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Introduction

Contexte de la these

Quelle que soit la région considérée, les populations sont exposées a des radiations dues a la
décroissance radioactive d’éléments instables. La plus grande contribution aux radiations provient
de radioéléments naturels, dont les principaux sont le potassium “K et les radionucléides des
chaines de désintégration de "uranium 2*%U, *°U et du thorium ***Th (UNSCEAR, 1993). En certains
endroits du globe, les conditions géologiques et hydrogéologiques ont conduit a l’enrichissement
local des substrats géologiques en uranium, thorium et leurs descendants. Les concentrations en
uranium peuvent parfois atteindre des seuils importants (de 600 a 1 000 g d’uranium par tonne) qui
ont conduit a ’exploitation du minerai uranifere pour fabriquer du combustible nucléaire (Bonin et
Blanc, 2001). Au cours du cycle du combustible nucléaire (extraction minieére de |’uranium,
traitement, conversion, enrichissement, utilisation comme combustible dans les centrales,
retraitement...), des rejets de radioéléments peuvent augmenter les concentrations en uranium,
thorium et leurs descendants dans ’environnement. D’autres industries sont également susceptibles
de rejeter des radionucléides. Les centrales électriques au charbon rejettent de grandes quantités
d’uranium lorsqu’elles ne sont pas équipées de filtres efficaces et ont longtemps été considérées
comme la principale source anthropique de rejet de radionucléides dans |’environnement
(Vanmarcke et al., 2003). Les usines de fabrication d’engrais utilisent comme matiére premiére des
roches phosphatées, naturellement riches en uranium. L’extraction de ces phosphates, la
fabrication d’engrais et ’agriculture conventionnelle représentent donc également une source

potentielle de radioactivité dans l’environnement.

L’uranium, le thorium et leurs descendants présents dans les sols peuvent étre incorporés
par la végétation et étre transmis aux animaux via la chaine alimentaire. Ils sont ainsi présents dans
tous les types de produits alimentaires consommeés par ’homme, qu’il s’agisse de légumes, de
céréales, de viandes ou de produits laitiers. Selon la région considérée et la présence d’industries
susceptibles d’augmenter les concentrations en radionucléides, ’homme va étre soumis a une
radioactivité plus ou moins importante, conduisant potentiellement a des risques accrus pour la
santé publique. Depuis les années 60, avec les retombées des essais atmosphériques d’armes
nucléaires, les scientifiques se sont beaucoup intéressés aux devenirs des radionucléides artificiels
(*%r, ¥Cs et 2¥29%py) dans ’environnement et aux conséquences radioécologiques de ces rejets
pour U’environnement et ’homme (AIEA, 2010). Avec le développement du nucléaire civil et
Uutilisation de Uuranium comme combustible, les recherches se sont généralisées aux
radionucléides naturels issus des chaines de décroissance de l'uranium et du thorium. Malgré

’augmentation du nombre d’études sur le sujet, les mesures des radionucléides naturels dans les



denrées sont relativement rares du fait des activités trés faibles dans ces compartiments qui
nécessitent des techniques analytiques complexes a mettre en ceuvre. En effet, les quantités
d’échantillons nécessaires a l'obtention d’un résultat significatif sont importantes et peuvent
atteindre plusieurs kilogrammes d’échantillon frais. De plus, les radionucléides d’une méme chaine
de décroissance ne sont pas forcément a l’équilibre du fait de leurs différentes propriétés
biogéochimiques et de leurs demi-vies respectives (Cowart et Burnett, 1994). Chaque radionucléide
requiert ainsi une technique analytique spécifique. Ces difficultés métrologiques limitent les
connaissances sur les niveaux d’activités et la compréhension des mécanismes de transferts des
radionucléides aux plantes et aux animaux.

Les végétaux cultivés sur des sols riches en radioéléments contiennent généralement une
radioactivité importante sans que cette relation ne soit nécessairement linéaire (Blanco Rodriguez
et al., 2010). En effet, aux transferts racinaires s’ajoutent d’autres mécanismes de transfert tels
que la remise en suspension de particules de sol, le dépots de particules atmosphériques et les
apports provenant des eaux d’irrigations qui sont parfois suivis de mécanismes de translocation
(AIEA, 2010). Pour les transferts aux animaux, les différentes sources de radioéléments (les
aliments, les eaux et les particules de sol) contiennent des quantités variables de radionucléides
disponibles a ’absorption intestinale ce qui rend difficile la compréhension des mécanismes de
transfert (Fesenko et al., 2007).

Objectifs de la these

L’objectif de la thése consiste, dans un premier temps, a améliorer les connaissances sur les
niveaux de radioactivité dans différentes matrices alimentaires prélevées sur le territoire francais.
Suite a des prospections bibliographiques, il s’est avéré que jusqu’a ce jour, trés peu d’études ont

été menées sur le sujet en France.

A partir des mesures des radionucléides des chaines de décroissance de l’uranium et du
thorium dans les matrices alimentaires provenant de diverses régions de France, le travail de thése
a consisté a évaluer la variabilité des activités, essentiellement en fonction de la nature du substrat

géologique et dans une moindre mesure en fonction de l'influence de ’industrie du nucléaire.

Enfin, la thése a pour objectif de contribuer a améliorer les connaissances sur les transferts
des radionucléides aux denrées. Dans cette optique, les sources potentielles de radionucléides pour
les produits alimentaires ont été étudiées. Dans le cas des produits végétaux, ces sources sont : les
sols, les particules atmosphériques, les eaux d’irrigation et les particules de sol remises en
suspension. Dans le cas des produits laitiers, des viandes et des ceufs, il s’agit de l’alimentation
animale, des eaux d’abreuvage et des particules de sol ingérées. Les relations entre les sources et
les matrices alimentaires ont alors été explorées par la confrontation des activités et des rapports

d’activités de chaque matrice.



Structure de la these

Le manuscrit de la thése est articulé en cing chapitres.

Le chapitre 1 présente dans une premiére partie, les chaines de décroissance de ’uranium
et du thorium et les principales caractéristiques géochimiques des radionucléides qui les
constituent. Dans une deuxieme partie, les connaissances actuelles sur les transferts des
radionucléides aux denrées et sur leurs niveaux d’activités dans différents types de produits
alimentaires sont exposées. Les activités mesurées dans des produits issus de régions caractérisées
par des sols de faibles activités sont ainsi confrontées aux activités mesurées dans des régions ayant

des sols de fortes activités ou qui sont influencées par des activités anthropiques.

Le chapitre 2 décrit ’étude de terrain réalisée dans le cadre de cette thése, et présente les
sites qui ont fait 'objet de prélévements et les critéres qui ont conduit a leur sélection. Ensuite, la
stratégie de prélevement des divers échantillons ainsi que les traitements pré-analytiques sont
exposés. Enfin, les techniques analytiques utilisées pour la détermination des activités sont

détaillées.

Le chapitre 3 présente une publication soumise dans Journal of Environmental Monitoring
qui a pour titre « Contribution of uranium, thorium and decay products in soil, water and
atmospheric particles, to the activity concentration in lettuce and wheat samples ». Cette
publication traite de la variabilité des activités de ["uranium, du thorium et de leurs descendants
dans des échantillons de salade et de blé issus de cinq régions francaises. Cet article se penche
ensuite sur U’étude des transferts des radionucléides a ces matrices en prenant en compte les
sources possibles de radionucléides pour les plantes (sol, eau d’irrigation, particules
atmosphériques, particules de sol). Des facteurs de transfert sol-plante sont également calculés afin

d’enrichir les bases de données existantes.

Le chapitre 4 consiste également en une publication acceptée dans Journal of
Environmental Monitoring. Cette publication dont le titre est « Study on transfers of uranium,
thorium and decay products from grain, water and soil to chicken meat and egg contents », a pour
objectif ’étude des activités de "'uranium, du thorium et de leurs descendants dans la viande de
volaille et les ceufs. Afin d’évaluer la contribution des sources potentielles de radionucléides pour
les animaux, les aliments, les eaux d’abreuvage et les sols potentiellement ingérés sont étudiés.
L’ensemble de ces résultats permet le calcul des rapports de concentrations et des coefficients de

transferts pour ces matrices.

Enfin, le chapitre 5 constitue la synthése générale de ce mémoire et reprend tout d’abord les

techniques analytiques utilisées et discute de la pertinence de leur choix par rapport a leurs



incertitudes et leurs limites de détection. La deuxiéme partie de ce chapitre présente les
différentes conclusions des études sur les transferts des radionucléides aux denrées et les
perspectives découlant de ces études. Enfin, les risques chimiques et radiologiques liés a l’ingestion
de denrées sont évalués par le calcul des quantités quotidiennes d’aliment a ingérer pour atteindre

les limites fixées réglementairement.
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Chapitre 1 : Etat des connaissances

Ce chapitre a pour but de présenter les différents radionucléides composant les chaines de
décroissance de luranium et du thorium ainsi que leurs principales caractéristiques
physicochimiques. D’autre part, ce chapitre recense les connaissances actuelles sur les transferts
des radionucléides aux denrées, qu’il s’agisse de produits végétaux, de produits laitiers, de viandes
ou d’ceufs. Enfin, ce chapitre présente la variabilité des activités mesurées dans différents types
de produits dans des zones caractérisées par des sols de faible activité, dans des zones
naturellement riches en uranium, thorium et leurs descendants et dans des zones influencées par

une activité anthropique susceptible d’augmenter les niveaux de radioactivité dans les denrées.
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1. Caractéristiques des chaines de décroissance des isotopes de

[’uranium et du thorium

1.1. L’uranium
1.1.1. Généralités

L’uranium est I’élément chimique le plus lourd naturellement présent sur Terre a l’état de
trace. Selon les astrophysiciens sa synthése a pu avoir lieu lors de U’explosion d’une supernova
durant laquelle un flux de neutrons suffisamment intense a été généré, permettant la formation
d’éléments de masse supérieure a celle du fer (Bonin et Blanc, 2001). La teneur moyenne en
uranium sur Terre est estimée entre 0,01 ppm et 0,02 ppm, avec une forte concentration dans la
cro(ite terrestre de 2 a 4 ppm (Galle, 1997). L’uranium est présent dans les différentes roches de
’écorce terrestre et dans les sols avec des concentrations plus importantes dans les phosphates,

certains granites et certaines roches ignées (Bonin et Blanc, 2001).

L’uranium du fait de son noyau lourd et fragile a la capacité de se transformer
spontanément vers un état plus stable avec émission de rayonnement ionisant (a, B, y et X)
(Choppin et Rydberg, 1980). Il posséde quatorze isotopes radioactifs allant de 22U a **°U. Malgré la
formation concomitante de tous ces isotopes, seuls ceux qui ont une période suffisamment longue
subsistent actuellement sur Terre. Ces isotopes sont 22U, 2°U et 2“U dont les périodes radioactives

et les abondances relatives actuelles sur Terre sont présentées dans le tableau 1.1.

, . . . Abondance relative
Période radioactive

Isotopes (années) actuelole sur Terre
(en % U total)
B4y 2,46 x 10° 0,0055
2y 7,04 x 10° 0,7200
28y 4,46 x 10° 99,2745

Tableau 1.1 : Périodes (années) et abondances relatives des principaux isotopes de luranium (% U

total).

28 et 2°U sont tous deux des isotopes primordiaux, chefs de file de grandes familles de
radio-isotopes naturels alors que ‘U est un produit de la décroissance de »*®U. La figure 1.1 décrit
les chaines de décroissance de ces deux isotopes et présente les périodes radioactives des
radioéléments des chaines de désintégration ainsi que les caractéristiques principales des
rayonnements émis. 28U et U se désintégrent principalement par émission d’une particule a, dont

les énergies maximales sont respectivement de 4,196 et 4,395 MeV. Leurs filiations comprennent
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respectivement, 14 et 11 éléments et se terminent avec *Pb pour la chaine de décroissance de **U

et avec “’Pb pour celle de *°U. Le rapport massique naturel ?°U/?**U est de 0,72 % (Gambini et
Granier, 1992). Ces deux isotopes de ’uranium présentent également la propriété de se désintégrer
par fission sous ’effet de bombardement de neutrons. Cependant, seul 2°U peut étre le siége d’une
réaction de fission spontanée en chaine pour des quantités de matiéres supérieures a une valeur
seuil, appelée masse critique (Madic et Genet, 2001). Sa fission libére une énergie voisine de
200 MeV par atome fissionné. Cette énergie est plus d'un million de fois supérieure a celle des
combustibles fossiles pour une masse équivalente, d’ou son utilisation en tant que matiére premiére
dans lindustrie nucléaire. Pour fabriquer le combustible des centrales nucléaires, des opérations
d'enrichissement sont réalisées afin de modifier le rapport 2°U/%8U de |’uranium minier et d’obtenir

une teneur de 3 a 5% en 2U.

o o Legende :
01 41% 4.776 4.395
MeV MeV Mev YB
231 ¢ 1227 Stable
9 0 Th 5.01 Th
. 1.06d MeV 18.7d
a
2277 P Y
89 +.688 AC" | 6.0 > 104 ans
e 218y MeV
88 226R3 223R4
1599 y 1144 1a 104 ans
a a
87 4.784 5.176
MeV MeV
86 222001 b19RN 1an a 1 jour
3.823d 3.96s
a [0 .
85 5.490 6.819 <1 jour
MeV Mev
84 218pg 214pg 210p( 215pg
3.04 min ﬁ 16x10%s ﬁ 138.4d 1.8x10%s
oy 214g5| | & |210B;] by Y 2115
83 6.003 Bil|7.6s7°"Bl| |5.304 7.386 Bi
MeV! 19.7 min MeV |, 50td MeV MeV B | 214 min
214pp| B |210pp B 211 ¢
82 Ph * (0P Ph 6.623.
26.9 min 226y 36.1 min MeV
81 2077 (P
4.77 min

Figure 1.1 : Chaines de décroissance radioactive des deux principaux isotopes de l'uranium. Le code
couleur emploie des couleurs claires pour les courtes périodes et des couleurs sombres pour les

longues périodes.
1.1.2. Géochimie de ’'uranium
D’un point de vue chimique, l'uranium fait partie de la famille des actinides. Dans

’environnement, il n’existe pas a |’état de métal en tant que tel (chimiquement pur ou en alliage)

du fait de sa forte électropositivité (Madic et Genet, 2001). L’uranium peut adopter quatre états de
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valence associés aux formes ioniques suivantes : U (+Il), U* (+IV), UO," (+V) et UO,** (+VI) (Ribera
et al., 1996). Les formes majoritairement rencontrées dans ’environnement sont caractérisées par
les états d’oxydation U(IV) et U(VI). En effet, en conditions réductrices, [’uranium se trouve a |’état
d’oxydation +IV peu soluble et a alors tendance a précipiter en uraninite insoluble (UO,) (Gascoyne,
1992). En milieu oxydant, il se trouve essentiellement a ’état de valence +VI, sous forme d’ion
uranyle UO,*, qui est sa forme la plus stable et la plus mobile. Sous cette forme, il se complexe
facilement avec la matiére organique des sols, les carbonates, les phosphates et les sulfates
(Gascoyne, 1992). Ces composés, plus ou moins solubles, déterminent pour une grande part la
mobilité de "uranium dans les sols (Colle et al., 2001). Le coefficient de partage ou de distribution
(Kd) est un parameétre couramment utilisé pour caractériser la mobilité d’un élément. En effet, ce
coefficient est défini comme le rapport, a ’équilibre, de I’activité massique de la phase solide a
[’activité volumique de la phase liquide dans le systéme sol/solution du sol (exprimé en L.kg"). Le

tableau 1.2 regroupe les valeurs de Kd de ’'uranium pour différentes catégories de sols.

Type de sol Valeur moyenne Gamme de valeurs

(L-kg™) (L.kg™)
Tous types 200 0,7 p ;)87 000
iné 0,7 - 67 000
Minéral 180 4o
Organique 1200 330 ‘9*7 600
Sableux 110 0,7 - 67 000
50
Limoneux 310 0,9 —si? 000
Argileux 28 2,61-2:180
0,7 - 6 700
pH<5 71 o
5<pH<7 740 2,6 - 67 000
78
0,9 - 6 200
pH>7 65 o

Tableau 1.2 : Valeurs de Kd de 'uranium dans les sols en fonction des caractéristiques physico-

chimiques des sols (L.kg") (AIEA, 2010). * : Nombre de données disponibles.
Ces valeurs de Kd traduisent une mobilité moyenne de U’uranium dans les sols, fortement

influencée par la matiére organique et le pH, alors que la texture du sol ne semble pas jouer un role

majeur dans la valeur de Kd de ["uranium.
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1.2. Le thorium

1.2.1. Généralités

Le thorium, tout comme l'uranium, est un métal naturel appartenant a la famille des

actinides réputé pour avoir la méme toxicité chimique que U'uranium (Lung, 1997). Il est 3 a 4 fois
plus abondant que l’uranium dans la crolite terrestre avec une teneur moyenne de 9 a 12 ppm. Dans
les sols, les concentrations rencontrées sont comprises entre 2 et 12 ppm avec une valeur moyenne

de 6 ppm (Kabata-Pendias et Pendias, 2000). A l’état naturel, le thorium présente treize

radioisotopes de masses atomiques comprises entre 212 et 236 dont le principal est l’isotope 2*?Th.

Ce radioélément primordial de période radioactive de 1,4 x 10" ans, donne naissance a de
nombreux produits de filiation et se termine par ’isotope stable du plomb 2®®Pb (figure 1.2). Les

isotopes 2“Th, 2'Th, 2°Th, 2Th et *Th sont présents dans les chaines de décroissance radioactive

de luranium et du thorium naturel mais possédent des demi-vies relativement courtes en

comparaison de celle de 2**Th.
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Figure 1.2 : Chaine de décroissance radioactive du thorium. Le code couleur emploie des couleurs

claires pour les courtes périodes et des couleurs sombres pour les longues périodes.

1.2.2. Géochimie du thorium

Le thorium est présent sous la forme d’un cation de caractére acide fort principalement a

I’état d’oxydation (+IV) faiblement soluble (Gascoyne, 1992). Dans les eaux, le thorium est trés peu
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soluble (Cowart et Burnett, 1994) et son transfert se fait principalement sous une forme liée a des
supports solides (matiéres en suspension, sédiments). L’isotope 2*Th est présent en quantité plus
importante dans les eaux par rapport aux autres isotopes (Koide et al., 1973 ; Ku, 1976 ; Gaffney et
al., 1992 ; Bonotto, 1998 ; Luo et al., 2000 ; Tricca et al., 2001), du fait d’un excés important de
228Ra dissous. Dans les sols, la mobilité du thorium peut étre favorisée par la formation de
complexes avec d’autres ions de nature inorganique tels que les fluorures, les phosphates et les
hydroxydes (Anderson et al., 1982 ; Lin et al., 1996), ou de nature organique tels que des acides
humiques et fulviques (Olofsson et Allard, 1983). Cependant, l’adsorption a la matiére organique,
aux argiles et aux oxydes présents dans les sols, limite la mobilité et la biodisponibilité du thorium.
De plus, il a été démontré (Syed, 1999) qu’a partir d’un pH de 3,2 les ions thorium sont largement
hydrolysés et que les complexes hydroxylés formés participent fortement aux processus de
sorptions. L’adsorption de thorium aux argiles, aux oxydes et a la matiére organique augmente ainsi
avec le pH et est quasi-totale a pH = 6,5 (Syed, 1999). D’un autre c6té, la mobilité du thorium dans
le sol peut étre moins affectée par le pH du sol que par la matiére organique (Hunsen et
Huntington, 1969). De maniere générale, la trés faible solubilité du thorium limite fortement sa
migration, a moins que le thorium ne se lie a des colloides et des complexants chimiques mobiles
tels que des oxydes secondaires de fer et de manganese (Wright, 1972). Le tableau 1.3 indique les

valeurs de Kd du thorium pour différents types de sols.

Valeur moyenne Gamme de valeurs

Type de sol (Lke™) (L.ke")
Tous types 1900 18 - 52*0 000
Minéral 2 600 35- 2229 000
Organique 730 18 - 20 000
Sableux 700 35 - 11 (2)0 000
i 18 000 5000 - 250 000
Argileux 4500 800 -7{4 000
pH<5 1300 18 - 100 000
5<pH<8 3 300 130 - 250 000
pH>8 310 33 - 32000

Tableau 1.3 : Valeurs de Kd du thorium dans les sols en fonction des caractéristiques physico-
chimiques des sols (L.kg") (AIEA, 2010). * : Nombre de données disponibles.

Le Kd du thorium montre des valeurs élevées qui confirment bien une faible mobilité dans

les sols. Les différents isotopes du thorium n’ont pas le méme comportement apparent selon leur
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mode de genese (radioélément primordial ou descendant), leurs périodes radioactives et les
différences de solubilité chimique des minéraux qui les renferment (Leslie et al., 1999). Ainsi, la

mobilité des isotopes va dans le sens : *Th > 2°Th > 22Th,

1.3. Les descendants radioactifs

Parmi tous les radionucléides qui composent les chaines de décroissance radioactive
naturelles, certains comme le protactinium, U'actinium, le bismuth et le thallium sont tres
faiblement documentés. Dans les paragraphes suivants, seuls le radium, le radon, le polonium et le

plomb ont été traités.
1.3.1. Le radium

Le radium posséde au total 25 isotopes radioactifs dont certains sont présents dans les
chaines de décroissance naturelles : ?*’Ra, “*°Ra, **’Ra et **Ra. Parmi ces isotopes, “**Ra est
majoritaire et appartient a la chaine de désintégration de 2**U et provient de la décroissance
radioactive de Z*°Th. Les isotopes **Ra, **Ra et *’Ra, appartiennent aux filiations du thorium %*Th
(**®*Ra et **Ra) et de l'uranium U (**Ra), et possédent des demi-vies trés courtes de 5,75 ans,

3,6 jours et 11,7 jours respectivement contre 1 599 ans pour **Ra.

D’un point de vue chimique, le radium est un élément relativement soluble dans ’eau, de la
famille des alcalino-terreux. En tant que tel, on le retrouve uniqguement a l’état d’oxydation +Il. Du
fait de leur rayon ionique trés similaire, le radium posséde un comportement chimique proche de
celui du baryum (Barci et al., 2009) et dans une moindre mesure, proche de celui du calcium
(Cowart et Burnett, 1994). Il peut former des complexes avec les chlorures ce qui le rend trés
mobile sous cette forme. A U'inverse, méme des quantités modérées d’ions sulfates inhibent le
transport en raison de la co-précipitation de sulfate de radium conjointement a celle du sulfate de
baryum (Cherdynstev, 1971). En tant que descendant de U'uranium et du thorium, le radium se
retrouve souvent dans les sites interstitiels des cristaux ou est incorporé dans les matériaux jeunes,

tels que les carbonates (Ku, 1972).

L’activité ordinaire en “*Ra dans les roches est de l’ordre de quelques dizaines de
Becquerel par kilogramme et dépend étroitement des teneurs en uranium et thorium. Dans les sols,
le radium est peu mobile car il a tendance a se fixer sur les minéraux argileux et la matiere
organique. Le tableau 1.4 regroupe les valeurs de Kd du radium dans différents types de sol. Les
valeurs répertoriées montrent bien des valeurs élevées, traduisant une forte affinité du radium pour

la phase solide du sol.
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Valeur moyenne Gamme de valeurs

Type de sol (Lkg™) (Lke")
Tous types 2 500 12 - 95.?0 000
Sableux 3100 49 - 2409 000
Limoneux 1100 12 - 11 g*o 000
Argileux 38 000 700 - 2*50 000
Organiques 1 300 200 ‘23 400

Tableau 1.4 : Valeurs de Kd du radium dans les sols en fonction des caractéristiques physico-

chimiques des sols (L.kg") (AIEA, 2010). * : Nombre de données disponibles.
1.3.2. Leradon

Le radon est un gaz noble radioactif, chimiquement inerte. L’isotope majeur *Rn provient
de la chaine de décroissance radioactive de I’uranium lors de la désintégration a de ***Ra. Dans les
chaines de 2*’Th et de 2*°U, ?°Rn et “"°Rn sont respectivement issus des décroissances a de ***Ra et
de ?Ra. Les demi-vies des isotopes °Rn et 2'"Rn sont de l’ordre de quelques secondes (54,5 et
3,9 s respectivement) alors que celle de **Rn est de 3,825 jours. *?Rn, formé a partir de **Ra
contenu dans les minéraux, va ainsi occuper un espace interstitiel ou vacant. Lorsque sa formation a
lieu a proximité de la limite du cristal il va diffuser a 'extérieur du réseau cristallin du fait de
’énergie de recul (Michel, 1987). Il diffuse alors au sein du réseau poreux et peut ensuite
s’échapper vers [’atmospheére si la distance le séparant de la surface est suffisamment faible pour
que sa désintégration n’ait pas lieu. La concentration moyenne en **?Rn dans |’air extérieur est de
l’ordre de 10 Bq.m™ (Gaffney et Marley, 2007). Elle est largement dépendante de la concentration
en 2®Ra dans les sols, du taux d’exhalaison du sol et des facteurs de dispersion atmosphérique. De
la méme maniére, le radon étant assez soluble dans ’eau, les concentrations rencontrées peuvent
étre assez élevées et atteindre de 19 a 22 Bq.L" comparé au radium et a l’'uranium qui sont
respectivement présents a des concentrations de 0,01 a 0,03 Bq.L™" et de 0,01 4 0,07 Bq.L™ (Milvy et
Cothern, 1989). L’exhalation gazeuse de ?*?Rn va ainsi introduire un double déséquilibre au sein de
la chaine de décroissance de luranium, d’une part en appauvrissant les descendants directs a vie
courte dans son milieu d’origine et d’autre part, en enrichissant la surface des sols et des sédiments

en ces mémes descendants.
1.3.3. Le polonium

Le polonium est un élément chimique appartenant a la famille des métalloides qui
possedent 29 isotopes radioactifs. Six d’entre eux sont présents dans les trois familles radioactives

naturelles (***Po, *'°Po, 2"°Po, *'*Po, 2'?Po, 2'°Po). Le plus abondant naturellement est 2'°Po émetteur
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alpha qui appartient a la filiation de 2**U.

Il se caractérise par une demi-vie de 138,4 jours et est
produit par désintégration de 2'°Pb (t,,, = 22,3 ans) via la désintégration a de *'°Bi (t;,, = 5,02 jours).
218pg et 2"po, également émetteurs alpha, appartiennent aussi a la famille radioactive naturelle de
28, mais leurs périodes radioactives sont beaucoup plus courtes. De méme les isotopes 2'°Po, *'°Po
et 2'?Po appartiennent pour le premier a la chaine de décroissance de **U et pour les deux derniers
a celle de 2?Th. Ces isotopes possédent des demi-vies trés courtes (de [’ordre de la seconde) et sont
donc tres peu abondants.

D’un point de vue chimique, le polonium se retrouve principalement a l’état d’oxydation +IV
sous la forme d’ions polonates PoO;>. Cet élément, tout comme le thorium, est trés réactif avec les
particules et est trés rapidement adsorbé (Gascoyne, 1992). Cependant, dans certaines conditions
réductrices et de faible pH, des formes plus mobiles peuvent exister (Harada et al., 1989). Les

valeurs de coefficient de distribution de cet élément sont présentées dans le tableau 1.5.

Type de sol Valeur moyenne = Gamme de valeurs

(L-kg™) (L.kg™")
Tous types 210 12 -41000
Sableux 100 17 -11*000
Limoneux 230 12 ‘2;800
Argileux + organique 2300 720 ‘3? 600

Tableau 1.5 : Valeurs de Kd du polonium dans les sols en fonction des caractéristiques physico-

chimiques des sols (L.kg") (AIEA, 2010). * : Nombre de données disponibles.

Cet élément est également extrémement volatile a des températures supérieures a 350°C.
Cette caractéristique va avoir pour effet de rompre ’équilibre avec son élément pére *'°Pb lors des
phénoménes de combustion (Le Guern et al., 1982). Dans U’écorce terrestre, °Po se trouve a
[’équilibre avec *'°Pb, & un niveau voisin de quelques dizaines de Bq.kg" alors qu’en surface du sol
son activité est plus élevée (environ 0-10 cm) qu’en profondeur, soulignant l'importance des

retombées atmosphériques (Karunakara et al., 2000).
1.3.4. Le plomb

Le plomb est un métal lourd possédant de nombreux isotopes naturels et artificiels. Les
isotopes stables 2%Pb, ’Pb et 2%pb sont les éléments de fin de chaine des trois séries de
décroissance (28U, 2*°U et 2Th respectivement), *®Pb étant l’isotope le plus abondant sur Terre
(52,4 %). Parmi les isotopes radioactifs, 4 font partie des chaines de décroissance naturelles (>'Pb,
210pp  21ph  212ph)  mais seul 2'°Pb posséde une demi-vie supérieure a quelques heures (22,6 ans).

Ce radionucléide étant un descendant du radon gazeux, il se retrouve en quantité importante fixé
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aux particules atmosphériques qui vont ensuite retomber a la surface de la terre par dépot sec ou
humide (Peirson, et al., 1966). La concentration de 2'°Pb dans les sols, décroit ainsi de la surface du
sol vers les horizons plus profonds de maniére constante jusqu’a une profondeur d’environ 1 m
(Gaffney et Marley, 2007). Dans le systéme sol/plante, le comportement de *'°Pb est similaire a
celui de sa forme stable (Persson, 1974 ; Sharma et Kalin, 1982). La forme prédominante du plomb
dans les sols est ainsi Pb?*. Les sols étant caractérisés par une charge négative, le plomb se retrouve
fortement adsorbé a cette matrice. Dans les phases liquides, ’activité du plomb est tres faible du
fait de sa faible solubilité et de sa tendance a s’associer a la matiére particulaire (Mas et al., 2007).
Le tableau 1.6 présente les valeurs de Kd du plomb pour différents types de sol. Ces valeurs

relativement importantes confirment bien cette faible solubilité du plomb dans les sols.

Valeur moyenne Gamme de valeurs

Type de sol (L.kg'1) (L.kg'1)
Tous types 2 000 25 - 12.30 000
Sableux 220 25 -91* 300
limoneux + Argileux 13 000 3600 ‘7130 000
Organiques 2 500 880 - 10 000

5*

Tableau 1.6 : Valeurs de Kd du plomb dans les sols en fonction des caractéristiques physico-

chimiques des sols (L.kg") (AIEA, 2010). * : Nombre de données disponibles.

1.4. Origine des fractionnements au sein des chaines de désintégration

1.4.1. Fractionnement chimique

Les propriétés géochimiques et les périodes radioactives des radionucléides qui composent
les chaines de décroissance radioactive, énoncées dans les paragraphes précédents, représentent
une cause majeure de déséquilibre radioactif dans l’environnement (Cowart et Burnett, 1994). Les
différences géochimiques les plus notables entre les radionucléides existent entre l’'uranium et le

thorium, le thorium et le radium, le radium et le radon et le radon et le plomb.
1.4.2. Effet de recul

Outre les fractionnements dus aux caractéristiques chimiques des radionucléides, un
fractionnement mécanique peut également affecter la mobilité des radionucléides. Ce
fractionnement a été mis en évidence par Cherdyntsev et al. (1955) et est di a la nature
radiogénique des membres des chaines de décroissance. Il se traduit par le recul d’un isotope fils

hors de son site, du fait de la décroissance radioactive de l’isotope pére. Au cours de ce processus,
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’émission de L’isotope fils et d’un noyau d’hélium s’accompagne d’une énergie cinétique
suffisamment importante pour rompre les liaisons chimiques (Osmond et Cowart, 1976). La rupture
des liaisons chimiques conduit soit a U’éjection de lisotope fils directement dans la solution
environnante ou a ’endommagement de la matrice cristalline, rendant ’élément plus facilement
mobilisable (Rosholt et al., 1963 ; Kigoshi, 1971 ; Fleisher, 1980). L’éjection directe de l’isotope fils
en solution dépend de la longueur de son déplacement lors de la désintégration de ’isotope pére et
de 'angle avec lequel il est émis par rapport a la surface de la particule (Fleischer et Raabe, 1978).
Des déséquilibres *U/*®U supérieurs a 1 dans les eaux et inférieurs a 1 dans les phases solides
résiduelles (sédiments, matiéres en suspension et sols) ont été largement observés lors de travaux
précurseurs (Cherdyntsev et al., 1955 ; Koide et Goldberg, 1964 ; Ku, 1965 ; Rosholt et al., 1966 ;
Moreira-Nordemann, 1980 ; Thurber, 1962) et plus récents (Vigier et al., 2001 ; Henderson, 2002).
La différence de mobilité entre les isotopes du radium **’Ra et *®Ra respectivement issus des
chaines de décroissance de U et de »?Th peut également s’expliquer par ’effet de recul alpha
(Arogunjo et al., 2009). En effet, la formation de **’Ra a partir de *®U se fait a la suite de trois
désintégrations alpha, Ueffet de recul induit probablement des ruptures dans le réseau cristallin
permettant a *’Ra de se libérer. Dans la série de Z*Th, seulement une désintégration alpha a lieu
avec une demi-vie trés longue (1,4 x 10" a) et conduit & la formation de **Ra. La plus faible
probabilité d’induire des dommages au réseau cristallin expliquerait que ??’Ra soit moins mobile que
226Ra (Arogunjo et al., 2009).
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2. Bilan des données disponibles sur ’activité des radionucléides

naturels dans la chaine alimentaire

L’utilisation de l'uranium comme combustible dans le nucléaire civil a contribué a
’augmentation du nombre d’études portant sur le comportement des radionucléides naturels issus
des chaines de décroissance de l"uranium et du thorium et aux conséquences radioécologiques de
fortes activités pour l’environnement et pour ’lHomme. Il est apparu dans ces études que ’activité
mesurée dans les denrées est fortement dépendante de la région de provenance. En effet, les
radionucléides tels que ’'uranium, le thorium et leurs descendants sont naturellement présents dans
tous les compartiments de la biosphére a des teneurs variables liées a la nature de la roche mére
(Vinogradov, 1959). Cependant, certaines activités industrielles sont susceptibles d’enrichir en
uranium et ses descendants certains compartiments de la biosphére comme les sols, les sédiments
ou les eaux continentales. Le cycle du combustible du nucléaire, depuis U’exploitation de mines
uraniferes jusqu’au traitement des déchets, peut étre la source de rejets chroniques ou accidentels
de radionucléides naturels dans U’environnement. De méme, |utilisation militaire d’uranium
appauvri (uranium naturel dont la proportion en ?°U a été réduit de 0,7 a 0,2 %) provoque des
augmentations locales des activités d’uranium par le dépot de fines particules d’UO, sur les sites
bombardés. Enfin, les activités industrielles qui extraient et transforment des matériaux
naturellement riches en radionucléides (industrie des engrais phosphatés, par exemple) sont

également susceptibles de modifier les niveaux d’activité d’un lieu donné.

Dans les parties suivantes, la variabilité des activités sera évaluée dans trois situations
différentes, tout d’abord dans des régions caractérisées par des sols de faibles activités en
radionucléides des chaines de l'uranium et du thorium, dans des régions dont les sols ont des
concentrations élevées et dans des régions soumises a une influence anthropique susceptible

d’augmenter ces concentrations.
2.1. Variabilité des activités dans les denrées issues de régions faiblement radioactives.

Une grande partie des travaux menés sur les activités des radionucléides naturels dans les
denrées, a pour but de déterminer les doses effectives recues par la population lors de l’ingestion.
En outre, les données obtenues peuvent également servir de valeurs de référence pour une région
donnée afin d’évaluer 'impact d’une contamination en cas de rejets de radionucléides d’origine
anthropique (Pietrzak-Flis et al., 2001). Les produits alimentaires choisis dans ces études sont
représentatifs du régime alimentaire de la population concernée et sont généralement issus de
commerces de proximité, de fermes locales ou sont directement prélevés dans les champs. Les
recherches sont limitées autant que possible a des produits non affectés par les activités
industrielles afin de s’assurer que les activités mesurées reflétent bien la variabilité de la

radioactivité naturelle. La compilation des résultats issus de ces études permet d’avoir une bonne

22



estimation de la gamme de variabilité des activités des radionucléides naturels dans les denrées a
Uéchelle globale. Les recherches bibliographiques menées dans le cadre de cette these, se
concentrent sur les produits pouvant étre cultivés en France. Ainsi, les données sur le manioc, les
mangues et autres produits tropicaux ne sont pas prises en compte. Les produits marins n’ont pas
non plus été retenus étant donné que cette thése porte exclusivement sur des productions
terrestres. Afin de faciliter la lecture des données recueillies, les denrées sont regroupées par
catégorie d’aliments (céréales, légumes feuilles, légumes racines, légumes fruits, fruits, produits
laitiers et viandes et ceufs). Les gammes d’activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de 'uranium et du thorium pour chaque groupe d’aliments sont présentées dans les
tableaux 1.7 & 1.13 (mBq.kg™ frais). Parmi les isotopes de [’uranium, seules les activités de >*®U sont
présentées dans les tableaux, étant donné que les rapports 2**U/?*U sont proches de 1 voire

légerement supérieurs (Pietrzak-Flis et al., 2001).
2.1.1. Variabilité des activités dans les céréales

Les céréales regroupent majoritairement des especes comme le riz et le blé largement
cultivés sur ’ensemble du globe, mais également du seigle et de ’orge. Les données issues de la
littérature sur les activités dans les céréales montrent une grande variabilité (tableau 1.7). Les
activités les plus élevées sont mesurées pour 2'Pb (78 - 690 mBq.kg™) et 2'°Po (9 - 630 mBq.kg”),
suivies des isotopes du radium, ***Ra (5 - 150 mBq.kg”) et *®Ra (10 - 125 mBq.kg™"). Les activités en
28) montrent des valeurs plus faibles comprises entre 1,41 et 24 mBq.kg"'. Les isotopes du thorium
présentent également des activités faibles avec des valeurs comprises entre 0,73 et 3,07 mBq.kg™
pour 2°Th, et entre 0,48 et 7,9 pour 22Th. *Th présente cependant une gamme de variabilité plus

large et plus élevée avec des activités comprises entre 2,26 et 104 mBq.kg™.
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Pays N 38y B0Th 2R3 210pp 210pg BITh 28Ra 28Th  Références

Allemagne 19 1,4-18 Anke et al., 2009
Corée 27 0,7-3,1 <33-112 0,5-3,0 <6-125 2,3-104 Choi et al., 2008
Brésil 2 4,6+0,6 Garcia et al., 2006

Taiwan 2 40 - 80 Kuo et al., 1997
Corée 5 140-150 Lee et al., 2009

Mc Donald et al.,

Angleterre 15 78 - 690 9-630 1999
f:;‘t’f;‘lz 9 2536 15-18 48-62 112-155 92-136 1,8-2,1 12 - 19 ':f;)t;;f";‘o%zs s oy
Brésil 5 <0,01-24 5-27 0,7-8 10 - 84 Santos et al., 2002
Japon 70 <3-150 'Zl'gggmi et Uchida,
Yg;‘;‘r‘;g: 20 10 80 50 60 3 60 3 UNSCEAR, 2008

Tableau 1.7 : Activités des principaux radionucléides des chaines de décroissance de [’uranium et du

thorium dans les céréales (mBq.kg™” frais).
2.1.2. Variabilité des activités dans les légumes feuilles

Les légumes feuilles regroupent principalement des espéces comme le chou, les épinards et
les salades qui sont principalement cultivés en Asie et en Europe (FAOSTAT, 2010). La variabilité des
activités dans les légumes feuilles est présentée dans le tableau 1.8. A la différence des céréales,
les activités les plus élevées sont mesurées pour les isotopes du radium avec une gamme d’activité
comprise entre 13 et 2 370 mBq.kg " pour ®Ra et entre 9 et 805 mBq.kg "' pour **Ra. La gamme de
variabilité des activités en °Pb et 2'%Po des légumes feuilles, bien qu’inférieures a celle des
céréales, est toujours importante et s’étend de 15 a 220 mBq.kg™" pour '°Pb et de 4 a 360 mBq.kg™
pour 2'°Po. Dans la plupart des études, le but étant de calculer la dose effective recue par I’Homme
suite a la consommation d’aliments, les légumes sont lavés et les feuilles extérieures sont retirées
avant la mesure des activités. Ce traitement amont pourrait expliquer les basses activités mesurées
dans certains échantillons. Les activités en U dans les légumes feuilles sont plus faibles, tout
comme dans les céréales et sont comprises entre 1,07 et 44 mBq.kg'. Les isotopes du thorium

possédent des activités du méme ordre de grandeur comprises entre 0,29 et 5,19 mBq.kg" pour
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20Th, 0,15 et 29 mBq.kg" pour Z’Th et 2,19 et 20 mBq.kg"' pour *®Th. En général, les légumes

feuilles possedent des activités plus élevées que les céréales et les fruits (Simon et Ibrahim, 1988).

Pays N 38y 230Th 2%Ra 210pp 210pg BITh 28Ra 28Th  Références
Anke et al.,
Allemagne 131 3-35 2009
Corée 25 0,3-5 15 - 156 0,15-5 13-174 9-20 Choi et al., 2008
. Garcia et al.,
Brésil 10 111 2006
Taiwan 1 40 +2 Kuo et al., 1997
Corée 8 19 - 360 Lee et al., 2009
Mc Donald
Angleterre 9 15-220 4-140 al., 1999
Pologne Pietrzak-Flis
centre 62 1,1-14 0,91-1,25 11-34 43 - 51 40 - 82 0,7-7 2,19 - 11 al., 1997a, 2001
Brésil 19 <0,02 - 44 <10 - 805 <0,01-29 <22-2370 ;38;05 et al,
Tagami
defpen 1B e Uchida, 2009
Valeurs de 20 20 50 80 100 15 40 15 UNSCEAR, 2008
référence

Tableau 1.8 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de [’uranium et du thorium dans les légumes feuilles (mBq.kg™” frais).

2.1.3. Variabilité des activités dans les légumes fruits

Les légumes fruits sont constitués, en grande partie, de tomates, d’aubergines et de
concombres. Les tomates sont largement consommeées et cultivées a la surface du globe avec une
production mondiale de 145 Mt pour ’année 2010 (FAOSTAT, 2010). Tout comme pour les légumes
feuilles, les activités les plus élevées sont mesurées pour les isotopes du radium et varient entre
8,66 et 635 mBq.kg” pour **Ra et entre 15 et 451 mBq.kg" pour ?®Ra (tableau 1.9). Cependant, les
activités maximales mesurées dans ces produits ne sont pas aussi élevées que celles mesurées dans
les légumes feuilles. Les études sur les activités en 2'°Pb et 2'°Po dans les légumes fruits traduisent
des activités relativement basses avec des valeurs de 12 a 39 mBq.kg™" pour 2'°Pb et comprises entre

1 et 56 mBq.kg" pour 2"°Po. Les activités en 238U obtenues dans les légumes fruits sont du méme

ordre de grandeur que celles obtenues dans les légumes feuilles et les céréales (***U: 0,83-
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37 mBqg.kg"). Les isotopes du thorium montrent par contre des gammes d’activités plus faibles que
celles des autres types d’aliments (*?Th : 0,02-1.5 ; 2°Th : 0,15-1,26 ; **Th :0,42-5,1 mBq.kg™").

Pays N 38y BOTH 26Ra 210pp 210pg BITh 28Ra 28Th Références
Allemagne 36 0,8-4,7 Anke et al., 2009
Corée 29 0,15-0,37 14 -21 0,06-0,29 <7-19  0,4-51 Choi et al., 2008
Brésil 9 37:2 gg(;gia G Gy
Corée 2 40 +5 Lee et al., 2009
Angleterre 1 1251 1,0£0,3 Q"gggma‘d et al.,
Pologne 37 0,5-1,4 023-126 87-88 24-39 28-5 0,31-0,75 19-23 DT ot
Soudan 4 42-635 G
Brésii 6 0,3-5,3 28 - 569 0,02-1,5 <51 - 451 santos et dl,
Japon 12 <2,8-22 Tagami
Uchida, 2009
Valeurs de 3 0,5 30 30 40 0,5 20 0,5  UNSCEAR, 2008
référence

Tableau 1.9 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de

décroissance de [’uranium et du thorium dans les légumes fruits (mBq.kg™ frais).
2.1.4. Variabilité des activités dans les légumes racines

Le groupe des légumes racines comprend majoritairement des pommes de terre qui sont
trés largement cultivées dans le monde avec une production de 324 Mt pour l’année 2010 (FAOSTAT,
2010). Les légumes racines comprennent également des carottes, des navets, des oignons et des
poireaux qui sont surtout cultivés en Asie et en Europe. Les activités les plus élevées sont mesurées
pour les isotopes du radium avec des activités comprises entre 5 et 928 mBq.kg™ pour *®Ra et entre
6,6 et 653 mBq.kg™' pour *Ra (tableau 1.10). Les activités en 2'°Po et '°Pb sont comprises entre 5
et 22 mBq.kg” pour 2'%Pb et entre 1 et 160 mBq.kg™" pour 2'°Po. Ces faibles valeurs proviendraient
du fait que pour les légumes racinaires, les radionucléides sont principalement prélevés par voie
racinaire sans aucune contribution des apports atmosphériques (Ekdal et al., 2006). Les activités en
238 sont plus faibles que celles mesurées dans les autres groupes d’aliments et sont comprises entre

1,26 et 10,2 mBq.kg". Les isotopes du thorium montrent une gamme d’activité du méme ordre de
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grandeur que dans les groupes d’aliments précédents avec des activités comprises entre 0,41 et
5,74 mBq.kg™ pour 2°Th, entre 0,38 et 52 mBq.kg” pour *’Th et entre 2,58 et 23 mBq.kg" pour
228

Th.

Pays N B8y BOTh 226Ra 210pp 210pg BITh 28Ra 28Th  Références
Allemagne 67 1,3-7 Anke et al., 2009
Corée 44 0,4-2,1 7-137 0,4-2,0 5-196 2,6-23 Choi et al., 2008
Taiwan 1 202 Kuo et al., 1997
Corée 2 160 + 7 Lee et al., 2009
Angleterre 5 5-22 1,0-13 Q";99D°“ald et al.,
Pologne 53 1,3-10 071-571 10-59 29-46 28-75 0,7-5.2 514 fgf)t;;a'éo%f e
Brésii 10 <0,01-3 7 - 653 <0,1-3,0 9-928 Santos et al., 2002
Japon 23 <3-200 'Zl'gggmi et Uchida,
Valeurs de 3 0,5 30 30 40 0,5 20 0,5  UNSCEAR, 2008
référence

Tableau 1.10 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de

décroissance de [’uranium et du thorium dans les légumes racines (mBq.kg™ frais).
2.1.5. Variabilité des activités dans les fruits

Les espéces qui constituent le groupe des fruits sont majoritairement des pommes et des
oranges, et en plus faibles proportions, des poires, des prunes et des raisins. D’apres les données de
FAOSTAT (2010), la production mondiale de pommes pour l’année 2010 est de 70 Mt et celle
d’orange de 69 Mt. Ce sont les deux plus grosses productions de fruits dans le monde aprés les
bananes. Cependant, la production de bananes est quasiment inexistante sur le territoire européen,
ainsi les données concernant ce fruit ne sont pas été intégrées au tableau 1.11. Les activités les plus
élevées sont mesurées pour **Ra avec une gamme de valeur allant de 7 & 1 900 mBq.kg" et *Ra
avec une gamme comprise entre 7 et 311 mBq.kg'. Les activités en *'°Pb dans les fruits, sont
comprises entre 100 et 150 mBq.kg”. ?'°Po posséde une gamme de valeurs légérement plus basse
avec des valeurs comprises entre 26 et 80 mBq.kg™. Les activités en 238U sont relativement faibles
(de 0,18 a 9 mBq.kg"), tout comme celles des isotopes du thorium (**2Th: 0,08 - 20 mBq.kg™;
20Th : 0,34 - 2.8 mBq.kg™"; ?®Th : 3,34 - 16 mBq.kg™").
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Pays N 38y 230Th 2R3 210pp 210pg BITh 28Ra 28Th  Références

Allemagne 30 2,1-6 Anke et al., 2010
Corée 27 0,3-2,8 7-10 0,2-25 7-10 7-16 Choiet al., 2008
, . Garcia et al.,
Breésil 8 9+1 2006
Corée 2 80 + 40 Lee et al., 2009

Angleterre 4 100 - 150 26 - 74 Mc Donald et al.,

1999
Pologne Pietrzak-Flis et
ente 9 13-20 07-20 12-15 30:5 55:7 05-17 37 4L, 19972, 2001

, . Santos et al.,
Brésil 5 02-4 10 - 102 0,1-5,2 10-311 S

Valeurs de 3 0.5 30 30 40 0.5 20 0.5  UNSCEAR, 2008

référence

Tableau 1.11 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de

décroissance de [’uranium et du thorium dans les fruits (mBq.kg™ frais).
2.1.6. Variabilité des activités dans les produits laitiers

Les produits laitiers se composent de différents types de fromages et de lait. Les gammes de
valeurs des activités des principaux radionucléides dans les produits laitiers sont présentées dans le
tableau 1.12. Les activités les plus élevées sont mesurées pour les isotopes du radium avec des
activités comprises entre 1,3 et 118 mBq.kg™"' pour **Ra et entre 4 et 50 mBq.kg"' pour *®Ra. Les
activités en '°Pb et *'°Po sont assez faibles en comparaison des activités mesurées dans les autres
produits alimentaires et sont en moyenne de 18 et 16 mBq.kg™ respectivement. L’UNSCEAR (2008)
propose une gamme d’activités en 2'%Pb et 2'%Po plus élevée qui varie entre 5 et 280 mBq.kg™" pour
21%p et entre 2 et 220 mBq.kg™" pour 2'°Po. L’activité en 28U est assez élevée et varie de 0,38 a
118 mBq.kg™" alors que les isotopes du thorium montrent des activités trés basses quel que soit
l’isotope (3°Th : 0,42 - 0,76 ; »**Th : 0,08 - 0,61 ; *®Th : 1,39 - 2,73 mBq.kg™).
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Pays N 38y B0Th 2%Ra 210pp 210pg BITh 28Ra 28Th Références
Anke et al.,
Allemagne 30 2,82 -37 2009
Corée 26 0,42+ 0,02 21,8+0,1 0,08+0,01 41,101 2,73+0,04 ‘2:88; e
Froidevaux et
Allemagne 6 7,4-22 al., 2004
- Froidevaux et
Finlande 4 1,5-3,3 al., 2004
Froidevaux et
France 6 5,5-16 al., 2004
. Froidevaux et
Suisse 9 0,38 - 27 al., 2004
- Garcia et al.,
Brésil 4 1,23+£0,74 2006
. Kuo et al.,
Taiwan 1 30+ 4 1997
Pologne Pietrzak-Flis
3 3,04+0,78 0,8+0,4 1,3+0,4 182 16+3 0,61+0,05 1,4+0,4 etal., 1997a,
centre
2001
, . Santos et al.,
Brésil 5 2,2 - 118 2,2 - 118 4,0-50 2002
Valeur de UNSCEAR,
référence 1 0.5 > 15 15 0.3 > 0,3 2008

Tableau 1.12 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de ’'uranium et du thorium dans les produits laitiers (mBq.kg™ frais et mBq.L™ pour le

lait).
2.1.7. Variabilité des activités dans les viandes et les ceufs

Les gammes d’activités des principaux radionucléides des chaines du thorium et de
Uuranium montrent une trés grande variabilité dans les viandes et les ceufs (tableau 1.13). Les
activités les plus élevées sont mesurées pour les isotopes du radium avec des valeurs comprises
entre 7 et 3 100 mBq.kg" pour “*Ra et entre 21 et 1 150 mBq.kg™ pour ?®Ra. Les activités en 2'°Po
(99 - 240 mBq.kg ") et 2'%Pb (98 - 105 mBq.kg") sont assez faibles comparées a la gamme de valeurs
présentées par ’UNSCEAR (2008) (*°Po: 37 - 67 000 mBq.kg'; *Pb: 15 - 3700 mBq.kg").
L’activité en 22U est comprise entre 1,63 et 53 mBq.kg™" et est légérement supérieure a la gamme
de variabilité proposée par I’UNSCEAR (2008) qui varie de 0,8 & 20 mBq.kg™'. Les isotopes du thorium
possédent également de faibles activités (*°Th : 1,46 - 4,49 mBq.kg™; ?*’Th : 0,82 - 2,40 mBq.kg")

excepté !Th qui posséde une gamme de valeurs plus élevées comprise entre 3,27 et 20 mBq.kg ™.
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Pays N 38y 230Th 2R3 210pp 210pg B2Th 28Ra 28Th  Références

Allemagne 30 5-49 ';‘8'8; et al,
Corée 36 2,7-45 26-36 0,8-1,5 21-39 3,3-8,6 choietal., 2008
Brésil 11 23-53 ggggia et al,
Taiwan 3 20 - 170 Kuo et al., 1997
Corée 6 100 - 240 Lee et al., 2009

Pologne centre 12 1,6-3,8 1,5-2,9 7-100 98-105 99-102 1,3-2,4 3,8- 20 Fletrzalchlis et
al., 1997a, 2001
Xgi‘r‘;‘gj 2 2 15 80 60 1 10 1 UNSCEAR, 2008

Tableau 1.13 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de

décroissance de [’'uranium et du thorium dans la viande et les ceufs (mBq.kg™ frais).

2.1.8. Synthese

Toutes ces données issues de la littérature sur les activités des principaux radionucléides
dans les denrées montrent une grande variabilité. Cependant, certaines tendances peuvent étre
mises en avant. En effet, quel que soit le groupe d’aliments pris en compte les isotopes du radium
montrent des activités supérieures a celles des autres radionucléides, excepté pour les céréales
dans lesquelles 2'Pb et 2'°Po ont des activités plus importantes. Cette tendance traduit une plus
grande mobilité des isotopes du radium par rapport aux isotopes de l’uranium et du thorium, étant
donné que dans les sols aucun enrichissement comparable en radium n’est décelable. Parmi les
isotopes du thorium, Pietrzak-Flis et al. (2001) mettent en avant une activité plus importante de
228Th par rapport a **Th avec un rapport moyen 2Th/%*Th de 5,04 + 3,25 et une gamme comprise
entre 1,88 et 13,2. Cette plus forte activité en **Th par rapport a 2*’Th a également été mise en
avant par lbrahim et Whicker (1988), qui ont suggéré que cet enrichissement proviendrait de la
croissance de “®Th a partir de **Ra, ce dernier étant plus facilement prélevé que les isotopes du
thorium, qui s’ajouterait au prélévement direct de ?*®Th par la plante.

21%p et %o, descendants du radon gazeux, se retrouvent en quantités significatives dans
les particules atmosphériques (Peirson et al., 1966). Le dépot de ces particules atmosphériques a la
surface des cultures représente une source importante de 2'%Pb et de '°Po aux produits alimentaires
(Parvenov, 1974; Ladinskaya et al., 1973; Popova et Taskaev, 1980; McDowell-Boyer et al., 1980;
Hill, 1960; Pietrzak-Flis et Skowronska-Smolak, 1995). La préparation des échantillons alimentaires
avant ’analyse prend ainsi une grande importance car les échantillons peuvent étre préalablement

lavés, pelés et peuvent avoir été débarrassés des feuilles extérieures les plus soumises au dépot
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(Lee et al., 2009). Ces traitements diminueraient ainsi U’influence des dépdts de particules
atmosphériques a la surface des produits cultivés et conduiraient a des activités en '°Pb et 2'°Po
plus faibles. D’autre part, certains paramétres environnementaux tels que les caractéristiques
physico-chimiques des sols de culture, les conditions climatiques de la région étudiée ainsi que les
pratiques agricoles employées contribuent également a la variabilité des activités mais sont
rarement décrits dans les études dont ’objectif principal est |’évaluation de la dose effective recue
par ’homme. Carvalho et al. (2009) mettent en avant dans leur étude, [’augmentation des activités
avec la durée de culture des produits contrairement a Anke et al. (1994) qui relévent pour leur
part, une diminution des teneurs en uranium avec l’augmentation de cette durée. Anke et al.
(2009) expliquent cette diminution par une dilution de la concentration en uranium du fait de la
croissance végétale alors que Carvalho et al. (2009) expliquent cette augmentation par une plus
longue durée d’exposition aux différentes voies de contamination. Shtangeeva (2010) met
également en avant dans son étude une variation des activités mesurées dans les végétaux du fait
du rythme circadien des plantes. L’ampleur de cette variation a court terme est relativement
importante car les concentrations mesurées varient de 8 a 52 mg.kg™' pour l’uranium et le thorium
dans les feuilles d’Elytrigia repens et sont corrélées avec la température du sol. Ces variations
temporelles des concentrations indiquent que la dynamique a court terme de la concentration dans
les plantes est assez significative, réguliere et spécifique a une espéce de plante. Le moment précis

du prélévement des végétaux semble donc avoir une grande importance.

A partir des activités dans les denrées, certains auteurs ont calculé les doses efficaces
recues par ’homme du fait de ’ingestion d’aliments, en appliquant aux activités des coefficients de
dose propres a chaque radionucléide et en tenant compte de la ration alimentaire propre a chaque
produit alimentaire. La variabilité des activités se retrouvent ainsi amplifiée dans l’évaluation de la
dose, du fait de la variabilité des régimes alimentaires d’un individu a U'autre et d’une région a
lautre. De plus, la préparation des aliments en vue de leur consommation est également
susceptible de modifier le contenu en radionucléides des aliments soit en diminuant les activités (de
9 2 75 % pour 28U et de 22 a 82 % pour **Th) soit en les augmentant, du fait de la présence de **®U
dans les eaux de cuisson (Jibiri et al., 2007).

L’UNSCEAR (2008) propose la valeur de 110 pSv.an™ comme valeur de référence de la dose
efficace recue par un adulte. Lee et al. (2009) ont calculé la dose annuelle efficace, pour la
population coréenne, uniquement due a l’ingestion de ?'°Po. La valeur déterminée est de 269,4 uSv
du fait d’une forte consommation de produits marins riches en ?"°Po. Pour un adulte polonais, la
dose efficace recue en tenant compte des principaux radionucléides des chaines de décroissance
naturelle (28U, 24U, 2°Th, *Ra, 2'%Pb, ?"%Po, *’Th, *®Th) n’est par contre que de 89,9 pSv
(Pietrzak-Flis et al., 2001). Les doses efficaces doivent donc étre considérées avec beaucoup de

précautions suivant la nature des radionucléides considérés et le régime alimentaire.

31



2.2. Variabilité des activités dans les denrées issues de régions naturellement riches en

radionucléides

Certaines régions a la surface du globe se caractérisent par un bruit de fond radioactif
important, du fait de leur géologie locale. Les régions de forte radioactivité naturelle les plus
connues sont la région de Kerala en Inde, la région cotiére d’Espirito Santos au Brésil, la région de
Yangjiang en Chine et la région de Ramsar en Iran (Bennett, 1997). Les activités rencontrées dans
les sols de ces régions dépassent largement les activités moyennes des sols de faible radioactivité
données par I’UNSCEAR (2008) (33 Bq.kg™" pour 28U et 45 Bq.kg" pour *?Th). Ces augmentations sont
dues a certains processus géochimiques qui vont avoir pour effet d’augmenter les niveaux de la
radioactivité terrestre (Bennett, 1997; UNSCEAR, 1993, 2000). Dans les régions de Kérala et Tamil
Nadu dans le sud-ouest de ’Inde, la présence de sable contenant du thorium a une concentration de
8 a 10 %, est due a des dépots de monazite formés suite a l’érosion des roches en place (Paul et
Gupta, 1998). Dans la région de Tamil Nadu, Shanti et al. (2009) ont mesuré dans les sols des
activités élevées en *®Th, descendant de *2Th (215,14 + 13,9 Bq.kg™), en 2**U (66,76 + 9,14 Bq.kg™)
et en ?°Ra (44 ,07 + 7,07 Bq.kg™"). Les produits alimentaires cultivés dans cette région montrent des
activités trés importantes en **Ra avec une gamme comprise entre 64 + 30 mBq.kg”' dans des
tomates et 5420 + 20 mBq.kg ' dans du tapioca. Les activités en *Th sont supérieures avec une
gamme de valeur comprise entre 140 + 60 dans des concombres et 107 000 + 24 100 mBq.kg " dans le
tapioca.

Dans la région de Ramsar en Iran, la présence de sources chaudes particuliérement riches en
226Ra va avoir pour effet d’augmenter les activités dans les sols et les produits alimentaires cultivés
(Ghiassi-Nejad et al., 2000). Les activités en **Ra mesurées dans les sols sont comprises entre
730 + 30 et 45 100 + 400 Bq.kg" sec de sol. Dans les produits alimentaires, les activités en **Ra
mesurées par Ghiassi-Nejad et al. (2003) sont importantes, notamment dans les légumes feuilles et
les légumes racines avec des valeurs comprises entre 2 450 et 8 460 mBq.kg™ frais pour les légumes
feuilles et entre 348 et 9 000 mBq.kg™” frais pour les légumes racines. Les activités mesurées dans
les légumes fruits sont plus faibles avec des valeurs comprises entre 200 et 400 mBq.kg™ frais qui
sont assez proches des activités mesurées dans les légumes fruits des régions caractérisées par une
faible radioactivité naturelle.

Les roches phosphatées d’origine sédimentaire contiennent une certaine quantité
d’uranium, qui dépend généralement de la concentration en phosphates de la roche (Saad, 1974).
Au Brésil, dans la région phosphatée de Pernambuco, Amaral et al. (2005) ont mesuré des activités
dans les sols de culture comprises entre 15 et 300 Bq.kg™ sec de sol pour ['uranium et entre 14 et
240 Bq.kg™' pour ?®Ra. Ces activités élevées, dans les sols, conduisent a des activités dans les
céréales légéerement supérieures a celles mesurées dans des régions de faible radioactivité

naturelle, avec des moyennes respectives de 54 + 10 et 483 + 62 mBq.kg” (Amaral et al., 2005).
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2.3. Variabilité des activités dans les denrées provenant de régions soumises a une influence

anthropique

Certaines activités humaines vont étre responsables d’une redistribution de [’uranium et de
ses descendants pouvant créer des zones ou les teneurs peuvent excéder de plusieurs ordres de
grandeur les concentrations trouvées dans des régions de faible radioactivité naturelle (Paulin,
1997). Parmi ces activités, on peut citer les activités miniéres et industrielles du cycle du
combustible nucléaire, [’extraction de minerai contenant de fortes concentrations en radionucléides
naturels, la fabrication et 'utilisation agricole d’engrais phosphatés issus de roches phosphatées

238U
’

riches en les mines de charbon et les centrales thermiques et enfin, l'utilisation militaire

d’uranium appauvri.

2.3.1. Impact de Uextraction de minerai contenant de fortes concentrations en

radionucléides naturels hors cycle du combustible.

Les principaux minerais contenant de forte concentration en radionucléides comprennent
les minerais d’aluminium, de cuivre, de fer, de plomb et d’étain. La concentration en radionucléide
dans les produits intermédiaires et dans les déchets dépendent des teneurs initiales du minerai et
du type de procédé utilisé dans le traitement des minerais (UNSCEAR, 2008). Arogunjo et al. (2009)
ont étudié l'impact radioécologique d’une mine d’étain sur ’environnement et sur les populations
locales. L’impact d’une telle activité miniére sur ’environnement provient de l’excavation de
grandes quantités de sable et de ’accumulation de déchets (Banat et al., 2005 ; Remon et al.,
2005 ; Akinlua et al., 2006 ; Birkefeld et al., 2006 ; Nyarko et al., 2006) qui vont significativement
modifier les concentrations en radionucléides dans les sols. Du fait des processus d’altération et de
resuspension, 22U et ’Th contenus dans les terrils vont se retrouver dans les eaux de surfaces
(Ragnarsdottir et Charlet, 2000). Les impacts radioécologiques sur I’homme peuvent étre d’une
grande importance lorsque des zones de productions agricoles se trouvent a proximité de ces zones
de stockage des résidus miniers (Arogunjo et al., 2009). Les activités mesurées dans les sols (**®U :
8,7 + 0,5 kBq.kg™; “®Ra : 4,2 + 0,6 kBq.kg™; '°Pb : 4,60 + 0,11 kBq.kg™"; ®*Th : 16,8 + 0,8 kBq.kg")
sont fortement élevées par rapport a la moyenne mondiale proposé par I’UNSCEAR (2000). De
méme, les activités mesurées dans les légumes étudiés présentent des valeurs trés supérieures aux
valeurs obtenues dans d’autres études avec des valeurs maximales de 1 873 + 19 mBq.kg " pour U
et 1279 + 8 mBq.kg™' pour Z*Th dans les épinards (Arogunjo et al., 2009). Les auteurs citent pour
comparaison les valeurs mesurées par Santos et al. (2002) dans des épinards provenant d’une zone
de faible radioactivité naturelle, qui sont de 36 mBq.kg™" pour *®U et de 29 mBq.kg" pour Th.
Dans des échantillons de riz, les activités en 2*U sont deux fois plus importantes que la moyenne
mondiale proposée par U'UNSCEAR (2000) (20 mBq.kg') et les activités en Z’Th sont plus
importantes d’un ordre de grandeur (3 mBq.kg") (Arogunjo et al., 2009).
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2.3.2. Impact des industries des engrais phosphatés, de la mine a leur utilisation dans

’agriculture

La fabrication des engrais phosphatés, a partir de roches riches en phosphates d’origine
sédimentaire (loannides et al., 1997), également riches en uranium et ses produits de décroissance
(Mustonen, 1985 ; Haridasan et al., 2001 ; Azouazi et al. ,2001 ; Ogunleye et al., 2002 ; Ahmed et
El-Arabi, 2005, Ekdal et al., 2006 ; loannides et al., 1997), va avoir pour effet de modifier les
activités mesurées. Les quantités d’uranium dans ces roches dépendent en général de la
concentration en phosphates de la roche mére (Saad, 1974) et sont proches de 1 500 Bq.kg”. La
plupart des engrais phosphatés sont produits grace a la réaction des roches phosphatées a ’acide
sulfurique, ce qui a pour effet d’enrichir ’engrais en uranium (plus de 150% comparé au minerai)
alors que 80% du radium, 30% du thorium et 5% de ’uranium restent dans le phosphogypse qui
constitue un déchet (UNSCEAR, 2008). Les engrais contiennent ainsi des quantités notables
d’uranium de U'ordre de 1 & 4 kBq.kg ™. Du fait des niveaux élevés de radionucléides dans les engrais
phosphatés, il a été suggéré que leur utilisation induisait une augmentation des niveaux de
radionucléides dans les denrées d’un ordre de grandeur ou plus (Lauria et al., 2009). Or, certaines
études révelent ’absence de différences entre ’activité dans des plantes cultivées sur des sols
fertilisés et U'activité des plantes cultivées sur des sols non-fertilisés (Mortvedt, 1994). Certains
auteurs ont méme observés des activités en uranium plus faibles, d’un facteur 1,5 a 2, dans des
plantes fertilisées comparées aux activités des plantes non fertilisées (Pulhani et al., 2005). Cette
tendance a été constatée dans d’autres études (Butnick et Ishenko, 1989) ou la diminution observée
sur les parcelles fertilisées est d’un facteur 2,6. De méme, Rufyikiri et al. (2006) observent une
diminution des activités en uranium dans les plantes corrélée a une augmentation de la teneur en
phosphate dans les sols. Un tel comportement de ’uranium serait attribué a son adsorption aux ions
phosphates liés aux oxydes de fer du sol ou a sa précipitation sous forme d’uranyle phosphate. Au
cours d’expériences hydroponiques, l’ajout de phosphore dans la solution a pour effet de réduire de
plus de 50% la biodisponibilité de !’uranium pour le pois (Ebbs et al., 1998). Bolca et al. (2007) ont
également étudié les effets des engrais sur les prélévements par les végétaux et ont déduit que
’ajout d’engrais aux sols pouvait avoir pour effet d’induire des changements chimiques et
biologiques susceptibles d’affecter U’ensemble des transferts des radionucléides des sols aux
plantes. Cependant, les activités mesurées dans les légumes cultivés montrent une grande
variabilité qui suggére différents mécanismes de contamination propres a chaque légume et chaque
radionucléide. Ekdal et al. (2006) ont montré que les activités en 2'°Pb et 2'°Po mesurées dans du
pourpier et des orties prélevés dans les champs cultivés et fertilisés étaient deux fois plus
importantes que celles mesurées dans les plantes prélevées en zone non cultivée. Ces différences
significatives peuvent s’expliquer par le fait que les végétaux, lors de la fertilisation, sont soumis a
des dépots de radionucléides en surface dus a la pulvérisation des engrais qui s’ajoutent aux
prélévements racinaires de radionucléide a partir d’un sol enrichi en radionucléides du fait de

’apport d’engrais.
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2.3.3. Impact des mines et de la combustion de charbon

L’activité moyenne de luranium et du thorium dans le minerai de charbon est d’environ
20 Bq.kg" avec une gamme de variation comprise entre 5 et 300 Bqg.kg”' (UNSCEAR, 2008). En
Pologne, les mines souterraines de charbon sont responsables de ’augmentation significative de
[’activité en radium des eaux de ruissellement sur le site d’extraction (environ 390 000 Bq.m). Ces
eaux sont tout d’abord rejetées dans des bassins de décantation afin de réduire les impacts en
dehors du site et plus tard dans les rivieres ou elles peuvent atteindre la chaine alimentaire
(Chalupnik et al., 2001 ; Wysocka et al., 2002).

Durant la combustion du charbon, les composés organiques sont convertis en gaz alors que
les composés inorganiques sont concentrés dans les cendres (Vanmarcke et al., 2003). En général,
’activité des radionucléides dans les cendres augmentent d’un facteur 10 ce qui est susceptible de
poser des problémes radioécologiques selon le devenir de ces cendres. Lors du processus de
combustion, 3 a 1 % de cendres fines sont susceptibles de s’échapper des cheminées des centrales
thermiques (Papastefanou, 2010) et sont déposées aux abords proches de la centrale. En effet, des
dépots importants d’uranium et de thorium ont été identifiés aux abords de centrales thermiques
utilisant de la lignite en Gréece en comparaison de sites non-contaminés (Papaefthymiou et al.,
2005). Cependant, l'utilisation de filtres électrostatiques et l’augmentation de la hauteur des
cheminées vont avoir pour effet d’éliminer ces rejets. Les résidus de la combustion sont la plupart
du temps utilisés comme substitut au ciment dans le béton pour la construction d’habitations
(Venuat, 1975 ; Voyatzakis et al., 1976 ; Sipitanos et al., 1977). L’utilisation de ces cendres dans les
matériaux de construction présente des avantages économiques mais peut significativement
affecter les doses recues par I’homme a lintérieur des habitations. En effet cette utilisation
augmente les irradiations externes et internes dues a l’inhalation ou a [’ingestion de radon et de ses

produits de décroissance (*'°Pb et 2'°Po) (Papastefanou, 2010 ; Vandenhove, 2000).

2.3.4. Impact des industries du cycle du combustible

Le cycle du combustible nucléaire comprend U’extraction miniére, le traitement du minerai
d’uranium et sa conversion en matériel combustible, |’enrichissement en isotope U, la production
d’énergie dans les réacteurs nucléaire, le stockage du combustible irradié ou son retraitement et le
stockage des déchets radioactifs.

Les impacts de ces industries sur les denrées sont présentés par groupe de produits

alimentaires dans les paragraphes suivants.

2.3.4.1. Variabilité des activités dans les céréales issues de régions influencées par des

industries du cycle du combustible nucléaire

Les activités observées dans les céréales issues de régions influencées par des industries du

cycle du combustible nucléaire sont présentées dans le tableau 1.14. Dans leur étude, Anke et al.
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(2009) relévent une augmentation de 'activité en uranium, dans des grains de blé provenant d’un
site proche d’une mine d’uranium, dix fois supérieure a celle mesurée dans des grains provenant
d’un site non influencé. Cependant les activités obtenues ne sont pas supérieures a la moyenne
mondiale de 20 mBq.kg', proposée par ’'UNSCEAR (2008). Dans une région proche d’une industrie
du cycle du combustible, les activités en 2*®U sont relativement importantes et peuvent atteindre
10 Bq.kg" (Pourcelot et al., 2011b). Les valeurs maximales obtenues dans cette étude sont
mesurées dans des céréales cultivées a proximité d’un centre de fluoration de ’'uranium alors que
les valeurs minimales (79 mBq.kg') proviennent de blé cultivé hors influence des rejets. Ces
différences notables illustrent bien ’impact de U'installation. Les descendants de |’uranium mesurés
dans cette étude présentent également de fortes activités comprises entre 176 et 1 408 mBq.kg™
pour “Ra et entre 1 936 et 7 216 mBq.kg" pour 2'°Pb. Les activités mesurées en “*Ra, descendant
de 2Th, présentent une large gamme de variation, de 176 a 1 672 mBq.kg" mais mise a part une
exception les valeurs sont plutdt comprises entre 176 et 616 mBq.kg" ce qui traduit une faible
influence des rejets de |’usine au niveau de la chaine de #**Th (Pourcelot et al., 2011b). Louw et al.
(2009) observent également des activités élevées en *'°Po (de 1936 & 9 550 mBq.kg"') aux abords

d’un site minier associé a une usine de traitement de ’uranium.

Pays Influence N =8y BOTh 2%Ra 210pp 2%pg BITh 28Ra 28Th  Référence
. Anke et al.,
Allemagne Mine U 14 131 2009
. Pietrzak-Flis
Pologne Mine U 12 4,72-11 1,36-17 34-87 2,03 - 21 13 - 51 et al., 1997b
Afrique Mine et 3 1390 - Louw et al.,
du Sud traitement U 9 550 2009
France Fluoration U 8 79 - 176 - 1936 - 176 - Pourcelot et
12 32 1 408 7 216 1672 al., 2011b
R Enrichissement Petterson et
Suede U 6 72-238 Holme, 1992

Tableau 1.14 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de l'uranium et du thorium dans des céréales provenant de régions influencées par des

industries du cycle du combustible nucléaire (mBq.kg™ frais).

2.3.4.2. Variabilité des activités dans les légumes feuilles cultivés dans des régions

influencées par une industrie du cycle du combustible nucléaire

Les activités mesurées dans les légumes feuilles (salades, chou, épinards) cultivés dans des
régions influencées par des industries du cycle du combustible nucléaire ne sont pas
systématiquement supérieures aux valeurs mesurées dans des régions non influencées (tableau
1.15). En effet, Pietrzak-Flis et al. (1997b) et Anke et al. (2009) mesurent des activités en uranium,
thorium et leurs descendants comprises dans la méme gamme de variabilité des régions de faible
niveau radioactif. Anke et al. (2009) notent cependant que les activités en uranium mesurées dans

les salades issues d’une zone proche d’une mine d’uranium sont trois fois plus importantes que les
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activités des salades issues de la zone hors influence. Carvalho et al. (2009) présentent des activités
en 28U trés élevées qui atteignent 18 450 mBq.kg"'. De méme, Louw et al. (2009) ont mesuré des
activités en U de 2 290 mBq.kg". Les descendants de l'uranium semblent également influencés
par impact des industries du cycle du combustible nucléaire avec des activités qui atteignent
4 541 mBq.kg " pour **Ra, 3 600 mBq.kg" pour 2'°Pb et 1 960 mBq.kg™" pour #°Po. *2Th présente des
activités moins fortes que l'uranium, mais qui dépassent dans certaines études les activités
mesurées en région non influencée. L’utilisation militaire d’uranium appauvri ne semble pas avoir
d’impact sur les activités en uranium mesurées dans les légumes feuilles. En effet, les valeurs
mesurées par Carvalho et Oliveira (2010) au Kosovo et en Bosnie, sont comprises dans la gamme de

variabilité des activités mesurées en région non influencée.

Pays Influence N 38y 230Th 2R3 210pp 210pg B2Th 28Ra 28Th  Références
Allemagne Mine U 6 66 +7 ';‘8'8; et al,
FaREEL MneU 7 Bl 43 4 e gfw;(l)gg *
Pologne MneU 3 152 % ?38* 60 + 6 46?5(5); . ?fsi Z‘tegza';g';l;;

doswd  wattementy 1 2250 Tel0 19 65-40 Rt 25-153 ol € b

France  FluorationU 5 31- 160 w0-270 3% 40 - 200 Zf“rzcgm et

Kosovo r?wﬂlht;a]:]eoa 1 1,4:0,3 gél‘]:/glrgo 201?
appauvri

Bosnie rlTJmﬂ]htsa?:;oB 1 7,3:0,9 gf]f)’:]er o
appauvri

Tableau 1.15 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de l'uranium et du thorium dans les légumes feuilles cultivés dans des régions

influencées par une industrie du cycle du nucléaire (mBq.kg™” frais).

2.3.4.3. Variabilité des activités dans les légumes fruits issus de régions influencées par

des industries du cycle du combustible nucléaire

Les légumes fruits (tomates, aubergines, concombres) cultivés dans des régions influencées
par des industries du cycle du combustible nucléaire ne présentent pas d’activités significativement
élevées. En effet, toutes les activités présentées dans le tableau 1.16 sont comprises dans les
gammes de variabilités des zones non influencées, définies dans la partie précédente. Les
mécanismes de transfert des radionucléides aux fruits sont complexes et dépendent de nombreux

facteurs empéchant la mise en évidence de Uinfluence des activités anthropiques.
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Pays Influence N 38y Z0Th 2%Ra 210pg BITh 28Th Références

Allemagne  Mine U 17 3,5-5,5 Anke et al.,

2009
Inde Mine U 9 50 - 290 38-150 520- 3240 Giri et al., 2010
. Pietrzak-Flis et
Pologne Mine U 6 09-22 07-1,8 4-12 1,10 - 1,15 1,26 - 3,21 al., 1997b

Tableau 1.16 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de l’uranium et du thorium dans les légumes fruits prélevés en zone influencée par des

industries du cycle du combustible nucléaire (mBq.kg™ frais).

2.3.4.4. Variabilité des activités dans les légumes racines issus de régions influencées

par des industries du cycle du combustible nucléaire

Dans les légumes racines (pommes de terre, carottes, navets, oignons, poireaux), la plupart
des activités obtenues dans les études portant sur les régions soumises a 'influence d’industries du
cycle du combustible nucléaire ne sont pas significativement supérieures a celles mesurées dans les
légumes racines des régions non influencées (tableau 1.17). Cependant, Louw et al. (2011)
mesurent des activités comprises entre 29 et 714 mBq.kg " pour 238U, entre 460 et 780 mBq.kg™ pour
226Ra, entre 147 et 610 mBq.kg" pour 2'°Pb et entre 260 et 600 mBq.kg™" pour *'°Po. Les activités
mesurées pour les radionucléides de la chaine de décroissance du thorium sont également
importantes avec des activités comprises entre 17 et 3 000 mBq.kg™" pour »*Th, et entre 174 et
270 mBq.kg" pour “®Ra.

Pays Influence N 38y BOTh 26Ra 210pp, 210pg BITh 28Ra 28Th  Références
. Anke et al.,
Allemagne Mine U 29 5,8-7,1 2009
. Pietrzak-Flis
Pologne Mine U 12 2,6-7,7 1,3-7,7 14-154 1,09 - 4,47 3,5-25 et al., 1997b
Afrique Mine et 460 - 147 - 174 - Louw et al.,
duSud  traitementu ° 29714 780 610 ~ 260-600 17-3000 g, 2011
Afrique Mine et 5 255 - Louw et al.,
du Sud traitement U 2780 2009
Utilisation
e Carvalho et
Kosovo mlhtalre}J 2 2,4-7,8 Oliveira, 2010
appauvri
Utilisation
. e Carvalho et
Bosnie mllltalre}J 2 3,4-7,3 Oliveira, 2010
appauvri

Tableau 1.17 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de ’'uranium et du thorium dans les légumes racines prélevés en zone influencée par

des industries du cycle du combustible nucléaire (mBq.kg™ frais).
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2.3.4.5. Variabilité des activités dans les fruits issus de zone sous Llinfluence

d’industries du cycle du combustible nucléaire

Trés peu de données sont disponibles sur les activités dans les fruits (pommes, oranges,
poires, prunes, raisins) cultivés dans des régions influencées (tableau 1.18). Les activités en
uranium sont similaires a celles des fruits de régions faiblement radioactives, excepté pour les
résultats obtenus par Carvalho et Oliveira (2010) qui montrent une influence de [utilisation
militaire de ['uranium appauvri. Cette influence se traduit d’une part, par une activité en 2%U
élevée (31,8 mBq.kg") et d’autre part, par un rapport d’activités 2°U/2*®U faible (0,028 au lieu de
0,045 (Fulco et al., 2000)). Pour les isotopes ***Ra et ®Ra, des activités élevées ont été mesurées
dans un échantillon de citron par Louw et al. (2011) alors que Pietrzak-Flis et al. (1997b) obtiennent
une activité en **Ra dans la gamme de variabilité obtenue pour les fruits des régions non
influencées. Les activités en 2*Th mesurées par Louw et al. (2011) sont également supérieures a

celles mesurées par Pietrzak-Flis et al. (1997b).

Pays Influence N 38y BOTh 226Ra 210pg BITh 28Ra 28Th Références
Allemagne Mine U 9 2(’)?27; éggg et al.,
Pologne Mine U 9 1,48-10 07’?‘29' 1145’76‘ 0,68 - 553 31’17?8‘ z‘te;fa:‘g';l;;
roe e T T
i s by i o
Kosovo rlﬁmsasgzoa 1 31,8+1,8 gmglrr: 201?

appauvri
Bosnie r?]:::lsa?:]eoa 1 2,8:0,2 girv";lrf o
appauvri

Tableau 1.18 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de ["uranium et du thorium dans les fruits issus de zones influencées par des industries

du cycle du combustible nucléaire (mBq.kg™ frais).

2.3.4.6. Variabilité des activités dans les produits laitiers provenant de régions sous

Uinfluence d’industries du cycle du combustible nucléaire

Parmi les données récoltées sur les activités mesurées dans les produits laitiers (lait et
fromages) provenant de zones influencées par des industries du cycle du combustible nucléaires,
seules les données de Carvalho et al. (2009) montrent des activités élevées (tableau 1.19). Les
autres études présentent des résultats compris dans la gamme de variabilité naturelle. Les activités
mesurées dans le fromage et le lait, par Carvalho et al. (2009), sont d’un ordre de grandeur plus

faibles que les activités mesurées dans ’herbe de paturage ayant servi a ’alimentation des brebis.
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Carvalho et al. (2009) concluent ainsi que le transfert des radionucléides au sein de la chaine
alimentaire, de I’herbe de paturage aux brebis et a la production laitiére et fromagére ne pose pas

de risque d’un point de vue radioécologique.

Pays Influence N 38y BOTh 2%Ra 2%pg BITh 28Th Références
Portugal  Mine U 2 109-880 332-1300 909 - 5900 197 - 250 Carvalho et
al., 2009
Pologne Mine U 3 2,56+0,27 1,15+0,22 9,95+ 0,9 1195210123 2164210136k (cLrZalCRlS
g ) - bl b - bl b - bl b - bl b - bl et al.’ 1997b
Afrique Mine et Louw et al.,
dusud  traitement U 16275 2009
Utilisation
e Carvalho et
Kosovo m1l1ta1re}] 1 5,1+0,6 Oliveira, 2010
appauvri

Tableau 1.19 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de U'uranium et du thorium dans les produits laitiers provenant de régions sous

l’influence d’industries du cycle du combustible nucléaire (mBq.kg™" frais et mBq.L™ pour le lait).

2.3.4.7. Variabilité des activités dans les viandes et ceufs provenant de régions soumises

a des industries du cycle du combustible nucléaire

Les activités mesurées dans la viande ou les ceufs ne different pas significativement des
activités obtenues dans des régions de faibles radioactivités naturelles, excepté dans les études de
Louw et al. (2011, 2009), ou les activités en 2'%Po atteignent jusqu’a 1 630 mBq.kg™" et U'activité en
228Ra jusqu’a 820 mBq.kg”, illustrant Uinfluence de ’activité miniére de I’'uranium sur ces denrées
(tableau 1.20).

Pays Influence N =8y BOTh 2%Ra 21%pg BITh 28Ra 28Th Référence
. 1,62 - 0,73 - ) 0,52 - 2,39 - Pietrzak-Flis et
Pologne  MineU 12 5 ¢3 304 85188 3,61 22,5  al., 1997b
Afrique Mine et Louw et al.,
duSud traitement U : a7 A 2 2011
Afrique Mine et 7 115 - Louw et al.,
duSud traitement U 1630 2009
Utilisation Carvalho
Kosovo mllltalre}J 2 2,2-6,5 Oliveira, 2010
appauvri
Utilisation Carvalho
Bosnie mlhtalre}J 2 1,9-35 Oliveira, 2010
appauvri

Tableau 1.20 : Gamme de variabilité des activités des principaux radionucléides des chaines de
décroissance de 'uranium et du thorium dans les viandes et ceufs provenant de régions influencées

par des industries du cycle du combustible nucléaire (mBq.kg™” frais).
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2.3.4.8. Synthése

Parmi tous les produits alimentaires présentés dans les tableaux précédents, les céréales et
les légumes feuilles, semblent étre les plus marqués par 'influence des industries du cycle du
combustible nucléaire. Les légumes fruits, les légumes racines, les fruits, les produits animaux et
les produits laitiers sont souvent moins impactés. Ces différences s’expliquent d’une part, par la
complexité des mécanismes de transfert des radionucléides dans les différents organes des plantes
et des animaux et d’autre part, par leur physiologie et leur durée de culture qui vont induire des
apports de particules atmosphériques plus importants sur ces matrices. De plus, les légumes feuilles
sont également soumis a l’adhésion de particules de sol aprés remise en suspension. Ces parameétres
font de ces deux groupes de denrées (les céréales et les légumes feuilles), des matrices

particulierement intéressantes pour l’étude des transferts des radionucléides dans l’environnement.
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3. Transferts des radionucléides aux denrées

La connaissance des voies de transferts des radionucléides aux denrées et des parametres
qui influencent leur ampleur est indispensable a U’évaluation de lUimpact des rejets de
radionucléides dans Uenvironnement. Depuis le début des années quatre-vingt, [’Agence
International de U’Energie Atomique (AIEA) ceuvre au développement de modeles mathématiques se
rapprochant des conditions réelles de transferts des radionucléides. Ces modéles peuvent étre
utilisés comme outil pour évaluer ’efficacité des mesures appliquées suite a des rejets accidentels
de radionucléides pour réduire les impacts sur ’environnement et [’homme et pour prédire l’impact
futur des rejets provenant de ’entreposage des déchets radioactifs en profondeur. Les paramétres
généralement utilisés dans ces modeéles sont les facteurs de transfert (TF) qui caractérisent les
transferts des radionucléides des sols aux plantes et les coefficients de transfert (F,, pour le lait et
F¢ pour la viande et les ceufs) et rapports de concentrations (CR) qui caractérisent les transferts des
radionucléides des aliments pour animaux aux produits animaux (lait, viande, ceufs).

Dans ce chapitre, les différentes sources de radionucléides et les voies de transferts aux
produits végétaux seront, dans un premier temps, décrites. Pour compléter ce paragraphe, les
données actuellement disponibles sur les facteurs de transfert sol-plante seront présentées. Dans
une deuxiéme partie, les transferts aux animaux seront décrits et seront accompagnés des données
disponibles sur les coefficients de transfert et les rapports de concentrations des aliments aux

divers produits animaux.

3.1. Transfert des radionucléides aux produits végétaux

Les radionucléides naturels peuvent étre transmis aux produits végétaux par de nombreuses
voies de transfert. Pour la plupart, la voie de transfert prédominante est le prélévement des
radionucléides contenus dans le sol par voie racinaire suivi de leur redistribution interne aux
diverses parties de la plantes. Dans certains cas cependant, le transfert des radionucléides peut se
faire a la surface de la végétation, par dépot sec ou humide de radionucléides provenant de
’atmosphéere ou par lirrigation des cultures avec une eau ayant des activités élevées. Il est
également possible qu’un transfert secondaire ait lieu du fait de la resuspension de radionucléides,
initialement déposés a la surface du sol qui, sous l’action du vent ou de la pluie, vont étre
remobilisés (AIEA, 1994). Les radionucléides, une fois déposés a la surface des cultures, peuvent

étre absorbés par les plantes et transloqués dans ses différentes parties internes (AIEA, 1994).
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3.1.1. Les principales voies de transfert aux produits végétaux

3.1.1.1. L’interception de particules atmosphériques

Le transfert des radionucléides aux plantes par interception de particules atmosphériques
peut avoir lieu par voie séche et se faire par simple dépot gravitaire des particules atmosphériques
ou par voie humide, lors de pluies qui vont lessiver les particules atmosphériques et les entrainer a
la surface des cultures et du sol. Dans le cas d’un dépot sec, ’amplitude des transferts va dépendre
de la surface foliaire, de la rugosité des feuilles, de la biomasse de la plante et de sa densité mais
également de la taille et de la nature des particules atmosphériques (Martin, 1964 ; Witherspoon et
Taylor, 1970). Dans le cas de dépots humides, d’autres parameétres entrent en jeu tels que la
capacité de stockage d’eau de la canopée, le stade végétatif de la plante, la forme chimique des
radionucléides et leur solubilité et enfin le volume de précipitations et U'intensité de la pluie (AIEA,
2010). Une fois les radionucléides déposés en surface des végétaux ils vont étre absorbés par la
surface foliaire. Les études réalisées sur ’absorption foliaire des radionucléides indiquent que le
temps est un parametre clé. En effet, plus un radionucléide est retenu sur la surface foliaire plus il
est susceptible d'étre absorbé. Les processus de lessivage vont avoir pour effet de réduire
Uabsorption du fait de la perte d’une partie des radionucléides disponibles. La température,
Uhumidité et L’irrigation foliaire sont également des paramétres susceptibles d’influencer
’absorption. Le transfert des radionucléides aux fruits peut avoir lieu selon différentes voies. En
effet, les radionucléides peuvent soit étre directement déposés a la surface des fruits et étre
absorbés par la peau puis transportés a l’intérieur, soit ils pénétrent la plante par un autre organe
(les feuilles et les racines) et sont transférés au fruit par translocation (Carini, 2010). L’importance
relative de chaque voie de transfert dépend du radionucléide, du type de plante, du stade de
développement de la plante et de la saison a laquelle a lieu le dépot. Dans les systémes agricoles,
le transfert des radionucléides aux fruits est également affecté par les pratiques horticoles qui vont
avoir pour effet de modifier la physiologie de la plante et la translocation des nutriments. La
surface d’interception du fruit est généralement plus faible que celle des feuilles, mais la tendance
peut s’inverser au cours des saisons, lorsque la canopée se réduit. Le dépot direct a la surface du
fruit va ainsi dépendre de la protection exercée par les feuilles. Une contamination directe peut
également devenir le processus dominant lorsque la translocation interne des radionucléides aux
fruits est limitée. L’absorption des radionucléides par la peau a lieu sous des conditions d’humidité
favorables alors que dans des conditions séches, la peau joue le role d’une barriére aux
radionucléides. Dans le cas ou les fruits sont consommés avec leur peau, les radionucléides déposés
en surface des fruits peuvent représenter un risque pour ’homme méme si le transfert a la pulpe

n’a pas lieu.
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3.1.1.2. La translocation des radionucléides

Les radionucléides, une fois absorbés par la plante, peuvent étre transloqués aux autres
organes. La translocation se définit comme étant la redistribution d’une substance chimique aux
parties de la plantes qui n’ont pas été directement touchées par le dépot et dépend de plusieurs
parametres physiques, chimiques et biologiques (Hoffman et al., 1995 ; Kinnersley et Scott, 2001 ;
Chamel et al., 1991). Les facteurs physiques comprennent les caractéristiques et la nature du dépot
des radionucléides (dépot humide, dépot sec, tailles des particules atmosphériques) et de la plante
(disposition du feuillage, taille des feuilles, structure cuticulaire). Les facteurs chimiques incluent
la spéciation du radionucléide et la composition chimique de la cuticule qui recouvre les feuilles
(Franke, 1967 ; Aarkrog et Lippert, 1971 ; Aarkrog, 1972). Enfin, les facteurs biologiques sont
principalement associés au cycle végétatif et au moment du dépot (Kirchner, 1994 ; Aarkrog, 1975 ;
Carini, 1999 ; Carini et al., 2006 ; Middleton, 1958 ; Middleton, 1959 ; Middleton et Squire, 1963 ;
Madoz-Escande et al., 2004 ; Shaw et al., 1992). Kirchmann et al. (1980) démontrent que ’activité
en “Ra est de 5 a 16 fois plus importante dans les tiges du blé d’hiver que dans ses grains. Ils
démontrent également que le feuillage de la betterave sucrieére présente une activité plus
importante que les tissus racinaires. Tracy et al. (1983) ont démontré dans leur étude que les fruits

présentent en général des activités plus faibles que les racines et les feuilles.
3.1.1.3. La remise en suspension de particules de sol

Le phénomeéne de remise en suspension résulte de ’action des vents qui vont exercer sur les
particules une force supérieure a l’adhérence a leur substrat. L’impact de gouttes d’eau (eau de
pluie ou d’irrigation) sur le sol peut également provoquer le détachement des particules et leur
projection a la surface des cultures (AIEA, 1994). Ce phénomeéne suivi de |’adhésion de particules a
la surface des végétaux peut représenter une source majoritaire de radionucléides pour les plantes
lorsque les concentrations dans les particules de sol remises en suspension sont supérieures aux
concentrations directement prélevées par les racines. Sheppard (1995) indique dans son étude que
les particules de sol ayant la plus forte probabilité d’adhérer a la surface des plantes font partie de
la fraction argileuse. En effet de part leur taille similaire a la taille des rugosités a la surface des
feuilles, ces particules sont efficacement retenues a la surface des plantes méme aprés lavage
(Sheppard et al., 2010). La quantité de particules de sol adhérées a la surface de légumes feuilles
lavés atteint en moyenne 20 g.kg™ (Sheppard et Evenden, 1995) alors que pour une végétation de
paturage les quantités atteignent de 25 a 50 g.kg” (Beresford et al., 2002). Amaral et al. (1994)
rapportent que la quantité de particules de sol sur des salades peut atteindre de 130 a 340 g.kg™.
Ces quantités importantes démontrent clairement que l’adhésion de particules de sol peut dominer
les apports par voie racinaire notamment pour des éléments insolubles comme le thorium. De plus,
de part les fortes capacités d’adsorption de l’argile, la plupart des radionucléides se retrouvent
présents dans la fraction argileuse a des concentrations jusqu’a 20 fois supérieures a celle du sol
total (Sheppard et al., 2010).
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3.1.1.4. Les prélévements racinaires

Tout comme les transferts précédemment décrits, le transfert des radionucléides par voie
racinaire du sol vers les plantes dépend de plusieurs facteurs, qui vont induire une grande
variabilité dans les données proposées par la littérature. Ces transferts dépendent en effet des
paramétres chimiques, biologiques, physiques et hydrologiques des sols, des propriétés
physicochimiques du radionucléide et de la physiologie de la plante. Chacun de ces parametres
posséde sa propre variabilité et peut étre influencés par des facteurs externes tels que le climat et
les pratiques agricoles (utilisation d’engrais, irrigation, labour, chaulage) (Ehlken et Krichner,
2002). Les conditions expérimentales (lavage, retrait des parties abimées) dans lesquelles sont
obtenues les résultats sont également susceptibles d’influencer le transfert racinaire des

radionucléides (Sanzharova et al., 2009).
3.1.2. Les facteurs de transfert sol-plante

L’évaluation des transferts des radionucléides du sol aux plantes se fait souvent par le biais
du calcul du facteur de transfert (TF) définit comme étant le rapport entre [’activité du
radionucléide dans la plante (Bq.kg™ sec de plante) et son activité dans le sol (Bq.kg" sec) (AIEA,
1994). L’application principale d’un tel facteur de transfert consiste a prédire les conséquences de
rejets chroniques ou accidentels de radionucléides dans U’environnement grace a des modeéles de
calcul simulant le transfert a la chaine alimentaire (Ehklen et Kirchner, 2002). L’énorme quantité
de données accumulée au cours des derniéres décennies met en avant de grandes variations des
facteurs de transfert sol-plante qui peuvent dépasser trois ordre de grandeur (Coughtrey et Thorne,
1983 ; Frissel, 1992). Cette grande variabilité traduit ’inexistence d’une relation linéaire entre la
concentration des radionucléides dans le sol et dans les plantes. La base des évaluations
radioécologiques réside cependant, dans !’hypothése d’un transfert des radionucléides sol-plante
répondant a une relation linéaire pour des conditions écologiques et agricoles données (Beresford et
Wright, 2005). Plusieurs publications ont rapporté qu’une telle relation linéaire entre l'activité
totale des radionucléides dans la solution hydroponique et ’activité totale dans les racines des
plantes existait bel et bien (Shtangeeva et Ayrault, 2004 ; Blanco Rodriguez et al., 2006).
Cependant, les expériences hydroponiques donnent uniquement des estimations approximatives des
processus qui ont lieu dans la solution de sol sous des conditions normales et ne reflétent pas les
conditions réelles rencontrées sur le terrain. Sheppard (1980), en prenant les valeurs de TF de
Uuranium obtenues par d’autres auteurs, a démontré que U’hypothése de linéarité pouvait étre
considérée comme valide pour une gamme de concentrations dans le substrat suffisamment large,
d’environ 5 ordres de grandeur. Blanco Rodriguez et al. (2002) ont confirmé ces résultats pour 22U,
BOTh et %Ra pour lesquels le transfert est linéaire lorsqu’une gamme de concentrations d’environ
deux ordres de grandeur est prise en compte. Pour une gamme de concentrations réduite, l’absence

de linéarité serait due a la prédominance des effets d’autres variables, telles que les
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caractéristiques physico-chimiques du sol, sur le prélévement de la plante qui s’estomperaient lors

de la prise en compte d’une gamme de concentrations plus large.

3.1.2.1. Paramétres influencant la variabilité des facteurs de transfert sol-plante

Une des causes de variabilité des facteurs de transferts est la compétitivité entre les ions
présents dans le milieu. En effet, le facteur de transfert sol-plante est souvent calculé pour des
radionucléides a l’état de traces dont le comportement dans le systéme sol-plante dépend
largement de la concentration des macronutriments présents (Ehklen et Kirchner, 2002). Le calcium
et le potassium sont des macronutriments essentiels aux plantes qui sont maintenus en équilibre
homéostatique par la plante. Yunoki et al. (1989) ont rapporté dans leur étude que le degré
d’accumulation des radionucléides naturels était affecté par les mécanismes homéostatiques qui
régulent les prélévements des éléments par la plante. La biodisponibilité de I’élément va également
avoir une grande importance. En effet, une majeure partie des radionucléides présents dans la zone
racinaire sont fixés aux constituants du sol. Une définition plus juste du facteur de transfert serait
de prendre en compte la quantité biodisponible et non la quantité totale de radionucléides dans le
sol (Markose et al., 1993), ceci aurait alors pour effet de diminuer considérablement la variabilité
des facteurs de transfert. La plupart des études ignorent également les effets de la rhizosphére sur
la disponibilité des éléments, or les racines excrétent une variété de substances incluant des acides
organiques, des sucres, des acides aminés, des ions H* et HCO; (Russel, 1973 ; Marschner et al,
1996) qui créent ainsi des microenvironnements ou la disponibilité des éléments peut différer
significativement de celle rencontrée dans le reste du sol (Merckx et al., 1983 ; Lorenz et al., 1994
; Courchesne et Gobran, 1997). Les exsudats organiques des racines vont avoir pour effet
d’augmenter la solubilité des métaux en formant des complexes organométalliques solubles (Merckx
et al., 1983 ; Mench et al., 1988 ; Treeby et al., 1989; Naidu et Harter, 1998). En rejetant des ions
H* et HCO;, les racines influencent activement le pH dans leur environnement immédiat,
augmentant ainsi la disponibilité des éléments et notamment du potassium et du phosphore (Jungk
et Claasen, 1986). Le potassium non-échangeable fixé dans les espaces inter foliaires des minéraux
argileux, sous l'effet du changement du pH va étre mobilisé ce qui va avoir pour conséquence de
modifier la structure des minéraux d’argile (Hinsinger et Jaillard, 1993; Courchesne et Gobran,
1997). La rhizosphére concentre également un grand nombre de micro-organismes par rapport au
reste du sol (Russel, 1973). Ces micro-organismes ont la capacité de rompre les complexes (Barber
et Lee, 1974), de dégrader les minéraux (Barber, 1968 ; Richards, 1987; Zezina et al., 1992) et de
décomposer la matiére organique (Tegen et al., 1991). Les effets combinés des racines et des
micro-organismes de la rhizosphére vont ainsi créer des conditions de biodisponibilité des

radionucléides complétement différentes des conditions trouvées dans le reste du sol.
La structure des sols, peut également influencer le transfert sol-plante. En effet, ce

parameétre influence la distribution des racines (Bundt et al., 2000), la distribution de U’eau et de la

solution de sol au sein de la porosité du sol (Albrecht et al., 2002), ainsi que le taux d’échange
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d’ions entre la solution et la phase solide du sol et, de ce fait, la disponibilité des radionucléides
aux plantes. De maniére générale, les facteurs de transfert sont plus importants pour des textures
de sol grossieres et plus faibles pour des textures fines et des sols organiques (Sanzharova et al.,
2009). Les effets de la texture des sols sur le mouvement de certains radionucléides dans le sol
apparaissent comme étant similaires a ceux des cations divalents Ca et Mg (Mortvedt, 1994). Les
cations divalents sont en effet absorbés par les argiles, ainsi le taux de sorption augmenterait avec
la teneur en argile dans le sol. Blanco Rodriguez et al. (2008) dans leur étude sur U'influence de la
texture du sol sur la disponibilité des radionucléides naturels, ont démontré que pour Uuranium, la
fraction grossiere du sol libére le plus grand pourcentage de fraction disponible alors que pour le
radium, il s’agit de la fraction la plus fine. Aucune déduction n’a pu étre faite pour 2*°Th étant
donné que son comportement était différent d’un sol a 'autre. Mortvedt (1994) confirme dans son
étude que le facteur de transfert de l’uranium diminue des sols sableux, aux sols limoneux, aux sols

argileux.

Plusieurs études ont démontré que le pH était un des parameétres les plus importants
permettant d’expliquer, pour l’uranium, les variations observées dans les facteurs de transfert sol-
plante (Echevarria et al., 2001). Ebbs et al. (1998) par le biais d’expériences hydroponiques, ont
démontré que la forme la plus biodisponible pour les plantes est UO,>* qui est majoritairement
présente en solution a pH 5,5 ou inférieur. Vandenhove et Van Hees (2007) dans une étude
similaire, ont conclu que bien que le pH ait un role important, des facteurs tels que la présence de
fer amorphe, les teneurs en matiere organique et en argile et la capacité d’échange cationique
(CEC) peuvent influencer la concentration de l'uranium dans la solution de sol pour un pH donné.
D’autre part, la présence de certains éléments stables dans le substrat peut induire la formation de
sels solubles susceptibles de faciliter ’absorption des radionucléides par la plante ou au contraire,
conduire a la formation de composés insolubles qui immobiliseraient le radionucléide dans le
substrat (Ehklen et Kirchner, 2002). Rufyikiri et al. (2006) mettent en avant linfluence du
phosphore sur les activités en uranium dans les plantes. En présence de phosphore, l’uranium est
adsorbé sur les ions phosphates liés aux oxydes de fer du sol ou bien est précipité par réaction avec
les phosphates en formant des précipités d’uranyles phosphates. Sheppard (1980) démontre
également dans son étude que la formation de complexes calcium-uranyle-phosphate trés insolubles
a pour effet d’immobiliser ’uranium dans les racines de la plantes et d’empécher son assimilation
dans les parties aériennes. L’ajout de phosphore dans des expériences hydroponiques va avoir pour
effet de réduire de plus de 50% la biodisponibilité de l’uranium pour le pois (Ebbs et al., 1998).
Lauria et al. (2009) ont trouvé dans leur étude des corrélations entre ’activité en uranium dans
différents légumes et la concentration en Ca?* et Mg** échangeable dans les sols. L’augmentation de
la disponibilité de U'uranium pour la plante serait due a la formation de complexes de carbonate
d’uranyle dans la solution, formés a partir d’un pH de 4,2 et prédominants a pH 6-7 (Langmuir,
1978). Pour le thorium, Hansen et Huntington (1969) suggerent que sa mobilité dans les sols soit
moins affectée par le pH que par la complexation a la matiére organique du sol. En effet, la matiere

organique des sols semble complexer fortement le thorium tétravalent. Le radium posséde une forte
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affinité pour les sites d’échanges des sols, cependant, la matiére organique absorbe dix fois plus le
radium que les argiles (Simon et Ibrahim, 1987). Vandenhove et Van Hees (2007), en travaillant sur
des sols spikés, ont trouvé que la concentration en radium dans la solution de sol était liée a la
matiére organique et a la CEC du sol, mais ils n’ont déterminé aucune relation avec la teneur en
argile du sol. L’augmentation du calcium échangeable (Simon et Ibrahim, 1987), du pH (Pettersson
et al., 1988) et la forte concentration des sols en sulfate (Simon et Ibrahim, 1987) sont également
connus pour diminuer le facteur de transfert du radium du sol aux plantes. Lauria et al. (2009) ont
observé que l’ajout d’amendement calcaire au sol augmente les concentrations en Ca et Mg des sols
et augmente U'effet de compétition cationique sur les surfaces d’adsorption des racines. Du fait de
son large rayon ionique le radium posséde une affinité pour les sites d’échanges des racines, plus
grande que les autres alcalino-terreux. Cependant, sa concentration dans la solution de sol étant
généralement plus faible que les autres métaux alcalins, les prélevements de radium peuvent étre
completement nuls. Ainsi, une augmentation de calcium dans le sol a pour effet de diminuer les

prélévements de radium (Simon et Ibrahim, 1990).

3.1.2.2. Données de ’AIEA (2010)

Les TF moyens, ainsi que les gammes de variabilité, présentés dans le TRS N°472 de U’AIEA

(2010) pour différents groupes de végétaux sont résumés dans le tableau 1.21.

Céréales Légumes feuilles  Légumes fruits Légumes racines Fruits
6,2 x 10 2,0 x 107 1,5 x 107 6,5x 10 1,2 x 107
U (1,6 x 10* - 0,82) (7,8 x 10° - 8,80) (5,2 x 10~ 0,20) (1,8 x 10 - 0,26) (1,3x 107 - 0,37)
59+ 108* 38* 74* 11*
2,1x10° 1,2x 10° 7,8 x 10" 2,8 x 10" 6,3 x10°
Th (1,6 x 10 - 0,022) (9,4x 10° - 0,21) (6,2x10° - 0,016) (8,2x10°-0,095  (2,5x10°-0,01)
36* 24* 17* 57 2*
1,7 x 107 9,1x 10?2 1,7 x 107 2,8 x 10?2 1,2 x 107
Ra (8,0x 10° - 0,67) (1,8 x 10” - 130) (2,4x10* - 6,3) (2,4 x 10 - 56) (1,4x10° - 0,17)
24* 77 44" 105* 12*
1,1 x 107 8,0 x 107 1,5 x 107 4,7x10? 7,7 x10°
Pb (1,9 x 10 - 0,048) (3,2x10° - 25) (1,5x10° - 3,9) (1,5x10% - 3,3) (1,5x 107 - 0,017)
9* 31* 5* 57 5*
2,4x 10" 7,4x 107 1,9 x 10 4,0x 107
Po  (2,2x10%-2,6x10% - (1,6 x10° - 3,7x 10%)  (1,4x 10 - 0,049)
2 12* 2 19+

Tableau 1.21 : Facteur de transfert de "'uranium, du thorium, du radium, du plomb et du polonium
pour certains groupes de produits végétaux (kg.kg™' poids sec) (AIEA, 2010).
Les valeurs présentées entre parenthéses correspondent aux valeurs minimales et maximales

*

déterminées. * : Nombre de données disponibles pour le calcul des valeurs moyennes des facteurs

de transfert.

Quel que soit le radionucléide et le groupe d’aliments considéré, les gammes de variabilité

des facteurs de transferts sont importantes et varient de 2 a 6 ordres de grandeur. Les facteurs de
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transfert de "uranium, du radium et du plomb présentent des valeurs moyennes plus élevées que
celles du thorium et du polonium. Les facteurs de transfert de [’'uranium semblent plus importants
pour les légumes feuilles, cependant la valeur la plus basse (7,8 x 107°) est mesurée pour ce groupe
de denrées. Les légumes fruits et les fruits possedent des TF pour U’uranium du méme ordre de
grandeur que les légumes feuilles, alors que les céréales et les légumes racines ont des TF d’un
ordre de grandeur inférieurs. Les gammes de variabilité des TF de l'uranium pour les différents
groupes de végétaux sont toutefois trés similaires. Le thorium présente de faibles valeurs de TF qui
confirment sa faible biodisponibilité dans les sols. La gamme de variabilité des TF pour les légumes
feuilles est tres large et couvre 6 ordres de grandeur. Pour le radium, la gamme de variation des TF
au sein d’un groupe de denrées, couvre environ 5 ordres de grandeur. Les valeurs les plus fortes
sont mesurées dans les légumes feuilles (130) suivis des légumes racines (56) alors que les valeurs
maximales mesurées dans les céréales, les légumes fruits et les fruits sont plus basses. Toutefois,
les valeurs moyennes ne présentent pas de différences significatives. Les valeurs moyennes des TF
du plomb présentent également peu de différences d’un groupe de plantes a ’autre, mais les écarts
entre les valeurs minimales et maximales peuvent atteindre jusqu’a 4 ordres de grandeur. Les
données sur les TF du polonium sont rares et sont méme inexistantes pour les fruits. La tendance
globale traduit cependant un faible transfert du polonium aux plantes par voie racinaire. Dans une
étude récente sur les transferts de 28U, Ra et »?Th du sol aux cultures, Shanti et al. (2012) ont
mesuré des valeurs de TF plus importantes dans les légumes feuilles que dans les autres légumes et
les fruits, ces derniers étant caractérisés par de faibles valeurs de TF. Lauria et al. (2009) ont
obtenu des valeurs élevées de TF de "uranium pour les salades (102), suivies des carottes (107%) et

des haricots (10).

3.2. Transfert des radionucléides aux produits animaux

3.2.1. Mécanismes de transfert des radionucléides aux produits animaux

Les radionucléides peuvent étre transférés aux produits animaux par trois voies : par voie
cutanée, par inhalation et par ingestion. Parmi ces voies de transfert, la plus importante pour les
animaux est l’ingestion de nourriture, de sol et d’eau. L’importance de la contribution de la
nourriture, du sol et de ’eau ingérés dépend de l’espéce animale et du systéme d’élevage. En
effet, les volailles et les porcs sont souvent nourris avec des aliments composés de grains et de
légumineuses alors que les bovins et les ovins ont généralement accés a un paturage. De plus, la
quantité d’aliments ingérée par les animaux va dépendre de leur masse corporelle et des processus
physiologiques liés a la croissance, la lactation et la reproduction. La consommation journaliére
d’aliments secs par un ruminant adulte est d’environ 2% de sa masse corporelle, pour un animal ne
produisant pas de lait, alors que pour les animaux produisant du lait elle est d’environ 3,3% de la
masse corporelle (Subcommittee on Feed Intake, 1987). Cette quantité dépend également de la
stratégie d’élevage (batterie ou plein air), des pratiques agricoles et de la composition de la

nourriture et de ses caractéristiques telles que la quantité de matiére seche digeste (AIEA, 2010).
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La proportion relative d’herbe, de grains et d’autres constituants est importante pour déterminer
Uingestion de radionucléides par les animaux. En effet, ’herbe a tendance a avoir une activité plus
élevée en radionucléides étant donnée son exposition aux dépots atmosphériques et a l’adhésion de
particules de sol. L’adhésion de particules de sol a la surface des végétaux est un phénoméene, déja
mis en avant dans le paragraphe précédent, qui peut représenter une source importante de
radionucléides lors de ’ingestion des végétaux. L’ingestion de particules de sol par les bovins, les
ovins et les porcs a été évaluée dans plusieurs régions sous différentes conditions (Fries et al.,
1982a, b ; Healy, 1968 ; Healy et al., 1967, 1970 ; Healy et Drew, 1970 ; Healy et Ludwig, 1965 ;
Mayland et al., 1975 ; McGrath et al., 1982 ; Thornton et Abrahams, 1981). Toutes ces études se
basent sur un indicateur comme ’oxyde de titane, mesuré dans les feces. Etant donné que cet
élément n’est pas contenu dans les plantes, la concentration mesurée dans les féeces ne peut
provenir que des particules de sol qui ont été ingérées. En général, l'ingestion de sol est
inversement reliée a la disponibilité du fourrage lorsque le paturage est la seule source de
nourriture. Les apports de sol estimés dans ces études sont assez faibles lorsque U’herbe est
abondante et correspondent pour les bovins et les ovins a 1 a 2% de la matiére seche ingérée.
Lorsque le paturage est rare, ’ingestion de sol peut atteindre jusqu’a 18% de la quantité totale
ingérée. Ainsi, le pourcentage moyen de sol ingéré est d’environ 6% pour les vaches laitiére et 4,5%
pour les moutons lorsque la seule source de nourriture est le paturage (Healy, 1968 ; Healy et
Ludwig, 1965). L’ingestion de sol par les porcs peut atteindre jusqu’a 8% de leur apport journalier
en matiére séche du fait de leurs habitudes a fouiller le sol (Fries et al., 1982b). Les volailles
élevées en plein air ingérent également de forte proportion de sol allant de 2 a 30 g de sol ingérés
quotidiennement (Jondreville et al., 2010). L’élevage des animaux en batterie va avoir pour effet
de supprimer complétement la contribution du sol a la quantité de radionucléides ingérés par
’animal (Fries, 1995). La biodisponibilité des radionucléides contenus dans les particules de sol est
souvent assez faible et la voie prédominante d’apport de radionucléides aux animaux reste la

consommation de nourriture.

3.2.2. L’absorption gastro-intestinale des radionucléides

L’activité des radionucléides dans la viande et les produits animaux dérivés dépend
principalement du taux d’ingestion de radionucléides liés a la quantité journaliere d’aliments
ingérés, de |’absorption gastro-intestinale et du taux de renouvellement des tissus. Le degré
d’absorption gastro-intestinale est généralement le parametre le plus important pour déterminer le
degré de contamination, par les radionucléides, des tissus animaux et des produits dérivés (lait et
ceufs). Pour la plupart des radionucléides, [’absorption est controlée par l’apport alimentaire et les
besoins de l’animal (l’absorption tend a décroitre avec l’augmentation de [’apport alimentaire
lorsque les besoins alimentaires sont comblés). Pour certains radionucléides qui ont des analogues,
’absorption peut étre homéostatiquement contrélée. Ainsi pour le radium, les besoins en calcium,
son élément analogue, vont déterminer le degré de transfert des radionucléides de la nourriture a

’organisme. Plusieurs études se sont portées sur l’évaluation de l’absorption intestinale des
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radionucléides (Fesenko et al., 2007). La méthodologie généralement utilisée consiste a administrer
les radionucléides a deux groupes d’animaux identiques, pour le premier par voie orale et pour le
second par voie intraveineuse. 24h aprés l’administration, les animaux des deux groupes sont
abattus et Uactivité des radionucléides dans les animaux sont mesurées. L’absorption correspond
alors au rapport de l'activité mesurée dans le groupe ayant recu les radionucléides par voie
intraveineuse et ’activité mesurée dans les individus du groupe ayant recu les radionucléides par
voie orale. Il existe cependant des sources d’incertitude associées a la méthodologie utilisée pour
’évaluation de labsorption (Fesenko et al., 2007). Tout d’abord, les études menées sont
relativement courtes, alors que l’évaluation de ’absorption nécessite que les conditions d’équilibre
soient atteintes. Pour l"uranium, le modéle ASTRAL (Calmon, 2006) indique que l’équilibre entre
Uactivité ingérée et lactivité dans la volaille, est atteint 25 jours aprés le début de la

consommation d’aliments contaminés en uranium (figure 1.3).
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Figure 1.3 : Délai (j) de mise a ’équilibre entre les activités en 2**U dans la viande de volaille et les

activités dans les aliments ingérés, calculé par le modéle ASTRAL (Calmon, 2006).

Une autre source d’incertitude réside dans la différence de comportement des
radionucléides introduit par voie orale ou par intraveineuse (Beresford et al., 2000 ; Mayes et al.,

1996). De plus, les radionucléides administrés par voie orale peuvent avoir été ajoutés sous forme
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de chlorure a 'eau des animaux ou aux aliments, ce qui n’est pas représentatif des conditions
normales d’ingestion des radionucléides. Smirnova (1973) a évalué U’absorption de 2'%Pb par des
bovins adultes et a obtenu une valeur de 0,010 + 0,002. Prister (1967) s’est penché sur |’évaluation
de ’absorption de 38y par des bovins et des poulets adultes, administré sous forme d’U0,(NOs),.H,0
et a respectivement obtenu une valeur de 0,012 + 0,002 et de 0,015 + 0,002. De méme, Martyushov
et al. (1984) ont obtenu pour les bovins adultes une absorption de 0,010 + 0,001 et pour des porcs
agés de 15 jours une absorption de 0,012 + 0,004. Ces valeurs traduisent une absorption gastro-
intestinale de *'°Pb et de *®U similaire (~1%), quelle que soit I’espéce animale considérée.
Comparée a d’autres radionucléides, cette absorption est relativement faible. En effet, pour "*’Cs
’absorption gastro-intestinale moyenne est de 0,50 + 0,06 pour le beeuf (llyin et Moskalev, 1957).
L’age des animaux va avoir pour effet de réduire ’absorption des radionucléides du fait de la
diminution de la perméabilité de la paroi intestinale des animaux adultes. Les jeunes animaux ayant
des besoins plus importants en nutriments et éléments essentiels, la perméabilité de leur paroi
intestinale est plus élevée et les radionucléides sont plus a méme de pénétrer le systéme sanguin
(Sirotkin, 1987). L’effet de ’age sur ’absorption de l'uranium a été estimé par Martyushov et al.
(1984) qui rapportent une valeur de 0,09 + 0,03 pour des veaux de un mois au lieu de 0,01 + 0,001
pour des vaches adultes. De méme, pour les poulets, ils rapportent une valeur de 0,10 + 0,02 pour
des poussins de un jour contre la valeur de Prister (1967) de 0,015 + 0,002 pour des poulets de 270
jours, soit environ un ordre de grandeur de différence. Une fois absorbés, les radionucléides entrent
dans le systeme sanguin et sont distribués dans les divers tissus du corps. Cette redistribution va
dépendre des caractéristiques physicochimiques du radionucléide et du role biologique de l’élément

stable analogue comme le calcium dans le cas du radium.
3.2.3. Les coefficients de transferts

La notion de coefficient de transfert a été pour la premiére fois proposée par Ward et al.
(1965) pour décrire le transfert du césium de la nourriture au lait des vaches laitiéres. Ils ont ainsi
défini le coefficient de transfert comme étant le rapport entre ’activité mesurée dans le lait et
[’activité ingérée quotidiennement (exprimé en j.kg™"). A la suite de ces travaux, I’emploi de ce
coefficient s’est généralisé afin de quantifier les transferts de divers radionucléides au lait (F,,) et a
la viande (F¢) dans des conditions d’équilibre. Afin d’estimer le coefficient de transfert, la quantité
de nourriture quotidiennement consommée doit étre évaluée ce qui peut représenter une difficulté
dans le cas des études de terrain contrairement aux études expérimentales ou ces paramétres sont
controlés. Afin que le coefficient de transfert soit représentatif, 'activité des radionucléides dans
les tissus ou le lait doit étre a U’équilibre avec activité des radionucléides quotidiennement
ingérée. Les conditions d’équilibre sont difficiles a obtenir pour des radionucléides de faibles demi-
vies radioactives ou pour ceux ayant de longues périodes radioactives et biologiques dans les tissus
(c’est le cas du plutonium par exemple), ainsi les activités dans les tissus au moment de ’abattage
des animaux ne sont pas a ’équilibre avec les activités ingérées. La forme physicochimique va

également affecter le transfert aux tissus, principalement en changeant l'importance de
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’absorption gastro-intestinale (Howard et al., 2009). La proportion de radionucléides associés aux
particules de sol est également un facteur important pouvant influencer le transfert aux animaux.
L’ingestion de sol adhéré a la végétation peut représenter la principale source d’ingestion de
radionucléides, en particulier pour les radionucléides qui ont des faibles facteurs de transfert sol-
plante et qui se retrouvent donc en faible concentration dans les végétaux par rapport aux
particules de sol (Wilkins et al., 1997). Les coefficients de transfert des radionucléides sont
généralement plus important pour les animaux ayant une faible masse corporelle (Nalezinski et al.,
1996). Ainsi, le coefficient de transfert de ’agneau est en général plus important que celui de la
brebis. La masse corporelle au moment de 'abattage est ainsi un paramétre trés important pour

’estimation des coefficients de transfert.

3.2.3.1. Coefficient de transfert au lait

Les valeurs de coefficient de transfert au lait de vache obtenues dans la littérature pour les
radionucléides naturels sont peu nombreuses et sont rassemblées dans le tableau 1.22. Quelques
données sur le lait de chévre sont également présentées, mais aucune donnée sur le lait de brebis

n’est actuellement disponible.

Lait de vache Lait de chevre
Elément N  F,(j.L") Gamme (j.L") N Fm G.L" Gamme (j.L™")
U 3 1,8x10° 50x10%-6,1x10° 1 1,4 x 107 -
Ra 11 3,8x10* 9,0x10°-1,4x10% - - -
Pb 15 1,9x10* 7,3x10°-1,2x10° 1 6,0 x 107 -
Po 4 2,1x10* 8,9x10°-3,0x10* 2 2,3x 107 1,8 x 103 -2,7 x 103

Tableau 1.22 : Valeurs de coefficient de transfert (F,) au lait de vache et au lait de chévre (j.L™")
(AIEA, 2010).

Les coefficients de transfert moyens pour le lait de vache sont trés proches quel que soit le
radionucléide considéré, excepté pour 2®U qui présente une valeur moyenne plus importante.
Cependant, certaines études (Ng et al., 1977 ; Prister, 1967 ; Thorne, 2003) donnent une valeur plus
faible de 2,0 x 10* j.L"" avec une gamme comprise entre 6,0 x 10° et 6,0 x 10“ j.L" qui se
rapproche plus des valeurs données pour les autres radionucléides naturels. Dans une étude récente
(Stroc et Smodis, 2012), le coefficient de transfert de 2°Th a été calculé et a donné la valeur de
3,1x 10° £+ 0,3 x 102 j.L". Les coefficients de transfert des autres radionucléides calculés dans
cette étude sont de 3,2 x 107 + 0,6 x 10 pour 28U, 2,9 x 10° + 0,5 x 10 pour U, 8,6 x 10* £ 0,9
x 10 pour ?*®Ra, 2,6 x 10+ 0,7 x 10™ pour *°Pb et 2,3 x 10* £ 0,2 x 10*j.L™" pour *'°Po, ce qui
correspond aux gammes de variabilité présentées par I’AIEA (2010). Les auteurs concluent ainsi que
les coefficients de transfert des isotopes de l’uranium et du thorium sont plus importants que ceux

du radium, du plomb et du polonium ce qui semble surprenant, vu la faible mobilité du thorium.
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Les valeurs de coefficient de transfert au lait de chévre présentent des valeurs plus élevées
mais qui se basent sur trés peu de données, ce qui ne permet pas d’évaluer sa variabilité. La valeur
moyenne donnée par Thorne (2003) pour le coefficient de transfert de 28U au lait de chévre et de
brebis et de 1,0 x 10 j.L" avec une gamme comprise entre 1,0 x 102 et 1,5 x 107"j.L™".

Le calcul de ces coefficients de transfert ne tient compte que de la quantité de
radionucléides ingérée via la nourriture, la contribution du sol et des eaux d’abreuvage n’étant pas
prise en compte. Froidevaux et al. (2004) ont cependant mis en avant par ’étude des rapports
isotopiques 2“U/?®U dans le lait et le fromage, que I’'uranium contenu dans le lait et le fromage
proviendrait de l’eau d’abreuvage plutot que du fourrage consommé. En effet, les rapports
isotopiques du lait et du fromage sont systématiquement supérieure a 1 tout comme le rapport des
échantillons d’eau d’abreuvage, alors que le rapport du fourrage est proche de 1. L’activité de
[’uranium ingérée par la consommation d’eau (0,6 Bq.d") étant bien plus faible que l’activité
ingérée par la consommation de fourrage (10 Bq.d™), la prise en compte de l'activité d’uranium
ingérée par la consommation d’eau ne modifierait pas significativement la valeur du coefficient de
transfert (Froideveaux et al., 2004). Cependant, dans le cas de rejet accidentel d’uranium
Uutilisation d’un tel coefficient conduirait a une mauvaise estimation de ’activité d’uranium dans

le lait étant donné que la source principale d’uranium (I’eau) n’est pas prise en compte.
3.2.3.2. Coefficient de transfert a la viande
Les études sur les transferts des radionucléides des chaines de décroissance de l’uranium et

du thorium a la viande sont assez rares. Les valeurs des coefficients de transfert (F¢) proposées par

U’AIEA (2010) pour la viande de beceuf sont présentées dans le tableau 1.23.

Viande de boeuf

Elément N  F;(j.kg™") Gamme (j.kg™)
Pb 5 7,0x10* 2,0x10*-1,6x 107
Ra 1 1,7x10° -

Th 6 2,3x10" 4,0x10°-9,6 x10™
U 3 3,9x10%  2,5x10*-6,3x10™

Tableau 1.23 : Coefficients de transfert (F;) de quelques radionucléides naturels a la viande de
beeuf (j.kg") (AIEA, 2010).

Les valeurs présentées montrent des gammes de variabilité similaires pour ’ensemble des
radionucléides. Ces valeurs sont relativement faibles comparées a d’autre radionucléides tel que le
césium pour lequel la valeur moyenne est de 2,2 x 107 j.kg" (AIEA, 2010). L’AIEA (2010) présente
également quelques données sur le coefficient de transfert du plomb a la viande de mouton
(7,1 x 107 j.kg") et sur le coefficient de transfert de [’uranium a la viande de porc et a la viande de

volaille avec respectivement des valeurs de 4,4 x 102 et 7,5 x 10" j.kg" qui apparaissent
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relativement élevées en comparaison des valeurs obtenues pour la viande de beeuf. Certains auteurs
ont cependant souligné une possible relation du coefficient de transfert et de la masse corporelle
des animaux (McDonald, 1996 ; Sheppard, 2001) qui pourrait provenir d’un artefact di a la méthode
de calcul du coefficient de transfert. En effet, le coefficient de transfert est calculé a partir de la
masse quotidienne de matiére séche ingérée qui augmente avec la masse corporelle de ’animal et
son age, alors que la concentration de la plupart des radionucléides dans les muscles ne change pas
de maniére comparable (Beresford et al., 2007).

Les données sur les ceufs sont rares, avec une seule valeur (3,1 j.kg™") pour le coefficient de
transfert du polonium et seulement deux pour l’uranium qui conduisent a une valeur moyenne du
coefficient de transfert de 1,1 j.kg" avec une gamme comprise entre 0,92 (Prister, 1967) et
1,2 j.kg™" (Izak-Biran et al., 1989). Le coefficient de transfert étant supérieur a 1, Uactivité dans
’ceuf est supérieure a l’activité journaliere ingérée par la poule. D’apres ces données, on s’attend
a ce que les ceufs soient une denrée cible en cas de contamination de ’alimentation des volailles

par des radionucléides naturels.
3.2.4. Les rapports de concentrations

Afin de s’affranchir des incertitudes liées a la quantité journaliére de radionucléides
ingérés, une méthode alternative pour quantifier les transferts aux animaux et aux produits dérivés
consiste a calculer le rapport de concentrations (CR) qui est défini comme étant l’activité des
radionucléides dans la viande, les ceufs ou les produits laitiers (exprimée en poids frais) divisée par
Uactivité dans la nourriture (exprimée en poids sec) (Howard et al., 2009). Par rapport au
coefficient de transfert, ce paramétre présente l’avantage, pour un méme radioélément, d’étre
plus homogéne d’une espece animale a 'autre (AIEA, 2010). Pour les études de terrain, il présente
également [’avantage de ne pas nécessiter la connaissance des quantités journaliéres de nourriture
ingérée. Cependant, dans certains cas ou les animaux sont nourris avec plusieurs types d’aliments,
la proportion relative de chaque composé alimentaire doit étre connue afin de calculer les valeurs
de CR.

Les CR du lait sont présentés dans le tableau 1.24 et révelent un manque de données sur les
CR des radionucléides des chaines de décroissance de ’uranium et du thorium. Les valeurs obtenues
pour le plomb sont relativement homogénes d’une espéce animale a lautre (de 2,4 x 107 a
3,0x 102 kg.L"). Pour le lait de vache, les valeurs obtenues pour le plomb, le polonium et

[’uranium sont relativement proches.
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CR lait de vache CR lait de chévre CR lait de brebis  CR Moyen

Eléments _ ) _ _
2,4 x 103 3 3,0 x 1072 5
Pb (9,9 x 10 - 4,3 x 10°) 2 :*10 023-11) 1,4x 10
7* 2*
-3
Po 20 : . 2,4x 107
-3
U >0 :*10 - - 5,0 x 10°

Tableau 1.24 : Rapports de concentrations du lait de différents animaux (kg.L™).
Les valeurs entre parenthéses correspondent aux valeurs minimales et maximales des rapports de

concentrations obtenues. * : Nombre de données disponibles.

Les CR de la viande de différents animaux sont présentés dans le tableau 1.25. La plupart
des données disponibles concernent la viande de boeuf et montrent une certaine variabilité d’un
élément a l'autre. En effet, le polonium présente le CR moyen le plus élevé avec une valeur de
0,14 kg sec.kg™ frais alors que le thorium présente le plus faible (6,2 x 107 kg sec.kg™ frais).

La faible quantité de données ne permet cependant pas de mettre en évidence

’homogeénéité des valeurs d’une espece a l’autre.

Eléments CR boeuf CR Mouton CR Porc CR Moyen
(kg sec.kg™ frais) (kg sec.kg™ frais) (kg sec.kg™” frais) (kg sec.kg™ frais)
7,7 x10* 1,2 x 10 0,66 0.25
Pb (1,0 x10° - 0,62) (9,2 x 10° - 0,016) 0,23 - 1,1) ’
11* 3 2
0,14
Po (0,037 - 0,41) 0,14
7*
0,18
Ra (1,3 %103 - 1,3) s
11*
6,2 x10°° 3
Th (1,7 x10° - 0,012) 6,210
3*
0,33
u (3,0 x10° - 1,7) 88
8*

Tableau 1.25 : Rapports de concentrations de la viande de différents animaux (kg sec.kg™ frais).
Les valeurs entre parenthéses correspondent aux valeurs minimales et maximales des rapports de

concentrations obtenues. * : Nombre de données disponibles.
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Au sein des chaines de désintégration naturelles (uranium, thorium), plusieurs
radionucléides se succédent et entrainent des déséquilibres dans les produits alimentaires du fait de
leurs différentes demi-vies et de leurs différentes caractéristiques physicochimiques. Les activités
observées dans les produits alimentaires sont de ce fait entachées d’une variabilité dépendante du
radionucléide considéré, de la multiplicité des voies de transfert et des paramétres qui influencent
Uampleur des transferts (caractéristiques physicochimiques des sols de culture, conditions
climatiques de la région et pratiques agricoles employées). Beaucoup de travaux se sont portés sur
les calculs de dose recue par une population donnée via l'ingestion de denrées. Ces travaux
permettent la constitution d’une gamme de variabilité des activités étoffée pour différents types de
denrées. Cependant, ces travaux ne permettent pas de mettre en avant les raisons d’une telle
variabilité. D’autres recherches se sont portées sur |’étude des transferts sol-plante par le biais de
travaux in situ ou in vitro. Une meilleure compréhension des processus de transfert sol-plante a
ainsi été acquise, mais jusqu’a présent, trés peu d’études se sont penchées sur l’influence des
autres sources de radionucléides pour les plantes et les animaux. En effet, les eaux d’irrigation, les
particules atmosphériques et la remise en suspension des particules de sol sont rarement prises en
compte dans ces études. De méme pour les produits alimentaires d’origine animale, les eaux
d’abreuvage et les particules de sol sont rarement considérées, bien qu’il ait été suggérer que ces
sources pouvaient significativement contribuer a I’activité mesurée dans les denrées.

La démarche adoptée dans notre étude, tient compte des sources potentielles de
radionucléides pour chaque type de denrées, dans le but de mieux interpréter la variabilité des

activités dans les échantillons prélevés.
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Chapitre 2 : Matériels et Méthodes

Ce chapitre présente les matériels et méthodes nécessaires a |’étude de la variabilité naturelle des
activités dans les denrées. Le choix des sites d’étude et des matrices prélevées y est décrit ainsi
que les procédures de prélévement et les méthodes de préparation aux analyses des échantillons.
Les différentes techniques analytiques utilisées pour la caractérisation des activités de "'uranium,

du thorium et de leurs principaux descendants sont ensuite détaillées.
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1. Choix des sites etudies

L’étude des niveaux d’activités des principaux radionucléides naturels dans les denrées
nécessite une approche in-situ afin de garantir une bonne représentativité de ce qui est consommé
par [’homme. Pour une région donnée, la composition minéralogique de la roche mére représente le
facteur principal influencant la quantité et la nature des radionucléides naturels trouvés dans un
sol. D’autres facteurs tels que Uintensité, le type et la durée des processus d’altération controlent
également la composition en radionucléides naturels des sols (Osburn, 1965). Du fait de sa diversité
géologique et climatique, il existe en France une forte variabilité spatiale de la radioactivité
d’origine naturelle dans les sols qui va avoir pour effet d’induire une variabilité des activités dans

les denrées.

L’Institut de Radioprotection et de Sireté Nucléaire (IRSN), dans le cadre de sa mission de
surveillance radioécologique de l’environnement, a acquis de nombreuses données sur les activités
des radionucléides naturels (K, chaines uranium-thorium) sur ’ensemble du territoire francais. La
distribution statistique réalisée a partir des activités de "'uranium obtenues dans les sols francais
montre que la majorité des sols prélevés présentent des activités proches de la moyenne francaise
(figure 2.1). Certains sols provenant de régions granitiques comme la Corse, le Mercantour et les
Vosges, présentent cependant des activités supérieures a 70 Bq.kg' alors que dans des régions
sédimentaires comme la vallée du Rhone et la vallée du Rhin, les activités mesurées sont inférieures
420 Bq.kg™.
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Figure 2.1 : Distribution statistique des activités massiques de luranium dans les sols francais
analysés par ['IRSN.

Afin de caractériser ’ensemble de la gamme de variabilité des radionucléides naturels, un
panel de sites caractérisés par différentes activités en uranium dans les sols a été choisi (figure
2.2). Une premiére zone d’étude caractérisée par de faibles concentrations en uranium
(< 20 Bg.kg"), est localisée dans la vallée du Rhone (RV). Une seconde est située dans le Massif
central (MC) et se définit par des activités dans les sols proches de la moyenne (~ 40 Bq.kg™). Enfin,
les deux derniéres zones caractérisées par de fortes concentrations (70 Bq.kg™) sont situées dans les

Vosges (VM) ainsi que dans les premiers contreforts de [’ouest du Massif central (W-MC).

Figure 2.2 : Localisation des sites d'étude sur le territoire francais.
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1.1. La vallée du Rhéne

La localisation exacte de notre site d’étude dans la vallée du Rhone se situe sur la rive

droite du couloir rhodanien, entre le défilé de Donzeére, au Nord et la ville de Mondragon, au Sud
(figure 2.3).

Figure 2.3 : Localisation du site d’étude situé dans la Vallée du Rhone (RV).

Cette zone correspond donc a la plaine du Tricastin. Sur le plan climatique, cette région
appartient nettement a la Provence, avec une végétation de type garrigue sur les plateaux et reliefs
calcaires. Les terrains plus humides ou irrigués sont réservés aux céréales, aux oléagineux, aux
cultures maraichéres et aux arbres fruitiers. Sur le plan géologique, la zone d’étude se caractérise

par une vaste cuvette, dont le centre est composé de terrains tertiaires généralement masqués par
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d’immenses cones alluviaux wiirmiens, a pente trés faible. Le réseau hydrographique est commandé
par ’omniprésence du Rhone dont la vallée occupe toute la bordure ouest. Cependant, dans notre
zone d’étude, le Rhone laisse place au canal de dérivation de Donzére-Mondragon qui aboutit a
l'usine hydroélectrique de Bolléne. Ce canal sert également de refroidisseur pour la centrale
nucléaire de Tricastin. Plusieurs cours d’eau viennent se jeter dans le Rhéne dans cette zone,
notamment le Lez et ses petits affluents. Ces cours d’eau drainent une large vallée comblée
d’épandages wiirmiens. Cette vaste plaine sépare deux ensembles géologiques : a ’ouest les reliefs
de Grignan a Suze-la-Rousse, ou dominent les molasses burdigaliennes transgressives sur le Crétacé
supérieur, et a est, les reliefs de Valréas a Visan ou affleurent les marnes sableuses du Tortonien
coiffées de conglomérats messiniens (Debelmas et al., 2004). Des alluvions récentes a actuelles sont
largement développées dans la vallée du Rhone et dans les vallées adjacentes. Ce sont
principalement des limons sablo-argileux a lentilles graveleuses plus ou moins grossiéres. Des
colluvions sont également présentes sur cette zone et proviennent d’un mélange des divers
constituants du substrat, remaniés par lessivage superficiel ou solifluxion. La encore, tous les
intermédiaires existent, entre les colluvions dont la composition est l’exact reflet du substrat et
ceux, plus polygéniques, ou se mélangent des apports d’origines variées. On note également la
présence de sables glauconieux en certains endroits qui sont généralement des sables plus ou moins
marneux, trés souvent colorés en jaune a ocre-rouge par suite de l’altération continentale
fini-crétacée. La zone est également constituée de formations résiduelles ou faiblement remaniées,
indifférenciées. Ces formations sont peu développées, et se sont formées aux dépens du substrat
sous-jacent ou proche (Champenois et al., 1971). La plaine alluviale du Rhéne montre des sols
alluviaux argilo-sableux a galets surtout calcaires, centimétriques a décimétriques. Ce sont des sols
profonds, faciles a travailler et contenant une nappe plus ou moins profonde. Cette plaine est
abondamment cultivée (mais et vergers principalement). Dans les vallées affluentes, les sols sont
plus hétérogenes et refletent la géologie des versants. On peut généralement y distinguer des sols
caillouteux des lits mineurs et ceux des bordures inondables, plus limoneux, souvent hydromorphes,
parfois de type gleys quand la configuration des lits alluviaux ralentit la circulation des nappes. Les
terrasses et les grands cones alluviaux wiirmiens possedent des sols qui ont subi d’importants
phénomenes d’évolution. Les nombreuses surfaces occupées jadis par des lacs aux environs de
Saint-Paul-Trois-Chateaux et entre Bolléne et Montségur, représentent un cas particulier avec la
présence de lits tourbeux qui sont abondamment cultivées. Dans les reliefs calcaires, on trouve
seulement des lithosols, parfois revétus d’une mince couche de terre jaunatre, voire des rendzines

généralement impropres a la culture.

Du fait de la présence sur ce site du complexe nucléaire du Tricastin, deux zones distinctes
ont été définies. Une premiere zone, au sud du complexe, se situe sous les vents dominants des
industries nucléaires (figure 2.4) et est potentiellement influencée par des rejets atmosphériques
ou liquides. Une deuxiéme zone a été choisie en dehors des vents dominants, au nord-est du site
afin de pouvoir évaluer Uinfluence des rejets des industries du site. Le complexe nucléaire du

Tricastin regroupe des installations du début et de la fin du cycle du combustible nucléaire
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d’AREVA, des installations de recherche du C.E.A. (Commissariat a ’Energie Atomique et aux
Energie Alternatives) ainsi qu’un C.N.P.E. d’EDF. Ce complexe représente la plus importante
concentration d’industries nucléaires de France. La diversité des activités liées au cycle du
combustible nucléaire engendre la présence sur le site d’uranium a Uétat naturel, d’uranium
appauvri (**°U/%%U < 0,72%), d’uranium de retraitement (présence de **®U) et d’uranium enrichi
(*°U/?8U > 0,72%).
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Figure 2.4 : Rose des vents associée au complexe nucléaire du Tricastin. Valeurs moyennes sur
’année 2009.

1.2. Le Massif central

La zone d’étude s’étend du Nord au Sud, de Clermont Ferrand a Saint Nectaire, et s’étend a

UEst jusqu’a St Dier d’Auvergne (figure 2.5).
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Figure 2.5 : Localisation de la zone d’étude située dans le Massif central (MC).

La zone proche de Clermont Ferrand se caractérise par deux régions naturelles bien
distinctes : la bordure orientale de U’Auvergne, au relief accusé (chaine des Puys) et la Limagne
d’Allier, vaste plaine d’effondrement au relief relativement contrasté. Le plateau auvergnat,
granitique et métamorphique, d’altitude moyenne 800 m, est couvert de prairies et de foréts. Il est
limité vers I’Est par un abrupt orienté nord-sud qui est la conséquence de |’affaissement ayant créé
le Bassin de Limagne. Sur le plateau et parallélement a la falaise, de nombreux édifices volcaniques
(chaine des Puys) constituent un alignement montagneux dont les Puys culminent généralement vers
1 200 m. Le Puy-de-Déme domine ’ensemble avec 1 464 m d’altitude. Le fossé de la Limagne est un
bassin a dépbts continentaux essentiellement lacustres, carbonatés a l’oligocéne, volcaniques et
fluviatiles au Mi-Pliocéne et Quaternaire. Il présente une morphologie complexe dans laquelle il est
possible de distinguer grossierement des hauts plateaux de 500 a 700 m d’altitude a couverture
basaltique, des collines sableuses ou calcaires parfois accidentées de Puys volcaniques, des vallées
orientée est-ouest tapissées de coulées basaltiques, de larges dépressions marécageuses fertiles
(« Terres Noires ») et enfin, la Vallée de U’Allier. Cette vaste dépression est essentiellement vouée a
Uagriculture. Les complexes de Limagne sont alimentés pour Uessentiel par des colluvions
marneuses auxquelles s’ajoutent, en quantité variable, des alluvions voire des apports éoliens. Le
complexe de la Grande Limagne correspond approximativement aux anciens marais. Sa réputation
est fondée sur la fertilité de sols souvent regroupés sous le nom de « terres noires » (Aubert et al.,
1973).
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1.3. Les Vosges

La zone d’étude des Vosges s’étend sur 25 km du Nord au Sud, de Urbeis a Orbey et s’étend

a ’Ouest sur 15 km jusqu’a Ban-de-Sapt (figure 2.6).

Figure 2.6 : Localisation de la zone d’étude située dans les Vosges (VM).

Cette portion de territoire correspond a la partie centrale du massif vosgien ou prédominent
trés largement des terrains granitiques et cristallophylliens. Les granites sont extrémement variés
et au terme d’une histoire géologique complexe, ils apparaissent dans bien des secteurs disposés
selon une mosaique difficile a débrouiller. Ces divers granites se différencient par leur origine, leur
rapport avec la tectogénése ou encore par leur age pré- ou protohercynien et hercynien. On

distingue également la présence de gneiss qui affleurent en deux ensembles géographiques séparés
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par la lame de granite des Crétes. Ces gneiss sont issus d’un métamorphisme de haute pression
durant le Cambrien (orogénése cadomienne). Des recherches préliminaires sur la radioactivité des
formations granitiques cristallophylliennes de la zone d’étude ont été publiées de facon synthétique
par Rothé (1961) et Mathevon et Rothé (1968). D’apres ces recherches, le granite des Crétes aurait
une radioactivité relativement élevée. Les autres granites, granito-gneiss et les migmatites auraient
une radioactivité moyenne, tandis que les gneiss seraient relativement peu radioactifs. Dans les
hautes Vosges, les formations géologiques, en tant que roches-meéres, ont un réle important dans la
diversification des sols et de la végétation. Cependant, la mosaique des sols ne se superpose pas de
facon étroite au canevas des formations géologiques. Le relief, en favorisant un climat frais et
humide et en accusant les pentes et les expositions, contribue également a diversifier les sols et la
végétation selon ’altitude, orientation des versants et la raideur des pentes. Entre les sols bruns
acides et les sols podzoliques existe toute une gamme de sols liés a des processus de podzolisation
commencante ou modérée dont les principaux types sont les sols bruns ocreux et les sols ocre
podzoliques. Les sols bruns acides occupent des surfaces considérables. Dans ces sols, le processus
de brunification se traduit par une augmentation relative des minéraux argileux et la solubilisation
ménagée d’ions alcalino-terreux, d’aluminium, de fer et de silicium, avec un léger départ de ces

éléments hors du profil (Ménillet et al., 1978).

1.4. L’ouest du Massif central

La région de l"ouest du Massif central étudiée est plus précisément localisée au niveau des

monts de Blond et s’étend au Nord jusqu’a la commune de Peyrat de Bellac (figure 2.7).
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Figure 2.7 : Localisation de la zone d’étude située a ’ouest du Massif central (W-MC).

Abstraction faite des formations superficielles colluviales et alluviales qui incluent des
lambeaux d’alluvions anciennes, la zone étudiée est entiérement couverte par des roches
cristallines faisant partie du socle antépermien du Massif central. Ce stade est constitué pour
U’essentiel, de terrains métamorphiques recoupés par des corps intrusifs de roches plutoniques,
granitiques en majeure partie, d’abondance et d’extension variables suivant les régions
(Chévremont et al., 1992). Les roches plutoniques intermédiaires a basiques sont dominantes dans
la région étudiée avec toutefois une présence importante, au sud de la zone, de roches éruptives
intrusives. Les formations métamorphiques, sont constituées principalement de paragneiss
plagioclastiques grisatres, ainsi que d’orthogneiss leucocrates. L’age des dépots des formations
sédimentaires originelles n’est pas connu avec certitude, mais c’est au cours du Dévonien que ces
dépots ont subi une évolution tectono-métamorphique dans un climat « barrovien » (température
moyenne a forte, pression moyenne). Les roches éruptives intrusives, postérieures au
métamorphisme, sont variées. Des critéres minéralogiques ont cependant permis de mettre en
évidence 3 principaux types d’associations magmatiques de granitoides, les associations
alumineuses, les associations subalcalines a caractére magnésio-potassique et les associations calco-
alcalines. Dans cette région d’étude, AREVA NC, anciennement COGEMA, a par le passé prospecté
Uuranium en se limitant au département de la Haute-Vienne, c'est-a-dire en couvrant l'intégralité

du massif granitique des monts de Blond. Les points ou ont été enregistrées les plus fortes
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radioactivités sont assez rares a lintérieur du massif leucogranitique des monts de Blond et sont
situés pour la plupart a son voisinage septentrional. Dans le cadre de cette prospection, Barbier
(1968) a mis en évidence une teneur moyenne en uranium de 8 ppm soit environ 100 Bq.kg™, dans le

massif des monts de Blond.
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2. Stratégie d’échantillonnage

2.1. Matrices prélevées

Afin de caractériser la variabilité des activités dans les denrées, des échantillons de chaque
groupe d’aliments (légumes, céréales, produits laitiers, viandes) ont été sélectionnés. Les
statistiques issues de la base de données FAOSTAT (2007) ont été consultées afin de connaitre les
quantités de denrées produites sur le territoire francais et les quantités consommées annuellement

par personne (tableau 2.1).

Consommation moyenne par personne de
quelques produits alimentaires (kg/an)

Blé 99,93
Légumes frais 71,13
Lait (en litres) 40,82
Fromage 24,48
Volailles 21,10
CEufs 14,70

Tableau 2.1 : Consommation moyenne par personne de quelques produits alimentaires (kg/an),
source FAOSTAT (2007).

Le choix s’est plus précisément porté sur des produits alimentaires consommés et produits
sur ’ensemble du territoire Francais : le blé, les salades, le lait, le fromage, la viande de volaille et
les ceufs. Le blé entre dans la composition de nombreux produits alimentaires consommeés en
France. Cette céréale posséde également la plus forte production en France avec 38,2 Mt produites
par an pour l'année 2010. Les légumes frais sont également trés fortement consommés par les
francais avec 71,13 kg/an par personne. Parmi ces légumes, les tomates représentent la plus grosse
production avec 587 kt pour l’année 2010 suivi des pois frais (406 kt) et des salades (398 kt). La
culture des salades s’étend sur plusieurs mois et est tres répandue quelle que soit la région
considérée. De plus, dans le chapitre précédent, il a été mis en avant que les légumes feuilles, tels
que les salades, semblaient étre plus représentatifs des activités rencontrées dans les sols et plus
fortement soumis a linfluence de rejets d’activités industrielles. Les légumes feuilles sont
également connus pour étre soumis aux dépots atmosphériques et a ’adhésion de particules de sol,
ce qui présente un grand intérét pour notre étude sur les différentes voies de transfert des
radionucléides. La consommation moyenne de lait et de fromage en France représente
respectivement 40,82 L/an et 24,48 kg/an et par personne. De nombreuses études se sont portées

sur les transferts de radionucléides au sein de la chaine trophique sol-herbe-lait-fromage,
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notamment pour °Sr, analogue du calcium, et pour '7Cs (Besson et al., 2009). L’étude des
radionucléides naturels et des isotopes du radium en particulier revét le méme intérét. La
consommation de viande en France est dominée par la viande de boeuf avec 26,88 kg/an et par
personne contre 21,10 kg/an pour la viande de volaille. Cependant, |’élevage des volailles nécessite
des moyens beaucoup moins importants et est ainsi plus répandu a l’échelle du territoire avec des
structures de plus petites dimensions. De méme, ’élevage de poules pondeuses peut se faire a tres
petite échelle, chez des particuliers. Dans ces conditions, la production n’est pas controlée ce qui
peut représenter un risque sanitaire important en cas de contamination locale, d’ou 'importance
de connaitre les transferts des radionucléides a ce type de denrées. Des échantillons de romarin ont
également été prélevés dans la vallée du Rhone en zone influencée et en zone hors influence des
vents dominants. Le choix de ces plantes réside dans leur durée d’exposition aux dépots de
particules atmosphériques. Ces plantes étant typiquement méditerranéennes, il a été impossible

d’effectuer des prélévements dans les autres régions d’étude.

Chaque échantillon d’aliment prélevé est associé a plusieurs échantillons considérés comme
étant des sources potentielles de radionucléides. Les produits animaux (ceufs, volailles, lait et
fromages) sont associés a des échantillons de fourrage, d’herbes ou de mélange de graines
constituant ’alimentation de base des animaux. A ces échantillons s’ajoutent des échantillons de
sol qui sont potentiellement ingérés par les bestiaux ainsi que des échantillons d’eau qui sont mis a
disposition par les agriculteurs pour 'abreuvage. Pour les échantillons végétaux, les sols de cultures
sont prélevés ainsi que, le cas échéant, les eaux d’irrigation. Dans notre étude, seules les salades

ont été irriguées durant leur culture.

2.2. Localisation des prélévements

La diversité des produits étudiés a conduit a des préléevements dans différentes
exploitations agricoles plus ou moins proches les unes des autres. La prise de contact avec les
producteurs, permet de garantir la tracabilité des échantillons (localisation des parcelles de culture
et de paturage) ainsi que les modes de culture (utilisation d’engrais et de pesticides, fréquence
d’irrigation, culture en plein air) et d’élevage des produits (utilisation de compléments
alimentaires, type d’aliments, surface disponible, provenance des aliments). Pour notre étude, nous
avons, autant que possible, sélectionné des fermes répondant aux critéres de [’agriculture
biologique. La culture des salades se fait en pleine terre et en plein air et les amendements utilisés
ne contiennent pas de substances chimiques de synthéses. Les chévres, vaches laitiéres, poules
pondeuses et poulets de chair sont élevés en plein air et ont accés a une vaste surface de prairie.
Les aliments recus par les animaux proviennent de coopérative locale (représentative de la zone
étudiée) ou sont directement produits par |’éleveur.

Les échantillons prélevés en zone influencée (RV-1Z) sont pour la plupart situés dans le
couloir des vents dominants, excepté les échantillons de volaille et d’ceuf qui sont situés a l’ouest

du site (figure 2.8). Les échantillons de blé et de romarin sont distants de 700 m a peine de la
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cloture sud du complexe nucléaire, alors que les échantillons de salade sont éloignés de 6 km
environ et les échantillons de fromage et de lait de plus de 10 km. Cet éloignement conséquent est
susceptible de diluer les rejets potentiels provenant du complexe. La localisation des échantillons,
en dehors des vents dominants du complexe de Tricastin (RV-NIZ), garantit [’absence de U'influence
de rejets atmosphériques. La plupart des exploitations dans lesquelles ont été prélevés les
échantillons, sont situées sur des substrats sédimentaires composés d’alluvions modernes ou de

colluvions. Les échantillons de romarin de la zone RV-NIZ sont cependant situés sur un substrat

sableux datant du crétacé inférieur.
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Figure 2.8 : Localisation des échantillons prélevés dans la vallée du Rhone (RV). Les cercles
correspondent aux échantillons de la zone potentiellement influencée par les rejets du complexe du
Tricastin (RV-1Z), les triangles a ceux de la zone hors influence (RV-NIZ).
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Les échantillons prélevés dans le Massif central sont assez distants les uns des autres (figure
2.9), ce qui engendre une variabilité des substrats géologiques des points d’échantillonnage.
L’échantillon de salade se situe dans la plaine de Limagne caractérisée en ce point par la présence
de sols fertiles dits « terres noires ». Les échantillons de fromage et de lait se situent en région plus
montagneuse sur un substrat volcanique, alors que les échantillons de volaille ont été prélevés sur
un substrat granitique et les échantillons de blé et d’ceuf sur un substrat métamorphiques. Ces
grandes distances entre les différents points de préléevement sont dues a l’absence d’exploitation

répondant a nos critéres de tracabilité des échantillons.

Figure 2.9 : Localisation des échantillons prélevés dans le Massif central (MC).

La majorité des échantillons prélevés dans les Vosges (figure 2.10) provient de substrats
granitiques (granite porphyroide et granite a grains grossiers) caractérisés par de fortes activités en
uranium. Seuls les échantillons d’ceuf sont prélevés sur un substrat métamorphique constitué de
gneiss a grenats, connus pour leur teneur plus faible en uranium (Rothé, 1961 ; Mathevon et Rothé,
1968). Sur ce site d’étude, deux échantillons de lait ont été prélevés. Le premier échantillon est
constitué de lait de chévre tout comme les échantillons prélevés dans la vallée du Rhone (RV-IZ et
RV-NIZ) et le second, de lait de vache, tout comme les échantillons de lait prélevés sur les sites MC
et W-MC.
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Figure 2.10 : Localisation des échantillons prélevés dans les Vosges (VM).

Les échantillons prélevés sur cette zone d’étude sont localisés sur des substrats géologiques
différents malgré leur proximité. Le point de prélévement des échantillons d’ceuf est assez distant
des autres et est situé sur un substrat constitué d’orthogneiss leucocrates anatectiques, caractérisé
par de plus faibles activités en radionucléides naturels. Les échantillons de volaille, bien que
proches du point de prélévement de lait et de blé, ont été prélevés sur un substrat constitué de
migmatites résultant d’une anatexie intense. Les échantillons de salade, de blé et de lait ont été
prélevés a proximité de points ou ont été enregistrées les plus fortes radioactivités de 200 a
4 000 chocs/seconde. On s’attend donc a mesurer dans ces échantillons des activités en uranium
trés élevées.
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Figure 2.11 : Localisation des échantillons prélevés dans l'ouest du Massif central (W-MC). Les étoiles

rouges représentent les points ou AREVA NC (anciennement COGEMA) a, par le passé, mesuré des

activités en uranium importantes.
2.3. Méthode d’échantillonnage
2.3.1. Echantillonnage des denrées
Les dates des campagnes de prélévement ont été contraintes par la saisonnalité des
matrices végétales a prélever, notamment celle du blé qui arrive a maturité en juillet. Les
prélévements ont ainsi été réalisés durant les mois de juin et juillet 2010. Les quantités

d’échantillons a prélever ont été définies a [’aide des données recueillies par UIRSN sur les rapports

de poids frais sur poids sec et de poids sec sur poids de cendres (tableau 2.2).
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Pf/Ps Ps/Pc

Moyenne Ecartype Max Min N  Moyenne Ecartype Max Min N

CEufs 3,8 0,5 43 23 17 23,8 13,1 58,3 4,0 10
Poulet 2,4 0,6 42 28 8 22,6 12,7 348 59 6
salade 19,1 6,7 39,7 1,0 713 52 1,9 58,3 1,5 456
Lait de 8,3 13 106 15 83 144 7.9 721 88 60
chevre
LerEes 8,2 16 278 11 398 157 2,9 505 7,4 618
vache
Fromage 2,2 0,5 32 1,2 49 17,7 5,1 34,6 11,6 43
de chevre
St Nectaire 1,8 0,2 2,4 1,4 50 17,1 3,3 31,4 12,6 49
Tomme de 1,5 0,2 1,7 1,2 7 15,1 2,8 17,7 10,5 6
vache
Blé 1,4 0,6 43 1,0 33 31,5 17,2 6,1 67,2 33
Romarin - - 1,9 1,8 2 . - 19,8 16,6 2

Tableau 2.2 : Rapport poids frais sur poids sec (Pf/Ps) et poids sec sur poids de cendres (Ps/Pc) des
différents échantillons prélevés depuis 2000 par I’ IRSN.

* 1 Pour les liquides, le rapport volume sur poids sec est utilisé.

Afin d’atteindre les quantités nécessaires aux différentes analyses, les échantillons d’ceuf
sont composés de sept douzaines d’ceufs et les échantillons de volaille de 4 a 5 individus afin
d’atteindre une masse fraiche de 10 kg. Les volailles, éviscérées et plumées, ont été achetées dans
des fermes locales. Les masses fraiches de salade échantillonnée sont d’environ 3 kg et celles de blé
sont comprises entre 2 et 3 kg. Les échantillons de lait représentent un volume de 8 L et ont été
prélevés dans des sachets en polypropyléne a usage unique. La masse de fromage échantillonnée

dépend du type de fromage (frais ou sec) et varie de 1 a 1,5 kg.

2.3.2. Echantillonnage des sols

Les sols sont prélevés a l'aide d’une tariére racinaire de 8 cm de diamétre. Ils sont
constitués de huit carottes, ce qui offre ’avantage de se prémunir de la variabilité des activités a
l’échelle parcellaire (Pourcelot et al., 2003). Deux carottes de prélévement sont choisies de facon
« raisonnée » en fonction de leur représentativité de 'unité définissant le site. A partir de chaque

point de prélévement dits « raisonnés », deux autres points sont déterminés dans des directions
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aléatoires. Les profondeurs de prélévement de sol varient selon le type de sol échantillonné. Pour
les sols cultivés, la profondeur est de 20 cm alors qu’elle n’est que de 5 cm pour les sols non

remaniés.

2.3.3. Echantillonnage des nourritures animales

Les prélevements d’herbes sont effectués a ’aide d’outils tranchant type cisailles et sont
conditionnés dans des barquettes aérées. Les prélévements sont effectués aléatoirement sur la
parcelle de paturage des animaux afin que toutes les espéces végétales présentent soient
prélevées. Les échantillons composés de 4 a 5 kg d’herbes fraiches sont ainsi représentatifs de ce
que consomme ’animal.

Les prélevements de fourrage sec et de grains, ont été réalisés avec la contribution des
agriculteurs, directement dans les rouleaux de paille et les silos a grains des fermes. Les quantités
prélevées atteignent pour le fourrage et les grains 1 kg environ, mais sont trés proches de ’état

sec.

2.3.4. Prélévements d’eau

Les échantillons d’eau ont été prélevés dans des bouteilles de 2 L en polyéthylene
téréphtalate (PETE). Les récipients sont soigneusement lavés au préalable et sont ensuite
conditionnés avec l’échantillon a prélever. Pour les eaux du robinet, un délai suffisant pour
permettre l’écoulement de I’eau immobilisée dans les tuyaux est attendu avant le prélévement de
’échantillon. Aucune filtration, ni acidification n’a été effectuée sur le terrain et dans [’attente du

traitement, les échantillons sont entreposés en chambre froide.
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3. Préparation des échantillons

La plupart des préparations des échantillons ont été réalisées au Laboratoire d’Etudes
Radioécologiques en milieu Continental et Marin (LERCM) de I’IRSN a Cadarache. Les échantillons
d’eau ont cependant été directement envoyés aux laboratoires de mesures (figure 2.12), ou ils ont
été traités sur place. Les traitements de préparation de ces échantillons pour les analyses seront

alors décrits dans la partie analyses des échantillons.
3.1. Echantillons organiques

Afin d’obtenir des échantillons de produits alimentaires représentatifs de ce qui est
réellement consommés par ’homme certains traitements préliminaires ont été réalisés. En effet,
les salades sont effeuillées et lavées sous l’eau du robinet. Pour les échantillons de blé, les tiges
sont coupées et retirées afin de conserver uniquement les épis de blé. La séparation
grains/enveloppes est trés fastidieuse sans le matériel adéquat. Pour cette raison, un seul
échantillon de blé a été divisé en grain et enveloppe, tout en conservant une aliquote d’épi entier
afin d’obtenir un bilan complet (épis, grains et enveloppes). Les ceufs sont cassés un a un afin de
séparer les coquilles de leur contenu. Le mélange d’albumen et de jaunes d’ceuf est battu afin
d’obtenir un mélange bien homogéne. Les volailles sont dans un premier temps laissées telles
gu’elles et subiront aprés séchage une étape de séparation des muscles et des os. Les fromages sont
découpés en petites portions et les crolites non comestibles sont retirées. Une fois ces
prétraitements effectués, les échantillons sont pesés afin d’obtenir la masse fraiche d’échantillon.
Les échantillons sont alors transférés dans des barquettes en aluminium et sont placés a l’étuve a
80°C, jusqu’a dessiccation compléte (figure 2.12). La durée de séchage varie d’un échantillon a
’autre en fonction de la nature de la matrice. Une fois la masse séche stabilisée, celle-ci est notée
afin de pouvoir calculer les rapports de poids frais sur poids sec. Les échantillons de volaille sont
divisés a ce stade, d’une part en échantillon de muscles et d’autre part en échantillon d’os. Cette
étape s’effectue a sec, car la chair se détache plus facilement des os. Les nouvelles masses
obtenues sont soigneusement notées. Tous les résidus secs d’échantillons sont ensuite mis au four
pour calcination. La montée en température s’effectue par paliers successifs afin d’éviter
Uinflammation des échantillons jusqu’a atteindre une température de 480°C (Figure 2.13). Cette
combustion par paliers, avec des augmentations de température inférieures a 100°C/h, permet de
s’affranchir des pertes de radionucléides au cours de la combustion (Rhis et al., 2011). A la sortie
du four, les cendres sont pesées puis broyées a ’aide d’un broyeur a couteaux, jusqu’a l’obtention
d’une poudre homogéne. Les échantillons sous forme de cendres permettent de concentrer le
maximum de matiére dans un minimum de volume. Les échantillons sont ensuite conditionnés dans
différentes géomeétries selon le type d’analyse visée. Pour les mesures par spectrométrie v, ils sont
conditionnés dans des boites cylindriques plastiques de 60 mL ou 17 mL (a défaut de quantité

suffisante pour remplir la 60 mL), caractérisées par de faible taux d’absorption aux rayonnements
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gamma, et sont envoyés au Laboratoire de Mesure de la Radioactivité dans l’Environnement (LMRE)
de U'IRSN a Orsay. 10 g d’échantillons sont conditionnés en sachets plastiques scellés pour la mesure
des isotopes de l'uranium et du thorium au LMRE par ICP-MS (Inductively Coupled Plasma Mass
Spectrometry). 10 g d’échantillons de salade et de blé sont également conditionnés en sachets
plastiques scellés pour la mesure des isotopes du thorium au Laboratoire d’Hydrologie et de
Géochimie de Strasbourg (LHyGeS) de ’université de Strasbourg par MC-ICP-MS (Multi Collection
Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry) (figure 2.12).
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Figure 2.12 : Schéma explicatif des traitements des échantillons organiques.
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Figure 2.13 : Courbes de température du cycle de calcination.

3.2. Echantillons de sols

Aprés émottage et quartage, les échantillons de sol sont tamisés a 2 mm. Lors de cette
étape, la fraction d’éléments grossiers et de racines est séparée de la terre fine. Les échantillons
sont ensuite lyophilisés a -40°C et sont broyés dans un broyeur a couteaux. Ils sont ensuite
conditionnés dans une boite cylindrique plastique de 60 mL pour une mesure par spectrométrie y au
LMRE. Pour la mesure des isotopes de U'uranium et du thorium par ICP-QMS, 10 g de sol sont

conditionnés dans des sacs plastiques scellés et sont transmis au LMRE (figure 2.12).
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4. Analyses des échantillons

En fonction des activités des isotopes de l'uranium (28U, 2%U, 2*°U), du thorium (*?Th,
20Th), et de leurs descendants (**Ra, *“Pb, *“Bi, 2'%Pb, Ra, *)Th, 2*'Pa, ?’’Ac) dans les
échantillons de produits alimentaires, différentes techniques analytiques sont envisageables. Les
techniques qui peuvent étre employées pour l’analyse de chacun des radionucléides sont présentées

dans le tableau 2.3.

Spectrométrie  Spectrométrie  Scintillation  Spectrométrie

Radionucléide Fluorimétrie = Emanométrie

a liquide de masse
B8y Via 2*Th X X X X
B4y X X X
BO0Th X X X
226Ra Via “'*Pb et *'*Bi X X Via **Rn
214pp X X
214Bj X X
1%p X Via *°Po X
210pq X
B2Th X X
228Ra Via Ac X
28Th X X
212pp X
2y X X X
Blpa X X
27, ¢ Via;z:l_?r? et
27Th X X

Tableau 2.3 : Techniques utilisables pour ’analyse de chacun des radionucléides. Des commentaires
sont mentionnés dans les cases lorsque [’analyse est conduite de facon indirecte a partir de la

mesure d’un descendant.
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La spectrométrie y est la technique la plus employée a ’heure actuelle pour la mesure de
nombreux radionucléides et elle s’avéere tres efficace pour les échantillons actifs. La quantification
des radionucléides non émetteurs y (**®U, ®Ra, 2®Th, **’Ac) ou émetteurs y de faible intensité
d’émission peut étre réalisées par intermédiaire de leurs descendants a vie courte émetteurs vy,
dés lors que ’équilibre radioactif pére/fils est atteint, soit environ au bout de dix fois la demi-vie
de ’élément fils. Cette alternative peut également s’appliquer aux radionucléides qui émettent un
rayonnement y dans une zone d’interférence avec |’émission de photons d’autres radionucléides.

La spectrométrie a est basée sur la détection des interactions entre les noyaux d’hélium
(particules a) et un gaz ou un semi conducteur. Elle présente ’avantage d’atteindre des limites de
détection généralement plus basses que celles obtenues en spectrométrie y. Son principal
inconvénient réside dans le fait qu’elle requiére au préalable une préparation chimique de
’échantillon qui peut s’avérer assez longue.

Le principe commun a la scintillation liquide et a U’émanométrie est l’excitation d’une
substance scintillante par les particules et la quantification de la lumiere émise en retour. Ces
techniques peuvent étre appliquées sans prétraitrement sur les eaux mais requiérent, a minima,
une dissolution totale des échantillons solides.

La fluorimétrie est une technique radiamétrique qui ne s’applique qu’a la recherche de
’'uranium et qui présente des performances relativement restreintes. Elle est généralement utilisée
dans le cadre d’analyses non quantitatives pour tester de maniéere rapide la présence d’uranium en
forte concentration.

La spectrométrie de masse permet des dosages pondéraux des radionucléides et la mesure
de ’ensemble des isotopes (majeurs et mineurs). Compte tenu de leurs périodes radioactives, les
isotopes les plus fréquemment analysés sont 22U et 2Th. Les instrumentations les plus
communément utilisées sont U'ICP-MS (Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry), le TIMS
(Thermal lonization Mass Spectrometry) et ’AMS (Accelerator Mass Spectrometry). Parmi les ICP-MS,
on peut citer par ordre croissant de précision des rapports isotopiques : les quadrupoles (ICP-QMS)
qui sont les plus communs pour lanalyse de routine, les secteurs magnétiques (ICP-SFMS) et les
multicollecteurs (MC-ICP-MS) (Pourcelot et al., 2011a).

Parmi toutes les techniques analytiques énoncées ci-dessus, seules les mesures par
spectrométrie y, ICP-QMS, MC-ICP-MS, spectrométrie a et TIMS ont été réalisées et sont décrites en
détail dans les paragraphes suivants.

4.1. Mesures des échantillons organiques et des échantillons de sol
4.1.1. Mesure par spectrométrie y
L’ensemble des mesures par spectrométrie y a été réalisé au laboratoire de Mesure de la

Radioactivité dans l’Environnement (LMRE) de U'IRSN a Orsay, selon les normes NF M60-790-6 et NF

ISO 18589-3 et sous accréditation COFRAQ. Ce Laboratoire dispose d’installations de mesures
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spécifiques lui permettant de détecter et de quantifier les radionucléides naturels émetteurs y dans
des échantillons de trés faibles niveaux de radioactivité (radioactivité massique inférieure a
1Bq.g™"). Le LMRE est équipé de salles de mesure situées au sous-sol du laboratoire sous une dalle
de béton de 3 m d’épaisseur. La salle de comptage est entourée d’un blindage constitué d’un mur
de briques de plomb de faible activité, de 10 cm d’épaisseur, lui méme recouvert de plaques de
cuivre électrolytique de 0,5 cm d’épaisseur. Ce dispositif permet de s’affranchir au mieux du
rayonnement ambiant. De plus, afin d’éviter U'influence d’un échantillon mesuré sur un détecteur
voisin, chaque détecteur est isolé dans une enceinte en plexiglas sous balayage d’azote gazeux.
Cette enceinte est installée dans une couronne de plomb de faible activité, de 5 cm d’épaisseur,
doublée intérieurement d’un anneau de cuivre électrolytique de 0,7 cm d’épaisseur (Bouisset et
Calmet, 1997).

Les échantillons contenus dans les géométries cylindriques sont emballés sous vide afin
d’empécher les émanations de 22Rn a l'extérieur de la géométrie. Les mesures sont effectuées au
moins 24 jours aprés le conditionnement des échantillons. Cette durée correspond a la période
nécessaire a la mise a l’équilibre des descendants des isotopes du radon gazeux. En effet, aprés ce
délai correspondant a 6 fois la demi-vie de **?Rn, ’activité de ?*’Rn est proche de 99% de l’activité
de ?®Ra. Les raies d’émission utilisées pour la quantification des activités de chaque radionucléide
sont données dans le tableau 2.4. La mesure est réalisée par un comptage d’une durée de
80 000 secondes sur un détecteur de cristaux de Germanium de pureté élevée de type N (détecteurs
BEGe de Canberra ou détecteurs Profile-FX de Ortec) avec une fenétre de béryllium de 0,5 mm
d’épaisseur. Ces détecteurs de 50% d’efficacité relative a 1,33 MeV ont une résolution de 0,7 keV a
5,9 keV et de 1,8 keV a 1,33 MeV. L’électronique associée est constituée d’un amplificateur Ortec
572 et d’un codeur Silena de type 7411S. Les chaines de mesure sont étalonnées en efficacité et en
résolution, pour chaque géométrie de comptage, a l'aide de sources solides multi-élémentaires.
L’acquisition et [’analyse des spectres sont réalisées a ’aide du logiciel GeniePC® commercialisé par
la société Canberra. L’incertitude associée aux résultats est donnée avec un facteur d’élargissement
de 2 (k = 2) et tient compte de ’incertitude sur le comptage et sur |’étalonnage en efficacité. Cette
incertitude dépend principalement de 'incertitude sur U’aire nette du pic. Les limites de détection
sont calculées a 20 suivant la formule décrite par Pinera et Pringent (1990) dans lesquelles une

correction d’auto-absorption est incluse.
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Radionucléides mesurées Raie d’émission utilisée

238

par la raie d’émissign de 2‘Th (24,1 j) 63,3 keV
234y 53,2 keV
207 67,7 keV
26, 186,2 keV
214pp 295,2 et 351,9 keV
214g4 609,3 et 1020,3 keV
210py, 46,5 keV

22Th et *®Ra

par les raies d’émission de ?®Ac (6,15 h) 911,6 et 969,0 keV

ZZBTh

par les raies d’émission de '?Pb (10,6 h) 238,6 keV
228

par les raies d’émiss-li-gn de 2'%Bi (1,01 h) 727,1 keV
U 185,7 keV
#Th 236,0 keV

Tableau 2.4 : Raies d’émission utilisées pour la mesure par spectrométrie y des activités des

principaux radionucléides des chaines de décroissance de [’'uranium et de thorium (keV).

L’activité en ‘U est mesurée en utilisant sa propre raie d’émission de 53,2 keV, mais la
raie d’émission du 2"Pb est trés proche et est en général d’intensité 10 fois supérieure. La précision
de cette mesure est de ce fait trés médiocre (Choukri et al., 2007). L’estimation de [’activité en
B3y se fait a partir de son pic d’émission gamma a 185,7 keV, aprés correction du chevauchement
avec la raie d’émission de *Ra a 186,2 keV. De méme, la mesure de “**Ra (186,2 keV) doit &tre
corrigée de ce chevauchement ce qui entraine de fortes imprécisions. La mesure de ses descendants
de courte période a I’équilibre, ?*Pb (de demi-vie 26,9 min) et "Bi (de demi-vie 19,7 min), permet
une meilleure estimation de ’activité en *Ra. En effet, les délais analytiques respectés avant la
mesure y sont suffisamment importants pour permettre la mise a [’équilibre de **’Ra avec ses
descendants.

L’activité en 2*2Th peut étre déduite des raies d’émission de son descendant “Ac de
demi-vie 6,15 h. Cependant [’hypothése d’équilibre séculaire entre ces deux radionucléides n’est

pas valable dans les produits alimentaires. En effet, la présence entre ces deux radionucléides de
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228Ra, caractérisé par une demi-vie de 5,75 ans et par une forte mobilité liée a sa similarité avec le
calcium, va rompre ’équilibre.

L’isotope du thorium, *®Th est obtenu via les raies d’émission de ses descendants a
[’équilibre, 2"’Pb de demi-vie 10,6 h et *'’Bi de demi-vie 1,01 h. L’équilibre séculaire entre ces
radionucléides est atteint au cours du délai analytique de 24 jours, du fait de la faible demi-vie de
220Rn (55,6 secondes) qui est conservé a Uintérieur de la géométrie et décroit rapidement.

Les limites de détection et les incertitudes associées a ces mesures sont présentées dans

’annexe A de ce manuscrit.

4.1.2. Mesure par ICP-QMS

Afin d’obtenir des mesures plus sensibles et précises des isotopes de l'uranium et du
thorium, des mesures par ICP-QMS (X Series 2 de ThermoFisher Scientific) ont été réalisées par le
laboratoire de Mesure de la Radioactivité dans ’Environnement (LMRE) de UIRSN a Orsay aprés mise
en solution et purification des échantillons. Les échantillons organiques caractérisés par de faibles
activités sont mesurés par cette méthode, de méme que les échantillons de sol de culture associés

aux échantillons de salade et de blé.

4.1.2.1. Préparation des échantillons

La calcination des échantillons organiques réalisée au LERCM est généralement incompléte pour
permettre une bonne dissolution des échantillons. La premiére étape réalisée au LMRE consiste donc
en une nouvelle calcination des cendres, jusqu’a l’obtention de cendres bien blanches dans
lesquelles la plupart de la matiére organique aura été éliminée. Les températures maximales
auxquelles sont calcinés les échantillons atteignent jusqu’a 700°C. Environ 0,5 g d’échantillon sont
ensuite spikés avec des solutions certifiées de 2**U (UBP10020 de AEA Technology, composée de
99,67% de *3U) et de *’Th (Eckert and Ziegler isotope products, composée de 75,62% de **Th). La
dissolution des échantillons est réalisée dans un DigiPrep Jr System (SCP science®) par
minéralisation acide en systéme ouvert a chaud (température 80°C) sous une hotte aspirante et
s’étale sur 3 jours. La premiére étape s’effectue grace a l’action d’HNO; 65% combiné a H,0, et HF.
La deuxieme étape consiste en une attaque en HF, mais n’est nécessaire que pour certaines
matrices difficilement attaquables (certains échantillons de céréales, les échantillons de sol). La
derniére étape se fait avec HNO; 65% et HCl 30% auxquels sont ajoutées quelques gouttes d’H,0,. En
fin d’étape, les échantillons sont évaporés et sont repris avec HNO; 3M. Deux aliquotes sont alors
séparées, |’une étant destinée a la séparation et a la purification de ["uranium sur colonne UTEVA
(Triskem®), l’autre a celle du thorium sur colonne AG1X4 (Bio-Rad®).

Les protocoles détaillés des étapes de séparation et de purification de U'uranium et du
thorium sont présentés en annexe B. Tous les acides utilisés dans ces étapes de purification sont
supra-purs (Merck®). Dans chaque série de mesure, un échantillon de blanc est réalisé et mesuré. De

méme, un matériel de référence est régulierement analysé.
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4.1.2.2. Description de la mesure

L’uranium et le thorium sont mesurés a ’aide d’un ICP-QMS (Inductively Coupled Plasma
Quadrupole Mass Spectrometer). Le systéeme de détection est composé d’un amplificateur
d’électrons. Le systeme d’introduction de ’échantillon est composé d’une chambre cyclonique et
d’un nébuliseur concentrique (Meinhard® ou Arimist®, 400 pL.min™"). L’acquisition des données se
fait par balayage électrostatique en mode peak-jumping. Le biais de masse est précisément mesuré
tous les deux échantillons et une correction linéaire est appliquée aux résultats. L’activité de
chaque isotope est respectivement calculée a partir des réponses des traceurs internes 2°U et “’Th,

ajoutés en début de protocole, grace a des calculs de dilutions isotopiques.

4.1.3. Mesure par MC-ICP-MS

Dans le but d’obtenir des activités précises et de bas niveau d’activité en Z°Th, les
échantillons de salade et de blé ont été mesurés par spectrométrie de masse a multi collecteur,
MC-ICP-MS (Multiple Collector Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometer) Thermo-Finnigan
Neptune au Laboratoire d’Hydrologie et de Géochimie de Strasbourg (LHyGeS).

4.1.3.1. Procédure de chimie des échantillons

Selon les activités en 28U obtenues par ICP-QMS, de 0,1 & 1 g d’échantillon sous forme de
cendres sont introduits dans des béchers en Téflon® (Savillex®) et sont précisément tracés avec une
quantité calibrée de *’Th artificiel pur. L’analyse reproductible d’échantillons nécessite la mise en
solution compléte de tous les minéraux présents et de la matiére organique sans discrimination. La
procédure d’attaque des échantillons combine plusieurs étapes successives et utilise [’action
complémentaire de cing acides (acides fluorhydrique, nitrique, perchlorique, chlorhydrique et
borique). Une fois ’attaque limpide, les échantillons sont considérés comme étant homogenes
chimiquement et isotopiquement. Ils sont alors évaporés a sec a 120°C puis repris deux fois dans
5 mL HNO; 7,5N et sont centrifugés afin de retirer le précipité formé avant la séparation et la
purification du thorium. Le protocole de séparation et de purification du thorium se fait par
chromatographie liquide-solide sur résine échangeuse d’ion AG1X8 de 200-400 mesh et a été adapté
a partir de protocoles inspirés des travaux de Chabaux et al. (1995). Il consiste en 4 étapes qui sont

précisément décrites dans l’annexe C de ce manuscrit.
4.1.3.2. Description de la mesure
La technique d’ionisation par plasma permet d’obtenir de bons rendements d’ionisation du
thorium grace a la température élevée du plasma (environ 7 000°C pour une puissance de 1 200 W).

Les conséquences directes de cette température élevée sont l’augmentation des interférences

isobariques, une moins bonne sensibilité en abondance et un fractionnement de masse plus élevé.
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L’utilisation de la technique du standard-bracketing permet de corriger ces erreurs. Cette
technique consiste a encadrer la mesure des échantillons par la mesure d’un standard, en
corrigeant le rapport de ’échantillon par interpolation linéaire. Le standard utilisé consiste en un
mélange “Th-2°Th-22Th élaboré au LHyGeS a partir du standard IRMM-035 Th dont le rapport
B2Th/2%Th a une valeur certifiée de 87 100 + 592 et a partir d’une solution de spike de *Th. Le
rapport 2Th/*Th de ce standard « maison » est précisément calibré par TIMS Triton (Thermo
lonization Mass Spectrometer), au LHyGeS, en mode peak-jumping sur le compteur d’ion (SEM). Le
rapport isotopique 2*Th/%Th et *Th/**Th des échantillons ainsi que les concentrations en thorium
sont mesurés avec 1 mL de solution de 30 a 185 ppb de thorium purifié dans HNO; 0,5N. La mesure
est réalisée en mode multicollection statique en collectant les isotopes 2*°Th et ?*°Th sur le
compteur d’ion SEM, alors que l’isotope »*2Th est mesuré sur une cage de Faraday. La correction des
fluctuations du rendement du compteur d’ion est prise en compte dans la correction générale
linéaire du biais analytique par la technique du standard-bracketing. Afin d’obtenir des mesures
précises de la concentration et de la composition isotopique du thorium, 20 cycles de mesures sont
réalisés sur des faisceaux d’ions compris entre 600 et 1 400 cps et 8 000 et 30 000 cps pour 2*°Th et
29T, Les précisions internes (2SE) des mesures sont respectivement comprises entre 0,4 et 0,8% et
entre 0,1 et 0,5% pour les rapports 22Th/*°Th et »2Th/**°Th.

Les activités en 222Th et en 2°Th dans les échantillons a l’état de cendres, sont calculées a
partir du rapport isotopique naturel 22Th/*Th et du rapport isotopique **Th/**Th mesuré. Au
cours de la série de mesure, la précision du rapport isotopique du thorium est contrélée par 4
analyses de la solution certifiée IRMM036. La moyenne des mesures du rapport 2*Th/?*°Th de cette
solution est de 325 067 + 2 303 en accord avec les valeurs précédemment publiées au LHyGeS (Ma et
al., 2012) et dans d’autres laboratoires (Sims et al., 2008) ainsi qu’avec la valeur certifiée de la
solution IRMM de 321 200 + 8 000. Dans cette série de mesures sur les échantillons de blé et de
salade, la précision est estimée a moins de 2% pour 2*°Th et a moins de 1% pour *Th sur la base du
duplicata réalisé sur U’échantillon de blé RV-IZ. Ces incertitudes étant incontestablement plus
faibles que celles obtenues par les mesures ICP-QMS, les résultats des activités en *Th et »°Th

obtenus par MC-ICP-MS sont préférentiellement exploités dans la suite du manuscrit.
4.2. Mesures des échantillons d’eau
4.2.1. Mesure par spectrométrie alpha
La mesure des isotopes de luranium dans les échantillons d’eau est effectuée en routine
par spectrométrie alpha, au Laboratoire de Mesures Nucléaires (LMN) de U'IRSN au Vésinet, en

association pour le traitement des échantillons avec le Laboratoire de Traitement des Echantillons
(LTE) de UIRSN.
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4.2.1.1. Séparation chimique de "uranium

Les échantillons d’eau sont acidifiés a leur arrivée au LTE, a l’acide nitrique HNO;
concentré, afin d’obtenir un pH inférieur a 2. Des prises d’essai d’environ 500 mL d’échantillon sont
prélevées pour l’analyse, auxquelles est ajoutée une quantité précise de traceur **U (solution
certifiée A07251 fourni par le National Physics Laboratory of London, UK). L’étape de dissolution de
[’échantillon est basée sur l’ajout d’HNO; suivi d’une évaporation a sec. Le résidu obtenu est
ensuite dissous dans un mélange d’HNO; et H,0,. La premiére étape de purification consiste a co-
précipiter "uranium avec Cas(PO,4), par ajout d’ammoniaque a pH 7-8. Le précipité obtenu est
ensuite dissous dans un mélange d’HNO; 2,5M et Al(NO;); 0,5M. La séparation des isotopes du
thorium contenus dans ’échantillon et la purification de U’uranium se fait a travers une résine
d’extraction chromatographique spécifique UTEVA (Triskem®) pré conditionnée et lavée en HNO;
2,5M. Le thorium est éliminé avec HCl 5M alors que l"uranium est élué avec HCl a 0,01M. L’ajout de
CeF; a U’échantillon conduit a la co-précipitation de l'uranium. Cette réaction se base sur la
capacité des isotopes de l’uranium, sous forme tétravalente, a former des précipités avec des terres
rares sous forme de fluorures. L’échantillon est alors filtré a 0,1 pm a l’aide d’un filtre Millipore en
filtres sont ensuite rincés a ’eau, séchés et placés sur un disque en acier inoxydable. Sous cette
forme, les échantillons sont préts pour la mesure par spectrométrie a. Tous les réactifs utilisés au
cours de la dissolution et de la purification de uranium sont de qualité analytique (Merck®). Dans
chaque série analytique, un échantillon de blanc est préparé afin d’évaluer avec précision le bruit
de fond. Cet échantillon de blanc est réalisé avec les mémes réactifs, en remplacant la prise d’essai
de U"échantillon par une prise d’essai d’eau déminéralisée ayant servi a la préparation des réactifs.
La séparation chimique est validée par ’analyse d’un matériel de référence certifié, |’échantillon
d’eau AIEA-381.

4.2.1.2. Description de la mesure

La mesure isotopique de 'uranium est réalisée sur un appareil a détection de type semi-
conducteur (Alpha analyst, Canberra, USA). Le temps de comptage est d’environ 300 000 secondes.
L’activité des isotopes est établie a partir de la réponse du standard interne »?U, ajouté au début
de la préparation de l’échantillon. Les incertitudes provenant du comptage statistiques des isotopes
et du traceur, de l'activité de la solution standard certifiée, du volume de traceur ajouté, du
volume d’échantillon et de la détermination du bruit de font sont combinées afin d’obtenir
Uincertitude standard. L’incertitude ainsi déterminée est ensuite étendue avec un facteur k = 2.

L’ensemble de cette mesure est réalisé selon la norme NF M60-805-5. Des contrdles de la
qualité sont régulierement réalisés par le biais de la mesure d’échantillons de référence, d’analyses
d’échantillon de blanc et par la participation a des exercices d’inter-comparaison tels que U’AIEA
2008-03.
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4.2.2. Mesure par TIMS

Afin d’obtenir des résultats plus précis sur les activités des isotopes de luranium dans les
eaux d’irrigation des salades, des analyses ont été réalisées au LHyGeS par dilution isotopique sur
TIMS (Thermo lonization Mass Spectrometer, Triton de Thermofinnigan a multicollection variable).
Cette technique analytique permet également d’obtenir les activités en **Ra des échantillons aprés

séparation et purification du radium.
4.2.2.1. Préparation des échantillons

Les échantillons d’eau sont filtrés a l’aide d’un filtre en acétate de cellulose de 0,45 pm
dans un appareil en téflon préalablement lavé en HCl concentré et a 'eau mQ. L’appareil est
conditionné avec environ 400 mL d’échantillon afin de réduire la perte de radionucléides par
adsorption aux parois de "appareil. Les échantillons filtrés sont ensuite acidifiés a un pH voisin de 1
avec HNQO;. De 15 a 700 mL d’échantillon filtré sont spikés avec une quantité calibrée de traceurs
purs, 23U et ?!Ra, pour la mesure des compositions isotopiques et des concentrations de [’'uranium
et du radium. Les échantillons sont complétement évaporés a 130°C et sont dissous avec HNO; et
HCl concentré afin de supprimer la matiére organique. La présence de cristaux dans les échantillons
engendre une nouvelle étape de dissolution a U’eau régale pure, durant laquelle les échantillons
sont chauffés a 120°C pendant 2h. Ils sont ensuite évaporés a sec et sont successivement repris dans

2 fois 200 pL HNOs 7,5N. Afin d’éliminer les précipités formés, les échantillons sont centrifugés.
4.2.2.2. Séparation et purification de l’'uranium et du radium
La séparation et la purification de 'uranium se font sur colonnes chromatographiques
échangeuses d’ion AG1x8 (Bio-Rad®) selon les étapes décrites dans l’annexe D. Pour le radium, la
procédure se fait selon trois étapes sur colonnes chromatographiques échangeuses d’ions, TEMEX
Touzart Matignon 50Wx8 de 200-400 mesh pour les deux premiéres et Sr-Spec EICHROM® de 50 a
100 pm pour la derniére étape. Le protocole détaillé est également donné en annexe D.
4.2.2.3. Dépot des échantillons sur filaments
Pour la mesure par TIMS Uuranium et le radium sont déposés sur des filaments de rhénium,
préalablement dégazés a 5 A sous un vide de 2 x 107 torr plusieurs jours avant le dépot. Les
protocoles suivis pour cette étape sont présentés en annexe D du manuscrit.

4.2.2.4. Description de la mesure

Le spectromeétre de masse a thermo ionisation (TIMS) est composé d’une source enfermée

dans une enceinte maintenue sous vide. Cette source est elle-méme composée d’une partie fixe,
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qui comprend la chambre d’ionisation et les plaques d’extraction et de focalisation, et une partie
mobile qui constitue le dispositif d’émission. L’ionisation de l’uranium et du radium se produit lors
de la montée en température du filament qui précéde l’analyse. Les ions produits sont alors
accélérés, puis déviés par un champ magnétique produit par un électro-aimant. Apres leur passage
a travers une fente image fixe, les courants d’ions sont recus par le systéme de détection constitué

de plusieurs cages de Faraday.

Les concentrations des isotopes de |’uranium et de “*Ra ainsi que les rapports d’activités
sont mesurés avec environ 20 ng d’uranium et entre 0,2 et 11 fg de radium. Pour la mesure précise
des concentrations en uranium et radium, la technique de dilution isotopique est utilisée. Cette
technique consiste a ajouter a l’échantillon, au début de la procédure, une quantité bien
déterminée d’un traceur ou spike (23U et *®Ra dans notre cas) dont la composition connue est
différente de celle de U’élément que l'on cherche a quantifier. Connaissant précisément la
concentration et composition isotopique du spike, la mesure du rapport isotopique du mélange spike
échantillon permet de déterminer les concentrations dans [’échantillon. Les concentrations en 233U,
B4y, %Y et les rapports 2*U/%8U sont ainsi calculés a partir des rapports isotopiques 2°U/**U et
25 /2% et en se basant sur la valeur naturelle du rapport 22U/**°U de 137,88, avec les constantes
de décroissance suivantes : Ayss = 1,551 x 107° an™ et A4 = 2,826 x 10 an™* (Akovali, 1994 ; Cheng
et al., 2000). Les isotopes 2*°U, U et **U sont comptés successivement en mono-collection
dynamique sur compteur d’ions pendant 200 cycles. Le rapport isotopique 23U/%°U des eaux est
mesuré sur le compteur d’ion (SEM) durant le chauffage du filament. La valeur obtenue correspond
a la composition isotopique naturelle & 0,3% d’erreur. Les concentrations en **Ra sont calculées a
partir de la mesure Ra/*®Ra du mélange spike-échantillon, en considérant que la quantité de
228Ra de ’échantillon est négligeable devant la quantité apportée par le spike. La quantité de spike
ajoutée est calculée de maniére a mesurer environ 20 fg de *®Ra pour un rapport **Ra/**®Ra entre
0,5 et 5. La constante de décroissance utilisé pour les calculs (Ays = 4.335 X 10 an‘1) est issue des
travaux de Holden (1990). La mesure du rapport “*Ra/*®Ra est réalisée en mono-collection
dynamique sur compteur d’ion (SEM). Le filament est chauffé lentement a 1,8 A pendant
30 minutes, puis lentement jusqu’a 1270 - 1 300°C de maniére a éliminer les interférences dues
aux masses organiques. A cette température, l'ionisation du radium est optimale et offre un bon
compromis entre le niveau de signal et sa stabilité. 200 cycles de mesures sont réalisés sur des
faisceaux d’ion compris entre 50 et 200 cps suivant la richesse de |’échantillon.

La précision et la justesse des activités de "'uranium mesurées ont été déterminées par le
biais de la mesure de la solution standard HU1 (Cheng et al., 2000). Les incertitudes analytiques
sont estimées a moins de 2% pour la détermination de la composition isotopique (28U, ‘U, ?°U et
22Ra) et a environ 0,5% pour le rapport d’activités 2*U/?U. L’échantillon d’eau provenant du site
MC est associé a une incertitude plus importante d’environ 15% du fait de la faible quantité de

radium mesurée.
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L’étude in-situ du transfert des radionucléides naturels aux denrées se base sur la
caractérisation géologique des sites de prélévements et sur des critéres de tracabilité des
exploitations agricoles. Le choix des matrices prélevées a été effectué en fonction du régime
alimentaire francais et comprend différents types d’aliments (céréales, légumes, viandes, produits
laitiers).

Afin de caractériser ’ensemble des radionucléides des chaines de décroissance de l’'uranium
et du thorium, plusieurs techniques analytiques ont été employées. La performance et les limites de
chaque technique analytique sont présentées dans le chapitre 5 de ce manuscrit. Le nombre
d’échantillon ayant donné des résultats significatifs, les limites de détection et les incertitudes sur
les mesures sont renseignés en annexe A pour chaque radionucléide et chaque type d’échantillon.

Tous les résultats ayant été obtenus sont présentées en annexe E du manuscrit.
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Chapitre 3 : Transferts des radionucléides

naturels aux végétaux

Ce chapitre présente ’étude sur les transferts des radionucléides naturels aux végétaux qui
a été soumise dans Journal of Environmental Monitoring sous le titre « Contribution of uranium,
thorium and decay products in soil, water and atmospheric particles, to the activity concentration
in lettuce and wheat samples. ». Cet article traite de la variabilité des activités de |’uranium, du
thorium et de leurs descendants dans des échantillons de salades et de blé issus de cinq régions de
France. Cet article s’attache ensuite a !’étude des transferts des radionucléides a ces matrices en
tenant compte des sources potentielles de radionucléides (sol, eau d’irrigation, particules

atmosphériques, particules de sol).
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Abstract

The activity concentrations of radionuclides within the uranium and thorium series were determined
in wheat and lettuce at five sites in France, and in their potential respective sources: crop soils of
wheat and crop soils and irrigation waters of lettuce. These data were used to calculate
concentration ratios and to enrich the database supported by technical report series N°472 of the
IAEA (2010). For wheat and lettuce, the activity concentrations were in the same range for all
radionuclides studied, except for '°Pb, which had higher activity concentrations in wheat, ranging
between 1.3 and 11 Bq.kg" (fresh weight) as compared to 0.4 and 0.7 Bq.kg" (fresh weight) for
lettuce. For wheat, the range of activity concentrations (mBq.kg™; fresh weight) decreased as 2'°Pb
>2%Ra (56-1511) = “®Ra (86-769) > *Th (19-176) = 38U (11-169) = ‘U (12-150) = 2*°Th (9.08-197.18)
= B2Th (8.61-121.45) > 2°U (0.53-7.9). For lettuce, it decreased as *®Ra (< 320-1221) > *'°Pb (409-
746) > ®Ra (30-599) = *®Th (<29-347) > 28U (8-120) = ‘U (8-121) = 2°Th (5.21-134.63) = *’Th
(5.25-156.99) > 2°U (0.35-5.63). The species differences may reflect different plant physiologies.
The study of activity ratios of wheat and lettuce in relation with those of the various radionuclide
sources allowed an explanation of disequilibrium within the decay series. Moreover, the soil-to-
plant transfer factors were calculated for lettuce and wheat. The values were lower in wheat than
in lettuce except for 2'%Pb which had similar values in the two species (0.11 - 0.13 respectively). For
both species, *'°Pb followed by *®Ra (0.015 - 0.10) and ***Ra (0.010 - 0.051) displayed the highest
transfer factor, whereas *®U had intermediate values (0.0015 - 0.030) and **’Th exhibited the
lowest (0.0014 - 0.013).

Keywords: Uranium, thorium, Natural Radionuclides, Activity concentration, Lettuce, Wheat,

Water, Soil, Transfer factors.

1. Introduction

The wide variability of geological rocks at the surface of the Earth generates a wide range of
variability of natural radionuclides in soils'. Granitic areas may present high concentrations of these
elements; whereas, sedimentary areas are often characterized by low concentrations of
radionuclides. The radionuclides in the soils are incorporated into plants by metabolic processes,
transferred to animals and human via the food chain, and can thus represent a source of internal
radiation for human. Regional differences thus exist in the amount of exposure that people receive
from the ingestion pathway.

Cereals and vegetables are fundamental foods in many countries all over the world. Among cereals,
wheat is the second most cultivated crop on earth, after rice, with a harvested area of 216 MHa and
a production of 650 Mt during 2010%. Lettuce is one of the most consumed vegetables, after
tomatoes and onions, with a production of 24 Mt and a harvested area of 1 MHa during 2010. The

interest of a radioecological study of wheat and lettuce focuses on their different characteristics,
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namely their various growth periods influencing their exposure duration and their different
physiologies and morphologies. Several studies in the literature provide information on the
radioactivity of these foodstuffs from low radioactive background areas from different countries®'.
The reported values of the 2®U activity concentrations in lettuce and in wheat ranged from 4.1 to
45 and from 1.6 to 40 mBq.kg™" fresh weight respectively. Unfortunately, in most of these studies
the radionuclide sources were not analysed, preventing the assessment of source contribution to the
activity concentrations measured in plant samples. However, in other works the soil was considered
and thus transfer factors (TF: ratio between the activity concentration in the plant and the activity
concentration in soil) were calculated. The technical report series N°472 of IAEA" compiled 59
sources for cereals and 108 sources for leafy vegetables, allowing the creation of an expanded
database. For a wider use, plant species were grouped leading to a wide range of TFs. For example,
the uranium TF for cereals ranged from 1.6x10“ to 8.2x10™" and from 7.8x10™ to 8.8 for leafy
vegetables, confirming that the uptake of radionuclides in terrestrial plants is largely dependant on
the plant type™.

The first objective of this work was to improve our knowledge on the range of activity concentration
values in lettuce and wheat samples in France, and to determine the contribution of the
radionuclide sources (irrigation water, soils, and atmospheric particles). In this way, the activity
concentrations of uranium, thorium and their decay products were determined in lettuce and wheat
from five different regions in France. The selected regions were distinguished by their various
geological characteristics (granitic, volcanic and sedimentary areas). Moreover, one of these sites is
located in the area influenced by releases of the nuclear fuel fabrication facility of Tricastin (Rhone
Valley). It was selected to estimate the potential influence of the discharges relative to natural
variability. The activity concentrations of the crop soils of wheat and lettuce and the irrigation
waters used for lettuce were determined and their relative contributions to the total activity
concentration of plants were discussed. Finally, the concentration measured in soils permitted the

assessment of soil-to-plant transfer factors and their comparison with the literature data.

2. Materials and methods

2.1. Studied sites and sampling strategy

To cover the variability of uranium activity concentrations in French soils, five sites were selected
according to their geological background. The first site, consisting of a granite bedrock, was located
in the Vosges Mountains (VM); the second site (W-MC), characterized by a substrate of leucogranites
was located in the western part of the Massif Central. The third site (MC), in the central part of the
Massif Central is characterized by a volcanic substrate. The last two sites were in the Rhone Valley
which is an alluvial region (Figure 1). The difference between these last two sites is based on the
potential influence of the nuclear fuel fabrication facility at Tricastin, where conversion and

enrichment of uranium is made. The site RV-IZ is located under the dominant winds of the nuclear
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facility and the other site RV-NIZ is out of the atmospheric influence. During the summer of 2010,
lettuce and wheat were sampled on each site as well as crop soils and irrigation waters for the
lettuce. The sampling was done in different farms and therefore we cannot ensure that the sowing
period of plants was exactly the same, nevertheless all samples were collected at plant maturity.
The farms selected for the sampling practiced organic agriculture, thus crops were free from
chemical treatments. Soil samples were composed of eight soil cores of 20 cm depth randomly
collected in the fields. Water samples of two litters were collected in bottles which were
preconditioned with the sampled water. They consisted of tap water for the sites VM and W-MC,

well water for the sites RV-IZ and RV-NIZ, and surface water from a basin for site MC.

2.2. Sample preparation

All sample preparation occured in the Laboratoire d’Etudes Radioécologiques en milieu Continental
et Marin (LERCM) of the Institut de Radioprotection et de Slreté Nucleaire (IRSN). Lettuce leaves
were separated from the non-edible part, washed with tap water to prevent external contamination
from soil and atmospheric deposition, and weighing. The stems of the wheat samples were
removed, only the ears were kept. Samples were dried at 80°C, weighed and ashed at 480°C.
Calcination was carefully controlled with stepwise increase of temperature up to 480°C during
around 24 hours followed by around 24 hours at 480°C. Calcination occurred with sufficient
oxygenation to prevent any losses of uranium, thorium and radium from uncompleted combustion
products lost with fumes'. The ash samples were weighed again and homogenized before analysis.
Soil samples were sieved at 2 mm and lyophilized. Then they were crushed into a fine powder and
homogenized. Water samples were treated in the Laboratoire d’Hydrologie et de Geochimie de
Strabsourg (LHyGeS) of Strasbourg University. They were filtrated with 0.45 pm cellulose acetate
filters in a Teflon® apparatus previously cleaned in HCl and mQ water and conditioned with 400 mL
of sample water to reduce losses of nuclides from surface adsorption. Filtrated samples were
acidified with HNO; at pH ~ 1.

2.3. Sample analysis

In order to determine radionuclide concentrations, various analyses were performed. The activity
concentrations in lettuce, wheat and soil samples were measured by inductively coupled plasma
quadrupole mass spectrometer (ICP-QMS) in order to obtain the activity concentrations of uranium
and thorium isotopes, and by gamma spectrometry to get the activity concentrations of the decay
products (*®Ra, ?*Th, *Ra, 2'%Pb). Unfortunately ICP-QMS was not adapted to detect the activity
concentration of 2°Th in lettuce and wheat samples, all results being close to the limit of
quantification (327 mBq.kg™ f.w), so this radionuclide was obtained with Multi Collector Inductively
Coupled plasma Mass Spectrometry (MC-ICP-MS) by isotopic dilution. All these analyses were
performed at the Laboratoire de Mesures de la Radioactivité dans !’environnement (LMRE) of IRSN

except the MC-ICP-MS measurements which were performed at the LHyGeS. The water samples
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were measured by Thermal lonization Mass Spectrometry (TIMS) using isotopic dilution technique to

get uranium isotopes and radium concentrations, at the LHyGeS.
2.3.1. Concentration measurements in wheat, lettuce and soil samples

Isotopic analyses of uranium and thorium in lettuce, wheat and soil samples were performed by ICP-
QMS (X Series 2 from Thermo Fisher Scientific) after sample digestion and purification. Details
concerning the analytical procedure were described elsewhere. For soil samples and some of the
wheat samples, the digestion differed from that applied to lettuce samples. A step of digestion with
40% HF was added. ICP-QMS gave significant results for 28U, U, 2°U and **’Th in lettuce and wheat
samples. The uncertainties of these measurements ranged from 10 to 25 %. In soil samples, the
results obtained for 2*2Th and 2°Th presented high uncertainty (from 15 to 45 % and from 35 to 50 %,
respectively). Moreover part of the thorium in soil was located inside the mineral complex (heavy
minerals such as thorites, monazites and zircons) and it is very difficult to ensure the total
dissolution of all the mineral phases. Thus, in order to get the real activity concentration of ***Th in
soil, it was estimated by its decay product Ac, assumed to be in secular equilibrium and measured
by gamma spectrometry. Due to the high uncertainties of *°Th results in soils, the activity

concentrations obtained by ICP-QMS were not presented and exploited here.

In order to obtain the activity of 2°Th in lettuce and wheat, samples were analysed by MC-ICP-MS.
From 0.1 to 1 g of the ash samples were spiked with a calibrated quantity of pure artificial 2°Th and
were then digested in Teflon® beakers following 4 steps of acidic digestion (HF-HNO;, HClO,4, king
water, HCl-H;BOs) to achieve a complete dissolution and sample-spike equilibration. Samples were
centrifuged to remove precipitates before thorium extraction and purification using standard anion
exchange AG1x8 of 200-400 mesh. The whole procedure was developed at the LHyGeS and was
described by Granet et al." and Pelt et al."®. *Th/?°Th and 2*?Th/**Th isotopic ratios were
analysed with 1 mL of 30 to 185 ppb of purified thorium in 0.5N HNO;, on a MC-ICP-MS Thermo-
Finnigan Neptune. 2°Th and “Th were measured on the central SEM detector whereas **Th was
measured on Faraday cups using 2 sequences by static collection mode. The internal precisions (2SE)
of sample measurements were between 0.4-0.8% and 0.1-0.5% for 2*Th/*Th and **Th/?*’Th ratios,
respectively. Typical ion beams were 600-1400 cps and 8000-30000 cps for 2*°Th and **Th,
respectively. The standard-sample bracketing method was used to correct for a global measurement
bias factor encompassing mass fractionation and the yield of the ion counter with an in-house **Th-
BO0Th.22Th standard. The in-house standard was made from a mixture of the IRMM-035 Th standard
with a certified value of 22Th/%Th = 87100 + 592, and a *’Th spike solution. The ?°Th/%°Th ratio
of the in-house standard was precisely calibrated on the TIMS Triton using a peak jumping mode on
the SEM. 2?Th and *°Th activity concentrations in ash samples were calculated from measured
22Th/2%Th natural isotopic ratios and 2*Th/**°Th isotopic ratios. During the measurement session,
the precision and accuracy of thorium natural isotopic ratio measurements were checked by 4

analyses of the certified IRMMO036 solution. The mean of measurements gave 2*2Th/?*°Th = 325067 +
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2303 consistent with previously published values from the same laboratory', with other
laboratories?® and with the IRMM certified value of 321200 + 8000. The precision and accuracy of
2ITh content determination by isotope dilution by MC-ICP-MS was previously checked with the BEN
rock standard' and precision was estimated here for 2°Th and **’Th activity concentrations in
wheat and lettuce ash samples to be better than 2% for 2°Th and 1% for *?Th, on the basis of one
ash sample replicate (RV-1Z). This precision being lowest than the one obtained by ICP-QMS for
wheat and lettuce, the results of 2*?Th activity concentration obtained by MC-ICP-MS were used
instead of ICP-QMS results.

The decay products of uranium and thorium were measured by gamma spectrometry following the
procedure described in Jeambrun et al.'®. This measurement was used to determine activity
concentrations of **Ra, 2"Pb, 2"Bi, *°Pb (daughters of 2U), “®Ac, *'*Pb and *®Tl (daughters of
22Th). The *%Ra concentration determined by gamma spectrometry was associated with a large
uncertainty, but measurements of 2“Bi and *“Pb, in equilibrium with **Ra, allowed a better
estimation of the distribution of **Ra. *®Ac and 2'’Pb were also in equilibrium with their parents,
228Ra and 22®Th. In this study, the activity concentrations of *®*Ra, ?*Th and %*’Ra in all the samples

were deduced from the activities of their decay products, *®Ac, *'*Pb and *'*Pb respectively.

2.3.2. Concentration measurements in water samples.

In water samples, the activity being low, isotopic analysis of uranium and radium were performed
by isotopic dilution using TIMS (Triton of THERMOFINNIGAN multicollection variable). From 15 to 700
mL of the filtrated water samples were spiked with a calibrated quantity of pure ?**U and ***Ra
tracers for the measurements of uranium and radium isotopic compositions and concentrations. The
samples were completely evaporated at 130°C and were dissolved with concentrated HNO; and HCl
acids to remove organics. Precipitates were centrifuged before the introduction in ion exchange
chromatography column for separation and purification of uranium and radium. The entire
procedure was developed at the LHyGeS. Separation and purification of uranium were described by

l.17 [.18

Granet et al." and Pelt et al.”® and the ones of radium was adapted from Chabaux et al.?' and

presented in Pelt et al.”. Concentrations of uranium isotopes and **Ra and the uranium activity
ratios were analysed using around 20 ng of uranium and between 0.2 and 11 fg of radium. 28U, 2*U
and 2°U concentrations and 2**U/?*®U activity concentration ratio were calculated using the
measured 2°U/%3U and »*°U/?**U isotopic ratios and assuming a natural and constant 2*U/%**U ratio
of 137.88, with the following decay constants: A5 = 1.551 x 107'° yr'' and Ay34 = 2.826 x 10 yr' 224,
The 28U/%U isotopic ratio of waters was measured on SEM during warm-up of filament and was of
natural isotopic composition within 0.3% error. The ?*Ra content was calculated by classical
isotopic dilution equation using the measured **Ra/*®Ra ratio of the sample-spike mixture, the
spike and assuming a negligible *®Ra from waters with respect to the spike. The decay constant
used was: Ay = 4.335 x 10 yr’' from Holden®. The precision and accuracy of the uranium activity

ratios were determined from analyses of the HU1 standard solution®. Analytical uncertainties based
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on repeated standard solution and samples were estimated to be better than 2% for isotopic content
determination (28U, U, *°U and **Ra) and around 0.5% for 2*U/*3U activity ratios. Water sample
from MC was associated with highest uncertainty around 15% due to the low quantity of radium

analysed (0.2 fg).

3. Results

The activity concentrations are given relatively to fresh weights (f.w) for lettuce and wheat, and to

dry mass (d.m) for soils. The activity concentrations for water are expressed in Bq.L™.
3.1. Activity concentrations of uranium, thorium and some decay products in plants

Activity concentrations of 28U, 2°Th, *°Ra, 2'°Pb, »*?Th, *®Ra and **Th in lettuce and wheat
samples collected in the five regions of France are given in table 1 with the values of 2‘U/?%U
activity ratios and 2*°U,,/*U,, mass ratios. For all radionuclides the activity concentrations showed
high variability of around one order of magnitude among sites. Indeed the activity concentration of
28 ranged from 11 to 169 mBq.kg" in wheat and from 8 to 120 mBq.kg™ in lettuce. There was no
noteworthy difference between the activity concentrations in lettuce and wheat samples. In all
samples, uranium was in radioactive equilibrium (2*U/%8U=1) except in two lettuce samples (RV-NIZ
and MC) which had a ratio higher than unity. The 2*°U,,/?*®U,, mass ratio gave the natural value (0.72
%) for all samples considering the uncertainties. Nevertheless, the artificial isotope of uranium,
2%y, was detected in one sample of wheat collected near the nuclear fuel fabrication site of
Tricastin (RV-1Z) (0.05 + 0.03 mBq.kg') and the 2*U,/*®U, mass ratio gave a value of
2.28 x 10° + 0.83 x 10°°. The abundance of this radionuclide is not significant in natural environment
26y, /78U,=10", in contrast to when it is formed as a result of neutron capture during irradiation in
nuclear reactors where its abundance is significantly higher (***Un/**U,, from 10 to 102)%28, 20Th,
a decay product of U, was close to equilibrium with its parent in wheat samples, within
uncertainties. In lettuce *°Th appeared to be in secular equilibrium with 28U in two samples,
whereas others indicated a depletion of 2°Th. The activity concentration of ***Ra exceeded that of
28 in all wheat samples with values of ?°Ra/?**U ratio ranging from 4 to 22. However, lower ratios
were noticeable in lettuce samples where the values of **Ra/**®U ratio were close to 4 in three
samples and close to 1 in the two others. Of all the radionuclides studied, 2'°Pb had the highest
activity concentrations (from 1261 to 11205 mBq.kg™" in wheat and from 409 to 746 mBq.kg’ in
lettuce). It was clearly enriched compared to its parent ***Ra in wheat samples (from 6 to 43 fold),
whereas this enrichment was less pronounced in lettuce (from 1.2 to 7.4 fold). This radionuclide, a
decay product of gaseous 2?Rn, is found in excess in atmospheric particles that settle on plant
surface and is enriched in the plant compared to the other decay products due to a translocation
mechanism®. The measured 2'°Pb activity concentration in plants (2'°Pby) is thus the combination

of 2'°Pb supported (*'°Pby,,) i.e. coming from the decay of **Ra and so in secular equilibrium, and
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2% supplied by atmospheric particle deposition. The diagram in figure 2 presents the
219Pb,,,/21°Pby,, activity ratio versus the 2'°Pby,, activity concentration in wheat and lettuce samples.
It can be seen that even for wheat samples with high 21°Pbsup, the contribution of atmospheric
particles to 20pp, ., was important, whereas for lettuce this trend was not clear.

The %2Th activity concentration was close to that of 22U in both matrices, with values ranging from
8.61 to 121.45 mBq.kg" for wheat and from 5.25 to 156.99 mBq.kg” for lettuce. The activity
concentration of *®Ra was higher than that of 2*2Th in all cases with values of *Ra/®*Th ratio
ranging from 5 to 28 in wheat and from 4 to 8 in lettuce. Similarly, the activity concentration of
228Th was also higher than that of 2*2Th, with a 2Th/?*2Th ratio ranging from 1.4 to 5.8 in wheat and
from 1.5 to 2.2 in lettuce with an exception in one lettuce sample where the ratio was 0.8 + 0.3.
This enrichment of *®Th compared to »?Th has already been demonstrated by Pietrzak-Flis et al.*
and was explained by the ingrowth of this radionuclide following the decay of *®Ra which is added
to the direct intake of *Th. Nevertheless, Ra had always higher activity concentrations
compared to *®Th due to the lower mobility of thorium. Thus, the range of activity concentrations
for wheat decreased as 2'°Pb > *%Ra = *®Ra > ?®Th = 28y = B = 2°Th = 22Th > %Y, whereas for
lettuce, it decreased as ?®Ra > 2'%Pb > 2%Ra = 228Th > 238 = 2y = 2%Th = 22Th > 2%y which was

slightly different.

For all the radionuclides within the %®U decay series, the highest activity concentrations were
observed in wheat collected at the western part of the Massif Central (W-MC), whereas for 2*2Th
decay series, they were found in lettuce from the Vosges Mountain (VM). The lowest activity
concentrations were observed in lettuce and wheat samples from the Rhone Valley (RV-IZ and RV-
NIZ). The activity concentrations measured in lettuces from these areas were in the range of the
values reported in the literature for low background areas (table 2)*”°. The results presented by
Anke et al.?, Pietrzak-Flis et al.® and Garcia et al.® were in good agreement only with the values
measured in the lettuce sample from RV-NIZ. The lettuce sample MC presented unusually high
activity concentrations of uranium isotopes which were above the literature range, whereas the
activity concentrations of the other radionuclides were in the range of the published data. For
wheat samples from low background areas the values were higher than the ones presented by Anke
et al.? but they were in the range of other data from literature (table 3)>''2. The highest activity
concentrations measured in this study were higher than the values reported in international

30,11

literature in high background areas®™''. However, they were lower than the range of activity

l.31

concentration measured by Pourcelot et al.”" in wheat and lettuce from an area near a uranium

1.32

conversion plant. Carvalho et al.”” also found higher activity concentrations in lettuce from an area

near a former uranium mine.

100



3.2. Activity concentrations of uranium, thorium and some decay products in radionuclide

sources

The activity concentrations in the crop soils of wheat and lettuce are presented in table 4. As
expected, the lowest activity concentrations were measured in the soil from the Rhéne Valley
where the activity concentrations in lettuce and wheat were the lowest. Moreover, the highest
concentrations were measured in soils from site W-MC for the *®U decay series, and in soils from
site VM for the ’Th decay series. These soils correspond to the lettuce and the wheat samples with
the highest concentrations. The 28U activity concentration in soils ranged from 11 to 112 Bq.kg™.
24/2%Y concentration ratios obtained by ICP-QMS were close to one in all samples. No isotopic
anomaly was found in the soil, since 2*°U,,/*®U, mass ratio gave the natural value (0.72 %).
Nevertheless, *°U was detected in the soil sample coming from the wheat field of site RV-I1Z (0.034
+ 0.013 Bq.kg") where U was also detected in the wheat sample. *Ra was in slight excess
compared to 2*8U. This enrichment in soils has been observed before®*3*. The '%Pb, a decay product
of the gaseous radionuclide **’Ra, was present in the soil and often in excess compared to 2®U with
219k /238y concentration ratios ranging between 0.9 + 0.1 and 2.5 + 0.4. This enrichment is well
known and is explained by the different sources of 2'°Pb in soil: the “supported” *'°Pb generated
from the decay of %®U in soil and the “unsupported” derived from the atmosphere through wet and
dry deposition®. The activity concentration of »2Th in soils ranged between 11 and 160 Bq.kg™.
Most of the soils presented slightly higher concentrations of **Th compared to **U, except the soil

of the W-MC area which had an excess of ®U compared to *?Th.

The activity concentrations of uranium isotopes and ?*’Ra in water used for lettuce irrigation are
presented in table 5. Among the samples, those coming from wells and basin (RV-IZ, RV-NIZ and MC)
had activity concentrations of *®U higher than 30 mBq.L™" whereas samples from tap water (VM and
W-MC) had *8U concentrations of 0.156 and 0.501 mBq.L". These lower values could be due to
various treatments performed to make drinking water, and more particularly the colloid flocculation
which aimed to reduce the colloid amount in water. High 2*®U activity concentrations in water
samples RV-1Z, RV-NIZ and MC, could be linked to the higher amount of colloids in water from wells
and basin. In all samples, 2“U/?*®U concentration ratios were higher than one. Enrichment of 2*U
compared to *8U in water is a well known phenomenon. This reflects the process of a-recoil during
the 28U decay which leads to high 2*U/?*U ratio in waters®. No isotopic anomaly was detected in
the water samples since **U,,/*®U,, gave the natural value (0.72 %) for all samples. ***Ra activity
concentrations measured in water samples ranged between 0.409 and 4.893 mBq.L". The highest
226Ra activity concentrations were also found in the water samples presenting the highest *%U
activity concentrations (RV-1Z, RV-NIZ and MC). However, the differences between tap waters (VM
and W-MC) and well and basin waters (RV-1Z, RV-NIZ and MC) were less distinct reflecting a lower
influence of the colloids on #*°Ra activity concentration in water. Samples with high 28U activity

concentrations were characterised by a depletion of “*Ra compared to 22U with **Ra/?**U ratios
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ranging from 0.018 to 0.106. The others samples (VM and W-MC) had higher concentrations of “**Ra
compared to 28U with ?°Ra/?**U ratio of 1.225 and 2.627 respectively.

4. Discussion

4.1. Correlation between the concentrations of radionuclides in wheat and in the radionuclide

sources

Figure 3 illustrates the 2®U/%*Th ratio of activity concentrations in wheat samples versus the one
measured in the corresponding soils. Most of the wheat samples displayed ratio higher than the ratio
of their corresponding soil. This could reflect the preferential uptake of uranium by wheat
compared to thorium. The wheat and soil samples from W-MC showed some peculiarities; indeed
238 /22Th ratio measured in the soil was relatively high compared to the other soils and the ratio in
wheat sample was significantly lower than the one of soil. This could be due to a significant
proportion of 28U contained in refractory minerals such as heavy minerals which remain unavailable
for wheat uptake. The fact that some samples, such as VM wheat for example, lie closer to the
straight line of slope one (implying close 28U/%Th ratios in both studied compartments) would
mean that adhesion of soil particles may influence activity concentration in wheat.

The ?*Ra/*®U ratio of activity concentration in wheat samples versus the same ratio in soil is
presented in the figure 4. High ratios were found in all the wheat samples (from 3.5 to 22),
nevertheless we can also see that the samples VM and MC also lie closer to the straight line of slope
one and present the lowest ratio (4.4 and 3.5 respectively). This could confirm the influence of soil
particle adhesion on these wheat samples. For the other wheat samples, RV-NIZ, RV-IZ and W-MC

the high ratios could be due to a preferential uptake of **Ra by root uptake.

In the previous section, it was demonstrated that wheat samples were subjected to atmospheric
particle deposition and thus were enriched in 2'°Pb compared to its parent ?Ra. The high values of
219Pb,,,/2'°Pby,, (figure 2) were probably due to the long period of wheat growth (several months)
and to the presence of long awns (several centimetres) on the wheat ears which can trap the
atmospheric particles. The contribution of atmospheric particle deposition was also highlighted by
the comparison of the 2U,,/*®U,, mass ratio measured in wheat from RV-I1Z and its corresponding
soil (1.05x10™ + 0.26x10 and 2.28x10° + 0.83x10°, respectively). Assuming that 2**U in wheat
sample only originates from soil, the value of the #U.,/*®U, mass ratio would display the same
value in soil and wheat. Indeed, Froidevaux et al.*” demonstrated that no isotopic fractionation of
uranium occurs during the transfer of uranium from soil to plant. Thus, two sources of U for
wheat must be considered, firstly the atmospheric release from the facilities of Tricastin and its
deposition onto wheat during the growth period, secondly root uptake of **U from the soil. The
contribution of both sources cannot be determined, since the isotopic ratio of the release is not

precisely known.
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4.2. Correlation between the concentrations of radionuclides in lettuce and in the radionuclide

sources.

4.2.1. lrrigation water

A diagram of the Z°Th/?U activity ratios versus 22U activity concentration in lettuce samples is
presented in figure 5. There was no clear trend between the 2*®U activity concentration measured in
lettuce and the *°Th/?*U activity ratio. Samples RV-1Z, RV-NIZ, and MC were all depleted in Z°Th
compared to 28U; whereas, samples VM and W-MC presented 2°Th and *®U activity concentration
close to equilibrium (3°Th/?U = 1). It is well known that thorium isotopes are far less soluble than
uranium and thus have low concentrations in water. Indeed, Kd values of thorium range from 1.2 x
10° to 5.2 x 10* compared to a range of 2.0 x 10" to 1.0 x 10° for uranium'. The higher 238U activity
concentrations compared to »°Th in lettuces from RV-1Z, RV-NIZ and MC were probably due to an
intake of 2®U supplied by irrigation water, which ranged between 30.2 and 46.1 mBq.L" (figure 5).
Comparable trends were found by Carvalho et al.** in lettuce samples irrigated with water
containing enhanced uranium concentrations. Indeed, the *®U activity concentration measured was

also higher than the one of 2°Th and even higher than the one of **Ra.

Similarly, the 2%U/%8U activity ratios exhibited an enrichment of 2“U compared to **U in two
lettuce samples (RV-NIZ and MC). In the corresponding water samples, the activity concentrations of
uranium isotopes displayed high concentration of 23U (30.2 mBq.L" for RV-NIZ and 40.7 mBq.L™" for
MC) and 2“U/*®U ratios higher than one (1.21 + 0.03 and 1.18 + 0.03 respectively). Thus, **U
enrichment in lettuce compared to *®U could be attributed to the contribution of a significant
amount of uranium enriched in ‘U from the irrigation water. In this way we also expected an
excess of 2“U in the lettuce from RV-IZ since in its corresponding water sample 2*U/%8U was above
equilibrium (1.13 + 0.02) and 2*®U activity concentration was 46.1 mBq.L™". However the uncertainty
of the ratio in this lettuce (1.06 + 0.09) probably hid the ‘U excess.

4.2.2. Soils

Figure 6 shows the relations between 2®U/%*2Th concentration ratios in lettuce versus *®*U/%Th
concentration ratio in their respective soils. Two different groups can be highlighted; the first one is
composed of lettuces from RV-IZ and MC strongly influenced by the contribution of water and
located in the area above the straight line of slope one, and the second group by samples from RV-
NIZ, VM and MC which are located close to this line (close ***U/***Th ratio in both studied
compartments). The intake of 22U by irrigation water is also visible on this figure and explains the
high values of 8U/***Th concentration ratio in the samples RV-1Z and MC. In contrast, the 28U/%*Th
ratio of the lettuces from RV-NIZ, VM and W-MC was similar to the ratio of their corresponding soil.

During the transfer from soil to plant, 2**Th is less available to plant uptake than 2*®U *. Thus, it was
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expected in lettuce higher activity concentration of 2%U compared to **’Th. Lettuce, being a
broadleaf vegetable growing near the soil surface, is exposed to contamination by soil particles as a
result of rainsplash or resuspension due to wind action®, in addition to root uptake. Despite the
washing of lettuces performed before the measurements, it can be assumed that ®U/%*Th ratio
measured in lettuce reflects the ratio of the remaining soil particles settled on leaf surface, as was
suggested in other studies®. Thus, *®U activity concentration in lettuce would be the combination
of 28U transfer by root uptake, irrigation water and by the remaining soil particles on the leaf

surfaces.

The activity concentration of **Ra in lettuce is related to the **’Ra activity concentration in soil in
figure 7. A good correlation appears between the activity concentrations in both compartments
(R2=0.81), emphasizing the assumption of a main contribution of soil to **Ra activity concentration
in lettuce. The comparison of activity ratios in lettuce and soil would distinguish the main transfer
pathway between soil particle deposition and root uptake. Taking into account that ?*°Th and 2**U
were in secular equilibrium in soils, the ***Ra/Z°Th was calculated for soil samples and was
compared to “*Ra/?’Th ratio in lettuce (Figure 8). The lettuces from RV-NIZ, VM and W-MC
exhibited high ratios which support a preferential root uptake, whereas lettuces from RV-IZ and MC
lied close to the line of slope one (close **Ra/*°Th ratio in both compartments). Thus, in these
samples, the **Ra activity concentration seemed to be more influenced by soil particle adhesion on
leaf surfaces. The contribution of irrigation water to *Ra concentration in lettuce was probably
minority, since the activity concentrations measured in water were low (from 0.409 to
4.893 mBq.L™").

4.2.3. Atmospheric particles

Atmospheric particle deposition was highlighted in the previous section by the calculation of
219Pb,/2'°Pby,, activity ratio (figure 2). Unfortunately, only three samples had significant values of
219ph activity concentration, whereas the two other results were below the detection limit.
Whatever the activity concentration of 2'°Pbg,,, the *'%Pbyy/*'°Pby,, ratio was low compared to wheat
samples. The growth period of lettuce being short compared to that of wheat (around 6 weeks
versus several months), the amount of atmospheric particles accumulated on leaf surface was
relatively low. Moreover, the lettuce samples were washed before measurement whereas it was not

the case for wheat samples.

4.3. Soil-to-plant transfer factors
Transfer factors (TF) were calculated according to the dry weight of plant and soil samples* and are
given in table 6. Whatever the radionuclide, the variability of the TFs was lower by one order of

magnitude. The TFs of lettuce samples were significantly higher than the ones for wheat (around

one order of magnitude), except for 2'°Pb which showed close values for lettuce and wheat samples
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(0.11 and 0.13 respectively). In wheat samples the TFs decreased as 2'°Pb (0.11) > *®Ra (0.015) =
226Ra (0.010) > “8Th (0.0030) > 2°U (0.0017) = 28U (0.0015) = ‘U (0.0013) = *2Th (0.0014) whereas
in lettuce samples they decreased as *'°Pb (0.13) > ?®Ra (0.10) > **Ra (0.051) > 2*°U (0.038) = 2*U
(0.033) = 28U (0.030) > *®Th (0.023) > *2Th (0.013).

The highest TFs found for 2'°Pb were not really representative of the transfer soil-to-plant, since we
showed that most of the 2'%Pb in wheat and lettuce originated from atmospheric particle deposition.
On the other hand, the highest 23U TF in lettuce (0.046 and 0.047 for RV-IZ and MC) was due to
irrigation with water enriched in uranium, and thus leads probably to an overestimation of the soil-

to-plant transfer factors.

The range of values from the TRS N°472 of IAEA" (table 7) are very large, and the values calculated
here are in agreement, except for '°Pb TFs for wheat, which was significantly higher in our study.
This could be explained by the fact that we have considered the wheat ears while the TRS N°472 of
IAEA" distinguished the wheat grains from other parts. Pietrzak-Flis and Skowronska-Smolak?
highlighted the role of the chaff as an effective barrier for the entry of the atmospheric
radionuclides into the grains. They found wheat grain TF for ?'°Pb to be 0.011 i.e. ten-fold lower
than the one found in our study. In their study they also analysed lettuce samples and found TF
ranging between 0.041 and 0.097; i.e. in the same range as our values. Neves et al.* also studied

uranium TFs in lettuce and found values close to ours (from 0.011 to 0.023).

5. Conclusion

This study has provided new data on the activity concentrations of uranium, thorium and their
decay products in wheat and lettuce. Through the study of the activity ratios it has been possible to
highlight the contribution of the main sources of natural radionuclides. Indeed, irrigation water,
atmospheric particles and soil particle adhesion contribute significantly to the activity
concentrations measured in lettuce and the wheat. Thus the present data, representative of field
conditions, underline that the transfer to edible plants depends on various environmental
parameters and on agricultural practices (irrigation). Our approach is somewhat limited by the fact
that various other factors not studied here, such as climatic conditions, soil characteristics (pH,
CEC, organic matter content, soil texture, etc.) and agricultural practices (i.e. the use of fertilizer)

could also affect the activity concentrations in crops.
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Tables:

S.Ites F/D* Z38U 230Th 226Ra 210Pb Z32Th ZZBRa 228Th 234U/238U 235Um/238Um (%)

Wheat

RV-IZ 1.2 12 +1 9.08 +0.18 267 + 33 1731 + 234 8.61 £ 0.09 243 £ 56 50+12 0.96 +0.22 0.73 £0.02

RV-NIZ 1.6 11 £1 9.67 +0.19 143 £ 19 1261 + 164 9.84+0.10 238 + 47 19+11 0.94+0.22 0.71 +0.03

VM 1.8 131 12.75 £ 0.26 56 + 12 2386 + 263 16.23 £ 0.16 86 + 39 <70 0.98 + 0.24 0.71 +0.03

MC 1.3 48+5 56.22 +1.12 167 + 25 3427 + 368 44.87 + 0.45 < 368 68+14 1.02 £0.11 0.73+0.04

W-MC 1.4 169+20 197.18+3.94 1511 +£163 11205+ 1173 121.45+1.21 769 +176 176 +39 1.07 +0.14 0.73+0.03

Lettuce
RV-1Z 22 50+5 36.39+0.73 55+10 <148 8.66 + 0.09 <176 <29 1.06 £ 0.09 0.72 + 0.04
RV-NIZ 18 8+1 5.21 £+ 0.10 30£13 <745 5.25 +0.05 <119 < 60 1.10 £ 0.08 0.71 £ 0.03
VM 18 85+9 87.92+1.76 341136 540 + 99 156.99 + 1.57 1221 +156 347 +36 1.04 +0.08 0.72 £ 0.03

MC 17 105+22 39.86 +0.80 55+ 14 409 + 110 29.57 £ 0.30 <320 24+10 1.16+0.08 0.72 £ 0.03

W-MC 17 120+ 15 134.63 £2.69 599 = 61 746 + 98 94.10 + 0.94 391 + 61 143 +17 1.01+0.10 0.73 £0.03

Table 3.1: Activity concentrations of 22U, 2*°Th, ***Ra, *'°Pb, 2**Th, *®Ra and **Th (mBq.kg" fresh weight) and the activity concentration »*U/?*®U and the
mass 2*°U,,/>8U,, ratios determined in lettuce and wheat samples.

* F/D: Ratio between fresh mass (F) and dry mass (D).

109



Countries Context N “fy Ay “Th “°Ra *1%pp Ay “2Th “Ra “Th  References
France Low background 3 8-105* 8-120* 5.2-39.9*  30-55*  <148-409* 0.35-4.85* 5.2-29.6* <320 <29-24  This study
Germany Low background 128  16-35* 17-36* 0.76-1.6 Anke et al., 2009 *
47 44 ) 4
Iran Low background 3 25-63* 30-72* Asefi et al., 2005
Korea  Low background 1 52:0.2 156+10 51:0.2 174+9 13.4:0.3 Choi et al., 2008 °
Brazil Low background 10  11z1 11 £1 0.52 £ 0.05 Garcia et al., 2006 °
. 25 24 117 : 7
Brazil Low background 4 13-45* 15-36* 42-354* Lauria et al., 2009
Poland Low background 14 11:1 123 6.8:0.2 34+2 5.9 + 0.1 9+2 ;:)%tﬁak":“s et al,
. 4.1 70 13 89 9
Brazil  Low background 4 ;... 33-208* 3.20* 41-197* Santos et al., 2002
France High background 2 85-120*  88-121* 87.9-135* 341-599* 540-746* 3.92-5.63* 94-157* 391-1221* 143-347* This study
Poland High background 3 15 +2 17 £ 2 6+1 60+6 4.2 +0.9 7+1 ';l;t;%%k'“‘s et al,
Germany U mining area 6 66 + 7 677 3.1+£0.3 Anke et al., 2009 3
Portugal U mining area 7 12-18450* 12-1620* 11-4275* 46-4541* 0.4-900* 6-645* Carvalho et al., 2009 *
. s 33 73 111 : 7
Brazil Fertilizer uses 4 "o, 18-131* 82-139* Lauria et al., 2009
France U fuel plant 5 31-160* 30-160* <7000 <100-270* 300-3600* 1.3-7.1* 40-200* Pourcelot et al., 2011 ¥

Table 3.2: Activity concentrations of uranium isotopes, thorium and some decay products in lettuce samples from the literature (mBq.kg™' f.w). The data
from the literature expressed in dry weight were converted to fresh weight using the fresh weight/dry weight conversion factors given by the TECDOC
1616 of IAEA*"! if this factor is not given in the paper.

* Minimal and maximal values.
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Countries Context N =8y el =9Th “*Ra “1%pp =y 2Th “Ra “Th  References
France Low 11-48* 12-48* 9.1-56* 56-267* 1261-3427* 0.53-2.22* 8.6-44.9*  86-243* 19-68* This study
background
Low 0.07 + 3
Germany background 16 1.6+0.2 1.6x0.2 0.01 Anke et al., 2009
Korea Low 12 3.1£02  112+5 3.0:02 125+6 1042 choiet al., 2008 °
background
. Low . R . Lindahl et al.,
Belgium background 18 48-184 53-202 18-89 2011 10
. Low 37 £10 160 + 20 Pulhani et al.,
India | ockground ©  30-40° <200 100-200* 2005 "
Low . Tagami et Uchida,
Japon o ckground 7 44-150 2009
France High 1 169 + 20 150 + 33 197 + 4 1511£163 112051173 7.9+1.0 121 + 1 769 £ 176 176 + 39 This study
background
High Pietrzak-Flis et
Poland background 3 11 +£1 12+2 16.0 + 0.1 87 +15 21+7 51 +5 al., 1997 30
India High 6 50 + 8 700 + 100 1100 + 20 Pulhani et al.,
background 30-60* 400-800* 800-1200* 2005 "'
Germany ~ UMning i 148415 152:1.5 0.69 = Anke et al., 2009 3
area 0.06
u
Sweden enrichment 3 73-175* 184-500* 5-32* Petterson 43 and
Holme, 1992
plant
U conversion . . <3509- N ] R 0% ) . Pourcelot et al.,
France plant 298-8772 193-9649 16667* 175-1404 1930-7193 9-439 35-1667 2011 3
India Fertilizer 20+ 2 700 + 90 700 + 10 Pulhani et al.,
uses 16-30* 500-800* 600-800* 2005 "

Table 3.3: Activity concentrations of uranium thorium and their decay products in wheat samples from the literature (mBq.kg" f.w). The data from the

literature expressed in dry weight were converted to fresh weight using the fresh weight/dry weight conversion factors given by the TECDOC 1616 of

IAEA*! if this factor is not given in the paper.

* Minimum and maximum values.
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Sites 238 26p4 210py, 235 22, 281, 234 /238 U/ U,

(%)
Soil corresponding to wheat samples
RV-1Z 17 2 27 +3 27+3  0,77:0,09  24:3 23:2 095008 0.72:0.02
RV-NIZ 1M+ 1 1942 28:3  053:0,06  23:3 24:2  0.90:0.10 0.72:0.02
VM 2743 4214 45+ 5 1,2+0,1 4416 445  091:008 0.72:0.03
MC 38 + 5* 41+ 4 47 + 6 1,4 + 0,6 58 + 8 58 + 6 n.m n.m
W-MC 92 + 10* 106 + 11 819 3,4+ 1 406 39+ 4 n.m n.m
Soil corresponding to lettuce samples
RV-1Z 23 + 3¢ 26 +3 29 + 4 0,9 + 0,6* 21+3 23+2 n.m n.m
RV-NIZ 13 £ 2% 14 +1 22 +3 <0,7* 11 + 1 11 +1 n.m n.m
VM 58 + 6 71:7 69+8 27403  160£19 16016 0-99+0.08 0.72:0.02
MC 37+ 4 70+7 52+ 6 1,7£0,2 50 + 6 51¢5  1.06:0.11 0.72:0.02
W-MC 112+ 13 143 + 14 112 + 11 5,2+ 0,6 94 + 12 9810  0.98x0.09 0.72:0.03

Table 3.4: Activity concentration of *®U, *®Ra, '%Pb, 2°U, ?*’Th and ?**Th in wheat and lettuce crop soils (Bq.kg"' dry weight) and the activity
concentration ratios 2*U/?*®U and the masse ratio 2°U,,/*%Un, (%).

n.m: Samples not measured by ICP-QMS.

*: 2% concentration deduced from the activity concentration of its daughter 2*“Th measured by gamma spectrometry.
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Site 238 34 226p o 235 234y /238 235y /238y (%)
RV-IZ 46.191 + 0.924 51.829 + 1.037 4.893 + 0.098 2.1224 + 0.0424 1.123 + 0.005 0.716 + 0.002
RV-NIZ  30.290 + 0.606 36.453 £ 0.729 1.915 + 0.038 1.3917 + 0.0278 1.201 + 0.005 0.716 + 0.002

VM 0.495 + 0.010 1.299 + 0.026 0.606 + 0.012 0.0227 + 0.0005 2.626 + 0.005 0.718 + 0.002

MC 40.769 + 0.815 47.863 + 0.957 0.728 + 0.109 1.8732 + 0.0375 1.175 £ 0.005 0.716 + 0.002
W-MC 0.156 + 0.003 0.180 + 0.004 0.409 + 0.008 0.0071 + 0.0001 1.158 + 0.005 0.714 + 0.002

Table 3.5: Activity concentrations of uranium isotopes and “*Ra (mBq.L™"), activity concentration ratio 2*U/?**U and mass ratio 2°U,,/?*®U,, (%) of irrigation

water used for lettuce crop.
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Sites 238 24 26p, 210py 235 32TH 28p, 28TH
TFs of wheat
RV-1Z 0.0009 0.0009 0.012 0.08 0.0009 0.0004 0.012 0.0026
RV-NIZ 0.0016 0.0019 0.012 0.08 0.0016 0.0007 0.016 0.0013
VM 0.0009 0.0010 0.003 0.10 0.0009 0.0007 0.004
MC 0.0016 0.005 0.09 0.0020 0.0010 0.0016
W-MC 0.0026 0.020 0.19 0.0033 0.0042 0.027 0.0065
Mean 0.0015 0.0013 0.010 0.11 0.0017 0.0014 0.015 0.0030
SD 0.0007 0.0006 0.007 0.05 0.0010 0.0016 0.010 0.0024
TFs of lettuce
RV-IZ 0.047 0.042 0.056 0.009
RV-NIZ 0.011 0.039 0.009
VM 0.025 0.028 0.086 0.14 0.026 0.018 0.14 0.039
MC 0.046 0.053 0.015 0.13 0.051 0.010 0.007
W-MC 0.018 0.019 0.071 0.11 0.018 0.017 0.07 0.024
Mean 0.030 0.033 0.051 0.13 0.038 0.013 0.10 0.023
SD 0.017 0.018 0.028 0.01 0.018 0.004 0.05 0.016

Table 3.6: Transfer factors (TF) of 28U, U, *Ra, 2'%Pb, 2°U, *2Th, **Ra and ***Th from soil to wheat and lettuce on dry weight basis.

114



Element  Plant group N  Mean value GSD Minimum  Maximum
Pb Cereals 9 1.0x1072 3.6 1.9x10°3 4.8x1072
Leafy 31 8.0x107 13 3.2x10° 2.5x10"
vegetables
Ra Cereals 24 1.7x102 12 8.0x107° 6.7x10"
Leafy 77 9.1x10? 6.7 1.8x10°3 130
vegetables
Th Cereals 36 2.1x10°3 3.4 1.6x10™ 2.2x102
Leafy 24 1.2x10° 6 9.4x10°  2.1x10"
vegetables
U Cereals 59 6.2x103 7.7 1.6x10* 8.2x10™"
Leafy 108 2.0x102 7.3 7.8x10° 8.8
vegetables

Table 3.7: Transfer factors (TF) of lead, radium, thorium and uranium from soil to cereals and leafy vegetables from IAEA technical report series 472",
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Figures caption:
Figure 1: Location of the various studied sites in France.

Figure 2: 2"°Pby,/*"°Pbg,, activity concentration ratio versus *'°Pby,, assumed in equilibrium with ***Ra
in wheat (black diamonds) and lettuce (white squares) samples. The dashed line represents the

secular equilibrium line (*'%Pbyot/*"%Pby,, = 1).

Figure 3: 2%8U/%*?Th activity concentration ratio in wheat versus 23U/%*?Th in the corresponding soils.

The solid line represents the straight lines of slope one.

Figure 4: 2Ra/?*®U activity concentration ratio in wheat versus *Ra/?*®U in the corresponding soils.
The dashed and solid lines represent the straight lines of equilibrium (***Ra/?**®*U = 1) and the line of

slope one respectively.

Figure 5: 2°Th/®®U activity concentration ratio versus *®U activity concentration in lettuce
(Bg.kg" f.w) the values in brackets are the 2*®U activity concentrations measured in the irrigation

waters (mBq.L™") and the dashed line represents the line of equilibrium (3*°Th/?%U = 1).

Figure 6: 28U/%?Th activity concentration ratio in lettuce versus 2*®*U/*?Th in the corresponding
soils. The solid line represents the straight line of slope one. The values in brackets are the 23U

activity concentrations measured in the irrigation waters (mBq.L™).

Figure 7: *Ra Activity concentration in lettuce (Bq.kg' f.w) versus **Ra concentration in the

corresponding soils (Bq.kg"' d.m). The solid line represents the regression line.

Figure 8: Activity concentration ratio 22Ra/%°Th in lettuce versus *Ra/%Th in the corresponding
soils assuming that 2®U and *Th are in secular equilibrium in soils. The dashed and solid lines
represent the straight lines of equilibrium (***Ra/*Th = 1) and of slope one respectively. The values

in brackets are the “*°Ra activity concentration measured in the irrigation waters (mBq.L™").
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238y /232Th activity concentration ratio in wheat
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238 /BT activity concentration ratio in lettuces
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Chapitre 4 : Transferts des radionucléides

naturels a la viande de volaille et aux ceufs

Ce chapitre présente ’étude sur les transferts des radionucléides naturels des chaines de
Uuranium et du thorium a la viande de volaille et aux ceufs qui a fait "objet d’une publication
acceptée dans Journal of Environmental Monitoring sous le titre « Study on transfers of uranium,
thorium and decay products from grain, water and soil to chicken meat and egg contents ».

La variabilité des activités des principaux radionucléides de ces chaines, a U’échelle du
territoire, est tout d’abord présentée. La contribution des sources potentielles (eau, sol et
aliments) est ensuite étudiée. A partir de ces données, les rapports de concentrations et les

coefficients de transfert ont été calculés.
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Study on transfers of uranium, thorium and decay products from grain, water

and soil to chicken meat and egg contents
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Activity concentrations of the uranium and thorium series radionuclides were determined in chicken
meat and eggs a8 well a8 in soll, water and other dietary intakes of poultry at five sites of the French
territory. These data allow the calculation of transfer coefficients which enrich the database given by
the technical report series no. 472 of the IAEA. In epg contents, the highest activity concentrations (in
mBq kgt fresh weight) are for *Ra, ranging between 136 and 190 and are much lower for uranium
(between 0.51 and 1.30 for #51J). In chicken meat, Z*¥UJ activity concentration is higher than in egg
contents and ranges between 1.7 and 9.7. Concerning **Th, its activity concentration is lower than
uranium and ranges between 0.5 and 4.9. Daily ingested acfivity conceniration by the animals was
assessed taking into account the activity concentrations measured in the grains, in the soil and in the
drinking water. The activity concentration in grains and the daily intakes allow the caleulation of
concentration ratios and transfer coefficients for chicken meat and egg contents. In chicken meat the
transfer coefficients (d kg™') range between 0.0018 and 0.0073 for 2*17 and between 0.0008 and 0.0028
for *Th. In egg contents they range from 0.00018 to 0.0018 for *1J and are much higher for radium

isotopes (0.10-0.23 for **Ra and 0.07-0.11 for ™*Ra).

1. Introduction

Chicken meat and eggs are widely consumed all over the world.
Indeed, in 2007 the world mean annual consumption per capita
was 12.6 kg per year for chicken meat and 8.6 kg per year for
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eggs.! Moreover, chicken meat is one of the most consumed meat
in the world just after pig meat (5 kg per year). Egps also enter in
the composition of many foodstuffs like cakes and pastas
particularly in industrialized countries. In 2007 for example, egg
consumption was 12.8 kg per year in Furope.! Unfortunately
there are few data on the activity concentrations of uranium,
thorum and their decay products in chicken meat and egg
contents and the data available vary significantly. Indeed, Anke
et al® measured an average activity concentration of ##J in
Germany of 10 = 1 mBq kg™ fresh weight in chicken meat and
49 + 5 mBq kg™ fresh weight in eggs, whereas in the studies of
Pietrzak-Flis ef al®* the range of 17 concentrations in Poland
wag 1.7-2.6 mBq kg™' fresh weight in chicken meat and 1.6-
1.8 mBq kg™ fresh weight in eggs.

The predominant transfer pathway of most radionuclides to
animals ig the ingestion of food, soil and drinking water.” Intake

Environmental impact

transfer of natural radionuclides to animal products.

Natural radionuclides, among them uranium, thorium and their decay products are present in the environment and can be trans-
ferred to animals and animal products and ultimately to humans. The present study of the radionuclide activity concentrations in
chicken meat and egg contents at five different sites allows the assessment of the natural radioactivity and contributes to the dose
assessment for humans. Moreover, the study of the activity concentrations in grain mixture, drinking water and soil particles
ingested by poultry permits a better understanding of the main sources of each radionuclide and the calenlation of concentration
ratios and transfer coefficients for chicken meat and egg contents. These data could be used to implement the modelling of the

2170 | 4 Environ. Monit, 2012, 14, 2170-2180
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vig drinking water is generally a small contributor to the total
radionuclide intake and normally restricted soon after an acci-
dent. Radionuclide intake véa soil ingestion can be significant but
the availability for absorption of soil associated radionuclides
may be low. Thus it is essential to have robust and reliable
methods to quantify the transfer of radionuclides to animal
products in cage of chronic or accidental releases of radioactivity
into the environment. Although some reviews have provided
compilations of transfer values for animal products® the values
concerning natural radionuclides are relatively scarce. For
chicken meat and egg contents the mean transfer values for
uranium (0.75 d kg~' and 1.1 d kg™' respectively) are only based
on two results from the study of Prister®

The main objective of this work is to improve the knowledge of
radionuclide activity concentrations in chicken meat and egg
contents and their transfer as well, in natural environments. In
this way, the activity concentrations of uranium, thorium and
some decay products were determined in chicken meat and egg
contents from five different regions of the French territory. One
of these sites i3 located in the area influenced by the releases of the
nuclear fuel fabrication facility of Tricastin (Rhéne Valley) to
estimate the potential influence of the discharges. Moreover, in
order to asgess the contribution of other potential sources of
radionuclides for animals, the activity concentrations in the
feeding prains, in the drinking water and in the potentially
ingested soil were also determined. The results of this investiga-
tion allow the caleulation of the concentration ratios and the
transfer coefficients of chicken meat and egg contents.

2. Materials and methods
2.1 Study sites and sampling strategy

Five sites were selected within France, according to their
geological background in order to cover the variability of
uranium activity concentrations in French soils. The first site
(VM is located in the Vosges Mountains, with a granite bedrock;
the second site (W-MC), characterized by a substrate of leu-
cogranites, is located in the western part of the Massif’ Central.
The third site (MC), in the central part of the Massif Central, is
characterized by a voleanic substrate. The last two sites are in the
Rhéne Valley which is an alluvial region. The difference between
these last two sites is based on the potential influence of the
nuclear fuel fabrication facility at Tricastin (conversion and
enrichment of uranium). The first one (RV-1Z} is located under
the dominant winds of the nuclear facility and the other one (RV-
NIZ) is out of the influence (Fig. 1). During the summer of 2010,
chickens and eggs were punctually taken from each site as well as
the grains for feeding animals, the consumed water and the soil of
the chicken coop. Chickens were purchased from local farms,
previously slaughtered, plucked and eviscerated. The chicken
samples consisted of the meat of 4 or 5 individuals and epg
samples consisted of 7 dozens of egg contents in order to get the
mass necessary for the measurements. In all farms, the chickens
and the laying hens were bred outdoors and were free to roam
through meadows, to eat grass and earthworms and to ingest soil
particles. Data obtained from the farmers (breed, weight, age and
daily food intake at slaughter) are given in Table 1 for the meat
hens. For three sites the breeds were the Gallus gallus domesticus

Fig. 1 Location of the various studied sites in France.

Table T Available data on meat hens, mean bodyweight (kg), daily feed
intake (g d™'), age (d) at slaughter and breed

Mean Daily grain  Age at
bodyweight intake slaughter
Site (k) (g d™") (d) Breed
RV-IZ 1.57 100 120 Gallus gallus
domesticus
RV-NIZ 1.94 100 Fram 90 to 120 Galles galius
domestieus
WM 1.26 120-130 84 Red bro
MC 2.14 200 From 126 to 140 Gallus gallus
domesiicus
W-MC 179 125 120 JA 657

and hybrids for the two other sites. The mean bodyweights
ranged between 1.26 and 2.14 kg depending on the age at
slaughter (from 84 to 150 days old). The age of laying hens
ranged from five to fifteen months, thus the daily food intake
varied among individuals and was on average approximately
120 gd~' of grains. For meat hens, the daily food intake was also
related to the age and ranged between 100 and 200 g. Thus the
agricultural practices from site to site were slightly different and
could induce some variations in the activity concentrations
measured in meat and egg contents. However a higher influence
for the ingested sources was assumed, as strong variability is
observed in the concentrations of radionuclide sources (activity
concentrations in grains, soil and water) (see Section 3.2). Seil
samples were composed of eight soil cores of 5 cm depth
randomly collected in the free area of the chicken coop. Water
samples of 10 L were collected in clean containers. Unfortunately
for the site RV-IZ no water sample was collected. The grain
samples (3 kg each) were taken from the grain tanks of the farms.
The two sites in the Rhine Valley (RV-NIZ and RV-IZ} are
geographically close (about 30 km) and the grains for animals
come from the same producer, therefore the grainsg associated
with chicken meat and egg contents are thus the same in both
sites. The chickens of Massif Central (MC) were fed with two
types of grains, thus two grain samples were associated with
this site.

This journal is @ The Royal Society of Chemistry 2012
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2.2 Sample preparation

All samples were prepared for analyses in the Laboratory of
Radioecological Research in Continental and Marine Environ-
ment ( LERCM) of the French Institute for Radioprotection and
Nuclear Safety (TIRSN).

2.2.1 Organic samples: chicken meat, egg contents and grains.
First, the shells of the eggs were removed. The egg contents
(albumen and yolk) without the shell were homogenized and
weighed. The chickens (plucked and eviscerated) and the grains
were also weighed to get the fresh weight and all these samples
were dried at 80 °C. Then, the chicken meat was carefully
separated from the bones and weighed. Finally, all the samples
were ashed at 480 °C and weighed before analysis.

2.2.2 Inorgamnic samples: soil and water. Soil samples were
sieved at 2 mm and lyophilized. Then they were crushed into fine
powder before measurements.

Water samples were acidified but not filtered in order to measure
the activity concentration actually ingested by the animals.

2.3 Sample analysis

In order to determine the radionuclide activity concentrations,
various analyses were performed depending on the sample
nature. The organic samples are usually characterized by low
activity concentrations and were therefore measured by ICP-MS
in order to obtain the activity concentrations of uranium and
thorium isotopes. They were also measured by gamma spec-
trometry to get the activity concentrations of the decay products
(**Ra, ™Ra, Ra, "“Pb). The soil samples characterised by the
highest activity concentrations were only measured by gamma
spectrometry to obtain uranium, thorium and their decay
products. All these analyses were performed at the Laboratory of
Environmental Radioactivity Measurements (LMRE) of IRSN.
The water samples were prepared at the sample processing
laboratory (LTE) and measured by alpha spectrometry at the
Laboratory for Nuclear Measurements (LMN} of IRSN to
obtain the activity concentrations of uranium isotopes.

2.3.1 Isotopic analysis of uranium and thorium

2301 Orgaric samples. Tsotopic analyses of uranium and
thorium in chicken meat, egg contents and grains were per-
formed by ICP-MS (X Series 2 from Thermo Fisher Scientific)
after sample digestion and purifieation. Approximately 0.5 g of
the sample ashes were spiked with a certified **U solution and
*#Th solution (UBP10020 from AEA Technology, composed of
99.67% T and **Th from Eckert and Ziegler isotope products,
composed of 75.62% *Th, respectively). Then, the samples were
digested at 80 °C for 3 days in a DigiPREP JIr system (SCP
Science®) under reflux conditions with concentrated HNO.,
HCL H,0,, and a few drops of HF. The samples were evaporated
and 3 M HNO; was added to dissolve them. The samples were
separated in two aliquots, one for uranium purification in an
extraction UTEVA chromatography column (Triskem®), the
other one for thorium purification in an extraction AGIN4
chromatography column (Bio-Rad®). For uranium purification,
1.5 mL of the UTEVA resin was washed and conditioned with

3 M HNO, before 10 mL of the sample were added. The resin
was then rinsed with 10 mL of 3 M HNO; and 5 mL of 5 M HCI
were added to remove Thand other impurities from the samples.
Finally, 1T was collected in 15 mL of 0.01 M HCL. The U fractions
were evaporated and recovered with 0.5 M HNGQ, for measure-
ment. For thorium purification, 12 mL of the AG1X4 resin were
first washed three times following the cycle water, 8 M HNO,,
water, 30% HCIL. The aliquot of the sample for thorium purifi-
cation was evaporated at 80 °C and recovered in 8 M HNO,.
NaNOQ, was then added to the samples 12 h before the intro-
duction in the column. The resin was conditioned with 8 M
HNO; before the introduction of the sample, followed by 180 mL
of 8 M HNOs to rinse. Th was collected in 120 mL of 308 HCI.
The Th fractions were then evaporated and recovered in 8 M
HNQO,. The fractions were evaporated once more and dissolved
in 0.5 M HNO, for measurement. All the acids used were of
supra-pure grade (Merck®). In each batch, a blank sample was
prepared and measured and a reference material was regularly
analyzed. Uranium and thorium were measured with an induc-
tively coupled plasma quadrupele mass spectrometer
(ICP-QMS). The detection system was composed of an electron
multiplier. The sample introduction comprised a cyclonic
chamber and a classical concentric nebulizer (Meinhard® or
Arimist®, 400 pL min='). All ICP-QMS data were acquired in
electrostatic scanning and peak-jumping mode. The mass bias
factor correction was measured precisely between each two
samples and the linear correction model was applied. The activity
concentrations of each isotope of U and Th were caleulated
respectively from the responses of the 17 and *Th internal
standards added at the beginning of the samples preparation
with isotope dilution caleulations. This method gave significant
results for P17, #417, 1] and for *Th. Unfortunately, no
significant result was obtained in chicken meat and epg
contents for *Th. They were all below the limit of quantification
(14 mBq kg~' fw.).

2.3.12 [Inorganic somples. The activity concentrations of
81] and ®Th in soil samples were determined by gamma spec-
trometry by measuring the gamma ray emission of their decay
products *Th and ™ Ac respectively. The analytical procedure is
detailed in the next section.

Uranium 1sctopes in water samples were determined by alpha
spectrometry after chemical separation. About 500 mL of the
sample test portion were spiked with a known concentration of
BT as a tracer (certified solution A07251 provided by the
National Physics Laboratory of London, TUK). The digestion of
the test portion was based on addition of HNO; followed by dry
evaporation. The residue was dissolved with HNOs, and H;05.
The first purification step was made by co-precipitation with
Cas(POy)s. The precipitate obtained was then dissolved in HNO4
with AI(NO;);. The thorium isotopes contained in the test
portion were separated from uranium isotopes and the sample
was purified through a UTEVA specific chromatographic
extraction resin (Triskem®). Uranium 1sotopes were eluted with
diluted HCl. A co-precipitation of uranium isotopes in a thin
layer on a filter was obtained through CeFy whereas tetravalent
uranium isotopes were co-precipitated with rare earths in the
form of fluorides. The test portion was filtered through a 0.1 pm
membrane filter (Millipore polypropylene filter d = 47 mm) and
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ringed with HyQ. Then, the filter was dried and placed on
a stainless steel disk. The sample geometry obtained was ready
for alpha spectrometry measurements. All the reagents used were
of analytical grade (Merck®). A blank sample was prepared with
every batch in order to evaluate the background with accuracy.
The efficiency of chemical separation was validated by analyzing
certified reference materials such as the water sample IAEA-381.
Isotopic measurements of 1 were performed on a semi
conductor detection type apparatus (Alpha analyst, Canberra,
TISA}. The counting titme was about 300 000 seconds. Isotopic
activity concentrations were established from the response of the
internal standard ?®1J added at the beginning of the sample
preparation.

2.3.2 Measurement of decay products of uranium and thorium.
The decay products of uranium and thorium were measured by
gamma spectrometry whatever the samples. Prior to gamma
spectrometric analysis, the ashes were ground and compacted in
a 60 mL cylinder box. These boxes were then vacuum-packed in
airtight packets in order to conserve ®Rn and to keep the same
measirement geometry. Measurements were performed at least
24 days after packaging, which is the required time period for the
decay products of ™Ra to reach equilibrium. Indeed, after this
delay, corresponding to more than six half-lives of ?Rn, the
activity concentration of this radionuclide is close to 99% of the
TR a activity concentration, and therefore it can be assumed that
equilibrium has been reached. Gamma spectrometry was per-
formed by counting for 80 000 s using hyper-pure germanium
(HPGe) detectors with a relative efficiency preater than 30%
(BEGe detectors from Canberra, or Profile FX detectors from
Ortec). These new-generation detectors exhibit better resolution
and a lower background than coaxial n-type HPGe detectors. In
chicken meat gamma measurements did not yield any significant
results, all of them being below the detection limit. In egg
contents and graing, this type of gamma spectrometry allowed
for the determination of ™Ra, ?Pb, ™Bi (daughters of ¥fJ),
#Ac and ™?Ph (daughters of »*Th). The results of 7“Pb were
below the detection limit of 444 mBq kg~' f.w. for epg contents.
The ™*Ra activity concentration determined by gamma spec-
trometry was associated with a large uncertainty, but measure-
ments of ?*Bi and ™*Pb in equilibrium with ™'Ra allowed a better

estimation of the distribution of **Ra. 7*Ac and **Ph were also
in equilibrium with their parents, “®Ra and ™Ra. In this study,
the activity concentrations of #Ra, ™Ra and ™Ra in all the
samples were deduced from the activity concentrations of their
decay products, ?*Ac, ™Pb and "“Pb respectively.

3. Results and discussion

The activity concentrations given here for the chicken meat and
the egg contents relate to fresh weights, whereas the activity
concentrations given for soil and graing relate to the dry mass
and the activity concentrations for water are expressed in Bq L.

3.1 Activity concentrations of uranium, thorium and some
decay products in chicken meat and egg contents

Activity concentrations of %817, ®%Ra, ¥*Th, 7Ra and ™Ra in
chicken meat and epg contents collected in the five regions of
France are given in Table 2. In egg contents the highest activity
concentrations are measured for radium isotopes. For *Ra, the
range of the activity concentrations is between 136 and 190 mBq
kg and for *Ra between 73 and 109 mBq kg~'. For **Ra lower
activity concentration is observed and significant results are only
recorded for two samples (12 and 17 mBg kg™'). These results are
relatively homogenous from site to site. Comparatively, the
activity concentrations of uranium {sotopes are even lower. For
1] the activity concentration ranges between 0.51 and
1.30 mBq kg™'; for ™1 between 0.5 and 1.4 mBq kg™; and for
21T between 0.025 and 0.063 mBq kg~', but the variability from
site to site i higher (a factor of three) than that of radium
isotopes. The measurement of ™ Th activity concentration by
ICP-QMS gave only one significant result (0.6 mBg kg™") which
is very close to the limit of quantification. In chicken meat, the
Z#1] activity concentration is higher than in egg contents and
ranges between 1.7 and 9.7 mBq kg™". Thus the variations of #*U
activity concentration from site to site reach about one order of
magnitude. The **Th activity concentration is lower than for the
28T (0.5 to 4.9 mBq kg™') but exhibits almost the same vari-
ability. In addition, data show that 1] and Th activity
concentrations are correlated (R* = 0.71) (Fig. 2). In all
samples, the uranium isotopes are in radiocactive equilibrium

Table2 Activity concentrations of 200, 2Ra, ¥*Th, 2¥Ra and *Ra (in mBq kg~' fresh weight), activity concentration ratio 2/ 0/**U and mass ratio
35U, measured in chicken meat and egg contents from five sites in France

Site EM/DM® LY g 1Ry (1Ph) mTh Mg (A g (VIPh) 13y ] WU (%)
Activity concentrations in egg conienis (mBq kg™ fresh weight)

RV-IZ 0.67 £0.08 136 £ 15 <0.5 109 + 22 175 1.2 +04 0.71 £0.03
RV-NIZ 3.96 130 £ 0015 140 + 15 <0.6 T3+ 18 12+5 L1 £0.3 0.72 £0.03
¥M 2.59 048 +0.06 158 +20 =02 =204 <35 L1 +06 0.72 £0.03
MC 3.87 1.14 £ 0.36 190 + 22 0.6+ 04 <140 <33 1L.O£05 0.73 £0.03
W-MC 4.16 0.51 £0.07 153 £20 =04 88 + 39 =3¢ L1 04 0.75 £ 0.4
Activity concentrations in chicken meat (mBq kg™' [resh weight)

RV-IZ 277 30+03 <84 L2402 =95 <63 LO+02 0.73 £0.03
RV-NIZ 313 43405 <18 0.6+01 <66 =13 0.9 +02 0.73 £0.03
VM 2,94 87+ L1 <101 49408 =113 =7% L5 +03 0.71 £0.03
MC 2.88 72418 <21 27+ 1.8 <68 <47 LO+04 0.72 £0.04
W-MC 3.02 1.7+ 02 <67 0501 <84 <6l L1 £03 0.73 £ 0.4

= FM/DM: fresh mass and dry mass ratio.
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Fig. 2 Activity concentration of U versus the ®*Th activity concen-
tration in chicken meat (mBq kg~' fresh weight).

(U431 = 1), except for one sample of chicken meat from the
Vosges Mountains (VM) which has a ™*1J/*U value slightly
higher than unity (1.5 + 0.3). The isotopic ratio »°11,,/*17 , can
be used to highlight any influence due to uranium releases in the
environment from a nuclear fuel facility.” However in the present
study, no isotopic anomaly has been measured in the samples, the

mass ratio 2717, /%17, giving the natural value (0.72%). Thus, in
the matrices analysed in the present work no influence from the
nuclear fuel facility of Tricastin can be detected with uranium
isotopes.

Our results for egg contents are in the range of the values
published by Pietrzak-Flis®* whereas they are much lower than
the data of Anke er al® (Table 3). In contrast, the activity
concenfrations measured in chicken meat in the present work are
higher than the ones from Pietrzak-Flis ef af ,** but are in good
agreement with the data from Anke et al? The variability of the
data from the literature is high, however the activity concentra-
tions measured in the present study are within the range of this
variability.

3.2 Source contribution by a qualitative approach

The aim of this section is to determine through a qualitative
approach, the relations between the activity concentrations in
epg contents and chicken meat to the consumed graing, the
drinking water and the ingested soil particles. The activity
concentrations of the grains, presented in Table 4 are heteroge-
neous, reflecting the various compositions of the samples.
Indeed, grains can be composed of various cereals and legumes in
various proportions. The *®1J activity concentration ranges
between 0.09 and 15.45 Bq kg™'. For *Ra, the activity concen-
tration is low compared to P17 (hetween 0.26 and 3.25 Bq kg™
except for two samples (VM and MC). The *Th activity
concentration is lower than the one of 17 and ranges between

Table 3 Activity concentrations of U, U, »*Th, ®Ra, **Th, **Ra, ™Ra in egg contents and chicken meat from the literature {mBg kg~' fresh

weight)

Country N°OBU i) Th Ra BITh Ra MR References

Activity concentrations in egg contents (mBg kg™ fresh weight)

S-W Paland — L78+£027 1332023 136057 18646 2474+ 03 225430  Pletrzak-Flis ez ol , 1997*
Central Paland 3 163 +001 135+004 146+015 10045 1.52 +0.25 201 +£1.0  Pietrzak-Flis ez of, 2001°
Germany 6 49+5 S1+3 Anke ez al, 20097
Aetivity concentrations i chicken meat (mBg kg™' fresh weight)

Koarea 12 266+ 021 257401 1274015 244402 8358+039 Choietal, 2008°

S-W Poland — L74+028 182+029 206+068 85+1.5 1.65 + 0.6 248 £0.76  Pletrzak-Flis er ol , 1997°
Central Paland 3 2624022 321 +£008 1.85+07 71403 1.31 £ 0.33 38+ 0.04  Pletrzak-Flis er al, 20013
Germany 6 10,0 £ 0.1 10,2+ 01 Anke ez al, 20097

“ Number of samples.

Tabled Activity concentrations of 20, 2*Ra, ®*Th, *Ra and **Ra in the
concentration ratios U0 and the mass ratios 230 />*0,,

grains for meat hens and laying hens (Bq kg~ dry matter) and the activity

Site sy 2Ra (2Ph) wTy 2R3 (AC) MRg (13Ph) EEN G Rl | YR (%)
Aetivity concentratlons of gralns fov laying hens (By kg™ dvy matter)

RV-IZ 47 +06 33403 409 5608 59407 0.9+£02 0.72 £0.03
RV-NIZ

VM 16+2 20402 0.22 4+ 0.04 04 +0.1 0.26 4+ 0.03 0.9+£02 0.72 £0.02
MC 1342 1.6 +£02 0.08 = 0.01 =03 0.13 & 0.04 0.9 +02 0.73 £0.03
W-MC §+1 L1 £01 0.28 4 0.05 1L.0+02 06+0.1 0.9+02 0.72 £0.03
Activity concentrations of grains for meat hens {Bg kg™ dry matier)

RV-IZ 47 +06 33403 54£09 56 +£0.8 59407 0.9+£02 0.72 £0.03
RV-NIZ

M 0.36 + 0.04 0.72 + 0.09 0.25 4+ 0.04 04 +01 0.40 + 0.06 0.9 +02 0.74 £ 0.03
MC 0.0¢ £ 0.01 0.26 £ 0.04 0.04 £ 0.01 02+01 0.16 + 0.03 0.9+£02 0.72 £0.03
MC 44 £0.5 047+ 006 0.05 £ 0.01 1.0£02 0.64 & 0.07 0.8+£02 0.72 £0.03
W-MC L. 0.34 £ 0,04 .. 04 0.1 0,28 £ 0.03 .. n.m.
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Table5 Activity concentrations of2*U, 2*Ra, »**Th and **Ra in the soils of the chicken coop used for laying and meat hens (Bg kg~'dry matter) and the

mass ratio #0020,

Site B[ (¥ Th) 1R (MPh) TR (*AC) MRa (MIPh) B (99)
Activity concentrations in soil of chicken coop used for laying hens {Bg kg™' dry maiter)

RV-IZ 21+3 2713 24+3 2342 n.m.
RV-NIZ 3£ 2 14 +1 1+l 1+l n.m,

VM 60 + 7 65+ 6 64+ 8 67+ 7 0.80 £ 0.30
MC 0+6 63+ 6 57+7 57+6 0.81 £ 048
W-MC 5346 515 s6+7 58+6 0.82 £0.25
Activity concentrations i sofl of chicken coop used for meat hens (Bg kg™ dry matter)

RV-IZ 2+3 27+ 3 24+3 2342 n.m.
RV-NIZ 13+2 14+ 1 1=+1 H+1 n.m.

VM 65+ 7 T+ 8 8711 85+ 9 n.m.

MC 66+ 7 90+ 577 55+6 0.78 £0.25
W-MC 48+ 6 5245 D34S 2542 0.58 £ 043

0.04 and 537 Bq kg™'. **Ra and ™Ra (daughters of ¥ Th) are
enriched compared to their parent. Their activity concentrations
range between 0.23 and 5.55 Bq kg~ for **Ra and between 0.16
and 5.87 Bq kg™' for ™ Ra. In all samples, 1 is in radioactive
equilibrium with its parent (Ze. U*1J = 1) and the mass ratio
B8,y 18 close to the natural ratio (0.72%).

The soil samples (Table 5) exhibit the highest activity
concentrations compared to the other studied compartments
(grains and water). Indeed, the 17 activity concentration ranges
between 13 and 66 Bq kg™, The ™Ra is in radicactive equilib-
rium with its radioactive parent or slightly enriched. The **Th
activity concentration ranges between 11 and 87 Bg kg™' and its
daughters (**Ra and *Ra) are in radioactive equilibrium. The
mass ratio 2 U/**J,, i1s close to the natural ratio i all soil
samples. The activity concentration of 17 in water consumed by
animals (Table 6) varies between 0.001% and 0.030 Bq L-'. The
17 is in radioactive equilibrium with 2*1J in all samples, except
in the water from the Vosges Mountains (VM) where ™1 i
enriched compared to its parent. The analysis of ® U gave only
one significant result (0.002 + 0.001 Bg LY.

The recorded variations of **17 and ***Th in the chicken meat
and the potential sources for the different studied areas are
illustrated in Fig. 3 whereas the same variations for U and
%R a in the egg contents are illustrated in Fig. 4. The **®Ra and
*Ra activity concentrations measured in the chicken meat
and the *Th activity concentration in the egg contents are too
low to be considered here. On these fipures, some visual trends
appear. First the activity concentration of Z*1J in chicken meat

Table6 Activity concentration of *#U in water consumed by laying and
meat hens (Bg L") and the activity concentration ratio *UP*U

Site = =y
Activity concentrations in water consumed by laying hens (Bg L™')
RV-NIZ 0.006 + 0.002 1.3+07
VM =0.004 —

MC 0.004 £ 0.002 13+038
W-MC =0.004 —
Aectivity concentrarions i water consumed by meat hens (Bg L77)
RV-NIZ 0.006 £ 0.002 1.5+07
VM 0.030 & 0.005 1.9+04
MC 0.0019 £ 0.0017 15+ 16
W-MC 0.005 & 0.002 0.8 £ 0.5

seems to be more related to the activity concentrations in water
and soil than to the activity concentration in grains. Similar
trends of variation of 81T are noticeable in chicken meat, water
and soil. Indeed, the highest activity concentration of 81J in
chicken meat is found in the sample from the Vosges Mountains
(VM) where the highest U activity concentrations in soil and
water are also measured. In comparison the ™17 activity
concentration in the grains is relatively low for this site. For
2Th, the lack of analysis of water samples does not allow to
explain the variations observed in the chicken meat. In this case,
the activity concentration seems to be more related to the activity
concentration of the soils rather than the grains. The variations
ohserved in egpg contents do not follow the variations observed in
soils and grains. Although the highest #®U activity concentra-
tions are measured in the soil and in the grains of the Vosges
Mountains (VM), the egg sample from this area has the lowest
activity concentration. In the two sites (RV-NIZ and MC)where
water samples exhibit significant 1] activity concentration, the
egg contents show the highest P*1J activity concentration. The
three other water samples yield values below the detection limit
(0.004 Bg LY. They correspond to the egg samples with
the lowest 51 activity concentrations. It seems therefore that
the variations of 21T in egg contents are mostly determined by
the activity concentration of 1T in the water. A constant
activity concentration of ®Ra is observed in egg contents while
the activity concentrations in seils and grains show large varia-
tions (14 to 65 Bg kg and 1.1 to 3.2 Bg kg™' respectively) and
low activity concentration 1s measured in the water samples
(below 0.017 Bq LY. Although the potential sources of radium
isotopes remain diffienlt to identify due to nearly constant
activity concentrations in egg contents, some assumptions can be
made regarding the transfer mechanism of this radicisctope.
Indeed, it is possible that Ra substitutes for Ca because these two
elements have the same chemical properties and the same affin-
ities.” This agsumption would mean that radium uptake in egg
contents 18 homeostatically controlled by Ca requirement. For
example, any depletion of the Ca intake would incresse the
transfer of Ra in egg contents. Homeostatic control of an arti-
ficial radionuclide (such as *'Sr) by calcium intake has been
reported in milk.'"® More information is required in order to
deeply characterize the transfer of radium isotopes to epg
contents, which among the studied radionuclides exhibit the
highest activity concentrations.
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Dhue to the low variability of the activity concentrations in the
ege contents, only the chicken meat samples are considered
below. In order to evaluate the respective contribution of grains,
water and goil on the activity concentration in the chicken meat,
the daily ingested activity concentrations by the poultry were
calculated. According to the information from the farmers
(Table 1) the daily ingested rate of grains varied between 100 and
200 g d=' (dry matter). In order to confirm these data, allometric
functions were used to estimate food intake based on body-
welight."! Results indicated food consumption rates around 100
g d~" which are in agreement with the value given by Larbier and
Leclercq (1992).** This value i3 also close to the one recom-
mended for the modelling of radionuclide transfer to poultry
which is 90 g d~' (fresh weight)." We have therefore used a value
of 100 g d~' (dry matter) for the caleulation of the daily ingested
rate of grains. For the daily ingested rate of soil the value used
here is 20 g d~'. The value currently used for modelling varies

between 10% and 30% of the daily rate intake depending on the
food type.™ Finally, the daily water consumption selected for the
caleulation is 0.25 L d='."* These assumptions of daily intakes
allowed the calculation of the daily ingested activity concentra-
tions of 22Th and U (Bgq d'} for each source (Table 7).
Although the results obtained are highly dependent on the
assumptions, we can asswme that the variability of the concen-
trations in the various sources has a higher influence. Whatever
the considered radionuclide, the daily ingested activity concen-
tration by soil intake varies from 0.22 to 1.32 Bq d~" whereas the
daily ingested activity concentration by consumption of graing is
low (inh any case below 0.5 Bg d='). For two sites (VM and MC)
the highest thorium contribution comes from the ingestion of soil
particles (>1 Bq d™') due to the high activity concentration of
*Th in this compartment. For RV-IZ the contribution of the
soil is cloge to that of the grains. For RV-NIZ the contribution of
the graing is twice that of the soil. The main sources of uranium

Table 7 Caontribution of the main sources to the ingestion of thorium and uranium by meat hens (in Bg d-') assuming a daily grain intake of 100 g d~',

a daily soil intake of 20 g ™' and a daily water consumption of 0.25 L d~

RV-IZ RY-NIZ WM MC W-MC
Daily ingested “Th aciivity concentration { By &)
Sail 0.48 £ 0.06 0.22 £ 0.03 1.74 £ 0.22 1.14 £+ 0.14 0.50 £+ 0.07
Grains 0.54 + 0.0 0.54 + 0.0G 0.025 + 0.04 0.004 + 0.001 n.m.
Daily ingested 2 U activity concentratior: (Bg d~')
Sail 0.42 £ 0.06 0.26 + 0.04 1.30 £ 0.14 1.32 £ 0.14 0.96 £0.12
Grains 0.47 £ 0.06 047 £ 0.06 0.036 £ 0.004 0.22 £ 0.03 n.m.
Water n.m. 0.0015 + 0.0006 0.0075 £ 0.0005 0.0005 £ 0.0004 0.0013 £ 0.0006
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Fig. 5 Activity concentrations of #U and ‘U in chicken meat depending on the daily ingested activity concentrations.

isotopes vary from one site to another, with three sites (VM, MC
and W-MC) whose the main contribution is that of soil and with
two other sites (RV-IZ and RV-NIZ) whose the main contribu-
tion is the grains. Whatever the sites, the contribution of water iz
low, about three orders of magnitude lower than that of grains
and soils (from 0.0005 to 0.0075 Bg d~').

Fig. 5 and 6 illustrate the activity concentrations of P17, 1J
and ™Th in chicken meat versus the daily ingested activity
concentrations by the various sources (soil, water and graing)
computed according to the previous calculation mode (Table 7).
No strong  correlation {3 found between the activity

concentration of ¥*1J in chicken meat and the daily ingested
acfivity concenirations by soil ingestion and by water
consumption (#* = 041 for soil; +* = 047 for water), but the
lowest activity concentration measured in chicken meat is related
to the lowest daily ingested activity concentrations. However, the
correlation between the activity concentrations in chicken meat
and the daily ingested activity concentrations by water
consumption is stronger for U than for 51 (+? = 0.78), sug-
gesting a possible relationship. Whatever the considered radio-
nuclide, the daily ingested aciivity concentrafion by grain
consumption is  negatively correlated to the activity
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concentration in the chicken meat (P81, #2 = 0.96; ', 4% = 0.95;
T, ¢ = 0.77) confirming that grains do not contribute to the
activity concentration measured in chicken meat. In Fig. 6, the
*Th activity concentration in chicken meat is strongly corre-
lated with the daily ingestion of *Th via soil particle intakes (+
= 0.96). This means that the stronger the activity concentration
of the soils, the stronger the contribution to the daily ingested
activity concentration is observed, although the bicavailability of
radionuclides and especially of thorium associated with soil
particles may be low. Indeed, part of the thorium in soil is located
inside the minerals (heavy minerals such as thorites, monazites
and zircons) or is adsorbed at the surface of the minerals and
organic particles or forms complexes with various phases. Only
extraction experiments could evaluate the availability of radio-
nuclides. Frelon ef al (2007} performed analyses on sand
samples to assess the radiclogical risk after internal exposure to
uranium and thorium by ingestion of sand particles. It was found
that the final Th percentage after synthetic gut digestion ranged
between 0.14 and 0.07%. For U the percentage available ranged
between 0.37 and 0.49% depending on the pH.

3.3 Concentration ratios and transfer coefficients

The concept of transfer coefficients (TF) was first proposed by
Ward et al' to describe the transfer of radiocaesium from the

diet to the milk of dairy cattle. They defined the transfer coeffi-
clent expressed in d kg™' as the equilibrium ratio between the
activity concentration in the food product and the daily dietary
radionuclide intake. Following this publication, it was widely
adopted as the basis for quantifying transfer to meat for all
radionuclides.”® In our case, the transfer coefficients must take
into account not only the contribution of grains but also the
ingestion of soil and water, when those parameters were signifi-
cant. The calculation of the transfer coefficients for both chicken
meat and egg contents is based on the assumptions described
earlier. 100 g d7' of daily grains intake, 20 g d-' of daily soil
particles intake and 0.25 L d~' of daily water intake. However,
the consumption rates are dependent on many factors (biological
and environmental factors and agricultural practices), and might
differ substantially. Indeed, the grain consumption by hens is
related to the age and to the bodyweight of the animal and also to
the energy requirements.’* Concerning the water consumption'?
and the soil ingestion,™ they can be influenced by the type of food
and the temperature. An alternative method to reduce the
uncertainties due to intakes consists of using the concentration
ratiog (CR) which is expressed as the ratio of the radionuclide
activity concentration in chicken meat or egg contents (fresh
weight) divided by radionuclide concentration in feed (dry
matter).'

3.3.1 Concentration ratios and transfer coefficients for egg
contents. The concentration ratios and the transfer coefficients
of 8, #6Ra, ¥ Th, *Ra, and **Ra for egg contents are dis-
played in the Table 8. The CR of P17 is extremely low, ranging
between 0.000031 and 0.00028. In contrast the CR of Z*Th
obtained at the Vosges Mountain (VM) is higher (0.008 £
0.006) and is in the same order of magnitude as the CR of
radium isotopes (from 0.002 to 0.13). The CR of "Ra shows
the highest values ranging between 0.042 and 0.13 whereas those
of *Ra and Ra range from 0.013 to 0.08 and from 0.0020 to
0.0029 respectively. The values of the transfer coefficients of
217 show high variability (around one erder of magnitude) and
range between 0.00018 and 0.0018 d kg~'. The only value that
we could caleulate for ®*Th is in the same range as for 17
(0.0006 d kg~'). The radium isotopes exhibit the highest values
ranging between 0.10 and 0.23 for ®%Ra, between 0.07 and 0.11
for #*Ra and 0.015 and 0.016 d kg™ for *Ra. The values for
radium isotopes are high compared to uranium and thorium
and are consistent with the higher activity concentrations of
radium in egg contents.

3.3.2 Concentration ratios and transfer coefficients for chicken
meat. The CR and the transfer coefficient of 51T and *Th for
chicken meat are highly variable, more than two orders of
magnitude, whatever the radionuclides (Table 9). Indeed, for
1] the CR ranges between 0.0006 and 0.08 and for ***Th it
ranges from 0.00012 to 0.06. This high variability {s in a greement
with the previous observations which showed a negative corre-
lation between the activity concentration of ™17 in chicken meat
and the daily ingested activity concentration of grain consump-
tion. The transfer coefficients of 21T and ***Th for chicken meat
are quite similar, with values for uranium ranging between
0.0018 and 0.0073 and between 0.0008 and D.0028 d kg™ for
thorium.

2178 | 1 Environ. Monit, 2012, 14, 2170-2180
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Table 8 Concentration ratios and transfer coefficients (d kg=') of *?Th, ®Ra, *Ra, U and Ra for egg contents

Sites 13£U HSRH 2TH lmRa WR
Concentration ratios

RVY-IZ 0.00014 £ 0.00002 0.042 £ 0.006 — 0.020 & 0.005 0.0029 £ 0.0008
RY-NIZ 0.00028 £ 0.00005 0.043 £ 0.007 — 0.013 & 0.004 0.0020 £ 0.0008
VM 0.000031 £ 0.0000035 0.08 £ 0.01 — — —

MC 0.00009 + 0.00003 0.12 £+ 0.02 0.008 + 0.006 — —

W-MC 0.00006 + 0.00001 0.13 £ 0.02 — 0.08 £ 0.04 —

Transfer coefficienis

RY-1Z 0.0008 £ 0.0001 0.16 + 0.02 — 011 £+ 003 0.016 £ 0.005
RV-NIZ 0.0018 + 0.0003 0.23 + 0.04 — 0.0 £ 0.03 0.015 + 0.006
YM 0.00018 + 0.00003 0.10 £+ 0.02 — — —

MC 0.0005 & 0.0002 0.13 £+ 0.02 0.0006 + 0.0004 — —

W-MC 0.00027 £ 0.00005 013 +£0.2 — 0.07 £ 0.03 —

Table ¥ Concentration ratios and transfer coefficients (d kg™") of **Th
and U for chicken meat

Sites =it 2 Th

Concentvation vatios

RV-IZ 0.0006 £ 0.0001 0.00022 + 0,00005
RV-NIZ 0.000% + 0.0002 0.00012 + 0.00003
VM 0.027 &+ 0.004 0.020 £ 0.005
MC 0.08 £0.01 0.06 4+ 0.02
W-MC 0.009 & 0.005 —

Transfer coefficlents

RV-IZ 0.0033 + 0.0006 0.0011 + 0.0003
RV-NIZ 0.005¢ + 0.0011 0.0008 + 0.0002
VM 0.0073 £ 0.0011 0.0028 + 0.0006
MC 0.0047 £ 0.0013 0.0024 + 0.0016
W-MC 0.0018 + 0.0003 0.0010 + 0.0003

333 Comparison with the data from TAEA (2010).° The
transfer coefficients for uranium found in this study are not
consistent with those cited previously (0.75 and 1.1 d kg™* for
chicken meat and egg contents respectively'). Such a discrepancy
is mainly due to the methodology used for both approaches. In
our work the poultry are under natural conditions, while the
technical document no. 1616 of IAEA'? reports an experimental
work where the uranium is not included in the diet of poultry but
directly administered orally. Thus, the chemical form of the
radionuclides can strongly influence the incorporation by the
hens particularly during the gut absorption.*® Sheppard ez af
(20105 studied transfer coeflicients for poultry fed with graing
and found a significantly lower value of 17 transfer coefficient
compared to the technical report series of TAEA.® Indeed, the
transfer coefficient for egg contents reported by Sheppard® is
close to the mean wvalue found in the present study
(0.0007 d kg,

4. Conclusion

This study has provided new data on the activity concentrations
of uranium, thorium and their decay products in chicken meat
and egg contents which are poorly documented. Through the
study of the variocus potential sources it has also provided new
elements allowing a better understanding of the transfer mech-
anisms. For chicken meat, water would be the most influential
parameter contributing to its uranium activity concentration

while goil would be more important for thorium. Thus, in case of
accidental release leading to the contamination of the environ-
ment, the contamination of meat by uranium is emphasized by
the consumption of water. Radium would be incorporated in egg
contents by homeostatic transfer, presumably repulated by the
supply of calcium to the animals. Moreover, the caleulation of
transfer coefficients and concentration ratios made in this work is
in agreement with the recommendation of TAEA to improve the
knowledge of thorium and radium transfer to epg contents and
chicken meat.
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Chapitre 5 : Synthese générale

Ce chapitre final a pour but de synthétiser ’ensemble des résultats acquis lors de ce travail
de these.

Rappelons que les objectifs de la thése sont l’amélioration des connaissances sur les
niveaux des radioéléments des chaines de l’uranium et du thorium dans les produits alimentaires et
leur variabilité a ’échelle du territoire francais, ainsi que [’amélioration des connaissances sur les
mécanismes de transfert de ces radionucléides aux denrées. La premiére partie de ce chapitre a
pour objectif de synthétiser les avantages et les inconvénients de chacune des techniques
analytiques employées pour la mesure des activités dans les produits alimentaires. La pertinence
du choix de ces méthodes est ensuite discutée en fonction de leur contribution a l'atteinte des
objectifs fixés qui nécessite des limites de détection basses et des incertitudes de mesures faibles.

Dans une deuxiéme partie, nous verrons comment [’exploitation des résultats, publiée et
soumise dans deux articles a Journal of Environmental Monitoring, a permis d’améliorer les
connaissances sur les sources et les mécanismes de transfert aux salades, au blé, a la viande de
volaille et aux ceufs. Les conclusions des études menées dans ces domaines seront discutées et des
perspectives de recherche seront proposées.

Enfin, la derniére partie de cette synthese est dédiée aux calculs des doses efficaces liées
a Uingestion de denrées. Cette évaluation a été menée dans le but de compléter notre étude en
évaluant les conséquences sanitaires. Pour cela, la dose radiologique est comparée a la toxicité
chimique, par U’évaluation des quantités quotidiennes a ingérer pour atteindre les limites

réglementaires de protection du public.
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1. Comparaison des techniques analytiques

1.1. Performances et limites observées pour chaque technique analytique

Dans le but d’améliorer les connaissances sur les niveaux de la radioactivité dans les
denrées, plusieurs techniques analytiques ont été employées. La spectrométrie y s’est avérée un
trés bon outil pour caractériser les principaux radionucléides des chaines de décroissance de
[’uranium et du thorium (3**Th, Ra, 2'“Pb, 2"Bi, ?28Ac, 2'?Pb, 2'?Bi) dans les matrices alimentaires
présentant des concentrations élevées, telles que les végétaux. Cependant, pour les matrices
animales (viande, ceufs, lait et fromage), caractérisées par des concentrations plus faibles, tres peu
de résultats significatifs (i.e., supérieurs aux limites de détection) ont été obtenus par cette

technique (cf. annexe A).

Les mesures par ICP-QMS' des activités des isotopes de |’uranium sont trés satisfaisantes car
tous les résultats obtenus sont supérieurs aux limites de détection. Bien que les précisions obtenues
soient variables d’un échantillon a 'autre, les mesures permettent cependant de caractériser la
variabilité géographique entre les différents sites d’étude. En revanche, le rapport isotopique
24y /28 est assez peu précis (incertitude de 7 & 67%) ce qui ne permet que rarement de mettre en
évidence des enrichissements en 2“U qui témoigneraient de la contribution des eaux d’irrigation ou
d’abreuvage connues pour leur enrichissement en U (Cherdyntsev et al., 1955 ; Koide et
Goldberg, 1964 ; Ku, 1965 ; Rosholt et al., 1966 ; Moreira-Nordemann, 1980 ; Thurber, 1962 ; Vigier
et al., 2001 ; Henderson, 2002). Le rapport °U/?®U présente des incertitudes plus basses,
comprises entre 2 et 7%. Les mesures ICP-QMS permettent également de mesurer U, avec une
précision sur le rapport 2U/%®U comprise entre 20 et 40%.

Les mesures par ICP-QMS ont donné des résultats satisfaisants pour les activités en **Th
dans les matrices ou cet isotope est relativement abondant, ce qui a permis de compléter les
données sur les activités des radionucléides dans les végétaux (salades, blé et romarin) et la viande
de volaille. Aucun résultat significatif n’a cependant été obtenu pour les échantillons d’ceuf, de lait
et de fromage. De méme, les activités en 2°Th n’ont donné aucun résultat significatif. Ceci a
conduit & remesurer certains échantillons par MC-ICP-MS? afin d’obtenir des valeurs de 2°Th
supérieures aux limites de détection dans les salades et le blé ainsi qu’une meilleure précision sur

les activités en 22Th.

L’étude des relations entre les activités mesurées dans les denrées et les sources

potentielles de radionucléides requiert des mesures précises des activités afin de révéler de fins

" ICP-QMS : Inductively Coupled Plasma Quadrupole Mass Spectrometer.
2 MC-ICP-MS : Multi Collection Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometer
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déséquilibres dans les matrices, qui ne peuvent parfois étre expliqués que par la contribution
prédominante d’une des sources potentielles de radionucléides. Certaines techniques analytiques
employées dans notre étude ont été a la hauteur de ces objectifs. En effet, les mesures réalisées
par MC-ICP-MS sur les échantillons de salade et de blé ont donné des résultats tres précis
(incertitudes de 1 et 2% pour 2°Th et *?Th). Faute de temps et de moyens, seules ces matrices ont
été mesurées par MC-ICP-MS. Cette technique analytique aurait pu étre transposée aux autres
échantillons alimentaires ainsi qu’aux échantillons de sol et d’eau afin d’identifier les relations
entre les activités dans les aliments et dans les sources potentielles de radionucléides et ainsi
évaluer leur contribution.

Les mesures faites par TIMS® de Uuranium et du radium, dans les échantillons d’eau
uniquement, ont donné des résultats trés précis (incertitudes de 2% pour 22U, U, 2°U, *Ra).
L’utilisation de cette technique pour d’autres matrices aurait pu révéler des excés de 2**U par
rapport a *®U et aurait alors démontré de maniére plus directe une contribution prépondérante de
’eau aux activités en uranium dans les matrices alimentaires. De méme, une meilleure précision
des rapports 2°U/?®U (qui peut étre réduite a 0,3% avec une mesure par TIMS) dans le blé et le
romarin prélevés en aval des installations nucléaire du Tricastin aurait peut étre révélé une valeur
anormale du rapport, confirmant U'influence du site nucléaire. En effet, la présence de ***U dans
’environnement traduit un apport d’uranium de retraitement et s’accompagne souvent d’une
augmentation du rapport 2°U/%8U (Durand et al., 1991 ; Wood, 2008). Du fait des incertitudes liées

aux mesures par ICP-QMS, aucun enrichissement en 2*°U n’a pu étre observé dans ces végétaux.

1.2. Synthése des avantages et des inconvénients de chaque technique

La mise en place de la mesure par spectrométrie y est tres rapide et nécessite trés peu de
préparation. En effet, une fois les échantillons conditionnés sous vide, seul un délai de mise a
I’équilibre des radionucléides, de 24 jours au moins, doit étre respecté avant l’analyse. En outre, le
temps de comptage est relativement court (inférieur a une journée). L’importante quantité de
matiére nécessaire a l’obtention d’un résultat significatif représente le principal inconvénient. En
effet, plusieurs kilogrammes frais d’échantillon sont nécessaires afin d’obtenir une quantité de
cendres suffisante, comprise entre 35 et 15 g d’échantillon selon le volume de la géométrie utilisée
(60 ou 17 mL). Toutefois, cette technique est non destructrice et son avantage majeur réside dans
la conservation de |’échantillon, qui peut alors étre réutilisé pour d’autres analyses.

Toutes les autres techniques utilisées (spectrométrie a, ICP-QMS, MC-ICP-MS, TIMS)
nécessitent @ minima une étape de minéralisation et de mise en solution des échantillons afin de
permettre [’homogénéisation de la solution traceur/échantillon, suivie selon les cas d’une
extraction radiochimique de U’élément a analyser. La spectrométrie a ne répond pas du tout aux

objectifs fixés par notre étude, au vu de ses limites de détection et de ses incertitudes. Ses

3 TIMS : Thermal lonization Mass Spectrometer
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performances pourraient étre améliorées en augmentant la masse de la prise d’essai, le temps de
comptage et en bénéficiant d’un détecteur a haute résolution.

Les mesures par spectrométrie de masse ont ’avantage de nécessiter tres peu de matieres
(0,1 a 1 g). La durée de la mise en solution des échantillons dépend de leur nature et peut
s’étendre jusqu’a quatre semaines. L’ICP-QMS donne des résultats tres satisfaisants pour les
isotopes de "uranium, ce qui permet d’évaluer la variabilité des activités en fonction de la diversité
des substrats géologiques des sites étudiés. Pour des études plus précises sur l’évaluation des
transferts des radionucléides, une plus grande précision des résultats est requise et les techniques
MC-ICP-MS, pour les isotopes du thorium, et TIMS, pour le radium et les isotopes de l’uranium,
seraient tout a fait justifiées, malgré leur complexité et leur durée de mise en ceuvre.

Le tableau 5.1 regroupe les différentes techniques analytiques utilisées dans le cadre de
cette étude et présente une appréciation qualitative de la rapidité et de la facilité de chaque
mesure, de leur limite de détection et des incertitudes associées aux résultats. Les données exactes

sur les limites de détection et les incertitudes sont présentées dans les tableaux de ’annexe A.

Rapidité de mise

Techniques en ceuvre Eléments mesurés l.d Incertitude
234Th _ 234U B Z30Th _ 235U _ 227Th _
L 226Ra _ 214Pb _ 214B.i + +
Spectrométrie y ++ 210p}y . s
228AC _ 212Pb_ 21281 + +
Spectrométrie a 28y _ 234y - By .
238 234 235 236
u--"u--"u--"uU
ICP-QMS 2301 _ 2327 +_+ o
MC-ICP-MS - 20Th - B2Th +4+ +Ht
TIMS ) 238y _ 234y _ 235 _ 226R4 - it

Tableau 5.1 : Appréciation qualitative des différentes techniques analytiques utilisées pour la
mesure des radionucléides des chaines de décroissance de 28U, 2*°U et ®!Th dans les matrices
alimentaires et végétales, les échantillons de sol et les échantillons d’eau.

(- peu satisfaisant ; + correct ; ++ satisfaisant ; +++ trés satisfaisant) ; l.d = limite de détection.

1.3. Perspectives analytiques proposées pour répondre aux lacunes persistantes

Les délais a respecter pour les mesures par spectrométrie y entrainent la mise a |’équilibre
des descendants de courtes périodes de **Ra (*"*Pb et 2'Bi). Or, il serait intéressant de connaitre
les activités de ces radionucléides dans les denrées au moment du prélévement, car elles

apporteraient une information intéressante sur le comportement de leur élément pére, *?Rn, dans
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les organismes vivants (plantes ou animaux). En effet, jusqu’a ce jour, nul ne sait si ce
radionucléide gazeux se diffuse a l’extérieur des cellules vivantes et quitte l’organisme, provoquant
ainsi la rupture de I’équilibre entre **Ra et ses descendants, ou bien s’il reste dans ’organisme.
Afin d’obtenir ces informations, il pourrait étre envisagé de réduire au maximum les délais entre le
moment du prélévement et l’analyse. Dans cette optique, les échantillons devraient étre analysés
sans prétraitement (séchage et calcination) au plus proche de la zone de prélévement dans des
géométries adaptées a la mesure de grand volume de matiere fraiche (2 L). Dans le cadre de la
présente étude, aucun moyen analytique de ce type n’était disponible pour la réalisation de ce
travail, mais ’accident de Fukushima et la nécessité d’effectuer des mesures rapides ont permis de
développer ce genre de structure.

Une des lacunes de ce travail réside dans [’absence de données sur 2'°Po, connu pour ses
concentrations relativement élevées dans les végétaux (Coppin et Roussel-Debet, 2004) et sa forte
radiotoxicité (Rencova et al., 1997). L’éloignement des laboratoires métrologiques, ainsi que le
planning d’utilisation des appareils et des équipements sont a l'origine de délais analytiques
importants (de 84 a 210 j). La demi-vie de *°Po (138,4 j) est relativement courte au vue de ces
délais ce qui implique une correction des activités mesurées afin d’obtenir U'activité de
[’échantillon au moment de son prélévement. Cette correction doit d’une part, prendre en compte
la décroissance de 2'°Po durant les délais analytiques et d’autre part, sa formation du fait de la
désintégration de son élément pére “'°Pb. Les incertitudes obtenues sur les mesures de 2'°Pb et de
2%g peuvent s’avérer trop importantes pour obtenir un résultat fiable de ’activité en *°Po au
moment du prélévement. Afin d’obtenir des résultats plus précis, il est indispensable de réduire les
délais entre le prélévement et la mesure a moins de deux semaines (Pietrzak-Flis et al., 1997a).
Ceci impliquerait de posséder sur place les équipements nécessaires a la dissolution des échantillons
et a leur mesure par spectrométrie a (Henricsson et al., 2011). Une autre possibilité serait
d’effectuer deux mesures espacées dans le temps de plusieurs mois afin de permettre la croissance
de ?"Po a partir de 2'°Pb de ’échantillon et ainsi remonter a [’activité initiale en 2'°Po (Charmasson
et al., 2011).

Les techniques analytiques utilisées dans la présente étude n’ont permis d’apporter aucune
information sur les activités des radionucléides de la chaine de *°U, excepté pour 2*°U lui-méme.
Les descendants directs de 2°U : Z'Pa et **’Ac, sont toutefois des radionucléides de grand intérét
étant donnée leur forte radiotoxicité. Pour ces radionucléides, les limites de détections des mesures
par spectrométrie y sont trop importantes pour obtenir des résultats significatifs (20 a 100 Bq.kg™
de cendres pour ®'Pa et 5 & 20 Bq.kg" de cendres pour ??’Th a I’équilibre avec **’Ac). Il serait donc
important d’améliorer les techniques de mesures de ces radionucléides. Certains auteurs utilisent la
spectrométrie a pour déterminer l’activité en ’Ac, par sa propre raie d’émission (Martin et al.,
1995) ou par celle de son descendant radioactif, 22'Th (Geibert et al., 2002 ; Nozaki et Yamada,

1990). #'Pa a également été mesuré par spectrométrie a aprés radiochimie des échantillons, ou
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bien par AMS* (Christl et al., 2007). Les niveaux d’activité mesurés dans ces études sont en général
supérieurs aux niveaux rencontrés dans les denrées, c’est pourquoi il est nécessaire d’adapter ces

techniques aux mesures de bas niveaux.

* AMS : Accelerator Mass Spectrometer
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2. Apports de la présente étude aux connaissances sur les transferts

des radionucléides

2.1. Les transferts des radionucléides naturels aux plantes
2.1.1. Description des études existantes sur les transferts des radionucléides aux végétaux

La plupart des études qui traitent des transferts aux plantes des radionucléides des chaines
de décroissance de l"uranium et du thorium se focalisent uniquement sur les transferts par voie
racinaire (Blanco-Rodriguez et al., 2010 ; Bunzl et Trautmannsheimer, 1999 ; Chen et al., 2005 ;
Ehlken et Kirchner, 2002 ; Kohler et al., 2000 ; Martinez-Aguirre et al., 1996 ; Oufni et al., 2011 ;
Vera-Tomé et al., 2002, 2003), mais trés peu d’entre elles incluent les autres voies de transfert que
sont les apports foliaires de radionucléides par les eaux d’irrigation, par les particules
atmosphériques et par la remise en suspension de particules de sol. Or, il a été révélé par le passé
que ces facteurs pouvaient contribuer de maniére significative aux activités mesurées dans les
plantes (Lakshmanan et Venkateswarlu, 1988 ; Hakonson-Hayes et al., 2002 ; Pietrzak-Flis et
Skowronska-Smolak, 1995). La compréhension des transferts sol-plante représente un challenge
scientifique car le nombre de parametres susceptibles d’influencer l’ampleur des transferts est tres
important (Bettencourt et al., 1988). Les caractéristiques physico-chimiques des sols, les conditions
climatiques, le type de plantes, la partie de la plante concernée (feuilles, fruits, tiges, racines,
etc.) et la forme physico-chimique des radionucléides sont autant de facteurs a prendre en compte
pour comprendre la variabilité des transferts. Au vu de tous ces paramétres, ’influence de ’eau
d’irrigation, des particules de sol et des particules atmosphériques trouvent rarement sa place dans

ces études.

2.1.2. Particularités de la présente étude par rapport aux conditions d’obtention des

données

Afin d’étudier la variabilité des activités des radionucléides des chaines de l'uranium et du
thorium dans les salades et le blé, des prélévements in-situ ont été effectués sur différents sites
caractérisés par des activités dans les sols, plus ou moins élevées. Dans le but de s’affranchir de la
diversité des pratiques agricoles (apport d’engrais ou de pesticides, labour, irrigation, etc.), qui est
susceptible d’induire une variabilité des activités mesurées (Ehlken et Kirchner, 2002), nous avons
sélectionné des exploitations agricoles répondant aux mémes critéres pour le prélévement
d’échantillons de salade et de blé (cf. Chapitre 2). Grace au panel de techniques analytiques et au
choix de ces sites, les activités des principaux radionucléides des chaines de décroissance naturelles
ont pu étre caractérisées, ce qui a permis d’obtenir une large gamme d’activités, d’un ordre de
grandeur environ, dans les salades et le blé. Ces activités sont bien représentatives de la variabilité

au sein du territoire francais et reflétent les activités dans les sols correspondants, étant donné que
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les activités les plus fortes sont mesurées dans les végétaux cultivés sur les sols les plus riches en
radionucléides.

Le choix de U’étude in-situ ne permet pas de contrdler tous les facteurs susceptibles
d’influencer les activités. Ainsi, la durée précise de culture des plantes est variable d’un site a
’autre. L’étude aurait gagné a étre menée sur des cultures ayant eu la méme durée de croissance,
mais, pour des raisons logistiques, il n’a pas été possible de caler la durée de croissance des plantes
sur les différents sites. De méme, la diversité des sites sélectionnés a induit une grande diversité
des conditions climatiques, des types de sol et de leurs caractéristiques physico-chimiques qui
peuvent interagir sur la biodisponibilité et le transfert des radionucléides. Les eaux d’irrigation
prélevées présentent différentes origines. Certaines sont issues du réseau d’eau potable alors que
d’autres proviennent de puits ou de bassins et sont exemptes de traitement chimique. Des activités
en uranium plus importantes semblent résulter de cette absence de traitement chimique et
pourraient s’expliquer par une relation entre l'uranium et la présence de colloides (Sivry et al.,
2006). En effet, lors des traitements chimiques pour la potabilisation de l’eau une grande partie des
colloides est éliminée, alors que dans les eaux de puits et de bassin non traitées, ils restent
présents.

L’absence de relation linéaire entre les activités mesurées dans les végétaux et celles
mesurées dans les sols (Blanco-Rodriguez et al., 2002) peut ainsi étre imputée aux différentes
caractéristiques des sols, a la durée de culture des végétaux, a la variabilité climatique d’un site a
’autre ou bien a la contribution des apports liés aux eaux d’irrigation, aux particules de sol et aux
particules atmosphériques. Au vu des nombreux facteurs existants, ’étude des relations entre les
activités dans les végétaux et celles des sources potentielles n’aurait pas pu conduire a l’avancée
des connaissances sur les transferts des radionucléides. C’est pourquoi nous avons axé la présente
étude sur ’examen des rapports d’activités des radionucléides dans les végétaux et dans les sources

potentielles de radionucléides.

2.1.3. Examen des rapports d’activités des radionucléides et conséquences sur la

connaissance des transferts aux végétaux

L’étude des rapports d’activités permet de rechercher dans les matrices végétales la
signature des sources potentielles autre que celle imputable a un simple transfert par voie
racinaire.

La présence de particules de sol a la surface des végétaux peut se traduire par la mesure de
rapport d’activités similaires dans les plantes et les sols. Par exemple, il est connu que le radium
possede une mobilité plus grande que ’uranium qui est lui-méme plus mobile que le thorium
(Linsalata et al., 1989). Au cours du transfert racinaire, on s’attend donc a ce que la plante
incorpore plus de radium et d’uranium que de thorium ce qui a pour effet d’augmenter les rapports
238y /232Th, 225Ra/?*®U et °Ra/*°Th dans les plantes par rapport a ceux des sols. Nos mesures ont
cependant révélé que les rapports dans les plantes et dans les sols pouvaient étre trés proches, ce

qui peut étre imputé a la présence de particules de sol a la surface des végétaux. Cette hypothése

144



pourrait étre vérifiée par la mesure des terres rares qui sont trés difficilement absorbées par les
plantes et dont la présence suggere une contribution directe des particules de sol (Sheppard et al.,
2010 ; Sheppard et Evenden, 1995). Beresford et al. (2002) proposent également d’utiliser le titane
qui est un élément difficilement absorbé par la végétation.

La contribution des apports d’uranium par les eaux d’irrigation a pu étre mise en avant par
[’étude des rapports isotopiques de l’uranium (2“U/*®U) dans les salades. En effet, les mesures
réalisées ont montré que les échantillons de salade qui ont été arrosés avec des eaux riches en
uranium présentaient un excés de ‘U par rapport a 2*®U. Cet excés ne peut étre attribué qu’a
Uapport d’uranium par les échantillons d’eau d’irrigation étant donné que les rapports mesurés
dans les sols sont proche de I’équilibre séculaire (***U/**®U = 1) et que les isotopes de [’uranium ne
subissent pas de fractionnement isotopique au cours du transfert racinaire. L’amélioration des
connaissances sur le transfert de 'uranium de l'eau d’irrigation aux plantes passe par une mesure
plus précise des rapports isotopiques dans les salades et les sols. Cette meilleure précision
permettrait d’évaluer la proportion d’uranium provenant des eaux et celle provenant du transfert
racinaire sol-plante, en supposant que la signature isotopique de la salade résulte de la combinaison
des signatures isotopiques des eaux et des sols.

La contribution des apports de particules atmosphériques a ’activité mesurée dans les
plantes est surtout visible pour 2'°Pb. Ce radionucléide, descendant du radon gazeux, est en effet
présent en grande quantité dans les particules atmosphériques. Dans notre étude, aucun
prélévement de particules atmosphériques n’a pu étre réalisé étant donné le caractére ponctuel de
nos campagnes d’échantillonnage, le colit de ’appareillage et la distance entre chaque région et
chaque point de prélévements. L’étude du rapport d’activités 2'°Pb/*'%Pbg,, (*'°Pby: étant
Uactivité en 2'%Pb mesurée et 2'°Pby,, étant l’activité en *'%Pb a I’équilibre avec son pére ***Ra, dite
« supporté ») confronté a 'activité en *'°Pb supporté des végétaux, permet de visualiser les excés
de ¥Pb provenant de ’atmosphére par rapport a 2'°Pb issu de la désintégration de ***Ra contenu
dans les plantes. Ces rapports révelent que du fait de sa longue période de croissance, le blé est
plus fortement soumis aux apports atmosphériques que ne le sont les salades. Il apparait également
que les particules atmosphériques contribuent d’autant plus a l’activité mesurée en 2'°Pb que
[’activité en '°Pb supporté est faible. L’étude des activités en 'Be (produit dans [’atmosphére lors
de réactions de spallation d’atome d’azote et d’oxygene sous l’effet du rayonnement cosmique)
permettrait de vérifier que cet exces provient bien d’un apport atmosphérique. En effet, Pourcelot
et al. (2011b) démontrent ’existence d’une forte corrélation entre les activités en 2'°Pb et en "Be
du fait de [’origine atmosphérique de *'°Pb.

La présente étude sur les apports de radionucléides des chaines de ’'uranium et du thorium
par les différentes sources de radionucléides aux plantes (particules atmosphériques, particules de
sol et eaux d’irrigation) souligne l’importance de leur prise en compte lors de |’évaluation des
transferts aux plantes. En effet, une estimation plus précise des transferts ne peut se limiter aux
simples échanges sol-plante. Les facteurs de transfert sol-plante, couramment utilisés dans les

études radioécologiques afin de prédire Uimpact d’une contamination de U’environnement,
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devraient impérativement tenir compte des autres voies de transfert que le simple transfert

racinaire.

2.2. Les transferts des radionucléides aux produits animaux

Trés peu d’études se sont intéressées aux transferts des radionucléides des chaines de
Uuranium et du thorium a la viande de volaille et aux ceufs (Izak-Biran et al., 1989 ; Ng et al.,
1982 ; Prister, 1967 ; Sheppard et al., 2010). Les seules études disponibles sont réalisées en
laboratoire et ont pour objectif de définir des coefficients de transfert entre les activités ingérées
et les activités mesurées dans la viande de volaille et les ceufs. Ces études se basent sur ’ingestion
par voie orale de radionucléides qui sont, soit ingérés seuls, soit incorporés artificiellement a
’alimentation ce qui peut significativement différer des conditions normales d’ingestion de

radionucléides par les animaux.

2.2.1. Particularités de la présente étude par rapport aux conditions d’obtention des

données

Afin d’étudier les transferts des radionucléides des chaines de ’uranium et du thorium a la
viande de volaille et aux ceufs, des prélévements ont été réalisés sur des sites permettant d’obtenir
des activités variables dans les sols, les grains et les eaux. Les gammes d'activités s’étendent sur un
ordre de grandeur quelle que soit la matrice, ce qui permet d’étudier les transferts des
radionucléides dans différentes conditions. Cette étude in-situ présente cependant des limites. La
composition des aliments consommés par les animaux est variable d’un site a l'autre (grains,
mélange de céréales, légumineuses) or ces différences sont susceptibles de modifier les transferts
des radionucléides aux animaux du fait des différents taux de digestibilité des aliments (AIEA 2010).
L’age et le poids des volailles a ’abattage ainsi que la race élevée sont également des parametres
qui varient d’un site de prélévement a l'autre et qui sont susceptibles d’avoir un effet sur les
transferts des radionucléides aux animaux (Fesenko et al., 2009). La compréhension des
mécanismes de transfert aurait été plus aisée dans des conditions d’élevages similaires mais nous
avions également pour objectif de caractériser la variabilité des activités dans différentes
conditions.

Les résultats obtenus sur ces matrices animales (viande de volaille et ceufs) se sont heurtés
au probléme de tres faibles concentrations des radionucléides dans les échantillons analysés et aux
faibles quantités d’échantillon disponibles pour les analyses. Ainsi, la plupart des échantillons ont
été conditionnés dans des géométries de 17 mL par manque de matiére au lieu de 60 mL
habituellement. De ce fait, pour la viande de volaille aucun résultat significatif sur les descendants
radioactifs de l'uranium et du thorium n’a été obtenu par spectrométrie y. Seules les mesures
ICP-QMS ont permis de caractériser les activités en uranium (**®U, 2*U et *°U) et en thorium (3?Th).

Dans les ceufs, des résultats significatifs ont été obtenus pour les activités en **Ra, *®Ra et **Ra
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par spectrométrie y et pour les activités en 28U, 2“U et U par ICP-QMS. Un seul résultat
significatif a été obtenu dans cette matrice pour les activités en 2*?Th par ICP-QMS.
Ce manque de données nous a conduit a préférer l’étude comparative des activités dans

chaque type de matrice plutot que |’étude des rapports d’activités.

2.2.2. Examen des activités massiques des diverses matrices et hypothéses sur les voies de

transfert

La comparaison des activités dans la viande de volaille et les ceufs avec celles des
différentes sources de radionucléides (sols, aliments, eaux) a permis de mettre en évidence
plusieurs relations. Tout d’abord, il est apparu que les activités en uranium dans les oceufs
semblaient étre liées aux activités en uranium dans les eaux. La spectrométrie a utilisée pour
l’évaluation des activités dans les eaux a donné trés peu de valeurs significatives qui sont entachées
d’incertitudes relativement importantes empéchant une interprétation plus précise des résultats.
Afin de vérifier la contribution de ’eau a ’activité en uranium dans les ceufs, il serait nécessaire de
recourir a des mesures plus performantes des activités en uranium par TIMS par exemple.

Les activités en ??Ra sont trés homogénes quel que soit I’échantillon d’ceuf alors que les
activités dans les sols et les aliments sont assez variables. Le radium étant un analogue chimique du
calcium (Harrison et Fritsch, 1992), il est probable que le transfert du radium soit
homéostatiquement régulé par les besoins de U’ceuf en calcium. Des études expérimentales
pourraient étre menées pour s’assurer de cette hypothese, en faisant varier les taux de calcium
contenus dans les aliments des poules pondeuses et en évaluant la variation des activités en radium
dans les ceufs. On s’attendrait donc a mesurer une augmentation des activités en radium lors de
carences en calcium et a ’inverse une diminution des activités en radium lors d’exces en calcium.
Un tel mécanisme a été démontré pour le transfert de **Sr dans le lait qui est accentué lorsque les
apports en calcium dans la nourriture sont faibles (Beresford et al., 1998 ; Beresford et al., 2000).

Concernant les échantillons de viande de volaille, certaines tendances laissent suggérer que
’eau d’abreuvage pourrait contribuer a l'activité en uranium dans la viande, notamment les
corrélations mises en évidence entre les activités en 2“U dans la viande et dans les eaux (R? = 0,78).
De surcroit, malgré les imprécisions, un excés de »**U par rapport a 2*®U apparait dans [’échantillon
de volaille prélevé dans les Vosges. Or, il s’agit du site pour lequel l’eau d’abreuvage montre
[’activité en **U la plus importante (0,03 Bq.L™). Un tel enrichissement ne peut étre imputé qu’a
[’apport d’uranium par ’eau consommée, connue pour étre enrichi en 2*U (Henderson, 2002). Des
mesures plus précises des rapports isotopiques de [’uranium permettraient probablement de révéler
[’existence d’enrichissement en 2**U par rapport a 28U dans d’autres échantillons de viande, et
confirmeraient ’existence d’apport d’uranium par l’eau a la viande de volaille. Cette approche
pourrait étre transposée aux échantillons de lait et de fromage afin de déterminer la source
d’uranium pour ces denrées. Froidevaux et al. (2004) se sont déja penchés sur la question et ont
démontré que U'eau d’abreuvage pouvait contribuer aux apports d’uranium pour le lait et le

fromage étant donné que les rapports isotopiques 2**U/?*®U mesurés montrent un excés en 2U.
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La confrontation des activités en **Th dans les sols et dans la viande de volaille révéle

[’existence d’une forte corrélation (R? = 0,96). L’activité en »*Th dans la viande de volaille aurait
ainsi pour origine l’ingestion de particules de sol. Toutefois, il serait intéressant de connaitre la
fraction de thorium réellement délivrée par le sol lors de sa digestion. L’utilisation de méthodes
d’extraction in vitro, similaires aux conditions rencontrées dans les voies digestives (Hollriegl et al.,
2010) permettrait d’obtenir cette information et de vérifier la persistance de la relation entre
’activité en 2’Th dans la viande et la fraction disponible pour l’absorption intestinale et le
transfert dans le systéme sanguin.
Contre toute attente, aucune relation n’a pu étre mise en évidence entre les activités mesurées
dans la viande de volaille et dans les ceufs et celles mesurées dans les aliments des volailles, quel
que soit le radionucléide considéré. Cette absence de relation pourrait étre due a l’absence de
conditions d’équilibre entre les activités ingérées via les aliments et celles mesurées dans la viande
et les ceufs. Or, les données bibliographiques sur le sujet donnent pour U'uranium un délai de 25
jours avant que cet équilibre ne soit atteint (cf. figure 1.3 chapitre 1) (Calmon, 2006). Au vu de la
durée de vie des volailles (de 100 a 200 jours), nous pouvons supposer que ce délai est largement
atteint a condition que les éleveurs n’aient pas changé ’alimentation des volailles au cours de leur
croissance.

Cette absence de relation entre les activités dans les aliments et celles mesurées dans la
viande de volaille et les ceufs pourrait également provenir de la prépondérance des autres sources
(eaux et particules de sol) qui masquerait la contribution des aliments aux activités des
radionucléides. Afin de vérifier cette hypothése, des prélévements dans des exploitations hors sol
pourraient étre effectués, ce qui supprimerait complétement la contribution du sol aux activités

incorporées par les animaux.

Les facteurs de transfert calculés dans notre étude tiennent compte des activités ingérées
par le biais des aliments, du sol et de ’eau d’abreuvage et montrent, notamment pour la viande de
volaille, une plus grande homogénéité que les rapports de concentrations calculés (activités
mesurées dans la viande par rapport aux activités dans les aliments). Ceci illustre bien ’importance

de la prise en compte de toutes les sources de radionucléides (aliments, eau, sol).

148



3. Impact dosimétrique et sanitaire lié a l’ingestion des radionucléides

étudiés

Afin de compléter les données acquises durant cette thése, les conséquences sanitaires liées
a Uingestion des denrées prélevées ont été évaluées. Pour cela, des calculs de dose efficace par
ingestion unitaire de denrées (pour un kilogramme de denrée ingérée) sont réalisés. La dose
efficace est une grandeur physique (exprimée en Sv) qui rend compte de 'impact sur les tissus
biologiques d’une exposition a un rayonnement ionisant. La radiotoxicité de ’uranium est ensuite
comparée a sa toxicité chimique par la confrontation des quantités quotidiennes a ingérer pour

atteindre les limites réglementaires de protection du public.
3.1. Dose et facteur de dose

Le calcul des doses recues par ’lhomme suite a l'ingestion de certaines denrées se fait a
partir des activités massiques de chaque radionucléide mesurées dans les denrées, d’un coefficient
de dose propre a chaque radionucléide et de la masse de denrées ingérées. Le calcul de la dose
efficace totale par ingestion présente des imprécisions étant donné la variabilité des régimes
alimentaires d’une région a l’autre et d’un individu a U'autre. Le calcul de la dose efficace unitaire
permet ainsi de s’affranchir de la quantité de denrées consommées en comparant les doses

efficaces dues a l’ingestion d’un kilogramme d’aliment.
Les coefficients de dose efficace employés pour le calcul de la dose par ingestion pour un

adulte sont issus de la base de données CIPR 30 (1980) (Commission Internationale de Protection

Radiologique) et sont présentés dans le tableau 5.2.
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Coefficient de Coefficient de

Radionucléide Radionucléide

dose efficace dose efficace

22Th 0,23 24 4,90 x 10
2%Ra 0,69 20Th 0,21

287 c 4,30x 10" 226Ra 0,28
28T 7,20 x 102 24pp 1,40 x 10
2%Ra 6,50 x 102 214Bj 1,10 x 10
2y 4,70 x 10 210pp 0,69

28y 4,50 x 10 210g; 1,30 x 107
BA4Th 3,40 x 102

Tableau 5.2 : Coefficients de dose efficace par ingestion, pour ladulte, des principaux
radionucléides des chaines de décroissance de 2*2Th, U et 2*U (uSv.Bq') issus de la base de
données CIPR 30 (1980).

Les coefficients de dose par ingestion de “’Ra et “'°Pb sont les plus élevés (0,69 uSv.Bq"),
suivis de ceux de **Ra, 2*’Th et #°Th (respectivement, 0,28, 0,23 et 0,21 pSv.Bq™"). Les coefficients
de dose des isotopes de ’uranium sont 10 fois plus faibles et sont compris entre 4,50 x 107 et
4,90 x 10% uSv.Bq™". Dans le méme ordre de grandeur, on trouve les coefficients de dose de ?*Th et

22Ra. Les coefficients de dose les plus faibles sont ceux de ?®Ac, 2**Th, 2"Pb, *"*Bi et *'°Bi.
3.2. Calcul des doses efficaces unitaires par ingestion de denrées

Dans les végétaux (salades et blé), des activités significatives ont été obtenues pour la
plupart des radionucléides ce qui permet de calculer les doses efficaces unitaires pour ’adulte par
ingestion d’un kilogramme de ces denrées. Pour les autres denrées étudiées, I’absence de résultats
significatifs pour de nombreux radionucléides (***Th, *®Ra, »°Th, ?*Ra, 2'°Pb) ne permet pas une
comparaison cohérente des données obtenues.

Les doses calculées pour le blé sont comprises entre 1,08 et 8,80 pSv.kg™' de blé ingéré,
alors que pour les salades, les valeurs sont plus variables (0,013 & 1,42 uSv.kg' de salade ingérée).
Cette variabilité résulte de [’absence de résultats significatifs pour '°Pb dans certains échantillons
de salade, qui présentent alors les doses efficaces les plus faibles. La contribution de *'°Pb a la dose
s’avere trés importante, notamment pour le blé (figure 5.1). Cette forte contribution est liée d’une
part aux fortes concentrations mesurées dans les végétaux du fait de leur exposition au dépot de
particules atmosphériques riches en 2'%Pb et d’autre part au coefficient de dose important associé a
ce radionucléide. Les salades présentent des activités plus faibles en ?'°Pb, c’est pourquoi la

contribution de *®Ra et **Ra a la dose efficace est plus marquée dans ces échantillons.
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Salade Blé

Figure 5.1 : Principaux radionucléides contribuant a la dose efficace pour un adulte par ingestion

unitaire (1 kg) de salade, a gauche et de blé, a droite (échantillons W-MC).

3.3. Contribution a la dose et toxicité chimique de |’uranium

3.3.1. Evaluation de la dose unitaire par ingestion pour [’uranium

Les activités des isotopes de l’uranium ayant été mesurées dans tous les échantillons, nous
avons choisi de ne présenter que les doses efficaces unitaires d’ingestion pour les isotopes de
Curanium (38U, 29U, 2U). Elles sont calculées a partir des activités présentées en annexe E, pour
un kilogramme frais de denrées ingérées. Les résultats obtenus pour chaque site et chaque denrée

sont présentés dans le tableau 5.3.

Site® Romarin Blé Salades CEufs Volailles Fromage Lait
RV-1Z 15,69 0,72 4,91 0,071 0,28 0,46 0,54
RV-NIZ 5,49 0,67 0,77 0,13 0,40 0,18 0,28
VM - 0,76 8,31 0,049 1,16 - 4,28
VM - - - - - 0,38 2,00
MmC - 2,62 10,85 0,11 0,71 0,21 0,43
W-MC - 9,56 11,62 0,051 0,17 - 0,39

Tableau 5.3 : Doses efficaces par ingestion (isotope de l'uranium uniguement) calculées dans le cas

d'un adulte consommant un kilogramme de denrées (en nSv.kg™ frais et nSv.L™" pour le lait).

> RV-IZ : Vallée du Rhone Zone Influencée ; RV-NIZ : Vallée du Rhone Zone Non Influencée ; VM :
Vosges ; MC : Massif central ; W-MC : Ouest du Massif central.
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Les doses d’ingestion unitaire de ’'uranium présentent une grande variabilité selon le type
de denrée alimentaire et sont comprises entre 0,049 et 16,69 nSv.kg”. Les doses les plus faibles
sont calculées pour les ceufs quel que soit le site considéré, et sont comprises entre 0,049 et
0,13 nSv.kg™. Les valeurs les plus fortes sont obtenues dans |’échantillon de romarin du site RV-IZ
(15,69 nSv.kg™), dans les échantillons de salade des sites MC et W-MC (respectivement 10,85 et
11,62 nSv.kg™") et dans I’échantillon de blé du site W-MC (9,56 nSv.kg"). Les doses calculées pour
les échantillons de blé ne sont cependant pas représentatives de la dose réellement ingérée par
’homme. En effet, 'activité a partir de laquelle est calculée la dose est celle de !’épi dans son
ensemble et non des grains de blé qui sont lunique partie comestible. Des mesures
complémentaires ont ainsi été réalisées afin de connaitre la part d’activité contenue dans les grains
et celle provenant des résidus de meuneries (enveloppes et téguments). Les résultats montrent que
pour U’échantillon concerné, l’activité en uranium dans les grains ne représente que 22% de
Uactivité de I’épi de blé complet. La dose liée a l’ingestion des grains de blé, est alors 5 fois moins
importante. Globalement, les produits d’origine animale (viande, ceufs, fromage, lait) présentent
des doses d’ingestion plus faibles (de 0,022 a 1,70 nSv.kg™") que les produits végétaux (de 0,34 a
7,59 nSv.kg™ frais).

3.3.2. Toxicité chimique de l’'uranium

Les dangers liés a la toxicité chimique de U'uranium en tant que métaux lourds sont
considérés comme étant supérieurs de six ordres de grandeur a ceux liés a sa radioactivité (Schnug
et al., 2005), pour une composition isotopique de [’'uranium proche de celle de ’'uranium naturel.
La valeur toxicologique de référence (VTR), correspondant pour U'uranium a la dose journaliere
admissible ou acceptable (DJA) a été défini par Health Canada (2004) et équivaut & 0,6 pg.kg”.j’
(kg de poids corporel). Pour un homme de 70 kg, la DJA de [’uranium est donc de 42 pg.j". Dans le
but d’estimer la toxicité chimique des denrées échantillonnées, les activités en uranium (**%U, 2U,
25U) ont été converties en concentrations massiques afin d’obtenir la concentration en uranium
totale des échantillons (tableau 5.4). Les concentrations obtenues s’étendent de 0,14 a
13,67 pg.kg™ frais.
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Site Romarin Blé Salades CEufs Volailles Fromage Lait

RV-1Z 12,54 0,98 4,01 0,05 0,24 0,37 0,45
RV-NIZ 4,62 0,89 0,62 0,10 0,35 0,16 0,23
VM - 1,03 6,87 0,04 0,79 - 3,05
VM - - - - - 0,31 1,72
mcC = 3,85 8,50 0,09 0,58 0,17 0,35
W-MC - 13,67 9,76 0,04 0,14 - 0,31

Tableau 5.4 : Concentrations massiques des échantillons en uranium (pg.kg’ frais et pg.L” pour le
lait).

3.3.3. Radiotoxicité vs toxicité chimique de !"uranium

La dose efficace maximale admissible, du fait des activités nucléaires concernant le public a
été fixée par la réglementation francaise® a 1 mSv.an™. Les quantités quotidiennes de denrées qu’il
faudrait consommer pour atteindre cette limite sont présentées dans le tableau 5.5 et sont
confrontées aux quantités qu’il faudrait consommer pour atteindre la dose journaliére admissible
(DJA) de 42 pg.j™".

Quantité d’aliment a ingérer pour atteindre Quantité d’aliment a ingérer pour atteindre

la dose efficace maximale admissible la DJA
(kg.j' ou L.j’") (kg.j' ou L.j’")
Romarin 175 - 499 10 - 68
Blé 287 - 4119 3-47
Salades 236 - 3 569 4-68
CEufs 21232 -55832 401 - 1069
Volailles 2 365 - 16 268 53 - 304
Fromage 5997 - 15 408 112 - 264
Lait 641 - 9 871 14 - 182

Tableau 5.5 : Quantité quotidienne (minimale et maximale) d'aliments a ingérer pour atteindre la
dose efficace annuelle de 1 mSv.an™ (en kg.j" et L.j" pour le lait) et la dose journaliére admissible
de 42 pg.j™".

® La limite de dose efficace annuelle (article R1333-8 du Code de la Santé Publique) recue par une

personne du public du fait des activités nucléaires est fixée a 1 mSv.
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Toutes les quantités présentées dans le tableau 5.5 sont, de loin, supérieures aux quantités
journalieres moyennes consommées en France (FAOSTAT, 2007). Les quantités quotidiennes de
denrées a ingérer pour atteindre la dose efficace limite, représentent des valeurs tres élevées, de
361 a 125663 kg.j", impossibles a atteindre quel que soit le produit alimentaire considéré. En
revanche, les quantités a ingérer pour atteindre la valeur de référence toxicologiques sont bien plus
faibles (de 2 ordres de grandeur). Les quantités les plus faibles sont calculées pour les échantillons
de blé (W-MC) et de salade (VM, MC et W-MC), et sont de [’ordre de 3 a 6 kg.j" alors que pour les
denrées pauvres en uranium et notamment pour les ceufs, les quantités d’aliments a ingérer
peuvent atteindre des valeurs supérieures a 1 000 kg.j™".

Ces résultats illustrent que, dans le cas de l'uranium, lingestion de denrées issues de
régions riches en radionucléides naturels, telles que celles ou nous avons effectué nos
prélévements, ne présentent pas de risque sanitaire que ce soit d’un point de vue chimique ou

radiologique.
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Conclusion

Le présent travail montre que ’étude in-situ est une approche indispensable pour garantir
la représentativité des niveaux d’activités des principaux radionucléides naturels dans les denrées
et évaluer leur variabilité a U"échelle du territoire francais en fonction des différents substrats
géologiques. Cependant, nous avons pu voir qu’elle doit impérativement mettre en oceuvre une
procédure rigoureuse d’échantillonnage qui demande une étude approfondie de la géologie des sites
choisis pour le préléevement des échantillons et qui s’accompagne d’une enquéte préliminaire
auprés des agriculteurs. Ces investigations permettent d’identifier les sources de variabilité liées a
la géologie et aux pratiques agricoles propres a chaque site et a chaque exploitation et sont
indispensables a ’exploitation des résultats.

D’un point de vue métrologique, la caractérisation de ’ensemble des radionucléides des
chaines de décroissance de l'uranium et du thorium nécessite des délais analytiques réduits qui
permettent la mesure des activités des radionucléides de faible demi-vie avant que les équilibres
séculaires ne soient atteints (*"*Pb, 2"“Bi ou *'°Po, par exemple). Ce travail met également en
évidence le besoin d’améliorer les outils métrologiques afin d’estimer les activités des descendants
de 2°U (**'Pa et *'Ac), connus pour leur forte radiotoxicité, dans les denrées.

L’approche in-situ souligne également l'importance de la contribution des différentes
sources de radionucléides (eau, sol, particules atmosphériques pour les végétaux ; aliments, eau,
sol pour les produits animaux) aux activités mesurées dans les denrées, ce qui permet une meilleure
compréhension de la variabilité des activités rencontrées dans les productions alimentaires. L’étude
des transferts des radionucléides naturels aux denrées nécessite des techniques analytiques tres
fines, telles que les mesures par MC-ICP-MS et TIMS afin d’obtenir une meilleure précision
permettant de quantifier des excés ou des appauvrissements liés a la contribution plus ou moins
importante des différentes sources. Dans nos travaux, nous avons mis en évidence cette
contribution par l’étude comparative des activités et des rapports d’activités des principaux
radionucléides naturels dans les denrées et dans les différentes sources possibles. Cependant, la
connaissance approfondie des mécanismes de transfert doit passer par une expérimentation
in-vitro, dont les parametres essentiels sont maitrisés et dans laquelle chaque source peut étre
étudiée séparément. En effet, les études réalisées jusqu’a présent révelent ’importance des
paramétres intrinséques aux différentes sources de radionucléides (granulométrie, teneur en
matiére organique, capacité d’échange cationique et pH pour les sols ; taux de digestibilité pour les
aliments a destination des animaux), aux denrées (physiologie et durée de croissance de la plante,
age et poids des animaux) et aux radionucléides (solubilité, forme physico-chimique) sur les
transferts aux denrées.

Le travail qui a été réalisé au cours de cette thése contribue a la surveillance radiologique
de 'environnement francais en proposant une gamme d’activités naturelles a l’échelle du territoire

pour différentes denrées, qui était jusqu’a maintenant inexistante. Pour les produits végétaux
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(salade et blé), les gammes de variabilité des activités s’étendent de 10* & 10 Bq.kg™ frais et pour
les produits animaux (volailles et ceufs) de 10 a 10" Bq.kg" frais. Une telle gamme permettra de
situer les niveaux d’activités dans les denrées mesurés dans des zones influencées par des rejets
industriels chroniques ou accidentels et permettra ainsi de mettre en perspective les risques

sanitaires qui en découlent.
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Annexe A : Incertitudes, limites de détection et nombre de résultats significatifs obtenus pour

chaque radionucléide et chaque technique analytique.

Echantillons organiques

Radionucléides Spectrométrie y (N=48) ICP-QMS (N=45) MC-ICP-MS (N=10)
238 10 a 20%
u - 45+
10a 63 %
P4Th l.d = 5 Bq.kg" cendres
13*
-50% o
24 l.d = 170 Bq.kg' cendres 10 35*706
1*
— -1 ~40% 0
2°Th l.d =60 Bq.oljg GEMEIES l.d = 0,11 Bq.kg " cendres %0/’
5*
15 a 67%
?%Ra l.d = 7 Bq.kg" cendres
14*
10 & 45%
214p}, l.d = 0,9 Bq.kg™" cendres
36*
12 a 36%
21Bj l.d = 2,1 Bq.kg" cendres
31+
’0 10 a 33%
"Pb l.d = 7 Bq.kg" cendres
26*
15a30% 19%
P2Th - l.d = 0.025 Bq.kg™" cendres 0
34*
16 2 68%
28Ac l.d = 2,7 Bq.kg™" cendres
25*
10 a 57%
2172pp l.d = 1,2 Bq.kg™" cendres
27"
. 18 a 50%
"7Bi l.d = 7 Bq.kg™" cendres
7*
12 a 50% s oo
25y l.d = 0,5 Bq.kg™" cendres 10 35*206
5*

2Th l.d = 1,1 Bq.kg" cendres
0*

Tableau A.1 : Incertitudes (%) et limites de détection (l.d) des techniques analytiques utilisées pour
la mesure des activités des principaux radionucléides des chaines de désintégration naturelles dans
les échantillons organiques.

* Nombre de résultats significatifs obtenus.
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Echantillons d’eau

Radionucléides Spectrométrie a (N=16) TIMS (N=5)
10 a 90% 0
2y l.d = 3 mBq.L" 2%
11*
~10 a 90% 29
a l.d = 3 mBq.L" =
11*
226 2%
Ra - o
- 30 a 70% 29

l.d = 1 mBq.L"
4*

Tableau A.2 : Incertitudes (%) et limites de détection (l.d) des techniques analytiques utilisées pour
la mesure des activités des principaux radionucléides des chaines de désintégration naturelles dans
les échantillons d'eau.

* Nombre de résultats significatifs obtenus.
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Echantillons de sols

Radionucléides Spectrométrie y (N=24) ICP-QMS (N=6)
238 ~10%
u - P

234 10%
Th 24°
234 l.d = 120 Bq.kg™" sec ~10%
0 6*
26 2 51% o
20Th l.d = 40 Bq.kg™" sec 34 ;36*50/)
12*
” 15 a 45%
*Ra l.d = 34 Bq.kg" sec
21*
214 ~10%
Pb e
214p: ~10%
Bi 24*
210 10%
Pb 24°
2327, i 15 é6*45%
228 ~10%
= 24*
212 ~10%
Pb 24°
2112p: 12 a 26%
D 24°
22a72%
2y l.d = 35 Bq.kg" sec ~169%
16*
20 a 53%
2Th l.d = 1,6 Bq.kg™" sec
16*

Tableau A.3 : Incertitudes (%) et limites de détection (l.d) des techniques analytiques utilisées pour
la mesure des activités des principaux radionucléides des chaines de désintégration naturelles dans
les échantillons de sol.

* Nombre de résultats significatifs obtenus.
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Annexe B : Protocole détaillé des étapes de séparation et de purification de ’'uranium (tableau B.1)

et du thorium (tableau B.2) en vue des mesures par ICP-QMS réalisées au LMRE a Orsay.

En fin de minéralisation, les échantillons sont repris dans HNO; afin d’étre introduit dans les

colonnes UTEVA servant a la purification de l’uranium.

Etapes Acides Volumes

Rincage HNO; 3M 2x4mL

Introduction de !’échantillon par fraction de 3 mL (9 mL HNO; 3M)

HNO; 3M 2x5mL

Lavage HCL 30% 2 x4 mL
HCL 5M 3x5mL

Elution U HCL 0,01 M 3x5mL

Tableau B.1 : Protocole de purification de l'uranium sur colonne UTEVA.

A la fin de la procédure de purification, |’échantillon obtenu est évaporé a sec a 80°C et est

ensuite repris avec 6 mL HNO; 0,5M pour la mesure.

L’aliquote destinée a la purification du thorium est évaporée a sec a 80°C et est reprise
dans 20 mL HNO; 8M auxquels est ajoutée une pincée de NaNO,, environ 12h avant l’introduction sur
la colonne. 12 mL de résine AG1X4 sont dans un premier temps lavés a ’eau milli-Q puis selon le
cycle suivant : 60 mL HNOs; 8M, 60 mL d’eau milli-Q, 60 mL HCl 30% et 60 mL d’eau milli-Q, qui est
effectué 3 fois. La procédure de purification du thorium suit ensuite le protocole décrit dans le
Tableau B.2.

Etapes Acides Volumes

Conditionnement HNO; 8M 2 x 60 mL

Introduction de U’échantillon (20 mL HNO; 8M)

Lavage HNO5; 8M 3 x 60 mL

Elution U HCl 30% 2 x 60 mL

Tableau B.2 : Procédure de purification du thorium sur colonne AG1X4.

L’éluat obtenu est évaporé a 120°C, puis repris avec 20 mL HNO; 8M, a nouveau évaporé a

80°C et finalement repris avec 6 mL HNO; 0,5 M pour la mesure.
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Annexe C : Protocole détaillé des étapes de séparation et de purification du thorium (tableaux C.1

a C.3) en vue des mesures par MC-ICP-MS réalisées au LHyGeS a Strasbourg.

Pour la premiére étape 20 mL de résine AG1X8 sont nécessaires et sont préalablement lavés
avec 200 mL HCl 6N suivi de 50 mL H,0, de 100 mL HNO; 0,25N et de 100 mL H,0. La deuxiéme
étape est identique a la premiére, seuls les volumes de résine et d’éluants sont modifiés et sont

divisés par 5 (tableau C.1)

Etapes Acides Volumes Etape 1 Volumes Etape 2
Lavage HNO; 0,25N 2 x50 mL 2x10mL
Conditionnement HNO; 7,5N 2x10mL 2x2mL
Introduction de I’échantillon (HNO; 7,5N) 5mL 1 mL
Elution HNO; 7,5N 4 x3,5mL 4 x 0,7 mL
H,0 2x2,5mL 2x0,5mL
HCl 0,5N 2x2,5mL 2 x0,5mL
Elution Th HCL 0,5N 25 mL 5mL
HCL 6N 2x2,5mL 2x0,5mL
HCL 6N 25 mL 5mL

Tableau C.1 : Etape 1 et 2 du protocole de séparation et de purification du thorium sur résine
AG1X8.

A la fin de la premiére étape, les échantillons sont évaporés a sec a 100°C, puis ils sont
repris avec 2 mL HNO; 7,5N, 4 mL HCL 6N et 500 pL Hf supra-pur et sont chauffés a 110 °C afin de
bien dissoudre le résidu. Ils sont a nouveau évaporés a 130°C, puis repris a chaud deux fois
consécutives dans 1 mL HNO; 7,5N et sont mis aux ultrasons avant d’étre introduit dans les colonnes
pour la deuxiéme étape (tableau C.1). En fin de deuxiéme étape, les échantillons sont évaporés a
sec a 100°C, et sont repris a chaud dans 0,2 mL HNO; 7,5N, puis ils sont évaporés a sec une
deuxiéme fois, repris a chaud dans 0,4 mL HNO; 7,5N et placés aux ultrasons. L’étape suivante
nécessite 0,6 mL de résine AG1X8, lavés au préalable avec 10 mL HCl 0,5N ce qui permet de
supprimer les éléments majeurs présents dans la résine. La séparation suit ensuite le protocole

décrit dans le Tableau C.2.
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Etapes Acides Volumes
Lavage HNO; 0,25N 2x10mL
Conditionnement HNO; 7,5N 2x2mL
Introduction de I’échantillon (HNO; 7,5N) 0,4 mL
Elution HNO; 7,5N 4x 0,4 mL
HNOs 7,5N 4 mL
H,0 2x0,5mL
Elution Th HCl 6N 2x0,5mL
HCL 6N 4 mL

Tableau C.2 : Etape 3 du protocole de séparation et de purification du thorium sur 0,6 mL de résine
AG1X8.

Le thorium élué lors de I’étape 3 est évaporé a sec a 100°C, repris a chaud dans 0,1 mL
HNO; 7,5N et a nouveau évaporé a sec. Le résidu est alors repris dans 0,1 mL HNO; 7,5N et est mis
aux ultrasons. La derniére étape de purification du thorium (tableau C.3) requiert un volume de
0,15 mL de résine lavé dans un premier temps avec 4 fois 2 mL HCl 6N, 2 mL H,0 suivi de 2 fois 2 mL
HNO; 0,25N et deux fois 2 mL H,0.

Etapes Acides Volumes
Lavage HNO; 0,25N 3x0,4mL
Conditionnement HNO; 7,5N 2x0,4mL
Introduction de I’échantillon (HNO; 7,5N) 0,1 mL
Elution HNOs 7,5N 4x0,1mL
HNO; 7,5N 3x0,4mL
H,0 2x0,1 mL
. HCL 6N 0,1 mL
Elution Th HCL 6N 0.2 mL
HCL 6N 3x 0,4 mL

Tableau C.3 : Etape 4 du protocole de séparation et purification du thorium sur 0,15 mL de résine
AG1X8.

L’échantillon est évaporé a sec a 100°C, puis il est repris a chaud dans 0,1 mL HNO; 7,5N, a
nouveau évaporé a sec et repris dans 0,1 mL HNO; 7,5N. 0,9 mL H,0O sont ensuite ajoutés et

I’échantillon est placé a 50°C jusqu’au moment de la mesure.
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Annexe D : Protocole détaillé des étapes de séparation et de purification de !"uranium (tableaux
D.1 et D.2) et du radium (tableaux D.3 a D.5) suivi du protocole de dépot des échantillons sur

filaments, en vue des mesures par TIMS réalisées au LHyGeS a Strasbourg.

La premiere étape de séparation et de purification de ’uranium nécessite 0,6 mL de résine

préalablement lavés en HNO; 0,25 N et a l’eau mQ.

Etapes Acides Volumes
Lavage HNO; 0,25N 2x10mL
Conditionnement HNO; 7,5N 2x2mL

Introduction de I’échantillon (HNO; 7,5N) 0,2 mL
Elution HNO; 7,5N 4x 0,4 mL

Tableau D.1 : Premiere étape de la séparation et de la purification de l'uranium sur 0,6 mL de

résine AG1x8.

Durant cette étape, la fraction de radium est récupérée a partir de Uintroduction de
I’échantillon jusqu’a U’élution de l’'uranium. Cette fraction est évaporée et conservée afin d’étre
utilisée pour la séparation et la purification du radium. L’éluat contenant l’'uranium est évaporé a
110°C et est repris dans 0,2 mL HCL 6N. Il est a nouveau évaporé et repris dans 0,4 mL HCl 6N. La
seconde étape de chimie nécessite 0,6 mL de résine AG1x8 lavés avec 2 mL HCl 0,5N et environ
10 mL d’eau mQ.

Etapes Acides Volumes
HCL 6N 1 mL
Lavage HCL 0,5N 2 x 10 mL
HCL 6N 4x1mL
Introduction de l’échantillon (HCL 6N) 0,4 mL
HCL 6N 2x0,4mL
Elution Acétone + HCl 6N 2x0,6 mL
Acétone + HCL 6N 4 mL
HCL 6N 4x0,6 mL
. HCL 0,5N 2x0,4mL
Elution U HCL 0,5N 4mlL

Tableau D.2 : Deuxieme étape de séparation et de purification de l'uranium sur 0,6 mL de résine
AG1x8.
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La fraction d’uranium obtenue est évaporée a 110°C et est conservée en vue du dépot sur

filament.

La fraction de radium éluée lors de la premiére étape de séparation de ’uranium est reprise
successivement dans 2 fois 1 mL de HCl 2N avant son introduction sur colonne de 2 mL de résine
50Wx8.

Etapes Acides Volumes
Lavage HNO; 4N 2x10mL
g H,0 2 mL
Conditionnement HCL 2N 2x2mL
Introduction de ’échantillon (HCl 2N) 1 mL
HClL 2N 2x0,5mL
Elution HCL 2N 8 mL
H,0 50 pL
HNO; 2N 2x1mL
Elution Ra HNO; 2N 10 +1 mL

Tableau D.3 : Premiére étape de séparation et de purification du radium sur 2 mL de résine 50Wx8.

La fraction de radium récupérée est évaporée a 110°C et le résidu est repris dans 0,5 mL
HCL 3N avant d’étre a nouveau évaporé et repris dans 1 mL HCl 3N. L’échantillon est alors introduit
dans la colonne de chromatographie constituée de 1 mL de résine 50Wx8 préalablement lavé avec
environ 6 mL HNO; 4N et 1 mL H,0.

Etapes Acides Volumes
Conditionnement HCL 3N 2x1mL
Introduction de U’échantillon (HCL 3N) 1 mL

HCL 3N 3x0,5mL

Elution HCl 3N 2 mL

HCL 3N 3mL
Elution Ra HCL 6N 2x3mL

Tableau D.4 : Deuxiéme étape de séparation et de purification du radium sur 1 mL de résine 50Wx8.
Le radium élué est évaporé et repris dans 100 yL HNO; 3N, a nouveau évaporé et repris dans

500 pL HNOs 3N. La derniére étape nécessite 500 pL de résine Sr-Spec et débute par le lavage de la

résine (tableau D.6).
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Etapes Acides Volumes
HNOs 7,5N 1 mL
H,0 1 mL
Lavage HNO; 7,5N 1 mL
H,0 1 mL
HNO; 0,05N 2x6mL
Conditionnement HNO; 3N 2 x 500 pL
Introduction de ’échantillon (HNO; 3N) 500 pL
. HNO; 3N 2 x 100 pL
Elution HNO, 3N 300 pL
Elution Ra HNO; 3N 1,5 mL

Tableau D.5 : Troisieme étape de séparation et de purification du radium sur 500 pL de résine Sr-

Spec.

La fraction récupérée est évaporée et le résidu est repris dans 2,5 pyL HNO; 1N pour étre

déposé sur filament.

Les dépots d’uranium et de radium se font sur des filaments de rhénium, préalablement
dégazés a 5 A sous un vide de 2 x 10”7 torr plusieurs jours avant le dépdt des échantillons.

Pour le dépot sur filament, le résidu sec d’uranium est repris dans 2,5 pL HNO; 1N. La
procédure de dépot consiste ensuite a déposer sur les filaments soumis a un courant de 0,7 A, un
volume de 1 pL d’acide phosphorique (HsPO,). Une fois le filament sec (2 minutes apres), 3 pL de
graphite en suspension sont utilisés pour enduire le filament qui est alors chauffé a 0,5 A. Le
graphite possédant une trés grande surface spécifique va avoir pour effet d’augmenter la surface
d’émission et d’améliorer U’adhésion de ’échantillon au filament. Lorsque le graphite est sec,
’uranium est petit a petit déposé sur le filament a une intensité de 0,5 A. Une fois toute la solution
déposée, le filament est chauffé a 0,8 A. Aprés 10 secondes le filament est amené a 1 A et
10 secondes plus tard, a 1,5 A pendant 20 secondes. La procédure de dépot se termine alors en
diminuant progressivement |’ampérage.

La procédure de dépot du radium différe quelque peu de celle de 'uranium. Avant le
dépot, 1 uL d’oxyde de tantale (Ta,0s) est déposé sur le filament. L’intensité est alors amenée a
0,3 A. L’échantillon est lentement déposé sur le filament et U'intensité est augmentée a 0,5 A.
Apres 2 minutes, 1 pL de Ta,0s est a nouveau déposé sur le filament. L’intensité est maintenue a
0,5 A pendant 1 minute et est progressivement amenée a 1,5 A pendant 10 secondes puis a 2 A
pendant 5 secondes. La procédure de dépot se termine enfin par la diminution progressive de

’ampérage.
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Annexe E : Présentation des résultats obtenus dans les différentes matrices alimentaires et leurs échantillons complémentaires (sol de culture, eaux

d’irrigation, alimentation animale, sol, eaux d’abreuvage).

Les techniques utilisées pour obtenir les résultats sont précisées (y : spectrométrie y ; ICP-MS : Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry ; MC-ICP-

MS : Multi Collection Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry ; a : spectrométrie a ; TIMS : Thermo lonization Mass Spectrometry).

Résultats obtenus dans les échantillons de blé et leurs sols de culture :

Site N® 232-|-h 232-|-h ZZBAC 212Pb 21ZBi 235U 235U
(ICP-MS) (MC-ICP-MS) (v) (v) (v) (v) (ICP-MS)
RV-IZ 31 10,0088 +0,0015 0,008613 + 0,000086 0,243 + 0,056 0,050 + 0,012  <0,33 < 0,051 0,00057 + 0,00007
RV-NIZ 35 10,0092 +0,0017  0,009837 + 0,000098 0,238 + 0,047 0,019 + 0,011  <0,69 < 0,036 0,00053 + 0,00006
VM 79 10,0204 :0,0035  0,01623 + 0,00016 0,086 + 0,039 < 0,070 <0,28 < 0,032 0,00060 + 0,00007
MC 97 0,076 £ 0,013 0,04487 + 0,00045 < 0,37 0,068 + 0,014 < 0,37 < 0,054 0,00222 + 0,00027
W-MC 111 0,140 £ 0,024 0,1214 + 0,0012 0,77 +0,18 0,176 £ 0,039 < 1,1 <0,16  0,0079 + 0,0010

Tableau E.1 : Activités des radionucléides des chaines du thorium, de ’uranium-235 et de ’uranium-238 dans les échantillons de blé (Bq.kg™ frais).

S.Ite N° 238U 234Th 234U 234U 230Th Z30Th Z30Th 226Ra 214Pb 214B.i 210Pb
(ICP-MS) (v) (v) (ICP-MS) (y)  (ICP-MS) (MC-ICP-MS) (Y) (v) (Y) (v)
RV-IZ 31 0,0121 £ 0,0014 <0,23 <8,0 0,0117 £0,0030 <3,3 <0,024 0,00909 +0,00018 0,290 + 0,094 0,267 + 0,033 0,257 +0,037 1,73 +0,23
RV-NIZ 35 0,0109 +0,0012 <O0,16 <5,5 0,0116 +0,0030 <1,6 <0,022 0,00967 +0,00019 0,145+ 0,066 0,143 +0,019 0,137 + 0,022 1,26 +0,16
VM 79 0,0127 +0,0015 <0,18 <7,0 0,0128 +0,0032 <1,8 <0,047 0,01276 + 0,00026 < 0,49 0,056 + 0,012 0,056 + 0,018 2,39 + 0,26
MC 97 0,0476 + 0,0054 <0,23 <7,9 0,0484 +0,0077 <2,3 < 0,14 0,0562 + 0,0011 < 0,88 0,167 + 0,025 0,150 + 0,031 3,43 + 0,37
w-mC 111 0,169 + 0,020 <2,0 <65 0,181:0,033 <7,2 <0,27 0,1972 + 0,0039 1,50 + 0,39 1,51 + 0,16 1,41 £ 0,19 11,2 £1,2

Tableau E.1 : Activités des radionucléides des chaines du thorium, de ’uranium-235 et de [’uranium-238 dans les échantillons de blé (Bq.kg™ frais) (suite).

185



Partie

232Th ZZBAC 212Pb

N (ICP-MS) V) V)

235 235
(\%] (ICP-MS)

Epi
Grain

Enveloppes

124 0,0102 + 0,0017 0,214 + 0,038 0,0427 + 0,0064
125-1  0,00080 + 0,00018 0,077 + 0,032 0,0206 + 0,0075

125-2  0,0084 + 0,0014 0,156 + 0,039 0,035 + 0,010

< 0,026 0,000526 + 0,000061
< 0,015 0,000114 + 0,000013

<0,019  0,00177 + 0,00021

Tableau E.2 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de l’uranium-235 et de l’uranium-238 dans les épis de blé, les

grains de blé et les enveloppes (Bq.kg™ frais).

Partie N Z38U 234Th 234U Z34U Z30Th 230Th Z30Th 226Ra 214B.i
(ICP-MS) (v) (Y) (ICP-MS) (v) (ICP-MS) (MC-ICP-MS) (Y) (v)
Epi 124 0,0114 + 0,0012 <0,14 <17 0,0116 + 0,0018 <1,4 0,0118 + 0,0087 0,228 + 0,052 0,222 + 0,023 0,220 + 0,029 2,54 + 0,26
Grain 125-1 0,00247 + 0,00028 <0,15 <5,4 0,00266 +0,00073 < 1,5 < 0,0066 < 0,24 0,118 £ 0,017 0,107 + 0,022 < 0,17
0,225 + 0,080 0,146 + 0,019 0,148 + 0,026 2,67 + 0,27

Enveloppes 125-2 0,0385 +0,0042 <0,13 <4,3 0,0441 +0,0068 < 1,3 0,0100 + 0,0051

Tableau E.2 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de ’'uranium-235 et de "uranium-238 dans les épis de blé, les

grains de blé et les enveloppes (Bq.kg™ frais) (suite).
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232Th ZZBAC 212Pb 21ZB.i 235U 235U

e NTeems) ) V) v) v) (ICP-MS)
RV-I1Z 32 33,9+5,6 23,9+3,1 23 +2,3 21+ 4 <5 0,771 + 0,087
RV-NIZ 34 28 + 13 23,3+2,9 23,8+2,3 24:+4 0,7+0,4 0,525 + 0,06

VM 80 37,9+5,3 44 + 6 44 + 5 44 + 6 1,5+0,9 1,23 £ 0,14

MC 96 n.m 58 + 8 58 + 6 62 +9 1,4+0,6 n.m
W-MC 110 n.m 40+ 6 39+4 40+7 3,41 n.m

Tableau E.3 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de [’uranium-235 et de I’'uranium-238 dans les sols de culture du blé (Bq.kg™ sec).

S-Ite N° 238U 234Th 234U 234U 230Th Z30Th ZZGRa 214Pb 214B.i 210Pb
(ICP-MS) (v) () (ICP-MS) ) (ICP-MS) ) ) V) V)
RV-IZ 32 167:18 20,9:2,8 <240 159%22 <50  28%9,9 <60 77126 254229 267232

RV-NIZ 34 11,3+1,3 15,6 £+2,2 <270 10,1+1,6 <40 16,4+5,7 21z7 18,7+1,8 16,6 +2,0 27,7 +3,2

VM 80 26,5+2,9 314 < 400 24 £ 3,4 < 60 33+ 11 47 + 15 42 +4 40+5 45+5
MC 96 n.m 38+5 <400 n.m < 60 n.m 53 + 11 41 +4 39+5 47 £ 6
W-MC 110 n.m 92+10 <600 n.m 104 + 29 n.m 131+19 106 + 11 100 + 12 819

Tableau E.3 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de I’'uranium-235 et de [’uranium-238 dans les sols de culture du blé (Bq.kg™ sec)

(suite).
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Résultats obtenus dans les échantillons de salade, leurs sols de culture et dans leurs eaux d’irrigation.

S]te N 232Th 232Th ZZBAC 212Pb 21ZB.i 235U 235U
(ICP-MS) (MC-ICP-MS) (Y) (Y) (v) (v) (ICP-MS)
RV-1Z 51 0,0063 + 0,0011 0,008663 + 0,000087 <0,18 < 0,029 <0,18 < 0,020 0,00229 + 0,00028
RV-NIZ 55 0,0045 + 0,0008 0,005245 + 0,000053 < 0,12 < 0,060 < 0,33 < 0,013 0,00035 + 0,00005
VM 78 0,1662 + 0,0284 0,1570 + 0,0016 1,22 + 0,16 0,347 + 0,036 0,30+ 0,10 < 0,034 0,00392 + 0,00047
MC 83 0,0220 + 0,0036 0,02957 + 0,00030 < 0,32 0,024 + 0,001 < 0,32 < 0,055 0,0049 + 0,0011
W-MC 104 0,115+ 0,020 0,09410 + 0,00094 0,39 + 0,06 0,143 + 0,017 0,17 + 0,08 < 0,031 0,00563 + 0,00080

Tableau E.4 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de [’uranium-235 et de I’'uranium-238 dans les échantillons de salade (Bq.kg™ frais).

S1te N° 238U Z34Th 234U 234U 230Th Z30Th 230Th 226Ra 214Pb 214B.i 210Pb
(ICP-MS) (v) (Y) (ICP-MS) (Y) (ICP-MS) (MC-ICP-MS) (Y) (Y) (Y) (Y)
RV-IZ 51 0,0495 + 0,0055 <0,13 < 4,6 0,0524 + 0,0074 <1,3 0,033 +0,013 0,03639 + 0,00073 <0,37 0,055 + 0,010 0,065 + 0,014 <0,15
RV-NIZ 55 0,0076 + 0,0009 < 0,21 <75 0,0084 + 0,0012 <2,1 < 0,0088 0,00521 + 0,00010 < 0,22 0,030 + 0,013 <0,13 < 0,75
VM 78 0,0848 + 0,0095 0,20 +0,07 <15,8 0,088 + 0,012 <1,9 <0,33 0,0879 + 0,0018 0,33 +0,21 0,341 £0,036 0,311 +£0,040 0,54+0,10
MC 83 0,105+ 0,022 <0,23 <88 0,200,029 <22 <0,039  0,03987+0,00080 <022 0,055+ 0,014 <0,13 0,41 + 0,11
W-MC 104 0,121 + 0,015 0,16 + 0,05 <13,5 0,121 + 0,020 <1,2 < 0,20 0,1346 + 0,0027 0,67 +0,10 0,599 + 0,061 0,624 + 0,080 0,75<+0,10

Tableau E.4 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de "uranium-235 et de I’'uranium-238 dans les échantillons de salade (Bq.kg™ frais)
(suite).
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232Th 228AC Z1ZPb 21ZB.i Z35U Z35U

e N eems) () V) v) ) (ICP-MS)
RvV-I1Z 53 n.m 20,6 +2,8 22,9+2,3 22,3+2,8 0,9+0,6 n.m
RV-NIZ 56 n.m 10,8 +1,4 10,5+1,1 10,9 +2,7 <0,7 n.m

VM 77 172 +77 160 + 19 160 + 16 158 + 20 2+0,9 2,69 + 0,31

MC 82 74 + 13 50+ 6 51 +5 46 + 7 <4 1,68 + 0,2
W-MC 105 163 +30 94 + 12 98 + 10 94 + 12 57+2,1 5,17 £+ 0,62

Tableau E.5 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l'uranium-235 et de 'uranium-238 dans les échantillons de sol de culture des
salades (Bq.kg™' sec).

238U 234Th 234U 234U 230-|-h 230-|-h 226Ra 214Pb 21451 210Pb
site. N°  (ICP-M3) (v) (v)  (ICP-MS) (v) (ICP-MS) (v) (v) (v) (v)
RV-IZ 53 n.m 23,3+2,9 <330 n.m <50 n.m 31:t9 26:25 248:29 29:4
RV-NIZ 56 n.m 13+£2,1 <120 n.m <40 n.m 22:7 13,8+1,4 12,3+1,6 21,5:+2,8
VM 77 58,4:64 75:+9 <800 57,5+7,7 <100 7537 94+17  T1x7 69 +8 69 +8
MC 82 36,6:4 34:+5 <330 387+58 66+23 77:26 67+30 70:7 65+ 8 52+ 6

W-MC 105 112 +£13 12012 <500 110+£17 150+40 159+56 150+40 143 +14 129 + 14 112 + 11

Tableau E.5 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l’uranium-235 et de ’'uranium-238 dans les échantillons de sol de culture des
salades (Bq.kg™” sec) (suite).
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238U 238U 234U 234U ZZGRa 235U 235U
Région N° (a) (TIMS) (a) (TIMS) (TIMS) (a) (TIMS)
RV-ZI 50 46 + 6 46,19 + 0,92 52+ 6 51,83 + 1,04 4,893 +0,098 2,5+1,1 2,122 + 0,042
RV-ZNI 54 7,7+2,5 30,29 + 0,61 11+3 36,45 + 0,73 1,915 + 0,038 <1,3 1,392 + 0,028
VM 76 <3,3 0,495 + 0,010 <3,2 1,299 + 0,026 0,606 + 0,012 <1,2 0,0227 + 0,0005
MC 84 114+ 13 40,77 + 0,82 133 + 15 47,86 + 0,96 0,728 + 0,109 5,5+1,7 1,873 + 0,038
W-MC 121 n.m 0,156 + 0,003 n.m 0,180 + 0,004 0,409 + 0,008 n.m 0,0071 + 0,0001

Tableau E.6 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration de l’uranium-238 et 235 dans les échantillons d’eau d’irrigation des salades

(mBq.L™)
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Résultats obtenus dans les échantillons de romarin et leurs sols correspondants :

Site N° 232-|-h 228AC 212Pb 21251 235U 235U
(ICP-MS) (v) (v) (v) (v) (ICP-MS)
RV-IZ 29 0,090:0,015 0,61+0,13 0,248+0,032  <0,58 <0,084  0,00748 + 0,00087
RV-NIZ 36 0,075+0,012 0,346 + 0,086 0,222 + 0,032 0,40 + 0,20 <0,092  0,00271 + 0,00032

Tableau E.7 : Activités des radionucléides des chaines de décroissance du thorium-232, de ’uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons de

romarin (Bq.kg™ frais).

Site N° 238U 234Th 234U 234U 230Th 230Th 226Ra 214Pb 214Bi 210Pb
(ICP-MS) (v) (v) (ICP-MS) ) (ICP-MS) ) V) ) V)

RV-IZ 29 0,155 + 0,017 < 0,45 <16 0,171 + 0,024 <5,5 < 0,17 0,87 +0,58 1,00 + 0,10 0,97+0,13 12,9z+1,3

RV-NIZ 36  0,0571 +0,0063 < 0,40 <14 0,0571 + 0,0081 <4,0 <0,15 0,75+0,20 0,689 +0,075 0,608 +0,081 12,4+1,4

Tableau E.7 : Activités des radionucléides des chaines de décroissance du thorium-232, de 'uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons de

romarin (Bq.kg™” frais) (suite).

228AC 212Pb 21ZB.i Z35U 234Th Z34U 230Th 226Ra Z14Pb Z14B.i Z10Pb
Site N°
() () () () () () () () () () ()
RV-1Z 30 24,4+3,2 23,4+2,3 25+5 09+0,4 21,1+2,7 < 400 <110 32+6 26,8 +2,6 26,9 + 3,1 31+4
RV-NIZ 37 10,2+1,5 10,6 +1,1 8,4+2,2 n,m 14,4 + 2,1 < 400 28 + 14 <34 20,2+2,0 19,4+23 49+ 6

Tableau E.8 : Activités des radionucléides des chaines de décroissance du thorium-232, de l"uranium-235 et de ’uranium-238 dans les échantillons de sol

de romarin (Bq.kg" sec).
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Résultats obtenus dans les échantillons de viande de volaille, les aliments pour les volailles, leurs eaux d’abreuvage et les sols des poulaillers :

Site N® 232-|-h 228AC 212Pb 21ZBi 235U 235U
(ICP-MS) (v) (v) (v) (v) (ICP-MS)
Rv-IZ 27 0,00116 £ 0,00022 <0,095 <0,063 <0,27 <0,013  0,000140 + 0,000017
RV-NIZ 47 0,00063 +0,00013 <0,066 <0,013 <0,19 < 0,0089 0,000200 + 0,000025
VM 61 0,00488 +0,00085 <0,11 <0,079 <0,33 <0,015  0,000440 + 0,000053
MC 95  0,0027 +0,0018 <0,068 <0,047 <0,21 <0,012  0,000330 + 0,000089
W-MC 113 0,00051 + 0,00011 <0,084 <0,061 <0,26 < 0,014  0,000080 + 0,000010

Tableau E.9 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de "'uranium-235 et de l"uranium-238 dans les échantillons de viande de volaille
(Bg.kg™ frais).

238U 234-|-h 234U 234U 230-|-h 230-|-h 226Ra 214Pb 214Bi 210Pb

site. N’ (ICP-MS) (v) (v) (ICP-MS) (v) (ICP-MS) (v) (v) (v) (v)
RV-IZ 27  0,00295+0,00034  <0,19 <7,4  0,00291 £ 0,00051 <1,8  <0,0024 <020 <0,084 <0,042 <0,20
RV-NIZ 47  0,0043 +0,00050  <0,13 <55  0,00403 £0,00066  <1,3  <0,0024 <0,13 <0,018 <0,025 <0,16
VM 61 0,0097 + 0,0011 <0,20 <79 0,0143 + 0,0020 <21  <0,0080 <0,23 <0,10 <0,15 <0,27

mC 95 0,0072 + 0,0018 <0,14 <5,3 0,0075 + 0,0026 <1,4 < 0,014 <0,16 < 0,021 < 0,094 <0,16

wW-mC 113 0,00170 + 0,00019 < 0,20 <7,0 0,00180 + 0,00049 <2,0 < 0,0032 <0,20 < 0,067 <0,12 <0,23

Tableau E.9 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de 'uranium-235 et de l"uranium-238 dans les échantillons de viande de volaille
(Bg.kg™ frais) (suite).
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S]te N 232Th 228AC 212Pb 21ZB.i 235U 235U
(ICP-MS) (Y) (v) (v) (ICP-MS)

RV-1Z 28 5,37 + 0,90 5,55 + 0,82 5,87 + 0,65 5,55 + 0,98 0,23 + 0,11 0,216 + 0,028

VM 64 n.m 0,13+0,03 0,068 + 0,012 < 0,32 < 0,018 n.m

VM 65 0,247 + 0,041 0,46 + 0,13 0,402 + 0,056 < 0,94 < 0,13 0,0168 + 0,0020

MC 92 0,043 + 0,007 0,230 +0,096 0,163 + 0,034 <2,3 < 0,039 0,00413 + 0,00049

MC 93 0,047 + 0,01 1,01 £ 0,17 0,643 + 0,067 0,88 + 0,25 0,168 + 0,050 0,202 + 0,024
W-MC 112 n.m 0,361 + 0,069 0,280 + 0,033 < 0,99 < 0,060 n.m

Tableau E.10 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l’uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons d’aliments pour

volaille (Bq.kg™ frais).

Site N® 238U 234-|-h 234U 234U 230-|-h 230-|-h 226Ra 214Pb 214Bi 210Pb
(ICP-MS) (v) (v) (ICP-MS) (v) (ICP-MS) (v) (v) (v) (v)
RV-IZ 28 4,65:0,55  5,71:0,82 <36 4,15 £ 0,59 <11 <85 392:1,63 3,25:0,34  2,95:0,36 6,04+0,82
VM 64 n.m <0,23 <8,8 n.m <3,0 n.m <0,33  0,107+0,018 0,111+0,023  <0,88
VM 65 0,359£0,040 0,31:0,15 <25 0,337:0,045  <6,9 < 0,45 <2,5 0,721+0,088 0,70+ 0,11 2,82+ 0,44
MC 92 0,089 + 0,010 < 0,56 <22 0,083:0,015 <5, < 0,079 <0,67  0,264+0,045 0,225+0,051 1,24+0,28
MC 93  4,38:0,50  4,42+0,46 <38 3,68 + 0,50 <4,2 <0,30 <1,3 0,471+ 0,059 0,458 + 0,071 1,68 + 0,29
W-MC 112 n.m 0,193+£0,096  <9,9 n.m <33 nm  0,36:0,12 0,337+0,039 0,325+0,048 0,48+ 0,12

Tableau E.10 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l’uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons d’aliments pour

volaille (Bq.kg™ frais) (suite).
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S]te N ZZBAC 212Pb 21ZB.i 235U 234Th 234U Z30Th ZZGRa 214Pb 214B.i 210Pb
(Y) (Y) (Y) (Y) (Y) (Y) (Y) (Y) (Y) (Y) (Y)

VM 68 87 + 11 85+9 84 + 11 <3,3 65 +7 < 500 82 + 29 98 + 23 77 + 8 75+9 78 + 9

MC 94 57 +7 55+ 6 55+ 8 3,31 66 +7 < 600 91 + 26 93 +17 90 +9 87 £10 84+9

W-MC 115 25,2+3,3 24,6 +2,4 27 £ 6 1,8+1,3 48 + 6 < 320 55+ 20 41 +12 52 +5 48 + 6 58 +7

Tableau E.11 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l"uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons de sol des poulaillers

(Bq.kg™ sec).

238 234 235
Site N @ @ @
RV-ZNI 49 0,0059 + 0,0023 0,0087 + 0,0024 <0,0013
VM 67 0,03 + 0,005 0,057 + 0,007 0,002 + 0,001
MC 91 0,0019 + 0,0017 0,0029 + 0,0019 < 0,0014
W-MC 114 0,0053 + 0,0022 0,0045 + 0,0022 < 0,0015

Tableau E.12 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration de "'uranium-238 et de l’uranium-235 dans les échantillons d’eau d’abreuvage

des volailles (Bq.L™").
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Résultats obtenus dans les échantillons d’ceuf, les aliments pour poule pondeuse, les sols de poulailler et les eaux d’abreuvage :

Site N® 232-|-h ZZBAC 212Pb 21ZBi 235U 235U
(ICP-MS) (¥) (v) (¥) (v) (ICP-MS)
RV-IZ 25 < 0,00049 0,109 £ 0,022 0,0172 £ 0,0045 < 0,12 < 0,015 0,000034 + 0,0000041
RV-NIZ 26 < 0,00059 0,072 + 0,018 0,0118 + 0,0045 < 0,12 < 0,019 0,000063 + 0,0000075
VM 58 < 0,00024 <0,20 < 0,03554 <0,20 < 0,020 0,000025 + 0,0000034
MC 98 0,00064 + 0,00044 < 0,14 <0,03306 <0,17 <0,021  0,000054 + 0,000017
W-MC 116 < 0,00043 0,088 + 0,039 < 0,03907 <0,68 < 0,023 0,000024 + 0,0000036

Tableau E.13 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de I’'uranium-235 et de ’uranium-238 dans les échantillons d’ceuf (Bq.kg™ frais).

Site N “u PTh P B BTh  BoTh 26Ra 2i4pp 214 2i0py,
(ICP-MS) (v) (Y) (ICP-MS) (Y) (ICP-MS) (Y) (Y) (Y) (Y)

RV-IZ 25 0,00067 +0,000077 <0,063 <63  0,0008 0,00025 <0,63 <0,0056 0,145+0,072 0,137+0,015 0,126+0,017 <0,16

RV-NIZ 26  0,00129 0,00015 <0,072 <2,6 0,00139£0,00035 <0,72 <0,0067 0,136+0,072 0,139+0,015 0,128+0,018 <0,24

VM 58 0,00048+0,00006 <012 <11 0,00053+0,00027 <1,2 <0027 <036  0,158+0,020 0,167 +0,027 < 0,44

MC 98 0,00114:0,00036 <0,12 <4,1 0,00117+0,00042 <1,2 <0,0063 0,190 +0,058 0,190 0,022 0,169 0,026 < 0,12

W-MC 116 0,00051 £ 0,000069 <0,14  <4,9 0,00056 +0,00021 <1,4 <0,0049 0,176 0,05 0,152+0,020 0,148 0,023 < 0,15

Tableau E.13 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l’'uranium-235 et de ’'uranium-238 dans les échantillons d’ceuf (Bq.kg™ frais)

(suite).
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232Th ZZBAC 212Pb 21ZB]- 235U 235U

Site  N°
(ICP-MS) (v) (v) (v) (v) (ICP-MS)
Rv-1Z 28 5,37+0,90 5,55+£0,82 5,87+0,65 5,55+0,98 0,23+0,11 0,216 + 0,028
VM 57 0,222 + 0,038 0,41 +0,12 0,286 + 0,031 <1,8 0,76 + 0,12 0,714 + 0,087
MC 99 0,077 £0,013 <0,33007 0,132 + 0,035 <1,1 0,782 + 0,098 0,623 + 0,078
W-MC 117 0,281 +0,047 1,040,177 0,573 +0,070 0,87 £ 0,27 0,36 +0,12 0,393 + 0,050

Tableau E.14 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de luranium-235 et de "uranium-238 dans les échantillons d’aliments pour poule

pondeuse (Bq.kg™ frais).

Site N° U 24Th By =4y Z0Th 20Th 2%Ra 214pp 214p; 210pp,
RV-IZ 28 465:0,55 571:0,82 <36  415:059 <11 <85  39:16 325:034 2.95:036 6042082

VM 57 15,5+1,8 142+41 17,3+9,2 13,2+2,0 <71 1,74 + 0,59 <16 2,00+0,20 1,83+0,22 21,2+2,0
MC 99 13,3+1,6 14,7+1,5 < 86 11,6 + 1,6 <9,8 0,97 +0,34 <2,9 1,55+0,177 1,52+0,21 18,3+1,8

W-MC 117 8,4+1,0 7,99+0,87 <52 7,7 +1,1 <6,1 1,78 + 0,63 < 8,7 1,15+0,12 1,11 +£0,14 5,47 + 0,61

Tableau E.14 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de l’uranium-235 et de ["uranium-238 dans les échantillons d’aliments pour poule

pondeuse (Bq.kg™ frais) (suite).
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ZZBAC 212Pb Z1ZB.i 235U Z34Th Z34U Z30Th 226Ra Z14Pb Z14B.i 210Pb
(v) (¥) (v) (v) (v) (¥) (¥) (¥) (Y) (¥) (v)

VM 60 64 +8 67+7 649 3.1+1.1 60 +7 <400 <180 64+20 65+6 58+7 738

Site N°

MC 101 57 +7 57 + 6 57 + 8 2.6 +1.5 50+ 6 <500 68 + 26 64 + 24 63+6 59 +7 71+ 8

W-MC 119 567 58+6 52+8 2.8+08 53x6 <400 44 + 21 52+14 51+5 48+6 58zx7

Tableau E.15 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de l"uranium-235 et de ’'uranium-238 dans les échantillons de

sol de poulailler des poules pondeuses (Bq.kg™ sec).

238 234 235
stte - N @ @ @
RV-ZNI 49 0.0059 + 0.0023 0.0087 + 0.0024 < 0.0013
VM 59 < 0.0042 < 0.0039 < 0.0013
MC 100 0.004 + 0.002 0.005 + 0.0021 < 0.0014
W-MC 118 < 0.0038 < 0.0043 < 0.0016

Tableau E.16 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration de "'uranium-238 et de l’uranium-235 dans les échantillons d’eau d’abreuvage

des poules pondeuses (Bq.L™).
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Résultats obtenus dans les échantillons de fromage, les échantillons de lait, le fourrage ou ’herbe de paturage des vaches laitiéres et des cheévres, les sols

correspondant et les eaux d’abreuvage :

232Th 228AC 212Pb 21ZB.i 235U 235U
Site N°
(ICP-MS) (v) (Y) (v) (Y) (ICP-MS)
RV-lZz 39 0,00147 +0,00050 < 0,19 < 0,14 < 0,50 < 0,028 0,000216 + 0,000026
RV-NIZ 43 < 0,00097 < 0,27 < 0,19 < 0,74 < 0,093 0,000091 + 0,000011
VM 72 < 0,0057 < 0,45 < 0,16 < 0,65 < 0,077 0,000179 + 0,000022
MC 86 < 0,0041 <0,10 < 0,056 < 0,30 < 0,019 0,000101 + 0,000013

Tableau E.17 : Activités des radionucléides des chaines de décroissance du thorium-232, de 'uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons de

fromage (Bq.kf frais).

238 24T 234 234 20T 230, 26p 214pp 214p; 210p,
(ICP-MS) (Y) (v) (ICP-MS) (Y) (ICP-MS) (v) (Y) (Y) (Y)

Rv-IZ 39 0,00462 + 0,00055 <0,36 <14 0,0049 + 0,0011 <3,3 < 0,012 < 0,42 < 0,17 <0,22 <1,4

Site N°

RV-NIZ 43 0,00196 +0,00021 <0,46 <15 0,0017 + 0,0012 <6,6 < 0,011 <1,6 <0,23 <0,35 <1,0
VM 72 0,00387 +0,00045 <0,29 <9,4 0,0040 + 0,0011 <29 < 0,065 <1,2 < 0,20 <0,24 0,42 +0,13

e 86 0,00210 + 0,00026 <0,22 <7,1 0,00230+0,00063 <2,2 < 0,045 <0,30 <0,10 <0,12 < 0,56

Tableau E.17 : Activités des radionucléides des chaines de décroissance du thorium-232, de 'uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons de

fromage (Bq.kf frais) (suite).
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232 228 212 212p: 235 235
Site N© Th Ac Pb Bi U U

(ICP-MS) (v) (v) (v) (v) (ICP-MS)

RV-IZ 38 < 0,0042 <1,9 <0,29 <1,2 <0,057  0,00026 + 0,000032
RV-NIZ 42 < 0,0064 <0,33  <0,21 < 0,97 < 0,045 0,000132 + 0,000015
VM 63 0,00314:0,00091 <0,42  <0,15 <1,0 <0,056  0,00176 + 0,00021
VM 69  0,0052:0,0010 <0,37 <0,075 <0,93 <0,044  0,00098 + 0,00012
mc 87 < 0,0042 <0,38  <0,25 <1,0 < 0,044  0,000203 + 0,000025
W-MC 106 < 0,0046 <0,39  <0,20 <1,0 <0,052  0,000185 + 0,000024

Tableau E.18 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de l"uranium-235 et de ’'uranium-238 dans les échantillons de

lait de chévre et lait de vache (Bq.L™).

Site N° 28y B4Th B4y 34 30TH BOTH 226R4 214pp 214 210pp
(ICP-MS) (v) (v) (ICP-MS) (v)  (CP-MS)  (y) ) V) y)
RHE 2 OEEOsGEl < ORE <36 0005700012 <86 <0047 <093 <011 <016 <10
RV-NIZ 42 0,00286:0,00031  <0,71 <26 0,00291:0,00084 <7, <0078 <071 <026 <032 <1,8
W GEE U DS UL <35 0,051+0,084  <7,7 <003 <084 0,105:0,042 <042 <0,91
VM 69 0,0212£0,0025  <0,68 <25  0,0204:0,0028 <68 <0050 <075 0,100:0,037 <044 <19
MC 87 0,00428+0,00047  <0,75 <25  0,00472:0,00075 <7,5 <0048 <075 <0094  <0,13 <0,82
W-MC 106 0,00382 +0,00046 < 0,79 <26 0,00433:0,00098 <72 <0052 <079 0,105:0,046 <052 <2,0

Tableau E.18 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de "uranium-235 et de l’'uranium-238 dans les échantillons de

lait de chévre et lait de vache (Bq.L") (suite).
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S1te N° 232Th 228AC 212Pb 21ZB.i 235U 235U
(ICP-MS) (v) (Y) (v) (v) (ICP-MS)
RV-1Z 40 0,314 + 0,051 0,60 + 0,23 0,316 + 0,063 <1,7 < 0,23 0,0092 + 0,0011
RV-NIZ 44 0,84 + 0,14 1,25 + 0,31 1,11 £ 0,13 <4,7 < 0,19 0,0357 + 0,0040
VM 66 0,97 + 0,17 6,24 + 0,81 1,92 + 0,20 1,97 + 0,61 < 0,27 0,0365 + 0,0043
VM 71 0,69 + 0,12 1,99 + 0,38 0,721 + 0,092 <3,8 < 0,21 0,0279 + 0,0032
MC 89 0,216 +0,036 0,30+0,13 0,276 + 0,042 <1,0 < 0,12 0,0093 + 0,0011
w-mC 108 0,114 +0,019 0,326 + 0,087 0,170 + 0,024 < 0,52 <0,070 0,0178 + 0,0024

Tableau E.19 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de l'uranium-235 et de l'uranium-238 dans les échantillons
d’herbes de paturage (Bq.kg™ frais).

Site N° U P*Th Y By oTh “oTh 26Ra 24pp 214gj 2i0pp,
(ICP-MS) (v) (v) (ICP-MS) (Y) (ICP-MS) (v) (v) (v) (Y)
RV-IZ 40 0,197£0,023  <1,3 <45 0201:0034 <12 <05 0,81:045 068:0,11 064+0,14 9,8+1.2
RV-NIZ 44 0,767 +0,086 0,78 + 0,31 < 31 0,73 £ 0,10 <7,8 <1,3 <31 2,07:023 1,83:026 36,039
VM 66 0,791:0,095 1,42 0,41 < 81 0,79 + 0,11 <9,5 <1,8 <61 3871041 353:047 14,1:14
VM 71 0,599£0,066  <3,1 <92 0,606:0,084 <10 <1,2 <38  2,22:022 2,07:031 250:2,5
MC 89 0,199:0,022 0,42 +0,27 <27 0,199:0,031 <6, <0,35 <21  0,350:0,058 0,350 0,074 4,03+ 0,53
W-MC 108 0,385:0,046 0,39 0,13 <33 0405:0,05 <33 033:0,13 <17  1,17:0,43 1,17:0,15 559 40,57

Tableau E.19 : Activités des radionucléides des chaines de désintégration du thorium-232, de l'uranium-235 et de l’uranium-238 dans les échantillons

d’herbes de paturage (Bq.kg™ frais) (suite).
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ZZBAC 212Pb 21ZB]- 235U 234Th 234U 230Th 226Ra 214Pb 214Bi 210Pb

e Ny v) v) v) v) v) v) v) v) v) v)
RV-IZ 41 25,2+3,2 244+24 25+5 <2,4 21,7 +2,9 < 400 <110 <50 268+2,6 25,7+3 28 +4
RV-NIZ 45 17,9+25 18+1,8 17 £+ 4 <1,5 17 £ 2,6 < 400 < 150 30+13 26,8+2,6 26,6+3,1 98 + 10

VM 73 375 35+ 4 32+6 <1 314 < 500 <150 47 + 7 38+4 354 67 +7

MC 90 41 +5 42 +5 38+6 2,2+0,8 37 +5 < 400 37 £19 31 +£12 36 + 4 34+ 4 52 + 6
W-MC 109 48 +6 49 +5 42 +8 7,6 £1,7 140 £ 14 < 600 190 + 50 164 £27 160+ 15 153 £ 17 140 + 14

Tableau E.20 : Activités des radionucléides des chaines du thorium-232, de "'uranium-235 et de l’uranium-238 dans les échantillons de sol de paturage

(Bq.kg™ sec).

238, 234 235
Stte. - N @ @ @
RV-ZNI 46 0.0085 + 0.0026 0.013 + 0.003 < 0.0013
VM 70 < 0.0042 < 0.0039 < 0.0013
VM 67 0.03 + 0.005 0.057 + 0.007 0.002 + 0.001
MC 88 < 0.0033 < 0.0032 < 0.0012
W-MC 107 0.002 + 0.0018 < 0.004 < 0.0015

Tableau E.21 : Activités des radionucléides des chaines de ’'uranium-238 et de ’'uranium-235 dans les échantillons d’eau d’abreuvage des vaches laitiéres

et des chévres (Bq.L™).
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Résumeé

L’uranium, le thorium et leurs descendants se trouvent a l’état de traces dans toutes les
roches sur Terre. Sous ’action de ’érosion, des mécanismes de formation des sols et des transferts
sol-plante, ces radionucléides sont disséminés dans toutes les composantes de l’environnement. Par
le biais des chaines alimentaires, ils sont ensuite transmis aux animaux et a [’lhomme. L’objectif de
cette étude consiste ainsi a améliorer les connaissances sur les niveaux et la variabilité des activités
de U'uranium du thorium et de leurs descendants dans différentes denrées et a faire progresser les
connaissances sur leurs sources et leurs transferts.

Cette étude in-situ s’intéresse a la variabilité géologique des sites étudiés (zones granitique
et volcanique du Massif central, massif granitique des Vosges et vallée alluviale du Rhone) sur
lesquels sont prélevés différents types de denrées (légumes, céréales, viandes, ceufs et produits
laitiers). Les sources potentielles de radionucléides (eau d’irrigation et sol pour les végétaux ; eau
d’abreuvage, aliments et sol pour les produits animaux) sont également prélevées afin d’étudier
leur contribution aux activités mesurées dans les denrées.

Les résultats obtenus montrent une grande variabilité des activités dans les végétaux (*®U :
8-120 mBq.kg" frais dans les salades ; 12-169 mBq.kg™ frais dans le blé), beaucoup moins prononcée
dans les produits animaux (**U: 1,7-9,7 mBq.kg' frais dans la viande de volaille;
0,48-1,30 mBq.kg™ frais dans les ceufs). La source principale de radionucléides aux végétaux tels
que le blé et les salades semble étre le sol de culture. L’eau d’irrigation, lorsqu’elle contient des
teneurs en uranium significatives (>30 mBq.L™"), peut également contribuer. L’effet de la remise en
suspension de particules de sol et leur adhésion a la surface des végétaux semble également
important dans certains cas. Les dépots de particules atmosphériques concernent principalement
21%h, Concernant les activités dans les produits animaux, des corrélations négatives ont été
constatées avec les activités de leur alimentation (28U : r2=0,96 ; 2*?Th : r2=0,77). Par contre, des
corrélations positives ont été mises en évidence entre les activités en 2?Th de la viande et celles du
sol potentiellement ingéré par les animaux (r2=0,96) révélant une contribution significative du sol a
Uactivité en thorium. La contribution de l’eau a U’activité en uranium dans les volailles constitue
une piste a approfondir. Ainsi, ’étude des sources potentielles de radionucléides met en avant
Uimportance de leur role dans la compréhension des transferts des radionucléides aux produits
alimentaires.

Summary

Uranium, thorium and their decay products are present in trace amounts in all rocks on Earth.
Weathering, mechanisms of soil formation and soil-plant transfers lead to the presence of these
radionuclides in all the components of the environment and, through the food-chain transfers, they
are also present in animals and men. Thus, the objective of this study consists in improving the
knowledge on the levels and the variability of the activities of uranium, thorium and their decay
products in various foodstuffs and on their sources and transfers.

This in-situ study is based on the geological variability of the studied sites (granitic and
volcanic zones of the Massif central, granitic massif of the Vosges and the alluvial Rhone valley)
where various foodstuffs are sampled (vegetables, cereals, meat, eggs and dairy products). The
possible sources of radionuclides (irrigation waters and soils for plants; water, food and soils for
animals) are also sampled in order to study their contribution to the measured activities in the
foodstuffs.

The results obtained present high variability of the activities in plants (**®*U: 8-120 mBq.kg™
fresh in lettuces; 12-169 mBq.kg' fresh in wheat), less pronounced in animal products (*®U: 1.7-
9.7 mBq.kg" fresh in poultry meat; 0.48-1.30 mBq.kg" fresh in eggs). For plants (wheat and
lettuce), the main radionuclide source seems to be the crop soils. Irrigation water, when it has
significant uranium concentrations (>30 mBq.L™), can also significantly contribute. The effect of soil
particle resuspension and their adhesion to plant surface seems to be important in some cases. The
deposit of atmospheric particles mainly concerns *°Pb. For the activities in animal products,
negative correlations were found with the activities in animal foodstuff, for all the radionuclides
(3%U: r2=0.96; ’Th: r2=0.77). On the other hand, positive correlations were highlighted between
22Th activities in meat and those of the soil potentially ingested by animals (r2=0.96) which reveals
a significant contribution of the soil to thorium activity. Water contribution to uranium activity in
meat and eggs is an area worth further researches. Thus, this study of the possible sources of
radionuclides highlights the importance of their role in the understanding of the radionuclide
transfers to foodstuffs.



