types of sites governed by equilibrium and/or kinetic reactions. These empirical models,
were initially developed to describe sorption of pesticides and heavy metals (Cameron and
Klute, 1977; Van Genuchten et al., 1974) but were later modified and applied for
radionuclides (Antonopoulos-Domis et al., 1995; Chaif et al., 2021; Garcia-Sanchez et al.,
2014; Nicoulaud-Gouin et al., 2016; Toso and Velasco, 2001). Multiple variants of these
models have been proposed. In fact, sorption on sites at equilibrium can be modelled using a
linear, Langmuir or Freundlich isotherms whereas non-equilibrium sorption can follow first or
second order kinetics, and be irreversible and/or non-linear.

The benefits of adopting equilibrium-kinetic models have been highlighted in previous
studies. In fact, they were first introduced to describe vertical migration of pesticides in soils
(Cameron and Klute, 1977; Van Genuchten et al., 1974). They were later applied for the
modelling of radionuclide sorption both in laboratory (Chapter 3; (Garcia-Sanchez et al.,
2014)) and field conditions (Chaif et al., 2021; Kurikami et al., 2017; Ota et al., 2016). Others
studies used specific versions of these models with for instance irreversible kinetic sorption
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(Montes et al., 2013; Toso and Velasco, 2001) or exclusively kinetic sorption (no equilibrium)
(Antonopoulos-Domis et al., 1995).

Multiple experimental devices were previously proposed to study sorption reaction. These
experiments have different levels of representativeness and therefore provide different levels
of information on sorption reactions.

Batch experiments are the most commonly used due to their simplicity and low cost. They
consist in placing solid and liquid phases in a closed reactor and studying the transfer of the
contamination between these two phases after a certain duration of contact (Bouzidi et al.,
2010; Limousin et al., 2007; Porro et al., 2000; Siroux, 2017). This protocol is well suited to
study sorption equilibrium and is therefore the main source behind Ky values available in the
literature (Benedicto et al., 2014; Brouwer et al., 1983; Gil-Garcia et al., 2009; IAEA, 2009;
Poinssot et al., 1999). In some cases, this technique was also used to quantify sorption
kinetics of radionuclides (Comans et al., 1991; Lee et al., 2013; Missana et al., 2004; Valcke
and Cremers, 1994).

Stirred flow-through reactor experiments consist in placing a solid phase in contact with a
renewed solution flowing through an open reactor and measuring the contaminant
concentration at its output (Chapter 3)(Bermudez-Couso et al., 2012; Garcia-Sanchez et al.,
2014; Lopez-Periago et al., 2008; Martin-Garin et al., 2003). Contrary to batch experiments,
the open flow conditions allow a continuous study of sorption and desorption kinetics with
minimal disturbance to the system. It is therefore better suited to study non-equilibrium
sorption.

Column experiments are also widely used to study reactive transport through porous media
(Ardois and Szenknect, 2005; Chen et al., 2020; Maraga et al., 1998; Martin-Garin et al.,
2002). They consists in injecting a contaminant through a packed column and measuring at
the outlet the temporal evolution of its concentration also known as the breakthrough curve
(BTC). This approach allows the study of sorption reactions under complex porous media
conditions (advection, diffusion, high solid-liquid ratio, etc.) and is therefore adequate for
studying the combination of flow and sorption effects on reactive transport (Sardin et al.,
1991).

Contamination profiles consist in measuring, at different times, the distribution of the
concentration as a function of soil depth. Even though this protocol can sometimes be applied
to experimental columns high enough to measure concentrations at different depths (Mazet,
2008; Szenknect, 2003), it is widely used to study contaminant evolution directly in the field
(Coppin et al., 2016; Jagercikova et al., 2015; Jarvis et al., 2010; Takahashi et al., 2019).
Contaminant profiles provide real time information on the state of a contaminated site and are
a valuable tool for their management. However, their use to study specific processes such as
sorption remains complicated since they provide a global picture of how a contaminant —
which is subject to the combined effects of multiple processes (sorption, physical non
equilibrium, root uptake bioturbation, etc.) — behaves.
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All these protocols provide different levels of detail concerning the study of reactive
transport which can lead to a dependence of sorption parameters on the level at which they
were identified (Bermudez-Couso et al., 2012; Bouzidi et al., 2010; Wang et al., 2009). These
effects raise questions on the applicability of sorption parameters obtained using laboratory-
scale systems to describe reactive transport at the field-scale. In fact, several factors can make
the transition between experimental scales not straightforward. For instance, sorption
parameters are often extracted from short term experiments which do not challenge their
temporal change. This assumption was questioned by previous studies that suggested a
correlation between mass transfer coefficients and pore water velocity (Brusseau, 1992;
Kookana et al., 1993; Maraga et al., 1999; Zimmerman, 1998). The difference of scale
between field and laboratory conditions can also result in different transfer coefficients. For
instance, Kinetic transfer parameters obtained in field conditions (Quinodoz and Valocchi,
1993) were more than one order of magnitude lower than those obtained during long term
laboratory experiments using the same soil and contaminant (Ball and Roberts, 1991). Solid-
liquid ratio used in laboratory studies was always suggested to have an effect on sorption
parameters. For instance, Wang et al. (2009) suggested that the distribution coefficient K4 was
dependent on the solid-liquid ratio only when S/L was inferior to 0.25 kg mL™. This
difference can also be due to physical processes that can take place in porous media (film
transport, intraparticle diffusion) in addition to chemical processes. These processes are
therefore not taken into account when studying sorption using small scale laboratory
experiments such as batch or flow through reactors (Brusseau and Rao, 1990; Inglezakis et
al., 2020; Tran et al., 2017; Weber Jr, 1984).The heterogeneity of soil properties (clay
content, porosity, organic matter content, etc.) and flow conditions (preferential flow paths,
immobile water zones) in the field can also be behind the scale effects when laboratory
studies are conducted under homogenous conditions.

This work aimed at studying the effects of the experimental scale on cesium sorption
parameters. Our specific objectives were to: (1) compare fitted parameters of a simple
sorption model obtained from different experimental scales; and (2) investigate the
experimental conditions that may explain the scale effects on sorption parameters. For these
purposes, batch and saturated column experiments were conducted on the same soil under
different conditions of input concentration and flow rate. They complete the flow through
reactor experiments already presented in Chapter 3, and also used here for the interpretation
of the results. A 5-parameter equilibrium kinetic model (EK5) was used to model cesium
sorption and its parameters were identified for each scale using a nonlinear regression
approach.

11.2. Material and methods

11.2.1. Studied Soil

The soil used in this study (referred to as Soil S) was a calcareous sandy soil with a pH of
9.3, 1.44%o of organic matter, and a CEC of 1.11 cmol+/kg (Table chap3 II-1). In the
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fraction inferior to 2 um, main clay minerals were montmorillonite (23 - 27%), kaolinite (4 -
9%) and illite (0 - 2%). Soil samples were air dried and sieved (<2 mm) before use.

Table chap4 11-1: Physico-chemical and mineralogical characteristics of the studied soil.
Clay, silt and sand percentages correspond to the granulometric classes of the international
scale. Illite, Montmorillonite and kaolinite percentages correspond to mineralogical
composition, as determined by the X-Ray Diffractometry (XRD) technique.

Soil S
Clay (%) 3.10
Silt (%) 0.70
Sand (%) 96.20
pH (H20) 9.3
Organic matter (g/kg) 1.44
N (g/kg) 0.04
CaCOg; (g/kg) 118
Exchangeable cations (cmol+/kQ)
CEC 1.11
K* 0.23
Na* 0.14
ca** 31.20
Mg* 0.72
Mineralogy
CEC <2um (cmol+/kg) 18.7
Illite (%) 0-2
Montmorillonite (%) 23 - 27
Kaolinite (%) 4-9
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11.2.2. Input Solution

All experiments presented in this study were conducted using an input solution designed to
mimic the soil solution in equilibrium with the soil. Ultrapure water (18 MQ resistivity) was
put in contact with excessive amounts of calcite (CaCOs3) and agitated in an open recipient to
allow equilibrium with ambient air for at least 15 days. The solution was then filtered and
spiked with 0.005 M of sodium chloride (NaCl). The solution was then spiked with the
desired concentration of cesium by adding a mixture of stable (CsCl) and radioactive (**'Cs)
cesium. Finally, the input solution pH was adjusted to that of the soil solution by adding a
sodium hydroxide solution (NaOH).

11.2.3. Batch experiments

Batch sorption experiments were conducted with solid-liquid ratio of 0.2 kg L™ and 9
initial concentrations varying between 10° M and 10° M (Table chap4 11-2). In each tube, a
mass m (around 3 g) of soil was added into a volume V (approximately 15 mL) of the input
solution spiked with a known concentration of cesium. The soil solution was shaken for 48
hours at a constant temperature (20 °C) and away from sunlight, centrifuged at 10 000 g then
filtered through a 0.2 um filter to separate the liquid and solid phases. The contact time of 48
hours was chosen because batch experimentations (at 1h, 3h, 24 h, 48h and 168h) were
previously conducted on a similar soil (extracted from the same site) and showed that sorption
equilibrium was reached at 24 hours (Martin-Garin, Unpublished). Each experiment was
replicated three times and blank experiments (without mixing with the soil) were performed
to make sure no sorption occurred on the tube walls. The *'Cs activity of the solutions was
measured before (Ai, Bq L™) and after (A, Bq L™) mixing using a pure germanium gamma
spectrometer (Camberra EGPC 42.190.R). The distribution ratio Ry (L kg™) after 48 h was
calculated as follows:

Cs Ai—Af 14

R, =% —
a7 ¢, A m

1)

where Cs (mol kg™) represents the sorbed cesium concentration by the soil, C, (mol L™)
the remaining cesium concentration in the solution at the end of the experiment.
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Table chap4 11-2: Experimental conditions of the 9 batch reactor experiments conducted on

soil S.
Properties Input concentration Soil mass Solution volume
Experiment Replica Cj(mol L™) m (g) V (mL)
A 3.575 14,732
S1 B 1.03E-03 3.246 15.016
C 3.140 14.672
A 3.246 14.805
S2 B 1.13E-04 3.169 15.205
C 3.275 14,787
A 3.159 15.049
S3 B 4.42E-05 3.227 14.568
C 3.208 14,746
A 3.005 15.024
S4 B 2.94E-05 3.159 15.045
C 3.150 14.787
A 3.169 14.874
S5 B 5.87E-06 3.169 14.936
C 3.150 14.821
A 3.024 15.281
S6 B 1.03E-06 3.005 15.140
C 3.179 14,953
A 3.188 14.605
S7 B 1.38E-07 3.063 14.836
C 3.121 14.895
A 3.044 15.079
S8 B 1.32E-08 3.179 14.853
C 3.092 15.013
A 3.073 14.884
S9 B 1.42E-09 3.140 15.045
C 3.140 15.059

11.2.4. Column experiments

Three saturated packed soil columns experiments were conducted in different conditions of
flow rate (Q) and pulse injection concentration (C;) (Table chap4 11-3). Once packed with the
studied soil to a bulk density p of around 1.63 g cm™, the soil columns, with 4.6 cm height
and 1 cm of internal diameter, were saturated with the input solution and conditioned for at
least one week before contamination. Pore volumes were deduced by weighing the columns
before and after saturation. A constant flow rate was imposed for each column using a pump
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and controlled by weighing the collected solution. Cesium was injected with an injection loop
with a known volume V; (around 2.3 mL). Conductivity and pressure in the column were
continuously monitored throughout the experiments. Solution samples of 10 mL for
experiments C4-Q6 and C6-Q6 and 20 mL for C6-Q20 were collected with a fraction
collector. Their *’Cs activity was measured with a pure germanium gamma spectrometer
(Camberra EGPC 42.190.R).

Tracing experiments were conducted regularly to make sure the hydrodynamic properties
of the columns remained stable throughout the experiment. They consisted in injecting an
inert tracer in the column and measuring its breakthrough curve. In this study, a 0.02 M
sodium chloride NaCl solution was chosen and the output curve was reconstructed from the
conductivity monitoring.

Table chap4 11-3: Experimental conditions of the three column experiments. The name of
each experimental condition (e.g. “C4-Q6”) indicates the combination of approximate cesium
input concentration C; (i.e.10™ or 10 mol L™) and approximate flowrate Q; (i.e. 6 or 20 mL

h™h).

Properties Experiments
C4-Q6 C6-Q6 C6-Q20

Ci Cesium concentration (mol L™) 1,66E-04 2,38E-06 1,80E-06
Q Average flow rate (mL h™) 5,70 5,72 19,45
L Column height (cm) 4,67 4,66 4,62
d Column diameter (cm) 1 1 1
Vi Cesium injected volume (mL) 2,3150 2,3150 2,3150
0 Porosity (-) 0,55 0,60 0,75
T Experiment duration (d) 59 287 149
p Dry density (g cm™) 1,630 1,658 1,632
Vp Pore volume (mL) 2,02 2,20 2,72
D Diffusion coefficient (m2s™) 1.91E-08 9.19E-09 4.78E-08
MR Mass recovery (%) 86 49 87
R Retardation factor (-) 489 11999 11931

11.2.5. Breakthrough curves analysis

The zero and first order moments My and M; were derived from breakthrough curves of the
inert tracer and cesium C(t). The n™ order moment is defined as follows (e.g. Martin-Garin,
2000; Szenknect, 2003):

M, = ["t"C(t) dt (2)

Integration was performed using the trapezoidal rule on the experimental breakthrough
curve with time steps varying from 1 to 14 hours depending on the stage of the experiment.
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The zero order moment My provides information about the solute mass balance at the end of
each experiment. It allows calculating the mass recovery (MR) rate at the column outlets by:

Mo

MR = o (3)

where Ty (s) defines the duration of the tracer/cesium injection.

The first order moment M; allows to determine the mean residence time T, of the inert
tracer/cesium in the column by:

My

o 4)

Tres =

and the contaminant retardation factor R by :

_ (Tres)c=0.5Tp
R h (Tres)tr (5)

11.2.6. Sorption model

The sorption model considered (EK5) here is a generalized version of the Equilibrium
Kinetic model presented in (Chaif et al., 2021; Garcia-Sanchez et al., 2014; Nicoulaud-Gouin
et al., 2016). It assumes that sorbed concentrations are distributed between fast sites that are
instantaneously in equilibrium with solution (noted type-1 sites) and slow sites (noted type-2
sites) that are governed by a first order kinetic mass transfer. Both sites are considered to have
maximum sorption capacities noted Cs;™ and Cs,™ (mol kg™) respectively:

_ Kagq
Cs1 = % Cw (6)
S1
R — k™
dt - k (1 C;rzlax) CW k CSZ (7)

At equilibrium, the ratio of sorbed and dissolved concentrations reaches an apparent
distribution coefficient Ky aop (L kg™) expressed as:
Ka1 Kaz

Ka app = LTI Kdz - (8)

Tcmaxbw 1+Cmax°w
s1 S2

where Kg, (L kg™ represents the equilibrium coefficient of type-2 sites defined as:
Kgp = —= ©)

11.2.7. Reactive transport model

Cesium migration through the columns was modelled by a one dimensional convection
diffusion equation coupled with a nonlinear Equilibrium Kinetic model (EK5). The
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convective dispersive transport in soil columns was modelled by the following mass balance
system of equations:

acy, dCs Cs - 0

0%+ p 5= —ok* (1= i) G + 0K~ Coo = 3o (e + fo) (10
0Cs Cs -

P = Pl (1) G — Pk G o

The convective and dispersive flux densities fc and fo (mol m™ s™) are defined as:
fe(z,t) = qCy (12)
— _pp 2w
fo(z,t) = —DO - (13)

where D (m? s™) is the dispersion coefficient accounting for longitudinal solute dispersion
and q (m s™) is the flow velocity through a column of section S (m2) defined as:

=2
q=5 (14)

Half-times of non-equilibrium sorption T*(s) and desorption T°(s) were deduced from
parameters k™ and k™ respectively as follows:

__log(2)0

_+_
== (15)
T =2 (16)

11.2.8. Sorption parameters estimation

The identification of the sorption parameters of the EK5 model — noted here 9 — consisted
in solving the inverse problem:

yi = f(%,9) +¢ (17)

with minimal error €; between observations y; and predictions f(x;,9) associated to
experimental conditions x; (i.e. time of observation, flowrate, injection concentration, etc.). In
the case of column experiments, the normalized dissolved concentration y;=C\/C; was chosen
as the observed variable. In the case of batch experiments, the log transformation of the
distribution ratio y;= log(Rq) was preferred in order to balance the weight of each batch
experiment.

Sorption parameters 9 were fitted simultaneously on the three column normalized
breakthrough curves C,(t)/C; or the 27 batch distribution ratios Ry using the ordinary least-
squares method (Seber and Wild, 1989) which consists in retaining the parameter values
O that minimize the sum of squares S(9) :
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S@) = X1 (y; — f(x,9))° (18)
11.3. Results

11.3.1. Batch experiments

11.3.1.1. Sorption isotherm
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Figure chap4 I1-1: Sorption isotherm representing the variation of the distribution ratio Rq as
a function of dissolved cesium concentration after 48 hours. Dots correspond to observations
and the line corresponds to least squares fit of the EK5 model.

The distribution ratio Ry (eq. 1) decreased when the dissolved cesium concentration C,
increased (Figure chap4 11-1).

The Rgq values exhibited a plateau (around 575 L kg™) for low dissolved concentrations (Cw
< 1E-09 mol L) and decreased at higher concentrations, with for instance a value of around
60 L kg™ for dissolved concentrations 5E-07 - 5E-06 mol L™. This trend supports the
heterogeneity of cesium sorption sites in the studied soil, both in terms of affinity to cesium
and sorption capacity.

11.3.1.2. Sorption isotherm modelling
The two-site Langmuir isotherm of EK5 model (eq. 8) fitted well the observed cesium

sorption isotherm (Figure chap4 11-1). The fitted curved R4(Cy) produced two plateaus at
low (1E-10 mol L™) and high (5E-05 mol L™) concentrations and inflexion points at 5E-07
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mol L™ and 5E-03 mol L™ that reproduced the non-linear variations of Ry over the studied
concentration range.

Fitted EK5 sorption parameters suggested a strong heterogeneity of cesium sorption sites
in terms of sorption affinities and capacities (Table chap4 11-4). On one hand, type-1 sites
had a very high sorption capacity C,™ (> 3E-03 mol kg™') which represents more than 28%
of the total soil cation exchange capacity (Table chap4 11-1), but had a low affinity to cesium
Ka1 (31 L kg'™). These sites explain the isotherm at high concentrations (1E-06 - 1E-03 mol L°
1). On the other hand, type-2 sites had a very low sorption capacity Cs,™ (~0.06% of the
CEC), but had a large affinity to cesium Kg, (631 L kg™*). These sites explain the isotherm at
low concentrations (1E-11 — 1E-06 mol L™).

Table chap4 11-4: Fitted parameter values of the EK5 model. Values correspond to ordinary
least-squares estimations.

Model EK5
Ka (L kg™ 31
Kgo (L kg™ 631

Ca™ (mol kg™ 3,08E-03

Ceo™ (mol kg™) 6.32E-06

11.3.2. Column experiments

11.3.2.1. Columns tracing

Tracing experiments allowed the validation of the convection-dispersion equation (eq 10)
for modelling inert transport in the columns and the estimation of the dispersion coefficient D
specific to each column. With empirical values of mean velocity q (ranging from 10 to 33 cm
h™) and porosity 6 and a fitted value for dispersion coefficient D (Table chap4 11-3, Table
chap4 SII-8 & Figure chap4 Sl1-10), the CDE simulated quite accurately all the tracer
breakthrough curves, except their tailing which was almost non-significant (Figure
chap4 11-2). These results indicate that all column porosity contributed to the flow and that
immobile regions can be neglected in our study.
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Figure chap4 11-2: Curve of the temporal variation of conductivity at the column outlet after
injection of an inert tracer (0.02 mol L™ NaCl solution). Black dots correspond to observed
values (one measurement per second) and the red line corresponds to the simulated curve

using the convection-dispersion equation (CDE).
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11.3.2.2. Cesium breakthrough curves
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Figure chap4 11-3: Curves of normalized concentrations C,,/C; measured at column outlets as
a function of normalized volume passing through the column V/V,, (breakthrough curves, also
noted BTC).

The three breakthrough curves evidenced influences of both flowrate and input
concentration on cesium transport through columns and thus supported the non-equilibrium
and nonlinear hypotheses of Cs sorption (Figure chap4 11-3).

Injection concentration strongly affected the breakthrough curves, and notably the arrival
of the concentration front and their asymmetry (experiments C4-Q6 and C6-Q6). For high
injection concentration (C4-Q6), the BTC rose to a sharp peak in less than one day (60 pore
volumes) and later decreased exponentially to pre-front values in 30 days (2000 pore
volumes). For low injection concentration (C6-Q6), the BTC rose to a smoother peak in 192
days (12000 pore volumes) and appeared, although uncomplete, to be symmetric around its
peak similarly to a bell shape curve. These trends indicate less affinity to cesium at higher
dissolved concentrations and suggest cesium sorption saturation on the studied soil.

Flow rate affected the shape of the breakthrough curves, and notably increased their
dispersion. Unlike the symmetric peak of the C6-Q6 BTC described earlier, the high flow rate
BTC (C6-Q20) presented a first asymmetric peak at around 29 days (5000 pore volumes)
followed by a second short and sharp peak at around 74 days (12800 pore volumes). This
second peak represented around 9% of the mass recovery for this experiment and was an
experimental artefact due to a temporary failure of the air-conditioning system that caused an
increase of temperature to around 31°C for about 7 days, as confirmed by conductivity and
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temperature monitoring (Figure chap4 S11-11 & Figure chap4 SlI1-12). These trends indicate
less cesium sorption at lower contact times and suggest a non-equilibrium cesium sorption.

Moment analysis gave further quantitative insight on the non-equilibrium and non-linear
137Cs sorption suggested by the BTC (Table chap4 11-3).

Zero order moment suggested pseudo-irreversible **’Cs sorption. Indeed, mass recovery
rate never reached 100% for all the experiments. It was high for high concentration (C4-Q6:
86%) and high flow rate (C6-Q20: 87%) conditions, and was much lower for low flow rate
and low concentration (C6-Q6: 47%) even though this experiment lasted 287 days (18000
pore volumes).

Moreover, first order moment indicated stronger sensitivity of mean *’Cs residence time
to concentration effects. Indeed, for low injection concentration, estimated retardation factors
were high and very similar at 6 mL h™ (11999) and at 20 mL h™ (11931), whereas retardation
factor was much lower at high injection concentration (489). However, it should be noted that
calculated retardation factors were inaccurate due the uncomplete **'Cs restitution during our
experiments.
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Figure chap4 11-4: Curves of normalized concentrations C,/C; at column outlets as a
function of time post injection (breakthrough curves, also noted BTC). Dots correspond to
observations and green lines correspond to least squares fits with the EK5 model. Vertical

bars correspond to the confidence intervals of the observations.
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11.3.2.3. Column cesium transport modelling

The EK5 model (coupled with the convection-dispersion equation) fitted globally well the
three observed breakthrough curves but missed some of their properties (Figure chap4 11-4).

For experiment C4-Q6, the model reproduced the sharp increase of Cs concentration (after
24 hours) and the asymmetric shape of the BTC, but simulated peak concentration was 60 %
lower than observed value. For experiment C6-Q6, the model provided a slightly
asymmetrical BTC with a simulated concentration peak after around 200 days similar but 30
% lower than observations. Moreover, simulated elution started later than observed (after 100
vs 50 days). For experiment C6-Q20, both the general trend of the output concentration and
the elution were accurately reproduced but the model could not simulate the week long spike
observed after 70 days.

Fitted EK5 parameters suggested contrasted conditions of cesium sorption in terms of
characteristic sorption times, affinity and sorption capacity (Table chap4 11-5).
The equilibrium sites had a high affinity to cesium as indicated by a Kg; value of around 2000
L kg™, but had a low sorption capacity as indicated by Cs;™ representing only 0.73% of the
total cation exchange capacity of the studied soil. The non-equilibrium sites had fast and slow
sorption and desorption rates respectively. Sorption half times T of less than one minute (30
to 40 seconds depending on the column) were shorter than the mean residence time of
solution in the columns (8 to 23 minutes depending on the column and the flowrate).
Desorption half-times T~ was much longer (around 8 days) and suggested a pseudo-
irreversible cesium sorption on type-2 sites. However, these sites had a very low sorption
capacity as suggested by Cs,;™ representing only around 0.02% of the soil total CEC.

Table chap4 11-5: Fitted parameter values of the EK5 model on column breakthrough curves.
Values correspond to ordinary least-squares estimation and min and max correspond least
squares estimation after taking into account the confidence intervals of the input parameters
(input concentration C; and volume V).

Model EK5

Fit Value Min Max

Kai (L kg™) 2050 1267 2219

k* (L kg™s™ 3,45E-03 3,03E-03 4,68E-03
k (sh 4,30E-07 4,30E-07 6,58E-07
Ka (L kg™) 8023 4605 10884
Ca™ (molkg™)  8,07E-05 7,28E-05 1,12E-04
C™™ (molkg™)  2,29E-06 2,11E-06 3,92E-06
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11.4. Discussion

For this soil, **’Cs sorption parameters estimated from batch reactors and soil columns
(this study) and flow-through reactor (Chapter 3) experiments can be compared based on
their ability to reproduce the observed isotherms (in batch) and breakthrough curves (in
columns) (Table chap4 11-6).

Comparison of sorption parameters obtained in batches and reactors showed significant
disparities of Ky, and Cy™ values (=5 times higher in reactors) whereas Kg; and Cg™™
values were in the same range.

Comparison of sorption parameters obtained in reactors and columns showed significant
differences of the equilibrium sites parameters (Kg and Cy™) whereas type-2 sites
parameters (k*, k" and Cs,™™) remained in the same range (Table chap4 11-6). In fact, Kg;
was almost 50 times higher at the column level than at the reactor level whereas Cs;™ was
171 times higher in reactors than in columns. Type-2 sites parameters remained in the same
range between reactor and column experiments. In fact, k™, k™ and C,™ were respectively

27%, 68%, and 53% smaller at the column level than at the reactor level.

Table chap4 11-6: Fitted parameter values of the EK5 model on the three experimental scales
used in this study (Batch, reactor and column).

Scale Batch Reactor Column
Kai (L kg™) 31 40 2050

k(L kg™ s™) - 4.71E-03 3.45E-03
k (sh - 1.35E-06 4.30E-07
Kaz (L kg™ 631 3489 8023

Ca™ (mol kg?)  3,08E-03 1.38E-02 8.07E-05
C2™ (mol kg™)  6.32E-06 4.83E-06 2.29E-06

11.4.1. Bridging the gap between batch and reactor disparities

Sorption parameters derived from reactor experiments systematically overestimated the
isotherms but particularly at low concentrations (Figure chap4 11-5).

At low 'Cs concentrations (10*-10"° mol L™), the distribution ratio Rq simulated with
reactor parameters reached a plateau of around 3529 L kg™ which is significantly higher than
the plateau obtained with batch parameters (662 L kg™). Reactor parameters indicate a short
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sorption half-time (~5 minutes) and this high plateau corresponds exactly to the apparent
equilibrium constant Kg_app (L kg™) predicted by the EK model (eq(8)).

At high *’Cs concentrations (10°-10° M), the Ry values simulated with the reactor
parameters (10 - 40 L kg™*) were always above those obtained in batch level (5 - 20 L kg™).
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Figure chap4 11-5: Simulated sorption isotherm using EK5 parameters obtained at the batch
level (blue), reactor level (orange). EK5 parameters corresponding to each simulation are
summarized in Table chap4 11-6. The orange band corresponds to the 95% parametric
uncertainty at the reactor level (Chapter 3). Filled and hollow dots correspond respectively to
data obtained at equilibrium from batch and reactor experiments.

11.4.1.1. Influence of the experimental device

Overestimation of sorption isotherm at the reactor level may be due to the limited
information about sorption equilibrium provided by this experimental device. In fact, each
stirred flow through reactor experiment corresponds to one point of the sorption isotherm
since equilibrium is only reached at the end of sorption stage. And since our experimental
protocol at the reactor level only covered three input concentrations, our model did not have
enough information about equilibrium state to accurately reproduce the sorption isotherm.
Moreover, sorption equilibrium data at the reactor level did not cover low concentrations
which represent the domain where differences between the two isotherms are the most
significant. In fact the lowest observed solution concentration was around 3.27E-09 mol L™ at
the reactor level compared to 1.46E-11 mol L™ at batch level (Figure chap4 11-5). These
results suggest that batch experiments are best suited to identify EK model behavior at
equilibrium.
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11.4.1.2. Influence of the background solution

Competing cations remaining in the solution at the batch level could also explain the lower
distribution ratios observed at this level. In fact, one major difference between batch and
reactor is the renewal (or not) of the solution in contact with the soil. In batch experiments,
the competitive substances initially present in the soil (mainly potassium cations in the case of
cesium (Table chap4 11-1)), when desorbed, remain in the solution and are therefore
available for re-adsorption by the soil. This effect is not observed in reactor experiments
where the solution is constantly renewed in the reactor chamber and thus all the competitive
ions are flushed out before they get a chance to be reabsorbed by the soil. This effect results
in higher sorption in open flow methods such as columns or reactors (Akratanakul et al.,
1983; Gabriel et al., 1998; Miller et al., 1989; Porro et al., 2000) which is in line with the
isotherm values obtained at the two scales.

11.4.2. Bridging the gap between sorption in stirred conditions and column

experiments

Additional tracing experiments in batch/columns with radioactive calcium (*°Ca) suggested
that all **'Cs sorption sites were accessible in the columns (Figure chap4 11-6). In column
C6-Q20, 100% of the injected “°Ca was recovered at the output and the calculated retardation
factor (32.9) corresponded to a distribution coefficient Ky of 11.7 L kg™. In batch after 48-
hour of sorption, using the same input concentration of “°Ca (7.43E-04 + 1.89E-05 mol LY),
the obtained distribution ratio was Kq = 9.4 + 1.0 L kg™. These similar reactivity values in
stirred conditions and column experiments suggest that all **’Cs sorption sites are accessible
in the columns. However, this analysis is only semi quantitative because calcium and cesium
behave differently in the soil (Cs is monovalent and Ca is divalent) and therefore their
sorption sites are not fully identical (Martin-Garin, 2000) especially on clay minerals that
potentially represent only 3.1 % of mass in the studied soil (Table chap4 11-1).
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Figure chap4 11-6: Curve of normalized “°Ca concentrations C,/C; measured at column
outlets as a function of normalized volume passing through the column V/V,,.

However, EK parameters estimated in reactor conditions, which are only representative of
chemical processes (Chapter 3), were not applicable in columns (Figure chap4 11-7). For
experiment C4-Q6, the observed concentration peak was overestimated by a factor 7 and the
strong asymmetry of the observed BTC was absent in the simulations. For experiment C6-Q6,
the simulated BTC was almost symmetrical and slightly overestimated the observed
concentration peak and significantly underestimated the elution time. For experiment C6-Q20,
no retardation was observed using the reactor parameters and the overall shape of the BTC
was completely different from the observed values. These results prove that additional
processes, such as film transport and intraparticle diffusion (Inglezakis et al., 2020; Tran et
al., 2017; Weber Jr, 1984), significantly increased the retardation of Cs in columns.
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Figure chap4 11-7: Simulated breakthrough curves using EK5 parameters obtained at the
reactor level (orange) and column level (blue). Dots and vertical bars correspond to
observations and their confidence intervals.

EK5 model performed slightly better when fitting each column individually (Figure
chap4 11-8). For instance, it was able to perfectly reproduce experiment C4-Q6 both in term
of peak concentration and tailing effect. The BTC of experiment C6-Q6 was also slightly
improved with an elution time closer to the observed value.

EK parameters estimated individually in columns suggested a physico-chemical
interpretation of equilibrium and kinetic sorption in porous media (Table chap4 11-7). Kinetic
sorption was independent of experimental conditions. In fact, k™ values varied by a factor of
0.28 to 1.04 compared to reactor values whereas this factor was between 0.34 and 0.39 for k
values. These results suggest a chemical nature of kinetic sorption similar to reactor
observations (Chapter 3). Additionally, saturation of the kinetic sites represented 0.77 to 4.66
of the reactor value. In columns, non-equilibrium sites could still be associated with high
affinity cesium sorption sites in clays. Characteristics of sorption sites at equilibrium varied
significantly with concentration and flowrate conditions. At low flowrate, Kq; values varied
slightly depending on input concentration but globally remained in the range of reactor values
(Table chap4 11-7). In contrast, Ky; was much higher at high flowrate (almost 57 higher than
the reactor value). Moreover, saturation of these sites remained stable for all three
experiments but very low compared to the reactor value (0.5 to 1.7% of the soil CEC). These
results suggest that, in columns, equilibrium sites can no longer be interpreted as high
capacity-low affinity sorption sites (Chapter 3), but could represent a fast but limited
transient storage zone in the porous media.
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Table chap4 11-7: Fitted parameter values of the EK5 model obtained on each column
experiment individually.

Experiment C4-Q6 C6-Q6 C6-Q20
K1 (L kg™ 196 79 2263
k(L kg*s?) 1.32E-03 4.88E-03 2.84E-03
k (s 4.56E-07 4.86E-07 5,33E-07
Ca™ (mol kg?) 1,30E-04 6.01E-05 1,87E-04
Co™ (mol kg™) 2.25E-05 3.71E-06 6.98E-06
C4-Q6 C6-Q6
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Figure chap4 11-8: Simulated breakthrough curves using EK5 parameters obtained on each
column individually (Table chap4 11-7). Dots and vertical bars correspond to observations
and their confidence intervals.

To further understand the role of equilibrium sorption reactions in cesium transport in
columns, we plotted the temporal variations of cesium inventory on both equilibrium and
kinetic sites for each experiment (Figure chap4 11-9). Results confirmed that equilibrium
sites exhibited different behaviors depending on the experimental conditions. At high input
concentrations, equilibrium sites actually contributed to the sorption reaction once kinetic
sites were completely saturated. The two sites were therefore necessary in order to reproduce
the breakthrough curve of experiment C4-Q6 with equilibrium sorption being responsible for
the reproduction of the concentration peak whereas kinetic sorption reproduced the tailing
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effect of the BTC due to its slow desorption rate. At low input concentrations and low
flowrate (C6-Q6), equilibrium sites did not contribute to the sorption reaction since kinetic
sites did not reach saturation during this experiment. These results suggest that, at low
flowrate, equilibrium and Kinetic sites behave similarly to what was observed at the reactor
level (Chapter 3) with equilibrium sites only contributing to the sorption reaction once
Kinetic sites were saturated.

At high flow rate, equilibrium sites seemed to exhibit different behavior. For experiment
C6-Q20, equilibrium sites are not supposed to contribute to the sorption reaction since the
injected concentration does not cause a saturation of the kinetic sites. However, cesium
inventory on these sites showed that a non-negligible amount of cesium was sorbed on these
sites. In fact, the peak of cesium concentration on equilibrium sites was even higher than the
one observed on kinetic sites (Figure chap4 11-9). The peak was also sharper on equilibrium
sites suggesting a short residence time of cesium in these sites. Moreover, equilibrium
sorption took place right before kinetic sorption as evidenced by the position of the two peaks.
This suggests that equilibrium sites acted as a buffer zone that delayed cesium sorption from
the solution to kinetic sites. Moreover, the tailing effect observed on equilibrium sites
inventory seems to suggest that these sites act as a buffer zone also during desorption.

In porous media, multiple physical processes can take place in addition to chemical
sorption and can therefore contribute to an increase of retardation of the contamination (Tran
et al., 2017; Weber Jr, 1984). Some of these processes are fast and are therefore usually
neglected in modelling reactive transport with minimal impact on the model performance
(bulk transport for instance). Others are much slower and should be taken into account. For
instance, film diffusion which represents the transport of the contaminant from the solution to
the adsorbent’s external surface through a hydrodynamic boundary layer. Another slow
process is intraparticle diffusion which represents diffusion of the contaminant into the pores
of the solid phase. The effects of these processes on reactive transport become more relevant
at high flowrate due to the wider contrast between the short residence time and the slower
characteristic times of these physical processes. The modelling and identification of these
processes (film transfer, intra-particle diffusion...) should therefore be further investigated in
order to better describe cesium reactive transport in porous media.
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Figure chap4 11-9: Simulated Cesium inventory on equilibrium (orange) and kinetic (blue)
site at a depth equal to halfway through the column height. Simulations were conducted using
EKS5 parameters obtained on each column individually (Table chap4 11-7).

11.5. Conclusions

This work demonstrated that the experimental devices influence the effective parameters of
cesium sorption. From a series of experiments conducted on the same soil at three scales
(batch, stirred flow through reactors and soil columns), parameters of a nonlinear equilibrium-
kinetic sorption model (EK5) were shown to vary between static and dynamic conditions and
between well stirred conditions and columns.

In well stirred conditions (batch and flow through reactor), the fitted EK5 model
parameters suggested that, at equilibrium, sorption on kinetic sites was stronger in dynamic
conditions (3489 vs 631 L kg™) while sorption on sites at equilibrium remained in the same
range (40 vs 31 L kg™). Sorption capacity of equilibrium sites was lower in static conditions
(3.08E-03 vs 1.38E-02 mol kg™*) while kinetic sites had the same sorption capacity (6.32E-06
vs 4.83E-06 mol kg?). Parameter variations between these two scales were attributed to
differences in the experimental devices. On one hand, reactor experiments provided less
information about sorption equilibrium than batch experiments which resulted in an
inaccurate estimation of distribution ratios especially at low concentrations. On the other
hand, in flow conditions, renewal of the solution limited the effects of competing ions on
cesium sorption capacity.
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In dynamic conditions (reactor and column experiments), the fitted EK5 model parameters
suggested that, in porous media, chemical processes were not enough to describe cesium
transport. While kinetic sorption was minimally impacted by the change of scale (k+, k- and
Cs2max in the same range), sorption reactions at equilibrium were completely different.
These results suggest that the parameters used to qualify sites at equilibrium encompassed
other processes than chemical reactions, possibly of physical nature. In columns, equilibrium
sites can no longer be interpreted as high capacity-low affinity sorption sites, but could
represent a fast but limited transient storage zone in the porous media, as suggested by
column simulations. These results suggested that, additionally to chemical non-equilibrium
observed in reactor experiments, mass transfer limitations to sorption and desorption of *¥'Cs
can exist in soil columns even under conditions where immobile zone porosity is low and
tracers seem to behave ideally. Determination of generic parameters of the equilibrium Kkinetic
approach was not achievable with soil columns because of the inability of equilibrium and
first-order rates to model diffusion-based processes in varying conditions of flow and
concentrations. For assessment purposes, an alternative but simple formulation of these
processes is therefore required.
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Supplementary data

Table chap4 SI1-8 : Summary of the tracing experiments conditions and the

corresponding dispersion coefficients fitted on each experiment.

Column Fl(om“{ I:_alt)e Porosity (-) Dar(ccynllil_%aty Vin (ml) D (m3s?)
4,893 11,327 0,1 6,70E-09

4,893 11,327 0,1 6,79E-09

4,893 11,327 0,1 7,04E-09

4,893 11,327 0,1 5,58E-09

C4-Q6 5,85 0,55 13,543 0,1 6,53E-09
5,85 13,543 0,1 6,72E-09

5,88 13,612 2,41 1,99E-08

5,82 13,473 2,41 1,61E-08

5,88 13,612 2,41 2,13E-08

5,88 12,478 2,315 5,71E-09

5,88 12,478 2,315 9,40E-09

C6-Q6 5,88 0,6 12,478 2,315 8,79E-09
5,88 12,478 2,315 1,16E-08

5,88 12,478 2,315 1,05E-08

9,8 16,637 2,315 1,61E-08

19,44 33,002 2,315 4,01E-08

19,44 33,002 2,315 3,91E-08

5,82 9,880 2,315 5,26E-09

5,82 9,880 2,315 7,55E-09

C6-020 19,56 0.75 33,206 2,315 4,49E-08
19,56 33,206 2,315 4,61E-08

19,56 33,206 2,315 4,75E-08

19,56 33,206 2,315 3,89E-08

19,74 33,512 2,315 4,91E-08

19,56 33,206 2,315 6,14E-08

19,62 33,308 2,315 6,34E-08
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Figure chap4 S11-10: Variation of the dispersion coefficient as a function of the Darcy
velocity. Each dot corresponds to least squares fit of the convection diffusion equation on a
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® Activity *® Conductivity

}
12 (3 06
.
- t
I .
2 10 F4
L .£
g : 5
= ¢ >
2z .« * =3
s 38 . = e s00 % = * 04 Q
g R X L T T e e, | - '..'. et et E’
S < Se o —
g g4 . a
8 * o . ‘ g
?;3 - R '! o 0° L
= g . S
2 4 % ﬁ% W“ TR S
2 %' A - A e 02
[a = ave, o ?\"‘
& R
. i ) Mo‘
» L
2 fo
V‘ 'w,l . ~ AnS
-
0 L _J -0.0
08-2020 09-2020 10-2020 11-2020 12-2020

Date

Figure chap4 Sl11-11: Breakthrough curve of experiment C6-Q20 (Black) and conductivity
monitoring during this experiment (Red) showing a correspondence between the cesium
concentration spike and the increase in solution conductivity.
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Figure chap4 SI1-12: Breakthrough curve of experiment C6-Q20 (Black) and temperature
monitoring during this experiment (Red) showing a correspondence between the cesium
concentration spike and the increase of temperature.
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Conclusions du chapitre

Cette étude a permis de démontrer que les parametres de sorption peuvent étre influencés par
les conditions expérimentales dans lesquelles ils ont été identifiés. A 1’aide d’une série
d’expériences de sorption en conditions statiques (batchs fermés) et de transport réactif en
conditions agités (réacteurs ouverts) et en milieux poreux (colonnes de sol), une analyse
inverse de 1’isotherme de sorption et des courbes de percée obtenues avec le modele EKS a
permis de tirer plusieurs conclusion.

Dans des conditions agitées (batchs fermés et ouverts), les parametres EK5 ajustés ont
suggéré qu’a I’équilibre, D’affinité des sites cinétiques était plus forte en conditions
d’écoulement (3489 contre 634 L kg™) tandis que celle des sites instantanés restait inchangée
(40 contre 31 L kg™). La capacité de rétention des sites a 1’équilibre était plus faibles en
conditions statiques (3.08E-03 contre 1.38E-02 mol kg™) tandis que celle des sites cinétiques
restait stable (6,32E-06 contre 4,83E-06 mol kg™). Les variations des paramétres de sorption
entre ces deux échelles ont été expliquées par 1’influence des dispositifs utilisés. D’une part,
les réacteurs ouverts permettent d’explorer la rétention du césium dans des conditions de non-
équilibre ce qui induit une mauvaise description de 1’équilibre de sorption notamment a trés
faibles concentrations. D’autre part, le renouvellement de la solution dans les réacteurs
ouverts permet de dissimuler les effets de la compétition ionique sur la capacité de rétention
du césium.

Dans des conditions d’écoulement (réacteurs ouverts et colonnes de sol), les paramétres EK5
obtenues suggerent qu’en milieu poreux, les processus de rétention chimique n’étaient pas
suffisants pour décrire le transport réactif du césium. Bien que les parametres de sorption
cinétiques (k*, k™ et C.™) sont peu impactés par le changement d’échelle, les paramétres
d’équilibre (Kg; et Cy™) étaient trés différents. Ainsi, en milieux poreux, les sites a
I’équilibre ne peuvent plus étre uniquement interprétés comme des sites de sorption a faible
affinité et forte capacité de rétention. lls peuvent notamment représentés une zone de séjour
temporaire de la contamination entre la solution et les sites de sorption a forte affinité. Ce
retard additionnel peut étre di a une zone de diffusion lente du césium au niveau de la couche
limite autour des particules solides. Ces résultats ont suggéré que des processus de limitation
de transfert peuvent s’ajouter au non-équilibre chimique dans les milieux poreux. Ces
processus doivent donc étre pris en compte dans la modélisation du transport réactif du
cesium.
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Discussion générale :

Ce travail de recherche s’est intéressé a la validation d’un modele de sorption du césium
(EK) alternatif au Ky prenant en compte 1’équilibre, le non-équilibre et la non-linéarité des
processus de sorption. Ce modéle a été appliqué a des données issues d’une part du terrain
suite a Dl’accident de Fukushima et d’autre part du laboratoire a différentes échelles
ecpérimentales (réacteurs fermés, réacteurs ouverts et colonnes de sol).

Les points majeurs issus de ces travaux de thése sont synthétisés ci-apres :

La prise en compte du non-équilibre améliore la modélisation du transport réactif du
Cs dans les milieux poreux

La premiére partie de ce travail (Chapitre 2) s’est focalisée sur I’influence de la prise en
compte du non-équilibre sur la migration verticale du **’Cs dans des sols forestiers
contaminés suite a I’accident de Fukushima en 2011. Il a été démontré que le modele EK,
comparé au modele au Ky, reproduisait mieux les profils de contamination mesurés durant la
période 2013-2018 sur quatre parcelles forestieres. Cette amélioration consistait en une
meilleure reproduction de la persistance de la contamination preés de la surface durant toute la
période d’étude. Elle consistait également en une faible migration de la contamination vers les
couches les plus profondes du sol.

L’analyse des parametres obtenus par le modele EK a suggéré que la sorption du Bes,
dans les conditions étudiées, était régie principalement par un non-équilibre caractérisé par
une rétention rapide (temps caractéristique de sorption de 1’ordre de 1 a 7 heures) et d’une
désorption trés lente voire quasi-irréversible (temps caractéristique de désorption de 3,2 x 10°
a 3,4 x 10° ans). La participation des sites a 1’équilibre a la sorption était négligeable avec
moins de 0,01% de la contamination sorbée sur ces sites.

L’intérét de la prise en compte du non-équilibre dans la modélisation de la sorption a été
confirmé par 1’étude de 1’évolution des profils de contamination a court et long terme. A court
terme, la simulation d’un profil de contamination en juin 2011 (soit 3 mois aprées [’accident de
Fukushima) a montré un établissement rapide d’un profil exponentiel de contamination sur les
5 premiers centimeétres du sol. Le profil simulé correspondait a un profil mesuré dans le cadre
d’une étude indépendante sur le méme site forestier. Le modéle Ky n’a pas permis la
reproduction de 1’établissement rapide de ce profil et a prédit que la quasi-totalité de la
contamination persistait toujours sur le premier centimétre du sol 3 mois aprés 1’accident. A
long terme (juin 2030), le modele EK a prédit une persistance de la forme exponentielle du
profil avec une concentration de la contamination a la surface du sol (5 premiers centimetres)
tandis que le modele Ky a prédit une forme gaussienne du profil avec un pic de concentration
a environ 8 cm de la surface. Le profil exponentiel predit par le modéle EK semble cohérent
avec des profils mesurés 20 ans apres 1’accident de Tchernobyl.

L’hypothése d’un modéle a 1’équilibre (de type Kq) couplé a une équation d’advection
dispersion genére toujours un profil de contamination de forme gaussienne. En effet, le
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modele Ky se traduit juste par un retard du pic de contamination sans changement de la forme
du profil. Cette formulation a 1’équilibre induit également une constance de la vitesse de
migration verticale de la contamination tout au long de la simulation. Tout cela semble
s’éloigner du comportement du **'Cs dans les milieux poreux. En effet, cet élément est
principalement sorbé par les minéraux argileux. Cette sorption est difficilement réversible
quand elle a lieu sur les sites spécifiques de ces argiles (Frayed Edge Sites « FES » et sites
interfoliaires hydratés ou non hydratés). C’est cette sorption quasi-irréversible qui induit la
persistance de la contamination au niveau de la surface et sa forme exponentielle. Le contraste
entre la sorption rapide du césium et sa lente désorption peut expliquer la décroissance de la
vitesse de migration observée sur le terrain. Cela indique que I’hypothése du non-équilibre
semble plus adaptée a la description de la migration verticale du césium dans les milieux
poreux.

L’identification des paramétres de sorption sur le terrain nécessite un jeu de données
conséguent

Cette étude a démontré la non-idéalité du transport du césium dans les milieux poreux.
Pourtant, elle n’a pas permis d’identifier de facon précise tous les parametres de sorption du
modele. En effet, seul le paramétre de sorption cinétique k™ a été identifi¢ de facon précise
tandis que les intervalles de confiance associés aux paramétres d’équilibre Kg; et de
désorption cinétique k étaient étalés respectivement sur 10 et 8 ordres de grandeur.

Le jeu de données exploité dans cette étude est tres riche. L’évolution des profils de
contamination a été suivie sur une période de 5 ans (2013-2018). Les profils de contamination
sont tres détaillés avec des épaisseurs de couches assez fines (1 cm en moyenne) et une
mesure de plusieurs propriétés sur chaque couche (stock en **’Cs, teneur en eau, densité
volumique, ratio C/N). Un suivi régulier de la dégradation et de I’alimentation de la couche
organique par le *¥'Cs a été réalisé tout au long de la période d’étude.

Cependant, deux données primordiales manquaient pour pouvoir simuler le transfert du
37Cs dans cette étude. D’une part la vitesse d’infiltration de I’eau dans le sol et d’autre part le
terme source de la contamination. Concernant la vitesse d’infiltration, nous avons fait le choix
de la déduire a partir des moyennes mensuelles de précipitation de la région étudiée.
Cependant, cette vitesse peut varier de fagon saisonniere (voire journaliére). Cela peut avoir
un effet direct sur le transport du césium. En effet, le temps de séjour a une influence majeure
sur la sorption du césium notamment quand celle-ci est décrite par une loi cinétique. Une
description fine de ’infiltration de I’eau dans le milieu étudié permettrait donc une meilleure
estimation de la migration du césium et par conséquent une meilleure identification des
parametres de sorption. Concernant le terme source, nous avons fait le choix dans cette étude
de le diviser en deux parties. Un apport instantané (10% de D’apport total) qui arrive
directement au sol dans les premiéres 24 heures suivant I’accident de Fukushima et un apport
continu (90% de I’apport total) qui suit la dynamique de dégradation de la couche organique.
L’apport total sur chaque profil a été égal au stock mesuré sur chaque profil a chaque date de
prélevement afin de garantir le respect du bilan de masse dans chaque simulation. Toutes ces
hypothéses ont été choisies afin de reproduire au mieux le dép6t du césium dans des situations
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post accidentelles. Pourtant, plusieurs incertitudes restent associées a ces choix. Par exemple,
I’hétérogénéité spatiale des dépdts ainsi que le prélévement racinaire n’ont pas été pris en
compte dans cette étude ce qui pourrait directement influencer la quantité de césium présente
en solution.

Nous avons donc poussé dans cette étude I’analyse des données disponibles au maximum
de ce qu’elles peuvent révéler sans pour autant maitriser tout ce qu’une validation rigoureuse
in situ du modéle EK aurait exigé. Une étude en conditions contrélées permettra donc
d’obtenir des conclusions plus probantes sur la validité des hypothéses de non-idéalité de la
sorption.

La sorption du césium peut avoir lieu dans des conditions de non-équilibre et de non-
linéarité

La deuxiéme partie de ce travail de recherche (Chapitre 3) s’est focalisée sur I’étude de
I’influence du non-équilibre et de la non-linéarité sur la sorption du césium dans des
conditions controlées. A partir d’une série d’expériences en réacteurs parfaitement agités
réalisée sur deux sols de caractéristiques physico-chimiques contrastées, il a été démontré
que, en fonction des conditions de débit d’écoulement et de concentration injectée, la réaction
de sorption du césium peut avoir lieu dans des conditions non idéales de sorption. Cette non-
idéalité peut étre attribuée a un non-équilibre chimique et a une non-linéarité de la réaction de
sorption. Le dispositif de réacteur ouvert parfaitement agité a été choisi pour réaliser ces
expérimentations parce qu’il offre un bon compromis entre la simplicité du dispositif, la
maitrise et le nombre des conditions expérimentales prises en compte. En effet, ce dispositif
permet une étude des phases de sorption et de désorption de facon continue. Il permet
également de varier le débit d’écoulement et la concentration injectée. Enfin, I’agitation
permanente du réacteur assure une accessibilité de la solution a I’ensemble des sites de
sorption disponible dans le sol.

Les résultats obtenus montrent que le modele EKS5, qui prend en compte le non-équilibre et
la non-linéarité de la sorption, reproduit mieux les courbes de percées pour I’ensemble des
conditions expérimentales que le modele K4 ou méme le modele EK3 (non-équilibre sans
saturation).

Deux sites de sorption contrastés participent a la sorption du césium.

La paramétrisation du modele EK5 a montré que les sites a I’équilibre sont caractérisés par
une faible affinité au césium (40 - 60 L kg™) et une forte capacité de sorption équivalente a la
capacité d’échange cationique CEC du sol. Les sites cinétiques ont une forte affinité au
césium caractérisée par une sorption tres rapide (temps caractéristique de sorption de 0.2 2 0.3
heures) et désorption plus lente (temps caractéristique de désorption de 3 a 9 jours). La
capacité de rétention de ces sites est pourtant trés faible et est équivalente a 0,02-0,04% de la
CEC.

En analysant les quantités sorbées sur chacun de ces sites, il a été démontré que la
concentration du césium disponible en solution influence la participation des sites a la
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réaction de sorption. En effet, les expériences a faible concentration ont montré que la
réaction de sorption a lieu d’abord sur les sites cinétiques. Apres la saturation de ces sites, les
sites a 1’équilibre commencent a sorber le césium. Inversement, durant I’étape de désorption,
les sites a 1’équilibre désorbent en premier et ensuite, si I’expérience de désorption est assez
longue, on commence a observer une désorption a partir des sites cinétiques.

Les sites de sorption peuvent étre associés aux sites présents dans les minéraux
argileux

Nous avons suggéré que les sites de sorption (a I’équilibre et cinétiques) supposées par le
modele EKS peuvent étre associés aux sites d’échangeurs d’ions et de complexation de
surface présents dans le sol. Deux arguments ont été présentés pour justifier cette
équivalence : la densité de ces sites et leur réactivité au césium.

Plusieurs études précédentes ont montré que les surfaces de complexation de surface sont
caractérisées par une forte affinité au césium. Ces sites sont généralement présents sur les
sites spécifiques de rétention du césium (FES, sites interfoliaires). Inversement, les sites
d’échangeurs d’ions sont caractérisés par une faible affinit¢é au césium et peuvent étre
associées aux sites planaires des minéraux argileux. Ce contraste de réactivité présente donc
un premier argument en faveur d’une association :

Sites a I’équilibre < site d’échangeurs d’ions
Sites cinétiques « sites de complexation de surface

Le deuxiéme argument en faveur de cette équivalence est la comparaison des densités de
chacun de ces sites. Pour calculer la densit¢ des échangeurs d’ions et des sites de
complexation de surface, nous avons considéré unigquement les sites présents sur trois
minéraux argileux : T’illite, la montmorillonite et la kaolinite. Une base de données des
densités des sites d’échangeurs d’ions et de complexation de surface présents sur ces trois
minéraux a ¢été proposée dans le cadre d’une thése précédente (Cherif, 2017). Ainsi, en
connaissant la quantité de ces trois minéraux présents dans un sol, on peut déduire la densité
des sites d’échangeurs et de complexation associés. Les résultats obtenus ont montré que les
échangeurs d’ions ont une densité équivalente a la CEC du sol similairement aux sites a
I’équilibre postulés par le modéle EKS5. Les sites de complexation de surface représentent de
leur part 0,01 % et 0,05 % des CEC des sols S et H respectivement. Ces pourcentages sont du
méme ordre de grandeur que les densités des sites cinétiques proposées par le modéle EK5
(0,04% et 0,02% des CEC des sols S et H respectivement).

Les parameétres de sorption dépendent des conditions expérimentales dans lesquelles
ils ont été identifiés.

La troisieme partie de ce travail de recherche (Chapitre 4) s’est focalisée sur 1’étude de
I’effet du dispositif expérimental sur les paramétres de sorption obtenus par le modele EKS.
Sur le méme sol (S), la sorption du césium a été étudiée sur trois échelles expérimentales
(batchs fermés, réacteurs ouverts et colonnes de sol). Les résultats obtenus ont montré que
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I’échelle expérimentale influence la performance du modele et sa capacité a identifier
précisement les parameétres de sorption.

Comparaison batchs vs réacteurs ouverts :

Les expériences en réacteurs fermes (batchs) ont été bien reproduites par le modele EK5.
La décroissance non-linéaire du coefficient de distribution Ry avec la concentration en
solution a été bien décrite par les deux sites de sorption supposés par le modele. Cependant,
I’isotherme de sorption a été mesurée uniquement apres atteinte de 1’équilibre (48 heures) ce

. N . - . \ . . . + -
qui n’a pas permis d’identifier les paramétres de sorption cinétiques k™ et K.

En comparant les parametres de sorption obtenus en batchs et en réacteurs ouverts
(Chapitre 3), nous constatons une diminution de la réactivité des sites de sorption en
conditions statiques. En effet, une Iégére diminution de la valeur du Ky, a été observé (31 L
kg™ en batch contre 40 L kg™ en réacteur) tandis qu’un écart plus important a été observé
entre les constantes d’équilibre des sites cinétique Kg, (631 L kg™ contre 3489 L kg™ en
réacteur). La densité des sites cinétiques est restée quasi inchangé entre les deux échelles
(6,32E-06 mol kg™ en batch contre 4,83E-06 mol kg™ en réacteur) tandis que la densité des
sites a ’équilibre a légérement diminué (3,08E-03 mol kg™ en batch contre 1,38E-02 mol kg™
en réacteur).

Deux hypothéses ont été proposées pour justifier I’écart des paramétres entre les deux
¢échelles. D’une part, ’identifiabilité¢ de 1’équilibre de sorption sur chaque échelle et d’autre
part I’influence de la compeétition cationique sur la réactivité et la capacité de sorption des
sites. En effet, le protocole en réacteurs fermés a permis d’étudier 1’équilibre de sorption apres
48 heures sur une large gamme de concentrations tandis que les réacteurs ouverts n’ont
permis d’observer cet équilibre qu’a trois concentrations. Les paramétres EK obtenus en
réacteur n’ont pas permis de bien décrire 1’équilibre de sorption notamment sur les trés faibles
concentrations de césium.

La deuxieme explication proposee pour justifier 1’écart entre les paramétres batchs et
réacteurs est la compétition cationique. En effet, les expériences en batchs sont réalisées dans
des conditions statiques ce qui permet aux cations présents initialement dans le sol de
persister en solution. Ces cations (notamment le potassium K*) peuvent avoir des propriétés
de rétention similaires au césium Cs” et peuvent potentiellement étre ré-adsorbés par la phase
solide. Cet effet de compétition n’est pas présent en réacteur ouvert puisque le renouvellement
de la solution permet de chasser les éléments désorbés de la chambre du réacteur. Cela induit
donc une capacité de sorption du césium plus forte en conditions dynamiques ce qui est
cohérent avec les parameétres EK5 obtenus sur les deux échelles.

Comparaison colonnes de sol vs réacteurs ouverts :

Les courbes de percée obtenues a partir des expériences en colonnes ont été reproduites de
maniere satisfaisante par le modéle EK5. En effet, les allures des trois courbes observées ont
été généralement reproduites par le modele avec quelques écarts au niveau des pics de
concentration (notamment pour I’expérience a forte concentration).
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En comparant les paramétres de sorption obtenus en réacteurs ouverts et individuellement
sur chaque colonne de sol (Chapitre 4), nous constatons une variation minime des parametres
de sorption des sites cinétiques entre les deux échelles tandis que les parametres de sorption a
I’équilibre dépendent fortement des conditions expérimentales de débits d’écoulement et de
concentrations injectées.

Ces résultats suggerent que dans les conditions d’écoulement en milieux poreux, d’autres
processus non chimiques influencent le transport réactif du césium. Parmi ces processus, le
non-équilibre physique, qui inclue toutes les limitations du transport dues a la structure du
milieu poreux (présence de zones immobiles, de film de diffusion, ou de diffusion intra-
particulaire,..), peut expliquer le retard supplémentaire observé sur les courbes de percée
issues des colonnes de sol.

Un protocole pour une identification précise des paramétres de sorption du modeéle
EK5

Ce travail de recherche a permis d’extraire les parameétres du modele EK sur différentes
échelles expérimentales. Ces expériences ont des degrés de complexité contrastés et
permettent d’accéder a différentes informations sur la rétention du césium. Nous allons
discuter dans ce paragraphe du protocole le plus adapté (moins compliqué et plus précis) pour
identifier ’ensemble des paramétres EKS.

Paramétres de saturation des sites (C™ ; Cs,™) :

Sur les différentes échelles expérimentales étudiées, nous avons démontré que les degrés
de saturation des sites des sorption sont peu impactés par 1’échelle expérimentale sur laquelle
ils ont éte identifiés.

Dans le chapitre 3, nous avons établi une équivalence entre les degrés de saturation Cg™
et Cs;"™ et la densité des sites d’échangeurs d’ions et de complexation de surface présents sur
les minéraux argileux. Cette méthode peut représenter une premiere facon de déterminer les
valeurs Cy™ et Cs,™™ sans devoir effectuer d’expériences de sorption. 1l suffit de mesurer les
quantités de minéraux argileux présentes dans le sol (illite, montmorillonite, et kaolinite) et
déduire directement les densités de ces sites. Cependant, cette méthode présente quelques
inconvénients. D’une part, ’analyse des minéraux argileux (par DRX) peut s’avérer tres
couteuse. D’autre part, cette méthode permet une estimation semi quantitative des proportions
des minéraux argileux présents dans le sol ce qui peut induire une incertitude importante sur
les valeurs obtenues. Cette incertitude peut s’avérer encore plus importante sur les sols peu
argileux (sol S utilisé dans cette thése par exemple).

Une autre fagon d’estimer ces deux parameétres serait a partir de 1’isotherme de sorption
obtenue a partir des réacteurs fermés. Comme nous 1’avons démontré précédemment, les sites
a I’équilibre et cinétiques participent différemment a la réaction de sorption en fonction de la
concentration de césium disponible en solution. Ainsi, sur I’isotherme de sorption, la premiére
inflexion de la courbe (& faible concentration) correspond a Cs,™ tandis que la deuxiéme
inflexion (a forte concentration correspond & Cs;").
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Ainsi, en réalisant une série d’expériences de sorption en réacteurs fermés avec
suffisamment de points, il est possible d’identifier précisément les parametres de saturation du
modele EKS. Cette approche a I’avantage d’étre rapide, moins couteuse et valable pour
n’importe quel couple radionucléide/sol.

10000-
® Data

Soil S-Cs Sorption sites

=— Kinetic only
= Total
Equilibrium only

1000~

100-

Distribution ratio Ry (L/kg)

1e-11 16-10 16-09 1e-08 1e-07 16-06 16-05 16-04 16-03
Dissolved equilibrium Cs concentration (mol/L)

Figure D. I-1 : Contribution des sites a I’équilibre (orange) et cinétiques (rouge) a la sorption
en fonction de la concentration en solution en réacteurs fermées

Paramétres de réactivité des sites (Kg; ; k™ ; k) :

La comparaison des parameétres obtenus en batchs et réacteurs ouverts a montré que le
coefficient de distribution des sites a 1’équilibre Kgy; était peu sensible au changement
d’échelle (31 L kg™ en batch contre 40 L kg™ en réacteur). 1l est donc préférable de privilégier
les expériences en batchs pour identifier ce paramétre. Cependant, les parametres de rétention
cinétique k™ et k™ ne peuvent pas étre identifiés dans des conditions statiques de sorption. Il est
donc nécessaire de réaliser des expériences en réacteurs ouverts pour identifier ces deux
parametres. Ces expériences doivent au moins étre réalisées a deux débits différents afin de
bien observer les effets du non-équilibre chimique sur la sorption. Concernant la
concentration injectée, il est préférable que les expériences en réacteurs ouverts soient
réalisées a la plus faible concentration possible. En effet, nous avons démontré dans ce travail
que la participation des sites cinétiques a la sorption est plus importante a faible
concentration. Les phases de sorption et de désorption doivent également étre suffisamment
longues afin de bien observer I’effet de I’atteinte de 1’équilibre de sorption/désorption sur la
courbe de percée.

Nous recommandons donc la réalisation de deux expériences en réacteurs ouverts a faible
concentration et a deux débits différents afin d’identifier les paramétres k' et kK avec
precision.
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Table D. I-1 : Synthése des protocoles expérimentaux permettant 1’identification des

paramétres du modele EK5

Parameétres 1 + 1.1 1 Ca ™ Co™
EK5 Kar (Lkg™) | K (L kg™s™) | K'(s7) (molkgd) | (mol kg™)
Isothérme . . Isothérme Isothérme
(F;,r.czltocgltf: i de sorption cR;r?géflltJrr;tionOlé\éigs débi(t];a)'ble de sorption | de sorption
1dentiication (48 heures) ’ (48 heures) | (48 heures)

Afin de vérifier la capacité de ce protocole a retrouver les parametres de sorption du
modele EKS5, nous avons comparé 1’ajustement global effectué sur les quatre expériences en
réacteurs ouverts (Chapitre 3) a un deuxieme ajustement effectué uniquement sur les
expériences a faible débit (S8-10 & S8-35). L’objectif de ce deuxiéme ajustement était
d’identifier uniquement k™ et k™ en fixant les valeurs des autres paramétres (Kgi, Cs1™ > et
Cs2™™) aux valeurs obtenues en batchs. Le résultat obtenu montre une superposition parfaite
entre les courbes obtenues a partir des deux ajustements (Figure D. 1-2) ce qui confirme la
capacité du protocole proposé a identifier les parametres du modéle EKS5.
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076_ = All experiments
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Figure D. 1-2 : Courbes de percée en réacteurs ouverts simulées par le modele EK5. La
courbe bleue représente un ajustement des 5 parametres sur les 4 expériences. La courbe
rouge représente un ajustement des paramétres cinétiques (k* et k) sur les manips S8-10 et
S8-35 en fixant les autres paramétres (Kg1, Cs1 ™ et Cs;™) aux valeurs identifiés en réacteurs

fermés.
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Conclusion générale

Le travail de recherche mené durant cette thése a permis de contribuer a 1’amélioration de
la caractérisation du transport réactif du césium dans les milieux poreux en fournissant des
réponses aux questions spécifiques posees précédemment (Chapitre 1) :

1)

2)

3)

4)

Quel est le degré d’importance et d’influence du non-équilibre sur la migration

du césium dans les milieux poreux en conditions réelles ?

e Le non-équilibre permet de mieux décrire la migration verticale du césium dans
des conditions post-accidentelles.

e C(Cette hypothése permet de reproduire 1’établissement rapide des profils de de
césium a court terme et sa persistance en surface a long terme.

Peut-on identifier de facon précise les parameétres de non-équilibre directement

sur I’échelle terrain ?

e L’identification précise des parametres de non-équilibre sur le terrain nécessite
une connaissance exhaustive des conditions de transport (terme source de
contamination, conditions d’écoulement, hétérogénéité spatiale des conditions,
etc.)

Peut-on proposer un protocole expérimental simplifié capable de décrire la

réaction de sorption du césium dans des conditions de non-equilibre et de non-

linéarité ?

e Le modéle EK5 permet de décrire les réactions de sorption et de désorption du
cesium dans des conditions de non-équilibre chimique et de non-linéarité.

e Les expériences en réacteurs ouverts parfaitement agités permettent une
identification précise des parametres EKS.

e Au moins deux expériences a faible concentrations et a débits différents sont
nécessaires pour caractériser le non-équilibre chimique.

e La non-linéarité de la sorption peut étre identifiée en réacteurs ouverts ou a partir
d’une isotherme de sorption couvrant une large gamme de concentrations.

Les parameétres identifiés sont-ils applicables sur toutes les échelles

expérimentales ? Le cas échant, sait-on expliquer ces effets d’échelles ?

e Les parametres EK dépendent du protocole expérimental utilisé pour les
identifier.

e En milieux agités (réacteurs fermés vs ouverts), les paramétres EK (Kg1, Kgp,
Csi™ et Co™) restent cohérents entre les deux échelles. Cependant, les deux
échelles explorent plus ou moins bien les aspects de la sorption du césium. Les
batchs fermés permettent une bonne identification des parametres d’équilibre
tandis que les réacteurs ouverts permettent une bonne estimation des cinétiques de
sorption et de désorption.

e En milieux poreux, les paramétres EK effectifs de la sorption cinétique (k*, k,
Cs2™) sont cohérents avec les réacteurs. En revanche, les paramétres effectifs de
la sorption équilibrée (Kg1, Cs:™) traduisent une plus forte rétention du *'Cs
qu'en réacteur/isotherme et sont variables selon les conditions de
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débit/concentration d’injection. Ces résultats suggérent que les paramétres EK
effectifs en colonne sont influencés par d’autres processus physiques (films de
diffusion, diffusion intra-particulaires) s’ajoutent au non-équilibre chimique et a la
non-linéarité de la sorption observés en réacteur. Ces processus doivent donc étre
pris en compte dans la modélisation du transport réactif du césium.

11, Perspectives

Les résultats obtenus durant ce travail de thése conduisent a de nouvelles perspectives de
recherche afin de confirmer certaines hypotheses et mieux comprendre la contribution du non-
équilibre et la non-linéarité au transport réactif du césium dans les milieux poreux.

L’étude du transport vertical du césium in situ a été réalisée a partir de profils de
contamination mesurés dans une région forestiére de la région de Fukushima. Elle a permis
d’illustrer 1’effet de la prise en compte du non-équilibre sur la modélisation du transport
réactif du césium. Cependant, elle n’a pas permis une identification précise des paramétres
associes a ce non-équilibre. Nous recommandons donc d’étudier la capacité de sorption de ce
sol dans des conditions contrdlées similaires a celle employée dans ce travail de thése. Cette
étude permettrait notamment de :

e Etendre I’étude d’applicabilité des parameétres EK aux conditions de terrain. En effet,
notre étude d’applicabilité s’est limitée a des expériences réalisées au laboratoire
(batchs, réacteurs, colonnes). Ainsi, en étudiant ce sol au laboratoire, nous pourrons
vérifier ’applicabilité des parametres EK sur des données terrains concernant le méme
sol.

e Valider la capacité du protocole expérimental simplifié (Isotherme de sorption + deux
expériences en réacteur) a identifier de fagon précise les parameétres du modéle EK.

e Confirmer I’interprétation des sites de sorption du site EK (Chapitre 3) sur un
troisieme sol avec des caractéristiques physico-chimiques et minéralogiques
différentes des deux sols étudiés expérimentalement durant cette thése.

La comparaison des paramétres EK obtenus en conditions agités (batchs vs réacteurs
ouverts) a suggéré un effet du dispositif expérimental sur les paramétres effectifs de sorption.
En effet, les expériences en batchs ont bien décrit 1’équilibre de sorption. Cependant, elles
n’ont pas permis d’explorer ni les cinétiques de sorption ni les réactions de désorption en
conditions fermées. La réalisation d’expériences cinétiques en batchs permettrait une
comparaison des paramétres cinétiques du modéle EK (notamment k*) en conditions fermées
et ouvertes ainsi qu’une validation de I’hypothéese de I’atteinte de 1’équilibre apres 48 heures.

Similairement, les expériences en réacteurs ouverts ont permis une bonne identification des
cinétiques de sorption et de désorption. Cependant, elles n’ont pas toujours permis d’atteindre
un équilibre de sorption. Nous recommandons de prolonger les phases de sorption des
expeériences en reacteurs ouverts afin de s’assurer de I’atteinte de cet équilibre (Cy/C; =1). Si
cet equilibre s’avere trés long a atteindre a faible débit, nous recommandons de réaliser des
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expériences a fort débit afin de D’atteindre plus rapidement puisque 1’état d’équilibre ne
dépend pas des conditions d’écoulement.

En milieux poreux, les expériences en colonnes ont suggeré une influence des conditions
physiques sur le transport réactif du césium. Les processus pouvant engendrer un non-
équilibre physique devraient étre explorés. Il serait donc judicieux de prendre en compte le
non-équilibre physique dans la modélisation du transport réactif. Numériquement, la solution
la plus évidente serait de coupler le modéle EK a un modeéle de non-équilibre de type mobile-
immobile (MIM). L’utilisation de ce modele permettrait de distinguer les origines physiques
et chimiques du non-équilibre. Une formulation alternative du modéle EK permettant de
prendre en compte le non-équilibre chimique et physique pourrait également étre proposée.
Cette formulation consisterait par exemple en 1’ajout d’un troisieme site permettant de décrire
le non-équilibre physique ou des coefficients d’adaptation des paramétres du modele EK en
fonction de 1’échelle expérimentale sur laquelle ils seront appliqués.

Expérimentalement, 1’identification de ce non-équilibre physique devrait étre réalisée par
des expériences de tragage plus poussées. Des techniques d’imageries (tomographie)
permettraient également une description détaillée de la structure du milieu poreux (Bénard,
2018; Binley et al., 1996; Luo et al., 2010).

La caractérisation du transport réactif du césium pourrait également étre réalisée dans des
milieux poreux plus complexes et de dimensions plus importantes. Elle permettrait de limiter
les effets des bords (filtres et parois de colonnes) sur la migration et la diffusion du césium
dans le milieu poreux. Elle permettrait également de prendre en compte 1’effet d’hétérogénéité
du sol en combinant plusieurs fractions granulométriques du méme sol voire méme en
mélangeant plusieurs horizons de sol dans la méme colonne. L’augmentation des dimensions
des colonnes présente cependant quelques limites pratiques. En effet, connaissant la forte
capacité des sols (et principalement les minéraux argileux) a retenir le césium, ces
expériences peuvent s’étendre sur de longues durées et seront donc difficile a gérer en
pratique. Deux solutions peuvent étre proposées pour contourner ce probleme. D’une part, le
choix d’une injection continue au lieu d’un créneau permettrait de raccourcir
considérablement les durées des expériences. D’autre part, les courbes de percée peuvent étre
remplacées par des profils de contamination mesurées a plusieurs dates post-injection.
L’obtention de ces profils pour le cas des radionucléides est possible a I’aide d’un banc
d’auscultation gamma. Cet outil permettrait de suivre 1’évolution de la contamination en
fonction de la profondeur de la colonne a différentes dates sans devoir attendre que celle-ci
traverse toute la longueur de la colonne. Ce dispositif a toutefois quelques limites. D’une part,
il n’est utilisable que dans le cas de radionucléides émetteurs de rayonnement gamma (ou leur
descendants). D’autre part, ce dispositif permet de mesurer I’activité totale présente dans une
couche donnée. Il ne permet donc pas de distinguer la distribution de cette activité entre les
phases liquide et solide du sol.
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