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CHAPITRE I. INTRODUCTION

1 Avant-propos

1.1 Généralités

L’accident nucléaire de Fukushima-Daiichi, survenu le 11 mars 2011 au Japon, a engendré
nombre de questionnements et de réticences sur les questions liées a la sureté des
installations nucléaires a travers le monde. Bien malgré lui, cet accident a servi d’exemple
aux différentes nations exploitant I'énergie nucléaire pour estimer le colit, au sens large,

d’un scénario tel qu’une catastrophe et/ou un accident.

- . , N "
120 milliards d’euros Coits liés 3 fa Colts 4d7'mage
en cas d’accident production d'énergie 2%
nucléaire grave
Répartition du codt en milliards d'euros Tourisme
22
Gestion = .
Coits des territoires = | Produits
Codts radiologiques contaminés I | | | agricoles
sur site @ hors sites ¥ 11 | o W |RE
9 9 9% 1 10
CL r m Industrie
N 12

(1) Fusion du cceur d’un réacteur de 900 MWe, avec rejets controlés pour I'accident grave et rejets massifs pour I'accident majeur.
(2) Décontamination, démantélement, électricité non produite. (3) Colit de santé, pertes agricoles.

Hervé BoullyIRSN - Source : IRSN

Figure I. 1 Répartition des coiits suite a un accident nucléaire grave (IRSN, 2013)

En dehors du bilan humain directement provoqué par le tsunami qui a engendré 'accident
nucléaire, ce sont les différents impacts dus a cet accident qui ont été scrutés a travers le
monde. Toujours d'un point de vue humain, ce sont plusieurs milliers de personnes qui ont

recu de fortes doses de radiation (OMS, 2013), mais l'accident a également impacté
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Chapitre I. Introduction

I'environnement avoisinant avec le dépot de radionucléides parfois fortement radioactifs

dans les eaux et terres avoisinantes.

Ainsi, I'accident nucléaire représente un véritable colit et donc une perte économique pour
le pays. L’Institut de Radioprotection et de Sureté Nucléaire estime a 120 milliards d’euro
le colit global moyen d'un accident nucléaire grave (voir Figure 1. 1). Ce colit se répartirait

selon différentes problématiques :

e C(Cofltde décontamination/démantelement de 'installation nucléaire touchée ;

e Pertes dues a I'électricité non produite par l'installation et la compensation par
I'achat d’électricité extérieure ;

e Coflit en matiere de santé publique suite a la contamination des populations ;

e Colt de la décontamination des sols et terres agricoles, pertes agricoles qui
entrainent 'augmentation des importations ;

e Pertes en termes d'image du pays, baisse trés importante du tourisme et de

I'exportation alimentaire.

Si certains pays, comme I’Allemagne, ont choisi d’accélérer leur sortie du nucléaire suite a
cet accident, la France, dont la part d’énergie produite par le nucléaire s’élevait a 77% en
2015 (RTE, 2016) - bénéficiant ainsi d’'une certaine indépendance énergétique ainsi qu'un
certain pouvoir économique exportable -, a choisi d’améliorer son appréhension des
risques liés a I'exploitation de I'énergie nucléaire. Pour cela, le gouvernement francais a
lancé en 2012 un appel a projet portant sur la recherche en matiere de siireté nucléaire et
de radioprotection. Cet appel a projet, piloté par ’Agence Nationale de Recherche, visait

quatre grands axes (ANR, 2012) :

e Etudier les conditions ayant rendu l'accident du Fukushima-Daiichi possible et en
tirer des enseignements ;

e FEtudier la gestion, par les exploitants et les autorités publiques, de tous les
précédents accidents nucléaires ;

e Etudier les différents impacts des rejets nucléaires sur la santé et I'’environnement,
et étudier les stratégies de reconquétes des territoires contaminés ;

e Elaborer une stratégie d’application de ces différentes études aux installations

francgaises actuelles et futures.
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Chapitre L. Introduction

Le Projet Investissement d’Avenir (PIA) DEMETERRES (ANR-11-RSNR-0005
DEMETERRES) a fait partie des 23 projets retenus. Il a pour objectif le DEveloppement de
MEthodes et TEchnologies pour la décontamination et la Remédiation Raisonnée des

Effluents et Sols contaminés.

S6: Modélisation du S1: Traitement des matrices
comportement des liquides
radionucléides

56 -

MOCORA ' ‘

S5: Mise en ceuvre S2 : « Safe-food »
opérationnelle

S5 S3
OPERA BIOSOL
S4:  Traitement  “eco- S3: Traitement
technologique” des biotechnologiques des

matrices solides matrices solides

Figure I. 2 Organisation des systémes du projet DEMETERRES

Concretement, le projet DEMETERRES cherche a développer des outils innovants et
efficaces de décontamination, tels que le lavage des « sols » a I'aide de CO2 supercritique
(LEYBROS et al.,, 2016) ou le développement d’'un matériau pour colonne de décontamination
des effluents, le SORBMATECH 202 (MIicHEL, 2015), ainsi que des méthodes de remédiation
des sols, tel que la phyto-remédiation (CHAGVARDIEFF, 2014). Le projet est coordonné par le
CEA et inclut d’autres acteurs comme Areva, Veolia, I'INRA, le CIRAD ou I'IRSN. Il est divisé

en 6 systemes (Figure I. 2).
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Chapitre I. Introduction

1.2 Objectifs de projet de these

Le projet de thése présenté ici s’inscrit au sein du systéeme 6 du projet. Ce systeme a pour
objectif I'étude et la modélisation du comportement d’adsorption et de migration des
radionucléides relachés suite a un accident nucléaire dans les différentes matrices de
I'environnement et notamment dans les sols agricoles autour des principales installations
nucléaires francaises. Il permet donc d’apporter un soutien scientifique aux différents
systémes sur les questions du devenir de ces radionucléides dans I'’environnement afin
d’ajuster les stratégies de décontamination et de remédiation. Il est piloté par le
département de physico-chimie (DPC) de la direction de I'énergie nucléaire (DEN) du CEA
Saclay dans le Laboratoire de Mesure et Modélisation de la Migration des Radionucléides
(LBMR) et le Laboratoire de développement Analytique Nucléaire, Isotopique et
Elémentaires (LANIE).

L’étude menée dans le cadre de cette these porte toute particulierement sur les
interactions entre le césium et le strontium avec les argiles des sols et la matiére organique
naturelle. Elle integre donc parfaitement les thématiques du systéme. Elle a pour objectifs
de mieux appréhender le comportement du césium et du strontium dans
I'environnement afin d’en définir I'état chimique et de mettre en place un outil
capable de prédire I'état d’adsorption de ces deux éléments dans un sol agricole
francais. Le manuscrit porte donc principalement sur lI'étude du comportement
d’adsorption des isotopes 134 135 137Cs et 90Sr, principaux produits de fission de 235U ayant
un temps de demi-vie long (environ 30 ans pour le 137Cs et le ?0Sr) dans les sols (voir Figure

1. 3).
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Rendement

70 80 90 100 110 120 130 140 150 160
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Figure I. 3 Rendement de fission de 235U d’apres ENGLAND & RIDER (1993)

Les minéraux argileux des sols étant particulierement réputés pour grandement adsorber
le césium comme le strontium, I’'étude s’est principalement portée sur les interactions de
ces deux éléments avec les minéraux argileux des sols. Une modélisation ainsi qu'une base
de données associée ont ainsi été mises en place afin de pouvoir prédire ces
comportements dans les sols. L'influence de différents éléments pouvant limiter la capacité
prédictive du modeéle dans les sols, tels que la matiere organique naturelle, grandement
présente dans les sols agricoles, ainsi que les cations échangeables Al3+, présents en forte
concentration dans les sols acides (BJERREGAARD & ANDERSEN, 2007), a été étudiée afin
d’améliorer les simulations et essayer de pointer et comprendre les éléments pouvant
limiter les concordances entre les résultats expérimentaux et leurs simulations. Cette étude
s’inscrit donc en amont du projet DEMETERRES et permettrait d’adapter une stratégie plus

efficace de décontamination et de remédiation selon le type de sol.

1.3 Déroulement du projet de these

Dans le premier chapitre, une revue bibliographique a été menée afin de présenter les

différents objets de cette étude: le césium, le strontium, les argiles des sols (et plus
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particulierement les illites et les smectites qui sont deux des principaux minéraux argileux
que l'on retrouve dans les sols francais) et la matiére organique naturelle (issue des
produits de dégradation et biodégradation des résidus de matieres vivantes végétales ou
animales). A cela s’ajoute une revue des études existantes sur les interactions entre le
césium et/ou le strontium avec les différents minéraux argileux ainsi que les études
portant sur l'influence de la matiere organique naturelle dans des processus d’adsorption
de ces contaminants dans les sols. Enfin, les différents modeles d’adsorption, permettant de
décrire ces interactions, sont définis. L’accent a été plus particuliérement mis sur la théorie

des échangeurs d’ions multi-sites qui a été utilisée tout au long du projet de thése.

Le deuxieme chapitre traite de la mise en place d'une base de données thermodynamique
selon le formalisme de la théorie des échangeurs d’ions multi-sites. Cette base de données a
été réalisée afin de décrire les propriétés d’adsorption des smectites, un minéral argileux
fortement présent dans I'environnement et qui présente 'une des plus grandes capacités
d’échange cationique, vis-a-vis de I'un des cations majeurs de I'environnement, le sodium,
et des deux contaminants d’intérét (Cs* et Sr2*). Ce chapitre est présenté sous forme d’un
article en anglais, soumis pour publication dans Applied Geochemistry.” 11 traite plus
particulierement de la mise en place d’'une base de données de Cs et de Sr vis-a-vis d'une

smectite sodique.

Le troisieme chapitre s’intéresse, cette fois-ci, au comportement des illites sodiques vis-a-
vis de Cs* et Sr2*. Ce chapitre est également soumis pour publication dans Applied
Geochemistry. 1l porte cette fois-ci sur la construction d'une base de données de Cs et de Sr
vis-a-vis d’une illite sodique. Cette construction a été principalement réalisée a I'aide de
modélisations, selon le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites, d’expériences
d’adsorption disponibles dans la littérature. L’utilisation prévue, de ces bases de données
et du modele, pour simuler le comportement d’adsorption du césium et du strontium dans
des sols est censée se faire par additivité des différentes phases réactives. L’additivité a
donc été également testée dans cette publication sur des mélanges de phases pures

illite/smectite.

*APGEO-D-17-00232
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Enfin, le quatriéme chapitre étudie la capacité prédictive du modele et des bases de
données pour prédire la rétention de Cs* et Sr?* sur des échantillons de sols frangais. Ce
chapitre est également présenté sous la forme d'un article soumis pour publication dans
Geochimica et Cosmochimica Acta. Apres une présentation générale du modele de rétention
appliqué aux sols, la comparaison des résultats expérimentaux obtenus avec les
simulations effectuées permet d’illustrer les influences (ou non influences) des différents
éléments constitutifs des sols tels que la matiére organique naturelle initialement présente

ou la présence des cations aluminium en position échangeable.

2 Synthese bibliographique

2.1 Définition des systemes chimiques

2.1.1 Les sols et ses composantes

Un sol est une structure complexe et extrémement variable, composée d’'une multitude de
composants. Cette grande complexité du sol et des éléments qui le composent rend difficile
’établissement de définition universelle. Chaque corps de métier définira donc le sol selon
ses besoins. Dans le cadre de ce manuscrit de these, nous décrirons simplement le sol

comme une structure composée principalement de 3 phases :

e une phase « solide » (composés minéraux et organiques) ;
e une phase aqueuse (eaux de lixiviation comprenant des especes solubles) ;

e une phase gazeuse (air, méthane, dioxyde de carbone).

D’un point de vue granulométrique, la phase solide du sol se décompose en différents

éléments tels que le limon, les graviers et les argiles (cf. Tableau I. 1).
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Tableau I. 1 Constituants d’un sol par différenciation granulométrique (d'apres

MATHIEU & LOZET, 2011).
Eléments Sables Limons
Sables fins Limons fins Argile
grossiers grossiers grossiers
>2000pm  2000-200 um  200-50 pm 50-20 pm 20-2 pm <2 um

Toujours d'un point de vue granulométrique, les argiles correspondent a la fraction du sol
ayant une taille de grain inférieure a 2 pm comprenant la majorité des minéraux argileux.
Si les termes argiles et minéraux argileux sont bien souvent confondus, ce manuscrit fera
I'effort de distinguer les deux termes afin d’éviter toute confusion, notamment lorsque

’étude portera sur les études d’adsorption dans les sols.

Tableau I. 2 Les principaux constituants du sol (d’apres GOBAT et al., 2010)

Constituants solides Constituants Constituants
., . liquides gazeux
Minéraux Organiques
Origine Désagrégation Décomposition des Précipitations, Air hors sol, r.nelltiére
physique et étres vivants nappes, en décomposition,
altération ruissellement respiration
biochimique des
roches
Criteres de Taille N Etat .(V,ivarllts: morts) Origir}e . Origin.e (air,
(granulométrie) Qualité chimique (météorique, organismes)
classement | Qualité (originelle, phréatique) Qualité chimique
(minéralogie) transformée) Etat physique
(potentiel hydrique)
Qualité chimique
Caté . Selon e organismes e eau e gazdelair: Ny,
atégories - :
granulométrie : vivants e substances 02, COz
e squelette (> e organismes morts dissoutes : e gazissusdela
2mm) e matiéres glucides, respiration et
e terre fine (< organiques alcools, acides dela
2mm) héritées : organiques et décomposition
Selon cellulose, lignine, minéraux, des organismes
minéralogie : résines cations et
e quartz e matiéres anions
e minéraux organiques
silicatés humifiées : acides
e minéraux fulviques et
carbonatés humiques,
humines
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2.1.1.1 Les minéraux argileux

Dans la nature, les minéraux argileux proviennent de l'altération des roches. Ils
représentent une famille de minéraux phyllosilicatés, c’est-a-dire qu’ils s’organisent en
empilement de silicates SiO4+ formant des feuillets. Généralement, le terme « argile » fait
référence aux roches sédimentaires constituées majoritairement de minéraux argileux,
différenciables selon plusieurs parametres structuraux et chimiques. Les avancées
technologiques en matiere d’analyse de solide ont permis de caractériser et de classifier ces
minéraux argileux selon 4 grandes familles selon leurs épaisseurs de feuillet (SposiTo,

2008).

Minéraux de type 1:1. [Is sont appelés également les minéraux a 7 A du fait de I'épaisseur
d’un feuillet et de son espace interfoliaire. Il s’agit de la famille de la kaolinite. Ils possédent
un empilement de feuillets a deux couches - une couche tétraédrique (T) siliceuse liée a
une couche octaédrique (0) alumineuse, soit un empilement T.0, autre nom donné a cette
famille de minéraux argileux. Dans le cas des halloysites, 'espace interfoliaire peut étre

occupé par des molécules d’eau (HILLIER & RYAN, 2002).

Minéraux de type 2:1. Cette famille de minéraux présente quant a elle un feuillet a 3
couches de type T.O.T pour une épaisseur de feuillet proche des 10 A. Il s’agit du type de
minéraux le plus présent dans la nature. Cette famille comprend notamment les micas, les
illites et les smectites, différenciables par la composition cationique de leurs motifs
tétraédriques et octaédriques. Tous les minéraux argileux de cette famille ne présentent
pas nécessairement de propriétés de gonflement. Si les smectites et les vermiculites
peuvent gonfler par incorporation des molécules d’eau, ou de cations hydratés, dans
I'espace interfoliaire - lors de la compensation de charge des déficits produits par des
substitutions isomorphiques -, ce n’est pas le cas pour la plupart des micas ou des illites ou
le potassium interfoliaire relie fortement les feuillets empéchant 'accés aux cations

hydratés.

Minéraux de type 2:1:1. lIs présentent une structure de type T.0.T.O pour une épaisseur
de feuillet d’environ 14 A. Pour cette famille de minéraux argileux, I'espace interfoliaire est
occupé par une couche octaédrique. Les chlorites font notamment partie de cette famille de

minéraux.
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Minéraux interstratifiés. Cette derniere famille se distingue par son hétérogénéité. En
effet, les minéraux interstratifiés possedent des feuillets de différentes natures qui peuvent
s’empiler de maniére réguliere ou non. Dans la nature, on retrouve fréquemment des

minéraux interstratifiés illite/smectite ou mica/chlorite.

2.1.1.1.1 Structure des argiles d’intérét dans le cadre du projet DEMETERRES

Dans le cadre du projet DEMETERRES, un inventaire du patrimoine argileux francais a été
effectué pour déterminer quels sont les principaux minéraux argileux présents dans les
terres agricoles frangaises aux alentours des installations nucléaires (BARRUEL, 2014). De
cette étude, il a été montré que le patrimoine argileux francais se compose principalement

de 4 types de minéraux argileux : smectite, illite, kaolinite et chlorite.

Tableau I. 3 Groupes des minéraux argileux - d’aprés GUGGENHEIM et al. (2006) et

SposiTo (2008)
Type
Groupe Charge (x) Typologie chimique
d’empilement
Kaolinite 1:1 <0.01 [Si2]Alz0s(OH)4. nH20 (n=0 ou 4)
Illite 2:1 1.2-1.7 Mx[Si6_gA11_2]AlgFeo_stg0_75020(OH)4
Smectite 2:1 0.4-1.2 M [Sig] Als 2Feo2Mgo.6020(OH)4
Chlorite 2:1:1 variable (Al(0H)2,55)4[Sie_BAh_z]Al3,4Mgo_6H20(OH)4

Les kaolinites

Les kaolinites sont une famille de minéraux de type 1:1 dont 'espace interfoliaire est fermé
par liaison chimique. Elles présentent une formule chimique plus simple Al2Si20s(OH)4 et

ne présente pas de substitutions isomorphiques possibles.
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Figure L. 4 Structure de la kaolinite (MURRAY, 1999).

Les illites

Les illites font également partie des minéraux de type 2:1 et se composent des mémes
groupements. La principale différence entre ce type d’argile et les smectites vient du fait
que les espaces interfoliaires sont principalement occupés par des ions K* en partie non
substituables. Cette différence fait de l'illite un matériau ne possédant pas de propriété de

gonflement, contrairement a la smectite.

Les smectites

Les smectites sont un groupe de minéraux argileux phyllosilicatés a 3 couches (T.0.T), elles
sont composées de 2 couches tétraédriques dont le centre du tétraedre est occupé par un
cation Si** entourant une couche en coordination octaédrique dont le centre est occupé par
un cation Al3* (cf. Figure 1. 5). Les smectites peuvent étre concernées par différentes
substitutions isomorphiques aussi bien dans leurs couches tétraédriques (substitution de
Si** par Al3*) qu’'octaédriques (substitution Al3* par MgZ* ou Fe?*). Ces différentes

substitutions entrainent des sous-groupes :

e Les beidellites lorsque les substituions au niveau des couches tétraédriques sont

majoritaires ;
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e Les montmorillonites lorsque ce sont les substituions au niveau des couches
octaédriques qui sont majoritaires (SposiTo, 2008).

e Ces argiles possedent une capacité de gonflement en milieu aqueux par substitution
des cations présents dans l'espace interfoliaire par des cations plus gros. Ainsi,
I'épaisseur peut passer des 10 A initiaux & 18 A. Cette propriété de ces argiles pose
notamment probléme pour le secteur du batiment et de la construction du fait de

I'instabilité du sol en fonction des saisons.(VINCENT et al.,, 2006).

O Oxygens ® Hydroxyls @ Aluminium, iron, magnesium
e «Sijlicon, occasionally aluminium

Figure L. 5 Structure de la montmorillonite (MURRAY, 1999)

Les chlorites

Les chlorites sont, quant a elles, une famille de minéraux de type 2:1:1 ou l’espace
interfoliaire est occupé par une couche octaédrique siliceuse. Les chlorites sont

géneéralement riches en fer ou en magnésium.

2.1.1.1.2 Réactivité

La stabilité thermodynamique des argiles en solution pose débat. Celui-ci est
principalement causé par la complexité et 'hétérogénéité des compositions chimiques de

ces matériaux. Des données existent — principalement issues de compilation de données
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thermodynamiques (GIFFAUT et al., 2014 ; BLANC et al, 2015) - mais sont souvent peu

exploitables car non extrapolables entre les différentes argiles.
La cinétique de dissolution des argiles en solution est controlée par différents parametres :

e latempérature;
o lataille des particules ;
e laprésence d'impuretés ;

e JlepH.

Bien que généralement trés lente, cette cinétique peut toutefois se voir accélérée par la
présence d’ions hydrogene dans I'argile en provoquant I'arrachement de I'aluminium et du
silicium vers la solution. Néanmoins, la lenteur de ces phénoménes fait des argiles des

matériaux pouvant étre considérés comme métastables.

Concernant la réactivité de surface des minéraux argileux, elle met en jeu différents types

de rétention (SposiTo, 2008) :

e les charges négatives délocalisées au niveau des surfaces de feuillets (surfaces
basales) font de ces surfaces des bons sites de rétention de cations par
compensation de charge; elles résultent de substitutions isomorphiques qui

entrainent alors des déficits de charges positives ;

O O
\A'/E e W
g slo P o
>SL/[ HY \Si/—

\o 8 \O_
Nsi /[ B g [
P E—) > \O__
>a[] Sa ]

5 il

Figure I. 6 Réaction sur la surface basale d’'un minéral argileux (GORGEON, 1994).
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e les bordures de feuillet sont composées de groupements silanol et aluminol qui,
selon le pH, peuvent se déprotoner (voire se protoner) ; ces changements entrainent

la présence de charges positives (ou négatives) qui pourront ensuite étre

neutralisées par complexation ;

Figure I. 7 Réaction en bordure de feuillets (GORGEON, 1994).

e les espaces interfoliaires sont des surfaces chargées négativement pouvant adsorber

différents cations de maniere tres spécifique.

La capacité d’échange cationique (CEC) est 'un des principaux marqueurs de la réactivité
d’'un minéral argileux. Elle quantifie la capacité d’adsorption d’'un minéral. Déterminée en
mesurant I’adsorption de cations de compensation de charge - tels que les ions ammonium
NHa4*, cobaltihexamine ou encore calcium Ca2?* - la CEC est généralement exprimée en
quantité de charge ou nombre de moles adsorbées par unité de masse d’adsorbant (meq/g
ou mmol/g). Etant donné les types de réactivité cités précédemment, notamment du fait
des réactions de protonation/déprotonation des groupements silanols et aluminols, la
valeur de la CEC dépend du pH appliqué pour la mesurer. Ainsi, plus le pH est élevé, plus
I'adsorption des cations est grande, et plus la valeur de la CEC est importante. La CEC
maximale est ainsi obtenue a pH basique. Des lors, la méthode de détermination utilisée
influe sur les résultats de CEC, ce qui permet d’expliquer la variabilité des CEC obtenues

dans la littérature pour un méme minéral argileux (Tableau I. 4).
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La valeur de la CEC peut également varier selon I'origine géologique du minéral argileux
étudié, mais également de son niveau de pureté. Le Tableau I. 4 présente les différentes
valeurs de CEC et d’aires de surface spécifique des minéraux argileux d’intérét. Il permet de
mettre en évidence que, plus que la charge structurale (Tableau I. 3), c’est I'aire spécifique

de surface qui influe la capacité d’échange cationique.

Tableau I. 4 Ordre de grandeur de la CEC pour les 4 types d’argiles considérés -

d’apres CAILLERE et al. (1982) et YONG et al. (2012).

Matériaux argileux CEC (meq/100g) Aire spécifique de surface (mz2/g)
Kaolinite 3-15 10-15
Illite 10-40 80-120
Chlorite 10-40 80-120
Smectite 80-150 700-800

2.1.1.2 La matiére organique naturelle

2.1.1.2.1 Définition

La matiere organique naturelle (MON) est un composant majeur des sols, elle résulte de la
décomposition des résidus de matieres vivantes d’origine végétale ou animale. Elle est
également constituée des organismes vivants dans les sols ainsi que les composés qu'’ils
synthétisent. La partie « non-vivante » de la MON peut étre divisée en plusieurs catégories,

notamment en substances humiques et substances non humiques.

Les substances non-humiques proviennent des résidus organiques récents, mais également
des molécules synthétisées par les organismes vivantes des sols. Ces molécules sont peu

décomposées et sont donc facilement identifiables chimiquement.

La MON est principalement composée de carbone organique et il est conventionnellement
admis que le pourcentage massique en matiere organique naturelle est égale a 1.727 fois

celui du carbone organique (STEVENSON, 1994).
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Les substances humiques représentent une catégorie de molécules mal identifiées du fait
de leur grande hétérogénéité. Elle est généralement divisée en trois fractions issues d’un
protocole d’extraction (THURMAN et al., 1982 ; AIKEN et al., 1985 ) . Ces trois fractions sont

distinguables selon :

e les acides fulviques (AF), qui sont solubles a tout pH ;
e les acides humiques (AH), qui précipitent a pH trés acide (<2) ;

e ['humine qui est insoluble a tout pH.

L’extraction des substances humiques a généralement lieu dans les cours d’eau, les sols ou
les sédiments par traitement des substrats en solution alcaline. Ne répondant strictement a
aucune des définitions de molécules organiques telles que les protéines, les

polysaccharides ou les lipides, cette « classe de substances » est définie par défaut.

La structure des fractions humiques de la MON a longtemps été considérée comme formée
par des réactions de synthése secondaire lors de la dégradation de la MON pour aboutir a
des structures polymériques. Cette interprétation a été proposée principalement suite a
des expériences en chromatographie d’exclusion stérique étalonnées par des protéines qui
surévaluent les masses molaires des fractions humiques (CHIN & GSCHWEND 1991). De
nombreuses données expérimentales (LEHMANN & KLEBER, 2015 ; REILLER, 2015, et
références incluses) permettent aujourd’hui de penser que la MON - au moins les fractions
humiques - est composée d’entités de faibles taille- taille nanométrique ou inférieure
(AIKEN & MALCOLM, 1987 ; BAALOUSHA & LEAD, 2007 ; D’ORLYE & REILLER, 2012)-, formant des
agrégats de tailles apparentes supérieures (PINHEIRO et al.,, 1996 ; D’'ORLYE & REILLER, 2012)

de type supramoléculaires (PiccoLo, 2001).

2.1.1.2.2 Réactivité

La matiere organique est constituée de nombreux groupements réactifs oxygénés (-COOH, -
phénol, -énol, -C=0) et, dans une moindre mesure, azotés. Elle peut donc agir en tant que
complexant important des ions métalliques (MILNE et al, 2001 ; TIPPING, 2002 ; MILNE et al.,

2003 ; REILLER, 2005 ; POURRET et al., 2007).
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De plus, a I'échelle moléculaire, les molécules humiques tendent a se lier étroitement aux

argiles. On parle alors de complexes argilo-humiques.

Argile

i o 0 0 \
CH
uo\l// ! OH & s ! /
|

é C, NH SEEREES o
H

O
H

Acide humique

I00

Figure I. 8 Niveaux d’organisation structurale du sol, des macroagrégats aux

molécules (GOBAT et al., 2010).

Le calcium et le fer assurent la liaison entre ces deux éléments. Cette liaison confere au sol

de nouvelles propriétés (GOBAT et al., 2010) :

e Aération de la structure du sol par floculation des colloides argileux et humiques ;

e La liaison entre les molécules humiques et les argiles ralentissent la minéralisation
de la matiere organique ;

e Elle permet également de limiter la dispersion de l'argile et donc d’éviter le
colmatage et la compaction du sol ;

e L’ajout de matiére organique au sol augmente sa capacité de rétention des

bioéléments.

BELLENGER & STAUNTON (2008) ont montré que la MON semble avoir une affinité plus

importante avec les illites qu’avec les montmorillonites ou les kaolinites.

Ainsi, du fait de sa réactivité avec les cations métalliques, elle peut également modifier
directement la réactivité de surface des minéraux. Elle a la capacité de favoriser la fixation
des ions meétalliques sur les surfaces (REILLER & BuckAu, 2012, et références incluses), mais

elle peut également empécher ces cations, notamment Cs*, de se fixer sur les minéraux en
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bloquant physiquement l'acces a certains sites spécifiques (DUMAT & STAUNTON, 1999). Les
phénomenes de fractionnement des substances humiques suite a l'adsorption sur les
surfaces minérales, particulierement sensibles sur les oxydes (HUR & SCHLAUTMAN, 2004 ;
REILLER et al., 2006 ; CLARET et al., 2008 ; GALINDO & DEL NERO, 2014, 2015), semblent moins

importants sur les argiles (FLEURY et al., 2017).

2.1.2 Rétention du césium et du strontium dans les sols

Le césium et le strontium existent naturellement sous forme stable. Les radio-isotopes de
ces éléments ont, quant a eux, été disséminés suite aux divers essais et accidents
nucléaires, contaminant les divers compartiments environnementaux (atmosphere, eaux,
sols). Lors de ces éveénements, des nuages chargés en radionucléides se sont formés. Les
épisodes de précipitation ont ensuite engendré la dispersion de ces radionucléides dans

I'environnement (cf. Figure 1. 9).

Dépots des aérosols radioactifs par temps sec ou humide

TESE T

3 Erosion
. !\Q p— Lessivage « liquide »
AEEppuonicsorption. 19 S @ essivage « solide »
sur les sols Ruissellement

e , Cours d’eau

Dépébts radioactifs

Radionucléide sous forme dissoute
Radionucléide adsorbé a la surface du sol
Radionucléide sous forme particulaire

cceoeo

Migration vers la nappe

Figure I. 9 Schéma des mécanismes de dispersion des radionucléides dans

I’environnement suite a un accident nucléaire. Adapté de Mori et al. (2015)
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Les isotopes radioactifs du césium et du strontium se sont alors déposés sur toutes les

couches environnementales de surface avant de migrer.

2.1.2.1 Le césium

2.1.2.1.1 Généralités

Le césium - 132,9054519 u (WIESER, 2006) —est un métal faisant partie de la famille des
alcalins. L’adsorption du césium dans les sols et minéraux argileux est grandement
documentée. Il ne posseéde qu’'un isotope stable le 133Cs que 'on retrouve naturellement
dans certains minerais. La principale source de césium naturel provient de la pollucite, un
minéral possédant entre 32,2 et 36,6% d’oxyde de césium (WANG et al, 2004). Le Cs s’est
ensuite propagé dans les différents compartiments environnementaux suite a I’érosion de

ces minéraux, ou aux activités minieres (ATSDR, 2004).

Dans le cycle du nucléaire, lors de la fission de 1'235U, les isotopes 134Cs, 135Cs et 137Cs sont
formés. Le 137Cs est I'un des principaux produits de fission de 1'235U (ENGLAND & RIDER,
1993). Sa longue période radioactive de 30,15 ans couplée a sa forte radiation gamma, font
de cet isotope 'un des principaux dangers a surveiller lors des études d’'impacts humains et
environnementaux liés aux accidents nucléaires et au stockage des déchets radioactifs. De
plus, la grande analogie du cation Cs* avec le cation K* fait de cet élément un compétiteur

naturel du potassium et accroit sa dangerosité dans I'environnement.

Aujourd’hui, le césium s’est principalement retrouvé dans l'environnement du fait de
différents évenements. Il s’est répandu suite aux différents essais nucléaires dans
I'atmosphere. Les rejets des installations nucléaires en fonctionnement normal, notamment
au début de la mise en fonctionnement de celles-ci, ont entrainé une contamination d’eaux
fluviales et atmosphérique en 134Cs et 137Cs dans l'environnement (VAN DER STRICHT &
JANSSENS, 2010). Mais c’est principalement dans le cadre des différents accidents nucléaires,
et plus particulierement celui de Fukushima-Daiichi, que se situe ce projet de these. Les
accidents nucléaires de Kychtym (1957), Windscale (1957), Tchernobyl (1986) et
Fukushima-Daiichi (2011) ont entrainé un important dépot de césium aux alentours des

centrales nucléaires et dans 'atmospheére, contaminant ainsi les terres agricoles voisines.
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2.1.2.1.2 Rétention du césium dans les sols

Le césium est trés peu mobile dans les sols. Ce phénomene est causé par sa forte rétention
dans les couches superficielles des sols et notamment par les minéraux argileux. Il se fixe
généralement aux minéraux par un mécanisme d’échange ionique. La force de cette fixation
réduit la biodisponibilité de ce cation dans l'environnement. Malgré un large rayon
ionique-167 pm (SHANNON, 1976)-, le césium présente une faible sphere d’hydratation lui
permettant notamment de s’incorporer au niveau des espaces interfoliaires, appelé

communément, les sites de forte affinité et de faible concentration FES (Frayed Edge Sites).

o 2:1illite layer Frayed Edge
Interlayer@ Q @ @ 0.:.@4—@

o 2:1illite layer

{}[f@
A

Figure I. 10 Schéma de I’adsorption du césium dans les FES (FULLER et al., 2015).

Ces sites se retrouvent en bordure de feuillet de certains minéraux argileux tels que les
illites ou les vermiculites. Une fois piégés dans ces sites, le césium est généralement
considéré comme fixé de maniere quasi irréversible (RIGOL et al., 2002 ; FULLER et al., 2015 ;

LEE et al.,, 2017).

La forte rétention du Cs par les minéraux argileux freine sa migration dans les sols. En
prenant I'exemple récent de Fukushima-Daiichi, MiSHRA et al. (2016) ont montré que la
majeure partie du césium (> 90%) reste bloquée dans les 5 premiers centimetres de sol sur
les différents échantillons de sols qu’ils ont étudiés. En explorant plus en profondeur, ils
montrent qu’a partir de 20 cm de profondeur, la concentration en 137Cs a diminué d'une
puissance de 10. Ces observations rappellent celles faites a Nagasaki, 51 ans apres

I'explosion nucléaire de la premiére bombe au plutonium (FujikAWA et al., 1999).
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Figure I. 11 Distributions verticales de la concentration volumique de 137Cs dans
différents échantillons de sols aux alentours de la centrale de Fukushima-Daiichi

(MisHRA et al., 2016)

Globalement, la cinétique d’adsorption est considérée comme rapide dans les sols et plus
particulierement dans les minéraux argileux qui contrélent I'adsorption -moins de 2 jours
(Wu et al, 2009)-. La cinétique d’adsorption dans les sols composés d’illite ou de
vermiculite est plus lente-supérieur a 7 jours-du fait de la présence de FES dans lesquels
I'équilibre d’adsorption est plus long a atteindre (SAWHNEY, 1966 ; COMANS & HOCKLEY,
1992). De plus, I'adsorption est faiblement dépendante du pH - forte augmentation de
I'adsorption en fonction du pH aux pH les plus acides puis stabilisation (Wu et al,, 2009 ;
VERMA et al., 2014) - et elle est dépendante de la force ionique du milieu - plus I est élevée

et plus I'adsorption du Cs est faible (MISSANA et al., 2014).

Bien que l'interaction du Cs* avec la matiére organique soit relativement plus faible que
celle d’autre cation plus chargé (FUJIKAWA et al, 1999), la présence de matiere organique
dans les sols semble avoir un effet sur I'adsorption du Cs. Il est montré que la présence de
MO dans le systéme diminue I'adsorption par les argiles (STAUNTON & RouBAUD, 1997 ; KIM
et al, 2006). Puisque l'interaction des alcalins avec la MO est faible relativement a des
cations plus chargés (D’ORLYE & REILLER, 2012), il est souvent affirmé que la MO, en se fixant
sur l'argile, peut bloquer physiquement 'acces a certains sites de fixation (CHANG et al,

1993 ; DUMAT & STAUNTON, 1999 ; KORNILOVICH et al, 2000). Des études de désorption
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montrent néanmoins que si la matiére organique diminue l'adsorption sur l'argile, elle
ameéliore la désorption globale (MAGUIRE et al., 1992 ; SHABAN & MIKULAJ, 1996). Ceci peut
étre provoqué par le fait que I'adsorption de Cs* sur la MON est réversible, ce qui le rend
plus disponible (Hsu & CHANG, 1994). Cependant, I'impact de la MON sur l'adsorption du Cs
dans les sols reste minime au regard de sa relativement faible concentration naturelle. QIN
et al. (2012) ont étudié les sols a Fukushima, suite a 'accident nucléaire, pour constater que
94% du césium se trouvait dans la partie argileuse des sols. La complexation du Cs par la
MON étant assez faible les déterminations de constantes de complexation de Cs* sur la
MON sont jusqu’a présent assez rares. On peut citer a titre d’exemple D’ORLYE & REILLER
(2012) qui montrent une décroissance assez faible des constantes de complexation dans la
série des alcalins (Li*, Na*, K*, Cs*) en accord avec les effets cosmotrope/chaotrope dans la

série des alcalins (MARcUS, 1985).

Les comportements proches du césium et du potassium lui permettent, par la suite, de se
transférer du sol aux plantes par voie racinaire. La force de ce transfert dépend ensuite des
propriétés intrinseéques des sols - FRISSEL et al. (2002) ont recensé les différents facteurs de
transfert sol/plante en fonction du pH du sol ou de sa concentration en K* échangeable-,

mais également du type de culture (herbe, céréales, etc.).

2.1.2.2 Le strontium

2.1.2.2.1 Généralités

Le strontium - 87,62 u (WIESER, 2006) -est un métal faisant partie de la famille des
alcalino-terreux. Il possede des caractéristiques physico-chimiques proches de celles du
calcium et du baryum. De plus, son rayon ionique proche de celui du calcium lui permet de
s'y substituer dans l'’environnement, mais également dans les organismes vivants,
notamment au niveau des os et des dents (COMAR et al., 1957). Le strontium présente 4
isotopes naturels stables: 88Sr (le plus abondant), 87Sr, 86Sr, 84Sr. On les retrouve
originellement dans certains minerais tels que la strontianite (SrCO3) et la célestite (SrSOa4).
Par la suite, le Sr est disséminé dans 'environnement selon deux mécanismes : altération
des minéraux primaires et dépot atmosphérique. Le fractionnement isotopique 87Sr/86Sr

permet d’appréhender 'apport de ces deux mécanismes (BEDEL, 2015).

34



Chapitre I. Introduction

Plusieurs isotopes du Sr résultent de la fission de 235U. Ces principaux isotopes sont 83Sr,
89Sr et surtout le 20Sr. Compte tenu de sa période radioactive de 28,79 années, le 99Sr est un
isotope important a prendre en compte dans les calculs d'impact liés aux relachements

accidentels.

Dans l'environnement, la présence de strontium radioactif, et principalement de °°Sr,
résulte des mémes phénomenes que le césium: essais nucléaires, fonctionnement des

centrales nucléaires et accidents nucléaires.

2.1.2.2.2 Rétention du strontium dans les sols

Le strontium s’adsorbe majoritairement sous la forme du cation Sr2* dans les sols par
échange ionique avec le calcium, mais également avec les autres cations échangeables. Si
I’adsorption de Sr dans les sols est rapide, sa désorption est beaucoup plus lente. Cela fait
du strontium un cation moyennement mobile dans les sols. Son adsorption augmente

légerement avec le pH et diminue avec 'augmentation de la force ionique.

En prenant une fois encore I'exemple de 'accident de Fukushima-Daiichi, HAN et al. (2016)
ont étudié la distribution du ?°Sr dans les sols de I'lle de Jeju en Corée du Sud suite a
I'accident et ont ainsi pu mettre en évidence que ?°Sr reste fixé sur les premieres couches

des sols.

Le strontium ne présentant pas d’interactions aussi fortes que Cs avec les sols, la
distribution verticale de Sr dans le sol est plus diffuse mais la majeure partie reste tout de

méme confinée dans les 10 premiers cm (Figure I. 12).
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Sr-90 Activity (Bg/kg-dry)
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Figure I. 12 Distribution verticale de ?°Sr dans les sols de I'ile de Jeju en Corée du Sud

(HAN et al., 2016)

Les interactions avec les substances humiques sont faibles. Toutes les études menées
s’accordent sur le fait que la présence de substance humique dans le milieu n’a qu’un effet
tres limité sur 'adsorption de Sr2+ sur les phases minérales (SAMADFAM et al., 1998 ; SHABAN
& MACASEK, 1998 ; BELLENGER & STAUNTON, 2008 ; SINGH et al., 2009). HELAL et al. (1998) ont,
tout de méme, montré que la présence de calcium dans le milieu favorise la précipitation
du strontium avec les acides humiques. Ceci semble notamment étre dii au fait que Ca2+ et
Sr2* forment des complexes de stabilité comparable avec les acides humiques. PAULENOVA et
al. (2000) ont ainsi estimé les constantes de complexation de ces deux cations et ont
montré que ces valeurs de constantes sont assez proches. Ceci corrobore les estimations de

MILNE et al. (2003) liant les constantes de stabilité aux constantes d’hydrolyses des cations.

Le strontium peut également se transférer dans les différents végétaux. Ce transfert
dépend fortement de la présence de Ca2+ et Mg2* échangeables dans le sol qui peuvent

entrer en compétition pour le transfert (CAMPS et al., 2004).

2.2 Modélisation d’adsorption

La modélisation des résultats d’adsorption permet de rendre compte des mécanismes de

rétention qui operent et donc de caractériser et/ou quantifier ces mécanismes. Il existe
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pour cela un certain nombre de modeles : empiriques tels que l'isotherme de LANGMUIR
(1918) mais également des modéles thermodynamiques s’appuyant sur la loi d’action de

masse tels que ceux de complexation de surface ou d’échange d’ions.

2.2.1 Modeéles empiriques d’adsorption

Les modélisations empiriques d’adsorption permettent de tirer des informations sur la
réactivité des milieux étudiés. Elles mettent en relation la concentration a I'équilibre du
soluté avec la concentration adsorbée par le solide. Ces modélisations sont principalement

utilisées dans le cadre d’études sur échantillons réels.

Figure I. 13 Comparaison des différents modéles empiriques d’adsorption vis-a-vis

de I'adsorption du Pb (II) par un chitosan (ANITHA et al., 2015)

La Figure 1. 13 montre les différentes représentations graphiques des principaux modeéles

empiriques d’adsorption décrits succinctement ci-apres.
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Isotherme de LANGMUIR (1918)

Cette isotherme permet de traiter une adsorption monocouche avec un nombre fini de sites
de fixation. Elle revient a traiter d’adsorption comme une forme de la loi d’action des

masses. Ainsi, '’équation linéaire de Langmuir peut se présenter sous la forme :

— = +
s Ki-Qmax Gmax

avec Cr concentration du composé dans la solution a I'équilibre (mg/L), qs quantité du
composé dans l'adsorbant a I'équilibre (mg/g), K. constant de Langmuir (L/mg), et qmax

quantité maximale pouvant étre adsorbée (mg/g).

Ce modele a notamment été utilisé par GUIMARAES et al. (2015) pour décrire I'adsorption du

strontium sur une montmorillonite.

Isotherme de Freundlich (FREUNDLICH & HATFIELD, 1926) :

Cette isotherme ne présente pas de contrainte au niveau du nombre de couches et permet

de modéliser une adsorption sur surface non homogene :

2
gs = K(C) )

avec: K (L/g) et n, constantes de Freundlich.

Isotherme de TemkKin (TEMKIN & PYZHEV, 1940) :

Cette isotherme s’appuie sur le fait que la chaleur d’adsorption décroit linéairement avec
I'adsorption et que celle-ci est caractérisée par une distribution uniforme des énergies de

liaison.

Isotherme de Dubinin-Radushkevich (DUBININ, 1960) :

Cette derniere isotherme permet de travailler avec une surface hétérogene tout en prenant

également en compte I'énergie d’adsorption.
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Au final, ces modeles n’ont un intérét que descriptif des phénomenes mis en jeu. De plus,
les données pouvant étre tirées de ces isothermes ne sont valables que dans les conditions
physico-chimiques de l'acquisition. Pour rendre compte d’'un comportement plus global et
extrapolable de I'adsorption, il est donc nécessaire d’utiliser des modeles plus complets tels

que les modeles thermodynamiques d’adsorption.

2.2.2 Modeles thermodynamiques d’adsorption

Le choix du modele se fait selon le processus physico-chimique qui entre en jeu. Dans le cas
des argiles, les modeles d’échange ionique, principalement, ou de complexation de surface

sont les plus couramment utilisés.

2.2.2.1 Modéeles de complexation de surface

Les modeles de complexation de surface reposent sur les interactions solide-liquide a
I’échelle microscopique. La rétention est représentée par des interactions chimiques et par
une description de la répartition des charges a la surface. Ces charges de surface
apparaissent dans les minéraux argileux selon deux processus. Des charges négatives
peuvent résulter de substitution isomorphique au sein de la structure minéralogique du
minéral. D’autres charges peuvent également provenir des groupements fonctionnels
ionisables (silanol, aluminol) en surface du solide (cf. § 2.1.1.1.2). Ces charges provenant
des groupes fonctionnels sont par conséquent dépendantes du degré d’hydrolyse de ces
groupes et donc dépendantes du pH en solution. Les modélisations de complexation de
surface reposent donc sur la compensation de ces charges de surface par les ions en

solution.

39



Chapitre I. Introduction

Modéle de la double couche diffuse (STUMM & MORGAN, 1970)

Le modele de la couche diffuse repose sur 'existence supposée d’'une couche compacte et
chargée (couche 0) accolée a la surface du matériau. Cette couche est composée des ions
adsorbés sur le matériau et présente donc une charge co. La charge est directement
compensée par les contres-ions d'une couche diffuse d de charge oa et implique une
électroneutralité entre les deux couches.

(3)

oo+0d=0

Wa = o ®

Le potentiel électrique de surface de la couche de Stern Ya dépend alors de la charge de

cette surface mais également de la force ionique de la solution.

F.z.
04 = —V8.R.T.€.1.sinh (%) (5)

Modéele de la capacité surfacique constante (SCHINDLER & KAMBER, 1968)

Ce modele est un cas limite du modeéle de la double couche diffuse. Dans ce modeéle,
I'épaisseur de la couche diffuse est considérée comme nulle. La couche devient donc
assimilable a un plan et sa charge de surface oo devient proportionnelle au potentiel de

surface Yo.

6
0o = C. Yy (6)
Avec C (F.m2) la capacité du condensateur.

Néanmoins, cette hypothese n’est en toute rigueur applicable que dans des solutions a
force ionique supérieure a 0,1 M ou dans des cas ou I'adsorption est faiblement dépendante

de la force ionique (SposiTo, 1996), ce qui n’est généralement pas le cas dans les processus

d’échange d’ion.
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Modeéle de la triple couche (DAvIS et al., 1978).

Contrairement aux précédents modeles, le modele de la triple couche développé par DAvis
et al. (1978) permet de rendre compte de I'adsorption des ions de I'électrolyte autres que
H* et OH-. Dans ce modele, la couche de Stern est décomposée en 2 couches internes et
externes de Helmholtz, séparés par un plan 3 ou viennent se placer les autres ions ayant

une affinité plus faible pour la surface que H* et OH-. Les relations charge-potentiel

deviennent :
00+ od+og=0 (7)
8
6o = C. (Yo — p) (8)
Capacité surfacique constante Double couche diffuse Triple Couche

! [ 1 ! 1 1
: : L :
Wo | | TH N | I
I | I I
! : T Wa ! diffuse |
I I : layer :

I
y | y : 4 l l
I I I I
I I I |
I I I I
I I I |
I I I I

4 X, Xg X4
X—> X—>

Figure 1. 14 Représentation graphique des trois modéles de complexation de surface

(adapté de GOLDBERG et al., 2007).

Le choix du modeéle utilisé se fait généralement selon la force ionique utilisée. La
représentation graphique générale de ces trois modeles de complexation de surface est

montrée dans la Figure I. 14.

Modeéles MUSIC et CD-MUSIC (HIEMSTRA et al., 1989 : HIEMSTRA & VAN RIEMSDIIK, 1996)

Contrairement aux modeles précédents, les modeles MUSIC (Multi-Site Complexation) et
CD (Charge Distribution)-MUSIC permettent de différencier plusieurs types de sites

réactifs. Chacun de ces sites est identifié selon des considérations cristallochimiques. La

41



Chapitre I. Introduction

réactivité acido-basique de ces sites est ensuite évaluée par corrélation avec des équilibres

de formation de complexes hydroxyles en solution.

Ces modeles permettent une description précise des interfaces solide/liquide mais
nécessitent l'acquisition de nombreux parametres pour décrire les différents sites
réactionnels du solide (identification des groupements fonctionnels de surface, de la charge
de surface, du potentiel de surface et de la stoechiométrie des réactions d’adsorption). Ces
parametres sont difficilement accessibles, ce qui peut rendre les modélisations de

complexation de surface difficiles a appliquer.

2.2.2.2 Modeéeles d’échange d’ions

Les modélisations d’échange d’ions ne peuvent décrire précisément les interactions aux
interfaces solide/liquide a l'’échelle microscopique. Néanmoins, elles permettent de
caractériser a I’échelle macroscopique les capacités d’adsorption d’'un matériau, et ceci, a
I'aide d’'une démarche expérimentale et d’'une exploitation mathématique relativement

simple.

2.2.2.2.1 La théorie autours des modeles d’échange d’ions

Les modeles d’échange d’ion ont rencontré un vif succes pour la description des
phénomenes de rétention des ions sur une surface solide. Ils sont notamment a la base du
développement des technologies d’échangeurs d’ions (TREMILLON, 1965), tres utilisées en

chimie séparative.

Une schématisation des différences conceptuelles entre les modeles de complexation de
surface et les modeles d’échange d’ions est représentée dans la Figure 1. 15. Les modeles
d’échange d’ions s’appuient sur une considération thermodynamique et macroscopique des
échanges ayant lieu a l'interface entre la phase solide et la phase liquide. A cette interface,
la phase solide apporte, en quantité fixe, des charges positives ou négative (cf. § 2.1.1.1.2)
qui sont directement compensées par les contre-ions de la phase liquide. Ainsi, I'ensemble
est constitué de deux phases homogenes et non-miscibles. Cet ensemble est considéré

comme électriquement neutre.
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A
d ‘couche compactede Stern
/ /7 couchediffusede Gouy-Chapman
A v A Y limite externe de la couche diffuse
: ! = Cat’
X —OH  H0 Cat IOl cat OH'
% 1 An’ |
| H | OH Cat’ An
—_OH.' = Cat"
2 An Me2* | Me2*
-\ | Cat® | An-
1 An- b LIQUIDE
—%) Cat | Cat® ;
I on ! an
t catt | Aan An- Cat An
—OMe* An |
Cat‘ + An +
i AR : Cat o Cat
J

échangeur d’ions
MODELES
D’ECHANGE D’IONS

Figure I. 15 Représentation des différences conceptuelles entre les modeles de

complexation de surface et les modeles d’échange d’ions (Lu, 2013).

L’'un des premiers modeles théoriques d’échange d’'ions a été développé par GAINES &
THoMAS (1953). Ce modele part du postulat que seuls les cations libres (non complexés)
peuvent s’adsorber a la surface des solides et que ce solide est constitué d’'un unique type
de site de fixation présent en quantité finie. L’adsorption se fait alors a l'aide d’'un
phénomene de compétition entre les différents ions de la phase solide cherchant a
neutraliser les charges des sites de fixation. La réaction d’échange cationique entre un ion

N+ et un ion M™* sur un site d’adsorption X-.

m(X7), — N™ + nM™ = n(X~),, — M™* + mN* ()

Cette réaction est décrite par la loi d’action des masses et la constante d’équilibre associée

résulte de I'’équation suivante:

(X)) — MmO (N")™ (10)
((X7)p — NPH)™ (M™H)?

KmNn+/an+ =

avec () activité des especes dissoutes et adsorbées.
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Cette constante d’équilibre peut étre développée de la fagon suivante :

[ = MPF]" (F (g, ) - NPT,y (11)
[ = NOF] ™ (Fimyonmt ) MR Y

KmNn+/an+ =

avec respectivement [ ] et [ | les concentrations libres a I'équilibre et adsorbées, f les
coefficients d’activité des especes adsorbées et y les coefficients d’activité des especes en

solution.

Les activités des solutés peuvent étre déterminées en calculant les coefficients d’activité a
partir de différents modeles de corrections d’activités tels que ceux de Debye-Huckel ou
DAVIES (1962). Les activités des especes adsorbées sont quant a elles plus difficiles a
déterminer du fait de I'absence de modeles permettant d’accéder aux coefficients d’activité
des especes adsorbées. Différents formalismes ont été mis en place pour s’affranchir de ces
coefficients d’activité, tels que ceux de VANSELOW (1932), GAPON (1933) ou GAINES & THOMAS
(1953). La convention de GAINES & THOMAS (1953) est la plus fréquemment utilisée pour les
études d’adsorption sur les sols et les minéraux argileux (POINSSOT et al., 1999 ; VOEGELIN et
al, 2000 ; LEROY et al, 2007). Elle considere que l'activité des especes adsorbée est égale a

leurs fractions équivalentes :

m. (X7 ) — M™| (12)
CEC

(X)) —M™F) =

avec [_] la concentration adsorbée en mmol.g1 et CEC la capacité d’échange cationique en

mmol.g-1.

Ainsi la constante de sélectivité de Gaines-Thomas peut se formuler ainsi :

m. l(X_)m _Mm+J " n+m ,,m
< CEC ) [N ] - Yo+

n [, = NN
CEC ) M Ygms

(13)

GT _
KmNn+/an+ - (

De cette facon, tous les parametres nécessaires a la détermination du coefficient de

sélectivité se déterminent aisément de maniére expérimentale.
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Les premiers modeles d’échange d’ions ont néanmoins montré leurs limites pour décrire
les mécanismes d’adsorption sur différents matériaux. Ces premiers modeles considéraient
les matériaux comme des échangeurs ne possédant qu'un unique site d’adsorption. Des
études sur matériaux phyllosilicatés ont par la suite montré qu’un site ne suffisait pas
toujours pour exprimer le comportement d'un échangeur sur une large gamme de
concentration ou de pH (SAWHNEY, 1972). Pour pallier a ce probléme, BROUWER et al. (1983)
a introduit 3 sites distincts d’adsorption pour représenter le comportement du césium et

du rubidium sur une illite.

2.2.2.2.2 Modélisation des échangeurs d’ions multi-sites

Pour pallier a ces phénomeénes, des propositions de modeles d’échanges d’ions a plusieurs
sites ont vu le jour (BROUWER et al, 1983 ; Ly et al, 1991). Si ces nouveaux modeles
semblent présenter plus de garanties que celui mono-site (SANCHEZ-VILA & BOLSTER, 2009),
ils ne représentent toujours pas toujours parfaitement les systémes étudiés du fait de la
grande complexité de ceux-ci. Le nombre de sites a considérer pose d’ailleurs souvent
probleme. BROUWER et al. (1983) ont utilisé un modele a 3 sites pour modéliser le
comportement d’adsorption du césium dans une illite tandis que POINSSOT et al. (1999) ont
montré que 2 sites d’adsorption pouvaient suffire. BRADBURY & BAEYENS (2000) ont
également utilisé une modélisation a 3 sites de fixations, en utilisant le formalisme de
GAINES & THOMAS (1953) pour modéliser efficacement le comportement du Cs sur des

roches argileuses.

La plupart de ces modeles ne prennent pas en compte les effets de chimie en solution. Par
exemple, la possible complexation des cations adsorbés n’est pas considérée. L'influence du
proton n’est également pas introduite dans ces modeles. C’est notamment le cas du modele,
développé par BRADBURY & BAEYENS (1997), décrivant les mécanismes d’adsorption de Ni et
de Zn dans une montmorillonite a I'aide d’'une équation d’échange cationique associée a un
terme de complexation de surface non-électrostatique. Ce modele a notamment été repris
par MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007) pour décrire 'adsorption de Sr et de Ca dans une
bentonite. Si ce modele permet une bonne représentation des phénomenes d’adsorption a
pH fixe, 'absence de considération des échanges entre les cations initialement adsorbés
(ou ceux de I'électrolyte) avec le proton empéche le transfert des résultats de modélisation

sur différentes gammes de pH. Les constantes de sélectivité ainsi obtenues ne sont ainsi
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valables qu’a une valeur de pH. Un modeéle d’échange d’ions multi-site proposé par Ly et al.
(1991) a donc été retenu car il permet la prise en compte dans le formalisme
mathématique de ces différents phénomeénes (effet de complexation, effet d’hydrolyse ou

effet du pH).

La modélisation des échangeurs d’ions multi-sites proposée par Ly et al. (1991) s’appuie
sur les travaux de TREMILLON (1965) concernant les résines échangeuses d’ions. Elle
s’applique en principe a tout systéeme composé de deux phases non miscibles dont 'une est
un solide qui, une fois en contact avec une phase liquide, joue le role d’échangeur d’ions.

Cet échangeur d’ions doit posséder les propriétés suivantes:

¢ la surface est composée de sites réactionnels (charges structurales provoquées par
les substitutions isomorphiques ou groupes fonctionnels comme les silanols) dont
les charges sont exactement compensées par les contre-ions de la phase liquide.
L’ensemble solide/ions compensateurs/couche de solvant lié au solide est considéré
comme une phase homogeéne et globalement neutre ;

e l’échangeur d’ions posséde différents types de sites réactionnels dont la
concentration est exprimée en moles par unité de masse d’échangeur (SCi en

mmol.g1).

Chaque site d’adsorption de I'’échangeur est ainsi défini par sa concentration de site SCi et
ses coefficients de sélectivité entre 2 cations. Dans le cas d'un échangeur saturé sous forme

sodique mis en contact avec de I'eau, I'équilibre d’échange peut s’écrire comme suit.

_ _ 14
(X7)— Na* +H* = (X7) — H* + Na* (14)

La constante d’équilibre de cette réaction s’écrit alors comme suit.

[(X7) = H*]. f(x7)-n+- [Na*] v+ (15)
(X)) — Na+]-f(xi—)—1va+- [H*]. yy+

{ —
KNa+/H"' -
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Les constantes d’activité des especes adsorbées restant inconnues et inestimables, il est
convenu dans ce modeéle que le rapport de ces constantes est égal a 1. Cette approximation

permet donc de définir un coefficient de sélectivité, dit apparent, facilement estimable.

«i [(X7) —H*].[Na*]. yyg+ (16)

Na /= ) — Nat L L vpre

La concentration de site est définie comme égale a la somme des concentrations adsorbées

par le site.

SC; = [(X7) —H*] + [(X[) — Na*] (17)

Expérimentalement, la caractérisation des différents sites de fixation s’effectue a I'aide de
courbes de saturation de 1'échangeur et d’isothermes d’adsorption des ions étudiés. Ainsi,
I’échangeur est dans un premier temps caractérisé par la détermination de ses
concentrations de site et de ses coefficients de sélectivité proton/cation majeur. Cette
premiere caractérisation s’effectue grace a la modélisation de courbes de saturation d'un
échangeur - sous forme mono-ionique pour éviter tout effet de compétition - par un ion en
fonction du pH. La Figure I. 16 montre un exemple de saturation d’'un échangeur cationique

triacide par un cation M* en fonction du pH.
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Figure I. 16 Courbe de saturation par M* d’'un échangeur cationique triacide en

fonction du pH
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Ce type d’étude et de modélisation a notamment été réalisé par MOTELLIER et al. (2003)
pour caractériser les propriétés d’échange d’ion de I'argilite du Callovo-Oxfordien et en
déduire une composition théorique d’eau interstitielle. JACQUIER et al. (2004) a utilisé ce
méme procédé pour déduire les propriétés de rétention de l'argilite de Tournemire. Ce
modeéle a également été utilisé pour caractériser des minéraux argileux purs : TERTRE et al.

(2013) pour décrite une vermiculite et REINOSO-MASET & LY (2014) pour une kaolinite.

Une fois les différents sites caractérisés, la réalisation d’isotherme d’adsorption d'un cation
en trace dans un échangeur permet de déterminer les coefficients de sélectivité corrigés
entre ce cation et un autre cation majeur ou le proton. Ces isothermes sont généralement
réalisées selon deux facons. Soit I'isotherme est effectuée a force ionique et pH constant, et
en faisant varier la concentration initiale du cation adsorbé. Ce cas permet d’étudier les
différents comportements d’adsorption d’un cation a un pH fixe. C’est ainsi que les Frayed

Edge Sites des illites ont notamment pu étre caractérisées (cf. § 2.1.2.1.2).
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Figure 1. 17 Isotherme d’adsorption du césium en concentration sur une illite du Puy

sodique (POINSSOT et al., 1999)

Les isothermes d’adsorption peuvent également étre réalisées a force ionique et
concentration initiale constantes, en faisant varier le pH de la solution (cf. Figure I. 18).
Cela permet de rendre compte des différents comportements d’adsorption d'un cation en

fonction du pH, et donc en fonction des comportements de protonation/déprotonation des
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différents groupements des minéraux argileux, mais également de ses propres

comportements d’hydrolyse.
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Figure I. 18 Isotherme d’adsorption en pH du manganese sur une bentonite Na-SWy-

1aI=0.5M (NaClO4) (BRADBURY & BAEYENS, 2005)

Dans chacun de ces cas, les isothermes représentent le coefficient de distribution Kp (ou de
partage Rp) qui permet de mesurer 'efficacité d’adsorption :
[M]

Kp(ouRp) = ™ (mL.g™b)

(18)

Avec [M] la concentration adsorbée de M (en mmol.g1) et [M] la concentration libre a

I’équilibre de M (en mol.L1).

La modélisation des isothermes d’adsorption par le modele des échangeurs d’ions multi-
sites consiste a recalculer le coefficient de distribution selon les conditions physico-
chimiques expérimentales. Dans un premier temps, on redéfinit les concentrations comme
étant égales a la somme des concentrations des ions adsorbés. Dans le cas de I'échange d'un

cation M™* dans un échangeur saturé en cation N, SC;i se réécrit de la maniere suivante :

SC = [(60) = HF] + [ ) = N 4 [ (X) = M (19)
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avec:

o _ [&xo)—n* H]". [ Nn+ R (20)
NI i l(Xl )n - Nr1+J_ -YH+
K _ (GO —HT My (21)

MO mE T (X )y — MIF| [HH] ™, e

La concentration de site peut alors se ré-exprimer en fonction de [(X;)) — H*] :

-~ 1N
— [ =] +n (XD — B[ N yne (GO =] . IM™Lyyme  (22)
l Knnt e [H T v Kyt ppg+- [H ] ypg+™
Etant donné que chaque élément de cette équation est expérimentalement atteignable, la

résolution de cette équation permet de déterminer [(Xl‘) — H+]. Ensuite, il est possible de

calculer la valeur de [(Xl‘)m — Mm+J a l'aide de I’'équation 21 et ainsi obtenir le coefficient

de distribution a I'aide de :

_ M [ — MM (23)
=1~ Z (]

Pour déterminer les coefficients de sélectivité KK,[im JmH* il suffit donc d’ajuster leurs

valeurs pour harmoniser au mieux, les Kp expérimentaux avec ceux calculés par
modélisation. La démarche complete de modélisation par ce modele d’échange d’ions

multi-sites sera plus amplement détaillée plus tard dans ce manuscrit.
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1 Résumé en Francais

Une premiere partie du projet de these a été de compiler les expériences existantes sur
I'adsorption des ions Cs* et Sr?* dans les minéraux argileux et d'acquérir
expérimentalement celles manquantes. Cette premiére partie de ce chapitre de these traite
donc de 'adsorption de Cs* et Sr2+ sur une smectite sodique. Elle est présentée sous forme
de publication soumise a Applied Geochemistry (APGEO-D-17-00232) (SIROUX et al.,

submitted) précédée d'un résumé étendu en francais.

Le césium et le strontium sont deux des principaux contaminants liés a la fission de
I'uranium-235. Dans I’environnement et plus particulierement dans les sols, ces deux
composés sont connus pour se fixer plus particulierement sur les minéraux argileux
(smectite, illite, kaolinite, etc.). L’objet de cette publication est d’étudier plus
particulierement le comportement d’adsorption des ions Cs* et Sr2* sur une smectite
sodique. Cette étude a été réalisée a I'aide du modele des échangeurs d’ions multi-sites. Elle
permet de construire une base de données d’adsorption de Cs* et de Sr2+ vis-a-vis de Na* et

de H* dans une smectite.

La modele d’échangeur d’ion multi-sites nécessite une caractérisation préliminaire de
I'échangeur en termes de concentrations de sites et d’échanges Na*/H*. Pour cela,
'évolution de la saturation d’'un échangeur par un cation en fonction du pH est étudiée. La
courbe de saturation d'une bentonite purifiée SWy-2, obtenue par NOLIN (1997), a été
utilisée car il s’agit de la seule courbe de saturation par Na* d'une smectite purifiée
disponible dans la littérature, dont I'adsorption maximale du sodium atteint une valeur
proche de la CEC théorique d'une smectite - aux alentours de 90 meq/100g. Cette courbe
de saturation a donc été réinterprétée selon le formalisme des échangeurs d'ions multi-
sites afin de déterminer les différentes valeurs de concentrations de sites (SCi) ainsi que les

coefficients de sélectivités corrigés pour I'’échange Na*/H* (K*Nia+/H+). Au vue de la courbe

de saturation, la smectite a donc été différenciée en 3 sites de fixation.

Ensuite, différentes isothermes d’adsorption de Cs et de Sr ont été réalisées
expérimentalement sur une bentonite MX-80 purifiée et conditionnée sous forme sodique

par méthode des flacons fermés dite « batch ».
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Concernant le Sr, une étude cinétique de I'adsorption a I = 0.1 M (NaCl) et pH = 7 a montré
que l’équilibre est atteint des les premieres minutes de contact. Deux isothermes
d’adsorption de Sr en fonction du pH ont été réalisées a [ = 0.1 et 0.05 M. Ces isothermes
montrent que, comme attendu, 'adsorption augmente lorsque la force ionique baisse. A 0.1
M, l'adsorption augmente jusqu'a pH 4 puis atteint un plateau avant de continuer a
augmenter a partir de pH 7. A 0.05 M, I'adsorption augmente graduellement jusqu’a pH 7
puis semble atteindre un plateau. Une derniéere isotherme, en concentration cette fois-ci, a
été menée al =0.15 M et pH = 6.6, dans laquelle on observe une adsorption constante sur
une large gamme de concentrations en Sr a I'équilibre, suivi d'une chute de I'adsorption aux
concentrations les plus élevées. Cette chute est une conséquence logique de la saturation
de I’échangeur par l'ion Sr2+*. Toutes ces isothermes ont été modélisées par ajustement
simultané des coefficients de sélectivités pour I'échange 2Na*/Sr2*, afin d’obtenir un jeu de
données cohérentes a différentes forces ioniques. Les coefficients, ainsi obtenus,

permettent donc une bonne représentation de ces isothermes d’adsorption.

Concernant I'ion Cs*, seule une isotherme d’adsorption en fonction du pH al= 0.1 M a été
effectuée et modélisée selon le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites afin de
déterminer les différents coefficients de sélectivité Na*/Cs*. L’adsorption de Cs* augmente
légerement aux pH les plus acides avant de rester relativement constante. Les coefficients

obtenus permettent de bien rendre compte ce comportement d’adsorption.

Cette étude a donc permis de réaliser une base de données des comportements
d’adsorption de Sr?* et de Cs* vis-a-vis de Na* et du proton sur une smectite purifiée
sodique, selon le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites. Cette étude pourra donc
servir de base pour mettre en place une base de données plus vaste du comportement
d’adsorption des cations majeurs environnementaux et des contaminants tels que le Cs* et

le Sr2* vis-a-vis des différents minéraux argileux (kaolinite, illite, chlorite, etc.)

2 Abstract

The multi-site ion exchange modelling permits describing the different adsorption
behaviour of cations onto clay minerals. Considering several adsorption sites in the clay
minerals’ structure allows finely representing the overall variations of adsorption

behaviours. For a wider applicability in soils and sediments, it appears necessary to build

61



Chapitre II. Adsorption of strontium and cesium onto an Na-MX80 bentonite: experiments

and building of a coherent thermodynamic modelling

of coherent thermodynamic adsorption database for radionuclides. As ?9Sr and 134137Cs are
major radionuclides to account in the case of nuclear accidents and in view of the scarce
thermodynamic data on their adsorption on purified smectites, the knowledge of Sr?* and
Cs* adsorption parameter is necessary. This study is proposing, the multi-site ion exchange
modelling of the adsorption of Sr?* and Cs* onto a pure Na-MX80 montmorillonite, the
intrinsic properties of which (SCi and corrected selectivity coefficient for the Na*/H*
exchange) were first fitted using an already available Na saturation curve of a purified
smectite. These adsorptions of Sr?* and Cs* on a purified Na-MX80 bentonite were
explored—including a kinetic study—as a function of pH and equilibrium concentration.
These isotherms were modelled to determine the different corrected selectivity coefficients
for the 2Na*/Sr2+ and Na*/Cs* exchange reactions. This study provides a part of a database

that could be used to predict the adsorption of Cs and Sr in soils and sediments.

Highlights

e Srand Cs adsorption onto purified Na-smectite was studied
e A multi-site ion exchange modelling including was used
e A database of the adsorption behaviour of Na*, H*, Cs* and Sr?* on smectite is

provided

3 Publication

3.1 Introduction

With the use and development of nuclear energy, the knowledge of the behaviour of the
235U daughters in the environment is essential and has widely been studied. °°Sr and 137Cs,
with half-lives of 29 and 30 years, respectively, are amongst of the major by-products of the
fission of 235U. Generally blocked in geological radioactive waste repositories (IAEA,
1974),these isotopes were also spread in the environment after the different nuclear
weapons testing or after the nuclear accidents at Chernobyl (IAEA, 2006) and Fukushima-
Daiichi (SAHOO et al., 2016). The similarity of °0Sr chemical properties with calcium can

disturb ecological systems because of its capacity to substitute calcium in the food chain
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(CoMAR et al., 1957). Concerning 137Cs, it is considered as a dangerous element because its

radioactive decay includes 137Ba and its gamma radiation.

Strontium and cesium are known to be greatly adsorbed onto soils, more specifically by
clay minerals as illite (BILGIN et al., 2001) or kaolinite (ERTEN et al, 1988 ; GALAMBOS et al.,
2013). If illite and vermiculite are known to be the strongest adsorbents for cesium, due to
the presence of the low concentration high affinity frayed edge sites (SAWHNEY, 1972 ;
BROUWER et al., 1983 ; DZENE et al., 2015), montmorillonite could also play an important role

in the adsorption of Sr and Cs due to its high cationic exchange capacity (CEC).

The study of the adsorption behaviour of Sr onto pure Na-montmorillonite has been mainly
explored on smectite-rich soils (GALAMBOS et al., 2010 ; KASAR et al., 2014) or unpurified
bentonite (WANG et al., 2004) but studies on purified smectite remain rare in the literature.
MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007) have worked on a purified Na-FEBEX bentonite, but
FEBEX bentonite contains illite-smectite interstratified layers that provided specific
fixation sites for Cs* or K*. Thereby FEBEX bentonite cannot be considered as a pure
smectite. Nevertheless, the similarity of the adsorption behaviour of Sr on illite and
smectite (MISSANA et al., 2008) could permit comparing these results with those obtained

on purified smectite.

Only a few papers deal with Cs adsorption on pure Na-montmorillonite. As for Sr, most of
these works deal with smectite-rich soils (VEJSADA et al., 2005), unpurified (MONTAVON et al.,
2006 ; GALAMBOS et al., 2010 ; WANG et al., 2010) or not mono-ionic conditioned bentonite
(Wu et al., 2009). GORGEON (1994) reported trace Cs* adsorption onto a pure Na-saturated
Wyoming montmorillonite in 1 molkgw NaCl. As the ionic strength is well outside the
validity domain of the DAVIES (1962) equation, they will not be included in our discussion.
As the specific interaction parameter ¢(Cs*,Cl") is not available, and in view of the particular
logy+csci vs. mescl variation (HAMER & Wu, 1972), a complete refitting using the specific
interaction theory (CIAVATTA, 1980) would be necessary. This data can only be used as
qualitative comparison. MISSANA et al. (2014) studied the adsorption of cesium onto a Na-
FEBEX bentonite, which carries a significant part of illite-smectite interstratified (vide
ante). The illite part from these interstratified is well known to show specific adsorption
behaviour towards Cs* due to the FES. As explained in OGASAWARA et al. (2013), even a

slight proportion of illite in clay minerals tends to drive the adsorption of Cs* at trace level
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and prevents the direct comparison between the results of MISSANA et al. (2014) with

results obtained on purified smectite.

The adsorption onto bentonite, as for many clay minerals (CARROLL, 1959), is mainly
controlled by an ion-exchange mechanism. Semi-empirical approaches of these adsorption
mechanisms onto bentonite were used (RAFFERTY et al.,, 1981 ; MAHONEY & LANGMUIR, 1991 ;
SHABAN & MACASEK, 1998 ; DYER et al.,, 2000 ; GUIMARAES et al., 2015), but few works used a
mechanistic (or semi-mechanistic) approach. BRADBURY & BAEYENS (1999) have developed a
model based on a mechanistic description of the cation adsorptions between a clay
minerals and a liquid phase—two-site protolysis non-electrostatic surface complexation
and cation exchange model or 2SPNE SC/CE. This model is combining both cation exchange
reactions based on the GAINES & THOMAS (1953) formalism—with no account for the Na*/H*
exchange—, and non-electrostatic surface complexation terms. MISSANA et al (2008)
applied a derivative model from 2SPNE-SC/CE to study the adsorption of Sr2* onto illite,
smectite, and illite/smectite mixtures. This approach allows representing the global
adsorption behaviour. In this model, the pH dependency is only given by the adsorption on
edge sites SOH. Sorption onto Cation exchange site is not pH dependent. Conversely,
adsorption of electrolyte cations only occurs on cation exchange site. The construction of

this model prevents to model the saturation of an exchanger by a major cation.

In this study, a multi-site ion exchange modelling has been used. This model is based on the
ion exchange theory (TREMILLON, 1965) and has been developed to represent the
adsorption processes on clays (GORGEON, 1994 ; NoOLIN, 1997 ; GAUCHER, 1998 ; MOTELLIER et
al, 2003 ; PEYNET, 2003 ; REINOSO-MASET & LY, 2014). The model does not aim to describe
clay minerals in the microscopic scale (nature of adsorption sites, surface charge, etc.) but
takes into account the adsorption behaviour of major and trace elements in order to
represent clay mineral characteristics. The model considers clay minerals as multi-site ion
exchangers that bear negative adsorption sites (Xi) in contact with the solution. The
exchanger(s) and the aqueous solution are considered as non-miscible phases. Each site I
can potentially adsorb any cation and is defined by its site concentration (SCi in mmol.g'1)
and its corrected - of adsorbed species activities - selectivity coefficient for the exchange

between cations.
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This approach requires a careful and thorough characterisation of adsorption. First, the
ion-exchange properties (SCi and corrected selectivity coefficients) have to be measured in
a wide parametric domain of pH, ionic strength, and metal concentration (MOTELLIER et al.,
2003 ; JACQUIER et al, 2004 ; REIN0SO-MASET & Ly, 2014 ; ROBIN et al., 2015), forming a
coherent thermodynamic database for adsorption. All the exchange properties are
experimentally measurable with adsorption isotherms. Afterwards, these properties can be
used to study diffusion (SAVOYE et al, 2012 ; Lu et al., 2014) or adsorption (TERTRE et al.,

2009) of metals on the exchanger(s).

In order to continue building the coherent database, including Sr and Cs, and in light of the
low body of work on the adsorption of these cations onto pure smectite, the aim of this
paper is first to ascertain the exchange properties of smectite—SCi and corrected
selectivity coefficient for the Na*/H* exchange—, and second to acquire experimental data
on the adsorption of Sr?* and Cs* on a homo-ionic pure smectite—here the MX80
bentonite—as a function of pH and initial concentration of cations. Then, the obtained
isotherms will be modelled using the multi-site ion exchange modelling in order to
determine the corrected selectivity coefficients for the 2Na*/Sr?* and Na*/Cs* exchange
reactions. The overall objective is to propose a set of data for describing the adsorption
behaviour of Na*, H*, Sr2+ and Cs* on a pure smectite in the framework of the multi-site ion
exchange modelling formalism. In the future, this set of data could serve to predict the

adsorption of Sr and Cs in Na-rich soils.

3.2 Materials and methods

3.2.1 Materials

Wyoming MX80 bentonite was used as the adsorbent. It was purified to only keep the
montmorillonite part and Na-conditioned following GAUCHER (1998) and PEYNET (2003)
protocols. The organic matter potentially present in the material was removed using H202,
and calcite was dissolved using 0.1 M HCI solution. The montmorillonite was Na-
conditioned by several washings with a 1 M NaCl solution. The reported CEC for the MX80
varies from 0.71 to 1.03 mmol.g-1 (MEIER, 1999 ; ALONSO & LEDESMA, 2005 ; KARNLAND, 2010).

This value depends upon the measurement protocol or the sample purity. The CEC
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measured for this MX80 is 1.03 mmol.g-1. It was measured by extracting all exchangeable
cations with a KCI solution at pH around 10 (KOH). Supernatant was removed and the
MX80 was washed with milli-Q water, then with ethanol. The adsorbed K* were extracted
with a CsCl solution, and analysed by inductive-coupled plasma by atomic emission
spectroscopy (ICP-AES). This high value tends to confirm the high purity of the
montmorillonite extracted from the MX80 bentonite. The purity was also confirmed by X-
ray crystallography (XRG 3000, Inel)—see Appendices. Moreover, the material only

presents traces of exchangeable K and Mg (less than 1%) and is Na saturated.

The chemicals used were at least of analytical grade. Stable Sr solutions were prepared
from a SrCl2-:6H20 salt (99.995% trace metals basis, Sigma Aldrich). Stable Cs solutions
were from CsCl (99.999% trace metals basis, Sigma Aldrich). 85Sr and 137Cs solutions were

obtained from Cerca LEA. Ionic strength was fixed using NaCl (Analar Normapur, VWR).

3.2.2 Sorption experiments

3.2.2.1 Experimental protocols

All experiments were obtained by batch method. They were conducted at room
temperature (22 + 2°C) with the same 3.8 g.L-1 solid/solution ratio. These experiments
were performed in 10 mL polycarbonate Nalgene centrifuge tube (3138-0010, Thermo

Scientic). All the solutions and suspensions were made by weighing.

In all experiments the MX80 bentonite was first equilibrated under agitation with the NaCl
electrolyte for 24 h. The pH values were adjusted with 1, 0.1 or 0.01 mol.kgw! solutions of
HCI or NaOH, and suspension were left under agitation for 24 h. A total concentration of
stable strontium—1.5 10-> mol.kgw! of SrClz for the kinetic experiment, 10-¢ mol.kgw! for
the adsorption of Sr as a function of pH, and from 10-2 to 10-7 mol.kgw! for the adsorption
of Sr as a function of the concentration—or cesium (10-7 mol.kgwl) was added from the
stock solution, and the suspensions were then spiked with 85Sr or 137Cs (* 3000 Bq) and left
under agitation—1 day for Sr studies and 2 days for Cs study from the kinetic experiment,
vide infra. Finally, the suspensions were ultra-centrifuged (70.1 Ti Rotor, Optima LE-80R,
Beckman) during 30 minutes at 9.000 g and 1 mL aliquot of the supernatant was collected

and activity was counted by gamma spectrometry.
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A set of kinetic experiments was also prepared without spiking with the radionuclides.
Mixtures were left under agitation from 0 to 4 days and the equilibrium concentrations

were analysed by ICP-AES.

The initial activities in the spiked experiments were determined using a blank procedure -
same protocol but without Na-MX80 montmorillonite in batches. The partition coefficients

Rp (mL.g1) were calculated using:

RD=<i—1>.K (1)

where Ci and Ceq are respectively the initial and equilibrium concentrations (kinetic
experiments) or activities (pH and concentration isotherms) of either Cs or Sr, V is the total

volume of solution and m is the total dry mass of solid phase.

3.2.2.2 Analytical methods

The aqueous concentrations of Sr and Na in solutions were measured by ICP-AES (Activa,
Horiba Jobin Yvon). Samples were diluted with 2% sub-boiling HNO3 (DuoPur, Milestone).

Measurements were made at 407.771 nm for strontium and 589.592 nm for sodium.

Supernatant activities were determined after sampling a 1 mL aliquot using a gamma
counter (1480 Wizard 3, Perkin Elmer). The pH values were measured with a combined
microelectrode (pH InLab, Mettler Toledo) by redetermination of the potential/pH plot of
the electrode and by calculating the value of the solutions from their potentials (buffer
solutions 4.01, 7.00, 9.18, Merck). Uncertainties from the linear regression are typically in

the range of 0.05 pH units.

3.2.3 Modelling

The competitive adsorption onto clays is described by a multi-site ion exchange model.
This model is detailed in the Appendices and only the main expressions are recalled here
without demonstration. First the adsorption of major cations—Na* in this study—is
studied on a homoionic conditioned montmorillonite under Na-saturation conditions. The

evolution of the retention of Na* as a function of pH is measured in order to describe the
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exchanger in terms of site concentrations and corrected selectivity coefficients for Na*/H*
exchange (K*Nia+/H+). In an aqueous solution containing only Na* and H*, the equilibrium of

a given negatively charge type of site X; saturated with Na* from the montmorillonite with

the solution is described by the following equilibrium.
{X; —Na*}+H* ={X; —H*}+ Na*

The corresponding corrected selectivity coefficient of this equilibrium can be written as,

[X7 —HF].[Na*] . Yna* (2)

Kl == -
Nat/HT T XS _Nat|.[H*]~ vu+

where [ ] is the solution (mol.kg! of water) concentration, [] is the adsorbed concentration
(mol.kg! of solid) of species, and y are the activity coefficient of aqueous species—

calculated here using DAVIES (1962) equation.

Each type of site i is also described by its site concentration SCi in mol.kg! of solid. The sum

of the SCi is equal to the sum of all the adsorbed species concentrations.

SC; = [X; —H7] + [X; —Na'] (3)

The methodology to study the saturation of an exchanger with a major cation is detailed

elsewhere (MOTELLIER et al., 2003 ; REINOSO-MASET & Ly, 2014).

To determine the corrected selectivity coefficients for the exchange of the trace elements
(Cs* and Sr2+) with Na*, the retention of these trace elements is studied on a homoionic
sodic conditioned montmorillonite vs. the solution pH and the equilibrium concentration of
the trace elements. The corrected selectivity coefficient of a cation M™* with regards to Na*

can be written as follows.

Ky = LD = MO (NPT, e (4)
mNat/ [Xr = Na*|™. [M™*]. ypms
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As explained in the Appendices, determining of [(Xl‘)m — Mm+] permits calculating the

experimental partition coefficient using the following expression:

R = [M] _ Vi XD m — M™] (5)
P M) [M]

The methodology to study the retention of a trace element in a homoionic exchanger is also

detailed elsewhere (JACQUIER et al., 2004 ; TERTRE et al., 2009).

The different site concentrations and corrected selectivity coefficients were obtained fitting
the theoretical expression to the experimental data using the MS Excel Solver. The
uncertainties of these parameters were obtained using the SolverAid macro from DE LEVIE

(2005).

3.3 Results and discussion

In presented results, MX80 bentonite was supposed being fully saturated by Na+. Despite
their possible interactions in the adsorption process, other exchangeable cation (Ca?* and
K*) presents in the exchanger (cf. § 3.2.1) were neglected in this study. Their trace level
concentrations were supposed to be low enough to not interfere in experimental results.
Furthermore the possible dissolution of smectite was not considered either. It is known
that at acidic (< 4) or highly alkaline pH (> 10) the dissolution of clay minerals is important
(BRADBURY & BAEYENS, 1997 ; AMRAM & GANOR, 2005). The dissolution cans lead to a release
of aluminium, silicon iron and other structural cations as potassium and magnesium. Thus
released cations could compete with the adsorption of Sr2* and Cs* in MX80 and lower

modelling nay misrepresent experimental results at highly acidic or alkaline pH.

3.3.1Choice of the adsorption parameters of the exchanger

The initial parameters of the exchanger (SCi and loglOK*Nia+ /H+) are determined by fitting

the saturation curve of a homoionic sodic exchanger with Na* at varying pH.

The saturation of a montmorillonite with Na* has been already studied by GORGEON (1994),

NOLIN (1997), and PEYNET (2003): GORGEON (1994) considered only one major site SC1 with
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a concentration of 0.422 mmol.g1; PEYNET (2003) reported two major sites (£ SCi = 0.605
mmol.g-1); NOLIN (1997) proposed three sites (£ SCi = 0.886 mmol.g1). The saturation study
from NOLIN (1997) is the only one that reached a total site concentration close to the typical
montmorillonite CEC (BRADBURY & BAEYENS, 1997 ; STAUNTON & RouBAUD, 1997). The
montmorillonite used by GORGEON (1994) was not completely saturated with Na* and
carried remaining CaZ2*. It has been reported by NOLIN (1997) and resumed by TERTRE et al.
(2009) that the remaining Ca2* could compete with the adsorption of sodium and distort
the Na saturation curve. Contrary to GORGEON (1994) and NoLIN (1997), the
montmorillonite from PEYNET (2003) was less pure, i.e.,, 80% for PEYNET (2003), 98% for
GORGEON (1994), and 96% for NoOLIN (1997). Thus, the saturation curve obtained by NOLIN
(1997) was chosen and reinterpreted in the framework of the multi-site ion exchange
model. It is worthy to notice that the saturation curve of NOLIN (1997) has been used by
others authors (TERTRE et al, 2009 ; TERTRE et al., 2013 ; ROBIN et al., 2015 ; SAVOYE et al.,
2015).

The saturation curve obtained by NOLIN (1997) is presented in Figure II. 1. The adsorbed
concentration of Na* is quickly increasing with pH until pH 4.5. Then the adsorption
remains practically constant until another increase at pH 9.5. From this saturation curve,
three waves are observable. These waves are representatives of the different fixation sites
of the exchanger. As previously explicated, in the pH range 2-4, the low adsorption of Na* is
possibly due to the competition with H* but also with other cations released from the

smectite dissolution.
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Figure II. 1. Saturation of a montmorillonite with Na* vs. pH at constant1 = 0.02 M

(NaClO4) and solid/liquid ratio (S/L) of 8 g.L-1 from NoOLIN (1997).

NOLIN (1997) calculated the corrected selectivity coefficients for the Na*/H* exchange for

his smectite, but the reported uncertainties were unexpectedly high (> 40%) compared to

the correlation with the saturation curve. As the fitting protocol of logloK;}aJ, e+ and

uncertainties estimations were not given, we propose a new fitting of these data in Figure

II. 1. The site concentrations from NOLIN (1997) and the obtained log10K§a+/H+ are

summarized in Table II. 1. The sum of SC; is supposed to be close to the CEC, but in this

particular case, the X£SCi is lower than the measured CEC for the MX80. Dissimilarities in

used materials—SWy-1 (NOLIN, 1997) vs. MX80 this study—could explain the differences.

With the aim of proposing a general database for montmorillonite, the value of 0.886

mmol.g'l seems in good agreement with those proposed by different authors for a

Wyoming montmorillonite (BRADBURY & BAEYENS, 1997 ; STAUNTON & ROUBAUD, 1997).
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Table II. 1. Site concentrations and corrected selectivity coefficients for the Na+*/H*

exchange onto a montmorillonite. a site concentrations taken from NOLIN (1997).

Site SC; (mmol.g1) ESCi(mmol.g)| logioK ot /a+
S, 0.387 £ 0.0382 0.24 £ 0.04
S, 0.361 £ 0.0682 0.887 2.62 +0.08
Ss 0.139 £ 0.0922 8.45 +0.18

3.3.2 Strontium adsorption

Multiple facets of the adsorption of strontium onto our MX80 montmorillonite were
explored in this study. The kinetics of adsorption has been examined to determine the
necessary equilibrium time. The adsorption behaviour of Sr2+ as a function of the
equilibrium pH and the Sr concentrations were studied by realizing adsorption isotherms.
The role of the ionic strength was also examined. In the aim of building a coherent set of
data, the adjustment of all the corrected selectivity coefficient of Sr2* towards Na* was
made, in order to model the different adsorption isotherms as a function of the equilibrium

pH and the Sr concentration.

The Sr2* cation is the main specie of Sr in solution in all these experiments—SrCl*
represents 3% (I = 0.15 M), 2% (I = 0.1 M) and 1% (I = 0.05 M) of the dissolved species
(SVERJENSKY et al., 1997), and SrOH* is not significantly present in solution below pH 10
(SHOCK et al., 1997). Nevertheless, all the speciation effects are taken into consideration in

the modelling (cf. § 3.6.2)

3.3.2.1 Kinetic experiments

Figure II. 2 shows the adsorption kinetic of Sr onto the Na-MX80. The evolution of Rp
measured for Sr is expressed as a function of the contact time. The equilibrium is instantly
reached. The Rp value is constant all through the experiment with an average value of Rp =

(192 + 35) LkgL.

72



Chapitre II. Adsorption of strontium and cesium onto an Na-MX80 bentonite: experiments

and building of a coherent thermodynamic modelling

300

250

200

e e
] Rel
e
-
o

150

Rp (L.kg™)

100

50

.|:| 1 1 1
a 25 50 75 100

Equilibrium time (h)

Figure II. 2. Kinetic study of the adsorption at [Sr]i = 1.5 10->mol.kgw1,pH=7,1=0.1
mol.kgw! (NaCl) and S/L = 3.8 g.L-1 - time 0 is corresponding to the centrifugation

time (30 min) without prior agitation.

In similar experiments GALAMBOS et al. (2013) have studied the kinetic of adsorption of Sr2*
onto three different bentonite samples. They showed that the equilibrium was achieved
within 10 seconds, and the adsorption remained constant during at least 10 days, which is
in agreement with our results. In our case, the final equilibrium time between
bentonite/NaCl mixture and the strontium solution was set at 12 hours to be sure to

achieve the equilibrium.

3.3.2.2 Sorption experiments and modelling

Figure II. 3 shows the adsorption isotherm of Sr vs. pH onto the Na-MX80 at two ionic
strengths, i.e. [=0.1 (Figure II. 3a) and 0.05 (Figure II. 3c) molkgw! (NaCl). The
contribution of the different adsorption sites is also represented. At I = 0.1 mol.kgwl, the
adsorption steadily increases with pH. At I = 0.05 mol.kgw'l, the evolution of Rp is also
influenced by pH. The Rp increases gradually up to pH 7 then reaches a plateau.
Noteworthy, Sr adsorption is decreasing with increasing ionic strength as expected for an

ion exchange mechanism.
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Figure II. 3. Adsorption isotherms of Sr ([Sr]i = 10-¢ mol.kgw1) as a function of pH and
comparison of experimental results with modelling results at (a,b) I = 0.1 and (¢, d) I
= 0.05 mol.kgw! (NaCl) and S/L = 3.8 g.L-1, and representation of the contribution of

the differents fixation sites.

The concentration isotherm as a function of the equilibrium concentration at 0.15 mol.kgw!
NaCl and fixed pH = 6.6 is shown in Figure II. 4a. Sr adsorption weakly depends on initial
concentrations and does not seem to present any specific behaviour. The isotherm is nearly
linear in the range [Sr]eq = 10-7 - 104 mol.kgw! (logi0Rp = 2.1) then decreases at the highest

concentrations, due to the saturation of the clay mineral.
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Figure II. 4. (a) Adsorption isotherm in concentration of Sr on MX80 bentonite atI =
0.15 mol.kgw1 (NaCl), pH = 6.6 and and S/L = 3.8 g.L1, and representation of the
influence of the differents exchange sites.*The S3 site does not appear onto the

isotherm because of its minor contribution. (b) Comparison of the experimental

results with the modelling results.
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The site concentrations from NOLIN (1997) and log10K§a+/H+ in Table II. 1 were chosen to

interpret the isotherms. The loglOK;iNa+ /sr2+ values were adjusted to fit the calculated

logioRp values to the experimental ones.

Table II. 2. Obtained parameters of the corrected selectivity coefficients for
2Na*/Sr2+ and Na*/Cs* exchange. Values from MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007) are
recalculated within the framework of the multi-site ion exchange model (see

Appendices for details).

References SC; (mmol.g1) XSG (mmol.g?) log 10Ky, + /Sr2* log 10K, + s+
S1 0.387 £ 0.0382 0.73 £0.03 1.57 £ 0.02
Thisstudy |S2| 0361%0.068 0.886 1.00£0.03 | 0.98+0.13
Sz 0.139 + 0.092- 2.92 +0.08 0.69 £ 0.32
MissaNA & | O 0.77
] Sz 0.80
GARCIA 1.02
GUTIERREZ S, 122
(2007)

aValues from NOLIN (1997)

Modelling of strontium adsorption is represented in Figure II. 3 and Figure II. 4. The
modelling represents satisfactorily the pH isotherms at I = 0.1 mol.kgw! (r? = 0.82) and at I
= 0.05 mol.kgw! (r? = 0.90), and the isotherm in concentration (r* = 0.86). As the modelling

strongly depends on the initial parameters used (SCi and Ki\la+ /H+), modelling results

cannot be improved without modifying these initial parameters. The choice of adjusting
simultaneously all isotherms also constrained the modelling but enhances its applicability

at different ionic strengths.

In each isotherm, by using the initial parameters previously discussed, it appears that only
the first two sites would be influent to describe Sr adsorption in the pH range 2.5-9 and in

the Sr concentration range (10-7-10-2 mol.kgw'1) at pH 6.6.

The obtained corrected selectivity coefficients for the 2Na*/Sr2* can be compared with
existing literature. MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007) studied the adsorption of Sr onto a

FEBEX bentonite at different ionic strengths. These experiments were modelled with
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derivative model from BRADBURY & BAEYENS (1999). At [ = 0.1 and 0.05 mol.kgw! MISSANA &
GARCIA-GUTIERREZ (2007) obtained slightly higher logioRp values compared to our study—
logioRp (0.1 M) = 2.16 and logioRp (0.05 M) = 2.82 for MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007)
against logioRp (0.1 mol.kgw?) = 2.12 and logioRp (0.05 mol.kgw) = 2.66 at pH 7 for this
study. Nevertheless, they have founded a log;oK 4+ sr2+ at 0.66. Despite the fact that they

used a different model, it is possible to compare their selectivity coefficient with those from
this study. If their selectivity coefficient is transformed according to our multi-site
formalism—see Appendices for details—, the corrected selectivity coefficients obtained
from MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007) are comparable to ours (cf. Table II. 2) - except for
S3. As this transformation implies the site concentrations and as MISSANA & GARCIA-
GUTIERREZ (2007) have used a bentonite with a CEC higher than our sum of site
concentrations, the obtained corrected selectivity coefficient from MISSANA & GARCIA-
GUTIERREZ (2007) study must be taken with caution. This transformation only serves to

compare the order of magnitude.

As mentioned in the introduction, the slight difference in parameters can come from the
bentonite used by MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007), as the FEBEX bentonite includes a
significant part of illite-smectite mixed layers and as illite and smectite have comparable
but different selectivity for Sr (MIsSANA et al, 2004). The differences in the selectivity
coefficients could also arise from the intrinsic properties of used bentonites as their

specific surface area.

3.3.3 Cesium adsorption

The adsorption behaviour of cesium was explored as a function of pH to determine the
corrected selectivity coefficients K’I‘\Iia+ scs++ The adsorption of Cs onto montmorillonite
seems to quickly reach the equilibrium according to Wu et al. (2009) who have reported
that the adsorption equilibrium of Cs on montmorillonite mineral is achieved after 5
minutes of contact time. Therefore, the kinetic of the adsorption has not been explored in

this study. The equilibrium time used is the same as for Sr.
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Figure II. 5. (a) Adsorption isotherms of Cs ([Cs]i = 10-7 mol.kgw-1) as a function of pH
atl=0.1 mol.kgw-! (NaCl) and S/L = 3.8 g.L'1 on a Na-MX80 bentonite and
representation of the contribution of the different fixation sites and (b) Comparison

of the experimental results with the modelling results.

The adsorption of cesium in the Na-MX80 at I = 0.1 mol.kgw! (NaCl) and its modelling are

shown in Figure II. 5. As for Sr2+, the Cs* adsorption is weakly dependent on the
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equilibrium pH. The adsorption increases up to pH 5, then seems to stay constant. The
logioRp value at this plateau seems slightly greater than for Sr2+, i.e, ca. 2.30 for Cs* and
2.10 for Sr2+. Site concentrations from NOLIN (1997) and corrected selectivity coefficients
for the Na*/H* exchange in Table II. 2 were used to model the isotherm and to determine
the corrected selectivity coefficients of the Na*/Cs* exchange. Due to the weak variation in
adsorption, the S1 and S: sites seem to mainly drive the variation of Cs* adsorption in the
pH range, while the Ss site is only needed at high pH and does not greatly contribute to the
representation of the adsorption behaviour. This phenomenon explains the high

uncertainty of logloK;3a+ scs+ (around 50%).

As explained in the introduction, the great variability of protocol in the literature on the
adsorption of Cs onto montmorillonite impedes comparisons between the different results
obtained onto not purified or not Na-conditioned bentonite (VEjSADA et al, 2005 ;
MONTAVON et al., 2006 ; GALAMBOS et al., 2010 ; WANG et al., 2010). Only MISSANA et al. (2014)
used a purified Na-conditioned bentonite, but the significant part of interstratified
smectite/illite from this bentonite prevents the comparison with our study owing to the
very strong and specific adsorption behaviour of cesium onto illite. This could explain the
difference in log10Kp between MIsSANA et al. (2014) (log10Kp viz. 3.2 at Ceq = 107 M, [ = 0.1 M
NaClO4 and pH 6.5) and the log10Kp = 2.3 in Figure II. 5a.

3.4 Conclusions

The adsorption behaviour of Sr and Cs on a purified Na-MX80 bentonite was studied, with
the objective to determine the corrected selectivity coefficients of the 2Na*/Sr2+ and
Na*/Cs* exchanges using the multi-site ion exchange formalism. The site repartitions and
concentrations of the Na-MX80 montmorillonite were taken from literature (NOLIN, 1997),
and corrected selectivity coefficients for the Na* vs H* exchange were obtained from a new
fit of the same data. The corrected selectivity coefficients K;iNaJ, s+ and K*Nia+ Jcs+ were
obtained from original pH and concentration isotherms into a Na-MX80 montmorillonite, in
coherence with the site capacities in NOLIN (1997), and corrected selectivity coefficient

K;IiaJr y+fitted in this study.
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Some parameters were neglected in this work. The Na-MX80 was not entirely saturated
with Na* and traces of exchangeable cations still remains in the exchanger. Their
concentrations were supposed low enough to not impact the adsorption of Na*, Cs* and
Sr2+, Moreover the possible dissolution of smectite at acidic or alkaline pH leading to a
release of exchangeable cation (K*, Mg2*, Al3*, etc.) was not taking into account. These
phenomena may affect the adsorption behaviour (decrease of the fixation sites
concentrations, competition of adsorption between the different cations). Thus, obtained
experimental points and associated modelling at pH below 4 and above 10 must be taken

with caution.

Nonetheless, this study can serve as a part of a thermodynamic adsorption database to
predict the adsorption of radionuclides, including Sr?* and Cs*, onto mixtures of clay
minerals. The inclusion of Ca?* and K* as other major cations in clayey environments will
be the next step to more fully describe the adsorption behaviour of these radionuclides

onto soils or sediments.
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3.6 Appendices

The Appendices contain the XRD diffractogram of the purified Na-MX80 and the

development of the modelling formalism

3.6.1 XRD diffractogram of Na-MX80
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Figure II. 6. XRD powder diffractogram of the purified Na-MX80

3.6.2 Modelling formalism

3.6.2.1 Saturation curves

The competitive adsorption onto clays is described by a multi-site ion exchange model. The
exchange reaction between Na* and H* in a Na-saturated exchanger can be expressed as

follows, where X is a given type of negatively charged site i:

X-) = Na* + H* = (X)) — B + Na* (1)
with the corresponding equilibrium constant:
_[ED-FLNaT oy (xont) 2)

KNt it = e
Nt D) — Nat) ] Ve (o)

85



Chapitre II. Adsorption of strontium and cesium onto an Na-MX80 bentonite: experiments

and building of a coherent thermodynamic modelling

where [ ] is the solution (mol.kg1 of water) or adsorbed concentration (mol.kg1 of solid) of
species, is the activity coefficient of adsorbed species and y is the activity coefficient of

species in solution.

Since the activity coefficients of adsorbed species f are unknown, it is assumed that the

ratio between these coefficients is constant. Thus, the apparent constants (called corrected

selectivity coefficients Kf\lia+/H+) are described as follows.

. _ [(XT) — H*]. [Na*] o Ynat (3)
Nat/HT T XD) — Nat]. [H*] © yar

Each type of site is also described by their site concentrations SCi in mol.kg-! of solid. The

SCi is equal to the sum of all the adsorbed species concentrations:

SC; = [(X7) = 0] + [(%7) = Na¥] ()

By combining equations (3) and (4), the absorbed concentration of Na can be expressed as:

- S — SC;
V) = ) [} —Na] = ) —— )

i i Na+/H+
1+ [Na+]' YNa+

3.6.2.2 Adsorption isotherms of trace elements

To model the adsorption of trace elements M™* on Na-saturated exchangers, two reactions

are taking into account (1) and:

(XD)m — M™ + mH* = m (X)) — H* + M™* (6)

with the corresponding apparent equilibrium constant:

N LS50 R L e I PV (7)
M X — MPFL[HA ] i
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Since a cation could be complexed in solution, these phenomena are taken into account and

the concentration of available Mm+ is:

MT (8)

Mm+ —
[ ] Opm+

where [M] is the sum of all the species of M concentration in solution and oym+ is the

RINGBOM (1963) coefficient.

The equation of the site concentrations is as follows.

SCi = [(6) = HF] + [(X7) = Na¥ | + m[(%; )y — M™7] ©)

By combining equations (3), (7) and (9), the site concentration can be expression as a

function of the adsorbed concentration[(X;) — H*]:

S¢; = [(X0) — HY] +[(XF ) —H*|.[Na*].yyq+ +"j[(xr)—H+] M™H.ypme (10)

K*Nia"'/H'*" [H+]'YH+ K*Mim"'/mH"" [H+]m Ygl+

Solving of this equation leads to determine[(Xl‘) — H+] then [(X; )y, — M™*] using equation

7).

Finally, the distribution coefficient can be recalculated with:

R, = M] (11)

[M]

3.6.2.3 Transformation of selectivity coefficient from MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ

(2007) in the multi-site ion exchange formalism

MISSANA & GARCIA-GUTIERREZ (2007) use the GAINES & THOMAS (1953) formalism to express

their selectivity coefficient. In this formalism, the selectivity coefficient is equal to:

% GT (N5r2+) (aNa+)2 (12)

K = .
2Na®/STE T (N )? " (agy2+)
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Where (N,m+) is corresponding to the equivalent fractional occupancy on the exchanger

and (a) is the activity of cations. The expression of (N,m+) is:

m. | (X" )m — M™F] (13)
CEC

(Nym+) =

where [(X‘)m — M"”] is the adsorbed concentration of M in mmol.g! of solid and CEC is

the cationic exchange capacity of the exchanger in mmol.g1.

The selectivity coefficient can be re-expressed as:

(2' l(X_)z - Sr2+J>. [Na*]?

*GT _ CEC Yia* (14)
+/¢p2+ — :
ZNaT/sT [ = Na*|\* .. Yor
———cec ) B

By combining with equation (7) and considering the different adsorption sites i, this

expression becomes:

*1,GT _ *] 15
K21Na+/5r2+ - Z'Sci'Klea"'/Srz"' (15)
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1 Résumé en Francais

Le second chapitre de ce manuscrit de these s’est attelé a étudier 'adsorption des ions Cs*
et Sr2* sur une smectite sodique. Les smectites font partie des minéraux argileux majeurs
de l'environnement. Leur étude est d’autant plus importante qu’elles sont l'un des
minéraux argileux présentant la plus forte capacité d’échange cationique. Ce troisieme
chapitre étudie, lui, le comportement des illites, faisant également partie des minéraux
argileux majoritairement présents dans l’environnement, vis-a-vis de Cs* et Sr2+. Cette
partie du manuscrit est présentée sous forme de publication soumise dans Applied

Geochemistry, précédée d’'un résumé en francais.

En tant que principaux produits de la fission de I'uranium-235, le césium et le strontium
apparaissent comme des contaminants environnementaux majeurs lors des tests et
accidents nucléaires. Au niveau des sols, ces deux contaminants se retrouvent
majoritairement fixés au niveau des minéraux argileux. L’illite est 'un des principaux
adsorbants de ces contaminants et plus particuliéerement du césium. Dans les illites, les ions
Cs* sont réputés pour se fixer de maniere forte et quasi-irréversible au niveau des frayed
edge sites. L'objectif de cette publication est de compléter la base de donnée construite
dans le chapitre précédent afin de décrire 'adsorption des ions Sr2* et Cs* sur une illite

sodique, selon le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites.

Une premiere partie de cette publication est consacrée a la caractérisation de I'’échangeur
illitique en termes de concentration de sites (SCi) et de coefficients de sélectivités corrigés
de l'ion Na* vis-a-vis de I'ion H*. Elle a été réalisée dans le cadre de la these d’Aubéry
Wissocq menée conjointement. Cette caractérisation a été effectuée a I'aide d’'une courbe
de saturation d’une illite sodique par du Na* en fonction du pH. Parmi les courbes de
saturation de l'illite par le sodium de la littérature, aucune n’atteint une concentration
adsorbée proche de la CEC théorique d’une illite - aux alentours de 25 meq.100g1
(GORGEON, 1994). Ainsi, une nouvelle courbe de saturation a été obtenue
expérimentalement. Cette fois-ci, aux pH les plus basiques, I'adsorption de l'ion Na* par
l'illite semble proche de la CEC. Pour modéliser cette isotherme - de maniere cohérente
avec les données du chapitre précédent - il a été choisi de conserver les concentrations de
sites précédemment déterminées par Wissocq et al. (WissocqQ et al. (submitted) et WissocqQ

(2017)), qui ont étudié les processus d’adsorption des ions Cs* et Sr2* sur une illite
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calcique. Ainsi, les coefficients de sélectivité Na*/H* ont pu étre déduits de cette courbe de

saturation.

Ensuite, I'étude du comportement d’adsorption des ions Sr2* et Cs* a été réalisée en
exploitant, dans le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites, des isothermes
d’adsorption tirées des travaux de POINSSOT et al. (1999a). Dans ces travaux, POINSSOT et al.
(1999a) ont étudié le comportement d’adsorption de différents cations (Cs, Sr, Ni et Eu) sur
une illite du Puy préalablement purifiée et conditionnée sous forme sodique. Les auteurs
ont notamment étudié I'adsorption des ions Sr2+ et Cs* en fonction du pH et de leurs
concentrations a I'équilibre, a différentes forces ioniques. La modélisation de toutes ces
isothermes a donc permis d’obtenir un jeu de données décrivant I'adsorption des ions Cs*

et Sr2+ sur une illite sodique, valable a différentes forces ioniques.

Cette base de données, qui compléte celle obtenue dans le second chapitre de ce manuscrit,
a été testée sur des mélanges de phases pures illite/smectite. Le fonctionnement du modele
pour prédire des comportements d’adsorption sur des phases complexes (sols, sédiments)
reposant sur le principe d’additivité entre les différentes phases réactives, il a été choisi de
tester au préalable ce principe d’additivité en étudiant expérimentalement I'adsorption des
ions Cs* et Sr2* sur des mélanges de phases pures. Les résultats ont ensuite été confrontés a
des simulations. Ces expériences ont été réalisées a I = 0.1 mol.kgw! (NaCl) et pH = 7. Elles
ont été réalisées sur deux mélanges (M1: 70% smectite - 30% illite et M2 : 30% illite -
70% smectite). Aussi bien pour l'ion Sr2+ que Cs*, les résultats d’adsorption sur les deux
mélanges sont quasiment superposables. Concernant le strontium, étant donné que l'ion
Sr2+ présente une adsorption similaire pour lillite et la smectite, I'adsorption est
principalement contro6lée par la CEC du mélange. Elle est donc supérieure pour le mélange
M1 qui présente le plus de smectite. Pour le césium, c’est l'illite qui contrdle 'adsorption.
Dans ce cas, c’est donc le mélange M2 qui présente une adsorption un peu plus forte de
I'ion Cs* par rapport au mélange M1. En ce qui concerne les simulations, I'adsorption de
'ion Sr2* sur ces deux mélanges est en bon accord avec les simulations effectuées. Pour le
césium par contre, I'adsorption a faible concentration est constamment surestimée. Cette
surestimation est d’autant plus forte pour M2 que pour M1, et donc pour le mélange
présentant la plus grande quantité d’illite. 11 semblerait donc que les problemes

proviennent soit de la base de données sur illite, soit de l'illite elle-méme.
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Au vue des analyses DRX et CEC sur lillite utilisée, il apparait que l'illite n’est pas
totalement pure. Cette pureté a été estimée a 84% et les simulations ont été réalisées a
nouveau en corrigeant la pureté. Cependant, si les simulations suivent mieux I'adsorption
de I'ion Cs* sur le mélange M1, celle sur le mélange M2 est toujours surestimée. Maintenant,
il a été montré lors de I'analyse des cations échangeables que du potassium reste présent
dans l'illite aprés son conditionnement sous forme sodique. Etant donné l'affinité du
potassium pour les illites, et principalement pour les frayed edge sites, il est fort probable
que cette différence entre les résultats expérimentaux et les simulations soit due a la

présence de potassium.

Cette étude a néanmoins permis de construire une base de données des comportements
d’adsorption des ions Sr2+ et Cs* vis-a-vis de Na* et de H* sur une illite purifiée sodique,
selon le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites. L’additivité de cette base de données
avec celle développée dans le chapitre 2 a également été démontrée. Ces deux bases de
données pourront donc par la suite étre utilisées pour essayer de prédire de comportement
d’adsorption des ions Cs* et Sr2* sur différentes matrices complexes tels que les sols a

dominance illitique ou riches en smectites.

2 Abstract

The application of the multi-site ion-exchanger modelling on the prediction of contaminant
behaviour onto soils or sediment requires coherent adsorption databases. Following a
preceding work on smectite (Siroux et al., submitted, Appl. Geochem.), we are proposing a
database of the adsorption behaviour of Cs* and Sr?* onto Na-illite, one of the major clay
mineral in the environment. To obtain the model parameters for Na* and H*, a saturation
curve of illite with sodium was obtained. Experiments taken from the literature were
reinterpreted to model the adsorption behaviour of Cs* and Sr2* onto purified and Na-
conditioned illite. The modelling of these experiments using the multi-site ion-exchanger
model permits constructing a database—site concentrations and corrected selectivity
coefficient—to describe their adsorption behaviours. Afterwards, the predictability of the
database was verified on simulating experimental adsorption of Cs* and Sr?* onto

illite/smectite mixtures using the parameters from the database. The application of this
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database could permit simulating the adsorption of Cs* and Sr?* onto Na-dominated soils or

sediments.

3 Publication

3.1 Introduction

The development of nuclear energy requires the knowledge of its potential consequences.
%0Sr and 137Cs are two of the most important daughters of uranium and plutonium
(ENGLAND & RIDER, 1993). Both the radioisotopes were spread in the environment after
nuclear accidents such as Chernobyl and Fukushima-Daiichi, but also after the different

nuclear weapons testing.

In soils, ?°Sr and 137Cs are strongly retained and their behaviours are mainly dominated by
their adsorption onto clay minerals. As clay minerals bear negative surface charges, the
adsorption of cation, as Sr2* and Cs* is facilitated. Thus, the adsorption of these
radionuclides onto clay minerals, such as bentonite (MONTAVON et al., 2006 ; GALAMBOS et al.,
2013), illite (MAHONEY & LANGMUIR, 1991 ; FULLER et al., 2015), kaolinite (ERTEN et al., 1988 ;
CHEN et al., 2015) or vermiculite (LONG et al., 2014 ; DZENE et al., 2015), has been extensively
studied in the literature. Illite is especially referenced as the major adsorbent for cesium. In
illite, the strong adsorption of Cs* occurs onto strong affinity low concentration frayed edge

sites (SAWHNEY, 1972 ; BROUWER et al., 1983 ; CREMERS et al., 1988).

Many adsorption models were developed in order to represent the adsorption behaviors of
Cs* and Sr?* onto clay minerals, sediment or soils. In most of these models, adsorption is
described as an ion exchange (ROBIN et al, 2015) or a surface complexation (NIE et al,
2017) reaction. BRADBURY & BAEYENS (1999) have considered both adsorption phenomena
and have developed a model based on a mechanistic description of the cation adsorption
between a clay minerals and a liquid phase—namely the 2 sites protolysis non-electrostatic

surface complexation and cation exchange model or 2SPNE SC/CE.

The application of these models on more complex phases as soils can be done in two ways.
Many authors used a generalized composite approach, consisting in fully describing the

complex material as a unique phase (MOTELLIER et al, 2003 ; JACQUIER et al., 2004). Actually
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this approach allows a good representation of the material and its behaviour but it often
impedes the extrapolation of the obtained data onto different materials. Another possibility
is to consider a complex phase as an addition of simpler phases. This approach needs more
inputs—in soils, it needs the description of all mineral phases—but it allows a better
extrapolation of the modelling once the database is completed. MiSSANA et al. (2014a) have
applied a derivative model from the 2SPNE SC/CE and the additivity approach in order to

simulate the adsorption of Cs onto two Spanish clays.

The multi-site ion-exchanger formalism (LY et al.,, 1991 ; STAMMOSE et al., 1992) will be used
in this study. This formalism has been also implemented by several studies. Applying the
additivity approach on the multi-site ion-exchanger enables simulating adsorption onto
complex phases. TERTRE et al (2009) have modelled the Zn2* behaviour onto
montmorillonite and has simulated successfully its adsorption onto different soils and
sediments applying the additivity approach. The mobility of Cs* (SAVOYE et al, 2012) and
Sr2*+ (SAVOYE et al, 2015) was also successfully simulated using this approach. REINOSO-
MASET & Ly (2014) have worked on the adsorption of major cations such as Na*, Ca2*, K,
Mg2+ onto pure kaolinite and the behaviour of Cs* at trace levels. Finally, in a recent work
we have studied the adsorption of Sr2* and Cs* onto an Na-smectite (SIROUX et al,

submitted), and onto Ca-illite and -smectite (WissocQ et al., submitted).

The aim of this paper is to study the adsorption behaviour of Na* onto a purified illite, and
those of Cs* and Sr?* onto a Na-conditioned illite within the multi-site ion-exchanger
formalism. First, a purified illite du Puy will be described in terms of site concentrations

(SCi) and corrected—of adsorbed species activity coefficients—selectivity coefficients
Na*/H* (K*Nia+/H+) for each site. Then, adsorption isotherms of Cs* and Sr2+ onto purified
and Na-conditioned illite will be compiled from literature and modelled in order to obtain
the K;,i[n+/nH+. Finally, the obtained database—including the parameters from SIrROUX et al.

(submitted) for Na-smectite—will be used to predictively simulate the experimental

adsorption of Cs* and Sr2* onto illite/smectite mixtures.
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3.2 Materials and methods

3.2.1 Materials

A SWy-2 smectite purchased from the Clay Mineral Society and an illite du Puy were used
in this study. These clay minerals were purified in order to concentrate the
montmorillonite and the illite fractions from these clays. The applied purification protocol
consists in eliminating the organic matter with H202 and dissolving the calcite with a
0.1 mol.kgw! HCI solution. The protocol is detailed in GAUCHER (1998), PEYNET (2003) and
REINOSO-MASET & LY (2014). The smectite was sieved at 63 um and illite at 25 pm. Both clay
minerals were next Na-conditioned by several washings with a 1 molkgw?! then 0.1
mol.kgw! NaCl solution. The Na excess was finally removed by washings with Milli-Q water
(Millipore, 18. MQ.cm2), then with ethanol. The clay minerals were analysed by X-ray
crystallography (XRG 3000, Inel) in order to determine the impurities. The purified SWy-2
still presents traces of well crystalized quartz, while illite presents traces of quartz,

kaolinite, and interbedded minerals.

All chemicals were at least of analytical grade. SrCl2-:6H20 salt (99.995% trace metals basis,
Sigma Aldrich) was used to prepare the stable Sr solutions while CsCl (99.999% trace
metals basis, Sigma Aldrich) was used for the stable Cs ones. Radioisotopes Sr, 137Cs and
22Na were obtained from Cerca LEA. Ionic strength was fixed using NaCl (Analar Normapur,

VWR).

3.2.2 Experimental protocol

3.2.2.1 Analytical methods

The aqueous concentrations measurements of Sr, Na, Ca, K and Mg were made by
inductively coupled plasma atomic emission spectroscopy (ICP-AES, Activa, Horiba Jobin
Yvon) by diluting aliquots with 2% sub-boiling HNO3 (DuoPur, Milestone). Measurements
were made at 407.771 nm for strontium, 589.592 nm for sodium, 317.933 nm for calcium,
766.490 nm for potassium, 273.553 nm for magnesium. The aqueous concentrations of Cs

were measured by ICP-MS (Element 2, Thermo Scientific).
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The pH values were obtained with a combined microelectrode (pH InLab, Mettler Toledo)
by redetermination of the potential /pH plot of the electrode and by calculating the value of
the solutions from their potentials (buffer solutions 4.01, 7.00, 9.18, Merck). Uncertainties

from the linear regression are typically in the range of 0.05 pH-units.

3.2.2.2 Characterization of clay minerals

The CEC of the purified smectite and illite were measured. The protocol of the CEC and the
exchangeable measurement is explained in SIROUX et al. (submitted). The CEC measurement
consists in extracting all exchangeable cations from clay with a 0.1 mol.kgw! KCI solution
with addition of KOH to reach a pH ca. 10. Then, adsorbed K* was extracted with a 0.1
mol.kgw? CsCl solution then measured by ICP-AES. For the measurement of the
exchangeable cations, a CsCl solution was directly used in order to extract them before
being analysed by ICP-AES. Table IIl. 1 summarizes the measurement results. The sum of
the exchangeable cations is close to the measured CEC. As expected, sodium is the major

exchangeable cation in purified clay minerals but there are still traces of K* and Mg?+.

Table III. 1. Exchangeable cations concentrations and CEC measurement of purified

Na-clay minerals

Exchangeable cations

Sum of
Na Ca Mg K exchangeable CEC
Sample
(meq.100g1) (meq.100g!') (meq.100g1) (meq.100g1) cations (meq.100g1)
(meq.100g1)
Swy-2
bl 79 <L.0.D. 0.4 2.5 81.9 83.3
smectite
Illite du Puy 19.6 <L.0.D. <L.0.D. 1.1 20.7 209

3.2.2.3 Na-saturation curve and adsorption isotherm on pure clay mineral mixtures

Experiments were done by batch method at room temperature (22 + 5°C). They were
performed in 10 mL polycarbonate Nalgene centrifuge tube (3138-0010, Thermo

Scientific). All solutions and suspensions were made by weighing.
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Saturation curve of Na* onto pure Na-illite was made with a 0.02 g.L-1 S/L ratio. Illite was
put in contact with 0.02 mol.kgw! NaCl and agitated during 24 h. Solutions of 1, 0.1 or 0.01
mol.kgw! of HCl or NaOH were used in order to adjust the solution pH, then mixtures were
left under agitation during one day. Suspensions were spiked with 22Na and left agitated
during 1 day for equilibration. Suspensions were ultra-centrifuged (10.000 rpm during 30
min with Optima LE-80R, Beckman) then 1 mL aliquot of the supernatant was collected and

activity was counted by gamma counting (1480 Wizard 3, Perkin Elmer).

The partition coefficients Rp (L.kg1) were calculated using:

R, =<£_1>_K (1)

Ceq m

where Ci and Ceq are respectively the initial and equilibrium activities of either Cs or Sr, Vis

the total volume of solution (L) and m is the total dry mass of solid phase (kg).

The initial activities were determined using a blank procedure, i.e., using the same protocol
without clay minerals in batches. The adsorbed concentrations were then deducted from
the initial concentrations—determined by ICP-AES measurement—and the partition

coefficient.

Pure clay mixtures experiments were prepared by weighing and dry mechanic stirring. In
these experiments, a 3.8 g.L-1 solid/solution ratio was used. Illite/smectite mixtures were
first equilibrated under agitation with a 0.1 mol.kgw'1 NaCl electrolyte for 24 hours. The pH
was adjusted around 7 with 1, 0.1 or 0.01 mol.kg?! solutions of HCl or NaOH and
suspensions were left under agitation for 24 h. The concentration of stable cesium—from
102 to 102 mol.kgw! in CsCl—or strontium—from 10-2 to 10-® mol.kgw?! in SrCl.—was
added in tubes. Suspensions were also spiked with 8Sr or 137Cs (around 3000 Bq), then left

under agitation during five days for Cs, and two days for Sr. Finally, the suspensions were
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ultra-centrifuged, a 1 mL aliquot of the supernatant was collected, and activity was counted
by gamma counting. The initial concentrations of Sr were determined by analysing of the

standard solutions in ICP-AES and the Cs concentrations in ICP-MS.

3.2.3 Modelling

[sotherms were modelled using the multi-site ion-exchanger model. This model is fully
detailed elsewhere (MOTELLIER et al., 2003 ; JACQUIER et al., 2004 ; TERTRE et al, 2009 ;
SAVOYE et al., 2012 ; REINOSO-MASET & LY, 2014 ; SAVOYE et al., 2015 ; SIROUX et al., submitted).
Briefly, in this model exchangers are expressed in terms of site concentrations (SCi) and
corrected—of adsorbed species activity coefficients—selectivity coefficients for Na*/H*

exchange (K*Nia+/H+). This first description of the exchanger is obtained studying the cation

saturation of the homo-ionic exchanger vs. pH. The equilibrium between Na* and H* on

negatively charge type of site X; is described by the following equilibrium reaction.
{X;i —Na*}+H* ={X; —H*} + Na*

The equilibrium constant of this equation can be written as,

i X =HT].Na*]  yyar | (Fxgont) (2)
KNa+/HJr - [Xl_ — Na+]. [H+] X Y+ % (fxi‘—Na+)

where [ ] is the solution (mol.kg! of water) concentration, [] is the adsorbed concentration

(mol.kg! of solid) of species, y are the activity coefficient of aqueous species—calculated

here using DAVIES (1962) equation and f'is activity coefficient of adsorbed species.
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Since the activity coefficients of adsorbed species f are unknown, it is assumed that the

ratio between these coefficients is constant. Thus, the apparent constants—called

corrected selectivity coefficients K*Nia+ /g+—are described as follows.

Ki, = [Xl_ — H+]- [Na*] 9 YNa+* (3)
Na/RT XD = Naf] [HY] T vme

Sites i are also described by their site concentration SCi in mol.kg! of solid which equals to

the sum of the adsorbed species concentrations.

SC; = [X; —H7] + [X; = Na*| (4)

The determination of the corrected selectivity coefficients associated to the trace element
(Cs* and Sr2*) exchange with Na* is made from the adsorption isotherms of these trace
elements on homoionic Na-conditioned exchanger vs. the solution pH or the equilibrium
concentration of the trace element in solution. The corrected selectivity coefficient of a

cation Mm* with regards to Na* can be written as follows.

P (¢ ek il Lk (5)
mNat/ [Xr = Na*|". [M™*]. ypyme

The calculation of [(X{), —M™*| permits calculating the experimental partition

coefficient using the following expression:

oo M Z (XD — M (6)
7 M) [M]

The different site concentrations and corrected selectivity coefficients were obtained fitting
the theoretical expression to the experimental data using the MS Excel Solver. The
uncertainties of these parameters were obtained using the SolverAid macro from DE LEVIE

(2005).

99



Chapitre III. Retention of Cs and Sr onto an Na-illite: Application of the multi-site ion-

exchanger model

3.3 Results and discussion

3.3.1 Compilation of the existent data from literature

The first part of this study consists in building a database of the adsorption behaviour of
Cs* and Sr?* onto an Na-Illite. This database was built from experimental data available in
the literature that follows several criteria: (i) the illite must be purified; (ii) the illite must
be Na-conditioned; and (iii) adsorption isotherms must be built with Na electrolyte (NaCl

or NaClOa4).

Sometimes the original experimental data were directly taken from the paper or the
manuscript. For other experiments, the retrieval of the experimental data was made using
WINDIG (1996) data digitizer software. Once the data were retrieved, the multi-site ion-
exchanger modelling was applied in order to determine the selectivity coefficients by
fitting with the MS Excel Solver. Uncertainties were finally obtained using the SolverAid

macro from DE LEVIE (2005).

3.3.1.1 Saturation of illite with Na+

First, illite must be characterized in terms of SCi and K*Nia+ JH* studying the saturation of an
Na-illite by Na* vs. pH. GORGEON (1994) has previously studied the saturation of an illite du
Puy with Na* at [Na] = 0.02 M: the results are recalled in Figure III. 1. It appears that the
saturation curve of GORGEON (1994) increases with pH, and then levels-off to

13.4 meq.100g1 at pH = 5.6. It seems that sodium did not saturate the illite.

New experimental points obtained in this study on Na-illite are also presented in Figure III.
1. At acidic pH the curve follows those from GORGEON (1994) but instead of levelling off, the

experimental points continue increasing until [Na]ads = 22 meq.100g1. Contrary to GORGEON
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(1994), sodium seems to saturate the Na-Illite and achieves a concentration close to the

CEC.
25
B exp
¢ experimental data from Gorgeon (1994) =
20 sum of sites
— | s1
b0 ----52
(=)
Q15 [—— 3
o
]
E
8 10
©
3
5 -
0 b =
2 4 6 8 10 12

pH

Figure III. 1. Saturation curve of Na-illite in function of the pH at I = 0.02 (NaCl) and
S/L ratio = 25 g.L-1, and representation of the modelling and the influence of the

different fixation sites.

For the sake of consistency the site concentrations determined by WissocqQ et al
(submitted)—who have provided a database of the adsorption of Cs* and Sr?* onto a Ca-

illite within the same multi-site ion-exchanger formalism—were used for modelling with.
The used SCi and the obtained logloK*Nia+/H+ are recalled in Table III. 2. The modelling

satisfactorily follows the evolution of the experimental results.
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Table IIL 2. Summary of the site concentrations and selectivity coefficients obtained

and used in this study

Site concentration Selectivity Selectivity coefficient

Mineral Site (mmol.g'1) coefficient value References
llite So 0.0012 logioK i+ i+ 2.02 £1.15 This study
log1o K;riz+/2H+ - #
10g10K b+ /4 -4.57 £0.01 #
$1 0.1312 logioK y+ 1+ 2.770.10 #
logio Kglzs pp+ 3.97 £ 0.34 #
10g10K e+ 4+ 0.17 £0.12 #
S2 0.0432 logoK ye+ /py+ 4.19+0.27 #
logio Kgrz+ 5+ 5.65 + 0.33 #
10g10K g /py+ 8.03 % oob #
S3 0.0742 logioK ye+ /py+ 8.95 +0.18 #
logio Kgrz+ 5+ 13.76 + 0.50 #
log10K g /py+ 4.38+0.20 #
Smectite  Si  0.387 logioKyLs + 0.24 +0.04 ?;i%‘ﬁittegg
log1o Kglzs pp0+ 0.20 £ 0.07 #
10g10K e+ 4+ -1.31 £ 0.04 #
S2 0.361 log1oK yeyt /py+ 2.62 +0.09 #
log1o Kglzs pp0+ 4.24+0.17 #
10g10K e+ -+ 164 +0.17 #
S3 0.139 log1oK yeyt /py+ 8.45+0.18 #
10810 Kgyz+ 4 13.99 + 0.22 #
logioK rer -+ 7.77 + 0.37 #

aSite concentrations of illite taken from Wissocq et al. (submitted) and WissocqQ (2017)

bInfinite uncertainty was attributed to Sz selectivity coefficient of cesium. This uncertainty is explainable by
the absence of constraint during the acquisition of this selectivity coefficient - this fixation sites were not
useful to model the experimental isotherms (cf. § 3.3.1.2.1).
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3.3.1.2 Adsorption isotherms of trace elements

Adsorption isotherms of Sr2* and Cs* onto Na-illite were taken from POINSSOT et al. (19993,

1999b).

3.3.1.2.1 Cesium adsorption

For the sake of consistency, the determination of the selectivity coefficients for the Cs*/H*
exchange was made by a simultaneous adjustment of the two adsorption isotherms. As we
have already noted in a previous work, GORGEON (1994) also reported trace Cs* adsorption
onto a pure Na-saturated Illite du Puy in 1 mol.kg-? NaCl, which will not be included in our
discussion because the ionic strength is well outside the validity domain of the DAVIES

(1962) equation—see SIROUX et al. (submitted) and references therein.

Figure IIl. 2 represents the adsorption isotherm of Cs in function of the pH and the
modelling of these retrieved data with the influence of the different fixation sites. At this
ionic strength (I = 0.1 and 0.01 molkg1), the adsorption of Cs seems to be slightly

dependent on pH. At very acidic pH the Kb increases greatly then reaches a plateau at pH 4.
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@ experimental data from Poinssot (1999)

sum of sites

P ettt bbbttt Ll b
-

¢ experimental data from Poinssot (1999) /

Figure III. 2. Adsorption isotherm in pH of Cs onto Na-illite ata) I = 0.1 and b) 0.01
mol.kg1 (NaClO4) and [Cs]i < 10-8 mol.kgw! and modelling with the multi-site ion-
exchanger formalism. Data from POINSSOT et al. (1999a, 1999b)

Figure III. 3 shows the adsorption isotherm of Cs vs. the equilibrium concentration. This

isotherm permits distinguishing specific adsorption behaviour of Cs onto illite. At low

concentration, the adsorption of Cs follows a plateau. This adsorption collapses due to the
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saturation of the So site then a change in slope is observable, which is highlighting the

change of fixation site at a lower Kb value to the S1 site.

@ experimental data from Poinssot (1999)

N
log,,Kp, (L.kg?)

sum of sites 11
............. SO
------- s1
1 1 1 1 1 1 O
-10 -9 - -7 -6 5 -4 -3
log, [Cs]e, (mol.kg™?)

Figure III. 3. Adsorption isotherm in concentration of Cs onto Na-illite at 1 = 0.1
mol.kg-1 (NaClO4), pH = 7 and modelling with the multi-site ion-exchanger formalism.
Data from PoOINSSOT et al. (1999Db).

In adsorption isotherms at I = 0.1 mol.kg1, the modelling represents well the experimental
data. In Figure III. 2 only three out of the four sites are needed to represent the isotherm.
The Sz does not influence the adsorption of Cs*—the contribution to the Kb is logi0Kp < -4.
In view of the modelling, it is also possible to affirm that the So site drives all the adsorption
of Cs. In Figure III. 3 only two of the fixation sites are represented because they drive the
adsorption at this pH (ie. pH 7, cf. Figure III. 2). The So site is often referenced as the low
concentration high affinity frayed edge site (FES), known to be present in illite (SAWHNEY,
1972 ; BROUWER et al.,, 1983 ; POINSSOT et al,, 1999a, b ; MISSANA et al., 2014a) but also in
micaceous minerals (ZAUNBRECHER et al., 2015) or vermiculite (DZENE et al., 2015). If the So

site and the FES could be connected, this site is not named FES in this study given that the
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multi-site ion-exchanger modelling does not aim to study exchanger at a microscopic scale

and describes clay exchanger at a macroscopic scale.

At I = 0.01 molkg?! (Figure IIl. 2b), the isotherm is overestimated by the modelling.
POINSSOT et al. (1999b) obtained a similar and unexplained modelling result. By studying
the stability of the illite, POINSSOT et al. (1999b) have observed a leaching of K* in solution.
This K* could compete with Cs* and decrease its adsorption. BRADBURY & BAEYENS (2005)
also supposed that this overestimation can come from the dissolution—Ileaching of
measured Al3*, MgZ* and Ca2+—of illite and proposed to take into account the behaviour of
these leached cations pH by pH. Applying this proposition requires a measurement of the
cationic content in equilibrium solutions or a thermodynamic characterization of the
dissolution of illite. Given the aim of this study—to obtain corrected selectivity coefficient
of Cs onto Na-illite and smectite—, the understanding of the adsorption behaviours at I =
0.01 mol.kg! was abandoned. Nonetheless, the obtained lOgloKziS+ g+ are summarized in
Table III. 2. These selectivity coefficients—especially associated to the So site or FES—can

be compared with the literature. MiSSANA et al. (2014b) have obtained a long;iﬁs/CSF 6.90

comparable with those from POINSSOT et al. (1999a, 1999b), ie. = 6.95. In our case, we

obtain a similar value with data from Table III. 2.

log1oKyy+ es+= 10g10K G 1+ — 10g10K G4 v = 6.59 + 1.15

3.3.1.2.2 Strontium adsorption

The adsorption of strontium onto the purified Na-Illite du Puy was taken from POINSSOT et
al. (1999a) and the selectivity coefficients Sr2*/2H* were also determined by simultaneous
adjustment of all the adsorption isotherms (Figure IIl. 4 and Figure III. 5). ALTMANN et al.

(2015) have reported as well the adsorption of Sr onto illite, which was similar to those in
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POINSSOT et al. (1999a). MiSsANA et al. (2008) have worked on the Na-conditioned Silver Hill
illite. At1=0.1 M (NaClOa4), they have also obtained a similar adsorption behaviour vs. pH as
POINSSOT et al. (1999a) but their medium log10Kb is slightly higher—2.1 for MISSANA et al.
(2008) against 2.0 for POINSSOT et al. (1999a)—. Their data will not be used given that their
representation in logKp is using a too wide scale to recover accurate data (logKp axis is

varying between 1.5 and 6).

Figure III. 4 represent the adsorption isotherm of Sr vs. pH at [ = 0.1 and 0.01 mol.kg!
(NaClO4), respectively, and [Sr]i < 10 mol.kgl. At I = 0.1 molkg!, the adsorption is
strongly increasing at acidic pH then is reaching a plateau in the pH span 5-8. At more
alkaline pH, the adsorption is increasing again. At [ = 0.01 mol.kg-1, the logi0Kb raised to a
plateau at pH below 6 (Figure III. 4b). These adsorption behaviours are recalling those of Sr

onto smectite (SIROUX et al., submitted).
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Figure III. 4. Adsorption isotherm in pH of Sr onto a Na-illite at [Sr]i < 10-° mol.kgw1t,
a) I = 0.1 mol.kgw! and S/L ratio = 1.78 g.L-1, and b) I = 0.01 mol.kgw'! (NaClO4), and
S/L ratio = 1.53 g.L-1 and modelling with the multi-site ion-exchanger formalism.
Data digitized from POINSSOT et al. (1999a).

Figure III. 5 shows the adsorption isotherm of Sr vs. the equilibrium concentration onto an
Na-illite at pH 7 and I = 0.1 mol.kgw! (NaClO4). Here, the adsorption stays constant, ie.

logioRp = 2, then collapses at the highest concentrations starting from [Sr]eq = 10-> mol.kgw

1, Once again, this adsorption behaviour recalls the one of Sr onto smectite (SIROUX et al.,
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submitted). Therefore, it is possible to state that Sr has similar adsorption behaviours onto

illite and smectite.

4
@ experimental data from Poinssot (1999)
sum of sites

------- S1 L 3
-=-=-=-52 =
b
=~
L =
[a]
4
0
°

- 1

1 1 1 1 1 0

-8 -7 -6 -5 -4 -3 -2
log;0[Sr]eq (M)

Figure III. 5. Adsorption isotherm in concentration of Sr onto a Na-illite at1 = 0.1
mol.kg1 (NaClO4), pH =7 and S/L ratio = 1.75 g. L'1 and modelling with the multi-site

ion-exchanger formalism. Data digitized from POINSSOT et al. (1999a)

The modelling follows well the experimental data except for the adsorption isotherm in pH
at [ = 0.01 mol.kgwl. Given that two experiments were made at the same ionic strength,
these experiments have driven the adjustment. Thus, the weight of the isotherm at [ = 0.01
mol.kgw?! is weak compared to the two others and the modelling of this experiment

overestimates the data. Reasons of this overestimation are probably the same that in

3.3.1.2.1. The obtained logio K;irz+/2H+ are reported in Table III. 2. As supposed in this

study, the log1o K;irz+ J2n from illite and smectite are similar except for the S site.

3.3.2 Verification of the additivity approach of the modelling

To apply the multi-site ion-exchanger modelling with the built database in more complex

materials as soils or sediments, it is possible to use the additivity properties between the
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different reactive phases. In this study, the additivity property was studied in order to
check the efficiency of this database to simulate the adsorption behaviour of Cs* and Sr?*
onto illite/smectite mixtures. To achieve this aim, adsorption isotherms onto mixtures of
pure phase were built. Purified and Na-conditioned SWy-2 smectite and illite du Puy were

used for these experiments.

Two mixtures were prepared by mechanic mixture: 30% illite/70% smectite (M1) and
70% illite/30% smectite (M2). The exact percentages from these mixtures are detailed in
Table III. 3. Adsorption isotherms in concentration of Cs and Sr were made on these
mixtures at pH 7 and I = 0.1 mol.kgl. Results were compared with the simulations done

with the Na-materials database (cf. Table III. 2).

Table III. 3. Percentage of illite and smectite in M1 and M2 mixtures

Sample | % illite | % smectite

M1 30.2 69.8

M2 70.1 29.9

3.3.2.1 Adsorption of Cs onto illite/smectite mixtures

Figure III. 6 shows the adsorption isotherms of cesium on the two mixtures at pH 7 and S/L
= 3.8 g.L'1. As in § 3.3.1.2.1, the isotherm follows the specific adsorption of Cs onto illite,
which seems to drive the adsorption. Despite the greatest percentage of smectite in M1
than in M2, both adsorption behaviours of Cs are almost identical. The shape of the
adsorption of Cs is well represented but experimental results are slightly overestimated at
low concentration of Cs. This overestimation is especially higher in M2, the most
concentrated in illite. The origin of these overestimations will be questioned further in the

following.
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Figure IIL 6. Adsorption isotherms in equilibrium concentration of Cs at1 = 0.1
mol.kgw! (NaCl), pH = 4 and S/L ratio = 3.8 g.L-1 on mixture M1 and M2 (Table III. 3)

with the associated simulations.

3.3.2.2 Adsorption of Sr onto illite/smectite mixtures

The adsorption isotherm of strontium onto both clay mixtures are presented in Figure III.
7. As discussed in § 3.3.1.2.2, smectite and illite have comparable adsorption behaviour for
Sr. Thus, the obtained logi0Rp are similar for both mixtures. For Sr, the adsorption is drives
by the CEC of the exchanger. Consequently the adsorption of Sr is higher in mixtures
greatly concentrated in smectite. This assessment is verified in Figure III. 7. The adsorption

of Sr is greater in M1 than in M2.
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Figure III. 7. Adsorption isotherms in concentration of Sr atI = 0.1 mol.kgw1 (NaCl),
pH =4 and S/L ratio = 3.8 g.L-1 on M1 and M2 (Table III. 3) with the associated
simulations.

Despite a very slight overestimation, the agreement between simulations and experimental
results is good. Simulations also follow well the decrease in adsorption caused by the

addition of illite. It seems that in the case of Sr, the database used allows a correct

representation of the adsorption behaviour onto illite/smectite mixtures.

3.3.2.3 Discussion on the additivity results

The CEC of the two purified clay minerals has been explored but their values differ from
those from the database. Indeed, in the database smectite has a CEC of 88.7 meq.100g1
against 83.3 meq.100g! for our SWy-2 smectite and illite has a CEC of 24.9 meq.100g!
against 20.9 meq.100g-1 for our illite du Puy. Given the XRD analysis (cf. § 3.2.1), it is not
incoherent to postulate that used smectite and illite are not pure. In view of the measured
CEC, it is possible to estimate that the smectite and illite are 94% and 84% pure,

respectively. This purity difference can be taken into account in the modelling. Figure III. 6
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also shows the corrected simulation. The adjustment of the purity causes a decrease of the
simulated log10Kp. If this decrease permits a better representation of the adsorption of Cs
onto M1, the representation of M2 experiment is still slightly overestimated. In the case of
Sr (Figure III. 7), the adjustment of the clay minerals purities does not change significantly

simulations.

The purity difference is not sufficient to explain the slight overestimation of the simulation
of the adsorption behaviour of Cs onto the clay mixtures. Nevertheless, this problem could
come from the clay minerals themselves, especially the illite du Puy. As seen in § 3.2.1, the
purified and Na-conditioned illite du Puy still presents traces of exchangeable K* (i.e. 1.1
meq.100g1). It represents around 5% of the CEC. As Cs*, K* is well known to interact
strongly with illite especially with the FES. Thus the presence of K* could interfere with the
adsorption of Cs*. MISSANA et al. (2014b) show this effect by studying the adsorption of Cs
onto various conditioned illite. Onto K-illite the adsorption of Cs* is lower than onto Na-

illite—a decrease of around 2.2 units of log Kb is observed at low Cs concentration.

3.4 Conclusion

The adsorption of Cs and Sr onto a purified illite has been studied and compiled from the
literature. These isotherms were modelled within the multi-site ion-exchanger formalism
with the aim of obtaining corrected selectivity coefficients Na*/H*, Cs*/H* and Sr2*/2H*.
The experiments are well represented by the modelling. These representations insure a
good efficiency of the obtained database to simulate the adsorption of Cs* and Sr2* onto Na-
illite. Furthermore, the performance of this database, including the parameters from SIROUX
et al. (submitted), was verified onto illite/smectite mixtures. Despite overestimations

observed at low Cs concentration, the good agreement between the experimental
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isotherms of the adsorption of Cs and Sr with the simulation tends to confirm the quality of
the database. Henceforth, this database could be used to predict the adsorption

comportment of Cs* and Sr?* onto more complex phases as sediments or soils.
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1 Résumé en frangais

Le principe d’additivité du modeéle d’échange d’ion multi-sites ayant été vérifié dans le
chapitre précédent sur des mélanges de phases pures illite/smectite. Nous nous proposons
ici de vérifier I'applicabilité de ce modele, ainsi que de la base de données, sur des
échantillons de sols afin de prédire le comportement d’adsorption des ions Cs* et Sr2+ sur
des sols en considérant les différentes proportions de minéraux argileux qui les composent.
Cette partie du manuscrit de these est présentée sous forme de publication soumise a

Geochimica et Cosmochimica Acta, précédée d’'un résumé en francais.

Le modele d’échange d’ion multi-sites permet de modéliser et de simuler le comportement
d’adsorption des ions sur différentes phases argileuses, sédiments, etc. En appliquant le
principe d’additivité des phases réactives et a I'aide des bases de données construites sur
les smectites et illites, ce modeéle a également permis de simuler le comportement
d’adsorption des ions Cs* et Sr?* sur des mélanges de phases pures illite/smectite. Ce
principe d’additivité doit donc étre désormais vérifié sur des échantillons de sols par

différenciation de leurs différents minéraux argileux (illite, smectite, kaolinite, etc.).

Apres une analyse faite dans le cadre du projet DEMETERRES sur les sols agricoles francais
pres des différentes installations nucléaires, trois sols ont été sélectionnés et prélevés pour
cette étude. Il s’agit des sols de Pusignan (Rhéne), Etoile-sur-Rhéne (Dréme) and
Herqueville (Manche). Pusignan ainsi que Herqueville appartiennent a la famille des
cambisols, tandis que Etoile-sur-Rhone appartient a la famille des calcosols selon la
nomenclature FAO. Ils présentent toutefois différentes spécificités. Pusignan est un sol
neutre riche en matiére organique (aux alentours de 4%). Etoile-sur-Rhone est également
un sol neutre mais cette fois-ci riche en carbonates ([CaCOs] = 5 %), tandis que Herqueville
est un sol acide (pHeau = 5.5) riche en matiére organique (* 5%) et en Al3* dissous
échangeables. Les premiers horizons de ces sols ont été prélevés et chaque échantillon a
été tamisé a 150 pum afin de concentrer légerement la fraction argileuse et d’homogénéiser

I’échantillon.

Pour appliquer le modeéle d’échange d’ion multi-sites selon le principe d’additivité, il a fallu
dans un premier temps déterminer la composition minéralogique de chacun de ces sols.

Ainsi, chaque sol (fraction < 2 pum) a été analysé par DRX afin de déterminer les
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compositions théoriques en illite, smectite, kaolinite et chlorite. Une analyse CEC de ces
sols a également été menée afin de comparer les capacités d’échange cationique calculées,
selon les proportions minéralogiques déterminées avec les diffractogrammes DRX, avec
celles directement mesurées. Ainsi, chaque sol a été simplifié selon un mélange

illite/smectite/kaolinite/chlorite.

Ensuite, la CEC de chaque échantillon de sols (tamisé a 150 pm) a été déterminée afin de
recalculer les compositions en minéraux argileux de ces fractions. Pour la premiére
expérience, les sols ont été approximés a des mélange illite/smectite - les deux minéraux
argileux possédant les bases de données les plus completes, mais également les deux
minéraux argileux supposés les plus influents dans les processus d’adsorption des ions Cs*
et Sr2*. L’'analyse des cations échangeables de ces différents échantillons de sols a
également permis de mettre en évidence que le calcium se trouve étre le cation

échangeable majoritairement présent sur chacun de ces sols.

Ainsi, des isothermes d’adsorption de Cs et Sr en milieu CaClz (I = 0.1 M) au pH de 'eau
d’équilibre ont été menées par méthode « batch ». Le césium montre une adsorption forte
sur les différents sols avec une isotherme d’adsorption semblable a celle que I'on aurait pu
obtenir sur une illite pure. Il semblerait donc que l'illite controle tout le comportement
d’adsorption de l'ion Cs* dans les sols. L’adsorption dans le sol de Herqueville est
néanmoins plus faible que dans les autres sols. Le strontium possede, lui, une adsorption
faible sur chaque sol en suivant l'ordre Etoile-sur-Rhéne > Pusignan > Herqueville. Ces
isothermes ont été confrontées a des simulations en utilisant le modéle des échangeurs
d’ion multi-sites. Lors de ces simulations, il est considéré que chaque sol est constitué d’'un
mélange illite/smectite saturé en calcium. Les simulations permettent de bien représenter
le comportement d’adsorption de Cs sur Pusignan et Etoile-sur-Rhone, mais elle surestime
fortement le logKp sur celui sur Herqueville. Concernant, le strontium, bien que les
simulations surestiment ou sous-estiment constamment les adsorptions, il est considéré
que ces simulations représentent néanmoins de maniére acceptable les comportements

d’adsorption.

Plusieurs expériences ont ensuite été menées afin de mieux comprendre l'influence de
différents éléments composants les sols (kaolinite, matiere organique naturelle et Al3*

échangeable) et de déterminer les limites du modele. La prise en compte de 'adsorption
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sur la kaolinite n'a pas significativement modifié les simulations d’adsorption, du fait de sa
faible CEC et de son comportement d’adsorption non spécifique vis-a-vis du césium ou du
strontium. La matiere organique naturelle a été éliminée par traitement des échantillons de
sols avec du H202 a 80°C. Des isothermes d’adsorption ont a nouveau été réalisées sur ces
échantillons traités, mais la suppression de la matiére organique n’a pas modifié
significativement les précédentes isothermes d’adsorption. Enfin, les cations échangeables
Al3+ dissous ont été supprimés grace a de multiples lavages au KC1 1 M a pH = 4. Si la
suppression de ces cations a permis une meilleure simulation de 'adsorption de I'ion Srz*
sur le sol d’'Herqueville, I'isotherme de I'ion Cs* reste largement inférieure a sa simulation.
De ces expériences, il a été conclu, que dans nos conditions, la matiere organique naturelle
n’influe pas ou peu sur I'adsorption des ions Cs* et Sr2* dans les sols sélectionnés mais que
les ions Al3* du systeme, eux, diminuent l'accessibilité de l'ion Sr2+. Les problémes
rencontrés au niveau de 'adsorption de l'ion Cs* sur le sol d’Herqueville peuvent donc
provenir de 2 phénomeénes. De I'aluminium échangeable, présent en tres faible quantité,
peut étre toujours présent dans le sol de Herqueville au niveau des FES des illites et ainsi
bloquer I'acces a ces sites pour le césium. Il est également possible que les problémes de
simulation de l'adsorption de Cs* sur Herqueville proviennent du calcul des proportions
minéralogiques dans lesquels les micas - présents en forte quantité dans le sol
d’'Herqueville - ont été considérés comme de l'illite - du fait de 'impossibilité de les
distinguer efficacement par DRX. Les micas possedent effectivement un comportement
d’adsorption fort pour I'ion Cs* mais pas nécessairement aussi fort que les illites. Ainsi, ne
pas distinguer les micas de l'illite tend a potentiellement surestimer I'adsorption de l'ion

Cs*.

Finalement, une derniere expérience a été menée sur le sol d’Etoile-sur-Rhone afin de
mesurer |'efficacité du modele et de la base de données dans des conditions expérimentales
plus proches que celles que 'on retrouverait dans la nature. Pour cela, de nouvelles
isothermes d’adsorption ont été effectuées avec un ratio solide/liquide plus grand (c.a.d.
0.25 kg.L-1 contre 0.05 kg.L-1 précédemment), a [CaClz2] aux alentours de 2 mmol.L-1 et avec
ajout de 1 puis 2 mmol.L-1 de KNOs. Dans ces différentes conditions, un accord satisfaisant
est observé entre les résultats expérimentaux et les simulations effectuées. Cela tend a

confirmer l'efficacité de 'approche mise en place ainsi que du modeéle de rétention associé

pour prédire des comportements d’adsorption de Sr2* et Cs* dans les sols.

120



Chapitre IV. On the use the multi-site ion exchange model to predictively simulate the

adsorption behaviour of cesium and strontium onto French agricultural soil

2 Abstract

In case of nuclear accident, %0Sr and 134137Cs are major radionuclide to account. In a
previous work (Siroux et al., Appl. Geochem., submitted), the adsorption of Sr2* and Cs* was
studied onto purified illite and smectite. In this study, the adsorptions of Sr2+ and Cs* were
obtained onto three less than 150 um fractions of French soil samples—Pusignan, Rhone;
Etoile-sur-Rhone, Drome; and Herqueville, Manche. The less than 2 um fractions of the soil
samples were first analysed by X-ray diffraction in order to estimate their clay minerals
proportions, which were then approximated to an illite/smectite mixture in consistency
with the CEC of < 150 um fractions. First, Sr and Cs adsorption experiments were made at
an ionic strength of 0.1 mol.kgw! CaClz, and at the pH value of the solution equilibrated
with water. The experimental isotherms of Sr2* and Cs* were then compared with
simulations obtained using parameters for the multi-site ions exchanger model from data
issued from preceding works including Siroux et al. (Appl. Geochem., submitted). This
simulation approach is based the additive adsorption properties between several reactive
phases and permits representing satisfactorily the adsorption of Cs and Sr in most cases. In
order to highlight the limiting parameters of the modelling predictive ability, treatment
were made on soil samples. The major part of the natural organic matter (NOM) from soil
was removed using H202. Then the adsorption isotherms were repeated. The removal of
the NOM does not change significantly the adsorption behaviour of either Sr2+ or Cs*. In the
case of Herqueville soil, the exchangeable Al3* was also removed with several washing with
KCl 1 M. This removal permits a better simulation of the adsorption isotherm in the case of
Sr2*, but not in the case of Cs*. The predictive capacities of the modelling were tested onto
Etoile-sur-Rhone soil with a synthetic pore water ([CaClz] around 2 mmol.L-! and addition

of KNOs3) in order to estimate its efficiency.

3 Publication

3.1 Introduction

The nuclear accident of Fukushima-Daiichi has led to the release of a significant amount of
radionuclides in the surrounding environment, out of which cesium-137 and strontium-90

were identified as major contaminants (Tanaka et al, 2012; Kanda, 2013; Sahoo et al,,
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2016). 137Cs and 90Sr are two major daughters of the fission of 235U (England and Rider,
1993). In order to understand the aftermath of the Fukushima-Daiichi nuclear events, but
also the Chernobyl accident and the different nuclear weapons testing, the scientific
community has enhanced the knowledge of the impact and mobility of these two elements
in the environment (Bunzl et al., 1998; Matsunaga et al., 1998; Fujikawa et al., 1999; Hou et
al., 2003). In France, 19 nuclear power plants are operating and provide the major part of
the produced electricity. Thereby, the knowledge of the possible repercussions of such a
comparable accident is essential. The objective of this work is to provide a model capable

to predict the adsorption of Sr and Cs onto agricultural French soils.

90Sr and 137Cs are well known to have a low mobility (Han et al., 2016; Mishra et al.,, 2016)
in soils due to their strong interactions with clay minerals (Sawhney, 1970; Adeleye et al.,
1994; Dyer et al,, 2000), out of which illite and vermiculite are known to be the most
selective adsorbents for Cs*. This high adsorption is due to the weak hydration energy of
Cs* and mainly attributed to the existence of low concentration high affinity sites, usually
referred as frayed edge sites (FES) on illite (Sawhney, 1972; Cornell, 1993; Dzene et al,,
2015). Strontium is also greatly retained by clay minerals (Erten et al., 1988; Missana et al,,
2008; Galambos et al., 2013; Siroux et al., submitted) but is not showing any specific high
affinity.

In soils, natural organic matter (NOM) also influences the adsorption of Cs*. It was
evidenced that the NOM coating clay minerals tends to decrease the adsorption of Cs*
(Dumat et al., 2000). The removal of the initial NOM from soils also enhanced the
adsorption of Cs* (Dumat et al, 1997). These effects are more important at low
concentration of Cs* (Dumat and Staunton, 1999). Thus, Staunton et al. (2002) proposed
that NOM is fixed in the anion exchange sites around the FES and is blocking physically the
access to these sites. The effects of NOM on the adsorption of Sr2* onto soils are scarcely
studied. Samadfam et al. (2000) has studied the adsorption of Sr onto a kaolinite by

addition of humic acid and only evidenced slight influence.

The adsorption of Cs* and Sr?* onto soils was commonly interpreted with semi-empirical
approaches as the Langmuir or the Freundlich isotherms (Gutierrez and Fuentes, 1991;
Campbell and Davies, 1995; Goto et al., 2008). These approaches only permit a description
of the adsorption under fixed physicochemical conditions, and prevent from extrapolating

results to other conditions. Thermodynamic modelling, as surface complexation and ionic
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exchange modelling, were proposed to improve the knowledge and the description of the
adsorption phenomena. Some modelling used both surface complexation and ionic
exchange (Bradbury and Baeyens, 1999). This latter model permits a mechanistic
description of the cation adsorption onto clay minerals but it does not take into account the
pH dependency of adsorption onto cation exchange sites and conversely, major cation from
electrolyte cannot be adsorbed on pH dependent sites SOH. With this model, saturation

curve of an exchanger by a major cation in function of the pH cannot be explored.

The multi-site ion-exchanger model was successfully used to interpret the adsorption
behaviour of multiple cations in various clays minerals and sediments (Stammose et al,,
1992; Motellier et al.,, 2003 ; Jacquier et al., 2004 ; Tertre et al., 2009; Reinoso-Maset and Ly,
2014; Savoye et al., 2015; Siroux et al., submitted). This model is designed to describe the
adsorption at a macroscopic scale, and it allows accounting for the solution chemistry of

the elements (complexation, hydrolysis, etc.).

By applying the multi-site ion-exchanger model, it is possible to describe an exchanger in
two ways: as a unique and specific phase, and through an additive approach. Motellier et al.
(2003) characterised directly the Callovo-Oxfordian argillaceous rock in terms of site
concentrations and corrected—of adsorbed species activities—selectivity coefficients with
the multi-site ion-exchange modelling. Conversely, the additivity approach permits
extrapolating the modelling to various types of materials according to their clay minerals
compositions. In this study, the predictive character of the modelling approach sits on the
additivity of the adsorption properties of reactive phases acting in the studied media. This
method consists in i) determining the clay mineral proportions from soil samples; ii)
approximating the clay mineral proportions to an illite/smectite mixture in agreement
with the original characteristics of soils (mineralogical composition, CEC); and iii) applying
the model to simulate the adsorption of Cs and Sr onto these soils. Savoye et al. (2012) used
this principle to study the mobility of Cs* through the Callovo-Oxfordian claystones. Tertre
et al. (2009) also used this principle for Zn2* in clayey sediments considering an
illite/smectite mixture, but the adsorption behaviour of Zn%* has been supposed to be
equivalent for illite and smectite. Recently, Missana et al. (2014)—using the Gaines and
Thomas (1953) formalism of the ion-exchange—have represented the adsorption of Cs* on

various soils and sediments according to their illite, smectite, and kaolinite compositions
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In France, the most commonly clay minerals encountered in soils are smectite, illite,
kaolinite, and chlorite. Smectite and illite adsorption properties were recently studied by
applying the multi-site ion-exchange modelling by Siroux et al. (submitted) and Wissocq et
al. (Wissocq, 2017; Wissocq et al., submitted). Reinoso-Maset and Ly (2014) have explored
adsorption capacities of kaolinite but the behaviour of Sr2+ is missing. Concerning chlorite,
studies are missing in the literature. Given its low cation exchange capacity—10-40
meq/100g (Yong et al,, 2012)—and the lack of knowledge of any specific behaviour for Cs*

or Sr2+, chlorite was neglected in the rest of the study.

In this paper, the modelling through the additivity approach was examined to predict the
adsorption of Cs* and Sr2* onto three French agricultural soil samples. First, each soil
sample was examined in terms of illite/smectite or illite/smectite/kaolinite compositions.
Adsorption isotherms of Cs* and Sr2* were built in a large range of concentration on these
soil samples. Considering Ca?* as the major cation in the equilibrium solution, the
background solution was fixed at an ionic strength of 0.1 mol.kgw! (CaClz) at the pHwater
values measured for each soil. The experimental results were compared to the simulations.
In order to improve these simulations the influence of NOM and exchangeable Al3* on the
adsorption was explored. Kaolinite was also added in simulations to study its effect. Finally
the predictive capacity of the modelling in more relevant environmental conditions was

studied.

3.2 Materials and methods

3.2.1 Materials

3.2.1.1 Soils sample collection and characteristics

Three agricultural soil samples were collected near Pusignan (Rhone), Herqueville
(Manche) and Etoile-sur-Rhéne (Drome). These soil samples were supposed to be
representative of the diversity of the agricultural soil surrounding the French nuclear sites.
These soils are classified as cambisol fluvic (Pusignan), cambisol typic (Herqueville), and
calcosol (Etoile-sur-Rhone) according to the FAO nomenclature. The first horizon of these

soils was collected, air dried, and sieved at 2 mm. Grain-size fractionations were performed
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by wet sieving and sedimentation following the AFNOR NF X31-107 standard. The
granulometric repartitions of the three soils are reported in Table IV. 1. It appears that all

the samples have a comparable percentage of fine particles (0-2 um) referenced as clays.

Table IV. 1. Granulometric repartition of soil samples (< 2 mm).

Clay Finesilt Coarsesilt Finesand Coarse sand

depth
% % % % %
0-2 2-20 20-50 50-200 200-2000
cm

pm pm pm pm pm
Pusignan (F-69330) 0-30 16.54 19.53 16.69 18.35 28.89
Etoile-sur-Rhone (F-26800)  0-20 18.22 13.82 33.49 27.28 7.18
Herqueville (F-50440) 0-14 13.13 18.86 35.19 20.98 11.84

Table IV. 2 presents the characteristics of each soil samples in term of organic matter,
organic carbon, carbonate, etc. The organic matter (OM) was determined by the volatile
loss at 550°C, organic carbon (Corg) and nitrogen (N) contents were determined within the
standard French procedures NF ISO 10694 and the NF ISO 13878 respectively. The CaCO3
concentration was measured following the Bernard calcimeter method (AFNOR NF ISO
10693) and the pHwater and pHka measurements were performed following the NF ISO
10390.

Table IV. 2. Organic matter (OM), organic carbon (Corg), nitrogen, pHwater, pHka and CaCO3

composition of soil samples (< 2 mm).

oM Corg N C/N prater pHKCl CaCoOs3
g.100g1 g.kg1 g.kg1 g.100g1
Pusignan 4.39 25.4 2.14 11.8 6.9 7.1 3.5
Etoile-sur- 7.4 49
2.03 11.7 1.1 10.7 7.5
Rhone
Herqueville 4.94 28.5 2.64 10.8 5.5 4.7 1.4
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Pusignan is a neutral soil (pHwater = 6.9) with a moderate concentration of limestone and
organic matter. In solution the dissolution of limestone could interfere in the adsorption of
strontium through carbonate complexation. Nevertheless, at the value of pHwater, and with
the proportion of CaCOs of soils in Table IV. 2, only a minor amount of SrHCOs* (4%)
complex is calculated using thermodynamic data from Busenberg et al. (1984). Etoile-sur-
Rhoéne is also a neutral soil with the biggest concentration of limestone but with the lowest
concentration of natural organic matter. Herqueville is an acidic soil (pHwater = 5.5), which
contains low limestone content (value at the limit of quantification by the method) but with
the highest proportion of organic matter (OM). OM is known to interfere in the adsorption

of Cs* (Dumat and Staunton, 1999).

3.2.1.2 Chemicals reagents

The chemicals reagents used were at least of analytical grade. Stable Sr solutions were
prepared from a SrCl2-:6H20 salt (99.995% trace metals basis, Sigma Aldrich). Stable Cs
solutions were from CsCl (99.999% trace metals basis, Sigma Aldrich). 8Sr and 137Cs
solutions were obtained from Cerca LEA. lonic strength was fixed using CaCl2.4H20 salt

(99.995% Suprapure, Merck).

3.2.2 Experimental protocols

All experiments were made by batch method and conducted at room temperature (22 *
2°C). They were performed in 10 mL polycarbonate Nalgene centrifuge tube (3138-0010,

Thermo Scientific). All solutions and suspensions were made by weighing.

3.2.2.1 Sample preparation

To avoid both coarse sand and gravels, and to optimize the soil aliquots homogeneity, the <
2 mm dry soil was dry sieved at 150 pm. First, experiments were made with these
untreated materials. For experiments on soils without NOM, soils samples were placed in
H202 15% and heated at 80°C under agitation until the mixtures stop bubbling. Samples
were washed first with milli-Q water (Millipore, 18.2 M(.cm2), then with ethanol. This
operation was repeated twice, then the organic carbon and nitrogen contents were

analysed in an automatic CHNS analyser (Thermofisher) after acidification of samples with
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8% H3PO04. The removing of dissolved Al3* in Herqueville was made with several washings
with 1 mol.kgw?! KCl solution at pH ca. 4. The extraction of dissolved Al3* was followed
measuring the concentrations of Al and Si in supernatants in inductive-coupled plasma by
atomic emission spectroscopy (ICP-AES). The final step was washing the soils with 0.1

mol.kgw! CaClz, then with ethanol.

3.2.2.2 Characterization of samples

The cation exchange capacities (CEC) and the exchangeable cations (Ca2+*, Na*, K*,and Mg?+)
concentrations were determined on the three < 2 mm soils by using the Metson method
(NF X31-130) and on the < 150 pm soil sample. Then the CEC was measured by extracting
all exchangeable cations with a 0.1 mol.kgw! KCI solution at pH ca. 10 (KOH) during one
day to replace them by K*. Supernatant was removed and the soil was washed with milli-Q
water, then with ethanol. The adsorbed K* was extracted with a 0.1 mol.kgw! CsCl solution,
and analysed by inductive-coupled plasma in ICP-AES. To determine the exchangeable
cations concentrations, soil samples were put in contact with a 0.1 mol.kgw'! CsCl solution

during 3 days, then supernatants were removed and analysed in ICP-AES.

The CEC of fractions < 150 pm and < 2 mm are similar (cf. Table IV. 4 and Table IV. 5). It
shows that the reactive composition of soil samples has not been affected by the dry sieve.

The < 150 pum fractions can be considered as representative of untreated soil fractions.

The mineralogical composition and the CEC of soil samples were also determined on < 2
um soil fractions obtained by grain-size fraction of the bulk soil (< 2 mm). Results are
summarized in Table IV. 3 and Table IV. 4. After a H202 treatment, CEC were measured with
the MgClz method (Righi et al,, 1993). It consists to saturate samples with MgClz, the excess
of which is removed with ethanol. Finally, Mg2+ are exchanged with NH4* and dosed by
atomic adsorption spectroscopy. The mineralogical composition was estimated by XRD of
air dried deposits, and deposits saturated with ethylene glycol. Two other treatments were
analysed by XRD: heating to 105°C and heating to 500°C. These treatments were made in
order to refine the mineralogical analysis. Identification of crystallized phases used the
ClayXR software (Bouchet, 1992) and NEWMOD® software (Reynolds, 1985) for
quantification. Quantification of the clay minerals in soils is based on the quantification of

clay minerals contained in the clay size-fraction (< 2 um) of soils.
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Table IV. 3. Average of the mineralogical proportion (in %) of the fraction < 2 pum of

Pusignan, Etoile-sur-Rhone and Herqueville.

mica, I/SR=1, | I/SR=0,
chlorite feldsp. | plagio- | goeth/
Sample illite, kaol. quartz gypse | TiO:
+C/S K clases Fe-mx
glauconite | G/SR=1 | G/SR=0
Pusignan 8.6 25.6 - 22.8 4.5 30 0.2 0.5 7.1 - 0.7
Etoile-sur-
17.9 45.7 10.3 1.8 31 0.3 0.4 20.2 <0.1 0.3
Rhoéne
Herqueville 14.5 50.5 - 20 2.1 53 0.2 0.4 6.2 <0.1 0.8

Abbreviations: mica, illite, glauconite: mica, illite and mixed layer (<20 % of smectite); I/S R=1: ordered mixed layer
illite/smectite; I/S R=0: disordered mixed layer illite/smectite; G/S R=1: ordered mixed layer glauconite/smectite; 1/S
R=0: disordered mixed layer glauconite /smectite; kaol.: kaolinite; C/S: mixed layer chlorite/smectite; feldsp.K:

potassium feldspar; goeth./Fe-mx: iron minerals (goethite, hematite, siderite, etc.); TiO2: titanium oxide.

Pusignan soil presents an important proportion of quartz (30 %) but in this study, quartz is
considered as a non-adsorbing phase with regards to Cs* and Sr2*. The ratio I/S was
estimated following the position of the peak compared to the positions of peaks from a
pure illite and a pure smectite on the XRD diffractogram at the position (001). For
Pusignan, the mixed layer ratio was estimated at I/S (40/60). To simplify simulations and
because it was not possible to distinguish mica and glauconite from illite, all these phases
were considered as illite in a first approximation. Pusignan was also described in terms of
clay mineral phases—illite, smectite, kaolinite and chlorite. Its clay mineral proportions are
shown in Table IV. 4. Considering also the goethite with a CEC of 100 meq.100g!
(Langmuir, 1997) and by applying general CEC of 24.9 meq.100g! for illite (Wissocq, 2017;
Wissocq et al., submitted), 88.7 meq.100g! for smectite (Siroux et al,, submitted), 5.6
meq.100g! for kaolinite (Reinoso-Maset and Ly, 2014), 10 meq.100g! for chlorite, the clay
mineral quantification from Pusignan gives a CEC of 26.3 meq.100g-1, close to the measured

value of 22.9 meq.100 g1.

Mixed layer I/S represents the major part of the reactive minerals in the < 2 pm fraction of
Etoile-sur-Rhone. Moreover, more than 20% of goethite was quantified. Thought goethite
may slightly contribute to the CEC value in the < 2 pm and raw soil at pH ca. 7.5, it was
neglected in simulations of batch experiments in a first approximation. In light of the XRD

diffractograms, three mixed layers can be distinguished in a mixture of 6% I/S (10/90),
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30% 1/S (50/50) and 9.7% C/S (50/50). The dedicated clay fraction proportions are
resumed in Table IV. 4. These proportions allow calculating a CEC of 52.2 meq.100g1.

The XRD of Herqueville soil shows the presence of pure mica. As explained before, XRD
analysis does not permit differentiating mica from illite, thus micaceous minerals were
considered as illite. The 50.5% of mixed layers were interpreted as a mixture of 18.5% I/S
(40/60) and 32% M/C (50/50). At this pH (pHwater = 5.5), the goethite surface is supposed
to be positively charged—pzc varies from 7.5 to 9.3 (Lyklema, 1995) depending on
carbonate content (Villalobos and Leckie, 2000)—and does not interfere in the CEC
measurement. Thus these proportions represent a CEC of 22.6 meq.100g1, close to the

measured CEC (i.e. 20 meq.100g1).

The obtained clay mineral proportions illite/smectite/kaolinite/chlorite and the CEC
calculated from these clay mineral proportions are summarized in Table IV. 4. As shown

previously, the calculated CEC are akin to those measured for each soil samples.

Table IV. 4. Calculated illite, smectite, kaolinite and chlorite proportions for each samples

(<2 pm) and their associated calculated CEC.

Measured Measured
% Calculated
% % % CECon<2 CECon<2
Sample CEC
. smectite kaolinite chlorite pm fraction mm fraction
illite (meq.100g1)
(meq.100g1) | (meq.100g1)
Pusignan 18.8 144 22.8 45 26.3 22.9 12.2
Etoile-sur- 49.7 9.9
33.5 25.25 10.5 6.65 52.2
Rhone
Herqueville 37.9 11.1 20 18.1 22.6 20.0 7.6

In this study, the < 150 um fractions were used for the experiments. The CEC and the
exchangeable cations (Na*, K*, Ca2*, Mg2+) of these untreated fractions were measured in
order to determine the clay minerals proportions in agreement with the CEC of the samples

(Table IV. 5).
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Table IV. 5. Exchangeable cations concentrations and CEC measurement of soil samples (<

150 pm).
Exchangeable cations
Sum of
Na K
s . Ca Mg Al exchangeable CEC
ample
(meq.100g1) (meq.100g1) cations (meq.100g1)
(meq.100g1) (meq.100g1)
(meq.100g1) (meq.100g)
Pusignan 0.08 8.09 0.40 0.70 - 9.27 12.41
Etoile-sur- -
Rho 0.08 9.25 0.22 0.40 9.95 9.78
one
Herqueville 0.24 2.44 0.52 0.36 1.432 4.99 7.53

aA] concentration obtained on < 2 mm, extracted by KCl 1M

The CEC measured with < 150 pm material are lower than those obtained with 2 pm

(cf.Table IV. 4). This is logical given that clay minerals fraction < 150 um is lower than those

from 2 pm. The sum of exchangeable cations is fairly similar with the CEC, except for

Herqueville in which the exchangeable H* are greatly present—as awaited for an acidic soil.

As illite and smectite were supposed to be the most reactive phases for the adsorption of

Cs* and Sr?*, the compositions of soil samples were next simplified to illite/smectite

mixtures. In order to attain the measured CEC on < 150 um fractions (Table IV. 6), illite and

smectite proportions were calculated by keeping the illite/smectite ratio constant.
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Table IV. 6. Calculated proportions of illite/smectite proportions for each samples (<150

pm).
Sample Measured CEC (meq.100g1) % illite % smectite
Pusignan 12.4 13.0 10.3
Unreated material Etoile 9.8 10.7 8.1
Herqueville 7.5 15.2 4.2
Pusignan 10.4 10.9 8.7
After removal of NOM | Etoile 9.6 10.4 7.9
Herqueville 7.1 14.3 4.0
After removal of Al3+ Herqueville 10.1 20.4 5.7

The removal of NOM does not change significantly the CEC of soil samples except for
Pusignan. Nonetheless, the adequacy between the CEC before and after the treatment tends
to prove that the treatment has not damaged samples. The removal of Al3* leads to an
increase of the Herqueville CEC. It seems that the CEC measurement protocol used in this
study was not sufficient to remove Al coatings from untreated samples. Thus measured CEC

on untreated Herqueville sample and after removal of NOM are probably underestimated.

3.2.2.3 Isotherms protocol

Experiments were made with < 150 um fractions of soil samples. A mass of 0.35 g of soils
was placed in centrifuge tubes with 7 mL of electrolyte to obtain a 50 g.L-1 S/L ratio. As
soils were mostly composed of exchangeable calcium ions, the electrolyte solutions were
made with CaClz to work in a calcic environment. First, the ionic strength was setat[ = 0.1
mol.kgw1—a 0.033 mol.kgw! CaClz solution was used as background electrolyte. Soils were
equilibrated under agitation with the CaClz solution for 24 h. The pH values were not
adjusted at this step to preserve the natural environment of soils. A stable SrClz (or CsCl)
was added in batches to reach an initial Sr concentration span from 10-2 to 10-°¢ mol.kgw1,
and from 10-2 to 10-1° mol.kgw! for Cs. Then mixtures were spiked with 85Sr or 137Cs, and

left under agitation for two or five days for Sr and Cs, respectively. Finally, suspensions
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were ultracentrifuged (20.000 g during 45 min, 70.1 Ti Rotor, Optima LE-80R, Beckman)

and 1 mL of the supernatant was collected and counted in gamma spectrometry.

The initial activities in the spiked experiments were determined using a blank procedure—
same protocol but without soil samples in batches. The partition coefficients Rp (L.kg1)

were calculated using:

RD:(E_l).K )

Ceq m
where Ci and Ceq are respectively the initial and equilibrium activities of either Cs or Sr, Vis

the total volume of solution, and m is the total dry mass of solid phase.

3.2.2.4 Analytical methods

The measurement of the aqueous concentrations of stable Sr, Na, Ca, K, Mg, Al and Si were
made by ICP-AES (Activa, Horiba Jobin Yvon). Aliquots were diluted with 2% sub-boiling
HNO3 (DuoPur, Milestone) and measurements were made at 407.771 nm for strontium,
589.592 nm for sodium, 317.933 nm for calcium, 766.490 nm for potassium, 273.553 nm
for magnesium, 167.02 and 396.152 nm for aluminium and 212.412 nm for silicon. The
aqueous concentrations of Cs were measured by ICP-MS (Element 2, Thermo Fisher
Scientific). The activities of supernatant were determined after sampling a 1 mL aliquot
using a gamma counter (1480 Wizard 3, Perkin Elmer). The pH values were determined
with a combined microelectrode (pH InLab, Mettler Toledo) through a redetermination of
the potential/pH plot of the electrode and by calculating the value of the solutions from
their potentials (buffer solutions 4.01, 7.00, 9.18, Merck). Uncertainties from the linear

regression are typically in the range of 0.05 pH-units.
3.2.3 Modelling

3.2.3.1 Multi-sites ion-exchanger formalism

The detailed formalism was already fully described (Motellier et al., 2003; Reinoso-Maset

and Ly, 2014; Siroux et al., submitted). A simple case will be presented here. Considering a
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negatively charge type of site Xj -at the surface of the exchanger-occupied by a cation H*.

The exchange equilibrium reaction between H* and a cation M™* is described as followed:

(X —MPF} + mH* = m (X- — 7] + M™* (2)
This reaction is described by the mass-action law and the corresponding equilibrium

constant can be written as:

i _ [ v (r X:—H+)m Yt
MM+ /mH* [W] [Ht]m ' (f(Xi_)m_Mm+) . YE+

(3)

where [ ] is the solution (mol.kg! of water) concentration, [] is the adsorbed concentration
(mol.kg! of solid) of species, f are the activity coefficients of adsorbed species and yare the
activity coefficient of aqueous species—calculated here using Davies (1962) equation. As
the activity coefficients of the adsorbed species are not known, it is assumed in this
modelling that the ratio between these coefficients is constant. Thus, the apparent

constants (called corrected selectivity coefficients) are described as follows:

— m

K _ [T =HF] L M™] ypme (4)
m+ e T .

M/ (X g — MO [HH]m T vy

Each type of site X; is also described by its site concentration SCi in mol.kg1 of solid. These
sites are typically determined studying the adsorption of a major cation in saturation under
homo-ionic exchanger at different pH values—See Motellier et al. (2003) and Reinoso-
Maset and Ly (2014) for details. The site concentration is equal to the sum of all the

adsorbed species concentrations.

SCi = [X; — H¥] + m[(X])m — M™¥] (5)

Combining the questions (3) and (4) allows calculating [(X{ ), — M™*| then the partition

coefficients with:

_ @ _ i (XD)m — M™H] (6)
P M [M]

In this study, soils were considered as saturated with calcium. The addition of trace

elements involves that the site concentrations can be re-expressed as follows:

SCi = [X7 = HF] + m[(XDm — M™¥] + 2[(X]), — Ca?*] 7
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Combining (3) and (6) allows determining [X; — H*] then [(X{), — M™*] in order to

calculate the partition coefficient.

3.2.3.2 K+illite-smectite database

As a substantial amount of potassium will be added in one of the following experiments
(vide post, § 3.3.4), K* exchange parameters have to be added to the database for Cs* and

Sr2+ for smectite and illite.

3.2.3.2.1 General presentation of the strategy

The construction follows the principal steps presented in Siroux et al. (submitted): (i)
compilation of experimental results from the literature made on homo-ionic exchanger
(saturation curve by K*, adsorption isotherms made on K-exchanger); (ii) applying the
modelling to these experimental results and simultaneous fitting of the modelling with the
experimental data using the MS Excel Solver; and (iii) determination of the uncertainties of

the fitted parameters using the SolverAid macro from De Levie (2005).

3.2.3.2.2 Adsorption behaviour of K* onto smectite

In the case of smectite, only one paper on the literature allows determining the selectivity
coefficients K*/H*. Gaucher (1998) has studied the saturation of a purified K-bentonite at I
= 0.02 M (KCI) and S/L = 8 g.L-1. The saturation curve by K* of the purified bentonite is

presented in Figure IV. 1 with the modelling and the contribution of the different sites.
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Figure IV. 1. Saturation of a bentonite with K+ vs. pH at constant I = 0.02 M (KCI) and
solid/liquid ratio (S/L) of 8 g.L-! from Gaucher (1998).

For the sake of consistency, the site concentrations presented in Table IV. 7of the main
text—from our previous work Siroux et al. (submitted)—has been preserved. Gaucher
(1998) proposed a CEC of 92.4 meq.100g! for his purified bentonite, but it appears on this
saturation curve that K* did not saturate the CEC. The adsorbed K* reached a maximum of
63 meq.100gl. Nevertheless, the simulation follows well the experimental data. The

obtained selectivity coefficients are resumed in Table IV. 7.

Even though obtained selectivity coefficients have relatively low uncertainties, they could
be questioned. The saturation curve does not reach the announced CEC (92.4 meq.100g1)
and is underestimated probably caused by an incomplete conditioning of the bentonite or
difficulties in the experiment. Thus, the obtained corrected selectivity coefficient from this
saturation curve must be considered with caution. Despite this problems, these selectivity

coefficients will be used in § 3.3.4 in order to test the predictive capacities of the modelling.

3.2.3.2.3 Adsorption behaviour of K* onto illite

Two studies were particularly used in order to build the database of the adsorption of K*
onto illite. As for smectite, Gaucher (1998) has studied the saturation of an illite by K*. This
study was also made at [ = 0.02 M (KCl) but the S:L ratio was increased to 20 g.L-1. Missana
et al. (2014) have studied the adsorption at trace level of Cs onto K-illite. This study is
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particularly interesting because it permits determining the behaviour of K* in the low

concentration site So.

The saturation curve of illite by K* is showed in Figure IV. 2. The experimental data from
Gaucher (1998) are represented together with the modelling and the contribution of the
different sites. The So site is not represented in this saturation curve as its concentration is

very low (0.11 meq.100g1), and does not influence the saturation of the exchanger.
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Figure IV. 2. Saturation of an illite with K+ vs. pH at constant I = 0.02 M (KCI) and solid/liquid
ratio (S/L) of 20 g.L-1 from Gaucher (1998)

The adsorption isotherm of Cs onto K-illite is presented in Figure IV. 3. The simulation
satisfactorily represents experimental points. Moreover, the simulation seems rather
similar to the one from Gaucher (1998). The differences can come from the illite itself. In
our database, the CEC of illite is at 24.9 meq.100 g1 while Missana et al. (2014) proposed a
CEC of 19 meq.100 g.
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Figure IV. 3. Adsorption isotherm of Cs onto K-illite atI = 0.1 M (KCI), pH=7 and S:L = 2 g.L-1
from Missana et al. (2014)

Both experiments were fitted simultaneously in order to obtain a coherent database. The
site concentrations were set as the selectivity coefficients Cs*/H*. The selectivity

coefficients obtained from these experiments are shown in Table IV. 7.

From the Cs*/H* selectivity coefficients in Table IV. 7, and in order to compare with the

literature, it is possible to calculate a 10g10K§§-365+= 3.77 £ 1.01 comparable to those

obtained by Missana et al. (2014).

3.2.3.3 Database used

Initial parameters (SCi and logio K'im+/N+) were needed to realize simulations. These
parameters were taken from Wissocq et al. (Wissocq, 2017; Wissocq et al., submitted) that
treat the adsorption behaviour of Cs* and Sr2* onto Ca-conditioned smectite and illite in the
multi-sites ion-exchanger formalism. As Ca2* is the major exchangeable cation in all soil
samples, it seems preferable to use the Ca-database than the Na- one. All parameters used

for simulations are summarized in Table IV. 7.
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Table IV. 7. Summary of the site concentrations and selectivity coefficients used in this

study.
Mineral Site Site concentration Selectivity Selectivity References
(mmol.100g1) coefficient coefficient
value
Illite So 0.1 log1nggz+/2H+ 0.40+1.98 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
10810 Ky ot o+ -1.70 £ 1.82
10g10K i+ i+ -5.68 + 1.00
10810K 3+ -1.91+0.12 This study
S1 13.1 ]oglng;H/ZHJ, 2.17 £0.07 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
10g10 K2+ 2,43+ 0.64
10810K g g+ -0.85 +0.51
10g10K ¢k 4+ 0.70+ 0.12 This study
Sz 4.3 longgin,/ZHJ, 4.31+0.22 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
10g10 Kgot jp+ 3.68 £0.37
10g10K i+ 4.91 + oob
10g10K %+ 4.32+0.18 This study
S3 7.4 ]onggZH/zm 11.74 £ 0.20 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
10g10 Koot e 11.25+0.71
10g10K 52+ /4 13.85 + oob
logioK gt y+ 7.98+0.27 This study
Smectite So 0.01 long;ng,/ZHJ, -1.46 + 0.58 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
10g10 Kzt o+ -
10g10K £+ /¢ -3.85+0.27
10g10K % 4+ -
Si 38.7 10g10K fgz+ 0.49 +0.49
10g10 K2+t 0.31+0.03
10g10K g+ jy+ -0.65 + 0.08
10g10K ¢k 4+ -0.06 = 0.12 This study
Sz 36.1 longgin,/ZHJ, 4.35+0.03 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
logio KgZo+ o+ 4.47 £0.09
10g1oK252+/H+ 7.80 + cob
log10K % 4+ 10.26 +0.14 This study
S3 13.9 10g10KE,312+/2H+ 14.84 £ 0.06 Wissocq (2017); Wissocq et al. (submitted)
log1o Koot 14.78 £ 0.22
10g1ngs3+/H+ 13.50 + cob
logioKyh y+ 2.39£0.22 This study
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Table IV. 7. Summary of the site concentrations and selectivity coefficients used in this

study.
Mineral Site Site concentration Selectivity Selectivity References
(mmol.100g1) coefficient coefficient
value
Kaolinite X 8.2.10° logioK g2+ o+ <0a Reinoso-Maset and Ly (2014)
10g10K;§+/H+ -2.90
;.0 11 10g10K fgz+ 0.33
H
10810K g g+ -0.10
Y:0 19 log10K caz+ s+ 271
H
log10K2§+ H 3.62

a Guessed value. See text for details

b Infinite uncertainties were attributed to several selectivity coefficients of cesium. These uncertainties are explainable by the absence
of constraint during the acquisition of these selectivity coefficients (Wissocq, 2017; Wissocq et al,, submitted)—these fixation sites
were not useful to model the experimental isotherms. Nonetheless, as the adsorption of Cs onto soils is generally driven by FES of
illite, these fixation sites should have a minimal influence on the adsorption behaviours of Cs.

The parameters of the adsorption onto kaolinite were directly taken from Reinoso-Maset
and Ly (2014) where the adsorption behaviour of major cations was studied according to
the multi-sites ion-exchanger formalism. The adsorption of Cs* at trace level has also been

studied on a Na-kaolinite. It shows specific adsorption behaviour of Cs* at the lowest
concentrations site Xs. The logloKéé)fjHJr was determined in the paper, but not the
behaviour of Ca%* on this site. We have made the hypothesis that this binding site would be
also saturated by Ca?* at any pH. Thus the maximal value of10g1oKé;§+/2H+ was supposed to

be 0.
3.3 Results & Discussion

3.3.1 Adsorption of Cs* and Sr2+ onto soils, and simulations in the framework of the

multi-site ion-exchange model

Sorption isotherms of cesium and strontium were done onto untreated soil samples (< 150
um). To simplify the simulations, only clay minerals were considered as possible adsorbent
of Cs* and Sr?+*, and the clay minerals proportion was approximated to an illite/smectite

mixture as explained in § 3.2.2.2. Another simplification was as Ca2?* is the most
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concentrated major exchangeable cation in all soils—except for Herqueville -, soils were
considered as initially saturated with calcium and Ca?* was the only major cation
considered for simulations. Thus, adsorption isotherm in concentration of Cs* and Sr2*
were made on soil samples at pHwater and I = 0.1 mol.kgw! in CaClz. Accounting for kaolinite

in the simulation was also considered.

High and low limits represent simulations considering log1oKé;z+/2H++a and

log1oKé;+/H+ — 0 (low limit) and inversely (high limit).

3.3.1.1 Adsorption of Cs*

The adsorption isotherms of Cs* onto Pusignan, Etoile-sur-Rhone, and Herqueville at = 0.1

mol.kgw! (CaCl2) is shown in Figure IV. 4. Simulations (plain line) and extremum limits of

simulations—dashed line, calculated using the maximum uncertainty on Ké;sz+ Jon+ and
Ké;{jm, which might overestimate the actual uncertainty—of these adsorptions are also

represented. For each soil, isotherms remind the shape of Cs* isotherms in concentration
onto illite (Poinssot et al., 1999a, b; Missana et al.,, 2014) with the specific and strong
adsorption of Cs* at low concentrations generally attributed to the FES. In view of
isotherms shape, it is possible to claim that illite drives adsorption of Cs* onto soils—
especially for Pusignan and Etoile-sur-Rhone. This assessment is verified by looking at the
clay mineral repartition for the adsorption of Cs* (Figure IV. 12) in which the adsorption is

widely dominated by illite.
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Figure IV. 4. Adsorption isotherms of Cs* onto soil samples at pHwater—6.4, 6.5 and 4.6 for
Pusignan (a), Etoile-sur-Rhéne (b) and Herqueville (c) respectively -, S/L = 0.05 kg.L-1and I =
0.1 mol.kgw1 (CaCl;) with the associated simulations (plain lines) and the simulation
extrema. Representation in dotted line of obtained simulations if kaolinite is taken into

account.
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3.3.1.2 Adsorption of Sr2+

Figure IV. 5 presents adsorption isotherms in concentration of Sr onto soils at pHwater and I
= 0.1 mol.kgw! (CaClz). As for Cs, the simulation and the extremum values of simulation are
also represented. In the Supplementary data is presented the adsorption percentage of Sr2*
onto soil samples and the repartition of this adsorption following the different clay
minerals. Illite and smectite have comparable affinities for Sr. Nevertheless, as smectite
presents a higher CEC than illite; smectite tends to drive the adsorption of Sr onto soils. Sr
experimental adsorption results are slightly underestimated by simulations in the cases of
Pusignan and Etoile-sur-Rhone—in terms of percentage of adsorption, the highest
overestimation is at 3.4% for Pusignan and 4.4% for Etoile-sur-Rhone -, while it is slightly
overestimated for Herqueville—the adsorption is lowered to 3.7%. Assuming that the
contribution of So site of illite is minor, we only consider the uncertainties relative to other

sites and principally to the high uncertainty associated to log1oKaz+/2H+ for smectite (i.e.

0.49+0.49). This site has a minor role in the adsorption of Cs but a major one for Sr.
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Figure IV. 5. Adsorption isotherms of Sr onto soil samples at pHwater—6.8, 7.1 and 4.8 for
Pusignan (a), Etoile-sur-Rhone (b), and Herqueville (c), respectively -, S/L = 0.05 kg.L-1and I
= 0.1 mol.kg.1(CaCl;) with the associated simulations (plain lines) and the simulation

extrema.
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3.3.1.3 Influence of adding kaolinite properties in the simulations

The database for kaolinite in Table IV. 7 is included in the simulation. The clay minerals
proportions have been recalculated following § 3.2.2.2, and calculated proportions of illite,
smectite and kaolinite used for these new simulations are given in Table IV. 8. The
influence of the addition of the kaolinite database on simulation of Cs onto soil samples is

also shown in Figure IV. 4 (dotted lines).

Table IV. 8. Calculated proportions of illite, smectite and kaolinite for soil samples

Measured CEC
% Illite % smectite % kaolinite
(mmol.100g1)
Pusignan 12.4 12.3 9.8 12.1
Etoile-sur-Rhone 9.8 10.5 7.9 3.2
Herqueville 7.5 14.3 4.0 7.2

3.3.2 Removal of the natural organic matter

Natural organic matter is known to be able to affect the adsorption of cesium in clay
minerals by blocking the access of fixation sites (Staunton et al., 2002). To study the effects
of natural organic matter on the adsorption of Cs and Sr onto soils, NOM was removed from
the soil samples (cf. Table IV. 9). After two destructions steps, the removal was not total but
sufficient to appreciate an evolution in the adsorption behaviour of Cs and Sr. Moreover,

the highest removal is observed on the most problematic soil, i.e. Herqueville.

Table IV. 9. Concentration of natural organic matter in untreated soils and after removal of

the fraction < 150 pm

Raw material After 2 destructions
Sample % removal
NOM (g.100g1) NOM (g.100g1)
Pusignan 4.30 0.80 81
Etoile-sur-Rhéne 2.91 0.95 67
Herqueville 4.21 0.31 93
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The CEC and the exchangeable cation concentrations were checked in order to know the
basic properties of the treated materials (cf. Table IV. 10). The treatment has barely
modified the CEC of soil samples that appears slightly lower, especially for Pusignan soil.
For Herqueville, the exchangeable Al3* and H* has not been measured. It could explain the
large difference between the sum of exchangeable cations and the measured CEC. The sum
of exchangeable cations is comparable to the measured CEC except for Herqueville soil, the
difference of which could be explained by the non-measurement of H* and exchangeable

Al3+,

The adsorption isotherms of Cs and Sr onto soil samples after removing NOM are
represented in Figure IV. 6 and Figure IV. 7. Adsorption isotherms of untreated materials
are also represented for the sake of comparison. For Cs, as the So for illite drives
simulations, and as illite/smectite ratio stays constant, the CEC drop does not change

significantly simulations.

The adsorption onto Etoile-sur-Rhone and Herqueville is slightly increased but not
significantly in view of experimental uncertainties—at [Sr]eq = 1 pmol.kgwl, the adsorption
percentage increases at 3% for Etoile-sur-Rhone and 1% for Herqueville. In the case of
Pusignan, the adsorption of Sr is slightly lowered but the simulation is also lowered. This
diminution can be explained by the slight decrease of the CEC of Pusignan after the removal

of NOM, which implies a slight decrease of the simulated log1oRbp.

Table IV. 10. Exchangeable cations concentrations and CEC measurement of < 150 pm soil

samples after removal of NOM.

Exchangeable cations

Sum of
N
s . a Ca Mg K exchangeable CEC
ample
(meq.100g) (meq.100g1) (meq.100g') (meq.100g1) cations (meq.100g1)
(meq.100g1)

Pusignan 0.05 10.26 0.35 0.35 11.01 10.40
Etoile-sur-
Rha 0.08 8.90 0.16 0.74 9.86 9.58

one
Herqueville 0.05 2.24 0.34 0.21 2.85 7.08
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Figure IV. 6. Adsorption isotherms of Cs onto raw soil samples (squares) and after the

removal of NOM (diamonds) at pHwater—6.5, 6.8 and 5.2 for Pusignan (a), Etoile-sur-Rhéne
(b), and Herqueville (c), respectively -, S/L = 0.05 kg.L-1 and I = 0.1 mol.kg.! (CaClz).
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Figure IV. 7. Adsorption isotherms of Sr onto untreated soil samples (squares) and after the
removal of NOM (diamonds) at pHwater=6.7, 7.2, and 5.2 for Pusignan (a), Etoile-sur-Rhone
(b), and Herqueville (c), respectively-, S/L = 0.05 kg.L-1 and I = 0.1 mol.kgw! (CaCl;) and the

associated simulations.
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3.3.3 Adsorption onto Herqueville soil after removing the exchangeable aluminium

An important amount of exchangeable Al3* was found in Herqueville soil. As trivalent
cations, Al3* could be particularly difficult to be exchanged by Cs* and Sr2*. Thus, the
exchangeable aluminium removal procedure was applied on Herqueville soil. Next the soil
sample was Ca-conditioned then the CEC and the exchangeable cations were determined

(Table IV. 11).

This treatment has enhanced the CEC of Herqueville soil. It tends to prove that the CEC and
the exchangeable cations measuring protocols (cf. § 3.2.2.2) were not sufficient to exchange
Al3* from the soil. Thus, this information also tends to prove the difficulty of Cs* to remove
all the adsorbed Al3*. Given the CEC change, this also implies a readjustment of the
illite/smectite proportions (cf. Table IV. 6).

Table IV. 11. Exchangeable cations concentrations and CEC measurement of Herqueville soils

after removal of Al3+

Exchangeable cations

Sum of
N
s . a Ca Mg K exchangeable CEC
ample
(meq.100g) (meq.100g1) (meq.100g!) (meq.100g1) cations (meq.100g1)
(meq.100g1)
Herqueville 0.05 9.20 0 0.32 9.61 10.1

The adsorption isotherms of Sr and Cs onto Herqueville after the removal of Al3*, and the
new simulations are represented in Figure IV. 8 and Figure IV. 9. In the case of Sr, the
removal Al3+ allows a better simulation of experiments. The adsorption and simulation of
Sr (Figure IV. 8) and Cs (Figure IV. 9) are enhanced due to the CEC increase. The
experimental results are satisfactorily represented by the simulation for Sr but still not for

Cs.
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Figure IV. 8. Adsorption isotherms of Sr onto raw Herqueville sample (square, simulation
plain line) and after the removal of Al3+ (triangles, simulation dashed line) at pHwater = 6, S/L

=0.05 kg.L-1and I = 0.1 mol.kgy1 (CaClz).
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Figure IV. 9. Adsorption isotherms of Cs onto untreated Herqueville sample (square,
simulation plain line) and after the removal of Al3+ (triangles, simulation dashed line) at

PHwater = 6.4, S/L = 0.05 kg.L-* and I = 0.1 mol.kg.! (CaCl2).
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3.3.4 Adsorption on Etoile-sur-Rhone with a simplified synthetic pore water

The modelling and the associated database were applied in order to simulate the
adsorption behaviour of Cs and Sr on Etoile-sur-Rhone soil with experimental conditions
closer to environmental ones. Thus, the solid/liquid ratio was increased to 0.25 kg.L-1. The
CaClz concentration was decreased to 1.5 mmol.kgw! for Sr, and 2.5 mmol.kgw! for Cs. To
simulate the effects of a possible amendment of agricultural soil with potassium,
electrolytes were implemented with the addition of 1 and 2 mmol.kgw! of KNOs. Under
these conditions, K* is another competitor for the access to fixation sites. Adsorption
isotherms of Sr?* and Cs*, and simulations are shown in Figure IV. 10 and Figure IV. 11,
respectively. In both cases, the addition of KNO3 lowers the adsorption, as well as
simulations. Contrary to § 3.3.1.2, the simulation of the adsorption of Sr in 1.5 mmol.kgw!

CaClz is slightly overestimated (Figure IV. 10).
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Figure IV. 10. Adsorption isotherm of Sr onto Etoile-sur-Rhéne at pHwater = 7.2, S/L = 0.25
kg.L-1 and [CaCl;] = 1.5 mmol.kgw ! (squares, simulation plain line), addition of [KNO3] = 1
mmol.kg, ! (diamonds, simulation dotted line) and addition of [KNOz] = 2 mmol.kg,1

(triangles, simulation dashed line).
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Figure IV. 11. Adsorption isotherm of Cs onto Etoile-sur-Rhone at pHwater = 6.9, S/L = 0.25
kg.L-1 and [CaCl;] = 2.5 mmol.kg.1 (square, simulation plain line), addition of [KNO3] = 1
mmol.kg, 1 (diamonds, simulation dotted line), and addition of [KNOs] = 2 mmol.kg1

(triangles, simulation dashed line).

3.4 Discussions

3.4.1 Simulation of Cs* adsorption onto soils

Regarding the agreement between experiments and simulations, it seems that simulations
also follow satisfactorily the experimental results for Pusignan and Etoile-sur-Rh6ne—in
terms of percentage of adsorption (see Supplementary data), highest overestimation of 9%
for Pusignan and 11% for Etoile-sur-Rhéne. The presence of goethite in Etoile-sur-Rhéne
soil has been neglected. Goethite does not present any strong affinity for Cs* (Jacquier et al,,
2001; Peynet, 2003; Ararem et al, 2011) under these pH conditions. In the case of
Herqueville soil, the logioRp values of cesium are largely overestimated—this comment
could be mitigated in term of percentage of adsorption onto which the overestimation is

lower than 2% at low concentration (20% for the highest overestimation).

Concerning uncertainties of simulations, they appear particularly important at low
concentrations of Cs. They are caused by the high uncertainties on selectivity coefficients of

the So site of illite (cf. Table IV. 7). The selectivity coefficient of Ca2* on S1 sites for smectite
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has also a high uncertainty but smectite seems having a weak contribution in the
adsorption of Cs* and varying the value from this site does not significantly influence the
simulations. Nevertheless, the agreement between experiments and simulations for
Pusignan and Etoile-sur-Rhéne indicates that the selectivity coefficients used for
simulation are efficient. It also tends to confirm that the simulation problem with

Herqueville soil does not come from the selectivity coefficients uncertainties.

This issue can arise from several approximations made in the Herqueville case.
Experiments were made on untreated materials, but Herqueville soil presents the highest
amount of NOM, which is known to obstruct the adsorption of Cs* in soils (Dumat and
Staunton, 1999; Staunton et al.,, 2002). Moreover soils were considered as Ca-saturated,
which is not really the case for Herqueville soil (cf. Table IV. 5). Herqueville soil also
presents a large amount of exchangeable aluminium that could be particularly difficult to

exchange by mono-valent cations as Cs*.

Concerning the account of kaolinite in the simulations, the principal variations are that
simulations are slightly lower at low concentration and higher at high concentrations.
Kaolinite is a strong adsorbent for Cs but not strong enough to prevent the illite and
smectite to drive the adsorption. Thus, considering kaolinite in the adsorption of Cs does

not change the simulations significantly.

3.4.2 Simulation of Sr2+ adsorption onto soils

Especially for Etoile-sur-Rhone soil, goethite could be a good candidate to explain the
difference between experimental results and simulation. Goethite seems to be a strong
adsorbent for Sr. Hofmann et al. (2005) have studied the adsorption of Sr on a synthetic
goethite and have observed a pH-edge in the pH span 6-8 at [NaNO3] = 0.01 and 0.1 mol.L-L.
Nevertheless the role of goethite was neglected in this study due to the lack of exploitable
previous studies within our formalism. A reinterpretation of available data—e.g., recent
data from Hofmann et al. (2005) and Nie et al. (2017) -, whenever possible should be done
as done in Siroux et al. (submitted) and § 3.2.3.2.

Contrary to the other soils, adsorption of Sr onto Herqueville is slightly overestimated. This

difference could be attributable to the reasons exposed in § 3.2.2.2. Despite NOM does not
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strongly prevent the adsorption of Sr in clay minerals (Samadfam et al., 2000; Anjolaiya,

2015), as for Cs, the presence of dissolved Al3* can reduce the adsorption of Sr in soils.

The adsorption of Sr onto kaolinite is particularly scarce in the literature. Samadfam et al.
(2000) worked with unconditioned kaolinite and did not specify its purity. Rafferty et al.
(1981) studied the adsorption of Sr onto Na-kaolinite at different ionic strength. Neglecting
the possible difference in behaviour of Sr onto Na or Ca-kaolinite, the logioRp is low
enough—at I = 0.1 M, logioRp around 1.6 at pH 7 compared to 2.1 for smectite at [ =0.1
mol.kgw! (Siroux et al., submitted) and 1.8 for illite (Poinssot et al, 1999a)—that the

adsorption of Sr onto soils should not be significantly influenced by kaolinite.

3.4.3 Removal of natural organic matter

In Figure IV. 4 at low Cs concentration, the adsorption results onto Pusignan and Etoile-
sur-Rhoéne are barely lower. This concentration domain corresponds to the zone with the
higher uncertainties for the experimental points. These uncertainties are due to the
relatively high error on the activity counting—ranging from 10% at the lowest
concentrations to 1% at the highest concentrations. Despite this slight reduction of logioRb,
the adsorption was assumed to be unchanged. For Herqueville, the adsorption is exactly
the same with or without removal of the NOM. Thus, the influence of NOM does not permit
to explain why the simulation does not follow the experimental points for this soil in the

case of cesium.

For Sr, as illite and smectite are showing similar behaviours for adsorption of Sr,
simulations are mostly driven by the CEC. Contrary to Pusignan, The CEC values of Etoile-
sur-Rhone and Herqueville have not significantly changed. Thus, as for Cs*, the removal of

NOM does not seem to influence the adsorption of Sr2* in these soils.

Contrary to literature, Cs-adsorption does not seem to be affected by the removal of NOM
for these soils. It is generally reported that the NOM avoid the adsorption of Cs* onto clay
mineral, especially illite, by blocking the access of frayed edge site (Dumat and Staunton,
1999; Staunton et al., 2002). In our case, the removal of NOM has not changed significantly
the adsorption behaviour of Cs*. The adsorption of Sr2* does not seems to be affected

either, but it is more in agreement with the literature (Samadfam et al., 2000).
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3.4.4 Influence of exchangeable aluminium on Herqueville soil

For Sr the account for exchangeable aluminium in the simulations and experiments are in
good agreement (Figure IV. 8). For Cs, as shown in Figure IV. 9, the adsorption is slightly
increased by the removal of Al3* but simulations still do not follow the experimental
results, even if they are also increased—this is caused by the increase of the CEC. In Table
IV. 11, the consistency between the sum of the exchangeable cations and the measured CEC
allows assuming that exchangeable Al was well removed. But it is possible that a very low
concentration of aluminium still remained in soil and particularly in the FES of illite. Thus,

the adsorption of Cs* onto these sites could remain disadvantaged.

3.4.5 Case of the synthetic pore water of Etoile-sur-Rhone soil

Concerning Sr adsorption onto Etoile-sur-Rhone in synthetic pore water (Figure IV. 10),
one must remind that compared to the adsorption of Sr onto the soils (§ 3.3.1.2), the ionic
strength is lowered from 100 to 4.5 mmol.kgwl. The selectivity coefficients used for these
simulations were obtained at I = 0.03 M (Wissocq, 2017; Wissocq et al., submitted). Thus,
the simulation efficiency of the selectivity coefficients could be lowered at different ionic
strengths. It can explain the underestimation at I = 100 mmol.kgw! and the overestimation
at 4.5 mmol.kgw!. Moreover, simulations slightly overestimate the decrease of the
adsorption of Sr after the addition of KNOs. Nevertheless simulations represent
satisfactorily the experimental results, but these simulations could be further refined by

improving the selectivity coefficients of potassium.

In the case of Cs (Figure IV. 11), the addition of KNOs3 also imposes an adsorption decrease.
Due to the high affinity of K* for FES, K* competes with Cs* onto these sites and the
decrease is more important at low than at high Cs concentrations. The high uncertainties
on the experimental points at low concentration show that the experiment was probably
not properly dimensioned. By increasing the S/L ratio and by lowering the ionic strength,
the adsorption of Cs was supposed to be enhanced but the spike’s activity of radioactive
tracers has not been changed. Thus the activities of equilibrium solutions were too low to
obtain a count with a good accuracy. Nonetheless simulations represents well the

adsorption of Cs* at low ionic strength and the addition of K* is also well reproduced.
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Accounting for all the uncertainties generated by the calculated proportions on clay
minerals and the selectivity coefficients used, the modelling seems able to predict the
adsorption behaviour of Sr and Cs onto Etoile-sur-Rhone under environmental relevant
conditions. Based on highest addition of KNOs—the more relevant condition for an
agricultural soil -, it seems possible to simulate the adsorption of Cs with an accuracy of
97%—this accuracy is lower at low concentrations of Cs—and 95% concerning the

adsorption of Sr.

3.4.6 Comments on modelling and simulations accuracy

The modelling using the additivity principle allows representing satisfactorily the
adsorption behaviour of Cs* and Sr2* onto these soil samples. Some parameters still limit
the simulations. First, the clay mineral repartitions in soils are submitted to analyses
uncertainties. The repartition was made from the average percentages, but changes in

these percentages can influence the simulation results (cf. Supplementary data).

Moreover, the difficulty to differentiate micaceous minerals from illite by XRD seems
inducing a problem in simulations—especially for the adsorption of Cs*. In our case, these
minerals were combined because weathered micaceous minerals, as biotite or muscovite,
are known to strongly adsorb cesium due to the presence of FES (Zaunbrecher et al., 2015).
Nevertheless, this adsorption is not necessarily as strong as for illite. Cornell (1993) has
reviewed the adsorption in different clay minerals including illite, biotite, and muscovite.
He has reported lower adsorption of Cs onto biotite than onto illite. The reported partition
coefficient of Cs* onto muscovite is also lower than those for illite. Henceforth, to improve

the simulation in the case of Herqueville, differentiate mica to illite seems necessary.

Considering these soils as saturated with calcium is a limiting element of simulations but
taking into account all the exchangeable cations (Na*, Mg?*, K+, etc.) would require a
complete database for each of these exchangeable cations. Nonetheless, the good
representation of the experimental results by simulation tends to confirm the choice of

considering these exchangers as saturated in Ca —-except for Herqueville.

In this study, the secondary minerals (quartz, feldspar, goethite, etc.) were neglected. This
choice was made in view of their low CEC and their absence of specific adsorption

behaviour for Cs* and Sr2*. In his review, Cornell (1993) reported weak adsorption of Cs
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onto quartz, chlorite, and albite (feldspar). Quartz is also reported as a weak adsorbent of
strontium (Nordén et al., 1994). The case of goethite, and others iron oxi-hydroxides, has
already been discussed in § 3.3.1. It does not represent a particularly strong adsorbent for
cesium, but it seems to correctly retain strontium (Hofmann et al., 2005; Fuller et al., 2016;
Nie et al,, 2017). Having neglected its contribution may explain part of the differences
between the experimental results and the simulations for the adsorption of Sr onto soils,

especially for Etoile-sur-Rhone.

As shown in § 3.3.1, the uncertainties from the used selectivity coefficients cause high
uncertainties on simulations. Nevertheless, simulations represent fairly well the
experimental results in most cases. Thus it seems that used selectivity coefficients are

correct and that uncertainties are overestimated.

Finally, we saw in § 3.3.3 that dissolved exchangeable Al3* plays a role in adsorption
process of Sr2*. The removal of Al3* allowed us to simulate well the adsorption behaviour of
strontium. Adding the selectivity coefficient of the aluminium system—AI(OH)nG-0+*/(3-
n)H*—would permit to improve the database and the prediction capacities of the model,
but these studies are missing in the literature and difficult to obtain on phyllosilicate
phases. In our case, the lack of information on these exchanges is impeding a good

representation of the adsorption behaviour on acidic soils-rich in dissolved Al3+.

3.5 Conclusions

The adsorption of cesium and strontium were studied on French soil samples. These
samples were approximated to illite/smectite or illite/smectite/kaolinite mixtures in order
to simulate their adsorptions behaviours and compare these simulations with experimental
results. The databases used for the simulations were taken from literature for illite and
smectite (Reinoso-Maset and Ly, 2014; Wissocq, 2017; Siroux et al., submitted; Wissocq et

al., submitted) or were exposed in this study for kaolinite.

Simulations were made considering the additivity principle between several phases. The
agreement between simulations and experimental results, mainly for Etoile-sur-Rhone and
Pusignan, tends to confirm the efficiency of the database and the modelling to predict and
represent the adsorption behaviour of Cs and Sr onto soils. In the case of Herqueville soil,

simulations were not totally satisfactory from a logioRp point of view and the problem
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stays unresolved for the Cs* adsorption—nevertheless, it can be mitigated in view of the
adsorption percentage. For Sr2*, it has been shown that the simulation difficulties came
from the presence of exchangeable aluminium in Herqueville. For Cs*, simulation
difficulties can also come from remaining exchangeable aluminium in the FES of illite or it
could also come from the initial calculation of the clay minerals proportions and the

absence of differentiation between mica and illite.

If first results made on more relevant environmental conditions made on Etoile-sur-Rhone
are promising, it seems that the database could be further improved adding the adsorption
behaviour of other principal and secondary mineral phases (chlorite, goethite, quartz, etc.).
Nevertheless, this study confirms that the multi-site ion-exchanger modelling—with a
more complete and detailed database—could allow predicting the adsorption of cations

onto various soils.
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3.7 Supplemental informations

3.7.1 Soil samples characterization

Table IV. 12. Range of the mineralogical proportion (in %) of the fraction < 2 pm of

Pusignan, Etoile-sur-Rhone and Herqueville

mica, I/SR=1, I/S R=0,
chlorite feldsp. | plagio- | goeth/
illite, kaol. quartz gypse TiO:
+C/S K clases Fe-mx
glauconite | G/SR=1 | G/SR=0
Pusignan 8-11 21-31 - 18-23 >0-7 26-31 0-<1 0-1 3-8 - 0-0.7
Etoile-sur-
14-25 40-50 9-12 >0-4 2-6 0-2 0-1 15-22 0-1 0-0.4
Rhéne
Herqueville 11-22 43-56 - 14-23 >0-7 3-9 >0-1 0-1 3-7 0-1 0-0.9

Abbreviations: mica, illite, glauconite: mica, illite and mixed layer (<20 % of smectite); I/S R=1: ordered mixed layer
illite/smectite; I/S R=0: disordered mixed layer illite/smectite; G/S R=1: ordered mixed layer glauconite/smectite; I/S
R=0: disordered mixed layer glauconite /smectite; kaol.: kaolinite; C/S: mixed layer chlorite/smectite; feldsp.K:

potassium feldspar; goeth./Fe-mx: iron minerals (goethite, hematite, siderite, etc.); TiOz: titanium oxide.
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3.7.2 Adsorption curves in percentage of adsorption
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Figure IV. 12. Adsorption curves in percentage of adsorption of Cs* onto soil samples
at pHwater - 6.4, 6.5 and 4.6 for Pusignan (a), Etoile-sur-Rhdne (b) and Herqueville (c)
respectively -, S/L = 0.05 kg.L-1 and I = 0.1 mol.kgw! (CaClz) with the associated
simulations (plain lines) and the clay minerals repartition (illite dash line and

smectite dash dot line).
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Figure IV. 13. Adsorption curves in percentage of adsorption of of Sr onto soil samples
at pHwater - 6.8, 7.1 and 4.8 for Pusignan (a), Etoile-sur-Rhone (b), and Herqueville
(c), respectively -, S/L = 0.05 kg.L-1 and I = 0.1 mol.kgw'1(CaClz) with the associated

simulations (plain lines) and the clay minerals repartition (illite dash line and

smectite dash dot line).

164



CONCLUSION GENERALE ET
PERSPECTIVES

1 Mise en place de la base de données Cs*, Sr2+ sur smectite et illite

Au cours de cette these, une base de données de I'adsorption des ions Cs* et Sr2+ a été mise
en place sur la smectite et lillite, deux des principaux minéraux argileux
environnementaux, et vis-a-vis des ions Na* et Ca%*, deux des cations majeurs
environnementaux. Cette base de données a été réalisée en collaboration avec la these
d’Aubéry Wissocq (2017) qui a étudié plus particulierement les comportements
d’adsorption de ces 2 cations dans des minéraux argileux calciques. Cette base de données
a été construite selon le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites. Elle s’est appuyée
sur la modélisation de différentes isothermes d’adsorption compilées de la littérature, mais
également sur des isothermes d’adsorption effectuées directement au laboratoire : ce fut
notamment le cas pour l'adsorption du strontium sur smectite sodique. Cette base de
données a notamment été testée par le biais d’expériences d’adsorption sur des mélanges
de phases minérales pures illite/smectite, et par comparaison avec les simulations

réalisées.

Le fait d’avoir construit cette base de données a partir d’expériences tirées de la littérature,
et donc réalisées sur des échangeurs qui ne sont pas tout a fait identiques (en termes
d’origine géologique, de pureté ou de conditionnement), entraine des contraintes et des
incertitudes sur les constantes obtenues par ces modélisations. La base de données
pourrait alors étre potentiellement améliorée, en essayant de diminuer ces incertitudes
grace a 'acquisition controlée de toutes les courbes et isothermes nécessaires sur un méme
matériau. Plus spécifiquement, on observe une forte incertitude sur la premiéere constante

du calcium sur la smectite (log10K26112+/2H+ = 0.49 £ 0.49). Réaliser a nouveau une courbe de

saturation du calcium sur la smectite ainsi que des isothermes d’adsorption des ions Cs* ou
Sr2* sur une smectite calcique a pH acide, devrait permettre de consolider la valeur de

constante associée a ce premier site.
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Une forte incertitude sur toutes les constantes associées au site So (pouvant étre assimilé
aux FES) de l'illite est également observée. Ces incertitudes sont notamment dues au fait
que la concentration méme du site So est peu ou mal connue. Elle est majoritairement
estimée a partir d’isothermes d’adsorption (généralement du césium) représentant la
concentration du cation adsorbé en fonction de la concentration libre du cation a
I'équilibre, a partir de la rupture de pente, caractéristique d’'une saturation d'un site
d’adsorption. Néanmoins, lors de ce type d’étude, la concentration de ce site de forte
affinité ne peut qu’étre estimée avec une forte incertitude (généralement aux alentours de
50%). A titre d’exemple, POINSSOT et al. (1999) estiment la concentration des FES des illites
entre 0.02 et 0.05 meq.100g! a I'aide d’'une étude de I'adsorption de I'ion Cs*. Ils ont décidé
néanmoins de fixer cette valeur a 0.05 meq.100g! pour effectuer leurs simulations. Cette
valeur a notamment été reprise par ALTMANN et al. (2015). MISSANA et al. (2014) estiment,
quant a eux, la concentration de site des FES a 0.046meq.100g1. COMANS et al. (1991) ont
évalué la concentration entre 0.25 et 0.55% de la CEC totale de lillite (soit entre 0.06 et
0.13 meq.100g! pour une CEC de 24.9 meq.100g1). On observe ainsi une relative
dispersion entre les différentes valeurs de la littérature. Lors de cette étude, la
concentration du site SO a été fixée a partir de différentes isothermes d’adsorption du
césium, afin de modéliser au mieux ces isothermes. Malgré 'apport extrémement fort de ce
site dans les processus de rétention de I'ion Cs*, sa tres faible concentration par rapport
aux autres sites de fixation rend difficile la détermination d’'une concentration précise. Il
serait donc intéressant d’essayer de minimiser cette incertitude. Cependant, la tres faible
concentration de ce site limite les possibilités de la déterminer par étude de saturation. Il
semblerait tout de méme possible d’atteindre cette concentration en travaillant avec de
grandes quantités d’illite (afin d’augmenter la concentration en FES dans le milieu) et en
saturant ces sites avec du césium. Il faudrait ensuite laver l'illite avec un cation moins
spécifique des FES pour éliminer le césium qui se serait fixé sur d’autres sites. La bonne
saturation de ces sites pourrait étre vérifiée par microscopie électronique en transmission
(FULLER et al, 2015), puis de désorber et quantifier le césium. Les difficultés de cette
expérience viendraient alors de cette derniere étape, tant I'ion Cs* semble lent et difficile a

désorber au niveau des FES (TURNER et al., 2006).

Afin d’améliorer encore la base de données et permettre ainsi une meilleure

représentativité des processus d’adsorption du césium et du strontium, il serait utile
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d'implémenter la base de données avec d’autres cations majeurs de l'environnement
comme l'ion Mg?* ou K*, mais aussi NH4*, fréquemment utilisé pour réguler le pH dans les
sols alcalins et compétiteur naturel de I'adsorption de I'ion Cs*dans les sols (SAWHNEY, 1972

; SODERLUND et al., 2016).

Enfin, on a vu au cours de ce manuscrit que les différents minéraux argileux présentaient
des comportements d’adsorption pouvant différer selon le cation majeur en présence. Ce
phénomene mériterait d’étre exploré. Pour cela, il est possible d’imaginer le couplage
d’expérience d’adsorption avec des études DRX ou microscopiques afin de cibler les
modifications comportementales des phases minérales selon le cation majoritairement
présent et le degré de saturation. Par exemple, il faudrait faire varier le ratio de saturation
Ca2*/Na*du minéral argileux. La difficulté principale se trouverait alors dans le fait de
vérifier que la saturation est effectuée de maniére homogene. Sinon, il serait également
intéressant d’étudier les comportements d’adsorption des différents cations majeurs vis-a-
vis non pas uniquement de l'ion H*, comme lors des expériences menées au cours de cette
thése, mais par rapport au cation majoritairement présent. Par exemple, il serait utile de
modéliser des isothermes d’adsorption de I'ion K* sur un minéral argileux sodique ou alors,

d’étudier I'adsorption de I'ion Na* sur une argile calcique.

Malgré tout, la base de données mise en place permet de modéliser efficacement les
différentes isothermes d’adsorption étudiées. Elle a également été utilisée avec succes pour
simuler le comportement d’adsorption de Cs* et Sr2* sur des mélanges de phases pures

illite/smectite.

2 Application pour la prédiction des comportements d’adsorption sur

échantillons réels de sol

La base de données a ensuite été mise en application afin de prédire le comportement
d’adsorption des ions Cs* et Sr2+ sur différents échantillons de sols. Trois sols ont été
utilisés pour effectuer ces expériences, prélevés respectivement a Pusignan, Etoile-sur-
Rhone et Herqueville. Les simulations effectuées ont permis de bien représenter le
comportement d’adsorption de I'ion Cs* sur deux de ces trois sols (Pusignan et Etoile-sur-

Rhone). Le strontium a, quant a lui, été correctement représenté par les simulations malgré
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quelques surestimations ou sous-estimations. Afin d’essayer de comprendre les difficultés
de simulation rencontrées sur le sol de Herqueville, la matiére organique naturelle,
originellement présente dans ces sols, a été éliminée puis des isothermes d’adsorption des
ions Cs* et Sr2* ont été a nouveau réalisées. Cependant, I'élimination de la matiere
organique n’a que tres faiblement modifié ces isothermes. Ensuite, sur le sol d’'Herqueville,
les cations échangeables aluminium ont été également éliminés afin de déterminer leur
influence. Cette élimination a permis de mieux simuler le comportement d’adsorption de

I'ion Sr2* mais pas celui de I'ion Cs*.

Il apparait donc utile dimplémenter la base de données avec le comportement
d’adsorption de I'aluminium dans les minéraux argileux. Cependant, ce type d’étude est
particulierement difficile a réaliser. En effet, les minéraux argileux étudiés étant des
phyllosilicates, 'aluminium libre peut aisément s’équilibrer avec le minéral argileux et
entrainer des restructurations du minéral. La mesure des Al3* échangeables est également
compliquée a  acquérir étant donné les réactions  potentielles de
dissolution/restructuration des minéraux argileux pouvant entrainer un relargage ou un

repiégeage d’aluminium.

Concernant le césium, il semblerait que le probleme de simulation rencontré puisse
provenir d’aluminium restant fixé sur les sols. Mais ce probleme peut également provenir
des hypotheéses initialement faites. Lors du calcul des proportions en minéraux argileux du
sol d’Herqueville, les micas (dont une partie a été observée a I'état pur) ont été assimilés
aux illites du fait de la complexité pour les différencier par DRX. Ce choix a été fait car les
micas, comme les illites, possedent un comportement d’adsorption fort et spécifique pour
le césium (ZAUNBRECHER et al., 2015). Néanmoins, ce comportement d’adsorption n’est pas
nécessairement aussi fort dans les micas que dans les illites (CORNELL, 1993). Ainsi, pour
permettre de simuler le comportement d’adsorption du césium dans des sols comprenant
de l'illite, ainsi que d’autres minéraux micacés, il est nécessaire de les différencier. De plus,
il faudrait également implémenter la base de données avec les comportements
d’adsorption de l'ion Cs* avec les différents minéraux micacés (phlogopite, muscovite,

glauconite, etc.).

L’étude a été réalisée en décrivant chaque sol en tant que mélanges illite/smectite. Pour

affiner les résultats des simulations, il serait souhaitable de considérer plus de phases
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minérales qui pourraient influencer les comportements d’adsorption. Ainsi, la base de
données pourrait étre implémentée avec les comportements d’adsorption des ions Cs* et
SrZz* sur la kaolinite - dont I'étude a déja été partiellement menée par REINOSO-MASET & Ly
(2014) dans le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites, mais sans étudier le
comportement de I'ion Sr2+vis-a-vis de cette phase réactive -, les chlorites — dont les études
sont rares dans la littérature - ou encore les goethites - malgré une adsorption quasi nulle
du césium (PEYNET, 2003), les goethites présentent une capacité de rétention du strontium

non négligeable (HOFMANN et al., 2005 ; NIE et al., 2017).

Cependant, au cours de cette étude, des expériences d’adsorption des ions Cs* et Sr2+ ont
été menées sur le sol d’Etoile-sur-Rhone dans des conditions plus proches des conditions
environnementales - augmentation de rapport solide/ratio, baisse de la force ionique, ajout
d’'un cation compétiteur, K*. Le bon accord entre les résultats de simulation avec les
isothermes d’adsorption prouvent l'efficacité du modele et de la base de données pour
prédire 'adsorption des ions Cs* et de Sr2* dans un sol. De plus, concernant le sol
d’Herqueville, si les simulations sont assez éloignées des mesures en termes de Kb, si cette
adsorption est étudiée selon son pourcentage d’adsorption (cf. Chapitre IV), I'écart semble
plus acceptable aux faibles concentrations (I'écart entre la valeur mesurée et celle simulée
est de 0.2%). La représentation en Kp ayant tendance a dilater les parties extrémes des
isothermes, d’ou son intérét pour une description exhaustive des comportements
d’adsorption. La base de données ainsi mise en place au cours de ce projet de these
représente donc un outil d’aide a la décision efficace pour prédire le comportement
d’adsorption de Cs* et Sr2* dans un sol selon ses caractéristiques physicochimiques (pH,
concentration en cations échangeables, force ionique, etc.) et minéralogiques (composition

en minéraux argileux).

3 Pour aller plus loin

Dans le cadre de ce projet de thése, I'accent a été particulierement placé sur les interactions
césium/strontium avec les différents minéraux argileux des sols, en s’articulant sur des sols
agricoles pouvant supporter différentes cultures. Afin d’améliorer la capacité prédictive, il
serait intéressant de prendre en compte également le transfert des contaminants dans les

plantes. Le facteur de transfert sol/plante (TF) est défini par le rapport entre 'activité au
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niveau des plantes, racines sur celle au niveau du sol (GASTBERGER et al, 2000). Il est
généralement considéré que lorsque ce facteur est supérieur a 1, il y a bioaccumulation du
contaminant dans les plantes. A 'inverse, le contaminant est considéré comme fortement

affilié au sol. Ce rapport dépend d’'une multitude de parametres :

e le type de sol (concentration en minéraux argileux, en matiere organique, etc.) ;
e le type de culture sur le sol ou les amendements pratiqués sur le sol, par effet de

compétition entre les cations amendés et les contaminants (TWINING et al., 2004).

En guise d’exemple, SARAP et al. (2015) ont étudié les facteurs de transfert de 2°Sr et 137Cs
sur différentes parties d’'un blé d’hiver et selon 6 traitements des terrains agricoles. Ils ont
observé que les TF du strontium varient entre 4 et 11 au niveau des racines, et entre 0.2 et
1.8 au niveau des tiges. Le césium, lui, semble fortement fixé au sol avec des facteurs de
transfert inférieurs a 0.4. Des lors, si la prise en compte des transferts du césium dans les
plantes ne semble pas influencer de fagon importante la prédiction du devenir du césium
dans les sols, considérer les transferts sol-plante dans le cas du strontium peut influencer

plus fortement les résultats de rétention.

L’activité microbienne est également un facteur non pris en compte par notre modélisation
mais qui peut impacter le devenir des contaminants radioactifs par biotransformation et
biodégradation. Les précipités de carbonates microbiens sont un sous-produit de I'activité
microbienne. Ces processus de précipitation peuvent s’appliquer a différents cations et
métaux (ZHU & DITTRICH, 2016), et sont a la base de nombreuses recherches en bio-
remédiation. HORIIKE et al. (2017) travaillent sur la remédiation du strontium a l'aide d’un
microorganisme halophile adapté au milieu fortement salin. Ce microorganisme
permettrait de précipiter le strontium sous forme de strontianite (SrCOs3) afin de faciliter
son élimination. Cependant, contrairement au strontium, le césium semble, lui, peu impacté

par ces processus(WOLFRAM et al., 1997).
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ANNEXES

1 Protocole expérimentaux

1.1 Protocole de purification des minéraux argileux

Lors de I’étude de I'additivité sur mélanges de phases minérales brutes, une smectite Swy-2
et une illite du Puy ont été utilisées. Ces phases minérales sont naturellement composées
de différentes phases accessoires telles que le quartz ou la calcite. Afin de travailler sur une

phase minérale pure, un protocole purification a été appliqué sur ces deux argiles.

Tout premierement, les argiles ont été dispersées dans de I'eau milli-Q (avec des rapports
de 1:20 pour la smectite et 1:10 pour l'illite) en présence de H202 15%. Le mélange a été
agité pendant 24 h puis centrifugé et le surnageant a été éliminé. Cette étape permet de

supprimer la matiere organique naturelle potentiellement présente dans I'argile.

Le culot a ensuite été dispersé dans de I'eau milli-Q (mémes rapports). Le mélange a été
ensuite agité puis tamisé a 63 pm pour la smectite et 25 pm pour l'illite. Cette étape permet

d’éliminer par tamisage une partie des phases accessoires.

Ensuite, quelques gouttes de HCl 0.1 M ont été ajoutées au mélange sous agitation. L'ajout
de HCI s’arréte lorsque que l'effervescence s’arréte et que le pH chute, cela signifie que la

calcite a bien été dissoute. Le mélange a ensuite été centrifugé et le surnageant éliminé.

Les minéraux argileux ainsi purifiés ont ensuite été conditionnés sous forme sodique a
'aide de plusieurs dispersions/agitations/suppressions du surnageant dans du NaCl 1 M
puis 0.1 M. Lors de la derniere dispersion, le pH est ajusté a 9.5 avec du NaOH afin de

garantir 'adsorption du sodium sur toute la surface du minéral argileux.

L’exces salin est ensuite supprimé a l'aide d’un ringage a I'éthanol. Une fois 1’éthanol

éliminé, les minéraux argileux sont laissés a sécher a I’air libre puis dans une étude a 50°C.
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La bonne élimination de la calcite a été vérifiée par calcimétrie Bernard (LAMAS et al.,
2005), la pureté des minéraux argileux a été estimée a I'aide d’analyse DRX des échantillons
et le bon conditionnement des minéraux argileux a pu étre mesuré par analyse des cations

échangeables.

1.2 Analyse CEC et cations échangeables

Les différents échantillons de minéraux argileux et de sols ont été constamment étudiés
selon leurs capacités d’échange cationiques (CEC) et leurs concentrations en cations

échangeables.

Cette étude s’effectue également par batch. La masse de solide a ajouter dans le tube est
calculée afin d’avoir dans le batch, une concentration suffisante pour étre mesuré par ICP-

AES (cf. Tableau 1).

Tableau 1. Résumé des différentes limites de quantification utilisées lors des

analyses ICP-AES

Na Ca K Mg

LOQ (ppm) 0.1 0.5 0.5 0.05

Lors de la détermination des CEC, une fois la masse de solide calculée, celle-ci est ajoutée
dans un tube de centrifugation avec une solution de KCI. La concentration de la solution de
KCl est également calculée pour s’assurer une saturation complete du solide. Connaissant,
de maniere approximative, la CEC des échantillons, il est possible de déterminer la
concentration de sites a saturer et donc de déterminer la concentration minimale
nécessaire en KCl. Il a été choisi pour ces expériences de multiplier par 10 cette
concentration minimale afin de s’assurer de la saturation de I'échangeur. Le pH du mélange
est ensuite augmenté a pH 10 a I'aide de KOH afin d’augmenter I'adsorption du potassium.
Le mélange est ensuite agité pendant 1 jour puis ultra-centrifugé. Le surnageant est éliminé
puis remplacé par I'eau Milli-Q pour éliminer l'exces salin (1 jour d’agitation) puis par de

I’éthanol pour éliminer l'exces d’eau (1 jour d’agitation). Une fois I’éthanol enlevé,
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I’échantillon solide est laissé sous hotte pour séchage pendant 2 jours. Une fois le séchage
terminé, le solide est a nouveau pesé, pour vérifier 'absence de perte lors des différents
lavages, puis une solution de CsCl (a la méme concentration que KCI) est ajoutée au tube
puis I'ensemble est mis a agiter pendant 2 jours. Une fois cette derniere étape passée, le
mélange est mis a centrifuger puis le surnageant est récupéré, filtré a 0.45 um (Filtre
seringue 25 mm en polypropylene, VWR) puis analysé par ICP- AES. La CEC est alors

déterminée a partir de la concentration en solution du potassium.

Le protocole d’analyse des concentrations en cations échangeables reprend la derniére
étape du protocole précédent. Une masse de solide est mis en contact avec une solution de
CsCl. Le mélange est agité 2 jours puis le surnageant est prélevé, filtré puis analysé par ICP-

AES.

2 Calcul des erreurs expérimentales

2.1 Théorie de la propagation des erreurs

A partir de la théorie de la propagation des erreurs, il est possible d’évaluer la variance
d’'une grandeur G, dépendante de plusieurs variables xi, a partir des variances respectives

de chacune des variables :

ENCRIDPRE
% =2 \ox) ot dx; 0x; XU

Avec ax la variance de la variable xi et O, la covariance des variables xi et x;.

La covariance oy, est une mesure relatant le degré de corrélation des erreurs relatives

associées aux variables xi et x;j. Si les erreurs relatives des variables sont indépendantes,

alors la covariance est égale a zéros.
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2.2 Calculs de I'erreur associée a la mesure de Rp

Expérimentalement, le coefficient de partage Rp a été déterminée a l'aide de I’expression

suivante :

Avec:

Ao : Activité initiale de la solution

A : Activité a I'équilibre de la solution

V : Volume de solution (en mL)

m : Masse d’échangeur (en g)

Les différentes activités des solutions ont été déterminées a partir du comptage gamma de

1 mL de ces solutions. L’activité totale a donc été calculée selon la formule :

Avec:

Cpm : Coups par minute, activité de comptage

mp : Masse de prélevement pour comptage (en mL)

Ainsi, le coefficient de partage peut-étre développé de la fagon suivante :

Cpm,.V,
My 0
Cpm.V
m

B = |4
D= ‘m

p
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La variance associée a Rp dépend donc de 7 variables :

dRp \? dRp \° oR, \ oRp\’
2 _ 2 2 2 2
Ok (anmo) 'GCpm°+(anm) Ocpm ¥ omy, O T om, +Imy
ORp\> , (ORp\® ., (ORp\®
+(m) ot + (7)ot +(5) o

Sans détailler les différentes étapes de calculs, nous obtenons la formule suivant pour

estimer les incertitudes expérimentales :

2 2 2
V vV A vV Comy.Vy V
2 0 2 0 2 0-vo
k0 = (o) o (g ) o (o) e
Ay 1\, cpme VY, (1) 1\,
+ (Cpm.g) .O—mp + <mp,O_A .a 'O-VO + (E) 'O—V + <RD.E> .O-m

Les variances associées au comptage par spectrométrie gamma sont directement fournies

dans les rapports de comptage. Les variances de pesées a,%lp_o, a,%lp et o2 correspondent a la

variance des mesures sur balance électronique de précisions (0.0005 g). Quant aux
volumes de solution, ils ont été pesés puis déterminés par calcul en suivant les relations

proposées par NOVOTNY & SOHNEL (1988) :

p = py + Ac + Bct + Cct? + Dc'® + Ect5t + Fclot?
Avec:
p : la masse volumique de la solution en kg.m-3
pw : la densité de I'eau, calculée a I'aide de

pw = 999.65 + 2.0438.107 1t — 6.1774.1072¢ 15

t:la température en °C
c : la concentration en solution mol.dm-3

A, B,C, D, E, F: constantes de NOVOTNY & SOHNEL (1988) répertoriée dans Tableau 2.
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Tableau 2. Coefficients de la relation de NOvOTNY & SOHNEL (1988)

A.102 -B.10 C.103 -D E.102 -F.104
NaCl 0.4485 0.9634 0.6136 2.71 1.009 0
CaCl; 1.012 61.56 1.028 9.749 96.94 3.165

Etant donné I'impossibilité d’accéder a I'incertitude liée a ce calcul de masse volumique, il a
été choisi de la négliger. Ainsi, la variance liée aux volumes de solution a été choisi comme
égale a la variance d’une pesée g fois le nombre (n) de pesées réalisées pour produire la

solution :

op =n.0;
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Résumé

Le projet de thése s’inscrit dans le Projet Investissement d’Avenir (PIA) DEMETERRES, dont
I'objectif est le développement de méthodes et de technologies pour la décontamination et la
remédiation des sols et effluents contaminés aprés un accident nucléaire. L’'objectif de cette
thése est de mieux appréhender les interactions de *Cs et °°Sr avec les différentes
composantes des terres agricoles et ainsi étre capable de prédire I'état chimique dans lequel
ces éléments se trouveraient dans les sols en cas d’accident nucléaire. Une base de données
dans le formalisme des échangeurs d’ions multi-sites a été mise en place, représentant les
comportements d’adsorption de Cs* et Sr?* dans les illites et smectites (deux des principaux
minéraux argileux) vis-a-vis des cations majeurs environnementaux H*, Na* et Ca?*. Cette base
de données a par la suite été utilisée pour tenter de prédire le comportement d’adsorption de
Cs* et Sr** dans des échantillons de sols agricoles francais (Pusignan, Etoile-sur-Rhéne et
Herqueville). De bonnes simulations du comportement d’adsorption de Cs* et Sr?* ont été
obtenues sur Pusignan et Etoile-sur-Rhéne. Dans le cas d’Herqueville, la suppression de la
MON n’a pas amélioré I'accord entre les simulations et les expériences, tandis que I'élimination
de I'aluminium échangeable a lui permis une meilleure simulation de I'adsorption de Sr?*, mais
pas de Cs*. Ces travaux permettent de simuler efficacement le comportement d’adsorption de
Cs et Sr dans des sols et ainsi d’'appuyer les stratégies de décontamination et remédiation
apres un d’accident nucléaire.

Mot-clés : césium, strontium, modélisation échangeur d’ions multi-sites, minéraux argileux,
sols agricoles

Abstract

This study is part of the DEMETERRES project, which aims to develop new methods and
technologies in the field of decontamination and remediation of contaminated soils and effluents
after a nuclear accident. The objective of this PhD is to obtain a better knowledge of *’Cs and
95y interactions onto agricultural soils and to better predict the chemical state of these elements
in soils after a nuclear accident. A database in the multi-sites ion exchanger formalism has been
built, reflecting the adsorption behaviours of Cs* and Sr?* onto illite and smectite (two major clay
minerals) with regards to major environmental cations: i.e. H*, Na*, and Ca%. It was used to
predict the adsorption of Cs* and Sr?* onto French agricultural soil samples (Pusignan, Etoile-
sur-Rhone and Herqueville). Good simulations of the adsorption of Cs* and Sr?* onto Pusignan
and Etoile-sur-Rhéne are obtained. In the case of Herqueville, the removal of NOM does not
improve the agreement between experimental results and simulations, but the removal of
exchangeable aluminum allows a better representation of the adsorption results of Sr?* onto
Herqgueville, but not for Cs*. This work allows efficiently simulating the adsorption of Cs and Sr
onto soils and support decontamination and remediation strategies after a nuclear accident.

Ke -words: cesium, strontium, multi-sites ion exchanger model, clay minerals, agricultural
soils
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