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Resume

Des radioisotopes de I’iode (**I : ti2 = 8,07 jours et 1 : t;, = 15,7 10° ans) peuvent étre
introduits dans I’environnement par I’industrie nucléaire (retraitement et stockage de déchets nucléaires,
accidents majeurs du type de Tchernobyl et Fukushima) et/ou par des applications médicales. En raison
de leur accumulation possible dans la glande thyroide, les radioisotopes de I'iode sont préoccupants pour
la santé humaine. Du fait de sa longue période radioactive et de son intégration potentielle au cycle
biogéochimique naturel de son isotope stable (321), la persistance de ?°I dans I’environnement revét une
grande importante en radioécologie. Alors que les foréts couvrent prés du tiers du territoire frangais et
européen et se caractérisent par I’interception puis le recyclage et 1’accumulation de polluants et
radionucléides émis dans I’environnement, trés peu d’études se sont intéressées a la distribution de I’iode
dans ces écosystéemes. Dans ce contexte, des axes de recherche ont été développés dans cette thése afin
de décrire qualitativement et quantitativement le cycle de I’iode et améliorer les prédictions a long-terme
du comportement de *?°I dans les écosystémes forestiers.

Les pluies constituent une source majeure d’iode pour les sols et la végétation forestiere (flux
d’iode =7 —48 ghatan™?), les quantités apportées dépendant de la distance cotiére et de la pluviométrie.
L’iode apporté sous forme inorganique (I", IO3") ne représente que 35 a 62 %, le reste étant sous d’autres
formes non identifiées. Lors de leur percolation au travers de la canopée, les pluies sont globalement
enrichies en iode avec une modification de leur spéciation en iode, la proportion de I’iode inorganique
diminuant jusqu’a 8 %. Ces retours au sol sous forme liquide restent majoritaires contrairement au retour
au sol sous forme de litiére (64 — 93 et 7 — 36 %, respectivement). L'humus représente un compartiment
d'accumulation provisoire d'iode associé a la matiere organique (taux d’accumulation d’iode dans
I’humus = 0,02 — 15,8 g ha? an?). Ce compartiment constitue également une zone de réémission
possible de I’iode par volatilisation (0,01 — 0,47 % volatilisé sur 4 mois lors d’expériences en laboratoire)
ou de transfert vers le sol par lessivage lors d’événements pluvieux. Du fait d’une stabilisation de I’iode
sous des formes moins mobiles, ces deux processus, bien que présents dans le cas d’un apport continu,
ont tendance a diminuer avec le temps. Cette these a montré que les teneurs d'iode dans les sols forestiers
(0,4 — 35,7 mg kg™) dépendent a la fois des apports atmosphériques et des chutes de litiére, mais
également de la capacité du sol a fixer I'iode. Ainsi, les conditions environnementales conduisant a une
accumulation de matiére organique et a la présence d’(oxy)hydroxydes métalliques dans les sols
favorisent la rétention de I. Au final, le sol constitue le principal réservoir en iode (~99,9%), I’arbre ne
représentant que < 0,03% du stock total en iode, confirmant que les quantités en cet élément recyclées
par la végétation sont faibles, 1’iode n’étant pas un oligo-élément pour les végétaux.

Ces travaux de thése ont permis de combler le manque de données relatives d’une part a la

répartition de 1’iode au sein des écosystémes forestiers et d’autre part, aux processus de réémissions
(lessivage et volatilisation) liés a la dégradation de la matiere organique. Les données générees lors de
cette thése permettent de mieux appréhender la modélisation du cycle de I’iode dans les écosysteémes
forestiers.

Mots clés : lode, Forét, Cycle biogéochimique, Dépdt atmosphérique, Spéciation, Matiére organique.
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Abstract

Radioisotopes of iodine (**I : 12 = 8.07 days and #I : t;, = 15.7 10° years) can be introduced
into the environment by the nuclear industry (reprocessing and storage of nuclear waste, major accidents
such as Chernobyl and Fukushima) and medical applications. As radioisotopes of iodine may
concentrate in thyroid gland, radioisotopes of iodine are of health concern. I is of major
radioecological importance because it can potentially integrate natural biogeochemical cycle of its stable
isotope (*271) due to its long half-life. While forests cover almost a third of French and European territory
and are characterized by the interception, recycling and accumulation of pollutants and radionuclides
released into environment, very few studies have focused on iodine distribution in these ecosystems. In
this context, research developed in this thesis had the purpose of qualitative and quantitative description
of the iodine cycle and long-term prediction of iodine behavior in forest ecosystems.

Rainfall appears to be a significant input flux of I in forests (iodine flux = 7 — 48 g hat yr?),
depending on coast distance and precipitation amount. lodine input in inorganic forms (I-, 1037
represents only 35 to 62 %, the rest being in other unidentified forms. During their percolation through
the canopy, rainfall are generally enriched in iodine with a change in iodine speciation, the proportion
of inorganic iodine decreasing to 8 %. These returns to soil in liquid form remain majority, contrary to
returns to soil in litterfall form (64 — 93 and 7 — 36 %, respectively). Humus would act as a temporary
iodine accumulation layer through its association with organic matter (iodine accumulation rates in
humus = 0.02 — 15.8 g ha™* yrt). Humus layer also behaves as potential iodine mobilisation source by
volatilization (0.01 — 0.47 % volatilized over 4 months during laboratory experiments) or transfer to the
soil by leaching during rainy events. Due to iodine stabilization in less mobile forms, these two
processes, although present in the case of a continuous supply, tend to decrease with time. This thesis
has demonstrated that iodine levels in soils (0.4 — 35.7 mg kg™) depend both on its atmospheric and
litterfall inputs, but also on the soil's ability to fix iodine. Thus, environmental conditions characterized
by organic matter accumulation and presence of metal (oxy)hydroxides in soils promote iodine retention.
Thereafter, soil is the main iodine reservoir (~99.9%), tree accounting for less than 0.03 % of the total |
stock confirming that the amounts of this element recycled by vegetation are low, iodine being not an
essential element for vegetals.

This thesis contributes thus to fill some gaps in the knowledge of iodine distribution within
forests and on the re-emission processes (leaching and volatilization) linked to organic matter
degradation. The data issued from this thesis help to better understand the modeling of iodine cycle in
forest ecosystems.

Keywords : lodine, Forest, Biogeochemical cycling, Atmospheric deposition, Speciation, Organic
Matter.
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Glossaire

-A-

AF : acide fulvique
AH : acide humique
AMORAD : Amélioration des MOdgeles de prévision de la dispersion et d’évaluation de I’impact des
RADionucléides au sein de I’environnement
Andra : Agence nationale pour la gestion des déchets radioactifs
ANR : Agence Nationale de la Recherche
-B-
BEF : unité de Biogéochimie des Ecosystémes Forestiers

-C-
CATAENAT : Charge Acide Totale d’origine Atmosphérique dans les Ecosystémes Naturels Terrestres
CE : flux d’échange avec la canopée
CEC : Capacité d’Echange Cationique
CHsl : iodure de méthyle ou iodométhane
CIGEO : Centre Industriel de stockage GEOlogique
CNRS : Centre National de la Recherche Scientifique
Corg : Ccarbone organique

-D-
DD : dép6ts secs atmosphérique
DM : matiére séche
DOC : carbone organigue dissous

-E-
FE : facteur d’enrichissement
F:: facteur de translocation
FT : facteur de transfert

-H-

HA-MAVL : déchets radioactifs de haute et moyenne activités et a vie longue
HAVL : déchets radioactifs a haute activité et a vie longue
HIO : acide hypoiodeux
HMW : molécule a haut poids moléculaire
HPLC : chromatographie liquide a haute performance
-1-
ICOBTE : International Conference On the Biogeochemistry of Trace Elements
ICP Forests : International Co-operative Programme on Assessment and Monitoring of Air Pollution
Effects on Forests
ICP-MS : spectrométrie de masse a plasma induit
ICRER : International Conference on Radioecology and Environmental Radioactivity
INRA : Institut National de la Recherche Agronomique
IPREM : Institut des Sciences Analytiques et de Physico-Chimie pour I’Environnement et les Matériaux
IRSN : Institut de Radioprotection et de Sreté Nucléaire
-K-
K : coefficient de partage solide — liquide
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-L-

LCABIE : Laboratoire de Chimie Analytique, Bio-Inorganique et Environnement

LD : limite de détection

LF : chute de litiére

LMW : molécule a bas poids moléculaire

LR2T : Laboratoire de Recherche sur les Transferts de radionucléides dans les écosystémes Terrestres
-M-

MO : matiére organique

MOF : matiére organique fraiche

MOL : matiére organique labile

MOS : matiere organique stable

NTF : flux net sous couvert

OF : couche organique de fragmentation
OH : couche organique humifié
OL : couche organique de litiére
ONF : Office National des Foréts
Ope : Observatoire pérenne de I’environnement
-R-
R : flux de demande annuel en élément par I’arbre dans le modéle conceptuel a compartiments et a flux
RENECOFOR : REseau National de suivi a long terme des ECOsystémes FORestiers
RF : flux via les pluies (rainfall)
RN : radionucléides

SEC : chromatographie d’exclusion stérique
SH : substance humique
-T-
TF : flux via les pluviolessivats (throughall)
TI : flux de transfert interne annuel en élément par I’arbre dans le modéle conceptuel a compartiments
et a flux
TMAMH : tétra méthyle ammonium hydroxyde
-U-
U : flux de prélévement annuel en élément par I’arbre dans le modéle conceptuel a compartiments et a
flux
UPPA : Université de Pau et des Pays de I’ Adour
UV : ultraviolet
-X-
XANES : spectroscopie d’absorption des rayons X
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Avant-propos

Le travail de recherche mené durant cette these a été réalisé au sein de deux laboratoires aux
compétences complémentaires : le LR2T (Laboratoire de Recherche sur les Transferts de radionucléides
dans les écosystémes Terrestres) de I’'IRSN menant des recherches concernant 1’ensemble des voies de
transfert des radionucléides au sein de la biosphére terrestre, et I'IPREM (Institut des Sciences
Analytiques et de Physico-Chimie pour I'Environnement et les Matériaux) au sein de 1’équipe LCABIE
(Laboratoire de Chimie Analytique, Bio-Inorganique et Environnement), unité mixte de recherche entre
le CNRS et I’Université de Pau et des Pays de I’ Adour (UPPA), menant des recherches concernant, entre
autres, le développement de nouveaux outils et méthodes d’analyse pour la compréhension des
mécanismes physico-chimiques et (micro)biologiques contrélant le devenir et les effets des

contaminants et des éléments traces dans 1’environnement.

Cette these a été cofinancée par la Région Nouvelle Aquitaine et par 1’Agence Nationale de la
Recherche (ANR) dans le programme "Investissements d'Avenir" (ANR11-RSNR-0002).

Dans le cadre du premier axe de recherche de cette these (Chapitre 2), ce travail a bénéficié
d’une collaboration avec 1’Andra fournissant, avec 1’équipe INRA-BEF, les échantillons nécessaires
pour 1’étude du cycle biogéochimique complet de I’iode réalisée dans la forét domaniale de Montiers de
I’Observatoire Pérenne de I’Environnement (Ope) (responsable scientifique : Paul-Olivier Redon).

Pour I’étude de la distribution de 1’iode dans les écosystémes forestiers frangais (Chapitre 3),
ce travail a bénéficié d’une collaboration avec 1’Office National des Foréts (ONF). L’ensemble des
échantillons, ainsi que leurs caractéristiques physiques et chimiques (hors teneurs en iode, sélénium et
cesium), ont été fournis par 1’équipe du REseau National de suivi a long-terme des ECOsystémes
FORestiers (RENECOFOR). De méme, dans le cadre de I’étude relative a I’évolution de la disponibilité
de I’iode et de sa volatilisation dans I’humus (Chapitre 4), cette thése a bénéficié de la collaboration de
I’ONF via le soutien logistique des agents responsables des placettes du réseau pour 1’échantillonnage

des humus sélectionnés (responsable scientifique et technique: Manuel Nicolas).
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Ce travail de thése a été valorisé, ou est en cours de valorisation, dans le cadre de publications

et de communications :

Publications

Roulier, M., Bueno, M., Thiry, Y., Coppin, F., Redon, P-O., Le Hécho, ., Pannier, F. 2018.
lodine distribution and cycling in a beech (Fagus sylvatica) temperate forest. Science of Total
Environment, 645:431-440.

Roulier, M., Coppin, F., Bueno, M., Nicolas, M., Thiry, Y., Della Vedova, C., Février, L.,
Pannier, F., Le Hécho, I. lodine budget in forest soils: influence of environmental conditions
and soil physicochemical properties. Soumis dans Chemosphere.

Roulier, M., Bueno, M., Coppin, F., Nicolas, M., Thiry, Y., Le Hécho, I., Pannier, F. Impact of
forest canopy on iodine, selenium and cesium atmospheric inputs on forests ecosystems. En
préparation pour soumission dans Atmospheric Environment.

Roulier, M., Carasco, L., Orjollet, D., Bueno, M., Pannier, F., Le Hécho, I., Nicolas, M., Coppin,
F. lodine availability and volatilization from contrasted humus. En préparation pour soumission

dans Geoderma.

Communications

ICOBTE : 14" International conference on the biogeochemistry of trace elements (Juillet 2017,
Zurich, Suisse)

Marine Roulier, M. Bueno, Y. Thiry, F. Coppin, F. Pannier and I. Le Hécho

“Deciphering the biogeochemical cycle of iodine in forest ecosystems” (Poster)

ICRER : 4™ International conference on radioecology and environmental radioactivity
(Septembre 2017; Berlin, Allemagne)

Marine Roulier, M. Bueno, Y. Thiry, F. Coppin, I. Le Hécho and F. Pannier

“Deciphering the biogeochemical cycles of iodine and caesium in a temperate forest ecosystem”
(Oral)

Collogue 25 ans RENECOFOR (octobre 2017; France, Beaune)

Marine Roulier, M. Bueno, F. Coppin, Y. Thiry, I. Le Hécho and F. Pannier

“lode dans les écosystemes forestiers francais: teneurs, formes chimiques et influence des

conditions environnementales” (Poster)
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Introduction générale

L'iode (1) est un élément important pour la santé humaine pouvant étre a la fois benéfique en
tant qu'élément essentiel constitutif des hormones thyroidiennes ou néfaste en tant que cancérogéne
potentiel sous forme d'iode radioactif généré par les activités nucléaires anthropiques.

Bien que liode soit naturellement présent a I’état de trace, cet élément est ubiquiste dans
I’environnement. Il existe dans plusieurs états d'oxydation (-1, 0, +1, +3, +5, +7) pouvant conduire a
des formes inorganiques et organiques iodées. La mobilité de I'iode dans I'environnement dépend de sa
spéciation (i.e. sa forme chimique) et des processus physico-chimiques et biologiques. Ces dernieres
années, de nombreuses recherches ont été conduites sur la biogéochimie de I'iode largement motivées
par I’intérét du devenir de l'iode radioactif dans 1'environnement.

L’iode est pris en compte dans le contexte de 1’évaluation du risque radiologique associé aux
zones de stockage a long-terme des déchets radioactifs dans les formations géologiques du fait de la
présence, avec "°Se et *Cl, de I’isotope °I (t» = 15,7x10° ans) dans les déchets de haute activité et a
vie longue (HAVL). En effet, bien que l'évaluation des risques n’ait montré aucun impact
environnemental attendu, la fuite potentielle de *?°I a partir de ces déchets et son transfert ultérieur dans
des environnements de surface proches de ces zones de stockage pourraient représenter une source de
contamination sur le long-terme (Andra, 2005). Par ailleurs, les isotopes radioactifs 31 et 12| sont émis
dans I’environnement dans le cadre de diverses activités nucléaires (i.e. centrales nucléaires et milieu
médical), mais également en cas d’accident nucléaires majeurs de type Tchernobyl (1986) et Fukushima
(2011).

Alors gue de nombreuses études ont été dédiées au devenir des polluants dans les écosystémes
agricoles, celles consacrées aux écosystemes forestiers sont bien moins nombreuses. D’un point de vue
écologique, les foréts sont caractérisées par leur longévité (plantes pérennes), un haut niveau de
recyclage de la biomasse et une forte influence sur les cycles hydrologiques, des nutriments et des
radionucléides (RN). Depuis ’accident de Tchernobyl, I’importance de la contamination des foréts
comme source significative d’exposition aux radiations pour les étres vivants a été reconnue de méme
que la persistance d’un niveau élevé de contamination des produits forestiers et du bois (Calmon et al.
2009). Méme s’il apparait évident que le développement de la végétation forestiére affecte la
redistribution des radionucléides, son influence sur leur cycle a long-terme est rarement documentée. La
connaissance des processus et du fonctionnement des écosystemes forestiers impliquant la prise en
compte des interactions sol — plante en tant que systéme intégré reste incompléte, ce qui représente une
source d’incertitude significative pour la modélisation opérationnelle sur de longues échelles de temps.
C’est pourquoi une meilleure compréhension du cycle biogéochimique des radionucléides dans les
écosystemes forestiers est nécessaire pour identifier a différentes échelles de temps les compartiments
puits et les sources qui les approvisionnent afin de quantifier la dynamique temporelle des flux de
radionucléides entre les différents compartiments de ces écosystémes.

Dans ce contexte, le projet AMORAD (« Amélioration des MOdeles de prévision de la

dispersion et d’évaluation de I’impact des RADionucléides au sein de I’environnement »), débuté en
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novembre 2013, a vocation a répondre a la question centrale "Comment évaluer plus précisement les
conséquences d’un rejet de substances radioactives sur I’homme et sur 1’environnement ?"

(www.irsn.fr/projet-Amorad; consulté le 02/08/2018). Ce projet vise a améliorer les modeles de

prévision de la dispersion des radionucléides dans I’environnement et & évaluer I’impact de ces
radionucléides sur le milieu marin (Axe 1) et les écosystémes terrestres et eaux de surface associées
(Axe 2). Cette these fait partie du deuxiéme axe de recherche dont le programme CYCL a pour objectif
d’aboutir a ’amélioration d’un modéle opérationnel de transfert des RN, applicable a une variété
d’écosystémes forestiers, permettant d’identifier le passage d’une situation post-accidentelle transitoire
a une situation d’équilibre apparent. Il s’appuie notamment sur la description quantitative du cycle

biogéochimique des RN en écosystémes forestiers qui est un pré requis a toute modélisation.

Dans le Chapitre 1, une synthése bibliographique est présentée, exposant les sources naturelles
et anthropiques de I’iode, sa distribution dans I’atmosphére, les eaux, les sols et les végétaux. Les
processus et mécanismes impliqués dans la rétention de I’iode dans le sol, les échanges avec les phases
liquide et gazeuse ainsi que dans le transfert de 1’iode du sol ou de 1’atmosphére vers la végétation, sont
rappelés. Un état des lieux des connaissances actuelles relatives a la distribution de 1’iode dans les foréts
a également été réalisé. A la fin de ce chapitre, les objectifs et axes de recherche de cette thése sont
présentés.

Le Chapitre 2 présente pour la premiére fois la quantification des stocks et flux caractérisant le
cycle complet de I’iode pour une forét tempérée de hétres. Les apports atmosphériques constituent une
source importante en iode pour les écosystémes forestiers. Dans un contexte d’apports anthropiques,
I’évaluation de I’impact de I’iode dans ces écosystemes nécessite la connaissance des interactions avec
la canopée, le couvert forestier modifiant les flux entrants sur les sols forestiers.

Ainsi, le Chapitre 3 se concentre sur le role de la canopée forestiére dans I’interception et la
modification des apports atmosphériques en iode vers le sol (Chapitre 3 I1.) puis sur sa distribution
dans les sols forestiers (Chapitre 3 I11.) pour différentes espéces forestiéres et climats a I’échelle du
territoire national. Dans ces écosystemes, I’humus a un role majeur en tant que compartiment a
I’interface entre I’atmosphére et le sol.

Le Chapitre 4 se focalise ainsi, a partir d’une étude in vitro, sur I’évaluation de la disponibilité
de I’iode dans I’humus et de sa volatilisation a partir de ce compartiment.

Enfin, le dernier chapitre établit une synthése des principaux résultats obtenus au cours de ce

travail de recherche, ainsi qu’une discussion générale ouvrant vers de nouvelles perspectives.
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L’étude du cycle biogéochimique de ’iode dans les écosystémes forestiers est un sujet a
I’interface de plusieurs disciplines (i.e. biogéochimie, chimie du sol et de la plante, écologie). Elle
nécessite la compréhension des différents processus se produisant dans cet écosystéeme complexe

incluant plusieurs compartiments (atmosphere, sol et végétation) et leurs interactions.

Le but de ce chapitre est donc tout d’abord de présenter un état de 1’art (Partie 1) le plus
exhaustif possible sur les études menées jusqu'a présent traitant des différents aspects de la biogéochimie
de I’iode dans I’environnement, en mettant en évidence ceux encore mal connus. Cette premiére partie
commencera par une présentation générale sur I’iode avec ses sources naturelles et anthropiques ainsi
que son role biologique et sa toxicité pour I’Homme. Ensuite, afin d’avoir une vision globale, cette
synthese fait le point sur la distribution de 1’iode en termes de concentration et spéciation au sein des
différents compartiments constitutifs de 1’environnement (i.e. atmospheére, sol, plante), ainsi que les
différents processus de transfert, d’accumulation et de transformation de 1’iode. Enfin, le dernier point
d’étude de cette premiére partie concerne la dynamique des éléments au sein des écosystémes forestiers
constituant le systéeme d’étude de ce travail. Dans un second temps (Partie 2), un bilan est fait sur les
lacunes concernant la connaissance du comportement de I’iode en milieu forestier, pour ensuite
présenter la problématique scientifique générale de cette thése ainsi que les objectifs auxquels elle

cherche a répondre.
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Partie 1 : Etat de ’art

I. Généralités sur I’iode

|.1.Chimie de I’iode

L’iode (I), de numéro et masse atomiques respectifs de 53 et 126.,9, appartient a la famille des
halogénes. Cet élément existe sous six états d’oxydation : —1 (iodure I'), O (iode élémentaire 1), +1
(acide hypoiodeux HIO), +3 (trichlorure d’iode ICl3), +5 (iodate 1037), +7 (périodate 1047), rendant le
cycle de l'iode dans I'environnement extrémement complexe. Le diagramme potentiel (Eh) — pH de
I’iode (Figure chapl - 1) montre que I’iodure et I’iodate sont ses principales formes inorganiques dans
les conditions environnementales (Fuge and Johnson, 2015). 1l existe également de nombreux composes
organiques iodés (ex. CHsl, CHal,, etc.) dont I’iodure de méthyle (CHsl) serait la forme organique iodée

la plus fréequemment retrouvée dans 1’environnement (Fuge and Johnson, 2015).

HIO, 10 104H2- 105>

Eh (volts)

Figure chapl - 1: Diagramme potentiel (Eh) — pH pour I'iode dans I'eau a 25 °C (Fuge and Johnson,
2015).
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1.2.Sources naturelles et anthropiques de I dans I’environnement

L’iode est un élément trace ubiquiste dans I’environnement et la Figure chapl - 2 représente

son cycle biogéochimique global.

Cloud condensa A y
Deposition inland ] Org-1, I > 105 \‘/
- 05-10pgL? \ /

CHyl, 1,

l,, HI
0.3to21ngm?

|', |03-, Org"

1-5mgkg’

lodination of Sorption onto
soil organic matter mineral facies

Remineralization,
de-iodination

105 > I > Org-l
Deep ocean 4560 pg L

Back to the ocean through
rivers and groundwater

Figure chapl - 2: Cycle biogéochimique global de 1’iode (Yeager et al., 2017).

Généralement, les concentrations en | sont de 0,1 — 3 mg kg dans les roches, de 1 — 5 mg kg
dans les sols, de 0,5 — 10 pg L dans les eaux de pluie, de 2 — 10 pg L dans les eaux douces et de 45
— 60 pg L dans I'eau de mer (Fuge and Johnson, 2015). Bien que les concentrations en | des sols
puissent étre en partie attribuables a l'altération de la roche meére, la contribution réelle de cette source
n'est pas bien établie. En revanche, il est clairement admis que l'iode dans les écosysteémes terrestres
provient en grande partie des océans et mers en raison de sa volatilisation vers I'atmosphere, puis de son
apport vers les écosystemes terrestres via les dép6ts secs et humides (Fuge and Johnson, 2015).

L’iode naturel est composé du seul isotope stable, 1?’l, et du radionucléide a vie longue, I,
d’une période radioactive de 15,7x10° ans. L’isotope '?°I est produit naturellement par la fission
spontanée de I'uranium (U) et du thorium (Th) dans 1’écorce terrestre, par réaction de spallation du
xénon (Xe) dans la haute atmosphére et par réactions induites par des neutrons sur le tellure (Te)
(Edwards, 1962). Cette production d’iode 129 fournirait un rapport naturel 11/2?'| de 10-*— 102 dans
I’hydrosphére, 1’atmosphére et la biosphére (Edwards, 1962 ; Hou et al., 2009). L’iode 129 est

également produit dans 1’industrie nucléaire. En plus de cet isotope, 1’iode posséde 23 autres isotopes

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 1 — Synthése bibliographique & Problématique scientifique

artificiels dont les masses varient de 117 a 141 (IRSN, 2002). D’un point de vue radio-écologique, les
isotopes 121 et 13| (ty, = 8,07 jours), qui sont les seuls radio-iodes produits par fission dont la période
ti, est supérieure & un jour, ont tous deux été introduits dans I'environnement suite aux activités
nucléaires humaines. Du fait de sa période radioactive extrémement longue, I est I’'un des
radionucléides anthropogéniques les plus persistants dans les écosystémes. Depuis le commencement
de I’aire atomique en 1945, des quantités importantes en '?°I ont été produites et émises dans
I’environnement (Tableau chapl - 1) avec pour conséquence une augmentation du rapport 2°1/227] &
10 — 1071 pour I’environnement marin et & 107! — 10~° pour I’environnement terrestre (Hou et al.,
2009 et ses références). Les usines de retraitement des déchets radioactifs représentent également des
sources de rejet en I dans I’environnement, celles de La Hague (France) et de Sellafield (Royaume-
Uni) étant considérées comme les plus importantes en Europe avec approximativement 5640 kg de *2°I
rejetés dans la Mer d'Irlande, la Manche et I'atmosphére de ces deux usines (Tableau chapl - 1). De
plus, bien que I'évaluation des risques ait montré qu'aucun impact environnemental n'est attendu, la fuite
potentielle de *2°I présent dans les déchets radioactifs de haute activité et a vie longue (HAVL) et son
transfert ultérieur dans des environnements de surface proches des zones de stockage de ces déchets ont
recu une attention considérable (Andra, 2005). Enfin, les accidents nucléaires tels que ceux de
Tchernobyl (1986) et de Fukushima (2011) sont également responsables de rejets atmosphériques en
129] gt 13| (Tableau chapl - 1). L’isotope 31 constitue une menace pour la santé humaine en tant que
produit de fission majeur possédant une haute activité spécifique (4600 TBq g!; Beta, 0,19 MeV et
Gamma, 0,38 MeV). A I’inverse, 12| présente une activité spécifique beaucoup plus faible (6,6 MBq g-
! Beta, 0,064 MeV et Gamma, 0,025 MeV) (Yeager al., 2017). Ainsi, 13 représente essentiellement un
danger important et immédiat pour la santé suite aux événements nucléaires a grande échelle, tandis que
129] pose un défi en termes de remédiation de I'environnement et de gestion a long-terme des déchets
nucléaires (Yeager al., 2017). En raison de leur décroissance rapide, **1 est également utilisé a des fins
médicales et I (ty, = 59,41 jours) mis en oeuvre dans de nombreuses études expérimentales sur le
comportement de I’iode dans le systéme sol — plante (ex. Ashworth and Shaw, 2006 ; Henner et al.,
2013 ; Hurtevent et al., 2013 ; Kashparov et al., 2005 ; Landini et al., 2011).

Tableau chapl - 1: Les sources anthropiques majeures de *?°I dans I’environnement (d’aprés Yeager

etal., 2017).
Source Rejet °I (kg) Références
Essais d'armes nucléaires 50- 150 Aldahan et al., 2007; Raisbeck and Yiou,
1999; Wagner et al., 1996
Site de Hanford 266 Kaplan et al., 2014
Site de Savannah River 32 Kaplan et al., 2014
Usines de La Hague et 5640 Hou et al., 2009
Sellafield
Accident de Tchernobyl 1,3-6 Hou et al., 2009
Accident de Fukushima 08-14 Hou et al., 2013; UNSCEAR, 2016
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1.3.lode et santé humaine

L’iode, oligo-élément pour les mammiféres, est impliqué dans la biosynthese des hormones
thyroidiennes (thyroxine (T4) et triiodothyronine (T3)) qui régulent de nombreux processus
métaboliques dans I'ensemble de I’organisme (World Health Organization, 2014). Dans la période pré
et néonatale, ce nutriment joue un réle crucial dans le développement neurologique. Une quantité
insuffisante d'iode dans l'alimentation conduit & une carence appelée « lodine Deficiency Disorders »
(IDD) avec comme conséquences majeures pour la santé le goitre endémique et le crétinisme. Environ
un tiers de la population mondiale vit dans des zones ou les sources naturelles d'iode sont faibles,
nécessitant une supplémentation permanente. On estime malgré tout que ces apports sont insuffisants
pour environ 30 % des enfants dans le monde (World Health Organization, 2014).

L’exposition aux isotopes radioactifs *!1 et 12°I peut conduire a leur accumulation dans la glande
thyroidienne provoquant par la suite un cancer de la thyroide (UNSCEAR, 2011). Cette exposition peut

se faire par voie directe (inhalation) et/ou indirecte (via la chaine alimentaire).

Il. L’iode dans I’environnement

L’étude du cycle biogéochimique de I’iode dans les écosystémes forestiers comprend : 1’étude
des apports en iode vers ces écosystémes et de son interaction avec le sol et la végétation, des interactions
sol — végétation et des processus internes a la végétation. Ainsi, I’objectif de ce paragraphe est de faire
une synthése des connaissances générales sur les teneurs en iode et ses formes chimiques ainsi que sur
les processus se produisant au niveau de I’atmosphére, du sol, des interactions entre 1’atmosphére/le sol

et la végétation, et au sein méme de la végétation.
1.1 Les apports atmosphériques en | vers les écosystémes terrestres

Le transfert de I’iode des océans vers les continents via I’atmosphére joue un réle trés important
dans son cycle géochimique global.

L'eau de mer est riche en | avec des concentrations comprises entre 45 et 60 ug L (Fuge and
Johnson, 2015). Dans l'eau de mer oxygénée, ’iodate est la forme thermodynamiquement stable de
I'iode inorganique. Néanmoins I'iodure est formé dans les eaux cotieres et de surface par la réduction de
1035~ par des réactions biologiques, photochimiques et chimiques entrainant des variations considérables
de la fraction de chaque espéce suivant la localisation géographique (I": <1 —-25ug L™ et 1057 : 25 —
60 pg L) (Chance et al., 2014 ; Hou et al., 2009 ; Wong, 1991).

Les mécanismes contribuant au transfert de | vers I’atmosphére, ainsi que les espéces iodées
impliquées, sont complexes et ne sont pas encore clairement établis (Carpenter et al., 2013 ; Prados-
Roman et al., 2015). Dans I'atmosphére, plusieurs especes iodees ont été détectées comprenant I'iode

associé aux particules (majoritairement de 1’iode organiquement 1ié), I'iode inorganique gazeux (ex. Iz,
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HI, HIO) et des espéces organiques (iodo-alcanes) volatiles (ex. CHsl, CHzlz, CH2ICI, CH:IBr, C;Hsl),
avec des concentrations naturelles totales de 0,3 a 21 ng(l1) m= dans les régions cotiéres (Prados-Roman
et al., 2015; Saiz-Lopez et al., 2012). Gilfedder et al. (2008) ont émis I'hypothése que l'iode lié
organiquement serait formé par réaction entre la matiére organique dérivée de la couche superficielle de
I'océan et HOI et/ou I, produits par oxydation des ions I~ et/ou réduction des ions 10;. Selon eux, la
conséquence la plus importante de la présence d’iode organique dans les aérosols serait d'augmenter le
temps de séjour de | dans les particules pouvant faciliter son transport hors de la couche limite marine
dans la troposphére. De plus, grace a I’analyse par chromatographie ionique, Gilfedder et al. (2008) ont
mis en évidence la présence de deux espéces chimiques iodées non identifiées dans les aérosols et les
pluies, suggérant que ces espéces sont transférées des aérosols vers les eaux de pluie. Ainsi, un apport
d'iode important dans les écosystéemes terrestres provient des dépdts secs et des pluies. Pour les
particules d'aérosol, Baker (2005) et Lai et al. (2008) ont montré que leur fraction soluble contenait plus
d’ions I~ par rapport aux ions 1037, alors que Baker (2004) et Gilfedder et al. (2008) ont mesuré des
teneurs plus élevées d’ions 105™. Ces particules peuvent étre capturées par les gouttelettes de pluie, puis
lessivées avec un transfert d'iode vers la solution (Hou et al., 2009). La pluie est considérée comme une
source importante de transfert de | vers les environnements terrestres (Aldahan et al. 2009 ; Truesdale
et Jones 1996 ; Shaw et al., 2007), cependant Baker et al. (2001) ont suggéré que les dépdts secs seraient
tout aussi importants. La teneur en iode dans les précipitations se situe entre 0,2 et 6 pug L™ (Tableau
chapl - 2 ; Aldehan et al., 2009 ; Bowley, 2013 ; Gilfedder et al., 2007 ; Neal et al., 2007 ; Truesdale
et Jones, 1996). Les flux d’iode résultants sont principalement conditionnés par la quantité de
précipitations (Yeager et al., 2017). En Europe, Aldahan et al. (2009) et Bowley (2013) ont montré que
les eaux de pluie étaient plus riches en | dans les zones cotiéres par rapport aux zones continentales.
Concernant la spéciation de I’iode dans les eaux de pluie, Campos et al. (1996) et Truesdale et Jones
(1996) ont mesuré des quantités égales d’ions I~ et 1057, tandis que Gilfedder et al. (2007) ont constaté
des teneurs supérieures pour les ions I~. Gilfedder et al. (2008) ont observé que l'iode organique (calculé
par différence entre I’iode total et les espéces d'iode inorganique) était la fraction dominante dans tous
les échantillons de pluie collectés en Australie, Nouvelle-Zélande, Patagonie, Allemagne, Irlande et
Suisse, représentant généralement de 50 a 80 % de I'iode total. Bien que l'iodate soit I'espéce la moins
abondante, ses concentrations étaient toujours plus élevées dans les échantillons cotiers que dans ceux

échantillonnés plus a l'intérieur des terres.
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Tableau chapl - 2: Concentrations totales en iode stable mesurées dans des eaux de pluie et
proportions des espéces iodées reportées dans la littérature. Les gammes de valeurs sont données entre

parentheses.

Références Pays togl):g?wnlt Eﬁtg;ol?‘l) % iodure % iodate .Z)Jfr%?.
Aldehan et al. 2009  Suéde et Danemark 1.1-2.8 - - -
Baker et al. 2001 Angleterre 2.2 (0.3-20) - - -
Baker et al. 2001 Angleterre 1.0 (0.2-5.2) - - -
Baker et al. 2001 Angleterre 0.5(0.2-1.3) - - -
Bowley 2013 Angleterre 2.3(0.8-6.4) - - -
Campos et al. 1996 Angleterre 0.9 46 54 0
Gilfedder et al. 2007 Allemagne 1.5 (0.6-3.3) 34 8 63
Gilfedder et al. 2007 Suisse 1.3 41 2 56
Gilfedder et al. 2007 Chili 1.8 24 14 62
Gilfedder et al. 2008 Allemagne 3.7(2.3-4.7)  18(11-26) 13 (4-18) 69 (64-83)
Neal et al. 2007 Angleterre 1.6 - - -
Xu et al. 2016 Japon 0.5-10 - - -

Xu et al. 2016 Japon 2.3 21 8 72
lode et atmosphére — & retenir

+ L’iode est volatilisé a partir des milieux marins vers 1'atmosphére ;

+ Dans I'atmosphere, différentes formes et especes iodées sont retrouvées (i.e. formes

particulaires et gazeuses, especes iodées inorganiques et organiques) ;

-

continentales ;

4+ Les proportions des différentes especes inorganiques et organiques dans les pluies
sont variables du fait de la complexité de la chimie de I’iode atmosphérique.

Ces especes sont transferées des aérosols vers les eaux de pluie ;
Les dépots secs et les pluies représentent des apports vers les écosystémes terrestres,
ces apports étant plus importants pour les zones cotieres par rapport aux zones
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11.2. lode et sol

Le sol occupe une place centrale au sein des cycles biogéochimiques des écosystémes forestiers
(cf. 83.1) jouant un rdle clé dans les cycles des éléments et de 1’eau, ce dernier permettant les échanges
entre le sol et les arbres (Duchaufour, 1984). Ainsi, ’objectif de ce paragraphe est de rappeler la

constitution d’un sol puis le comportement de 1’iode dans ce systeme.
11.2.1. Le compartiment sol

Le compartiment sol joue un role clé dans le cycle des éléments traces. Il est généralement défini
comme la couche supérieure de la croQte terrestre. Il est constitué de particules minérales, de matiéres
organiques (MO), d'eau, dair et d'organismes vivants. C'est un compartiment complexe a l'interface
entre atmosphere, hydrosphére, lithosphere et biosphere. De fagcon simplifiée, le sol peut étre considéré
comme une matrice triphasée comprenant une phase solide, une phase liquide et une phase gazeuse.

La phase solide du sol est constituée de minéraux et de matiere organique. Les minéraux des
sols sont hérités de la roche mere (minéraux primaires tel que le quartz) ou sont formés dans les sols
(minéraux secondaires : oxydes, hydroxydes et phyllosilicates). Communément, les constituants de la
fraction minérale sont classés selon leur taille granulométrique en trois catégories: (i) les sables (entre 2
mm et 50 um) ; (ii) les limons (entre 50 um et 2 um) et les argiles (< 2 um). Les argiles présentent la
particularité d’avoir localement des sites amphotéres pouvant donc étre chargés négativement ou
positivement en fonction du pH (charges négatives en milieu alcalin et charges positives en milieu acide)
(Sposito 1984). Ainsi, a pH élevé les espéces anioniques sont en compétition avec les ions hydroxydes
(OH") pour les sites chargés positivement, alors qu'a pH bas il y a plus de sites chargés positivement
permettant de lier plus facilement les anions. Les oxydes et hydroxydes les plus abondants dans les sols
sont la goethite (FeO(OH)), ’hématite (Fe.0s), la gibbsite (Al(OH)s) et la magnétite (FesOa) (Sposito
1984). La matiere organique du sol se trouve sous différentes formes selon 1’état de transformation des
débris végétaux liée a ’activité biologique du sol. La matiére organique fraiche (MOF) composée des
chutes de litiere (ex. feuilles ou aiguilles mortes, débris végétaux) forme une couche de litiére au sol
(horizon OL). Ce matériel s’accumulant, il subit une décomposition microbienne active dans la couche
de fermentation (horizon OF) résultant en une matiére organique labile (MOL) avec I’accumulation de
matériaux humifiés dans 1’horizon OH menant a une matiére organique stable (humus). Ce
compartiment assure une réserve des nutriments a moyen et long terme. Les molécules les plus simples
(ex. sucres) de la MOF sont facilement décomposées par les microorganismes et souvent compléetement
converties en composés minéraux solubles ou gazeux comme le CO, (minéralisation). Les constituants
plus complexes de la MOF (ex. lignine) sont en partie décomposés en molécules plus simples qui sont
métabolisables. Le reste est utilisé pour la formation de molécules de plus en plus complexes

(humification). Ces composés, les substances humiques, peuvent étre minéralisés a leur tour plus
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lentement que les molécules de la MOF. Ces substances humiques représentent environ 80 — 90 % de la
MO des sols. Les principaux facteurs ayant un effet sur la minéralisation sont: la température,
I’humidité, la teneur en oxygene, le pH, la composition du sol et la teneur en calcaire (1T2 2013).
L’horizon A (ou horizon organominéral) est I’horizon de surface du sol minéral en contact avec la litiére
(Figure chapl - 3). La distinction des horizons OL, OF et OH est indispensable pour 1’identification
des formes d’humus. En forét, les humus mull sont & dégradation rapide des litiéres liée a une activité
notable des vers de terre, les humus moder sont caractérisés par une activité biologique plus faible et
donc un renouvellement intermédiaire et les humus mor sont caractérisés par une guasi-absence

d’activité biologique résultant en un renouvellement de la MO extrémement faible (Baize 2009).

Végétation <

Horizon O —

-

Horizon A =

— Sol minéral

Roche mere

Figure chapl - 3: Schéma simplifié d’un profil de sol.

La phase liquide du sol est alimentée par les précipitations et/ou par les irrigations. Les pertes
se font par drainage et évapotranspiration. Les eaux du sol, en entrant en contact avec les phases solide
et gazeuse, se chargent en substances minérales et organiques dissoutes et en gaz dissous pouvant par la
suite étre disponibles pour les plantes.

La phase gazeuse du sol est constituée (i) de 1’oxygene (O2) contrblant la respiration des racines
et de la flore microbienne, il est utilisé dans les réactions d’oxydation et (ii) du dioxyde de carbone
(COy) formé suite a la respiration cellulaire. De plus, la phase gazeuse du sol contient d’autres gaz qui
sont produits et/ou consommeés par les organismes vivants (tels que NO, N2O, NH3 et CH4) ou encore

de la vapeur d’eau (Duchaufour et al., 2001).
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11.2.2. L’iode dans les sols

Les roches magmatiques (ou roches ignées) contiennent moins d'iode que les roches
sédimentaires (moyenne = 0,24 et 2,0 mg kg, respectivement) et la plupart des sols contiennent plus
d'iode (moyenne =5 mg kg ) que les roches et les sédiments dont ils dérivent (Christiansen and Carlsen,
1989 ; Fuge and Johnson, 1986 ; Johnson, 2003). Bien que les concentrations en | des sols puissent étre
en partie dues a l'altération du substrat rocheux, la contribution réelle de cette source n'est pas totalement
claire. Plusieurs auteurs ont affirmé que I'altération du substrat rocheux représentait un apport d'iode
dans le sol bien inférieur aux entrées atmosphériques (Christiansen and Carlsen, 1989 ; Fuge and
Johnson, 1986 ; Johnson, 2003).

Dans une revue compilant les données de la littérature mondiale, Johnson (2003) indique que la
teneur en iode des sols varie considérablement : < 0,1 — 150 mg kg, la moyenne de toutes les valeurs
étant de 5,1 mg kg et la moyenne géométrique de 3,0 mg kg2. Selon la base de données de Johnson
(2003), la concentration moyenne en | pour des sols arables allemands est de 2,2 + 1,3 mg kg. Au
Royaume-Uni, les concentrations en | dans le sol se situent entre 0,5 et 98,2 mg kg (Johnson, 2003 ;
Whitehead, 1984), avec des concentrations plus élevées dans les zones cotieres. En effet, les
concentrations d'iode sont généralement plus élevées dans les sols c6tiers que dans les sols continentaux.
Par exemple, en Irlande Bowley (2013) a observé les concentrations en | les plus élevées (127 et 274
mg kg™) pour des sols proches de la cote (< 1 km). Cependant, Fuge and Johnson (2015) indiquent que
I'influence directe de I'environnement maritime sur les terres est limitée a 50 — 80 km et aucune
corrélation claire n'a été trouvée entre les concentrations en | des sols et leur distance a la cote (Bowley
2013 ; Whitehead, 1973). En revanche, plusieurs auteurs ont souligné le lien entre la teneur en | des sols
et la quantité de pluie (Aldehan et al., 2009 ; Bowley, 2013 ; Fuge, 1996 ; Schnell et Aumann, 1999),
confirmant I’influence des flux atmosphériques dans la distribution de | dans les sols.

Ainsi, il existe une variation considérable de la teneur en iode dans les sols, méme lorsque ces
derniers se situent dans une zone d'influence marine, reflétant les capacités différentes des sols a retenir
les apports d’iode. En effet, une combinaison de processus physiques, chimiques et biologiques controle
le comportement de I'iode dans les sols. L'iode peut étre distribué entre les composants solide, liquide
et gazeux d'un sol. L'ampleur de cette distribution est cruciale puisqu'elle détermine a son tour la
distribution environnementale de I'iode. Par exemple, un degré élevé de sorption de 1’iode sur la phase
solide d'un sol suggere que cet élément est susceptible d'étre immobilisé. En revanche, une affinité pour
les phases liquides ou gazeuses (faible sorption sur la phase solide) suggere une mobilisation potentielle
ayant pour conséquence son absorption par les racines des plantes, son drainage dans les eaux de surface
ou sous-terraines ou sa diffusion gazeuse (volatilisation) dans I'atmosphéere (Ashworth et al., 2009).
Dans le paragraphe suivant, les processus contrélant la répartition de I'iode dans les différentes phases

du sol sont récapitulés.
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11.2.2.1. Sorption de I’iode sur les phases solides du sol

Sorption de I sur les phases minérales

Les oxydes et hydroxydes métalliques tels que Fe(OH)s, Al(OH); et MnO; peuvent jouer un
role important dans la rétention de | dans le sol du fait de la présence a leur surface de sites amphoteres
(Bowley, 2013 ; Dai et al., 2004 ; Muramatsu et al., 1990 ; Shetaya et al., 2012 ; Whitehead, 1973, 1978
: Xu et al., 2011). Ainsi, suite a un ajout de *?°10s~ a des sols ayant une teneur en carbone organique <
38 %, Bowley (2013) a montré que 1’iodate s’adsorbait rapidement sur les oxydes métalliques (Fe, Mn
et Al). Aprés dopage de sols a partir de solution de *2°I- et '?°l03-, Shetaya et al. (2012) ont démontré
qu'un faible pH augmentait la sorption instantanée de ces deux composés sur les oxydes métalliques du
sol.

Ces oxydes et hydroxydes métalliques peuvent également étre responsables du changement de
spéciation de 1’iode dans le sol. Il a été démontré que le dioxyde de manganése (MnO) oxydait I'iodure
en iode élémentaire puis en iodate et initiait la formation de composés organiques iodés tels que
I'iodoforme (Allard et al., 2009 ; Allard et al., 2010 ; Gallard et al., 2009 ; Fox et al., 2009). Allard et
al. (2010) ont montré que la formation de CHsl pouvait avoir lieu par oxydation de la MO par le dioxyde
de manganese (MnO,) et en présence d’iodure. La production de CHsl augmente avec I’augmentation

des concentrations initiales en iodure et en manganése et avec une diminution du pH de 7 a 5.
lode et matiere organique du sol

Le lien entre teneurs en iode et matiére organique du sol a été largement rapporté (ex. Bostock
et al., 2003 ; Dai et al., 2009 ; Santschi et al., 2017 ; Schwehr et al., 2009 ; Shimamoto et al., 2011;
Steinberg et al., 2008a,b ; Xu et al., 2011a,b ; Whitehead, 1973 ; Xu et al., 2012 ; Xu et al., 2016).
L’iode est lié¢ au carbone de la MO par liaison covalente forte (Ashworth et al., 2003 ; Hansen et al.,
2011 ; Mercier etal., 2000 ; Reiller et al., 2006 ; Schlegel et al., 2006 ; Xu et al., 2011). Les mécanismes
régissant I’incorporation de l'iode inorganique dans la matiére organique ont fait 1'objet de plusieurs
études. Il a été démontré que ’iodate et I’iodure étaient respectivement réduits et oxydés en espéces
intermédiaires réactives (HIO et I,) réagissant avec les molécules organiques possédant des groupes
donneurs d'électrons tels que les phénols (Franke et Kupsch, 2010 ; Fukui et al., 1996 ; Reiller et al.,
2006 ; Schlegel et al., 2006 ; Warner et al., 2000 ; Whitehead, 1974 ; Xu et al., 2011). En comparant les
spectres d'absorption des rayons X d’acides humiques et fulviques iodés aux spectres des composés
phénoliques de référence, Schlegel et al. (2006) ont déduit que dans les substances humiques
naturellement iodées, I'iode était lié aux cycles aromatiques. L’iodation des amines par la formation de
liaisons iode — azote provenant d’acides aminés de la MO a également été démontrée a partir de solutions
synthétiques par Franke and Kupsch (2010) et a partir de substances humiques extraites de sol par Xu
et al. (2013).
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Ainsi, prédire la structure des composés organoiodés est difficile en raison de la nature complexe
de la MO. En effet, la composition des substances humiques est complexe ; dans 1 kg de substance
humique, seulement deux molécules d’acide humique identiques sont attendues (Keppler et al., 2003).
De plus, la présence de divers groupes fonctionnels sur chaque atome de carbone peut indirectement
affecter la liaison des espéces iodées au carbone.

11.2.2.2. Ro6le des microorganismes du sol

De nombreuses études indiquent que les microorganismes du sol sont également impliqués dans
la rétention de I’iode dans ce compartiment (ex. Amachi et al., 2005 ; Amachi, 2008 ; Muramatsu et
Yoshida, 1999 ; Muramatsu et al., 1990 ; Seki et al., 2013 ; Li et al., 2012). En 2005, une bactérie
accumulatrice d’iode, désignée souche C-21, a été isolée d’un sédiment marin par Amachi et al. (2005).
Cultivée dans un milieu liquide contenant de I'iodure, cette souche C-21 a éliminé 80 % de I'iode du
milieu en 24 heures et I'a accumulé dans ses cellules. Pour examiner le rdle des microorganismes dans
la rétention de I’iode dans le sol, Muramatsu et Yoshida (1999) ont utilisé des échantillons de sols
stérilisés par autoclavage et des échantillons de sols frais non stérilisés. Les résultats ont montré la
sorption des ions I~ et 105~ ajoutés dans le cas des sols frais, tandis que dans le cas des sols stérilisés la
sorption des ions iodures diminue de plus de 80 %. Bien qu’une destructuration des composés du sol
puisse en partie avoir lieu, la diminution de la sorption de | sur les sols stérilisés pourrait étre due a la
destruction des microorganismes, qui agissent dans la fixation de I’iode, ou a la décomposition des
produits (e.g enzymes) qui affectent la fixation de I’iode (Muramatsu et Yoshida, 1999). L’étude de Seki
et al. (2013) met en avant le réle d’une enzyme (la laccase) dans la sorption et I’incorporation de 1’iode
dans la MO du sol. D’aprés ces auteurs, la laccase catalyse 1’oxydation de 1’iodure en iode élémentaire
ou en acide hypoiodeux, qui sont par la suite incorporés dans la MO avec pour conséquence la formation
d’iode organiquement lié. Les laccases ayant une activité oxydante Vis a vis de I’iodure sont largement
distribuées parmi les microorganismes du sol (Seki et al., 2013). Ainsi, les microorganismes du sol (en
particulier les bactéries) participent a 1’accumulation, 1’oxydation, la réduction et la rétention de 1’iode

dans le sol.
11.2.2.3. L’iode dans la phase liquide du sol
Fraction labile de I’iode dans le sol et sa spéciation

Des études réalisées a partir d’extractions chimiques afin d’évaluer I’importance de la fraction
labile (hydrosoluble ou disponible) de I dans le sol, ont montré que cette fraction n’était pas négligeable.
Par exemple, Johnson (1980) a déterminé que la fraction d’iode extractible a 1'eau représentait de < 0,1
a 25 % de Il'iode total pour 183 sols anglais. Pour un sol de Tchernobyl, Hou et al. (2003) ont observé
que les fractions hydrosoluble et échangeable de 1?°I représentaient environ 20 % de ?°I total. Apres

extraction a 1’acétate de sodium, Luo et al. (2013) ont trouvé que la fraction disponible (fractions
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hydrosoluble + échangeable) représentait 6 — 18 % de %' total dans des profils de leess prélevés en
Chine. Selon I’étude de Hansen et al. (2011), les fractions hydrosolubles et échangeables contribuaient
a respectivement 11 et 22 % de *?’I total pour un composite de 12 sols danois, tandis que pour des sols
de prairie japonais riches en MO (95 g kg™), la fraction disponible en iode naturellement présent
comptait pour seulement 0,3 — 0,6 % de I’iode total du sol selon Takeda et al. (2016).

La réactivité et la mobilité de I’iode dans les sols dépendent des interactions solide/liquide de
ses formes chimiques, pourtant les concentrations des espéces iodées naturellement présentes dans les
extraits a 1’eau de sol ou les solutions de sol sont rarement mesurées. Shimamoto et al. (2011) ont
déterminé la spéciation de I'iode dans 1’eau interstitielle du sol par HPLC—-ICP-MS pour des échantillons
prélevés a une profondeur de 0 — 12 cm (sources chaudes de Yoro, Japon). L'eau interstitielle contenait
50 - 60 % d'iode lié a la matiére organique dissoute observé par SEC-ICP-MS (le reste étant de ’iodure)
a une profondeur de 0 — 6 cm, alors que pour la profondeur 9 — 12 cm 98 % de l'iode se trouvait sous
forme d’iodure dissous, montrant que 1’iode organiquement lié semble plus abondant dans l'eau
interstitielle de surface. Takeda et al. (2015) ont étudié 1’évolution de la disponibilité des ions 103 et I
ajoutés individuellement a des sols de forét japonais, ainsi que le changement de spéciation dans la
fraction labile (HPLC-ICP-MS). Dans le sol de surface (horizon organique) et ses extraits, I'iode
inorganique s'est transformé en formes organiquement liées aprés 14 jours d’incubation (proportions en
iodure ou iodate a 14 jours <0,05%), entrainant une diminution de la solubilité de I'iode. En revanche,
dans les sols a faible teneur en matiére organique (10 g kg™), aprés le méme temps d’incubation, la
quantité d'iode extractible a I'eau ne diminuait pas sensiblement et la forme chimique prédominante de
I'iode ne différait pas de celle ajoutée (105~ ou I7). Bien que la matiére organique diminue la solubilité
de I’iode, elle peut également étre une source d’iode mobilisable. En effet, I'importance du lien entre
I’iode et la matiere organique dissoute a été rapportée par Xu et al. (2011) expliquant qu’une petite
fraction de MO du sol, qui peut étre facilement mobilisée, pourrait se comporter comme une source

d'iode libéré sous forme organique colloidale.
Coefficients de partage solide — liquide (Kg) de I'iode

Le coefficient de partage solide — liquide (Kq) permet de déterminer le partitionnement d'un
élément entre les phases solide et liquide du sol, calculé comme le rapport entre la concentration en
élément dans la phase solide et celle dans la phase liquide. Ainsi, une valeur élevée de Kq signifie un
haut degré de sorption de 1’élément sur la phase solide alors qu’une faible valeur est significative d’un
élément plutdt présent en phase soluble.

En 2010, I’AIEA a compilé des valeurs de Kq pour différents radionucléides selon le type de
sol (Tableau chapl - 3). Pour I’iode, une gamme de 0,01 a 580 L kg™ pour tout type de sol a été
rapportée avec une moyenne de 6,9 L kgt. Comparé aux autres éléments rapportés (Se, Cl et Cs donnés

a titre d’exemples ; Tableau chapl - 3), les valeurs de Kq obtenues pour I’iode sont nettement plus
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faibles que celles pour le sélénium et le césium suggérant une plus forte mobilité dans le sol pour | en
comparaison avec les autres radionucléides. De plus, cette compilation de données montre qu’en
moyenne la rétention de 1’iode est supérieure dans les sols organiques par rapport aux sols de type
minéral (Tableau chapl - 3). Ceci est confirmé par 1’étude d’Unno et al. (2017) ayant étudié la
distribution verticale de %1 dans des sols de prairie et de forét japonais, riches en MO en surface et
pauvres pour les couches plus profondes. Aprés extraction a I’eau, les auteurs ont observé que les valeurs
de Kq de I~ ajouté étaient significativement positivement corrélées avec celles du carbone organique

du sol, suggérant que I’apport de MO au sol peut prévenir la migration de I’iode radioactif dans le profil

de sol.
Tableau chapl - 3: Valeurs de Kq (L kg™) pour I’iode, le sélénium, le chlore et le césium
selon le type de sol (d’apres AIEA, 2010).
Elément  Groupe de sol N Moyenne Minimum Maximum
Tout type de sol 250 6,9 0,01 580
lode (1) Minéral 196 7 0,01 540
Organique 11 32 8,5 580
Tout type de sol 172 200 4 2100
e Sable 15 56 4 1600
Selenium () | oam et argile 134 220 12 2100
Organique 2 1000 2300 1800
Chlore (Cl)  Tout type de sol 22 0,3 0,04 1,2
Tout type de sol 469 1200 4,3 380000
Césium (Cs) Sable _ 114 530 9,6 35000
Loam et argile 227 370 39 380000
Organique 108 270 4,3 95000

11.2.2.4. Volatilisation de ’iode du sol

Comme détaillé précédemment, 1’iode se lie & la MO et aux (hydr)oxydes métalliques du sol.
S’il n’est pas li¢ aux phases solides, une partie de I’iode contenu dans les sols peut étre transformée en
composés volatils libérés dans 1’atmosphére. Ainsi, la volatilisation de I'iode est principalement
détermineée par les procédés de sorption du sol. Plusieurs études a partir d’analyses par chromatographie
gazeuse couplée a la spectrométrie de masse (GC-MS) mettent en évidence que la plupart de I’iode
gazeux émis du systeme sol — plante se trouve sous forme organique, et plus particulierement sous forme
d’iodure de méthyle (CHsl) (Muramatsu et Yoshida, 1995 ; Keppler et al., 2003). Toutefois, il est
également possible que 1'lode moléculaire contribue aux émissions d’iode de sources terrestres.

Un mécanisme abiotique pour la formation de CHsl est proposé par Allard and Gallard (2013)
montrant que 1’oxyde de manganése (birnessite 6—MnQO;) peut catalyser la formation de I’iodométhane

en présence de MO et d’iodure. Allard and Gallard (2013) proposent également un mécanisme de
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formation abiotique de I’iodométhane a partir du pyruvate, qui est un composé organique provenant de
I’oxydation des substances humiques. En général, la formation abiotique de composés organiques
volatils est favorisée en milieu acide : la production d’iodométhane augmente avec la diminution du pH
(Allard et al., 2010 ; Keppler et al., 2003).

D'un autre c6té, bien que les mécanismes précis impliqués ne soient pas encore clarifiés, il a été
démontré que le processus de volatilisation de I’iode est stimulé par la présence des plantes et par
I’activité biologique dans le sol, par les organismes vivants, les enzymes externes excrétées par les
micro-organismes ou par une grande variété de bactéries (Amachi, 2008 ; Johanson, 2000 ; Muramatsu
and Yoshida, 1995 ; Muramatsu et al., 2004). Amachi et al. (2003) ont montré que CHgl est produit dans
des sols en conditions aérobies suite a une action microbienne, en particulier des bactéries, et qu'un large
éventail de bactéries du sol a la capacité de méthyler I'iode. De plus, Ban-nai et al. (2006) utilisant des
cultures de laboratoire, ont observé que les champignons filamenteux présents dans les sols
accumulaient *?I et le volatilisaient (jusqu’a 3,4 %) sous forme de CHsl. Shimamoto et al. (2011) et
Seki et al. (2013) ont proposé que I'enzyme oxydase laccase, produite par des champignons et des
bactéries du sol, soit capable d'oxyder I~ en I, dans les couches superficielles du sol (cf. §2.2.2.2). Bien
que ces auteurs suggerent que I, réagisse avec la matiére organique pour produire des composés
organoiodés retenus dans le sol, il est probable qu’une partie soit directement volatilisée et que certains
composés organoiodés soient convertis en CHsl puis volatilisés.

Bien que la volatilisation de I’iode a partir du sol soit possible, les taux d'iode volatilisé rapportés
sont relativement faibles. Par exemple, a partir d'une parcelle de terrain contaminée Sheppard et al.
(1994) ont déterminé une perte de seulement 0,07 % sur 66 jours par volatilisation de *?°I a partir d’un
sol de tourbe. De méme, Bostock et al. (2003) ont quantifié une faible perte en %1 par volatilisation
(perte totale de 0,011 % sur une période de 22 jours) a partir de sols forestiers, du fait de la forte rétention
de I par la matiére organique. Ces auteurs ont également constaté 1’absence de volatilisation de I a partir
de sols gelés. Manley et al. (2006) estiment que les zones humides cotiéres pourraient produire 0,8 %
des émissions totales en CHsl. Redecker et al. (2000) ont détecté de « fortes » émissions de CHsl
provenant des riziéres et estimé que cette source fournissait 5 % des émissions mondiales de CHsl. Ces
différentes études rapportent des taux de volatilisation de 1’iode a partir de différents types de sol, mais
a ce jour, aucune étude n’a été réalisée pour établir le lien entre la dégradation de la matiére organique

de différents types d’humus forestier et la volatilisation de I a partir de ce compartiment.
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lode et sol — a retenir

+ Les (hydr)oxydes métalliques (Fe, Al et Mn) peuvent jouer un role important dans
la rétention de I dans le sol par sorption de 1’iode et/ou par modification de sa
speciation;

4+ Le lien entre | et MO du sol a été largement rapporté, mais prédire la structure des
composes organoiodes reste difficile en raison de la nature complexe de la MO;

4+ Il n’y a que trés peu d’études sur le comportement de | dans les sols forestiers
tempérés présentant pourtant des quantités et natures de MO importantes et
variées (cf. 83.1);

4+ Les microorganismes du sol (enzymes, bactéries) participent a I’oxydation, la
réduction et la rétention de | dans le sol;

+ Une fraction de | dans les sols peut étre volatilisée vers I’atmosphére sous forme de
I, et iodoalcanes suite a des processus abiotiques (a partir de MO, Fe, Mn et
pyruvate) et biotiques.

+ Les quantités d'iode volatilisé rapportées sont relativement faibles (< 5 %), mais il
n’existe a notre connaissance aucune étude comparant 1’influence de différentes
natures de MO sur la volatilisation.

11.3. lode et végétation terrestre

La compréhension des mécanismes de transfert de I’iode du sol ou de 1’atmospheére vers la
végétation est essentielle du fait que les plantes sont un lien entre les sources (I'atmosphére et le sol) et
les récepteurs d’iode (les mammiféres). De plus, comme la carence en iode chez 'homme peut entrainer
des problémes de santé tels que le goitre et le crétinisme, de nombreuses recherches ont été réalisées sur
I’absorption de I par les végétaux afin d'augmenter la teneur de cet élément dans la chaine alimentaire
(ex. Landinietal., 2011 ; Zhu et al., 2003). L'iode n’est pas catégorisé comme un élément essentiel pour
les plantes terrestres (Ashworth, 2009 ; Kato et al., 2013). Certains auteurs ont méme rapporté des effets
néfastes sur la croissance de certains végétaux pour des concentrations en | dans le sol ou la solution
nutritive entre 1 et 50 ppm : pak choi (Dai et al., 2004); épinards (Dai et al., 2004 ; Zhu et al., 2003);
riz (Mackowiak and Grossl, 1999); tomates, salades, carottes et choux chinois (Hong et al., 2008).
Inversement, Weng et al. (2008) et Landini et al. (2011) ont constaté que de faibles quantités d'iode

(environ 0,5 — 1 ppm) pouvaient stimuler la croissance de chou chinois et de tomate.
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Les teneurs naturelles en iode des plantes sont relativement faibles avec des valeurs
généralement inférieures a 1 mg kg* (Tableau chapl - 4). Son absorption par la végétation peut se faire
par le prélevement racinaire a partir de la solution du sol et/ou par les feuilles a partir de la pluie, des
particules atmosphériques et des formes gazeuses d'iode (Fuge, 2005 ; Whitehead, 1984).

Tableau chapl - 4: Concentrations naturelles en iode dans les échantillons végétaux (d’aprés
Fuge and Johnson, 2015).

Concentration en iode

Type d'échantillon Références

(mg kg™)
Herbe/herbage (revue de littérature) 0,05-0,5 Whitehead (1984)
Plantes/paturage (environnement cotier) 0,185 - 3,62 Bowley (2013)
Echantillons de plantes (Russie) 0,121 -0,221 Korobova (2010)
Aiguilles d'arbres (environnement cétier) 0,11 - 3,39 Al-Ajely (1985)
Echantillons d'arbre (Russie) 0,072 - 0,186 Korobova (2010)
Herbage mixé - parties aériennes (Russie) 0,162 Korobova (2010)
Herbage mixé - parties racinaires (Russie) 0,701 Korobova (2010)
Lichens (Russie) 1,089 Korobova (2010)
Mousses (Russie) 0,743 Korobova (2010)

11.3.1. Prélévement racinaire de ’iode

L’absorption racinaire de 1’iode varie selon les especes végétales, les concentrations et formes
d’iode ainsi que selon la capacité du sol a fixer cet élément (ex. Ashworth et al., 2009 ; Kashparov et
al., 2005 ; Sheppard et al., 2010). Par exemple, Kashparov et al. (2005) ont montré que 1’absorption
racinaire de | par les plantes était inversement proportionnelle au contenu en MO du sol. Ainsi, la
rétention de I’iode par la matiére organique du sol limite son absorption par les racines des plantes. Hong
et al. (2008) ont étudié I’absorption racinaire de 1’iode entre autres par un chou chinois aprés ajout de
différentes concentrations d’iode inorganique dans le sol. Selon ces travaux, les flux estimés montrent
que ’absorption racinaire augmente légérement de 0,17 a 0,25 ug kg jour avec I’augmentation de la
concentration en | dans le sol de 10 a 50 mg kg, puis re-diminue a environ 0,11 pg kg* jour* quand
la concentration du sol est de 150 mg kg2, ceci pouvant correspondre a une réaction de détoxification
d’un exceés d’iode absorbé.

Afin d’évaluer I'absorption de | du sol par les plantes, le facteur de transfert (FT) est calculé
comme le rapport entre les concentrations en | dans la plante et le sol (en mg kg de matiére séche).
Ainsi, des facteurs de transfert élevés indiquent un degré élevé de transfert de | du sol a la plante. Par
exemple, Ashworth et Shaw (2006) ont rapporté un FT allant jusqu'a 785 dans le cas du chlore pour du
ray-grass. En revanche, les FT pour I'iode ont tendance a étre faibles. Ces mémes auteurs ont calculé un
FT du sol vers les parties comestibles des légumes variant entre 0,01 et 1 apres un ajout de I~ a une
concentration finale de 5 mg kg dans le sol (d’aprés Ashworth et al., 2009). Kashparov et al., (2005)
ont calculé des FT de 0,01 — 0,03 pour des racines de radis et des feuilles de laitue, de 0,003 — 0,004
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pour des gousses de haricot et de 0,001 pour des grains de blé aprés ajout de 21~ aux sols. Shinonaga et
al. (2001) ont obtenu des valeurs de 0,0005 a 0,02 pour les FT des grains de céréales cultivées dans 38
sites en Autriche. Ces valeurs étaient corrélées négativement avec la concentration en iode des sols dans
lesquels les céréales étaient cultivées, ainsi qu'avec la quantité d'argile dans les sols, suggérant que plus
la quantité d’argile est importante, plus I’iode est retenu dans le sol diminuant ainsi sa disponibilité pour
les plantes. Dans I'ensemble, les facteurs de transfert pour I'iode sont faibles, indiquant que cet élément
n'est pas facilement transféré du sol vers les plantes. Cela est cohérent avec le fait que I’iode est non
essentiel pour les plantes (Kato et al., 2013 ; Ashworth, 2009).

Le role de la spéciation, notamment la proportion des ions iodure et iodate, pour l'absorption
végétale a également été étudié. Voogt et al. (2010), Whitehead (1973) et Zhu et al. (2003) ont constaté
que le ray-grass, le riz et la laitue cultivés en hydroponie absorbaient jusqu'a 20 fois plus d'iodure que
d'iodate. Lorsque le ray-grass ¢était cultivé dans le sol, I’absorption des ions iodate apparait supérieure a
celle des iodures, du fait de la fixation de I’iodure a la MO du sol (Whitehead, 1975). Bien que I’iode
puisse se trouver dans la solution de sol sous forme(s) organiquement liée(s) (cf. §2.2.2.3), a notre
connaissance aucune ¢tude sur 1’absorption de forme organique iodée par les végétaux n’a été menée.
Inversement, les racines des végétaux peuvent indirectement influencer la spéciation de 1I’iode dans le
sol. Kato et al. (2013) ont suggéré que les racines des plantes réduiraient biologiquement 1’iodate en
iodure contribuant a 1’absorption de cette espece iodée (Figure chapl - 4). La réduction de 105~ en I
par les racines suggére 1’existence d’enzymes réductases d’iodate. Ces auteurs émettent I’hypothése que
des oxydases d’iodure peuvent également exister et que 1’absorption de 1’iode peut étre régulée par des
transporteurs dans la membrane plasmique. D’aprés Yamada et al. (2005), les plants de riz pourraient
méme oxyder les ions iodures en iode élémentaire via le pouvoir oxydant de leurs racines, et absorber
I2. Une corrélation importante entre le pouvoir oxydant des racines du riz et la quantité d’iode absorbée
a été montrée par ces auteurs. Cependant, la fagcon dont les racines des plantes fonctionnent
physiologiquement pour modifier la spéciation de 1’iode dans la rhizosphére reste incertaine (Kato et
al., 2013).

=103

Reduction
compounds

Rhizosphere

- 31

@10:- transporter @& I~ oxidase
Q105" reductase @ I- transporter

FIGURE 10 | The model diag howing our hypothesis of uptake of iodine by higher plants.

Figure chapl - 4: Hypotheses proposées par Kato et al. (2013) pour I'absorption de | par des racines
de riz.
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Il existe des preuves contradictoires concernant la translocation de I'iode des racines vers les
parties supérieures des plantes, probablement du fait que ces conclusions sont issues de conditions
expérimentales différentes (i.e. concentrations et formes iodées ajoutées variables, espéces végétales
différentes). Ainsi, certaines études suggerent que l'iode absorbé a partir du sol s‘accumule
principalement dans les racines et que seule une faible proportion est transportée dans le reste de la
plante (Hong et al., 2008 ; Korobova, 2010 ; Tsukada et al., 2008 ; Voogt et al., 2010 ; Whitehead,
1973). En effet, Tsukada et al. (2008) ont constaté que dans les plants de riz cultivés dans des sols
naturellement riches en iode (48 mg kg™), la concentration la plus élevée (53 mg kg?) était mesurée
dans les racines et la concentration la plus faible (0,034 mg kg*) dans les grains de riz. Bien que cette
partie comestible représentait 32% du poids sec total, elle ne contribuait qu’a 0,055% de l'iode retrouvé
dans I'ensemble des plants de riz. Korobova (2010) a constaté que les racines contenaient environ quatre
fois plus d'iode que les parties aériennes pour des échantillons d'herbes mélangées provenant de la plaine
russe. Au contraire, la redistribution de l'iodure ou de I'iodate apres leur absorption racinaire a partir de
solutions nutritives ou de sol vers les parties comestibles de la plante a été rapportée par Landini et al.
(2011), Muramatsu et al. (1993), Weng et al. (2009) et Zhu et al. (2003). Weng et al. (2009) ont montré
qu’aprés ajout de 217, plus de 80 % de I’iode absorbé par le chou chinois étaient transférés dans la partie

aérienne de la plante.
11.3.2. Absorption foliaire de I’iode

L'absorption d'iode par les plantes peut également se produire par voie foliaire. L'iode radioactif
pouvant étre émis dans l'atmosphére en cas d’accident nucléaire, la compréhension des processus
impliqués dans son absorption par les feuilles est particulierement pertinente. Toutefois, les données
concernant cette voie d’entrée au sein des végétaux restent rares pour cet élément. En outre,
I’interception de 1’iode par les surfaces foliaires dépend de phénomenes physiques et chimiques résultant
des interactions entre les formes chimiques présentes, des propriétés des dépots (i.e. dépbts humides ou
secs et taille des particules) et des caractéristiques de la canopée des plantes (i.e. structure et taille des
feuilles) liées a I’espéce végétale et son stade de croissance (Hurtevent et al., 2013 ; Tschiersch et al.,
2009). Collins et al. (2004) ont montré que 1’absorption de I’iode sous forme d’iodure de méthyle
(**1CH3) était possible par des feuilles de choux, de carottes et de haricots. Hasegawa et al. (2014) ont
étudié 1’absorption foliaire des formes inorganiques, 103~ et I, par des plants de radis et ont montré une
différence importante entre ces deux formes avec environ 80 % de rétention pour les ions iodure et
seulement 10 % pour les ions iodate, impliquant que la forme chimique de | affecte son absorption par
les végétaux. De plus, Henner et al. (2013) et Hurtevent et al. (2013) ont étudié la translocation de 11
au sein de plants de radis, pommes de terres et haricots aprés contamination foliaire par voie humide et

ont montré que 21~ avait la plus faible mobilité (facteur de translocation F; entre 0,1 et 2,6 %) par
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rapport a °SeOs* (F entre 1,6 et 32,6 %) et *CI- (F; entre 0,5 et 31,5 %) du fait de sa fixation
préférentielle dans ou sur les feuilles.

Bien que plusieurs auteurs indiquent la probabilité de la volatilisation de 1I’iode absorbé par les
plantes, a ce jour, seule I’étude de Saini et al. (1995) portant sur 118 espéces herbacées a examiné ce
processus. Leur étude en laboratoire a montré que la majorité des especes étudiées était capable de
produire CHjsl, aprés contamination foliaire par les ions iodure. En outre, certaines études ont montré
que I’iode pouvait étre phytotoxique (Dai et al., 2004; Hong et al., 2008 ; Mackowiak and Grossl, 1999 ;
Zhu et al., 2003), sa volatilisation par les plantes représenterait donc un mécanisme de détoxification
(Redeker et al., 2004).

lode et végétation — a retenir

# L'iode n’est pas catégorisé comme un élément essentiel pour les plantes terrestres,

pouvant méme étre phytotoxique ;

Les teneurs naturelles en iode des plantes sont relativement faibles (< 1 mg kg™?) ;

Son prélévement racinaire a partir de la solution du sol se traduit par des facteurs de

transfert faibles (0,0005 — 0,90) et variables selon les espéces végétales, les

concentrations et formes en iode, indiquant que cet élément n'est pas facilement

transféré du sol vers les plantes ;

L’¢tude de cette voie de transfert est généralement limitée a I’iode inorganique ;

Le fonctionnent physiologique des racines des plantes permettant cette absorption

racinaire ainsi que les changements de la spéciation de I’iode dans la rhizosphere

reste incertaine ;

4+ Les connaissances concernant les mécanismes impliqués dans l'absorption foliaire
de I par les végeétaux, ainsi que son importance par rapport au prélévement racinaire,
sont limitées.

+ L’importance et les processus impliqués dans I’immobilisation et la translocation de
| au sein des végetaux apres prélevement racinaire ou foliaire sont encore peu
connus.

-+

¥+
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I1l.  Dynamique des éléments au sein des écosystemes forestiers

L’écosystéme forestier est constitué de la biomasse de 1’arbre (racines, tronc, écorce, branches
et feuilles), de la végétation de sous-bois (ex. champignons, mousses), de la liticre, de I’humus, des
couches de sol et d’un ensemble d’étres vivants (eX. mammiféres, insectes, organismes décomposeurs).
Les écosystémes forestiers européens sont des écosystemes « semi-naturels ». En France, les foréts sont
en majorité exploitées depuis des siécles mais, étant rarement amendées/fertilisées et les retombées
atmosphériques constituant les principaux apports extérieurs, elles ont un fonctionnement proche d’un
fonctionnement naturel (Ranger et al., 2005). Etant donné que leur surface recouvre environ un tiers de
la surface terrestre mondiale (FAO, 2016), les écosystémes forestiers constituent une interface
importante entre I'atmosphére et les eaux continentales. En raison de leur longévité et de leur biomasse
élevée, les foréts peuvent intercepter et accumuler des quantités importantes de polluants a I'état de trace
ou de radionucléides rejetés dans I'environnement. Il est donc nécessaire de procéder & une surveillance
de ce type d’écosystéme. Toutefois, a ce jour, peu d’études ont été menées sur I’interception de 1’iode
par les foréts et son comportement au sein de cet écosysteme. Ainsi, ce paragraphe présente (i) le
fonctionnement particulier de cet écosystéme avec le principe d’un cycle biogéochimique d’un élément
et le modele conceptuel décrivant ce cycle ainsi que le rdle de la canopée forestiére dans ce systeme puis
(i) les informations tirées des études relatives a 1’iode dans 1’objectif d’en tirer un bilan des

connaissances et des lacunes sur le recyclage de | par les foréts.
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1.1 Cycle biogéochimique d’un élément en milieu forestier

11.1.1. Principe général d’un cycle biogéochimique

Le cycle biogéochimigue représente la circulation permanente de 1’eau et des éléments entre les
compartiments de 1’écosystéme, les végétaux et les horizons du sol prospectés par les racines. Le cycle
biogéochimique d’un élément dans un écosysteme forestier est constitué¢ de trois sous-cycles

schématisés Figure chapl - 5 (Cole and Rapp, 1981 ; Ranger and Bonneau, 1984 ; Ulrich et al., 1973).

Biomasse
pérenne

circulation des éléments entre sol - arbre

redistribution des éléments au sein de I'arbre

22

entrées — sorties du systéme

Figure chapl - 5 : Schéma simplifié du fonctionnement d’un écosystéme forestier avec les trois sous-
cycles constituants le cycle biogéochimique. Pluviolessivats : percolation des eaux pluviales a travers
le feuillage.

Le sous-cycle biologique correspond a la circulation des éléments entre le sol et I’arbre et vice
—versa. Les éléments prélevés au sol sont utilisés pour la production de biomasse annuelle. De plus, une
partie est définitivement immobilisée dans la biomasse pérenne et 1’autre est restituée au sol sous formes
liquide (récrétion) et solide (chutes de litiére). Le sous-cycle biochimigue correspond a la redistribution
des ¢éléments au sein de I’arbre, il s’agit des translocations internes des organes agés (ou sénescents)
vers les organes en croissance pour soutenir la production de biomasse. Le sous-cycle géochimique
correspond a I’ouverture de ces sous-cycles avec 1’extérieur via les entrées (i.e. apports atmosphériques
et altération des minéraux) et les sorties (i.e. drainage en dehors de la zone racinaire, érosion et pertes
gazeuses). Le cycle biogéochimique des éléments au sein des foréts est donc fortement lié a celui de la
matiere organique. Ces écosystémes peuvent étre a la fois un puits en éléments par leur interception et
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accumulation, mais également une source du fait de leur réémission vers 1’atmosphére et/ou de leur
drainage vers des écosystemes voisins. De plus, il est important de souligner que dans ce systeme,
I’humus a une place centrale car il constitue une zone de transition entre 1’atmosphére et le sol.

Le sol occupe une place centrale au sein des cycles biogéochimiques des milieux forestiers, les
propriétés du sol impactant généralement les essences s’y développant (Londo et al., 2006). La nature
de la roche-mere et la texture du sol impactent la croissance des arbres. Ainsi, I’altération de la roche-
meére enrichit les solutions du sol en minéraux de facon variable selon le type de roche, alors que la
texture du sol influence la capacité de rétention des nutriments et de 1’eau (Miller, 2004 ; Nehlig et Egal,
2010). En effet, une texture fine présente une surface spécifique plus élevee et des pores plus petits, la
capacité d’échange et la réserve utile sont donc augmentés par rapport & une texture plus grossicre
(Miller, 2004). Inversement, les arbres impactent les propriétés du sol et des solutions de sol du fait de :
(i) leur besoin en éléments nutritifs, (ii) de la dégradation de la litiére et des racines, (iii) de la qualité
des humus, (iv) de la distribution du réseau racinaire dans le profil du sol, (v) des échanges d’ions au
niveau des radicelles modifiant la chimie des solutions du sol et (vi) de I’effet filtre des apports externes
de la canopée liés aux caractéristiques de la biomasse foliaire (ex. Moore, 1922 ; Ranger et al., 1995 ;
Salmon, 2018 ; Talkner, 2010). De plus, cette influence mutuelle entre les arbres et le sol forestier repose
sur le cycle de I’eau permettant les échanges entre ces deux compartiments (Duchaufour, 1984). Il reste
difficile de déterminer et de quantifier les différents facteurs a I’origine de 1’impact du type de sol sur la
croissance des peuplements forestiers du fait de la complexité des interactions du sol avec la végétation
et les solutions du sol.

Les foréts sont caractérisées par une bonne gestion des nutriments dans les cycles
biogéochimiques, et ’efficacité des différents sous-cycles est spécifique a 1’élément considéré
(Académie des Sciences, 2007). Les végétaux pérennes possedent la particularité de recycler par voie
interne via les feuilles, les écorces et le bois une trés grande partie des éléments indispensables a leur
développement (Ranger et al., 1995). Toutefois, la quantification de ces flux et leur variation en fonction

des essences restent mal connues (Académie des Sciences, 2007).
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1.1.2. Modele conceptuel a compartiments et a flux

Le fonctionnement général d’un écosystéme forestier avec ses trois sous-cycles est décrit par un
modele conceptuel a compartiments et a flux (Cole and Rapp, 1981). Il permet d’estimer 1’évolution de
chaque compartiment a partir des différents flux et stocks, et d’établir des bilans entrées-sorties pour des
échelles spatiales et temporelles fixées. Ce modele décrit les flux des éléments pour un cycle en équilibre
apparent.

Plus précisément, les sous-cycles biologique et biochimique d’un élément sont décrits
quantitativement par trois principaux flux annuels en élément (g h™* an™t) (Cole and Rapp, 1981 ; Ranger
and Bonneau, 1984 ; Ranger et al., 1997 ; Ulrich et al., 1973) (Figure chapl - 6) :

(1) Lademande (R) représente la quantité de 1’élément associée a la production annuelle de la biomasse
(feuilles, branches, bois, écorce) ;

(2) Le préléevement (U) représente la fraction prélevée au sol par absorption racinaire pour contribuer a
la demande ; elle correspond a la somme des quantités d’élément immobilisées dans la biomasse
ligneuse (U,) et celles restituées au sol (U,) sous formes solide ((a) chutes de litiere) ou liquide ((b)
récrétion) ;

(3) Le transfert interne (T1) correspond a la remobilisation interne en élément lors de la sénescence des

organes (feuilles, branches et écorce) pour soutenir la nouvelle production de biomasse.
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Figure chapl - 6: Schéma récapitulatif des principaux flux considérés dans le modele conceptuel.
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Ces flux sont calculés a l'aide d'un systéme d’équations basé sur la production annuelle de biomasse
et les concentrations en élément dans les compartiments des arbres (cf. Chapitre 2). Ainsi, ce modele
permet d’estimer certains flux inaccessibles a la mesure, tel que le prélévement d’éléments par un
peuplement.

Ce modéle a déja été utilisé pour décrire le cycle biogéochimique de certains oligo-éléments ou
radionucléides tels que I'uranium (U) (Thiry et al., 2005), le césium (Cs) (Goor and Thiry, 2004) et le
sélénium (Se) (Di Tullo, 2015). En effet, les voies et processus de redistribution des radionucléides dans
les différents compartiments de 1’écosystéme forestier sont semblables a ceux des éléments essentiels.
Par contre I’importance et les taux des processus impliqués varient d'un ¢lément a 1'autre. Néanmoins,
c'est dans ce cadre général que le comportement écologique des polluants tels que les radionucléides
peut étre évalué. Ainsi les foréts agissent comme des récepteurs efficaces des rejets chroniques et aigus
de polluants (Shaw, 2007) avec I’accumulation potentielle a long-terme de radionucléides a vie longue
tels que ’Cs (t12 = 30,2 ans) (Goor and Thiry, 2004), **Cl (ti2 = 3%10° ans) (Van den Hoof and Thiry,
2012) et "°Se (ty2 = 3,3%10° ans) (Di Tullo, 2015) ayant fait I’objet d’études précédentes. Par exemple,
suite aux rejets en *’Cs par I’accident nucléaire de Tchernobyl, Goor and Thiry (2004) ont étudié son
recyclage a 1’aide du modele conceptuel présenté précédemment pour la description quantitative des
flux annuels de **¥Cs et du potassium (K) (Cs étant un analogue de K) dans des peuplements de pins
sylvestres d’une forét contaminée du sud-est du Bélarus. Qualitativement, il a été démontré que *¥'Cs
est rapidement recyclé dans les arbres par les mémes voies que le potassium et qu'il se redistribue de la
méme maniére entre les compartiments de I'arbre. Par rapport a K, une fraction plus élevée de *'Cs,
correspondant a environ la moitié de I'absorption annuelle, est immobilisée dans les organes pérennes.
Avec le développement des arbres, le bois du tronc et I'écorce deviennent les puits principaux de *¥’Cs
du fait de leur biomasse croissante. Le sélénium 79 est un des radionucléides d’intérét du fait de sa
présence dans les déchets HAVL. Dans le cadre de sa thése, Di Tullo (2015) a déterminé pour la
premiére fois le cycle biogéochimique du sélénium en écosystéme forestier a partir de ce modeéle
conceptuel montrant un réle mineur du cycle biologique dans le cycle global de Se dans le systéme et
I’influence du couvert végétal dans I’interception de la moitié des apports atmosphériques en Se. Ainsi,
I’importance des sous-cycles dans le cycle biogéochimique est spécifique a 1’élément considéré et le

niveau de connaissance actuel de ces cycles n’est pas le méme selon les éléments.
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11.1.3. Interaction des apports atmosphériques avec la canopée forestiére

Les retombées atmosphériques constituent un apport majeur dans ce systeme (Ranger et al.,
2005). Parmi les apports atmosphériques, on distingue les dépbts par temps sec (dépdt sec) et les dépbts
arrivant avec la pluie (dép6t humide). L’étude de la distribution des éléments au sein des foréts nécessite
la connaissance (i) de la forme chimique et physique de ces apports influencant leur (bio)disponibilité
et (i) de leur interaction avec la canopée puisque les flux incidents sur les sols forestiers peuvent étre
modifiés.

La canopée forestiére joue un rdle central, au-dela de la production de litiére, au sein des cycles
biogéochimiques en milieu forestier (Ulrich, 1983). Elle constitue une surface de contact importante et
complexe avec 1’atmosphere. Les principales essences forestieres francaises ont une surface spécifique
foliaire (i.e. LAl « Leaf Area Index ») comprise entre 3 et 10 m? par m? de sol, correspondant donc a
une surface réceptrice nettement supérieure a celle du sol nu (Ulrich et al., 1995). L’interaction de la
canopée forestiére avec les apports atmosphériques induit des modifications de la composition chimique
des pluies sous cette canopée (i.e. pluviolessivats ; Ulrich et al., 1995; Figure chapl - 7). En plus des
dépdts humides traversant la canopée, des dépdts secs s’y accumulent et plus particulicrement a la
surface des aiguilles ou des feuilles. La récrétion de molécules organiques par la canopée (Mellec et al.,
2010 ; Michalzik and Stadler, 2005) peut induire la dissolution totale ou partielle de ce dépét sec. Les
¢léments apportés par 1’atmosphere par voies humide ou séche peuvent ainsi étre assimilés par les
feuilles et aiguilles. De plus, les éléments peuvent étre assimilés directement par le couvert et/ou étre

excrétés. Ces processus d’absorption et de récrétion d’élément constituent 1’échange avec la canopée.

ﬂ

94y

Absorption o
Modification o e Deépots secs
de la ’
composition Canopee
des
précipitations REET&Hon

*percolation des eaux pluviales a travers le feuillage

Figure chapl - 7: Schéma simplifié de la modification de la composition des apports atmosphériques
suite a leur interaction avec la canopée forestiére.

L’étude couplée de la composition des pluies et des pluviolessivats permet d’identifier les

processus dominants ayant lieu au niveau de la canopée en fonction des éléments. L’étude du flux net
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sous couvert (différence entre le flux d’éléments présents dans les pluies et celui dans les pluviolessivats)
permet de différentier le flux d aux dépdts secs du flux d’échange avec la canopée (Staelens et al.,
2008 ; Talkner et al., 2010 ; Ulrich, 1983, 1994). Pour cela, les flux de dépots secs lessivés par les
pluviolessivats (i.e. DD) et les flux d'échange (i.e. CE) avec la canopée peuvent étre estimés a l'aide
du modele de I’effet de la canopée (« Canopy Budget Model ») (Staelens et al., 2008 ; Talkner et al.,
2010 ; Ulrich, 1983, 1994). Ce modeéle estime I'interaction des éléments avec la canopée forestiére en se
basant sur les mesures des pluviolessivats et des pluies dans le but de distinguer I'importance relative de

chacun de ces flux (Equation 1).
NTF = TF — RF = DD + CE (1)

OU NTF : flux net sous couvert (g hat an™); TF : flux via les pluviolessivats (g ha™ an™); RF : flux via
les pluies (g ha™t an™); DD+ : flux de dépots secs lessivés par les pluviolessivats (g ha™* an™?); CE : flux
d'échange avec la canopée (g ha* an™?).

La différenciation des deux composantes du pluviolessivat net (DD+r et CE) n’est pas aisée, mais elle
est nécessaire dans le cadre de I’é¢tude du cycle biogéochimique en forét. En effet, elle permet d’évaluer
le flux de récrétion d’éléments par la canopée contribuant aux processus de recyclage interne (cycle
biologique), s’ajoutant a la chute de litiére.

La mesure directe des dépbts secs est impossible dans les écosystemes forestiers en raison de la
complexité de la canopée, d'ou leur estimation par une méthode de calcul (« filtering approach »)
utilisant le sodium (Na) comme ion de référence inerte (Adriaenssens et al., 2012 ; Gandois et al., 2010 ;
Ulrich, 1983). En effet, comme aucune interaction entre Na et la canopée n’est supposée (i.e. absorption
et récrétion par l'arbre supposées négligeables), la différence entre le flux de Na sous la canopée et celui
des précipitations est uniquement due aux dépdts secs. Dans cette approche, les particules et aérosols
contenant du sodium et I'é1ément étudié sont supposeés étre déposés avec la méme efficacité sur le couvert
forestier. Par conséquent, le flux de dépdt sec de I'élément lessivé par les pluviolessivats (DDre(i); g
hat an™!) est calculé comme (Equation 2) :

.  _ NTF(Na)
DDrr(i) = RF(i) x RF(N:; )

Ou RF(i): flux en élément via les pluies (g ha* an); NTF(Na): flux net sous couvert en Na (g ha™
an~1); RF(Na): flux en Na via les pluies (g hat an™).

De nombreuses études se sont attachées a distinguer ces différents processus pour les éléments
majeurs (e.g. Lovett et Lindberg, 1984 ; Probst et al., 1990 ; Probst et al., 1992 ; Ulrich, 1983). Ainsi,
généralement dans les pluviolessivats le potassium et la magnésium ont principalement une origine
interne a 1’écosystéme (récrétion) contrairement a Na, Cl et SO4 ayant une origine atmosphérique
(dépdts secs) majoritaire, en revanche Ca, Mg et NO3s~ ont une origine mixte (récrétion et dép6ts secs)
(Gandois, 2009).
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11.2.
11.2.1.

L’iode dans les écosystemes forestiers

lode et sols forestiers

Le Tableau chapl - 5 rassemble les concentrations en iode stable naturellement présent dans

les sols forestiers rapportées dans la littérature, mettant en évidence leur variabilité (de 1 a 40 mg kg2).

Ces ¢études ayant été réalisées pour différentes épaisseurs de sol et les auteurs n’indiquant pas toujours

les apports atmosphériques en iode, la composition ou type de sol, il est difficile de conclure quant a la

raison de ces différences de concentrations. De plus, il est a noter que bien que I’humus représente un

compartiment important de 1’écosystéme forestier de par sa localisation entre 1I’atmosphére et le sol, peu

de données sont relatives aux concentrations en | dans les humus (Tableau chapl - 5).

Tableau chapl - 5: Tableau récapitulatif des concentrations en iode stable (*2’I) rapportées dans la
littérature pour des sols forestiers.

Type d'essence

Concentration en

Auteurs Pays forestiere Couche de sol 127] (mg k)
Muramatsu et al. (2004) Japon Conifere 0-10cm 57-32
Conifére 0—10cm 3.2-36
Takeda et al. (2015) Japon Conifere Litiere/Humus 11
0-10cm 17
30 —-70 cm 9
Xu et al. (2016) Japon Conifere 0-3cm 10.4
3—-6cm 10.5
6-9cm 11.2
9-12cm 12.9
12—-15cm 25.6
Bostock (2004) Angleterre Conifere Litiere/Humus 6-14
Horizons A et B 4
Xu et al. (2016) Japon Feuillu Litiere 4.84
0—4cm 4.89
4 -8 cm 461
8—12 cm 8.94
12—-16 cm 6.46
16 —20 cm 4.88
20-22 cm 8.42
Shetaya (2011) Angleterre Feuillu 0-10cm 2.8
10—-20 cm 2.2
20-110 cm 14
Feuillu 0—10cm 1.5
10—-20cm 1.6
20— 70 cm 1.6
Almahayni et al. (2017) Angleterre Feuillu 0—10cm 4.41
40 — 50 cm 1.98
Yuita and Kihou (2005) Japon - 0—-40cm 40.1
40— 120 cm 19.9
120 — 240 cm 11.8
Muramatsu et al. (2008) Japon - 0-10cm 25.5
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Certaines études rapportent la capacit¢ des foréts a capter plus d’iode atmosphérique en
comparaison d’autres écosystemes (Muramatsu et al., 2008 ; Xu et al., 2016). Au Japon Muramatsu et
al. (2008) ont mesuré les teneurs en 2’1 et 12°I dans des foréts, des champs de cultures et des rizieres. La
concentration moyenne en 2| du sol de surface (0 — 20 cm) était plus importante dans les sols forestiers
(2,2 x 1072 Bq kg?) par rapport aux sols de cultures (0,16 x 10~ Bq kg) et des riziéres (0,062 x 107
Bg kg?), ce que les auteurs ont attribué a une surface d’interception de 1’iode atmosphérique plus
importante pour ce type d’écosysteéme. Xu et al. (2016) ont également quantifie la différence de
concentration en iode stable dans des sols de surface (< 4 cm) selon la catégorie d’écosystéme pour des
sites proches de la centrale de Fukushima-Daiichi. Ainsi, les sols de foréts de coniféres et feuillus
présentaient de plus fortes concentrations (14,12 et 6,15 mg kg ) que les sols urbains et de riziéres (2,06
et 2,27 mg kg ?).

En termes de profil de sol forestier, Bostock (2004) et Shetaya (2011) ont mesuré des
concentrations en | stable plus importantes dans les couches supérieures plus riches en matiére
organique. Dans la these de Bostock (2004), les résultats obtenus pour des échantillons de sols prélevés
sur le site forestier de Swinley (Angleterre) montraient de plus fortes concentrations en | dans les
horizons organiques (6 — 14 mg kg™?) par rapport aux couches minérales (4 mg kg?). De méme, Shetaya
(2011) a observé que la concentration en | diminuait généralement avec la profondeur (Figure chapl -
8), I’iode étant retenu dans les couches supérieures plus riches en MO. De plus, cet auteur a également
observé une augmentation du rapport molaire 1/C avec la profondeur dans les sols forestiers, suggérant
gue la nature réfractaire de la matiére organique au renouvellement dans les couches plus profondes
pouvait expliquer le piégeage plus efficace de | dans ces couches en raison du temps de contact plus
long pour sa fixation. En revanche, au Japon Xu et al. (2016) ont observé une distribution uniforme dans
le profil de sol de feuillus, a I’inverse du sol de coniféres montrant une augmentation de la concentration
en iode en dessous de 10 cm (Figure chapl - 9). Ces auteurs suggerent que le profil de concentration
en | dans le sol de forét de coniféeres pourrait impliquer une strate souterraine concentrée en iode, et ainsi
une origine géogénique de 1’iode dans les couches de sol les plus profondes. Les concentrations en I
dans les différentes couches de la colonne de sol de la forét de coniféres étaient environ 2 — 4 fois plus
élevées que celles de la colonne de sol de forét de feuillus (Tableau chapl - 5), ce qui semble s'expliquer
en partie par une teneur plus élevée en MO (facteur 1,5 — 3) dans le sol des coniféres par rapport au sol
des feuillus. Cependant, les rapports molaires I/C n'étaient pas uniformes dans toute la colonne. Xu et
al. (2016) ont donc également émis I’hypothése que les teneurs en I dans les différents types de sols

forestiers pouvaient non seulement dépendre de la teneur en MO mais également de sa composition.
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Figure chapl - 8: Concentrations en iode stable et ratio molaire iode : carbone (I : C) selon la
profondeur de sol pour des sols forestiers (Woodland 1 et 2) et arables (Arable 1 et 2) en Angleterre
(Shetaya, 2011).
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Figure chapl - 9: Concentrations en iode stable et ratio molaire iode : carbone (I : C) selon la
profondeur de sol pour des sols de forét de feuillus et de coniféres (respectivement, Deciduous et
Coniferous forest) et riziére (Paddy) au Japon (Xu et al., 2016).

Certains auteurs ont également étudié la distribution verticale des radio-isotopes, 31 et 2°l, émis

lors de rejets anthropiques (Muramatsu and Ohmomo, 1986 ; Ohno et al., 2012). Suite a ’accident de

la centrale nucléaire de Fukushima-Daiichi (Japon) libérant dans I’atmosphére entre autres 3!, 134Cs et

187Cs, Ohno et al. (2012) ont étudié leurs distributions dans les sols d’une forét de cédres située a environ

60 km de la centrale. L’échantillonnage a été réalisé environ un mois apres 1’accident. Ces auteurs ont

quantifié plus de 90 % de ces radionucléides dans les 4 premiers centimetres de sol (litiére incluse). Le

rapport $311/¥7Cs tendait a augmenter avec la profondeur (de 1,2 a 5,4 pour la litiére et la couche de sol

2 — 4 cm, respectivement), suggérant que I'iode radioactif déposé migrait dans les couches de sol plus

profondes par rapport au radiocésium, probablement du fait de sa disponibilité plus importante. Des

mesures par activation neutronique ont été réalisées par Muramatsu and Ohmomo (1986) afin de

déterminer les concentrations en %1 et le ratio 1?°I/*?’l dans plusieurs échantillons environnementaux
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préleves a Tokai-mura (Japon), zone qui comprend plusieurs installations nucléaires y compris une usine
de retraitement de combustible nucléaire. L’étude de la distribution verticale de %I dans un sol collecté
dans une forét de coniféres, indiquait que la concentration en *?°I ainsi que le ratio °I1/*?"| étaient plus
importants dans la couche supérieure (0 — 2 cm) et, que la majeure partie de *2°lI était retenue dans les
10 premiers cm de sol. Ainsi, I’iode radioactif émis anthropiquement dans 1’atmosphére et se déposant
sur les écosystémes forestiers, s’accumule dans les couches supérieures du sol probablement du fait de
son affinité pour la matiére organique limitant sa migration verticale.

Plusieurs études ont été réalisées sur 1’évolution de la disponibilité d’ajouts d’iode (stable ou
radioactif) dans des sols forestiers (Bostock et al., 2003 ; Seki et al., 2013 ; Takeda et al., 2015). A la
suite d’une expérience de sorption en batch utilisant 11-, Seki et al. (2013) ont déterminé que plus de
80 % de I ajouté étaient sorbés sur un sol forestier japonais en moins de 2,5 heures. De méme, Bostock
et al. (2003) ont mené des études de sorption en batch afin d’examiner le comportement de %1 dans des
sols de foréts de coniféres sur une période de 6 mois. lls ont constaté une forte diminution de la
disponibilité a I’eau de %1 au cours du premier mois (de 54 a 6 %), puis une légére diminution au cours
des 5 derniers mois pour atteindre environ 3 %. Leur étude a également montré qu'environ 30 % de 1|
ajouté étaient indisponibles a I’eau au bout de 30 minutes seulement, impliquant une sorption de I’iode
tres rapide (Bostock, 2004). Pour des sols de foréts de pins japonais enrichis en iode stable (ajouts I et
103 et incubés 1 a 14 jours dans des tubes de centrifugation a température ambiante, Takeda et al.
(2015) ont constaté une diminution importante de la disponibilité de I'iode avec le temps d'incubation

(de 75a 7 et de 33 & 5% pour I~ et 1057, respectivement).
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11.2.2. lode et végétation forestiere

La Tableau chapl - 6 regroupe les données disponibles dans la littérature des concentrations
en iode stable (*?7I) et/ou en iode 129 (*2°I) de sources anthropiques ainsi que leur rapport dans différents
compartiments des arbres et pour différents groupes de végétaux.

Tableau chapl - 6: Concentrations en iode stable (*271), en iode 129 (*2°I) et leur rapport dans
différents compartiments des arbres et pour différents groupes de végétaux.

Groupes Echantillon 127 129] Ratio 1291/127]

biologiques ) analysé (mg kg?)  (uBg kg™) (x1079) RENEEEE
Acéracée 1 Cernes de bois - 0,03 - a
1 Ecorce - 0,10 - a
Betulacée 30 Feuilles 0,153 - - b
16 Branches 0,121 - - b
25 Ecorces 0,104 - - b
Cupressacée 2 Feuilles fraiches 0,39 1,56 83,8 c
2 Feuilles mortes 3,06 3,57 24,6 c
Fagacée 7 Feuilles 0,092 - - b
5 Branches 0,072 - - b
5 Ecorces 0,14 - - b
Fagacée 1 Cernes de bois 0,09 1,24 127 a
Fabacée 1 Cernes de bois 0,30 1,72 113 a
1 Ecorces 0,35 38,9 1700 a
Pinacée 55 Aiguilles 0,132 - - b
37 Branches 0,186 - - b
48 Ecorces 0,106 - - b
Pinacée 7 Aiguilles 0,24-0,41 1200-32000 56 -1800 d
Pinacée 3 Aiguilles (> 1 an) 12,5 - - e
1 Aiguilles (< 1 an) 7 - - e
3 Branches 18 - - e
3 Ecorces 12,5 - - e
1 Bois du tronc 5 - - e
Rosacée 1 Cernes de bois - 0,01 - a
Salicacée 17 Feuilles 0,155 - - b
6 Branches 0,085 - - b
8 Ecorces 0,129 - - b
Ulmacée 1 Cernes de bois 0,92 0,06 0,85 a
1 Ecorces 2,19 3,05 22 a
Lichens 14 - 1,089 - - b
Mousses 46 - 0,743 - - b

aRa0 et al., 2002 ; °Korobova 2010; Xu et al. 2016; YMuramatsu et al, 2004; ¢Bostock 2004

Les concentrations en iode stable sont généralement inférieures a 1 mg kg™, exceptée dans

1”étude de Bostock (2004) reportant des concentrations (déterminées par activation neutronique (INAA))
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nettement supérieures (5 — 18 mg kg) dans des tissus de trois pins sylvestre en Angleterre. Dans cette
étude, les teneurs en 2] étaient plus élevées dans I’écorce, les branches et les plus anciennes aiguilles
en comparaison avec le bois de tronc et les aiguilles de I’année. Dans la plaine russe, Korobova (2010)
a déterminé les plus fortes concentrations en | pour les lichens et les mousses (respectivement 0,7 et 1,1
mg kg™) connus pour leur capacité a accumuler les retombées aériennes, soutenant I'hypothese des
apports atmosphériques d’iode sur les terres continentales. En revanche, les concentrations moyennes
en | dans les différents compartiments des arbres étaient relativement faibles (0,07 — 0,19 mg kg?) et
présentaient de faibles variations entre les compartiments étudiés (facteur < 2). En outre, dans cette
étude les concentrations en I n’ont pas été mesurées dans le bois du tronc et les racines, et les stocks
dans ces différents compartiments n’ont pas été établis, ne permettant pas de faire un bilan quant a la
répartition de I’iode dans les différents compartiments des arbres selon le type d’essence forestiere.
Muramatsu and Ohmomo (1986) ont suggéré, suite aux mesures de 27l et 12| réalisées pour
plusieurs échantillons environnementaux proches d’installations nucléaires y compris une usine de
retraitement de combustible nucléaire, que *2°I libéré dans I'atmosphére par ces installations pourrait étre
piégé par les aiguilles ou les feuilles et transféré au sol par lessivage (récrétion) et/ou par leur chute,
puis s’accumuler dans le sol de surface. Selon ces auteurs, les aiguilles de pin pourraient ainsi étre un
indicateur approprié a des fins de surveillance environnementale. Le méme constat a été réalisé par Xu
et al. (2016) qui attribuent les concentrations élevées en 121 mesurées dans des feuilles de cédre japonais
a leur exposition directe aux retombées radioactives suite a I'accident nucléaire de Fukushima, mais
également a sa translocation interne des parties les plus anciennes de I'arbre vers les feuilles développées
apres ces retombées atmosphériques. Aux Etats-Unis, Rao et al. (2002) ont déterminé des concentrations
en iode stable et 12°I dans des cernes de plusieurs arbres présents sur un ancien site de retraitement de
combustibles nucléaires a West Valley et d’un arbre sans influence anthropique situé a Rochester. La
comparaison de la distribution en 2| entre ces arbres suggérait que ceux a bois poreux (les acacias
(Fabacées), les chénes (Fagacées) et les ormes (Ulmacées)) pour lequel le xyléme est localisé dans la
couche de croissance la plus externe, diffusent moins I’iode au sein de I’arbre que ceux a bois semi-
diffus ou diffus (les cerisiers (Rosacées) et les érables (Acéracées)) dont le xyléme est disséminé dans
l'aubier offrant ainsi un plus grand transport de I’iode a travers les cernes de différentes années. De plus,
les rapports 121/ pour les écorces sont tres similaires aux valeurs obtenues pour les couches de sol de
surface, tandis que les cernes intérieurs ont des ratios similaires a ceux des couches de sol plus profondes
(Figure chapl - 10). Ces comparaisons indiquent que l'aubier recevrait I'iode du sol, mais que les

valeurs dans I'écorce refléteraient principalement 'absorption de 1’iode via lI'atmosphére.
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Figure chapl - 10: Comparaison des ratios 121/*2’I dans 1’orme a Rochester, ’acacia 8 West Valley et
I’acacia a Karlsruhe (site de comparaison forestier allemand) pour différents compartiments
environnementaux (Trunk = bois du tronc ; Deep soil = couche de sol profonde ; Bark = écorce ;
Surface = couche de sol de surface ; Water = eau de riviere) (Rao et al., 2002).

Ainsi, bien que plusieurs études aient été réalisées sur la répartition de 1’iode dans la biomasse
forestiére permettant de tirer certaines conclusions sur son comportement au sein des foréts, aucun bilan
sur les stocks en iode dans les différents compartiments de 1’écosystéme incluant les flux entre ces

compartiments n’a été réalisé.
111.2.3. Modélisation du comportement de I’iode dans ce systeme

La thése de Bostock (2004) avait pour objectif d’améliorer les connaissances relatives au
comportement de 21 sur le long-terme dans des écosystemes forestiers de type boréal dans le cadre de
la radioprotection de la population vis-a-vis des stockages des déchets radioactifs. Le modeéle de bilan
de masse a I'équilibre et le modéle dynamique développés par Bostock (2004) sont présentés dans le

Tableau chapl - 7 et la Figure chapl - 11.
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Tableau chapl - 7: Tableau bilan présentant le modéle de bilan de masse et le modéle dynamique développé par Bostock (2004) pour I’iode dans les

écosystémes forestiers.

Modeéle

Description du modeéle, équations & parameétres

Inconvénients & lacunes mises en évidence

Modeéle de bilan

Le modele est composé de 5 compartiments (S: sols, 1 a 4: bois de

tronc, aiguilles, écorce et branches) et de 2 groupes de paramétres (i.e. 1) Nécessité d'estimer les masses des compartiments et les

biomasses : M et ratios de concentration : R).

Ar: stock total en | dans le systéme, As: stock en | dans le sol, Aua:
stocks en I dans chaque compartiment de 1’arbre, Cs: concentration en
I dans le sol et Ci1a4a: concentration en | dans chaque compartiment de

rapports de concentration;

2) L'hypothése d'état d'équilibre supposé par ce modele n'est
pas toujours valide, dépendant entre autres des apports
relatifs en iode a partir de I'atmosphére ou de la géosphere.

de masse a I"arbre.
I'équilibre
AT :AS +A1 +A2 +A3 +A4
Ou A;=C; xM; (aveci=s,1,2,3et4)
Et Ci=Cs xRy (pouri=1,2 3etd)
AInSI AT - CS(MS + RlMl + R2M2 + R3M3 + R4_M4)
Le modéle est composé de 8 compartiments reliés entre eux par des 1) L'auteur n'a pas pris en compte le systéme racinaire des
flux représentés par des coefficients d'échange (k). Al: entrées arbres;
atmosphériques et Sl: entrées "source” (Figure chapl - 11) 2) La détermination de certains coefficients k nécessite des
‘ Les transferts de | entre et & I'intérieur des compartiments sont hypotheses difficiles a verifier (e.g. distinction des transferts
Modele déterminés par la résolution simultanée d'une série d'équations internes aux tissus de l'arbre);
dynamique différentielles. 3) Peu ou absence de données sur | relatives a : absorption

racinaire/foliaire par I'arbre, récrétion par feuilles/aiguilles,
transfert entre les tissus de l'arbre, interceptions par canopee,
flux d aux chutes de litiere, aux dépOts secs, aux pertes par
drainage et volatilisation.
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Figure chapl - 11: Modéle dynamique pour le cycle de I’iode en écosystéme forestier de coniféres
développé par Bostock (2004) (Atmospheric deposition = apports atmosphériques ; Tree tissues =
tissus de 1’arbre ; Trunk wood = bois du tronc ; Needle = aiguilles ; Organic soil = sol organique ;
Mineral soil = sol minéral ; Soil solution = solution du sol ; Fast and Slow sorption = sorption rapide
et lente).

Le modéle de bilan de masse a partir de biomasses et de rapports de concentration de la littérature
indique que I’iode 129 serait majoritairement présent dans le compartiment sol (> 96%) résultant de la
forte affinité de I’iode pour la MO du sol. Les distributions relatives de '?°I au sein de 1’arbre prédites
par le modéle indiquent que la majorité de ?°I serait dans le bois des branches et du tronc en comparaison
avec les aiguilles et les écorces. Toutefois, Bostock (2004) a utilisé des rapports de concentration (Ri)
similaires pour tous les tissus des arbres et provenant de données relatives a des cultures céréaliéres, ces
valeurs n’étant pas disponibles dans la littérature pour des arbres. De plus, il indique que 1'hypothése
d'état d'équilibre supposé par ce modéle n'est pas toujours valide, dépendant entre autres des apports en
iode a partir de l'atmosphére ou de la géosphere, d’ou le développement d’un modele dynamique plus
approprié pour I’estimation des distributions de I a 1’état d’équilibre. Cet exercice de modélisation
effectué par ’auteur met en avant le peu, voire 1’absence, de données se rapportant a I’iode en ce qui
concerne: son absorption racinaire/foliaire par I'arbre, sa récrétion par feuilles/aiguilles, son transfert
entre les tissus de l'arbre, son flux d’interception par la canopée, les flux dis aux chutes de litiére, aux

dépots secs, aux pertes par drainage et volatilisation.
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L’iode dans les écosystémes forestiers — a retenir

Les concentrations en | stable naturellement présent dans les sols forestiers sont trés
variables (de 1 a 40 mg kg™) ;

Aucune étude spécifique a ’humus (i.e. concentrations et stocks en I) et a I’influence de sa
dégradation sur la disponibilité de I’iode selon la forme d’humus n’a été réalisée a ce jour ;
Certains auteurs mettent en avant la capacité des foréts a capter plus d’iode atmosphérique
que les autres types d’écosystéme (e.g. prairies, cultures, rizieres) du fait de leur surface
d’interception plus importante ;

Les profils de sol forestier indiquent des apports d’iode naturel et anthropique
préférentiellement retenus dans les couches supérieures plus riches en MO ;

Le renouvellement important de la MO en foréts pourrait favoriser les conditions
d'accumulation de 1'iode dans les sols forestiers mais 1I’impact de différentes conditions
écologiques sur la persistance de I’iode n’a pas été étudié ;

Les concentrations en | stable naturellement présent dans la végétation forestiére sont
relativement faibles (généralement < 1 mg kg%) ;

Il n’existe a notre connaissance aucune donnée sur les concentrations en | dans les racines ;
Les études portant sur la distribution de | dans la biomasse forestiére sont ponctuelles et
n’ont pas établi de bilan des stocks en I dans les différents compartiments de I’écosystéme
ni évalué les flux entre ces compartiments ;

L’exercice de modélisation réalisé par Bostock (2004) met en avant le manque ou I’absence
de données relatives a 1’iode pour des processus tels que: son absorption racinaire/foliaire
par l'arbre, sa récrétion par feuilles/aiguilles, son transfert entre les tissus de I'arbre, son
flux d’interception par la canopée, le flux di aux chutes de litiére, aux dépots secs, aux
pertes par drainage et volatilisation.
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Partie 2 : Problématique scientifique et objectifs visés

Les problématiques environnementales relatives aux rejets d’iode radioactif et a la
biofortification des végétaux nécessitent d’évaluer la distribution de I’iode et sa spéciation dans les
compartiments environnementaux ainsi que son transfert entre ces compartiments. L’iode 131
représente un danger important et immédiat pour la santé suite aux événements nucléaires a grande
échelle, tandis que *?°I pose un défi en termes de remédiation de I'environnement et de gestion a long-
terme des déchets nucléaires. En effet, I’iode est pris en compte dans le contexte de 1’évaluation du
risque radiologique associé au stockage des déchets nucléaires du fait de la présence, avec °Se et **Cl,
de I’isotope '#I dans les déchets HAVL. Ainsi, afin d’évaluer la migration de I’iode entre les
compartiments de I’écosystéme terrestre et son temps de résidence, une prédiction correcte a long-terme
est nécessaire.

Cette syntheése bibliographique a rappelé les teneurs en iode ainsi que ses formes chimiques dans
I’atmosphére, les eaux, les sols et les végétaux. Néanmoins, aucune de ces études ne présente la
répartition de I’iode au sein d’un systéme sol — plante —atmosphere complet en quantifiant les flux entre
ces différents compartiments. Nous avons vu que 1’iode a comme source naturelle principale les océans
et mers a partir desquels il est volatilisé avant de retomber dans les différents compartiments terrestres.
Les concentrations en iode des sols résultent de plusieurs processus tels que la rétention des apports en
iode, le drainage et la redistribution de I au sein de la colonne de sol. Plusieurs études ont montré que
I'iode était lié a différents constituants du sol ((hydr)oxydes métalliques et matiére organique) par des
processus biotiques et abiotiques. Comme nous l’avons vu précédemment, des quantités non
négligeables d'iode peuvent étre libérées dans la phase liquide du sol pouvant influencer par la suite sa
distribution dans les sols, les eaux souterraines et de surface, et la végétation. Cependant, la majorité des
études concernant les mécanismes de sorption/désorption de 1’iode sur les phases solides du sol a été
réalisée sur la base d’expérimentations en laboratoire aprés une contamination en iode sous forme
inorganique et des temps de contact relativement courts. Les valeurs de Kp pourraient ainsi ne pas
prendre en compte 1’état d’équilibre ayant lieu en conditions environnementales réelles, en ne tenant pas
compte de la cinétique des processus biologiques et chimiques impliqués dans la rétention de I'iode dans
le sol. Les voies d’entrée de I’iode au sein de la végétation ont été rappelées. La compréhension de ces
mécanismes de transfert de I’iode du sol ou de I’atmosphére vers la végétation est essentielle du fait que
les plantes sont le lien entre ces apports en iode et les Hommes et animaux. Cette synthése montre que
les connaissances sur les mécanismes contrélant I'absorption de | par la végétation, sa translocation au
sein des plantes et son élimination par volatilisation via les feuilles et/ou excrétion racinaire sont tres
limitées. Ensuite, cette synthése a permis de faire le point sur le role des foréts d’un point de vue
écologique, rappelant que ces écosystemes peuvent étre un puits biosphérique pour les contaminants
mais également une source, via les processus de drainage et de volatilisation. Cet écosystéme représente

un mod¢le d’étude a long-terme du fait de sa végétation pérenne. Méme s’il apparait évident que la
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matiére organique est un parameétre important contrélant la distribution et la spéciation de I’iode dans
les sols, son influence sur la persistance et la biodisponibilité de I’iode dans les écosystémes forestiers

n’est pas bien documentée.

Dans ce contexte, le travail de recherche mené durant cette thése a donc pour objectif général

de contribuer a cette prévision a long-terme en répondant aux questions suivantes :

1) Quelle est la dynamique du cycle biogéochimique de 1’iode dans un écosystéme forestier ?

2) Quels facteurs physico-chimiques et environnementaux impactent la persistance de 1’iode dans les
foréts ?

3) Quel est le réle de la matiére organique sur la rétention et la perte (lessivage ou volatilisation) de

I’iode dans ce type d’écosysteme ?

Pour répondre a ces questions, et en supposant que les radio-isotopes suivent a long-terme des voies
similaires a leurs isotopes stables, ce travail s’est articulé autour de trois axes de recherche

complémentaires (Figure chapl - 12).

dyd
i

Vision plus large
a Uéchelle
Axe 1 nationale
Cycle biogeochimique de
Uiode dans un écosysteme
forestier francais (Chap. 2).

Axe 2
Etude de Uinfluence des
conditions environnementales
sur la redistribution de Uiode
dans des écosystemes
forestiers francais (Chap. 3).

Axe 3

Etude de la disponibilité
de U’iode dans ’humus et

de sa volatilisation a partir

de ce compartiment

(Chap. 4).

Figure chapl - 12: Axes de recherche développés dans ce travail de these.

Le premier axe (Chapitre 2) concerne la quantification des stocks et flux caractérisant le cycle
de I’iode pour une forét tempérée de hétres. Dans 1’objectif d’une vision plus large a I’échelle du
territoire francais, le deuxieme axe (Chapitre 3) se concentre sur le role de la canopée forestiére dans
les modifications des apports atmosphériques d’iode aux sols (Chapitre 3 11.) puis sur sa distribution
dans les sols forestiers frangais (Chapitre 3 I11.) pour différentes especes forestieres et climats. Enfin,
le troisieme axe (Chapitre 4) se focalise sur 1’évaluation, a partir d’une étude in vitro, de la disponibilité

de I’iode dans ’humus et de sa volatilisation a partir de ce compartiment.
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l. Introduction

Du fait de leur végétation pérenne, les écosystémes forestiers représentent un modeéle
d'observation et d'expérimentation pour 1’évaluation a long-terme des risques radio-éco-toxicologiques.
Le manque de données sur les teneurs en iode en forét entraine de grandes incertitudes sur (i)
I'absorption, I'immobilisation ou la récrétion de I'iode par la végétation forestiére, (ii) sa répartition au
sein des arbres et (iii) les processus liés au renouvellement de la matiére organique (i.e. chutes de litiere
et dégradation de la matiére organique). Par conséquent, la maniére dont le cycle forestier interne affecte
la biogéochimie globale de l'iode et sa persistance dans les sols forestiers est peu connue. La
connaissance et la prévision du cycle biogéochimique de 1’iode dans un écosystéme forestier nécessitent
I’acquisition de nombreuses données (ex. les concentrations en | dans les différents compartiments de
I’écosystéme, leurs biomasses, les concentrations en I des apports atmosphériques et des eaux de
drainage et leurs flux hydriques, pour un nombre d’échantillons ainsi qu’une durée représentatifs)
reposant sur des stations équipées pour ce suivi in situ.

Ce chapitre traite de la détermination du cycle biogéochimique de 1’iode aprés un suivi de trois
années (de mars 2014 a mars 2017) dans une hétraie mature. Le site étudié est situé dans la forét
domaniale de Montiers de 1’Observatoire Pérenne de 1’Environnement (Ope) dans le nord-est de la
France dans le département de la Meuse (48° 31' 54" N, 5° 16' 08" E). Cet observatoire, mis en place
dés 2007 dans le cadre du projet de création du Centre Industriel de stockage GEOlogique (CIGEO)
pour les déchets radioactifs de haute et moyenne activités et a vie longue (HA-MAVL), a pour vocation
de faire un état des lieux de I’environnement du futur site de stockage avant sa construction et un suivi
de cet environnement sur une centaine d’années. Ce site expérimental, construit en 2011 et cogéré par
I'Andra et I'lNRA-BEF, est utilisé pour la recherche écologique multidisciplinaire incluant des études
sur les dépdts atmosphériques (Lequy et al., 2014 ; Pupier et al., 2016 ; Roux et al., 2018), sur I'effet de
la variabilité des sols sur le bilan hydrique, la croissance et la nutrition des arbres, sur les communautés
microbiennes dans les écosystémes forestiers (Calvaruso et al., 2017; Kirchen et al., 2017; Jeanbille et
al., 2016; Nicolitch et al., 2016) et a ¢galement fait 1’objet de 1’étude du cycle biogéochimique du
sélénium (Se) (Di Tullo, 2015). Ce site est constitué d’une tour a flux et de trois stations
biogéochimiques (S1, S2 et S3) d'un hectare subdivisées en quatre sous-stations (triplicats et une
réserve) et établies sur trois sols contrastés (rendisol, calci-brunisol et alocrisol) (Figure chap2.1. - 1;
Calvaruso et al., 2017). L’étude du cycle de I’iode a été réalisée sur la station biogéochimique située sur
le sol de type calci-brunisol (placette S2). Sur cette parcelle, le peuplement est principalement composé
de hétres (89 %) d’une moyenne d'dge de 54 ans en 2009 (Genet et al., 2011 ; Calvaruso et al., 2017).
Les trois sous-stations (S21, S22 et S23) sont équipées des mémes dispositifs de surveillance congus
pour I'échantillonnage des pluviolessivats, des écoulements de troncs, des solutions de sol et des chutes
de litiere. Cette these a donc pu bénéficier des échantillonnages périodiques réalisés par I'INRA-BEF en

collaboration avec I'Andra (i.e. feuilles vivantes, chutes de litiére, racines, eaux de pluie, pluviolessivats,
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écoulements de tronc et solutions de sol) complétés d’échantillonnages antérieurs a cette étude datant

de 2010 (i.e. humus, couches de sol, compartiments ligneux des arbres).

N L S S W
 BAD % = o .
ST R
Figure chap2.1. - 1: Localisation des trois stations biogéochimiques du site de recherche

expérimentale de Montiers (S1: parcelle 1, S2: parcelle 2 et S3: parcelle 3) et de la tour a flux (FT).
Adaptée de Calvaruso et al. (2017).

A travers le suivi de ce site forestier frangais non contamine, cette étude vise une meilleure
description du cycle biogéochimique naturel a long terme de 1’iode. Le modéle conceptuel utilisé permet
de décrire quantitativement le cycle annuel des éléments en termes de stock et flux (Cole and Rapp,
1981 ; Ulrich, 1973) dans un systéme a 1’équilibre apparent et n’est donc a priori pas utilisable en phase
post-accidentelle court terme < 5 ans (Calmon et al., 2009). Cependant ce modéle permet une estimation
des flux internes de 1’arbre non mesurables directement, paramétres essentiels pour aboutir & un modele
opérationnel de transfert des RN au niveau de I’écosystéme forestier en situation post-accidentelle
comme a long terme. Les résultats obtenus font I’objet de 1’Article 1 « lodine distribution and cycling
in a beech (Fagus sylvatica) temperate forest » publié dans le journal « Science of Total Environment »

et présenté dans la suite de ce chapitre.
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I1. Article 1« lodine distribution and cycling in a beech (Fagus sylvatica) temperate

forest »

Résumé en francais

Du point de vue de la radioprotection de la population, I'iode radioactif est préoccupant en cas
d’accident nucléaire. 1?1 est d’une importance radio-écologique majeure du fait de son intégration
potentielle au cycle biogéochimique naturel de son isotope stable (1) en raison de sa longue demi-vie.
Comprendre le cycle de I'iode en forét implique I'étude de I'écosysteme dans son ensemble. Dans ce
contexte, nous avons déterminé les teneurs et la répartition de ?’I dans le sol, les compartiments de
I'arbre et les apports atmosphériques dans le cadre d'un suivi in situ de trois années dans une forét
tempérée de hétres. Le cycle de l'iode a d'abord été caractérisé en termes de stocks en mesurant ses
concentrations dans: l'arbre, les chutes de litiére, I'hnumus et le sol. Les principaux flux annuels
(demande, absorption et transferts internes) et le bilan des entrées-sorties a 1’échelle de la placette ont
également été estimés a 1'aide d’un modele conceptuel. Nos résultats montrent que: (i) le sol est le
principal réservoir en iode représentant environ 99,9 % du stock total de cet élément dans I'écosysteme;
(i) I'absorption d'iode par les arbres représente une fraction mineure de 1’iode disponible dans le sol (<
0,2 %); (iii) la répartition de I'iode entre les compartiments de I'arbre implique une faible immobilisation
dans le bois du tronc et une séquestration dans les racines; (iv) la translocation de I'excés d'iode vers le
feuillage sénescent apparait comme un potentiel processus d'élimination des arbres, et (v) les chutes de
litiere sont une voie majeure dans son cycle biologique. Dans nos conditions de sol, le bilan entrées-
sorties montre que I'écosystéme se comporte comme une source potentielle d’iode pour les eaux
souterraines.

Roulier, M., Bueno, M., Thiry, Y., Coppin, F., Redon, P.-O., Le Hécho, I., Pannier, F. 2018. lodine
Distribution and Cycling in a Beech (Fagus Sylvatica) Temperate Forest. Science of the Total
Environment 645: 431-40. https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2018.07.039.
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ABSTRACT

Radioiodine is of health concerns in case of nuclear events. Possible pathways and rates of flow
are essential information for risk assessment. Forest ecosystems could influence the global cycle of long-
lived radioiodine isotope (}2°1) with transfer processes similar to stable isotope (*2’1). Understanding
iodine cycling in forest involves study of the ecosystem as a whole. In this context, we determined the
1271 contents and distribution in soil, tree compartments and atmospheric inputs during a three years in
situ monitoring of a temperate beech forest stand. The iodine cycle was first characterized in terms of
stocks by measuring its concentrations in: tree, litterfall, humus, soil, rainfall, throughfall, stemflow and
soil solutions. Main annual fluxes (requirement, uptake and internal transfers) and forest input-output
budget were also estimated using conceptual model calculations. Our findings show that: (i) soil is the
main | reservoir accounting for about 99.9 % of ecosystem total stock; (ii) iodine uptake by tree
represents a minor fraction of the available pool in soil (< 0.2 %); (iii) iodine allocation between tree
compartments involves low immobilization in wood and restricted location in the roots; (iv)
translocation of excess iodine towards senescing foliage appears as an elimination process for trees, and
(v) litterfall is a major pathway in the I biological cycling. In our soil conditions, the input — output
budget shows that the ecosystem behaves as a potential source of | for groundwater.

Keywords: lodine; Forest; Biogeochemical cycling; Annual terrestrial flux
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1. Introduction

Natural iodine (1), composed of stable isotope ?’I and single long-lived *#I (t;, = 15.7 10°
years), is a trace element in environment and an essential nutrient for mammals necessary for the
production of thyroid hormones. lodine is not considered as an essential element for terrestrial plants
but I deficiency in humans can lead to health problems such as goitre and cretinism. Therefore, many
studies have been devoted to its behaviour in soil-plant system in order to increase | content in the human
diet (Fuge and Johnson, 2015). As radioisotopes of iodine may concentrate in thyroid gland, 1 (ty, =
8.07 days) and *?°I are of health concern notably following a major nuclear accident such as the one that
occurred at Chernobyl. 2l is also present in high-level and long-lived radioactive wastes. Although
safety assessment showed that no environmental impact is expected, the potential leakage of *?°I and its
further transfer into surfaces environments close to deep geological radioactive waste disposals received
considerable attention (Andra, 2005).

Given its surface covering about one third of the world’s land surfaces (FAO, 2016), forest
ecosystems represent an important interface between atmosphere and continental waters. Due to its
longevity and high standing biomass, forests can intercept and accumulate significant amounts of trace
pollutants or radionuclides released in the environment. Wet atmospheric fallout are modified by
crossing of canopy with (i) absorption or foliar leaching and (ii) accumulation of dry deposits (Gandois
et al., 2010). Most elements integrate the biological cycle through root uptake. A conceptual model was
proposed to describe the cycling of major nutrients in terms of compartments and fluxes (Cole and Rapp,
1981; Ulrich, 1973). This model was already used to describe the biogeochemical cycle of some trace
elements or radionuclides as uranium (U) (Thiry et al., 2005), caesium (Cs) (Goor and Thiry, 2004) and
selenium (Se) (Di Tullo, 2015). The calculation of iodine stocks and fluxes depends on numerous data
which are ideally integrated into a single monitoring. The lack of dataset on | contents in forests
(Bostock, 2004; Korobova, 2010; Muramatsu et al., 2004) results in large uncertainties on (i) iodine
uptake, immobilization or leaching by forest vegetation, (ii) iodine allocation within trees and (iii)
processes linked to organic matter turnover. Accordingly very little is known about how internal forest
cycling affects the overall biogeochemistry of iodine and its persistence in forest soils.

In this study, a three years monitoring was conducted in a beech (Fagus sylvatica) forest to
guantitatively describe the local biogeochemical cycling of stable iodine. The objectives were (i) to
establish the iodine partitioning between vegetation and soil, (ii) to quantify the main iodine annual

fluxes and (iii) to deduce a reliable input — output budget at the forest stand scale.
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2. Material and Methods
2.1. Study area

The study site is located in the “Montiers” beech forest experimental site built in 2011 and
managed by Andra (French National Radioactive Waste Management Agency) and INRA-BEF (French
National Institute for Agricultural Agency) since 2011. This experimental site, made up of three
instrumented one ha-plots (S1, S2 and S3) as described in Calvaruso et al. (2017) and Kirchen et al.
(2017), is used for multidisciplinary ecological research. This temperate forested area is located in
Northeastern France in the Meuse department (48° 317 54”°N, 5° 16° 08 E). The climate is semi-
continental with a mean annual rainfall and temperature of 1100 mm and 12.6 °C respectively (Météo-
France, French National weather institute). The “Montiers” forest has been classified as a deciduous
forest since at least 1830, involving no major change in land-use has occurred during the last 200 years
(Calvaruso et al., 2017; Kirchen et al., 2017).

The present iodine study focused on the plot S2, built on a calci-brunisol soil (Eutric Cambisol).
In this plot, the stand is mainly composed of beech (89 %, 822 trees per hectare, including 739 beeches)
with an average age of 54 years in 2009 (Genet et al., 2011; Calvaruso et al., 2017). The remaining tree
species are 6 % sycamore maple and 5 % other deciduous species (whitebeam, ash, oak, hornbeam and
wildcherry) (Kirchen et al., 2017). The dominant height of beeches in 2011 was 26.8 + 2.2 m (Kirchen
etal., 2017). The humus is classified as an acid mull (fast litter decomposition and high macro-biological
activity). The plot S2 is subdivided into four 2500 m? subplots (triplicates S21, S22 and S23, and one
reserve). The three replicates are equipped with the same monitoring devices designed for the sampling

of throughfall, stemflow, soil solutions and litterfall.

2.2. Sampling procedure and sample treatment

2.2.1. Tree parts, humus and soil sampling

For tree parts and soil, the current study benefited from previous samplings performed by INRA-
BEF for this experimental site (sampling procedures has been described in Calvaruso et al. (2017)).
Briefly, the tree parts samplings (branches of small size 0 — 4 cm and large size 4 — 20 cm, stembark and
stemwood compartments) were performed in 2009. Soil was sampled in June 2010. Different layers
were separated (humus layer, soil 0 — 5, 5 — 15, 15 — 30, 30 — 45 and 45 — 60 cm) and dried at 35 °C.
The soil was sieved at 2 mm and the < 2 mm bulk density was estimated for each soil layer.

Additional samplings were conducted specifically for our study. In December 2015, small (< 2
mm) and coarse (> 2 mm) roots were collected at 0 — 15 cm depths in a trench dug near the S2 plot. The
roots were cleaned from soil particles with a strong jet of tap water and rinsed 10 times with MilliQ
water. All samples were dried at 65 °C and crushed to obtain homogeneous powder. In May 2017, a
stembark sampling was done from the trunk of three beeches near the studied plot to separate outer (n =

3 environmental replicates) and inner (n = 3) stembark. Mosses and lichens were also sampled.
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2.2.2. Leaves and litterfall sampling

For leaves and litterfall, we benefited from samplings performed by INRA-BEF in collaboration
with Andra (sampling procedures has been described in Lequy et al. (2014)). Samples of leaves and
litterfall were collected annually from 2012 to 2016. Leaving foliage was sampled by rifle shooting at
three different canopy levels of five trees in each sub-plot in August. Litterfall were collected throughout
the year by six litter-traps of 0.3364 m? placed 40 cm above the forest floor, their content was collected
five times a year in March, late May — early June, late August, mid-October and mid-December. They
were sorted on site according to three fractions (leaves, branches (< 2 mm diameter) and “other”, i.e.

fine components of flowers, bud scales, seeds).
2.2.3. Rainfall, throughfall, stemflow and soil solution sampling

Rainfall, throughfall, stemflow and soil solution (drained water) were collected every 28 days
from March 2014 to February 2017.

The sampling procedure has been described in Kirchen et al. (2017) and Turpault et al. (2018).
Rainfall was collected with three polyethylene collectors (0.24 m?2 opening) placed on top of the flux
tower of 45 m high close to plot S1. Throughfall, stemflow and soil solution were sampled in each
subplot of plot S2 (S21, S22 and S23). Throughfall was collected by four polyethylene gutters (0.39 m?2
opening) placed 1.2 m above the forest ground. Stemflow was collected on six trees of different sizes
using polyethylene collars attached horizontally to the stem at 1.50 m. Gravitational soil solutions (zero-
tension lysimeters) were collected beneath humus (noted as 0 cm) and at different soil depths (10, —30
and —60 cm) with plate lysimeters (40 cm x 30 cm, 0.12 m?; 3 repetitions per soil depth).

For our study, monthly composite samples were filtered through a 0.45 um polyethersulfone

(PES) filter and were not acidified to avoid losses of | by volatilization in acidic medium.
2.3. Soil physicochemical properties

Soil physicochemical properties are described in Kirchen et al. (2017) and Calvaruso et al.
(2017). Soil texture, organic carbon and exchangeable major elements were measured by the Laboratory
of Soil Analysis (INRA-Arras, France) using international and French normalized methods. For soil
texture, organic matter destruction was followed by sedimentation for clay and silt fractions and sieving
for sand fractions (NFX31-107). Organic carbon was determined by dry combustion followed by
elemental analysis of gas using thermal conductivity (NF 1ISO 10694; Flash 2000, Thermo Scientific,
Courtaboeuf, France). Exchangeable Al, Fe, and Mn were extracted by cobaltihexamine method and
analysed by Inductively Coupled Plasma-Optical Emission Spectrometry (ICP-OES) (NF ISO 24370;
iCAP 7400, Thermo Scientific, Courtaboeuf, France). The total major elements (Al,Os, Fe.0s and MnO)
were analyzed at Rock and Mineral Analysis Service (SARM-CNRS, France) by ICP-OES after alkaline
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fusion. The bulk density was determined by drying at 105 ° C and weighing soil samples taken using

calibrated cylinder method.

2.4. lodine extractions and analysis

2.4.1. Total iodine determination

Alkaline extraction with tetra methyl ammonium hydroxide (TMAH) was used to extract total
I from solid environmental samples before analysis by inductively coupled plasma mass spectrometry
(ICP-MS) (Bowley, 2013; Shetaya et al., 2012; Watts and Mitchell, 2008; Zia et al., 2015). Accuracy
of the method was checked by analysing the certified reference materials NCS DC 73322 (soil CRM
from National Analysis Center for Iron & Steel,Beijing, China) and BCR-129 (Hay powder CRM from
the Community Bureau of Reference, Brussels, Belgium). The results obtained (9.2 + 0.1 mg kg for
NCS DC 73322; 159 + 2 ug kg for BCR-129) agreed very well with the certified values (9.4 = 1.2 mg
kg for NCS DC 73322; 167 + 24 ug kg for BCR-129).

Approximately 400 mg (dry weight) of vegetal material and 200 mg (dry weight) of soil or
humus were weighed directly into a 50 ml DigiTUBE (polypropylene) and mixed with 5 ml of 5 %
TMAH (Sigma-Aldrich, Germany, 25 % wt. in H20). Blanks were added in each digestion run. Tubes
were placed in a temperature-controlled digestion system (DigiPREP MS, SCP Science) at 90 °C for 3
hours. After heating, sample solutions were diluted to 10 mL with ultrapure water (Milli-Q System, 18.2
Qcm; Elix, Millipore). After centrifugation at 4 000 rpm (Universal 16, Hettich Zentrifugen) for 10 min,
digested samples were filtered at 0.45 pum (PES filter) and stored at 4 °C until analysis. For analysis,
digested soil and humus samples were diluted 50-fold and digested leaf, litterfall and wood samples 25-
fold.

2.4.2. Soil iodine fractionation

A sequential extraction procedure, adapted from Hansen et al. (2011) and Shetaya et al. (2012),
was used to estimate pools of water soluble | (liaie) and | associated to soil organic matter (lowm).
Operationally defined | pools were obtained after 1) three successive extractions by ultrapure water
(liavite) Tollowed by 2) three successive extractions by 5% TMAH (lom) at room temperature. Compared
to previously published protocols, three successive extractions were used in order to recover the full
extractable fraction of defined pools (Teramage et al., 2018). Therefore, for each soil layer and sub-plot,
about 0.7 g of dry soil was weighted in a polypropylene centrifuge tube and 7 mL of extracting solution
(ultrapure water or TMAH) were added. For each extraction step, tubes were mechanically stirred at
room temperature for 3 h at 250 rpm (Rotator Drive STR4, Stuart). After centrifugation at 4000 rpm for
20 min, supernatants were filtered (0.45 um, PES filter) and stored at 4°C until analysis. Blanks were
subjected to the same procedure. Residual solid phase was digested for the determination of residual I

and to check the mass balance.
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2.4.3. External and internal iodine concentrations in leaves

In July 2017, fresh green leaves were sampled from three beeches close to the study site to
estimate the internal/external | concentration and amounts of | due to dry deposit. Samples were analysed
after drying at 60°C performed (i) without any washing, (ii) after ultrapure water washing and, (iii) after
washing with mixture of tetrahydrofuran/toluene (1/1) to dissolve waxy layer of leaf. Based on protocol
of Gandois (2009), leaves were vigorously shaken for 2 min in solvents mixture before being rinsed
with ultrapure water for 1 min. The water washing allows estimating dry deposit amount on leaves.
Distinction between internal and external iodine was based on the difference in measured concentrations

after water or solvents washing for leaves of each tree.
2.4.4. Instrumentation

lodine concentrations were determined with an Agilent 7500ce ICP-MS (Agilent Technologies,
Tokyo, Japan). External calibration in ultrapure water (water samples), 0.1 % (digested leaf, litterfall
and wood samples) or 0.05 % (digested soil and humus samples) TMAH according to samples was used.
The instrumental detection limits of | ranged between 0.04 and 0.23 pg L™ depending on the sample
matrix leading to a detection limit of 5.7 pug kg* in solid samples. Typical analytical precision was lower
than 5 % (relative standard deviation (RSD), 10 replicates).

2.5. Calculations

2.5.1. Biomass of tree compartments and annual biomass production

Aboveground compartment biomasses (branches, stemwood, stembark) and their annual
biomass production estimated by Calvaruso et al. (2017) were used to calculate average biomasses
between 2014 and 2016. Root biomasses estimated by Turpault et al. (2018) for the “Montiers” site were
used. Biomass and annual biomass production of litterfall and humus were determined by weighting
after sampling. To calculate the leaving foliage biomass, the sampling litter biomass was multiplied by
a correction coefficient of 1.276 to take into account the leaf mass loss during senescence. This
coefficient corresponds to an average leaf mass loss of 21.6 % from litter to fallen biomass determined
for deciduous woody angiosperms by Vergutz et al. (2012). Mass and annual biomass production values

used in the current study are summarized in Table art.1 - 1.
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Table art.1 - 1: Standing dry mass and annual biomass production in the stand compartments of
“Montiers” site (mean value + standard deviation).

Mass (t ha™®) Annual biomass production

(tha™y™)
Total tree 184 + 10
Green leaves 51+05 51+£05
Small branches (< 4 cm)? 18.0+1.7 0.7+0.1
Large branches (> 4 cm)? 226+ 27 15+£0.2
Stembark? 6.1+0.6 0.4+0.0
Stemwood? 95.3+9.1 45+04
Fine roots (< 2 mm)°® 46+21
Large roots (> 2 mm)P° 323+1.2
Total litterfall 6.6+18
Dead leaves fraction 40+04
Branche (< 2 mm) fraction 0.6+0.6
"Other" fraction 20+17
Humus 11+4
Total soil? 7275 + 238
0-5cm 515+ 20
5-15¢cm 910+ 60
15-30cm 1845 + 105
30-45cm 2025 + 120
45-60cm 1980 * 165

aCalvaruso et al. 2017; "Turpault et al. 2018

2.5.2. lodine stocks in ecosystem compartments

lodine stocks in each tree compartment and humus were calculated by multiplying |
concentration by the corresponding compartment biomass. Stocks of | in each soil layer were calculated
by multiplying the depth of the considered soil layer, the element concentration in the fraction < 2mm

and its bulk density.
2.5.3. lodine water fluxes

lodine annual fluxes (g ha* y1) of rainfall, throughfall and stemflow were calculated as the sum
of monthly | concentrations in waters multiplied by corresponding monthly water fluxes. Rainfall water
fluxes are issued from Météo-France weather station located at Biencourt-sur-Orge distant from 4.3 km
of the “Montiers” site. The monthly throughfall water fluxes were calculated by dividing the water
volume collected each month in collectors by the collecting area (m?2). On the other hand, the monthly
stemflow water fluxes were estimated from rainfall fluxes assuming that stemflow flux was 4.2 % of
rainfall flux (corresponding to the average value previously measured in the period 2012-2015 by
Kirchen et al. (2017)). These iodine annual fluxes allow to determine the net throughfall (NT; g ha™
y1) and the net below canopy fluxes (NBCF; g ha™t y!) as the difference between throughfall or below
canopy flux (BCF= throughfall + stemflow) and rainfall flux (RF), respectively.

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 2 — Cycle biogéochimique de 1’iode dans un écosystéme forestier francais

lodine annual drainage flux (g ha™ y*) at the base of soil profile was calculated as the sum of
monthly | concentrations of soil solution at -60 cm depth multiplied by monthly drainage water flux
estimated as 70.8 % of throughfall flux (Kirchen et al., 2017).

Therefore, iodine input — output budget at the scale of stand was calculated by difference
between rainfall and drainage fluxes. The input — output balance distinguishes a dynamic of
accumulation (positive budget) or loss (negative budget) of element in the studied stand over a given

period.
2.5.4. Estimation of | atmospheric dry deposition

To estimate | dry deposits in canopy, the filtering approach using sodium (Na) as an inert
reference ion was used (Adriaenssens et al., 2012; Beier et al., 1992; Gandois et al., 2010). As no
interaction of Na with canopy (low uptake and leaching by tree) is supposed, its net throughfall is only
due to dry deposition. In this approach, particles and aerosols containing sodium and iodine are assumed
to be deposited with the same efficiency onto the forest canopy. Therefore, the flux of dry deposition
for I leached by throughfall (DD+(1); g hat y1) and by BCF (DDscr(l); g ha™ y*) was calculated using
Equations 1 and 2 :

TF(Na)—RF(Na)

DDre(l) = RF(D) x =0 1)

BCF(Na)—-RF(Na)
RF(Na) @

DDgcr(l) = RF(D) X

Where: RF(1)= rainfall flux for I (g ha™ y1), TF(Na): throughfall flux for Na (g ha* y); RF(Na)=

rainfall flux for Na (g ha™ y1); BCF(Na): below canopy flux for Na (g ha™ y1). Na concentrations of
rainfall and BCF were provided by INRA-BEF.

The fluxes of | dry deposits leached by TF and BCF were subtracted from NT and NBCF to

estimate net | leaching by canopy and net | leaching by canopy and stembark, respectively.
2.5.5. Determination of | cycling through vegetation

In forest ecosystems, biogeochemical cycling of element includes (i) circulation of element in
soil-tree system (i.e. element uptake through roots for annual biomass production, immobilization in
perennial parts and return to soil with litterfall and leaching); (ii) internal translocations of element
within tree from older to younger organs to support production of news organs and (iii) inputs (i.e. wet,
dry and gaseous atmospheric deposition, and weathering of parental material) and outputs (i.e. drainage
losses and volatilization). Based on annual biomass production and | concentrations in tree
compartments, the iodine cycling in the ecosystem was quantitatively described with three main annual
fluxes (Cole and Rapp, 1981; Ranger et Bonneau, 1984; Ulrich, 1973): requirement (R), uptake (U) and
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internal translocation (IT). Requirement corresponds to the total quantity of | associated with annual
production of biomass (leaves, branches, stemwood and stembark). Uptake reflects the amount of | taken
up from the soil through roots absorption to contribute to the annual requirement. It was calculated as
the sum of | immobilized and returning to soil. Translocation corresponds to internal remobilization of
I from senescing tree parts (leaves, branches and stembark) to support new biomass production. These
fluxes were calculated with equations (Table art.1 - 2) previously applied for other elements (Di Tullo,
2015; Goor and Thiry, 2004; Thiry et al., 2005).

Table art.1 - 2: Equations used to calculate mean annual fluxes involved in I cycling.

Annual flux Equation Variables

i = green leaves, branches,

Requirement (R) R = X (annual biomass production); x [1]; bark and stemwood
Uptake (U) U=U1+U;
(U1) Immobilization U; = Zi (annual biomass production); x [I]; | = branches, bark and
' ' ' stemwood
(U2) Return to soil U, = (a) + (b)
(a) Total litterfall (@) = Zi (annual biomass production); x [l]; | = litter fraction (e.i. dead

leaves, branches, "other")
. (b) = (throughfall —dry deposition leached
(b) Leaching by canopy ;o gnfall) — rainfall

Internal Translocation

(M)
Leaves ITieaves = (@nnual biomass production); x i_= dead Ic_aaves fraction of
([ - [11) — (b) litterfall ; j = green leaves
ITbranches = (annual biomass production); X i = large branches ; j =
Branches ([ - [115) small branches
Bark IToark = (annual biomass production)park X i = outer bark ; j = inner
(=D bark

2.5.6. Determination of Kg

The in situ solid-liquid partition coefficient Kq (L kg™) has been estimated for the different soil
depths as the ratio of | concentrations in the soil layers (ug kg™) upon those in the corresponding soil

solution (ug L™).
2.6. Statistical analyses

Statistical analyses were performed using the interface R Commander implemented within the
R software (R Core Team, 2013, version 3.4.3). For the soil properties effects study, data were found to
be normally distributed (Shapiro-Wilks Normality Test, p-values > 0.05) and a Pearson’s correlation

test was therefore applied. Results are reported as mean values + standard deviation.
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3. Results & Discussion

3.1. lodine distribution in the soil column

Table art.1 - 3 presents mean values of total | concentration in soil as a function of depth. The

average | concentration of soil is 9.3 + 1.8 mg kg, a little higher than the European mean of 5.6 mg

kg (Fuge and Johnson 2015). In the work of Xu et al. (2016) conducted in conifer and deciduous

forests in the Fukushima Dai-ichi region, the average soil | concentration was 6.4 mg kg at 0 — 22 cm

depth, close to our results (6.8 + 1.2 mg kg™ at 0 — 15 cm depth).

Table art.1 - 3: Iodine concentrations and stocks in the stand compartments of “Montiers” site (mean
value + standard deviation), and its relative distribution in aboveground biomass or stand plot.

I concentration

I distribution (%)

-1
(ng kg™) 1508 (@ e abg\ilgr%]r:;;nd stand plot
0.028 +
Total tree 161 + 33 204 +2.1 0.004
Green leaves 241 + 46 1.2+£0.3 30+8
Small branches (< 4 cm) 47+9 0.8+0.2 215
Large branches (> 4 cm) 16+6 04+0.1 9+3
Stembark 180 + 33 1.1+£0.2 276
Inner Stembark <6.3 ND
Outer Stembark 329 + 108 ND
Stemwood <57 05+0.1 13+2
Fine roots (< 2 mm) 748 £55 3416
Large roots (> 2 mm) 399 + 37 129+13
Understorey
Lichens 6684 + 363 ND
Mosses 4708 + 249 ND
. 0.005 +
Total litterfall 570 £ 162 3.6+04 0.001
Dead leaves fraction 583+ 71 23+0.2
Branche (< 2 mm) 420 + 150 0.2+0.1
fraction
"Other" fraction 965 + 812 1.0+£0.2
Humus 1812 + 61 19+7 0.03+0.01
I cczrr:;:gerll(tg_al;lon I stock (kg ha™?)
Total soil 9.3+1.8 722+7.4 99.9+14.4
0-5cm 57+09 29+05
5-15cm 8.1+16 74+15
15-30cm 9.6+27 17.8+5.0
30-45cm 11.3+14 229+3.2
45 -60 cm 10.7+1.9 21.2+4.1

ND: not determined
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Figure art.1 - 1 shows the evolution of total | concentration in soil with depth in each sub-plot.
lodine concentration in soil increased with depth (on average + 46 = 6 % in the deeper layer compared
to the surface layer) but the main influencing factors remained uncertain. Alteration of the parent
material might be a significant source of | in soils. Fuge and Johnson (2015) showed that | concentration
of soils over limestone is strongly enriched in comparison with other rocks. In Great Britain, Whitehead
(1984) also measured important I levels in soils (mean of 13 mg kg1) derived from limestone. In our
study stand, parent material consists of the superposition of two substrates, a limestone bedrock
surmounted by detrital acidic sediments (Calvaruso et al., 2017). Furthermore, the limestone stone
concentration derived from the weathering of calcareous bedrock increases from 1 to 36 % with depth
(Calvaruso et al., 2017), supporting the hypothesis that enrichment of deepest soil layers could result
from bedrock weathering. Other processes might influence the vertical | distribution. Indeed, iodine
volatilization from soil may partly explain lower I concentrations of topsoil. Allard et al. (2010) showed
that formation of iodomethane (CHsl, volatile compound) could be initiated in solution from iodide, OM
and manganese dioxide (MnQOy). In our study, the negative correlation between total | concentration and
Corg and MnO for each depth (Table art.1 - 4, p < 0.05) denotes favourable conditions for iodine

volatilisation in surface layers.

| concentration in soil {mg kg1)
0 3 5 8 10 13 15

10 f [ ]
20

30

Depth {cm)

40 |

50 F

60 -
Figure art.1 - 1: Total iodine concentration in soil. Mean values with Relative Standard Deviation

(RSD) for each three sub-plots (S21, S22 and S23). Dots correspond to the mean depth of layer
sampling.
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Table art.1 - 4: Pearson’s correlation matrix of the soil parameters and water soluble

Parameters of soil I(mgkg™) lom (Mg kg™) liavie (Mg kg™)  liabite (%0) lom (%0)
| (mg kg™) ND 0.942* -0.338 -0.811 -0.790
lom (Mg kg™) 0,942* ND -0.366 -0.807 -0.540
liavite (Mg Kg™) -0.338 -0.366 ND 0.822 -0.807
Corg (g kg™) -0.983** -0.987** 0.380 0.834 0.664
Alexch (cmol* kg™!) 0.967** 0.958** -0.458 -0.862 -0.670
Feeen (CMol* kg!)  0.846 0.914* -0.709 -0.957** -0.425
Mnexch (cmol* kg!)  -0.967** -0.953** 0.436 0.847 0.683
MnO (%dw) -0.883* -0.963** 0.445 0.811 0.441
Al>O3 (%dw) 0.701 0.781 -0.849 -0.952** -0.289
Fe20s (Y%dw) 0.610 0.717 -0.860 -0.903* -0.176
Clay (g kg™') 0.789 0.816 -0.828 -0.988%**  -0.447
Fine silt (g kg™) -0.748 0.421 0.860 0.981** 0.421
Coarsesilt (gkg')  -0.761 0.430 0.851 0.984** 0.430
Fine sand (g kg™!) -0.789 0.468 0.824 0.983** 0.468
Coarse sand (g kg!) -0.791 0.383 0.412 0.766 0.382

***Correlation is significant at the 0.001 level; **Correlation is significant at the 0.01 level;
*Correlation is significant at the 0.05 level; ND: not determined.

The evolution with depth of laie and lom proportions, Corg concentration and lom:Corg molar
ratio is presented in Figure art.1 - 2. liaie cOncentration accounted for 2 — 6 % of total | concentration
and its proportion decreased with soil depth, involving higher water solubility of I in the upper layers
and therefore a higher (bio)availability than in the deeper layers. Table art.1 - 4 shows that positive
correlations were found between proportion of liaiie and silt and fine sand concentrations, but negative
correlations were identified with Feexen, Al2O3, Fe203 and clay concentrations. This result is in agreement
with literature data showing that clays are linked to | retention (Hong et al., 2011; Sheppard and Thibault,
1992) and that inorganic iodine forms may be retained by sorption on positively charged metal oxides
and hydroxides (e.g. Fe(OH)s;, Al(OH)s;, MnO;) (e.g. Shetaya et al., 2012), decreasing their mobility.
Although the link between high OM concentration and | retention has often been reported (e.g.
Kashparov et al., 2005; Muramatsu et al., 2004), no correlation was found in our study between Corq and

liabile CONCENtrations.
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Figure art.1 - 2: (a) Proportion of | in water-soluble soil fraction (liaite) and | associated to the pool of
soil organic matter (lom) according to depth. (b) Molar ratio of lom to Corg as a function of depth.
Results presented as average and standard deviation of values of the three sub-plots. Dots correspond
to the mean depth of layer sampling. (c) Organic carbon (Corg) concentration in the calci-brunisol
according to depth (adapted from Calvaruso et al., 2017).

The OM-associated | concentration represented 59 — 75 % of total | (Figure art.1 - 2) but no
significant vertical variation was highlighted due to the related uncertainties, contrary to Coyq
concentration in soil that decreased as a function of depth. The absence of vertical gradient of lom
suggests a balance between (i) the trapping of iodine inputs from bedrock weathering by organic matter
and (ii) the soil capacity to retain iodine associated to humus degradation. Surprisingly, the Pearson’s

test shows a strong negative correlation between lom and Corg concentrations (Table art.1 - 4, p < 0.01).
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Furthermore, Figure art.1 - 2 shows a positive correlation between lom:Corg molar ratio and soil depth
(R2=0.9667), indicating different affinity between | and OM according to depth. Thus, lom in soil may
not only depend on Corg concentration but also on OM composition. Shetaya et al. (2012) and Xu et al.
(2016) also observed an increase of I:C molar ratio with depth in forest soils. They suggested that the
refractory nature of OM to turnover in the deeper layers could explain the more effective trapping of |
in these layers due to longer contact time for | fixation. Our results support previous assumptions of the
impact of OM quality on I distribution in soil column.

3.2 lodine concentration in beech tree

Table art.1 - 3 presents | concentrations in beech tree. lodine concentrations measured in tree
compartments ranged from a few pg kg to several hundred pg kg and decreased in the following
order: roots > green leaves > stembark > small branches > large branches > stemwood whose
concentration is below detection limit (< 5.7 pug kg2). Excepting roots which were not analysed, Bostock
(2004) obtained the same gradient in ligneous pine organs from a UK forest site.

lodine concentration in roots (748 + 55 and 399 + 37 ug kg for fine and large roots,
respectively) was much higher than in other compartments (on average 6-fold higher). For aboveground
biomass, green leaves presented the greatest | concentration (241 + 46 pg kg). There are very limited
data available from previous study on | concentration in forest trees (Bostock, 2004; Korobova, 2010;
and Muramatsu et al., 2004 for conifers; Korobova, 2010 for deciduous trees). Korobova (2010)
measured even lower stable I concentrations from 90 — 160 pg kg in deciduous tree leaves. lodine is
not an essential element for higher plants, moreover some studies underlined its phytotoxicity (e.g.
Blasco et al., 2011; Weng et al., 2008). In our study, the very low iodine concentration in stemwood in
addition to its low content in leaves confirms that iodine is only slightly translocated to aboveground
compartments. Thus, iodine sequestration in root system could be regarded as a defence mechanism to
limit its transfer towards the aerial parts as it has been demonstrated for other elements (Aount, 2008).
We cannot exclude that a part of T contained in beech’s green leaves is the result of foliar uptake. Indeed,
for many elements including halogens, foliar uptake of gaseous or soluble compounds with subsequent
accumulation in green leaves is well-established (e.g. Henner et al., 2013). Part of element concentration
measured in green leaves may be located only in the leaves cuticle due to dry deposition, and not
incorporated inside leaves. In the current study, the washing procedure evidenced that | concentration
of unwashed green leaves was around 13 % higher than the leaves washed with water or
tetrahydrofuran/toluene mixture (results not shown). No significant difference was observed in |
concentrations between leaves washed with water or solvents. These results suggest that (i) there is a
low overestimation of | concentration as its measurement integrates the dry deposits and (ii) the majority
of I is incorporated inside the leaves. Tschiersch et al. (2009) reported also that washing green leaves of

vegetables with water had little effect on I concentration.
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3.3 lodine concentration in litterfall and humus

Table art.l - 3 presents | concentrations and stocks in litterfall and humus. lodine
concentrations of litter fractions ranged in the following order: “other” (residues of flowers, bud scales,
seeds) > dead leaves > small branches (< 2 mm). Due to the interannual variation of its composition, the
“other” litter fraction presented a large variability (965 + 812 ug kg™). Average | concentration in total
litterfall (570 + 162 pg kgt) was twice higher than in living organs (green leaves and small branches)
but was three times lower than that of humus (1812 + 61 g kg™).

lodine enrichment of litterfall compared to living organs indicates a partial accumulation in
senescing organs which is an opposite trend to that of classical mobile nutrients. Similarly, Bostock
(2004) found higher | concentrations in older pine needles suggesting that translocation from younger
to older or senescing foliage occurred. This has also been observed for other trace elements and nutrients
such as U, Se, Ca, Mn, Zn, Fe and Hg (Di Tullo, 2015; Navratil et al., 2016; Thiry et al., 2005;
Ukonmaanaho et al., 2001). The sequestration of elements, especially nonessential elements, in
senescing foliage seems to be a possible detoxification pathway achieved through further defoliation
(Aznar et al., 2009). In parallel, a direct passive uptake from atmospheric depositions could also partly
explain | enrichment of litterfall. Indeed, Hintelmann et al. (2002) found that the newly deposited
dissolved Hg was easily retained on the litter surface.

lodine enrichment in humus can occur through transfer from atmospheric deposits and retention
in decomposition products. The net accumulation of chlorine, another halogen, in humus was shown to
result from atmospheric inputs and further chlorination of organic matter during degradation (Redon et
al., 2011). In our study, the dry matter residence time and the | accumulation rate in humus, obtained by
using their equations, were 5 + 2 years and 2.9 + 1.6 g ha™ y1, respectively. In the same forest stand as
the current study, Di Tullo (2015) also found higher Se content in humus compared to litterfall
suggesting the retention of atmospheric deposits by humus and/or microorganisms. Although no
information is available about iodine, Tyler (2005) hypothesizes that upward transport from surface soil
horizons by microorganisms represents an additional source of net enrichment of trace elements in
humus. The same finding was made by Ma et al. (2017) showing that Hg accumulated in dead leaves
was attributed both to the atmospheric depositions, and the migration from lower soil layers to surface
by microorganisms. Although these conclusions are related to other elements, given | concentration in
the surface soil layer (150 times higher than in humus layer based on surface concentrations; Table art.1
- 3) and considering that humus is characterised as mull, i.e. fast turnover involving thin layer, a partial

I enrichment of the humus layer from the underlying soil is likely.
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3.4 lodine stock in the forest stand

Table art.1 - 3 and Figure art.1 - 3 present I stocks of each compartment of the “Montiers”

forest stand.

lodine fluxes

(gha'y”")
é ¢é Rainfall
“ 66,0 ﬂ 1541 17

- H 14103 E

lodine stocks
(gha')

H Leaves: —1.4 1 0.4
Branches: 0.05 + 0.02
: Bark: —0.13 +0.04

_____ !
-77777777 Immobilization (Us)
0.15+0.02 i

Total: 20 + 2
Aboveground: 4.1 +04 |
Belowground: 16 + 2

""" Return to soil (Uz)
Litterfall: 3.6 + 0.4

Uptake (U)
3.7+04
Drainage
4944112

Figure art.1 - 3: lodine stocks (g ha™), water fluxes (—) measured in the period March 2014 — March
2017 and annual fluxes (g hay!) involved in I cycling (--) (mean value + standard deviation).

Soil (0 — 60 cm)
Total pool: 72 000 + 7 000
Labile pool: 2 000 + 300

These results highlight the important stock of I in soil (72 £ 7 kg ha™t) accounting for 99.9 +
14.4 % of ecosystem total stock. lodine stock in humus accounted only for 0.03 + 0.01 % (19 + 7 g ha™?)
due to its low biomass. Total I stock in tree (20 + 2 g ha*) was close to humus stock. Regarding |
distribution in tree compartments, roots accounted for 80 + 13 % of | inventory in tree. Although
stemwood is an obligatory pathway for elements translocation from roots to aboveground biomass, and
represented close to 50 % of the tree biomass, this compartment stored, at most (concentration below
the detection limit), only 2.6 £ 0.4 % of total | stock in the tree. Furthermore, total iodine amounts stored
in tree compartments appeared low accounting for less than 0.9 % of the labile I pool in the 60 cm depth
soil. This could be explained by the fact that (i) I is not essential for tree and (ii) in soil solution iodine
can be present as mobile colloidal organo-iodine species (Chang et al., 2014) and thus not easily taken

up by plants.
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3.5. Forest ecosystem input — output iodine budget

Average annual | fluxes through rainfall and drainage waters are reported in Table art.1 - 5 and
Figure art.1 - 3. lodine input from rainfall was 15.4 + 1.7 g ha™* y*. Mean annual | concentrations in
soil solutions decrease from 16 to 9 pug L* at the forest floor and -60 cm depth, respectively. The in situ
Kq values are 106 + 14 and 329 + 79 L kg™* for humus and upper layers (0 — 15 cm) respectively and
1031 + 362 L kg for the deeper layers (15 — 60 cm). These Kq values are consistent with those
calculated from the first step of water batch extraction (307 + 26 for 0 — 15 cm and 922 + 262 for the
deeper layer). Hence, iodine present in topsoil exhibits higher availability compared to deeper layers,
and can be mobilized towards deeper layers during drainage events, thus depleting to some extent | pool
in topsoil. Annual I losses by drainage are estimated at 49 + 11 g ha™t y*. Accordingly the input — output
balance at the scale of the forest ecosystem appears negative (34 + 11 g ha™! y1). However, it should
be noted that the weathering bedrock flux was not estimated in this study, leading to an underestimation
of the input — output budget. This negative budget involves that iodine is desorbed from humus and soil
layers during water percolation. In the current conditions, the ecosystem behaves as a potential source
of | for groundwater.

Table art.1 - 5;: Annual water fluxes, | concentrations and | annual water fluxes measured in the
period March 2014 — March 2017 (mean value * standard deviation). RF: rainfall flux; BCF: below
canopy flux; NT: net throughfall; NBCF: net below canopy flux; DD+r: dry deposition driven by
throughfall; DDgce: dry deposition driven by BCF.

Annual water fluxes | concentration | annual flux
Subcomponents of annual flux

(mmy™) (ug L™) (ghaty™)
RF (1)
Rainfall 949 + 62 16+0.1 154 +£1.7
BCF (2) 18.5+£0.9
Throughfall (TF) (3) 768 + 60 21101 16.3+£0.7
Stemflow (SF) 42+ 4 53+14 22+05
NT (3) - (1) 1.0+17
NBCF (2) - (1) 32+1.8
DDrr (4)? 3.7+12
DDgcre (5)a 50+14
Net leaching by canopy
-2.7+26
Ko I (4)31- (1)b d bark
Net leaching by canopy and bar 18+30
[(2)-0G)]-@) R
Soil solutions
soil solution (0 cm) 159+24
soil solution (-10 cm) 203+31
soil solution (-30 cm) 95+33
Drainage (6)
soil solution (-60 cm) 544 + 42 9016 494 +£11.2
Input-output budget (1) - (6) -34.0 + 10.8

aEstimated by filtering approach
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3.6 Role of vegetation in I cycling

The annual fluxes involved in | cycling are presented in Table art.1 - 6 and Figure art.1 - 3.
lodine requirement (R) was 1.4 + 0.3 g ha™y%, foliage accounting for the major part (89 + 27 %). Uptake
(U) was 3.7 + 0.4 g ha'ly!, of which 96 + 14 % returned to the soil. For many essential elements
including major nutrients, uptake (U) only covers part of the annual demand (R) (Thiry et al., 2005). At
the opposite, iodine uptake exceeded the requirement by a factor of about three, involving that iodine is
taken up in excess by tree. Nevertheless, iodine uptake only accounted for less than 0.2 % of | labile
pool in the soil. These observations confirm that soil is not limiting for iodine root uptake. In addition,
only 4 % of the annual uptake (U) was immobilized in the perennial organs of the tree whose stembark
contributed to 47 + 10 %. The low iodine accumulation by tree vegetation seems consistent with a

tolerance strategy developed by trees to avoid iodine uptake in excess.

Table art.1 - 6: lodine annual fluxes involved in | cycling (mean value + standard deviation).

Subcomponents of annual flux I annual flux (g ha™y?)
Requirement (R) 1.4+£03
Green leaves 1.2+£03
Small branches (< 4 cm) 0.03+£0.01
Large branches (> 4 cm) 0.02+£0.01
Bark 0.07+0.01
Stemwood 0.025 + 0.002
Uptake (U) = (U1) + (Uy) 3.7£04%
(U1) Immobilization 0.15+£0.02
Small branches (< 4 cm) 0.03+£0.01
Large branches (> 4 cm) 0.02+£0.01
Bark 0.07+0.01
Stemwood 0.025 + 0.002
(U2) Return to soil (a) + (b) 3.6+04°2
(a) Total litterfall 36+04
Dead leaves fraction 23%0.2
Branche (< 2 mm) fraction 02+0.1
"Other" fraction 1.0+0.2
(b) Leaching by canopy* -27+26°
Internal Translocation (IT)
Leaves -14x04
Branches 0.05+0.02
Bark -0.13+0.04

& Leaching was considered as null value in the calculation of return to soil

The throughfall and stemflow | fluxes were respectively 16.3 + 0.7 and 2.2 + 0.5 g hat y!
(Table art.1 - 5 and Figure art.1 - 3), stemflow contributing to only 12 % of below canopy flux (BCF).
The net throughfall (NT) and the net below canopy | fluxes (NBCF) were positive (1.0 £ 1.7 and 3.2 £

1.8 g hat y1, respectively), indicating an iodine low enrichment of rainfall after crossing the canopy.
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However, considering the estimated flux of I dry deposition leached by throughfall (DD+¢), net iodine
leaching by canopy appeared negative (—2.7 + 2.6 g ha y2). It would be speculative to conclude on a
specific role of foliar absorption or volatilization. Given the low amounts associated to that flux, its
influence was considered as null for I return to soil in the | budget calculation. Litterfall is thus
considered the only contributor to returns to soil whose dead leaves fraction accounted for 65 + 10 %.
A negative ITieaves flux was obtained (1.4 + 0.4 g haty™), involving an internal transfer of | from
younger to older leaves. Excess iodine is stored in senescing organs and returned to the soil by litterfall.
This detoxification mechanism has already been observed in the case of chlorine (\Van den Hoof and
Thiry, 2012) whose uptake (U) by pine tree was 9 times greater than its requirement. In Scots pines,
Thiry et al. (2005) also found a negative internal transfer flux of U in needles. Nevertheless, in our study,
while litterfall seemed to play the major role in | biological cycle and possible tree detoxification, it
contributed only to 16 % of total deposition on forest floor (below canopy flux + litterfall). Finally,
iodine concentration in outer stembark was higher than in inner stembark resulting also in negative
I Tstembark flux (—0.13 + 0.04 g ha~y~1). Furthermore, in our study I stock in stembark was not negligible
(22 £ 5 % of aboveground biomass). One explanation could be that stembark samples were not washed
after sampling, involving that dry deposits could partly contribute to increase its | concentration. The
high I concentrations measured in lichens and mosses (6.7 + 0.4 and 4.7 + 0.2 mg kg™, respectively),
which are known to bioaccumulate aerial fallout, support assumption of a contribution of dry deposition
on | concentration of stembark. Moreover, the estimated | dry depositions leached by throughfall and
stemflow (DDsgcr) are relatively important (one third of BCF) as the dry deposits in leaves which
accounted for 13.4 %. lodine concentration assigned to outer stembark may thus also partially include
external contamination due to dry deposits.

Inventories in tree organs and the fluxes characterising the biological cycle mobilize low
amounts of iodine compared to total deposition on forest floor and | labile pool in the soil. In our
conditions, vegetation appears to have a minor influence on the overall I cycling. It is important to note
that if element cycle is fully represented, the requirement should be close to the sum of uptake and
internal translocation (i.e. R / (U + IT) = 1). With the same approach, **’Cs and K cycles have been
guantitatively represented at 0.93 and 0.97 respectively by Goor and Thiry (2004), while Se cycle was
only described at 0.65 by Di Tullo (2015). In the current study, this ratio for I cycling was 0.62 + 0.19.
lodine and Se are known to be elements forming volatile species (Redeker et al., 2004; Sheppard and
Sheppard, 2008) and such process is not taken into account in this model. Moreover | uptake flux is
mainly driven by I content in total litterfall that may have been overestimated due to contamination by

dry deposits.
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4. CONCLUSIONS

We reported here the iodine distribution in compartments of a beech temperate forest. With
these three years monitoring, biogeochemical processes controlling the iodine cycle in a deciduous forest
ecosystem might be better understood in the future. lodine partitioning between the beech stand
compartments showed that soil acts as a major iodine reservoir for the studied ecosystem. Results
obtained from soil iodine fractionation showed that iodine is more soluble in the upper layers and
therefore potentially more (bio)available compared to deeper layers. The specific role of OM in |
distribution in the soil requires further research to understand the mechanisms involved in | mobility.
lodine sequestration in root system and in senescing foliage seems to be a possible exclusion mechanism.
According to the low amounts of | involved in the biological cycle, vegetation appears to have a minor
influence on global cycling. Uncertainties remain about | volatilization rate from biosphere which was

not quantified in this study and could improve the | budget.
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I1l. Conclusions du chapitre

Cette étude présente pour la premiére fois la quantification du cycle biogéochimique de 1’iode stable
au sein d'une forét tempérée de hétres. Avec ces trois années de surveillance, les résultats acquis
permettent de mieux comprendre les principaux processus qui régissent la biogéochimie de I'iode a long-
terme et sa persistance au sein d’un écosystéme forestier. Les principales caractéristiques du cycle global
de I dans I’écosysteme ont été mises en évidence et une modélisation peut ainsi étre envisagée. La
répartition de l'iode entre les différents compartiments a montré que le sol constitue le réservoir majeur
en | pour I'écosysteme étudié. Les résultats obtenus a partir des extractions sélectives effectuées a
différentes profondeurs de sol ont montré que I'iode est plus soluble dans les couches supérieures et
donc potentiellement plus (bio)disponible par rapport aux couches plus profondes. Le rdle spécifique de
la matiére organique dans la distribution de I’iode dans le sol nécessite des études spécifiques
supplémentaires pour mieux comprendre les interactions impliquées. La séquestration de I'iode dans le
systeme racinaire et dans le feuillage sénescent apparait comme un possible mécanisme de détoxification
pour cet élément. Compte-tenu des faibles quantités d'iode impliquées dans le cycle biologique, la
végétation semble peu recycler I’iode. Néanmoins, I’influence de la végétation n’est pas négligeable du
fait de I'importance de la fraction organique iodée et de son impact sur la disponibilité de cet élément
dans le sol en lien avec la décomposition de la matiére organique du sol principalement issue des chutes
de litiere. Enfin, il est important de noter que si le cycle biogéochimique de 1’élément est totalement
décrit par ce modéle, le flux calculé pour la demande devrait étre proche de la somme des flux de
préléevements et de translocations internes, ce qui n’est pas le cas pour I’iode dans cette étude (bilan
d’environ 62 + 19 %). Ainsi, des incertitudes subsistent dans la description du cycle de I’iode dont les
taux de volatilisation a partir du sol et de la biosphére n'ont pas été quantifiés dans cette étude et dont la

prise en compte pourrait améliorer le bilan.
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l. Introduction

L’étude du cycle biogéochimique de 1’iode réalisée pour le site de hétres de Montiers (Chapitre
2) a montré que le sol constituait le réservoir majeur d’iode dans I'écosysteme étudié. Les concentrations
en | dans les sols résultent de plusieurs sources (i.e. atmosphérique et géogénique) et processus tels que
la rétention par les constituants du sol (ex. (hydr)oxydes métalliques, MO) et le lessivage lors
d’événements pluvieux. A contrario, compte-tenu des faibles quantités d'iode impliquées dans son cycle
biologique, la végétation semble peu recycler ’iode. Néanmoins I’influence de la végétation n’est pas
négligeable, 1’étude présentée au Chapitre 2 montrant I'importance de la fraction organique iodée et de
son impact sur la disponibilité de cet élément dans le sol. La constitution de ce pool organique est
directement liée a la décomposition de la matiere organique du sol principalement issue des chutes de
litiere, facteur fortement lié a la végétation et au climat. Ainsi, le cycle de la MO dans les foréts pourrait
favoriser les conditions d'accumulation et de persistance de l'iode dans les sols forestiers fonctionnant
comme un puit terrestre en iode. Pour le site de Montiers, la pluie représente un apport atmosphérique
au sol relativement important (environ 84%), en particulier en comparaison avec les chutes de litiére
(environ 16%). Cependant, ces apports pourraient varier sous 1’influence de conditions climatiques et
environnementales (ex. distance c6tiére, variation saisonniére, pluviométrie, type d’essence forestiere,
etc.). De plus, la persistance de I'iode dans les écosystémes terrestres dépend non seulement de sa
guantité totale, mais également de sa forme chimique (spéciation). Par ailleurs la végétation peut agir
comme un bioréacteur susceptible de modifier les quantités et la spéciation de 1’iode issues des apports
atmosphériques avant leur retombée au sol. Malgré quelques études sur I'iode et sa spéciation dans les
précipitations (ex. Aldahan et al., 2009 ; Bowley, 2013 ; Gilfedder et al., 2007 ; Gilfedder et al., 2008 ;
Neal et al., 2007), les apports atmosphériques d’iode (total et spéciation) aux écosystémes forestiers et
leur interaction avec la canopée forestiére sont trés peu documentés (Neal et al., 2007 ; Takeda et al.,
2016 ; Xu et al., 2016).

Les objectifs des travaux présentés dans ce chapitre sont donc d’évaluer la variabilité des
apports d’iode et sa persistance dans les sols forestiers en fonction des conditions écologiques en

répondant aux questions suivantes :

(1) Quelles modifications, qualitative et quantitative, sont induites par I’interaction des pluies incidentes
avec la canopée forestiére pour diverses espéces forestieres? Quels sont les processus responsables
de ces changements?

(2) Ces retombées en iode ont-elles une influence significative sur sa répartition dans les sols forestiers
francais? Quel(s) facteur(s) physico-chimique(s) et environnemental(ux) impacte(nt) sa persistance

dans ces sols?
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Afin de répondre a ces questions, le travail présenté dans ce chapitre a bénéficié de ’appui du
REseau National de suivi a long-terme des ECOsystémes FORestiers (RENECOFOR) créé en 1992 par
I’Office National des Foréts (ONF) suite aux engagements de la France pour contribuer au suivi
international des impacts des pollutions atmosphériques sur les foréts. 1l constitue la partie frangaise du
programme international concerté sur I'évaluation et la surveillance des effets de la pollution
atmosphérique sur les foréts (ICP Forests). Sa mission est de détecter d’éventuels changements dans le
fonctionnement de ces écosystémes et de les caractériser. Ce réseau est financé par I’ONF, le ministére
de I’ Agriculture et de I’ Alimentation, le ministére de la Transition écologique et solidaire, et de I’ Agence

de I’environnement et de la maitrise de 1’énergie (www.onf.fr/renecofor, consulté le 03/08/2018). 1l est

constitué de 102 placettes d’observations réparties en France métropolitaine, représentatives d'une
grande variété d’essences forestieres francaises et de groupes géopédologiques. Chaque site a une
surface de deux hectares avec une partie centrale cloturée d’un demi-hectare. Afin d’exploiter les
échantillons solides (sol, humus et litieres) et données déja disponibles, 51 de ces sites ayant fait 1’objet
d’une étude antérieure concernant le chlore (Redon et al., 2011) ont été suivis (Figure chap3.1l. - 1). lls
sont représentatifs de (i) neuf essences forestiéres, (ii) quatre conditions climatiques (océanique,
transition, continental et montagnard), (iii) neuf formes d’humus (sous-classe de mull, moder et mor) et
(iv) sept types de sols. Vingt-sept de ces sites, constituant le sous-réseau CATAENAT (Charge Acide
Totale d’origine Atmosphérique dans les Ecosystémes Naturels Terrestres), sont équipés de dispositifs
pour le suivi des précipitations hors couvert forestier. Parmi ces 27 sites, 14 placettes sont équipées pour
le suivi supplémentaire des pluviolessivats et solutions du sol (Nicolas et al., 2016). L’ensemble de
données concernant les propriétés physicochimiques des sols minéraux, des humus et la composition

chimique en éléments majeurs des eaux est archivé par le réseau RENECOFOR.
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Figure chap3.l. - 1: Sites forestiers étudiés et les compartiments environnementaux suivis du réseau
francais RENECOFOR (soil = sol ; litter = litiere ; rainfall = pluie ; throughfall = pluviolessivat ; soil
solution = solution de sol).

Les concentrations en iode total dans des échantillons secs de sol minéral, d’humus et de litiére
provenant de prélévements datant des années 1993-1998 ont été mesurées pour la cinquantaine de sites.
La caractérisation des apports atmosphériques sur les écosystémes forestiers étudiés et 1’interaction de
ces apports avec le couvert forestier, a concerné I’ensemble des placettes équipées (respectivement 27
et 14 sites). Les solutions ont été collectées par les agents du réseau chaque semaine de septembre 2016
a ao(t 2017 (du 14/09/2016 au 16/08/2017). Des échantillons composites par période de 4 semaines ont
été analysés pour la détermination de I’iode et de sa spéciation. La capacité multi-élémentaire de I’ICP-
MS a été mise a profit par la détection simultanée du sélénium et césium stables, deux éléments
possédant comme 1’iode des isotopes radioactifs de vie moyenne a longue et dont les teneurs dans les
apports atmosphériques sont peu documentees.

Les résultats présentés dans la suite de ce chapitre font 1’objet de deux articles. L’Article 2
« Impact of forest canopy on iodine, selenium and cesium atmospheric inputs on forest ecosystems » en
cours de préparation pour soumission dans le journal « Atmospheric Environment » constitue le
paragraphe Il de ce chapitre. L’Article 3 « lodine budget in forest soils: influence of environmental
conditions and soil physicochemical properties » présenté dans le paragraphe Il de ce chapitre, a été

soumis au journal « Chemosphere ».
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I1. Article 2 « Impact of forest canopy on iodine, selenium and cesium atmospheric inputs

on forests ecosystems »

Bien que le sélénium et le césium ne fassent pas partie du sujet d’étude de cette thése, la
comparaison de leur comportement avec 1’iode nous a paru opportune. De par sa chimie complexe
(quatre degrés d’oxydation et différentes formes organiques et inorganiques), sa présence a 1’état de
trace dans I’environnement, sa volatilisation par biométhylation et son origine marine dans
I’atmosphére, on peut s’attendre a ce que le sélénium ait un comportement proche de celui de I’iode. Au
contraire, le césium, présent au seul degré d’oxydation +1, non volatil et analogue du potassium, devrait
avoir un comportement totalement différent. Par ailleurs, ces éléments présentent également un intérét
du point de vue de la surveillance des radionucléides dans I’environnement, les radio-isotopes **’Cs,
133Cs et "°Se étant respectivement émis dans le cadre d’activités et d’accidents nucléaires ou présents
dans les déchets radioactifs HAVL.

Résumé en francais

L'iode, le césium et le sélénium radioactifs sont d’une importance radio-écologique majeure du
fait de leur intégration potentielle aux cycles biogéochimiques naturels de leurs isotopes stables
respectifs en raison de leur demi-vie moyenne a longue (**’Cs ty2= 30,2 ans; **I t;,= 15,7 10° ans; "°Se
ti2= 3,3 10° ans). La canopée forestiére est particuliérement exposée aux apports atmosphériques du fait
de sa large et complexe surface de contact avec 1’atmospheére. Ainsi, afin d’évaluer I’influence de la
canopée forestiere sur les apports atmosphériques aux sols, les concentrations totales en iode, en
sélénium et en césium stables ont été mesurées dans les pluies (n = 27 sites) et pluviolessivats (n = 14
sites) a I’échelle nationale et pendant une année. Il s’agit de la premiére étude relative a I’impact de la
canopée forestiére sur les apports atmosphériques pour ces éléments et différentes essences forestieres,
et présentant une estimation de leurs flux de dépdts secs lessivés par les pluviolessivats et ceux en lien
avec les processus d’échanges (absorption/récrétion) avec la canopée.

Les résultats ont montré que les concentrations annuelles en iode dans les pluies sont nettement
supérieures a celles du sélénium et du ceésium (moyennes pour I’ensemble des sites = 1,57 ; 0,045 et
0,006 pg L7, respectivement). Les concentrations en iode et sélénium auraient des origines communes
(sources marines et terrestres), a l'inverse du césium dont les concentrations dans les pluies ne seraient
dues qu'a des sources terrestres. Les flux annuels de ces €léments pour les pluies présentent une forte
variation d'un site a l'autre (6,9-47,8,; 0,20-1,86 et 0,02-0,11 g ha? an™ pour lwt, Sewt €t Csir,
respectivement) influencée principalement par la pluviométrie. Dans la plupart des cas, les
pluviolessivats présentent de plus fortes valeurs de concentrations pour les trois éléments et flux associés
en comparaison avec les pluies correspondantes. Pour le sélénium et 1’iode, cet enrichissement serait
principalement dd au lessivage des depbts secs présents sur la canopée, contrairement au césium qui
serait récrété par les feuilles/aiguilles puis lixivié par les précipitations. Le calcul des flux d’échanges
de I’iode avec la canopée a conduit a des valeurs négatives ou positives de ce flux indiquant son
absorption ou sa récrétion par le couvert forestier, tandis que le sélénium serait absorbé dans la majorité
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des cas. La forme chimique de l'iode pouvant affecter son absorption par les plantes et sa dynamique
dans les sols, sa spéciation (I, 1037, | <aure ») @ également été déterminée. Les pluies sont composées en
proportions égales d’une fraction inorganique incluant I~ et 105~ et, d’une fraction d’iode non identifié
(I <aurre »). Une modification importante de la spéciation de I'iode dans les pluviolessivats est observée
avec une augmentation conséquente de la proportion d’iode non identifié (65-92%) et une diminution
drastique de l'iode inorganique (3-23 et 1-14% pour I~ et 103, respectivement). L’augmentation de la
concentration totale d’iode dans les pluviolessivats est corrélée a celle de 1’iode non identifié, en lien
avec le lessivage des depdts secs. Les flux sous couvert des ions iodure et iodate diminuent clairement
du fait du changement de la composition des précipitations au contact de la canopée.

Méme si elles sont préliminaires, les conclusions de cette étude permettent de mieux comprendre
les processus ayant lieu au niveau du couvert forestier affectant les apports atmosphérigques en iode,
sélénium et césium vers les sols forestiers et leur recyclage par les foréts. Cet ensemble de données
représente des informations clés afin d’améliorer la modélisation du cycle de ces éléments au sein des
écosystemes forestiers.
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ABSTRACT

Stable total iodine (1), selenium (Se) and cesium (Cs) concentrations were measured during one
year in both rainfall (RF) and throughfall (TF) on respectively twenty-seven and fourteen French
forested sites (four climates and seven tree species) in order to evaluate the canopy influence on
atmospheric inputs. This first study about the impact of forest canopy on atmospheric inputs, presents
estimations of dry deposition and canopy exchange of these elements. Results showed that annual I
rainfall concentrations were much higher than those of Sew: and Csiwt (Mmean = 1.57,0.045 and 0.006 pg
L2, respectively). lodine and selenium had common origins (marine and terrestrial sources), contrary to
cesium whose concentrations in rainfall would only be due to terrestrial sources such as wind-borne soil
dust containing Cs. Annual rainfall fluxes of elements varied greatly from one site to another (6.9-47.8,
0.20-1.86 and 0.02-0.11 g hat yr.™ for Ly, Sewt and Csiot, respectively) and these variations was mostly
influenced by rainfall amount. In most of the sites, throughfall concentrations and fluxes of elements
were higher than corresponding rainfall ones. Throughfall enrichments were supposed to be mostly due
to dry depositions for | and Se, and to leaching after canopy recretion for Cs. The application of canopy
exchange budget involved that iodine would be leached and absorbed by leaves or needles, whereas
selenium was absorbed in most cases. Since iodine chemical form may affect its absorption by plants
and its dynamic in soils, its speciation (i.e., I, 1037, I»smer) has also been determined. Rainfalls were
composed of equal proportions of inorganic and “other” iodine compounds. lodine speciation in
throughfall was highly different with increased “other” iodine proportion (65-92%) and a drastic
decrease of inorganic iodine (3-23 % and 1-14% for I and 105, respectively). The increase of total |
concentration in throughfall was mainly related to “other” iodine fraction increase which could be due
to washoff of dry depositions. Therewith, iodide and iodate fluxes clearly decreased, according to iodine
speciation modification due to rainfall composition change and/or absorption by leaves and needles of
these iodine species.
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1. Introduction

Radioactive iodine, cesium and selenium are of major radioecological importance because they
can integrate natural biogeochemical cycles of their respective stable isotopes due to their medium to
long half-life (*3'Cs, t1» = 30.2 years; *?°l, t» = 15.7 10° years; °Se, t1» = 3.3 10° years). Owing to their
longevity and high biomass turnover, forests can intercept, then recycle and accumulate a significant
amount of pollutants and radionuclides released into environment. Forest ecosystems are particularly
sensitive to atmospheric inputs because of the large interacting surface area of the forest canopy.
Chemical composition of the rain crossing the tree canopies (throughfall) results from processes
occurring in the phyllosphere : (i) direct absorption of elements and/or (ii) its release (leaching) by leaves
or needles, (iii) accumulation then washoff of dry deposition (DD) and/or (iv) no direct interaction but
change of element speciation due to change of physicochemical properties of rainfall (Lovett and
Lindberg, 1984). Canopy could consequently impact the quantity and speciation of element incoming
to the ground. In order to evaluate canopy interaction with atmospheric inputs, study of elemental
composition in both rainfall and throughfall is usually performed (e.g. Adriaenssens et al., 2012;
Gandois et al., 2010; Staelens et al., 2008; Talkner et al., 2010). However, the influence of forest canopy
on iodine, selenium and cesium atmospheric inputs was barely studied. Indeed, to date, only four
publications reported measurements of stable iodine in throughfalls and/or stemflows in U.K. (Neal et
al., 2007), France (Roulier et al., 2018) and Japan (Takeda et al., 2016; Xu et al., 2016), generally based
on punctual sampling. lodine persistence in terrestrial ecosystems depends upon the amount of incoming
iodine but also upon its speciation. In nature, iodine is found in several oxidation states (-1, 0, +1, +3,
+5 and +7) involving a wide variety of inorganic and organic compounds, iodide (I7) and iodate (103)
being the major species in natural waters due to their thermodynamic stability. The global cycling of Se
is also strongly influenced by the atmosphere acting as a source of Se to the Earth’s surface via wet and
dry depositions (Wen and Carignan, 2007). Some studies have investigated Se concentrations in
rainwaters (Blazina et al., 2017; De Gregori et al., 2002; Di Tullo, 2015; Lawson and Mason, 2001;
Lidman et al., 2011; Pan and Wang, 2015; Sakata et al., 2006; Wang and Gao, 2001) but reports on Se
canopy exchanges are scarce (Di Tullo, 2015; Tyler and Olsson, 2006). Several authors studied
radiocesium in forests following Fukushima and Chernobyl accidents, but concomitant radio and stable
cesium measurement in rainfall and throughfall as well as processes occurring in forest canopy remained
rarely studied (e.g. Kato etal., 2017; Loffredo et al., 2015; Sombré et al., 1994; Yoschenko et al., 2018).

During one year, twenty-seven forest sites representative of various climates (i.e. oceanic,
transition, continental and mountainous) and tree species (i.e. Oak, Beech, Douglas fir, Spruce, Pine,
Silver fir) were monitored in order to examine the input of iodine, selenium and cesium to the canopy,
as well as their output with throughfall. lodine speciation modification following canopy exchange was

also investigated. After rainfall characterization, quantification of the elemental composition and flux
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modifications induced by forest canopies on the rainfalls on the one hand, and identification of processes

from the canopy leading to these changes on the other hand were investigated.

2. Material and methods
2.1. Study sites

The study sites are part of the French RENECOFOR network (i.e. National Network for the
long term Monitoring of Forest Ecosystem) managed by ONF (i.e. National Forest Board)

(wwwe.onf.fr/renecofor). Twenty-seven sites are equipped with weather stations to sample rainfall

among which fourteen are also equipped to sample throughfall. They are distributed over the French
territory and representative of (i) seven temperate forest species (CHP: Pedunculate Oak; CHS: Sessile
Oak; CPS: Pedunculate/Sessile Oak; DOU: Douglas; EPC: Spruce; HET: Beech; PS: Scots Pines; SP:
Silver Fir) and (ii) four climate conditions (oceanic, transition, continental, mountain) (SI Table art.2 -
S1). Coast distances were estimated from the website: www.google.fr/maps.

2.2. Sampling procedure

Rainfall (RF) and throughfall (TF) were weekly collected from September 2016 to August 2017.
All studied sites are equipped with same weather stations. The sampling procedure was based on the
Integrated Co-operative Programme on Assessment and Monitoring of Air Pollution Effects on Forests

(ICP Forests) protocol currently applied on these sites (http://icp-forests.net/). Immediately after

sampling, samples were shipped to the laboratory in refrigerated tanks and stored in a cold room (4 °C).
Composite samples per 28 days period were analysed (volume weighted mean (VWM) sample from 4
weekly collected samples). Samples were not acidified to prevent losses of | by volatilization and stored
at 4 °C until analysis.

2.3. Chemical analysis

2.3.1. Physicochemical properties of rainfall and throughfall

Dataset regarding waters physicochemical properties (i.e. pH, dissolved organic carbon and

sodium concentrations) was determined by the RENECOFOR network.
2.3.2. Analysis of iodine, selenium and cesium

Total soluble element concentrations were measured by inductively coupled plasma mass
spectrometry (ICP-MS) (Agilent 7500ce for iodine and cesium, Agilent 7900 for selenium, Agilent
Technologies, Japan). External calibrations in ultrapure water were used and quantification limits were
0.04 pug L™, 0.6 and 2 ng L2 for Iy, Csiwot and Seor, respectively. Typical analytical precision was lower
than 5% (Relative Standard Deviation (RSD)).
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An Agilent 1200 series HPLC pump was coupled to ICP-MS (Agilent 7900) for speciation
analyses of iodine (iodide I~ and iodate 1037). Chromatographic separation was carried out on an anion
exchange stationary phase (Agilent G3154-65001 column and G3154-65002 guard column, Agilent
Technologies, Japan) with ammonium nitrate as mobile phase (20 mmol L NHsNOs, 2.5% MeOH, pH
8.5 adjusted with ammonia), delivered at 1 mL min-! flow rate. This method has quantification limits of
5and 10 ng L (for 105~ and I, respectively). Memory effects were checked by periodically running
blanks between samples. The unidentified fraction (denoted “other” iodine: I-ome) Was calculated as the
difference between total and inorganic species concentrations (i.e. I oter = ltot — linorg = lot — (I" + 1037)).
Some samples were available only three months after sampling, thus some samples were re-analyzed
three months after their first analysis to check their stability of total iodine and iodine species during

storage. Average gaps of 4 + 4, 10 £ 5 and 2 + 2% were found for o, I-and 103", respectively.

2.4. Calculation and data analysis
2.4.1. Enrichment Factors

In order to compare elemental compositions in throughfall and rainfall, the elemental
enrichment factors from annual VWM concentrations (EFconc, EqQuation 1) of considered element (i.e.
I, Se, Cs and Na) were determined as follow:

EFconc(i) — [i]throughfall (1)

[ilrainfan

Where: i: considered element; [i]: elemental concentration (ug L™2).
In order to evaluate enrichment of I, Se and Cs in rainfall compare to seawater, the enrichment

factors (EFseawater, EQuation 2) of considered element were determined as follow:

. (%)rainfall
EFscawater(i/Na) = ( 0]

ﬁ)seawater

(2)

Where: i: considered element; [i]: molar elemental concentration (nmol L™); [Na]: molar Na
concentration (mmol L™). Molar I/Na, Se/Na and Cs/Na ratios in seawater of 0.96, 0.0036 and 0.0047,

respectively, were used (Bruland and Lohan, 2003).
2.4.2. Elemental fluxes

Rainfall and throughfall annual elemental fluxes (g ha yr=t) were calculated as the sum of
monthly elemental concentration in waters multiplied by corresponding monthly water fluxes (provided
by ONF-RENECOFOR). The net throughfall flux (NTF; g ha™ yr!) was calculated as the difference

between throughfall and rainfall elemental fluxes.
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2.4.3. Canopy budget model

Interaction of forest canopy with atmospheric inputs induces modification of the chemical
composition of the rains under forest canopy (e.g. Adriaenssens et al., 2012; Gandois et al., 2010). In
addition to wet deposition crossing the canopy, dry depositions could accumulate on the canopy and be
further washed off. Moreover, element can interact with the canopy (canopy exchange processes (CE))
including either absorption (CE < 0) or leaching (CE > 0) of element by the canopy. In the present study,
dry depositions washed off by throughfall (DD+¢) and canopy exchange fluxes were calculated with the
canopy budget model (Staelens et al., 2008; Talkner et al., 2010). This model simulates the interaction
of ions with forest canopy based on throughfall and rainfall measurements with the aim to distinguish
relative importance of DD+r and CE in their NTF fluxes (Equation 3).

NTF = TF — RF = DDy + CE )

In the model, if element canopy exchange is assumed null, the calculated DDvr equals NTF flux
(Staelens et al., 2008). Direct measurement of dry depositions is quite impossible in forest ecosystems
because of the complexity of the forest canopy area, hence their estimation is done through the “filtering
approach” using sodium as an inert reference ion (Adriaenssens et al., 2012; Gandois et al., 2010).
Indeed, as no interaction of Na with canopy (low uptake and leaching by tree) is supposed, its NTF is
only due to dry deposition. In this approach, particles and aerosols containing sodium and considered
element are assumed to be deposited with the same efficiency onto the forest canopy. Therefore, the dry
deposition of element washed off by throughfall (DD+«(i); g ha™* yr) was calculated using Equation
4:

NTF(Na)
RF(Na) (4)

DDqp(i) = RF(i) X

Where: RF(i): rainfall element flux (g ha™ yr); NTF(Na): net throughfall Na flux (g ha™ yr') and
RF(Na): rainfall Na flux (g ha™ yr?).

2.4.4. Statistical analyses

Normality hypothesis of data was evaluated with a Shapiro-Wilk test. When this hypothesis was
validated, a Pearson correlation for numerical variables and an ANOVA for categorical variables were
performed. When this hypothesis was not validated, a Spearman correlation for numerical variables and
a Kruskal-Wallis test for categorical variables were performed. Some distributions of data were
represented in boxplot. Letters represent significant different distributions according to pairwise
Wilcoxon test, with Holm adjustment for p-values. In these cases, black dots correspond to mean value.
Statistical analyses and boxplot representations were performed using R Studio (R Core Team, 2013,

version 3.4.3).
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3. Results and discussion

Detailed water amount, pH and DOC concentrations data for each site are available in SI Table

art.2 - S2. Detailed iodine, selenium and cesium data for each site are available in SI Table art.2 - S3.
3.1. Impact of the canopy on water flux and physicochemical properties

For the studied period, annual precipitations ranged between 518 to 2,365 mm yr! according to
studied site Annual precipitation of HET30 site was the highest (2,365 mm yr?), as observed for
previous years (mean annual precipitation between 1993 and 2006 = 2,499 mm yr*; Cecchini, 2008).

M Rainfall amount Interception

Annual rainfall amount (mm/yr)

o
|

CHP CHP CHS CHS CPS HET HET HET DOU EPC EPC EPC EPC PL PM PM PM PM PS PS PS SP SP SP SP SP SP
40 59 35 41 77 30 54a 64 71 08 63 74 87 20 17 40c 72 85 44 67a 76 05 11 25 38 57 68

Figure art.2 - 1: Annual rainfall amount (n = 27 sites) and its interception by canopy (n = 14 sites) for
studied sites. CHP: Pedunculate Oak; CHS: Sessile Oak; CPS: Pedunculate/Sessile Oak; HET: Beech;
DOU: Douglas; EPC: Spruce; PS: Scots Pines; SP: Silver Fir.

In general and with the exception of sites subject to frequent mist, the amount of water reaching
the forest floor is less than the amount of water received in the field (Ulrich et al., 1995). Water
interception is the fraction of rainfall that does not reach soil (Aussenac, 1968). Factors influencing this
interception are (i) direct evaporation from crowns, (ii) foliage saturation capacity according to forest
species, (iii) degree of tree defoliation, (iv) stand density and (v) the intensity of stemflow (Ulrich et al.,
1995). In the current study, interception was evaluated by difference between precipitation volume
above the canopy (rainfall) and the throughfall volume below canopy. Annual interception represented
14 — 56 % of the rainfall amount These results correspond to average values for temperate French forests
(Aussenac, 1968; Gandois et al., 2010; Ulrich et al., 1995). Thus, the lowest annual interception
occurred for HET30 site (14%) being subject to heavy rains. That result could be explained by (i) foliage
saturation for water uptake and/or (ii) the high mist frequency at this site (about 200 days per year;
Ulrich et al., 1995) inducing significant water input under canopy without precipitation in the field. For
CHP59 and CPS77 (i.e. oak trees), intensity of interception depended on leafy and leafless periods with
volumes intercepted by canopy slightly more important in spring and summer (Figure art.2 - 2; water
interception of 31 £ 8 and 46 *+ 3% for CHP59 and CPS77, respectively) than in autumn and winter (16
+ 7 and 34 £ 2%, respectively). Considering uncertainties, this distinction was not found for CHS41 (33

+ 4 and 28 = 8% in spring/summer and autumn/winter, respectively). Such seasonal distinction was

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers

= = [ [\
wu Q %) ] wu
Q =] =] Qo =]
=] (=] [} ] o

60%

- 50%

- 40%

- 30%

- 20%

- 10%

- 0%

Interception (%)



Chapitre 3 — Influence des conditions environnementales
sur la répartition de 1’iode dans les écosystémes forestiers frangais

apparent for the beech HET30 site (Figure art.2 - 2; water interception of 10 £ 3 and 24 £ 6% in leafless
and leafy periods, respectively). Contrariwise, the beech HET64 site showed higher throughfall-rainfall
ratio in leafless than leafy seasons. That might be due to the non-consideration of stemflow which could
be significant for beech trees whose smooth trunks induce greater stemflow (Ulrich et al., 1995).
Rainfall and throughfall pH were mostly acidic, with mean annual values of 6.0 £ 0.5and 6.2 +
0.5. Dissolved organic carbon (DOC) concentrations in rainfall were very low (VWM DOC
concentrations <1-4 mg L), while they were much higher in throughfall (VWM DOC concentrations
=11.6 + 7.4 mg L) in agreement with literature (Gandois et al., 2010; Karavoltsos et al., 2017). Lower
throughfall DOC concentrations were measured in winter months and April compared to other months
(SI Figure art.2 - S1), consistent with a more important biological activity during the summer period.
Indeed, dissolved organic carbon in throughfall comes from foliar or needles leaching and
microbiological activities in the phyllosphere as well as from soluble organic deposits washed off from
the canopy surface (Mellec et al., 2010; Michalzik et al., 2001). Significant difference between annual
VWM DOC concentrations in throughfall according to tree species was found (ANOVA, p-value < 0.01)
with significantly lower values under beeches than under other tree species (Sl Figure art.2 - S1).
Gandois et al. (2010) and Mellec et al. (2010) also found lower DOC concentrations in beech trees

throughfall compared to coniferous trees.
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Figure art.2 - 2: Monthly throughfall amount as function of monthly rainfall amount for each
deciduous trees stand and according to season. HET: Beech; CHP: Pedunculate Oak; CHS: Sessile
Oak; CPS: Pedunculate/Sessile Oak.
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3.2. lodine, selenium and cesium in rainfall

3.2.1. Total I, Se and Cs concentrations

Annual VWM It concentrations in rainfall varied between 0.82 and 2.84 ug L™t (VWM = 1.57
ug L1). These concentrations were similar to those reported by Neal et al. (2007) (1.41 pg L) and
Bowley (2013) (2.25 pug L) in U.K,, and Aldahan et al. (2009) (2.37 — 2.77 pug L) in Sweden and
Denmark. Annual Ser: and Csio rainfall concentrations were much lower, from few ng L™ to tens of ng
L% Very little is known about stable cesium concentrations in rainfall in Europe, since most studies
related to cesium in rainwaters focus on *3'Cs release after Chernobyl and Fukushima accidents. Annual
VWM Sey in rainfall concentrations ranged between 25 and 79 ng L* (VWM = 45 ng L 1) and those
of Csit between 2 and 13 ng L' (VWM = 6 ng L?). This is in the lower range of Se concentrations
reported in rainwaters in Europe (0.0435-1.6 pg L) as reviewed by Conde and Sanz Alaejos (1997)
and in China (0.03-0.59 pg L, Wang and Gao 2001). Comparable Se concentrations were reported in
rains from Northern Sweden and Finland (0.05 and 0.12 pg L™, Lidman et al., 2011) and from rural and
agricultural area in Chile (0.044 and 0.13 pg L™, De Gregori et al., 2002).

Annual VWM Il rainfall concentrations increased with coast distance (Figure art.2 - 3, R2 =
0.58; Pearson’s correlation, T = —0.76 p < 0.001). Likewise Aldahan et al. (2009) and Bowley (2013)
determined higher iodine concentrations in rainfall from coastal areas compared to continental sites. Sea
spray aerosols are the major contributor to sodium and chlorine in rainfall with molar CI/Na ratio of
seawater composition (i.e. 1.17; Bruland and Lohan, 2003). In our study, the slope of CI versus Na
annual VWM concentrations in rainfall equals 1.23 and was thus very similar to the molar CI/Na ratio
in seawater (Figure art.2 - 3, Rz = 0.99), involving that Na concentrations in rainfall reflect the
contribution of marine source of elements (Blazina et al., 2017; Gilfedder et al., 2007; Thimonier et al.,
2008). There was a high positive relationship between annual VWM I and Naw: concentrations in
rainfall (Figure art.2 - 3, R>=0.80; Spearman’s correlation, = 0.87 p <0.001). This correlation showed
common scavenging mechanisms for | and Na by rains during precipitations, as previously observed by
Gilfedder et al. (2007) in Germany and the Swiss Alps. lodine was highly enriched in rainfall related to
seawater for all sites by average factor of 546 (EFscawaer(I/Na) range = 113-1232), slightly lower than
the enrichment factors reported by Gilfedder et al. (2007) (EFscawater(1/Na) range = 280-2100 and mean
=970). Duce et al. (1965) reported enrichment factors of 500-1000 for the 1/Cl ratio in rainfall sampled
on the island of Hawaii, likewise our results (mean enrichment factor from I/Cl ratio of 506 and range
of 106-1064). lodine in oceanic rainfall is a product of both condensation of gaseous iodine species
produced by oxidation of biogenic iodine emissions and the bubble bursting phenomena where iodine
is concentrated in droplets (Gilfedder et al. 2007). However, enrichment factors of li: increased with
increase of the distance to the coast (Figure art.2 - 3, R? = 0.60; Spearman’s correlation, T = 0.72 p <

0.001), involving that iodine enrichment in rainfall compared to seawater could partly derive from
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terrestrial sources such as wind-borne soil dust containing | and/or iodine volatilization from soils and

vegetation.
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Figure art.2 - 3: Relationship between annual VWM Iy, concentrations in rainfall and coast distance
and annual VWM Nay: concentrations in rainfall. Relationship between annual VWM Clig
concentrations in rainfall and those of Nai:. Relationship between I/Na enrichment factors relative to
seawater and coast distance.

Considering all sites, a weak negative correlation close to the limit of significance was found
between Sei: concentrations and coast distance (Figure art.2 - 4; R2 = 0.18; Pearson’s correlation, T =
—0.4229 p < 0.05). Selenium in atmosphere can have natural (marine or terrestrial origins) and
anthropogenic (e.g. metallurgical industry and coal combustion) sources (Amouroux et al., 2001,
Blazina et al., 2017; Mosher and Duce, 1987; Yudovich and Ketris, 2006) which may explain this weak
correlation. Indeed, after exclusion of some sites (i.e. CHP59, EPC08, PS67a, SP57 and HET54a)

relatively closed to metallurgical industries in North and Northeast of France (www.mineralinfo.fr;

consulted on 2018-10-06) that could release selenium in atmosphere, a significant negative correlation

was found with coast distance (Figure art.2 - 4; R?2 = 0.41; Pearson’s correlation, T = -0.64 p < 0.01).
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Furthermore, Sew: concentrations were positively correlated to those of Nai: and It (Figure art.2 - 4,
R? = 0.49 and 0.71, respectively; Spearman’s correlation, T = 0.88 p < 0.001 and T = 0.81 p < 0.001,
respectively), suggesting common scavenging mechanisms for Se, | and Na by rains after exclusion of
these sites. Accordingly, marine aerosols seem to be a common source for selenium and iodine.
Furthermore, the positive correlation between EFscawater(I/Na) and EFseanater(Se/Na) (Figure art.2 - 4, R2
= 0.72; Pearson’s correlation, T = 0.88 p < 0.001) suggested that Se and | have also other common
enrichment sources (e.g. terrestrial sources, marine sources through biomethylation from oceans).
Contrariwise, annual VWM cesium concentrations were not correlated with those of liot, Setot
and Naot (results not shown; Spearman’s correlation, T=-0.29 p=0.15,t=-0.02 p=0.92 and 1= —
0.24 p = 0.24). Since cesium is neither a volatile element nor an element of marine source, Cst

concentrations in rainfall could have a terrestrial origin such as wind-borne soil dust containing Cs.
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Figure art.2 - 4: Relationship between annual VWM Se: concentrations in rainfall and coast distance
and annual VWM Nay: concentrations in rainfall. Relationship between annual VWM ligtand Seqot
concentrations in rainfall. Relationship between I/Na and Se/Na enrichment factors relative to
seawater composition.
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3.2.2. Total 1, Se and Cs fluxes

Annual Iy rainfall fluxes varied greatly: from 6.9 to 47.8 g ha* yr* (Figure art.2 - 5; mean =
13.6 ghatyr?). The HET30, HET64 and PL20 had the highest rainfall I, fluxes (> 24 g ha* yr!) from
both the highest annual rainfall (> 1 000 mm yr*) and their proximity to coasts (< 80 km) resulting in
higher VWM total iodine concentrations (2.0, 1.9 and 2.6 pg L, respectively). Such values are in the
same order of magnitude than those reported by Aldahan et al. (2009) in Sweden and Denmark with
measured annual li: fluxes from rainfall of 3.4 — 15 g ha* yr* (2000-2006 period) and those of Roulier
et al. (2018) in North-East of France with fluxes of 15.4 g ha™* yr*. Aldahan et al. (2009) also observed
higher values at near coastal sites compared to inland ones. The variability between sites was also
important for Sewt and Csior: 0.20 — 1.86 and 0.02 —0.11 g ha* yr, respectively (Figure art.2 - 5; mean
= 0.40 and 0.05 g hat yr?, respectively). Annual Se: inputs associated to rainfall was comparable to
those previously reported in the North-East of France (1,11 g ha™* yr.”%, Di Tullo, 2015), in Northern
Finland and Sweden (0.43t0 0.49 g ha yr. ™, Lidman et al., 2011), and in China (0.15t0 0.3 g hat yr.-
! Wang and Gao, 2001). As for iodine, the HET30 site had the highest Sew: and Csit annual RF due to
higher precipitations. Changes in elemental flux are actually directly influenced by rainfall amount (Sl
Table art.2 - S4).
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Figure art.2 - 5: Annual rainfall fluxes of I,

Pedunculate Oak; CHS: Sessile Oak;

DOU: Douglas;
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EPC: Spruce; PS: Scots Pines; SP: Silver Fir.
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3.2.3. Focus on iodine speciation

The annual contributions of I, 103~ and “other” iodine compound(s) in rainfalls ranged from
respectively: 9-44%, 16-37% and 38-65%, respectively (Figure art.2 - 6; mean = 25, 25 and 50%,
respectively). Rainfalls thus contained, in annual average, equal proportions of inorganic and “other”
iodine compounds. In Central Europe, Gilfedder et al. (2007) also observed that iodine was mostly
organically bound (about 56%) and iodide was more abundant than iodate (about 27 and 10%,
respectively). In the current study, for overall sites, annual iodate concentrations were significantly
positively correlated with those of Iy resulting in significant negative correlation between 105~ and coast
distance (Figure art.2 - 7, R2 = 0.90 and 0.58, respectively; Spearman’s correlation, t=0.94 p < 0.001
and Pearson’s correlation, Tt = —0.77 p < 0.001, respectively). On the other hand, annual iodide
concentrations were weakly linked to those of I and no correlation between concentrations of this
iodine species and coast distance was found (Figure art.2 - 7, R2 = 0.32 and 0.05, respectively;
Spearman’s correlation, T=0.4371 p < 0.05 and Pearson’s correlation, T =—0.23 p = 0.24, respectively).
Gilfedder et al. (2007) found that soluble organically bound iodine (calculated as total iodine minus
inorganic iodine species) was the dominant fraction in all rain samples collected in Australia, New
Zealand, Patagonia, Germany, Ireland and Switzerland, generally accounting for 50-80% of Il
Although iodate was the less abundant species, its concentration was always higher in coastal samples
than those sampled further inland. They hypothesised that soluble organically bound iodine would be
formed by reaction between organic matter derived from the ocean surface layer and HOI and/or I,
produced by oxidation of I~ and/or reduction of 105~. According to these authors, the most important
consequence of organic iodine presence in aerosols would be to increase residence time of | in particles
that can facilitate its transport out of the marine boundary layer in the troposphere. In our study, one to
two unknown iodine containing peaks were detected in rainwater samples in addition to inorganic
compounds (SI Figure art.2 - S2). Gilfedder et al. (2008) also detected by ionic chromatographic
analysis unidentified iodine containing compounds, as being likely anionic organic iodine species, in

both aerosols and rainfall, suggesting that these species are transferred from aerosols to rainwater.

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers




Chapitre 3 — Influence des conditions environnementales
sur la répartition de 1’iode dans les écosystémes forestiers frangais

Hlodide Mlodate M "Other"iodine @ coast dist.

L 100% - - 450
£ 90% - L 400
(%]
_gso%— - 350
(] o/ | 1S
q 70% - 300 <
v 60% - @
£ L 250 2
T 50% - IS
=2 - 200 2
5 40% - P
- [%]

< 30% | 1508
pre] (@]
5 20% - - 100
S 10% - 50
c
S 0% - -0

N ~NOOUSTOWIMOMON-Y OO AN TN 00 AW O <IN ©

VA NNTT MO AQDOINNIRNNTOONANMOINLIN

S22 f8T25IFESLL5L2RE25E5253

oo SRR E 5“—%0 uu.|:|:8 T W a
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3.3. Impact of canopy on iodine, selenium and cesium atmospheric inputs on forest floor

3.3.1. Total iodine, selenium and cesium concentrations and fluxes

Annually, le: concentrations in throughfall were higher than in corresponding rainfall and
showed greater variability between sites: 1.39-6.48 pug L* (mean = 3.14 pg L™?). The enrichment factor
EFconc(liot) ranged from 0.91 to 5.29, only HET30 site presented an EFconc below one. For the upper River
Severn Plynlimon catchments in mid-Wales (U.K.), Neal et al. (2007) reported li: concentrations of
1.55 pg Lt in rainfall while they were on average 3.5 times higher in corresponding throughfall in the
spruce forest. In our previous study in France (Roulier et al., 2018), throughfall under beech trees (2.1
ug L) were slightly more concentrated than rainfall (1.6 pg L™). In Japan, Xu et al. (2016) also
measured a slight increase of Ii: concentration in deciduous throughfall (2.65 pg L) and almost a three-
fold increase in coniferous throughfall (6.41 pg L) compared to rainfall (2.28 pg L ™). In the current
study, i throughfall concentrations leaded to annual fluxes from ~7.8 to 37.6 g ha* yr* (Figure art.2
- 8; mean = 17.8 g ha* yrt). These fluxes were inferior to rainfall ones only in HET30 and SPO5 sites
with net throughfall (NTF) of —10.2 £ 0.7 and —1.3 £ 0.2, respectively; whereas, for all other sites, TF
were higher than RF (NTF(lot) range = 0.5-19.1). Actually, NTF(lwt) were significantly positively
correlated to those of Naw: (Figure art.2 - 8, R? = 0.64; Spearman’s correlation, T = 0.81 p < 0.001),
indicative on the whole of similar enrichment source for both elements by dry deposits (cf. §3.3.2).

Annual Sew: concentrations in throughfall also showed great variability between sites: 37-159
ng L (mean = 88 ng L?), and as for iodine, were higher compared to corresponding rainfall.
Enrichment factor EFconc(Sewt) ranged from 0.89 to 4.29; only the beech HET30 site presented an
EFconc(Setwt) below one, similar to lo:. Annual throughfall Sey: fluxes varied greatly from one site to
another up to a factor 8 (Figure art.2 - 8; mean = 0.52 g ha* yr). The NTF(Sew) was found to be
significantly positively correlated to that of I (Figure art.2 - 8, R?=0.79; Spearman’s correlation, T =
0.81 p < 0.001) and Nay: (not shown, R2 = 0.58 after exclusion of HET30), involving similar enrichment
processes/sources also for these three elements. Selenium has scarcely been studied in forest ecosystems
resulting in lack of data to compare the obtained values. Di Tullo (2015) reported throughfall Se: flux
of 0.67 g ha! yr* under beech trees stand in North-East of France whereas the Sew: RF accounted for
1.11 g hat yr! (NTF(Sew) of —0.44 g ha yr?). The NTF(Sewt) obtained under beech stands in the
current study were —0.43 + 0.06 and 0.09 + 0.03 g ha! yr* for HET30 and HET64, respectively.

Annual Cs: concentrations in throughfall showed a greater variability between sites: 20-306 ng
Lt (mean = 103 ng L™1). As for It and Sewt, cesium concentrations in throughfalls were higher than in
corresponding rainfalls with a very important enrichment factor very important from 5.19 to 45.5 (EFconc
mean = 16.9). Annual throughfall Cs: fluxes varied also greatly from one site to another by a factor 16
(Figure art.2 - 8; mean = 0.62 g ha* yr!). Enrichment of Cs seemed to be due to different processes
from those involved for | and Se as highlighted by the lack of correlation between NTF(Cswt) and
NTF(lwt) (Figure art.2 - 8, R?=0.03; Spearman’s correlation, t=0.23 p = 0.44).
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3.3.2. Estimation of dry depositions and canopy exchange processes

Annual net throughfall (NTF), dry depositions washed off by TF (DD+¢) and canopy exchange
(CE) fluxes of lwt, Sewr and Csio for studied sites are Figure art.2 - 9.
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Figure art.2 - 9: Annual net throughfall (NTF), dry depositions washed off by TF (DDr¢) and canopy

exchange (CE) fluxes of lot, Sewt and Csio for studied sites. CHP: Pedunculate Oak; CHS: Sessile Oak;
CPS: Pedunculate/Sessile Oak; HET: Beech; EPC: Spruce; PS: Scots Pines; SP: Silver Fir.

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 3 — Influence des conditions environnementales
sur la répartition de 1’iode dans les écosystémes forestiers frangais

The net throughfall (NTF) of It was on average 5.6 g hayr but varied widely between sites
from 0.5 to 19.1 g ha! yr?, except HET30 and SP05 with negative NTF(lw) (Figure art.2 - 9).
Estimation of annual Iy dry depositions washed off by throughfall (DD+¢) was on average 7.5 g hatyr-
Lwith important variability between sites (Figure art.2 - 9; from 0 to 22 g ha™ yr*) and accounted for
40 £ 37 % of TF. The EPCO08, EPC63, SP11 and SP57 sites presented higher DD+¢ fluxes (18.2, 20.7,
22.1and 12.9 g hatyr, respectively) compared to overall other sites (3.1 + 2.6 g hatyr?).

Although deposition interception depends on the aerodynamic properties of the receiving
surface (Talkner et al., 2010), no link was found between DD+¢ and tree species (Kruskal-Wallis test,
x2 = 5.347, p = 0.2535). However, these differences between sites could be explained by numerous
factors such as canopy structure, tree density in the stand or local meteorology (Adriaenssens et al.,
2012; Gandois et al., 2010). Given the limited data available in the literature about stable iodine in forest,
data comparison is impossible. Neal et al. (2007), Takeda et al. (2016) and Xu et al. (2016) reported |
concentrations in throughfall but they did not estimate iodine DD+r. However, Baker et al. (2001)
measured iodine in aerosol samples collected at a coastal site in South-East England and evaluated an
iodine dry deposition flux of 4.6 — 8.3 g ha* yr* for a wet deposit of 3.4 g ha™* yr?, which is of the
same order of magnitude as our estimation. In the current study, once DD+r was subtracted to NTF,
annual values of canopy exchange (CE) ranged between —13.9 and +3.2 g ha* yr* (Figure art.2 - 9;
mean = -3.6 g ha* yr?). Thus, surprisingly canopy exchange did not seem to depend on tree species (or
deciduous/coniferous trees). Nevertheless, importance of this process varied greatly from one stand to
another. lodine canopy exchange was positive for HET64, PS67a and SP38 sites (Figure art.2 - 9, 3.2,
0.9 and 0.47 g ha yr!) involving leaching of I by trees of these stands, whereas it was negative for
other sites involving iodine uptake by tree canopy. lodine absorption was very high for the HET30,
EPCO08, EPC63 and EPC87 sites (CE range: —13.9 and -5.2 g ha* yr?) than all other sites (CE mean: —
2.1 g ha't yrt) (Figure art.2 - 9). For HET30 site, that result could be explained by stemflow which
was not monitored in the current study while this water flux can be important for beech trees as it could
represent up to 30 % of the total water flux under the canopy and in particular for important
precipitations as it was the case for this study site (Figure art.2 - 1, 2 365 mm yr%; Ulrich et al. 1995).
On the other hand, for the three studied spruce sites (EPC08, EPC63 and EPC87) an overestimation of
their DD+ could explain this very negative canopy exchange. Indeed, the use of Na* as tracer ion for
calculating interception of dry deposition of other ions requires that this tracer is not exchanged in the
canopy. However, Thimonier et al. (2008) observed in Switzerland that Na* can be readily leached from
canopy of coniferous and deciduous trees without quantifying this process. Thus, in our study, the
sodium dry deposition washed off by canopy could be overestimated because of its leaching by
leaves/needles with consequence an overestimation of DD+« for iodine and so underestimation of CE.
Although iodine absorption could be overestimated, it seems that iodine uptake occurred. Indeed, in our
previous study (Roulier et al., In press), we found a strong correlation between litter iodine

concentrations and rainfall iodine concentrations, involving a potential iodine absorption by leaves and
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needles returned to soil after their senescence. Furthermore, Roulier et al., (2018) showed from a
washing procedure with water and tetrahydrofuran/toluene mixture of beech leaves that the majority of
I is incorporated inside the leaves. Some studies highlighted foliar absorption of iodine by vegetables
after leaf spray of radioiodine (e.g. Collins et al., 2004; Hasegawa et al., 2014; Tschiersch et al., 2009).
Collins et al. (2004) showed that iodine absorption as methyl iodide (}*ICH3) form was possible with
cabbage, carrot and bean leaves. Hasegawa et al. (2014) investigated foliar absorption of inorganic
iodine species (I0s~ and I) by radish plants and showed a significant difference between these two
species with about 80% retention for iodide and only 10% for iodate, implying that the chemical form
of | affects its absorption by plants. In laboratory experiments, Tschiersch et al. (2009) found that leafy
vegetables (spinach, lettuce and curly kale) rapidly sorbed iodine after application of vapour **!I since
only about 10% was removed by washing. Although rainfall amounts and iodine speciation could
influence iodine absorption, no link was found maybe because canopy exchange is estimated from
annual average fluxes. However, iodine retention clearly occurred at the canopy level in the majority of
sites.

Behaviour of selenium in throughfall was relatively similar to that of iodine. Net throughfall of
Sewt Was on average 0.17 g hatyr? (Figure art.2 - 9; from 0.05 to 0.43 g hat yr™) for sites with positive
NTF and —0.12 g ha tyr for sites with negative NTF (from —0.43 to —0.01 g ha-tyr!). Annual estimated
Sewt dry depositions washed off by throughfall were on average 0.24 g ha-tyr-*with important variability
between sites (Figure art.2 - 9; from 0 to 0.78 g hat yr?). As for iodine, EPC08, EPC63, SP11 and
SP57 sites presented the higher DD+ annual fluxes (0.78, 0.58, 0.57 and 0.53 g hatyr) compared to
overall other sites (0.09 + 0.08 g hatyr?) (Figure art.2 - 9) and accounted for 48 + 47 % of TF. Once
DD+r were substracted to NTF, Sew: canopy exchange (CE) ranged between —0.54 and +0.14 g hat yr-
! (Figure art.2 - 9; mean = -0.18 g ha* yr) with only one site (SP38) showing positive CE. Such
results indicated that leaves or needles absorbed selenium in the majority of stands. As for iodine,
selenium absorption was higher for the HET30, EPC08, EPC63, EPC87 sites and also SP57 site (CE
range: —0.54 and —0.25 g ha* yr!) than all sites (CE mean: —0.08 g ha* yr!) (Figure art.2 - 9). Several
studies showed that foliar absorption of selenium was possible for some species following foliar
application of Se solutions (Se(IV) or Se(VI)) (Haygarth et al., 1994; Hu et al., 2002; Hurtevent et al.,
2013; Képolna et al., 2009).

Net throughfall of Cs: varied between 0.1 to 1.8 g ha™yr (Figure art.2 - 9; mean = 0.6 g ha
tyr?1). HET30, EPC63 and EPC87 sites had highest NTF. Annual fluxes of cesium DD+r accounted to
only 7 + 8 % of Cswt in TF (Figure art.2 - 9; from 0 to 0.13 g ha* yr?) and they therefore did not
account for the important Cs enrichment of TF. Once DD+r were substracted to NTF, Csi: canopy
exchange were always positive (0.07 — 1.71 g ha yr?) indicating Cs leaching after recretion. To our
knowledge, rainfall and throughfall stable cesium concentrations have never been reported to date, so
our values cannot be directly compared. However, following the Fukushima accident, studies were

conducted on the radiocesium interception by forest canopies (Kato et al., 2012; Loffredo et al., 2015).
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Kato et al. (2012) showed that leaching of *3’Cs from the canopy occurred in the Cypress and Cedar

forests.
3.3.3. Focus on iodine speciation modification

An important modification of iodine speciation from rainfall to throughfall occurred with a
consequent increase of “other” iodine proportion and a drastic decrease of inorganic iodine species. In
throughfalls, proportions of I, 103~ and “other” iodine were respectively: 3-23%, 1-14% and 65-92%
(mean values = 13, 5 and 82%). Annual throughfalls were thus mostly composed of “other” iodine pool.
The net throughfall for “other” iodine ranged from 2.4 t0 19.9 g ha™ yr (NTF(l+ome) mean = 8.1 g ha
L yr?) after exclusion of the HET30 site whose quantity of total and “other” iodine decreased. The
NTF(lwt) were positively correlated to NTF(l-omer) (Figure art.2 - 10, R2 = 0.96), involving that the
increase of iodine TF was due to its “other” iodine fraction. Furthermore, the strongest positive
correlations were found between NTF(lit) or NTF(l-ome~) and DDte (Figure art.2 - 10, R2 = 0.61 and
R2 = 0.64 respectively), whereas no correlation was found between DD+ and NTF(I") or NTF(1037)
(results not shown; R2=0.18 and R2 = 0.02, respectively). Amount of iodine and its speciation in rainfall
were then highly modified after passing through the canopy, mainly due to washoff of dry depositions.
Alongside that, iodide and iodate fluxes decreased clearly (NTF mean = -1.0 and -2.1 g ha™ yr?,
respectively), according to modification of iodine speciation due to rainfall composition change and/or
absorption by leaves and needles of these iodine species. To date and to our knowledge, only Xu et al.
(2016) provided information about iodine speciation in throughfall which was collected in March 2014
under deciduous and coniferous forest in Fukushima (Japan). They also found a modification of
throughfall iodine speciation for both forests, exclusively composed of “other” iodine (iodine

unidentified = 100%) contrary to rainfall with a “other” iodine fraction of 71.5%.
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Figure art.2 - 10: Annual net throughfall (NTF) for I as function of annual NTF for “other” 1.
Annual NTF for I as function of annual estimated iodine dry depositions washed off by throughfall
(DDre).

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 3 — Influence des conditions environnementales
sur la répartition de 1’iode dans les écosystémes forestiers frangais

Conclusion

In the current study, measurement of iodine, selenium and cesium concentrations in rainfall and
throughfall allowed to quantify their atmospheric inputs to forest canopies (27 sites), as well as their
outputs below canopy. Dry depositions and canopy exchange fluxes were estimated for 14 forest sites
as well as iodine speciation modifications. Despite only one year of experimental monitoring, main
conclusions can be drawn: (i) iodine and selenium had common origins (marine and terrestrial sources),
contrariwise cesium whose concentrations in rainfall would only be due to terrestrial sources such as
wind-borne soil dust containing Cs; (ii) higher rainfall fluxes in elements were linked to higher
precipitation amounts; (iii) on the whole, throughfall elemental concentrations and fluxes were higher
than corresponding rainfall ones; (iv) the increase of throughfall elemental concentrations were mostly
due to dry depositions for | and Se, and to leaching after canopy recretion for Cs; (v) the budget of
canopy exchange involved that iodine would be leached and absorbed by leaves or needles, whereas
selenium was absorbed in most cases; (vi) rainfall iodine species modification was highly influenced by
forest canopy with an important increase of “other” iodine proportion (on average, from 50 to 82%) in
throughfall probably due to washoff of dry depositions. Conclusions of our study enable to provide a
better understanding of forest cover processes affecting atmospheric inputs of iodine, selenium and
cesium towards forest soils and their recycling by forest. This dataset represents key information to
improve modelling of I, Se and Cs cycling within forest ecosystems.
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Figure art.2 - S1: Boxplot distribution of monthly DOC concentrations in throughfall according to
month and tree species. Letters represent significant different distributions according to pairwise
Wilcoxon test, with Holm adjustment for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-
Wallis rank for global test: 2 = 67.24, p-value < 0.001 and y? = 34.49, p-value < 0.001, respectively.
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Figure art.2 - S2: Example of IC-ICP-MS chromatograms of inorganic iodine species in rainfall and
throughfall (sample EPCO8, February 2017).

Table art.2 - S1: Environmental conditions characteristics of studied sites and type of water

monitored.
. Dominant tree . Coast distance Waters
Pl species* Climat= (km)** monitored
CHP 40 Pedunculate Oak Oceanic 44 RF
CHP 59 Pedunculate Oak Oceanic 126 RF/TF
CHS 35 Sessile Oak Oceanic 47 RF
CHS 41 Sessile Oak Transition 220 RF/TF
CPS 77 Sessile/Ped. Oak Transition 206 RF/TF
DOU 71 Douglas fir Mountainous 393 RF
EPC 08 Spruce Transition 204 RF/TF
EPC 63 Spruce Mountainous 253 RF/TF
EPC 74 Spruce Mountainous 277 RF
EPC 87 Spruce Transition 226 RF/TF
HET 30 Beech Mountainous 67 RF/TF
HET 54a Beech Continental 410 RF
HET 64 Beech Mountainous 80 RF/TF
PL 20 Black Pine Mountainous/Med. 10 RF
PM 17 Maritime Pine Oceanic 2 RF
PM 40c Maritime Pine Transition 97 RF
PM 72 Maritime Pine Oceanic 176 RF
PM 85 Maritime Pine Oceanic 1 RF
PS 44 Scots Pine Oceanic 43 RF
PS 67a Scots Pine Continental 427 RF/TF
PS 76 Scots Pine Oceanic 42 RF
SP 05 Silver fir Mountainous 113 RF/TF
SP 11 Silver fir Mountainous 80 RF/TF
SP 25 Silver fir Mountainous 348 RF
SP 38 Silver fir Mountainous 216 RF/TF
SP 57 Silver fir Continental 417 RF/TF
SP 68 Silver fir Continental 409 RF/TF

*: From Redon et al. 2011; **: estimated from www.google.fr/maps; RF: rainfall; TF: throughfall
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Table art.2 - S2 : Annual average of water amount, pH and dissolved organic carbon (DOC)
concentration (conc.) of rainfall and throughfall of studied sites.

Water amount (mm yr?) pH DOC conc. (mg L™?)
Forest site
Rainfall Throughfall Rainfall  Throughfall ~Rainfall  Throughfall
CHP 40 1052 - 5.6 - 0.3 -
CHP 59 518 372 6.1 6.5 0.7 26
CHS 35 644 - 6.0 - 0.6 -
CHS 41 557 364 6.1 6.3 0.6 21
CPS 77 542 324 6.0 6.2 0.5 25
DOU 71 1146 - 6.2 - 0.4 -
EPC 08 760 578 6.0 - 0.4 -
EPC 63 933 604 6.2 5.9 0.2 17
EPC 74 996 - 6.2 - 0.3 -
EPC 87 1160 665 5.8 5.9 0.4 8
HET 30 2365 2034 5.8 6.0 0.1 2
HET 54a 720 - 6.4 - 0.6 -
HET 64 1268 807 6.2 6.6 0.3 4
PL 20 1132 - 6.2 - - -
PM 17 596 - 6.1 - 0.5 -
PM 40c 745 - 6.2 - 0.6 -
PM 72 550 - 6.3 - 0.8 -
PM 85 556 - 6.4 - 0.9 -
PS 44 579 - 6.0 - 0.5 -
PS 67a 545 324 6.2 6.1 0.6 16
PS 76 537 - 5.8 - 0.6 -
SP 05 987 603 6.4 6.7 0.5 16
SP 11 888 625 5.9 6.2 0.5 14
SP 25 1259 - 6.2 - 0.3 -
SP 38 1216 876 5.9 6.1 0.3 11
SP 57 986 502 5.6 5.8 0.4 22
SP 68 887 394 5.7 6.3 0.2 10
Mean 893 648 6.0 6.2 0.5 15
Median 887 590 6.1 6.2 0.5 16
Min 518 324 5.6 5.8 0.1 2
Max 2365 2034 6.4 6.7 0.9 26

- 2 not measured
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Table art.2 - S3 : Annual average of total iodine concentrations (conc.) and proportions of I-, 103~ and l-omer, total selenium and cesium concentrations of
rainfall and throughfall of studied sites.

lodine conc. (ug L™) Selenium conc. (ng L) Cesium conc. (ng L ™)
Forest site Rainfall Throughfall . .
ot - (%) 105 (%) oo (%) ot - (%) 105~ (%) lroper (%) Rainfall Throughfall Rainfall Throughfall
CHP 40 1.79 16 28 56 - - - - 46 - 4.3 -
CHP 59 1.87 17 30 53 3.29 10 3 87 64 113 7.8 56
CHS 35 1.72 9 35 56 - - - - 37 - 4.3 -
CHS 41 1.69 20 27 52 3.14 14 5 80 45 88 51 60
CPS 77 1.27 22 26 52 3.65 8 3 89 37 104 4.4 64
DOU 71 1.22 33 24 43 - - - - 32 - 6.3 -
EPC 08 1.56 27 33 40 3.82 8 3 89 67 159 6.0 65
EPC 63 1.06 28 20 52 2.67 7 1 92 29 58 6.8 306
EPC 74 0.94 30 21 48 - - - - 26 - 35 -
EPC 87 1.34 34 28 38 2.71 23 4 72 37 59 6.0 275
HET 30 2.02 23 17 60 1.85 22 14 65 79 70 4.7 56
HET 54a 1.17 28 16 56 - - - - 44 - 7.5 -
HET 64 1.93 28 32 40 4.00 20 13 67 48 86 3.2 40
PL 20 2.59 23 32 45 - - - - 67 - 3.4 -
PM 17 2.45 23 32 45 - - - - 48 - 4.7 -
PM 40c 1.53 17 25 58 - - - - 37 - 8.1 -
PM 72 1.99 9 27 65 - - - - 51 - 53 -
PM 85 2.84 21 32 46 - - - - 66 - 4.7 -
PS 44 2.32 20 37 43 - - - - 55 - 3.7 -
PS 67a 1.28 31 19 50 242 14 3 83 52 84 6.8 69
PS 76 1.63 15 31 53 - - - - 53 - 5.3 -
SP 05 1.28 27 22 51 2.30 3 7 91 25 37 4.5 23
SP 11 1.22 25 22 53 6.48 14 1 85 33 140 2.2 34
SP 25 0.82 37 20 42 - - - - 26 - 3.6 -
SP 38 0.96 30 17 53 1.39 7 4 89 31 59 5.6 80
SP 57 1.07 44 16 40 4.18 16 1 83 44 121 7.4 141
SP 68 0.85 31 18 51 2.10 21 4 76 31 58 12.8 166
Mean 1.6 25 25 50 3.1 13 5 82 45 88 55 103
Median 15 25 26 51 2.9 14 4 84 44 86 51 64
Min 0.8 9 16 38 14 3 1 65 25 37 2.2 23
Max 2.8 44 37 65 6.5 23 14 92 79 159 12.8 306

- not measured
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Table art.2 - S4: Spearman correlation coefficients (p>0.05, p<0.05, p<0.01, p<0.001) for all months
by site and element between elemental concentration and water amount, between element flux and
water amount, and between element concentration and their flux.

liot Seiot CStot
Conc./  Flux/ Conc./| Conc./ Flux/ Conc./| Conc./ Flux/ Conc./
Water Water Flux | Water Water Flux | Water Water Flux
CHP40 | -0.20 0.74 035 | -0.65 0.69 -0.01| -0.59 0.58 0.15
CHP59 | -051 0.77 004 | -045 065 013 | -0.47 0.46 0.46
CHS35 | -055 066 015 | -055 0.72 0.02 | -055 051 0.35
CHS41 | 0.24 0.72 081 | -0.02 064 059 | -0.33 0.62 0.42
CpS77 | -0.08 0.67 0.59 -0.28 0.78 0.26 | -0.64 0.32 0.39
DOU71| 0.36 0.89 0.65 -0.03 080 048 | -045 054 034
EPCO8 | -0.70 0.75 -0.30 | -0.63 0.62 0.10 | -0.80 0.25 0.18
EPC63 | -0.25 0.66 040 | -0.23 047 0.70 -0.36  0.22 0.79
EPC74 | 0.11 0.70 0.70 -0.09 0.68 0.59 0.01 0.65 0.74
EPC87 0.26 0.80 0.68 0.59 090 0.79 | -0.16 0.56 0.68
HET30 | 0.49 0.94 0.73 043 090 073 | -032 084 0.16
HET54a| -0.72 059 000 [ -0.80 035 0.15 | -0.78 0.07 0.43
HET64 | -0.11 0.61 0.65 -0.38 0.15 0.80 | -0.61 0.18 0.62
PL20 0.03 083 043 | -0.23 078 038 | -0.28 0.72 0.40
PM17 0.01 092 030 | -0.02 092 026 | -032 0.65 0.46
PM40c | 0.15 08 057 | -0.36 082 018 | -0.41 0.15 0.73
PM72 -0.28 0.78 0.12 0.02 087 042 | -031 0.67 0.35
PM85 -042 086 001 | -023 087 011 | -0.32 0.73 0.36
PS44 -0.30 066 046 | -041 076 0.11 | -0.59 0.50 0.25
PS67a | -043 069 020 | -0.82 000 043 | -059 064 0.03
PS76 -047 048 049 | -060 052 035 | -0.39 064 0.25
SP05 0.40 0.81 0.75 -0.24 074 032 | -045 054 0.45
SP11 -0.44 025 0.70 -0.79 027 031 | -055 042 0.38
SP25 -0563 055 024 | -046 053 0.34 | -0.61 0.50 0.08
SP38 -0.02 058 0.70 -0.45 066 015 | -0.33 0.70 0.31
SP57 -040 049 052 | -043 015 0.77 | -0.53 036 0.51
SP68 -0.81 081 -035]| -0.75 036 0.17 | -0.61 044 0.20
Conc. = concentration; Water = amount of water; Flux = elemental flux

Forest
site
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I1l.  Article 3 « lodine budget in forest soils : influence of environmental conditions and

soil physicochemical properties »

Résumé en francais

Les radio-isotopes de I'iode (331 et 12°I) présentent un risque pour la santé humaine suite a leurs
rejets potentiels dans I'environnement, dont 1’évaluation nécessite une estimation de leur temps de
résidence. Nous avons mesuré les concentrations en iode total stable dans une série de sols forestiers
francais (n = 51 sites; litieres, humus et sols minéraux) représentatifs de différentes conditions
climatiques et végétales afin d'identifier les principaux processus affectant son accumulation et sa
persistance dans les colonnes de sol.

Les principaux résultats obtenus montrent que : (i) les concentrations en iode des pluies
influencent celles des chutes de litiere probablement par absorption par les feuilles/aiguilles retournant
par la suite au sol ; (ii) les pluviolessivats sont les apports majeurs en iode vers le sol (moyenne = 83%),
comparé aux chutes de litiere (mean = 17%) ; (iii) I’humus représenterait un stock temporaire en iode a
partir des dép6ts atmosphériques et des chutes de litiere ; (iv) les concentrations en iode des sols
dépendent a la fois des apports d’iode mais également de la capacité du sol a les retenir selon leurs
teneurs en matiére organique, fer et aluminium ; (v) ces propriétés de sol sont les principaux facteurs
influencant I’accumulation de I’iode dans la colonne de sol, résultant en des temps de résidence de 419
— 1756 ans ; (vi) le lessivage de la matiére organique dissoute contenant de 1I’iode dans les solutions de

sol peut étre une source importante d’iode organique labile pour les eaux souterraines et de surface.
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ABSTRACT

Radioisotopes of iodine (*3!I, t, = 8.07 days and *?°l, t» = 15.7 10° years) are a health concern
following potential releases in the environment which raises questions about residence and exposure
times relevant for risk assessments. We determined 27l concentrations (as a surrogate for 311 and 2°I)
in a series of French forest soils (i.e. litters, humus and mineral soils) under different vegetation and
climate conditions in order to identify the major processes affecting its accumulation and persistence in
the soil column. The input fluxes linked to rainfall, throughfall and litterfall were also characterized.
Main results obtained showed that: (i) rainfall iodine concentrations probably influenced those of
litterfall through absorption by leaves / needles returning to the ground; (ii) throughfall was the major
iodine input to soils (mean = 83%), compared to litterfall (mean = 17%); (iii) humus represented a
temporary storage of iodine from atmospheric and biomass deposits; (iv) iodine concentrations in soils
depended on both the iodine inputs and the soil’s ability to retain iodine due to its organic matter, iron
and aluminium concentrations; (v) these soil properties were the main factors influencing the
accumulation of iodine in the soil column, resulting in residence times of 419 — 1,756 years; and (vi) the
leaching of iodine-containing organic matter dissolved in soil solution may be an important source of

labile organic iodine for groundwater and streams.

Rainfall n =27
6.9-478 gha’y

“’“-(. “v".‘,

Throughfall n=14
78-376gha’y’

Litterfall n = 49
0.7-82ghaty’

Estimated
residence time of I
in humus and soils
419 — 1756 years

Humus n=51
4-873 gha

Soil (0 — 40 ¢cm) n=50
2200 —69 400 g ha™®
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1. Introduction

Radioisotopes of iodine (1) that may accumulate in the thyroid gland, 31 (t1» = 8.07 days) and
1291 (t, = 15.7 106 years), are a health concern, most notably following major nuclear accidents (e.g.
Chernobyl and Fukushima). Moreover, the radioisotope %I has received considerable attention because
of its presence in high-level and long-lived radioactive waste. Thus, a better understanding of the long-
term processes controlling iodine biogeochemistry in the environment is necessary.

Natural iodine, composed of the stable isotope *?’I and the long-lived %I, is a trace element in
the environment. Igneous rocks contain less iodine than sedimentary rocks (mean = 0.24 and 2.0 mg kg~
! respectively), and most soils contain more iodine than the bedrocks and sediments from which they
derive (mean = 5 mg kg1)*-3. Although soil iodine concentrations may be partly due to weathering of
the bedrock, the real contribution of this source is not fully clear. Furthermore, it is widely accepted that
soil iodine largely originates from the oceans due to its volatilization into the atmosphere®. lodine
concentrations in soils result from several processes such as retention and leaching. Iron (Fe), aluminium
(Al) and manganese (Mn) (hydr)oxides in soils can play an important role in iodine sorption® as well as
soil organic matter (OM)®®. Since forest soils contain large amounts of OM, they could be an important
iodine terrestrial sink. Limited data is available on iodine distribution in forest trees and soils”. In our
previous study which focused on a Beech forest!?, soil was the larger iodine pool and its uptake by trees
was limited (<0.2% of the available iodine pool in soil). Litterfall was a major pathway in the iodine
biological cycling but a lower iodine input to soil than atmospheric depositions. Although vegetation
did not appear to be a major factor in iodine recycling, the high turnover of OM in forests could promote
conditions for iodine accumulation and persistence in forest soils. These conclusions were obtained from
a specific beech forest site. However, iodine inputs and their persistence in forest soils may vary with
ecological conditions.

The goals of this study were (i) to quantify iodine concentrations and stocks in French forest
soils (i.e. litterfall, humus and mineral soils) under different climate and vegetation conditions, (ii) to
estimate the net iodine accumulation rates in the humus layer and the iodine residence times in humus
and soil and (iii) to identify the environmental conditions that influence the iodine budgets in these soils.
Hereafter, ‘environmental conditions’ is used to designate tree species, humus, soil, climate and

geological formation types.
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2. Material and Methods
2.1. Study sites: origin and selection

The study sites are part of the French RENECOFOR network (i.e. National Network for the
long term Monitoring of Forest Ecosystems) managed by ONF (i.e. National Forest Board)
(www.onf.fr/irenecofor, last visited on 16-07-2018). This network consists of 102 forest sites and is
representative of a large variety of French forest species and geopedological groups®. In order to benefit
from available samples and data, the same 51 sites used in Redon et al.** were monitored (Supporting
Information (SI) Figure art.3 - S1). Certain sites are equipped with weather stations to sample rainfall
(n = 27 sites), throughfall and soil solutions (n = 14 sites). These sites represent (i) nine forest species,
(i) four different climatic conditions (oceanic, transition, continental and mountainous), (iii) nine humus
forms (subclass of mull, moder and mor) and (iv) seven soil types (SI Table art.3 - S1). A wide dataset
from these sites of mineral soils, humus and water physicochemical properties was collected by the
RENECOFOR network!*5 (SI Table art.3 - S2).

2.2. Sampling procedure, sample treatment and iodine analysis

Air-dried samples of litter, humus and mineral soil (0-40cm) of forest soils were obtained from
the RENECOFOR collection. Mineral soil (n = 50 sites) and humus (n = 51) were sampled between
1993 and 1995 while litterfalls (n = 49) were harvested in 1998 and stored in the dark at room
temperature. Dried samples were crushed to obtain homogeneous powders. Composite samples were
prepared mixing respective proportions of each fraction (i.e. leaves, branches, fruits and ‘other’ for
litterfall; litter, fragmented and humic layers for humus; depth layers 0-10, 10-20 and 20-40cm for soil).
Rainfall, throughfall and soil solution at —20cm were collected on a weekly basis from September 2016
to August 2017 (SI Figure art.3 - S1).

Composite samples were prepared every 28 days by pooling the weekly samples in proportion
to their volume. Filtered samples (0.45 um) were not acidified to prevent losses of | by volatilization
and stored in the dark at 4°C until analysed. Alkaline extraction with tetra methyl ammonium hydroxide
(TMAH) was used to extract total iodine from solid environmental samples as previously described?1°.
lodine concentrations were determined by inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS)
(Agilent 7500ce ICP-MS, Agilent Technologies, Tokyo, Japan).

2.3. Calculations

lodine stocks in humus (g ha™) and litterfall iodine fluxes (g ha™ yr) were calculated by
multiplying their iodine concentrations by the masses of these compartments collected in fixed areas (Sl
Table art.3 - S2). Stocks of I in mineral soils were calculated by multiplying their iodine concentrations

by the thickness (40 cm) and the bulk density of the soil layer (SI Table art.3 - S2). lodine annual fluxes
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of rainfall and throughfall (g ha™* yr™) were calculated as the sum of 28-day | concentrations in water
multiplied by the corresponding 28-day hydrological fluxes (provided by ONF-RENECOFOR).

Where throughfall iodine fluxes were measured (n = 14), theoretical average residence times of
I in humus and soil (trs) were estimated using Equation 1. The calculation of tr differed from Redon
et al.* to take into account total iodine inputs to soil (throughfall + litterfall) and not only rainfall iodine
flux. It is assumed that (i) iodine distribution in studied ecosystems is in steady state and (ii) iodine input
in the system from weathering bedrock to soil is negligible.

stocks of I in humus + mineral soil

(years) (1)

t =
resl total I input to soil

Where ‘total I input to soil’ corresponds to the sum of annual I fluxes through litterfall and throughfall

(g hatyr?).
Net | accumulation rates in humus were estimated using Equation 24:

([Jhumus— Mhitterfan) X DMhumus (g ha-1! yr_l) )
tresbm

[ accumulation rate =

Where [1]numus and [1iitertann are 1 concentrations in humus and litterfall (mg kg?), DMuumus is the humus
dry mass (kg ha?) and trespm is the average dry mass residence time in the humus layer calculated as
(Equation 3):

DMhumus
r
LF x(1 —litter fraction mineralized) (yea S) (3)

tresDM =

Where LF is the annual litterfall dry mass (kg ha yr?) and ‘litter fraction mineralized’ is the average
mass loss of litter due to mineralization during its transformation in humus. We used values previously
selected by Redon et al.* based on the dominating tree species studied from Osono and Takedal’: 85
% in Pines, 70 % in Douglas fir, 61 % in Spruce, 51 % in Silver fir, 65 % in Beech and 43 % in Oak
forests.

Where iodine and carbon concentrations in soil solutions were known (n = 14), the iodine and
organic carbon in situ concentration ratios (Cr(l) and Cr(Corg), respectively) (L kg=t) were estimated as
the ratio of | or Corg concentrations in mineral soil (0 — 40 cm) (ug kg™) and I or Corg cOncentrations in
the corresponding soil solution (at —20 cm) (ug L) (Equation 4). In the following, the iodine

concentration ratio Cr(l) is assimilated to in situ Kp(l) based on the equilibrium hypothesis.

I or Corg concentrations in mineral soil ( _1) (4)

CR(I or Corg) =

I or Corg concentrations in soil solution
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2.4. Statistical analyses

Statistical analyses were performed separately on iodine concentrations in litterfall, humus and soil
compartments (denoted as response variables) in order to (1) search explanatory variables (listed in Sl
Table art.3 - S3) that could potentially influence them and (2) determine their correlation with the
response variables. The following method was repeated for each compartment:

(1) Selection of explanatory variables: (i) by preselecting the explanatory variables correlated to
response variables using univariate linear regression (ULR) (p < 0.5) and then (ii) by studying the
correlation between these preselected explanatory variables to obtain a list of independent candidate
explanatory variables to limit multicollinearity problems. These correlations were estimated by: the
Pearson correlation matrix for numerical variables (|r?| > 0.7), the Khi? test for categorical variables
(p < 0.05) and an ANOVA test (analysis of variance) for numerical and categorical variables (p <
0.05).

(2) All the selected explanatory variables were considered in a multiple linear regression (MLR) model.
The non-multicollinearity of the explanatory variables was checked with the variance inflation
factor (VIF < 5). Fisher’s test was performed to determine the significance of each explanatory
variable.

Moreover, these linear regression models require that explanatory and response variables follow a

normal distribution. Thus the assumptions of normality of distribution and homogeneity of variances

necessary for results validity were checked with Shapiro—Wilk and Breusch-Pagan tests, respectively.

Relationships were studied between (i) iodine accumulation rates and tree species, (ii) in situ
Ko(l) values and soil properties, (iii) humus iodine stocks and tree species as well as (iv) tesiand C, Al
and Fe stocks in soils. lodine-related variables were response variables and other variables were also
explanatory variables. A univariate linear regression and an ANOVA were performed when explanatory
variables were numerical and categorical, respectively. Normality hypothesis of residues was evaluated
with a Shapiro-Wilk test and then homogeneity of variances was evaluated by a Breush-Pagan test for
the univariate linear regression and a Levene test for the ANOVA. When one of these hypotheses was
not validated, a Spearman correlation for numerical variables and a Kruskal-Wallis test for categorical
variables were performed.

Boxplots were used to represent the distribution of iodine concentrations and stocks, and iodine
accumulation rates according to environmental conditions. Letters represent significant different
distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm adjustment for p-values. Black dots
correspond to mean value.

Statistical analyses and boxplot representations were performed using R Studio (R Core Team?®,

version 3.4.3).
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3. Results & Discussion

Detailed iodine data for each site is available in SI Table art.3 - S4. lodine concentrations in
rainfalls, throughfalls, litterfalls, humus and soils are presented in Figure art.3 - 1, whereas iodine
stocks in humus and soils and iodine fluxes through litterfalls, rainfalls and throughfalls are reported in

Sl Figure art.3 - S2.
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Figure art.3 - 1: Boxplots of iodine concentrations in litterfall (n = 49 sites), humus (n = 51 sites) and
soil (n = 50 sites).

3.1. lodine inputs to forest soil: atmospheric deposition vs. litterfall

Throughfall iodine fluxes varied from 7.8 to 37.6 g ha* yr* (Sl Figure art.3 - S2; mean = 17.8
g ha yr1). On the whole, throughfall iodine fluxes were higher than corresponding rainfall iodine
fluxes. This difference could be due to dry depositions as already observed'?. Once iodine dry
depositions leached by throughfall were taken into account, it appeared that iodine could be both
absorbed and leached by leaves or needles.

Regarding litterfall, iodine concentrations varied between 0.25 and 2.56 mg kg (Figure art.3
- 1) and the resulting iodine fluxes ranged from 0.7 to 8.2 g ha* yr* (SI Figure art.3 - S2). Statistical
analysis showed that litterfall iodine concentrations were significantly positively correlated to rainfall |
concentrations (Table art.3 - 1 and Figure art.3 - 2, R?2 = 0.64), thus litterfalls under oceanic climatic
conditions had higher | concentrations compared to other climatic conditions (SI Figure art.3 - S3;
Kruskal-Wallis test, y> = 19.49, p < 0.001). These results can be explained by the absorption of iodine
from atmospheric depositions of either leaves or needles, which returned to the forest floor after

senescence. Bowley® found also that vegetation | concentrations (mostly grass, clover, moss and heather)
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decreased with increased distance from the coast. Several authors have highlighted iodine absorption
through leaves from rainfall and direct dry atmospheric deposition®2,

In conclusion, atmospheric | inputs were influenced by ocean/sea distance and were reflected in
litterfall 1 concentrations through its absorption by leaves and needles. Considering the total | input to
soil, inputs through litterfall contributed between 7 and 36% (mean = 17%), and atmospheric depositions
(throughfall) were always the major | input to humus and soils (64-93%, mean = 83%).

Table art.3 - 1: Statistical analyses for soil | concentrations. Summary of p-values obtained with
univariate linear regression (ULR) and multiple linear regression (MLR) analyses. Non-significant
variables are in black and significant variables are in blue.

Litterfall I concentrations (n = 49 sites)

Candidate explanatory variables ULR MLR
Coast distance < 0.001 *** -
Litterfall mass 0.0700 0.3194
Rainfall | conc. <0.001 *** 0.0378 *
Throughfall I conc.? 0.2229 0.9699
Tree species (n = 6) 0.5287 -
Class of tree species® (n = 2) 0.9412 -
Climate conditions (n = 4) < 0.001 *** -

Humus I concentrations (n = 51 sites)

Candidate explanatory variables ULR MLR
Coast distance 0.8236 -
log10(Humus mass) <0.001 *** -
10g10(tresom) <0.001 *** <0.001 ***
Humus Corg conc. 0.3514 0.2442
log10(Soil I conc.) <0.001 *** < 0.001 ***
Litterfall I conc. 0.1924 0.1093
Total I input to soil* 0.4444 -
Tree species (n = 6) <0.001 *** -
Climate conditions (n = 4) 0.0962 -
Humus forms (n = 9) < 0.001 *** -
Soil type (n=7) 0.0278 * -

n = modality number; *for this explanatory variable, n = 27 sites; *for this explanatory variable, n =
14 sites; 3class of tree species = deciduous or coniferous; “for this explanatory variable, n = 13 sites;
*Correlation is significant at the 0.05 level; **Correlation is significant at the 0.01 level;
***Correlation is significant at the 0.001 level; conc. = concentration
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Figure art.3 - 2: Litterfall iodine concentrations as a function of average annual iodine concentrations
in rainfall (n = 27 sites).

3.2. lodine concentrations and stocks in humus and mineral soils

lodine concentrations in humus were, on average, 5 times higher than those in litterfalls (Figure
art.3 - 1; 1.02-12.65 mg kg%, mean = 3.91 mg kg2). This average iodine concentration was fewer than
values reported by Bostock et al.? in England (6-14 mg kg for litter/numus layers) and Takeda et al.
%in Japan (11 mg kg for litter/numus layers) for coniferous trees. lodine stocks of humus varied widely
from one site to another (SI Figure art.3 - S2; 4-873 g ha™) because of the large variability of humus
mass (Sl Table art.3 - S2; 2-185 t ha™). Humus decomposition rate was slower under Pine, Spruce and
Douglas fir forests (tsom = 106 £ 103 years) compared to Oak, Beech and Silver-fir forests (tresom = 9.1
+ 8.6 years), resulting in higher humus I stocks in the first forest group (median values = 271, 476 and
197 g ha?, respectively) compared to the second one (median values = 19, 18 and 58 g ha™, respectively)
(SI Figure art.3 - S4; Kruskal-Wallis test, y2 = 20.74, p < 0.001).

lodine concentrations in soils were, on average, higher than those in litterfall and humus, and
showed a greater variability between sites (Figure art.3 - 1; 0.39-35.65 mg kg?, mean = 7.11 mg kg3).
This average concentration was slightly higher than the average European concentration® of 5.6 mg kg~
1. Moreover, our concentration range was in line with that found for English soils®*??: 0.5-98.2 mg kg .
lodine inventories in the studied sites highlighted the important stock of 1 in soils (SI Figure art.3 - S2;

2.2-69.4 kg hat, mean = 21.9 kg ha*) compared to humus iodine stocks and litterfall iodine fluxes.
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3.3. Humus: interface compartment between total I input to soil and mineral soil

Univariate linear regressions showed that humus iodine concentrations were significantly linked
to: humus dry mass, dry mass residence time in the humus layer, soil I concentrations, tree species,
humus forms and soil types (Table art.3 - 1; p < 0.05). However, some of these explanatory variables
are correlated with each other (SI Table art.3 - S5; Pearson correlation matrix). Therefore, explanatory
variables selected for the MLR model were t.sDM, humus Coygy concentrations, soil and litter |
concentrations. Multiple regression analysis showed that humus iodine concentrations were highly
positively correlated with those in soil (Table art.3 - 1; p < 0.001), suggesting that humus degradation
could be a source of | for soil and/or that iodine concentrations in humus could partly result from upward
transport by organisms from iodine-enriched mineral soil horizons?*-?°. The dataset did not allow us to
identify which of these processes were the most important. The second hypothesis was supported by the
lack of correlation between humus | concentrations and those of litterfall on one hand, and total | input
to soil on the other hand (Table art.3 - 1; p > 0.05). It is likely that iodine in surface soil layers impacted
humus | concentrations, at least partially, by masking a potential correlation with litterfall and
atmospheric inputs. This was not observed previously by Redon et al.** in these forest sites in the case
of chlorine. These authors showed that the organic fraction of CI in the humus layer was correlated with
its carbon content and rainfall Cl inputs. However, the concentrations of Cl in mineral soils were
significantly lower than those in humus (mean = 62 and 247 mg kg™, respectively), the opposite situation
to iodine concentrations in our study (Figure art.3 - 1). Consequently, it seems possible that iodine
enrichment in humus could also occur through litterfall and atmospheric deposit retention.

The calculated net | accumulation rates in humus, based on | concentration variations during the
degradation of litterfall to humus, ranged from 0.02 to 15.8 g ha™ yr, accounting for 0.1-82.3% of total
I input to soil. On average, humus in Douglas fir, Oak, Silver-fir and Spruce forests had a higher iodine
accumulation rate (> 4 g ha* yr!) than in Pine forests (< 2 g ha! y*) (SI Figure art.3 - S5; Kruskal-
Wallis test, x? = 28.30, p < 0.001) despite its low organic matter turnover (tesom = 144 + 113 years). In
the case of chlorine, Redon et al.* determined negative Cl accumulation rates for Oak and Beech forests,
due to ClI loss from the humus layer, but observed positive accumulation rates in Douglas fir, Silver fir,
Spruce, and Pine forests. The net humus Cl accumulation mainly depended on the microbial
transformation of CI- to organic chlorine through organic matter decomposition®. For iodine,
accumulation rates were always positive. lodine enrichment in humus, compared to litterfall, is supposed
to be linked to a process of adsorption as well as the possible iodination of organic matter, since soluble
organic iodine is already the dominant fraction in throughfall'®?’. Furthermore, humus | concentrations
were positively linked to humus mass (Table art.3 - 1; p < 0.001). Thus, easily degradable organic
matter (mull), involving a lower humus mass, had on average a lower capacity of I retention than humus
made of recalcitrant organic matter (moder) (SI Figure art.3 - S6; Kruskal-Wallis test, x> = 6.19, p <
0.05).
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In conclusion, although no correlation has been shown between total | input to soil and its
concentration in humus, adsorption in this organic layer may provide an important temporary storage of
iodine derived from atmospheric and biomass depositions. Apart from biomass, the role of potentially
influential factors (e.g. microbial communities) or processes (e.g. bioturbation) remains unclear. Over
the long term, humus forms the soil organic matter. This organic | reservoir can therefore subsequently
be (i) a source of organically bound iodine refractory to turnover thus influencing the persistence of
iodine in the soil or conversely (ii) a potential source of labile organic-iodine species which may be

released to streams and groundwater.
3.4. lodine in mineral soil: influence of soil properties and environmental conditions

Univariate regression analyses showed that pHwaer, CEC, exchangeable Fe and Mn and litterfall
I concentrations had no significant effects on iodine concentrations in mineral soils (Table art.3 - 2; p
> 0.05). Conversely, soil iodine concentrations were significantly linked to: soil density, Cog and N
concentrations, clay, silt and sand fractions, total Al, Fe and exchangeable Al concentrations, humus |
concentrations, total | input to soil, tree species, climate conditions, humus forms and bedrock types.
The Pearson correlation matrix showed that some of these explanatory variables were correlated (SI
Table art.3 - S6). Total organic carbon, iron and aluminium concentrations were correlated with each
other (R2 > |0.75]). Previous studies showed that iodine could be linked to these soil constituents®282°,
Therefore, only Corg concentration was selected for the MLR analysis as it was representative of the
correlation between iodine and these three soil constituents. Likewise, sand, silt and clay fractions were
significantly correlated with each other (R2 > |0.80|). As iodine association with clay has been previously
shown?%32 only clay fraction was selected for the MLR analysis. As ‘environmental conditions’
(categorical variables) were dependent on selected quantitative variables, they were all excluded from
the multiple regression analyses. Thus, multiple regression analyses showed that soil Corq and humus |
concentrations were strongly correlated with | concentrations in soils (Table art.3 - 2; p <0.001 and p
= 0.0113, respectively). Higher iodine concentrations were therefore generally observed in soils with
higher organic matter, iron and aluminium concentrations, with these three soil constituents being
correlated. Nevertheless this statistical analysis does not allow us to determine which of these three soil
constituents had the greatest impact on the iodine concentrations in soils. This result is not surprising
since sorption of organic matter on metal oxides surfaces has already been reported in several studies®*.
lodine association with soil organic matter has been often reported?®35-3’, with iodine being covalently
bound to organic matter. lodine retention by metal (Al, Fe) oxides and hydroxides has also previously
been observed by other authors?2%3738  Anion sorption occurs when positive charges appear on these
(hydr)oxides, and inorganic iodine species react more strongly with metal oxides at low pH due to
reduced competition with hydroxide for positively charged sites. Whitehead?® demonstrated for 154 soils
in England and Wales that | concentrations were correlated with oxalate-soluble aluminium, with the

OM content (1.24-27.5 %) having no dominant influence on | concentrations. Takeda et al." also used
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correlation analysis to investigate which soil properties influenced | distribution in volcanic ash soil

profiles. These authors found that iodine concentrations were significantly correlated with Al-humus

complex concentrations, rather than OM concentrations in soils. In our study, a weak positive correla-

tion, at the limit of significance, was found for clay fractions (p = 0.0495), in agreement with studies

suggesting that organic matter could have a stronger influence than clays for iodine retention?30-32,

Table art.3 - 2: Statistical analyses for soil | concentrations. Summary of p-values obtained with
univariate linear regression (ULR) and multiple linear regression (MLR) analyses. Non-significant

variables are in black and significant variables are in blue.

Soil I concentrations (n = 50 sites)

Candidate explanatory variables ULR MLR
Coast distance 0.6545 -
Soil density <0.001 *** -
PHwater 0.6379 -
Soil Corg cONC. <0.001 *** <0.001 ***
log10(Soil N conc.) <0.001 *** -
CEC 0.1980 0.2543
log10(Clay fraction) 0.0018 ** 0.0495 *
Silt fraction 0.0426 * -
Sand fraction 0.0439 * -
Soil exchangeable Al conc. 0.0066 ** 0.3441
Soil total Al conc. < 0.001 *** -
Soil exchangeable Fe conc. 0.1847 0.1450
Soil total Fe conc. < 0.001 *** -
Soil exchangeable Mn conc. 0.8627 -
Humus I conc. < 0.001 *** 0.0113 *
Litterfall I conc. 0.6604 -
Total I input to soil * 0.0136 * -
Tree species (n = 6) <0.001 *** -
Climate condition (n = 4) 0.0100 ** -
Humus forms (n = 9) 0.0402 * -
Soil types (n=7) 0.1817 -
Bedrock types (n = 3) 0.0026 ** -

n = modality number; *for this explanatory variable, n = 13 sites; *Correlation is significant at the
0.05 level; **Correlation is significant at the 0.01 level; ***Correlation is significant at the 0.001

level; conc. = concentration
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Thus, environmental conditions characterized by accumulation of organic matter and existence
of metal (hydr)oxides in soils would promote iodine retention in this compartment. In fact, we found
that these soil properties were significantly different according to tree species and climatic conditions,
resulting in significantly different iodine concentrations (Table art.3 - 2). Soils under Douglas fir forests
presented higher organic carbon and aluminium concentrations (mean = 58.7 and 8.7 g kg,
respectively) than soils under Oak forests (mean = 12.9 and 1.4 g kg, respectively) (Kruskal-Wallis
test, x2 = 22.55 and p < 0.001 for Corg cOncentrations, x? = 19.36 and p < 0.01 for Al ones), resulting in
higher soil iodine concentrations in Douglas fir forests (mean = 19.9 mg kg ) than in Oak forests (mean
= 2.9 mg kg?) (SI Figure art.3 - S7; Kruskal-Wallis test, ¥? = 23.15, p < 0.001). Moreover, mountain
soils were associated with higher Coq, Al and Fe concentrations (mean = 38.2, 6.9 and 7.5 g kg™
compared to the overall mean of 26.1, 3.9 and 4.3 g kg%, respectively; Kruskal-Wallis test, > = 10.95 p
<0.05, > =15.14 p<0.01 and y* = 21.60 p < 0.001, respectively), due to soils subject to mountainous
climates containing more iodine than soils subject to oceanic, transition and continental climates (Sl
Figure art.3 - S8; Kruskal-Wallis test, y*> = 13.82, p < 0.01).

Surprisingly, a direct influence of coast distance on soil iodine concentrations was not observed
in this study (Table art.3 - 2; p > 0.05). Indeed, the two sites located in the coastal zone (SI Table art.3
- S1 and Table art.3 - S4; PM85 and PM17 at < 2 km from the Atlantic Ocean, rainfall | flux of 14.9
and 14.3 g ha yr?, respectively) had the lowest I soil concentrations (< 0.80 mg kg™?) associated with
the lowest OM, Fe and Al concentrations in soil (< 6 g kg™) and the highest pH (8.55 and 8.70,
respectively). Whitehead?® and Bowley® also found no influence of distance from the coast. Bowley?®
observed high iodine concentrations (127 and 274 mg kg?) in some soils near the coast (< 1 km), but
also a much lower concentration (9.3 mg kg™) despite a similar distance. This author did not find
relationship between iodine concentrations and organic carbon, Al, Mn and Fe concentrations of these
soils (mean = 4.7, 1.5, 0.1 and 7.3 g kg2, respectively). In the current study, soil | concentrations were
positively correlated with total iodine input to soils (Table art.3 - 2 and Figure art.3 - 3; Pearson’s
correlation, T = 0.6044, p < 0.05). In fact, iodine concentrations in soils seem to depend on both the
supply of iodine and the ability of the soil to retain iodine. Indeed, sites having relatively important |
inputs (> 14 g hat yr) and high OM, Fe and Al concentrations in soil (> 20, 6 and 4 g kg2, respectively)
corresponded to highest soil | concentrations (> 16 mg kg?) (SI Table art.3 - S2 and Table art.3 - S4;
DOUT71, EPC08, EPC63, HET30). On the other hand, for soils with significant iodine inputs (14 > g ha”
Lyrt) and small OM (< 13 g kg™?) and Fe and Al concentrations (< 2 g kg™?), iodine concentrations were
low (< 3 mg kg™) (SP57, CHP40, PM17, PM85). These results confirm that organic matter and Fe and

Al (hydr)oxides allowed retention of incoming iodine.
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Figure art.3 - 3: Soil iodine concentrations as function of total iodine input to soil (n = 13 sites).

This assumption was reinforced by exploring the proportion of iodine in soil that can be
transferred to the liquid phase (the in situ Kp(l)). Average annual iodine concentrations in soil solutions
were 0.11 — 8.36 pug L (SI Table art.3 - S4; n = 13) resulting in a wide range of in situ Kp(l) values
from 242 to 192 855 L kg (about a factor 800). This large range of values involves a great variability
of soil | retention between sites. The highest in situ Kp(l) value was obtained for the EPC63 site for
which the Corg, total Fe and Al concentrations (86, 20 and 40 g kg™, respectively) were the highest of
the studied sites, whereas the CPS77 site showed the lowest in situ Kp(l) value and low levels of these
soil constituents (9, 0.64 and 0.58 g kg™, respectively) (Pearson test between | and Coq, Al and Fe
concentrations, p < 0.01). Gil-Garcia et al.*® reported a geometric mean for Kp(l) of 32 L kg for organic
soils (range of 8 — 581 L kg*) based on literature datasets. Most of Kp(l) values from the literature were
obtained after soils spiking with inorganic iodine forms and short contact times, probably explaining the
large differences in values presented here. Our in situ Kp values could better represent environmentally
relevant steady state taking into account kinetics of biological and chemical processes involved in soil
iodine retention on a longer time scale. A strong positive correlation between in situ Kp(l) and in situ
Cr(Corg) (SI Figure art.3 - 4, R? = 0.87; Pearson test, t = 0.94, p < 0.001) was found, suggesting that
iodine-containing dissolved organic matter could act as a source of mobile iodine. The importance of
dissolved organic matter in binding iodine has been previously reported*®#l. Xu et al.*° demonstrated
that a small fraction of soil OM, which may be readily mobilized, could behave as a source of iodine
released in colloidal organic forms. Thus, this iodinated organo-colloid could be leached by rainfall and

then migrate into streamwater or groundwater.
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Figure art.3 - 4. lodine in situ KD (Ln-transformed) as function of organic carbon in situ
concentration ratio (Ln-transformed) (n = 14 sites). Dots and error bars correspond to mean value and
standard error, respectively. Period: September 2016 — August 2017.

lodine retention in soils (t.es;, EQ. 1) depends on soil constituents, resulting in a large scale of
residence times of | in humus and soils considering throughfall and litterfall as iodine inputs (Table
art.3 - S4; 419 — 1 756 years, n = 13, mean value = 1,145 years). When these residence times were
estimated using only rainfall input as made by others authors®!4, the values obtained ranged from 826
to 4,511 years (Table art.3 - S4; n = 13, mean value = 2,033 years) and were 1.3 to 2.6 times higher
than tws(l) obtained when considering the real iodine inputs to soils. These timescales agree with
Bowley® who estimated | inputs residence times from rainfall of between 284 — 2,350 years (n = 20,
mean value = 1,207 years) for pasture soils of 20 cm in depth. Our theoretical average residence time of
I in humus and soil takes into account inputs from litterfall and throughfall but does not consider bedrock
alteration, suggesting a possible overestimation of this residence time. However, several authors have
claimed that bedrock weathering represents a much lower iodine input to the soil than to the
atmosphere’=. lodine residence times in studied humus and soils depended on Cor, Fe and Al stocks in
soils (Pearson test, 1= 0.73 p <0.01,t=0.59 p < 0.05, 1 =0.73 p < 0.01, respectively). Thus, it appears
that these three components are the main factors influencing the persistence of iodine in soils and humus
for the studied forest soils.

In conclusion, the fate of iodine in forest soils studied showed an important variability with soil,
vegetation and climatic conditions. The persistence of iodine in soils was mainly due to both total iodine
inputs (throughfall + litterfall) and soil organic matter, iron and aluminium concentrations. In these
ecosystems, organic matter has a primordial role, both because of its sorption capacity leading to
significant persistence of iodine in humus and soil, or acting as a source by releasing iodinated organo-

colloid under some environmental conditions to streamwater or groundwater.
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Figure art.3 - S1. Studied forest sites and the corresponding compartments of the French
RENECOFOR network. CHP=Pedunculate Oak; CHS=Sessile Oak; CPS=Sessile/Ped. Oak;
DOU=Douglas fir; EPC=Spruce; HET=Beech; PL=Black Pine; PM=Maritime Pine; PS=Scots Pine;

SP=Silver fir.
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Figure art.3 - S2. lodine inventories in French forests. Range, mean and median values.
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Figure art.3 - S3. Boxplot distribution of litterfall iodine concentrations against climatic conditions.
The letters represent significant different distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm
adjustment for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-Wallis rank for global test: y?
=19.49, p-value < 0.001.
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Figure art.3 - S4. Boxplot distribution of humus iodine stocks against tree species. The letters
represent significant different distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm adjustment
for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-Wallis rank for global test: > = 20.74, p-
value < 0.001.
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Figure art.3 - S5. Boxplot distribution of iodine accumulation rate in humus against tree species. The
letters represent significant different distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm
adjustment for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-Wallis rank for global test: 2
= 28.30, p-value < 0.001.
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Figure art.3 - S6. Boxplot distribution of humus iodine concentrations against humus forms. The
letters represent significant different distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm
adjustment for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-Wallis rank for global test: >
=6.19, p-value < 0.05.
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Figure art.3 - S7. Boxplot distribution of soil iodine concentrations against tree species. The letters
represent significant different distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm adjustment
for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-Wallis rank for global test: y* = 23.15, p-
value < 0.001.
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Figure art.3 - S8. Boxplot distribution of soil iodine concentrations against climatic conditions. The
letters represent significant different distributions according to pairwise Wilcoxon test, with Holm
adjustment for p-values. Black dots correspond to mean value. Kruskal-Wallis rank for global test: %>
= 13.82, p-value < 0.01.
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Table art.3 - S1. Environmental condition characteristics of studied sites.

. . Coast
queft Dommqnt Iree Humlff Soil type?” Geolp e Climate” distance
site species form formation type (km)
CHP40 Pedunculate Oak Eumull Cambisol Other Oceanic 44
CHP49 Pedunculate Oak  Oligomull Planosol Other Oceanic 161
CHP59 Pedunculate Oak  Mesomull  Podzoluvisol Other Oceanic 126
CHS03 Sessile Oak Mesomull Cambisol  Sedimentary rock Transition 330
CHS18 Sessile Oak Oligomull Luvisol Other Transition 283
CHS35 Sessile Oak Dysmoder Luvisol Igneous rock Oceanic 47
CHS41 Sessile Oak Moder Luvisol Other Transition 220
CHS72 Sessile Oak Moder Planosol Other Oceanic 180
CHS81 Sessile Oak Oligomull Luvisol Sedimentary rock Transition 140
CHS88 Sessile Oak Eumull Cambisol  Sedimentary rock Continental 410
CPS77  Sessile/Ped. Oak Moder Podzol Other Transition 206
DOuU23 Douglas fir Hemimoder  Cambisol Igneous rock Transition 230
DOuU61 Douglas fir Moder Luvisol Sedimentary rock Oceanic 80
DOU65 Douglas fir Dysmull Cambisol Other Mountainous 131
DOuU71 Douglas fir Dysmoder Podzol Igneous rock Mountainous 393
EPCO08 Spruce Moder Podzol Igneous rock Transition 204
EPC39h Spruce Dysmull Leptosol Sedimentary rock Mountainous 308
EPC63 Spruce Dysmull Andosol Igneous rock Mountainous 253
EPC71 Spruce Moder Podzol Igneous rock Mountainous 390
EPC74 Spruce Mesomull Luvisol Igneous rock Mountainous 277
EPC87 Spruce Hemimoder  Cambisol Igneous rock Transition 226
HETO03 Beech Oligomull Cambisol Other Mountainous 308
HET25 Beech Eumull Cambisol ~ Sedimentary rock Mountainous 365
HET29 Beech Dysmoder Luvisol Igneous rock Oceanic 12
HET30 Beech Dysmoder Podzol Igneous rock Mountainous 67
HET54a Beech Mesomull Planosol Other Continental 410
HET55 Beech Hemimoder Podzol Sedimentary rock Continental 277
HET64 Beech Oligomull Cambisol  Sedimentary rock Mountainous 80
HET88 Beech Mésomull Cambisol Other Continental 426
PL20 Black Pine Mésomull Cambisol Igneous rock Mountainous/Med. 10
PM17 Maritime Pine Mor Arenosol  Sedimentary rock Oceanic 2
PM20 Maritime Pine  Amphimull Cambisol Igneous rock Mediterranean 20
PM40b  Maritime Pine Mor Podzol Other Transition 111
PM40c  Maritime Pine Moder Podzol Other Transition 97
PM72 Maritime Pine Dysmoder Planosol Other Oceanic 176
PM85 Maritime Pine Moder Arenosol  Sedimentary rock Oceanic 1
PS15 Scots Pine Moder Cambisol Igneous rock Mountainous 165
PS41 Scots Pine Mor Podzol Other Transition 243
PS44 Scots Pine Mor Luvisol Other Oceanic 43
PS45 Scots Pine Mor Planosol Other Transition 244
PS63 Scots Pine Dysmull Cambisol Igneous rock Mountainous 210
PS67a Scots Pine Moder Podzol Other Continental 427
PS76 Scots Pine Mor Podzol Other Oceanic 42
PS88 Scots Pine Dysmoder Podzol Sedimentary rock Mountainous 440
SP05 Silver fir Oligomull Cambisol Other Mountainous 113
SP11 Silver fir Mesomull Luvisol Other Mountainous 80
SP25 Silver fir Mesomull Leptosol Sedimentary rock Mountainous 348
SP38 Silver fir Amphimull Cambisol Other Mountainous 216
SP57 Silver fir Oligomull Cambisol  Sedimentary rock Continental 417
SP63 Silver fir Moder Cambisol Igneous rock Mountainous 218
SP68 Silver fir Mesomull Cambisol Other Continental 409

Classification according to the Référence Pédologique (AFES, 2009); 2Classification according to
WRB/FAO;"From Redon et al. 2011
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Table art.3 - S2. Physicochemical properties of soils (0 — 40 cm) and humus, humus and litterfall masses and dry mass residence time in humus (tresDM) in
studied sites (data provided by ONF — RENECOFOR).

Soil

Soil

Soil

Soil

Bulk SoilN  Clay Silt Sand Soil total Humus  Humus Litter
ngrt?t density = C%?]'g conc. fraction fraction fraction t%tg‘rl]f‘l exczg:g. Al Fe conc. excggrr:g. gt :ﬁi%?}% CorgCONC.  Mass  mass Lot

(gom™) (cmolkg?®) (gkg?) (gkg®) (%) (%) ®%)  (gkgh* (cmolkgh)*  (gkgh*  (cmolkgl)* (cmolkgh*  (gkg?)  (tha') (tha?®) (year)
CHP40 1.28 5.07 2.65 10.69  0.90 13 43 44 0.76 0.60 2.24 0.02 0.03 339 242 3.98 11
CHP49 157 4.77 117 5.30 0.43 3 8 89 0.34 0.59 0.86 0.01 0.09 434 2543 4.87 9.2
CHP59  1.16 4,74 6.23 15.65 1.25 18 7 5 2.02 3.20 5.30 0.05 0.08 381 6.93 5.86 2.1
CHS03  1.17 4.49 1.37 1213  0.58 10 17 73 1.03 0.95 0.92 0.01 0.11 331 9.98 4.81 3.6
CHS18 1.42 4.53 1.35 9.46 0.51 14 38 48 0.83 1.00 1.08 0.01 0.03 423 2189 4.9 9.2
CHS35  1.09 4.44 2.50 15.65 0.93 16 53 31 1.43 2.72 3.48 0.12 0.03 409 4567 477 16.8
CHS41 131 4.44 3.75 13.83 081 15 54 31 1.36 2.99 3.11 0.04 0.07 509 6.15 5.51 2.0
CHS72 1.30 4.60 2.50 11.76 0.52 12 66 22 1.10 2.54 2.78 0.09 0.09 427 6.81 4.18 2.9
CHS81 1.17 471 5.63 20.90 1.34 25 64 11 2.90 4.58 4.95 0.02 0.05 434 6.09 4.10 2.6
CHS88 1.06 4.86 4.36 17.36 1.09 41 52 7 2.69 3.49 3.55 0.01 0.06 390 3.94 5.26 1.3
CPS77 1.35 4.83 0.67 8.67 0.52 5 13 82 0.64 0.45 0.58 0.01 0.14 317 26.21 4.62 100
DOU23 0.57 451 3.57 60.40 4.63 19 23 58 8.26 3.22 5.40 0.03 0.02 326 2400 3.38 237
DOuU61 1.07 4.36 3.16 21.08 1.08 10 45 45 3.08 3.12 4.69 0.06 0.07 332 29.00 1.82 532
DOU65 0.49 4.44 4.54 68.02 5.00 16 28 56 11.24 3.77 8.69 0.02 0.06 491 4.96 2.65 6.2
DOU71 0.27 4.29 5.99 8545 4.10 18 24 58 12.04 6.33 10.53 0.15 0.06 381 40.10 198 674
EPCO08 0.76 4.30 4.00 28.22 2.10 29 62 9 481 3.49 6.43 0.13 0.04 461 64.39 3.24 509
EPC39b - - - - - - - - - - - - - 460 60.52 1.12 138.1
EPC63 0.41 5.22 3.91 85.84 6.61 30 48 22 40.17 2.32 19.83 0.07 0.09 356 4434 480 237
EPC71 0.59 4,52 3.78 40.14 1.72 14 23 63 5.89 4.27 5.00 0.12 0.02 356 122.67 3.60 87.3
EPC74  0.99 6.18 16.54 31.05 2.37 34 29 37 1.44 0.32 3.68 0.01 0.04 404 8.77 6.38 35
EPC87 0.69 4.57 4.06 40.22 2.59 18 14 68 5.38 5.06 4.22 0.11 0.00 400 3229 384 215
HETO03 0.85 4.32 3.67 14.69 1.04 24 30 46 3.46 3.48 5.41 0.01 0.25 446 16.15 361 126
HET25 1.00 6.19 17.52 26.96 2.37 35 64 1 5.10 0.15 5.52 0.00 0.04 412 473 4.32 3.1
HET29 0.92 4.51 3.65 26.76 1.34 18 45 37 3.03 2.58 4.15 0.07 0.01 464 2439 410 16.8
HET30 0.45 4.58 5.73 67.49 3.17 25 27 48 7.09 4.88 14.27 0.13 0.05 347 4299 298 40.8
HET54a 0.88 4.60 3.72 16.80 1.07 17 59 24 2.00 1.95 3.35 0.00 0.33 342 9.98 4.67 6.0
HET55 1.33 4.56 3.02 12.38 0.67 10 41 49 0.77 2.45 1.64 0.02 0.07 452 8.37 3.68 6.4
HET64 1.11 4.84 6.04 14.60 1.34 41 49 10 3.27 1.99 7.85 0.01 0.27 479 8.51 3.48 6.9
HET88 1.04 4.67 3.81 14.40 0.85 22 30 48 2.67 3.13 2.59 0.01 0.15 392 10.29 442 6.6

*measurement made on samples sampled in 2009; - : not measured; conc. = concentration; exchang. = exchangeable
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Soil . . Soil Soil . Soil Soil .

FOreSt donsity o CFC O™ conc. fraction faction fraction 1Al exchang Al R exchang Fe  exchang. (TR S S e
site paey conc conc. conc. conc. Mn conc. g

(gem) (cmolkg®) (gkg?) (gkg") (%) (%) (%)  (gkgh)* (cmolkgh)*  (gkgh)*  (cmolkg®)* (cmolkg®)*  (gkg')  (tha') (tha?) (year)
PL20 1.04 544 3.64 2533  0.87 17 23 60 5.50 1.05 4.30 0.01 0.08 421 1391 421 221
PM17 141 870 4.22 385  0.18 1 0 99 0.00 0.00 0.38 0.00 0.00 251 9250 3.37 183.0
PM20 0.62  5.62 5.65 53.16  2.38 20 35 45 10.02 1.01 6.01 0.01 0.07 398 3051 379 537
PM40b  1.30  4.13 331 3113 0.85 1 2 97 0.15 0.87 0.19 0.05 0.00 484 996 497 133
PM40c 1.36  4.53 2.77 2345  0.86 2 93 1.12 1.72 0.09 0.03 0.00 480 833 481 115
PM72 109 435 2.50 2567  0.84 4 11 85 0.79 1.49 0.99 0.09 0.00 372 4990 277 1203
PM85 135 855 5.77 555  0.26 2 2 96 0.01 0.00 0.39 0.00 0.00 101 130.22 2.85 305.0
PS15 080  4.89 3.47 26.33  1.60 20 25 55 5.73 2.48 5.25 0.02 0.10 398 2042 354 384
PS41 135 461 1.40 639 037 4 9 87 0.80 1.13 1.11 0.05 0.01 421 83.65 4.26 130.9
PS44 097  4.28 5.01 3282 135 18 55 27 1.97 3.78 0.82 0.05 0.00 444 92.93 3.86 160.5
PS45 118 434 5.84 1487 064 10 20 70 1.06 2.78 1.52 0.14 0.00 259 184.64 3.74 3288
PS63 054  5.00 3.92 2249  1.06 23 31 46 2.77 2.35 351 0.03 0.10 401 2760 298 617
PS67a 124  4.27 2.48 1942  0.92 7 3 90 1.89 2.08 1.30 0.09 0.01 381 143.02 477 199.7
PS76 090  4.20 1.87 11.94  0.39 7 24 69 1.10 1.51 2.09 0.16 0.02 348 166.60 3.33 333.3
PS88  1.02  4.43 2.28 13.60 052 12 12 76 3.44 2.28 3.67 0.11 0.00 382 9569 3.18 200.3
SPO5  0.88  6.18 20.31 2958 251 46 47 7 1.87 0.03 4.19 0.00 0.06 337 28.08 437 132
SP11 127 7.24 25.22 2269  1.94 45 53 2 2.90 0.07 7.06 0.01 0.08 474 504 208 5.0
SP25 093 576 19.76 31.09 250 50 48 2 4.16 0.52 9.69 0.00 0.21 347 1042 444 48
SP38 058  4.37 5.87 2949  1.68 18 35 47 3.35 3.69 7.97 0.06 0.12 290 4738 416 234
SP57 111 450 2.15 12,72 061 6 9 85 1.29 1.67 1.26 0.04 0.16 401 1320 219 124
SP63 066  4.23 6.03 3991 212 36 27 37 401 5.25 5.75 0.11 0.08 398 30,77 5.06 125
SP68  0.70  4.80 4.09 27.92 168 15 49 36 3.87 2.15 4.22 0.02 0.06 419 739 329 46

*measurement made on samples sampled in 2009; - : not measured; conc. = concentration; exchang. = exchangeable
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Table art.3 - S3. Numerical and categorical candidate explanatory variables versus studied response

variables.
Response Litterfall I concentrations Humus | concentrations Soil I concentrations
variables (n =49 sites) (n =51 sites) (n =50 sites)
Coast distance Coast distance Coast distance
Litterfall mass Humus mass Soil density
Rainfall I conc. tresom? PHuwater
Throughfall I conc. Humus Corg cONC. Soil Corg coONc.
Soil | conc. Soil N conc.
Litterfall I conc. CEC
Numerical ) ) ) )
variables Total I input to soil Clay, Silt, Sand fraction
Total Al and Fe conc.
Exchangeable Al, Fe and
Mn conc.
Humus I conc.
Litterfall I conc.
Total | input to soil
Tree species Tree species Tree species
Class of tree species! Climate conditions Climate conditions
Cate_gorlcal Climate conditions Humus forms Humus forms
variables
Soil type Soil type
Bedrock type

conc. = concentration; ‘class of tree species = deciduous or coniferous; 2dry mass residence time
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Table art.3 - S4. Dataset related to average annual iodine concentrations and fluxes in rainfall,
throughfall and soil solution, iodine concentrations, stocks and fluxes in litterfalls, humus and soils,
iodine accumulation rates in humus and residence time of | in humus and soil in the studied sites.

Forest _'°dineconc. (gL odne Cir;]i) o IOc(‘;]nfelas’ E(;Ck IOdmi:’Lf);rl) © vace. rtes trest (vear) U
site Soil . . (TE+LFyx  ean
RF TF solution LF Humus Soil Humus Soil RF TF LF (gha'yr) (RF)**
CHP40 1.79 - - 1.12 1.61 1.39 4 7109 18.86 - 4.46 1.11 - -
CHP49 - - - 0.98 1.84 0.72 47 4527 - - 4,77 2.38 - -
CHP59 1.87 3.29 1.77 1.12 2.61 4.13 18 19122 9.11 1157 6.56 4.97 1039 2073
CHSO03 - - - 0.25 1.91 1.70 19 7971 - - 1.20 454 - -
CHS18 - - - 0.62 1.38 1.39 30 7869 - - 2.60 1.81 - -
CHS35 1.72 - - 1.06 5.54 7.67 253 33444 11.07 - 5.05 12.15 - -
CHS41 169 3.14 8.36 086 1.88 4.20 12 22050 9.21 10.38 4.74 3.20 1423 2501
CHS72 - - - 094 3.10 2.10 21 10954 - - 3.93 5.14 - -
CHS81 - - - 0.70 1.40 3.90 9 18274 - - 2.87 1.63 - -
CHS88 - - - 059 218 3.06 9 12925 - - 3.10 4.76 - -
CPS77 1.27 3.65 4.60 0.69 1.77 1.11 46 6005 6.85 11.27 3.19 2.84 419 826
DOU23 - - - 090 6.78 15.94 163 36356 - - 3.04 5.96 - -
DOU61 - - - 1.57 7.97 10.63 231 45547 - - 2.85 3.49 - -
DOU65 - - - 124 6.34 35.65 31 69389 - - 3.28 4.05 - -
DOU71 1.22 - - 0.79 6.10 16.93 245 18572 13.95 - 1.57 3.16 - -
EPC08 1.56 3.82 6.83 201 8.72 16.64 561 50419 11.30 22.04 6.52 8.48 1730 4511
EPC39b - - - 0.60 12.65 - 766 - - - 0.67 5.28 - -
EPC63 1.06 2.67 0.11 040 881 2051 391 33226 9.36 16.14 1.92 15.76 1756 3592
EPC71 - - - 0.72 5.50 11.47 675 27124 - - 2.59 6.71 - -
EPC74 0.94 - - 0.80 2.79 3.23 24 12791 9.24 - 5.11 4,95 - -
EPC87 134 2.71 1.07 0.59 5.31 8.04 171 22319 1555 17.85 2.27 7.08 1118 1344
HETO03 - - - 0.63 1.02 8.74 16 29772 - - 2.27 0.50 - -
HET25 - - - 0.42 1.66 15.07 8 60104 - - 1.81 1.90 - -
HET29 - - - 201 5.44 9.79 133 36215 - - 8.24 4,98 - -
HET30 2.02 1.85 1.10 142 591 28.29 254 50356 47.83 37.61 4.23 4,74 1210 1058
HET54a 1.17 - - 0.61 2.12 3.58 21 12602 8.42 - 2.85 2.50 - -
HET55 - - - 0.69 1.27 1.92 11 10193 - - 2.54 0.76 - -
HET64 1.93 4.00 0.60 1.10 1.12 7.16 10 31719 2451 32.26 3.83 0.02 879 1295
HET88 - - - 0.40 1.85 6.91 19 28607 - - 1.77 2.27 - -
PL20 2.59 - - 1.30 1.93 8.24 27 34344 28.29 - 5.47 0.40 - -
PM17 2.45 - - 2.31 3.83 0.39 354 2204 14.34 - 7.78 0.77 - -
PM20 - - - 0.76 3.77 19.75 115 48948 - - 2.88 1.71 - -
PM40b - - - 0.85 1.24 1.12 12 5803 - - 4,23 0.29 - -
PM40c 1.53 - - 1.00 1.67 0.88 14 4796 11.37 - 481 0.48 - -
PM72 1.99 - - 099 471 1.14 235 4970 10.94 - 2.74 1.54 - -
PM85 2.84 - - 2.56 3.61 0.80 470 4320 14.95 - 7.29 0.45 - -
PS15 - - - 0.76 3.46 6.69 71 21306 - - 2.69 1.44 - -
PS41 - - - 0.73 3.24 1.34 271 7224 - - 3.11 1.60 - -
PS44 2.32 - - - 5.78 2.63 537 10152 13.41 - - - - -
PS45 - - - 0.60 4.69 1.13 866 5333 - - 2.25 2.30 - -
PS63 - - - 0.47 3.95 3.59 109 7691 - - 1.40 1.56 - -
PS67a 1.28 2.42 3.74 - 455 2.45 651 12177 6.95 7.85 - - - -
PS76 1.63 - - 135 524 3.46 873 12500 8.78 - 4.50 1.94 - -
PS88 - - - 0.52 5.47 4.37 523 17843 - - 1.66 2.36 - -
SP05 1.28 2.30 2.84 0.60 3.07 452 86 15820 12.67 1140 2.62 5.26 1135 1466
SP11 1.22 6.48 1.75 1.04 3.88 10.47 20 52987 10.88 30.00 2.16 2.87 1648 4254
SP25 0.82 - - 0.41 5.53 13.21 58 49141 10.33 - 1.82 11.08 - -
SP38 0.96 1.39 - 045 3.71 4.75 176 10957 1155 12.02 1.87 6.60 802 964
SP57 1.07 4.18 5.54 0.81 2.69 2.93 36 12980 10.34 2054 1.77 2.00 583 1163
SP63 - - - 0.85 451 5.74 139 15213 - - 4.30 9.01 - -
SP68 0.85 2.10 3.49 0.52 2.11 4.10 16 11435 7.52 8.28 1.71 2.55 1146 1383
Mean 1.57 3.14 3.21 0.91 3.91 711 193 21874 136 17.8 3.41 3.74 1145 2033
Median 1.53 2.92 2.84 0.79 3.61 4.17 71 15517 111 141 2.87 2.55 1135 1383
Min 0.82 1.39 0.11 0.25 1.02 0.39 4 2204 6.9 7.8 0.67 0.02 419 826
Max 2.84 6.48 8.36 256 12.65 35.65 873 69389 478 37.6 8.24 15.76 1756 4511

- : not measured; TF: Throughfall; LF: Litterfall; RF: Rainfall; *:tres calculated from TF and LF fluxes; **:tres calculated from RF
flux; conc. = concentration; | acc. rates = | accumulation rates in humus
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Table art.3 - S5. Pearson correlation matrix of selected explanatory variables in order to explain
humus I concentrations.

Humus Humus N Litterfall | Humus .
CorgCONC.  CONC. conc. mass tesDM - Soil I conc.

Humus Corq conc. 1
Humus N conc. 0.38 1
Litterfall I conc. -0.23 -0.16 1

Humus mass -0.53 -0.13 0.29 1

tresDM -0.48 -0.28 0.36 0.93 1
Soil | conc. 0.23 0.46 -0.04 -0.05 -0.04 1

conc. = concentration
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Table art.3 - S6. Pearson correlation matrix of selected explanatory variables in order to explain soil | concentrations.

Soil Soil Sand Exchang. Total Exchang. Total Humus log10(Clay Silt Soil N
.. CEC Coyg . Al Fe \ .
density fraction Al conc. Fe conc. I conc. fraction) fraction conc.
conc. conc. conc.
Soil density 1
CEC -009 1
Soil Corg conc. -0.82 0.15 1
Sand fraction 0.26 055 -0.16 1
Exchang. Al conc. -0.58 0.29 0.49 -0.16 1
Total Al conc. -0.61 0.02 | 0.76 -0.21 0.24 1
Exchang. Fe conc. -0.33 0 -28 0.28 0.16 0.57 0.12 1
Total Fe conc. -0.71 0.29 0.77 -0.48 0.38 0.81 0.17 1
Humus | conc. -0.57 0.01 0.58 -0.06 0.38 0.51 0.59 0.50 1
log10(Clay fraction) | -0.52 0.54 0.37 -0.86 0.32 0.32 -0.06 0.60 0.15 1
Silt fraction -0.34 0.28 0.18 -0.88 0.30 0.21 -0.01 0.44 0.09 0.81 1
Soil N conc. -0.80 0.39  0.90 -0.45 0.40 0.71 0.09 0.81 0.51 0.63 0.40 1

conc. = concentration; exchang. = exchangeable

Cycle biogéochimique de I’iode en écosystemes forestiers



Chapitre 3 — Influence des conditions environnementales
sur la répartition de 1’iode dans les écosystémes forestiers frangais

IV. Conclusions du chapitre

La détermination des concentrations totales en iode dans des sols (i.e. litiere, humus, sol minéral),
ainsi que le suivi durant une année de sa concentration totale et de sa spéciation dans des eaux de pluies,
pluviolessivats et solutions de sol pour des sites forestiers représentatifs de différentes conditions
écologiques, ont permis de répondre aux questions posées dans ce chapitre. Dans une premiére partie,
les interactions avec la canopée forestiére et la modification des apports atmosphériques iodés vers le
sol ont été évaluées. Dans une seconde partie, I’influence de ces apports et des conditions
environnementales favorisant la persistance de I’iode dans les sols forestiers ont été déterminées.

Les concentrations annuelles en iode total dans les pluies, de I’ordre de 1-3 pug L™, augmentent avec
la proximité des cotes atlantique, méditerranéenne ou de la Manche et sont significativement corrélées
a celles du sodium (proxy des sources marines) et du sélénium. L’enrichissement en iode des pluies a
été évalué par le rapport des rapports molaires I/Na dans les pluies par rapport a celui dans I’eau de mer.
L’augmentation de ce rapport avec 1’éloignement de la cote, ainsi que la forte corrélation de ces facteurs
pour | et Se, indiquent que 1I’iode comme le sélénium auraient des sources terrestres communes, telles
que leur volatilisation & partir des sols et végétaux. Les flux d’iode apportés aux écosystemes forestiers
varient fortement d’un site a I’autre (d’un facteur ~7) et sont influencés par la quantité de pluie incidente.
Dans I’ensemble, les pluies sont composées en proportions égales d’une fraction inorganique incluant
I~ et 105 et, d’une fraction d’iode non identifiée (I«aumre») (25, 25 et 50%, respectivement). Une
modification importante de la teneur totale en iode et de sa spéciation est observée suite au contact des
précipitations avec la canopée. Dans la plupart des cas, les pluviolessivats présentent des concentrations
et flux d’iode plus élevés que dans les pluies correspondantes. Cet enrichissement est principalement dd
au lessivage de dépdts secs accumulés sur la canopée. Le calcul des flux d’échange avec la canopée
conduit a des valeurs négatives et positives indiquant I’existence de processus d’absorption et de
récrétion par le couvert forestier. De plus, une modification importante de la spéciation de l'iode est
observée, se traduisant par une augmentation conséquente de la proportion d’iode non identifié (82%)
et une diminution des formes inorganiques (proportions respectives en |- et 105~ = 13 et 5%).
L’augmentation des concentrations totales d’iode dans les pluviolessivats serait ainsi principalement
liée a I’enrichissement de la fraction d’iode non identifiée et au lessivage des dép6ts secs.

A leur tour, ces apports influencent la persistance de 1’iode dans les sols forestiers. Les
concentrations en iode des chutes de litiere sont fortement liées a celles des pluies avec pour
conséquence des teneurs en | plus élevées pour les chutes de litiére sous climat océanique. Ainsi, I’iode
atmosphérique serait absorbé par les feuilles/aiguilles, retournant au sol apreés leur sénescence. Quelles
que soient les conditions écologiques et climatiques, les apports atmosphériques d’iode vers le sol sont
toujours nettement supérieurs a ceux dus a la biomasse (64-93 et 7-36%, respectivement). Les calculs
des taux d’accumulation de I dans I’humus impliquent que ce compartiment représenterait un stock

temporaire de 1’iode provenant des dépdts atmosphériques et de la biomasse. Puisqu’a long terme
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I'hnumus forme la matiére organique du sol, ce réservoir d’iode pourrait ultérieurement représenter un
puits d'iode organique réfractaire au recyclage, influengant ainsi sa persistance dans le sol, ou
inversement une source d'iode organique labile pouvant étre libérée. Cette étude montre que les teneurs
d’iode dans les sols dépendent a la fois des apports atmosphériques et des litiéres, mais également de la
capacité du sol a fixer I'iode en fonction de sa teneur en MO, en fer et en aluminium. Ainsi, les conditions
environnementales caractérisées par I’accumulation de matiére organique et la présence de (hydr)oxydes
métalliques dans les sols favoriseraient la rétention de 1’iode dans ce compartiment. Cette hypothése a
été renforcée par la détermination de la proportion d'iode dans le sol pouvant étre transférée dans sa
phase liquide (in situ Kp). En effet, la large gamme de valeurs obtenues (d’un facteur 800) était lie a la
variabilité des teneurs en MO, Al et Fe. De plus, la comparaison de ces valeurs de Kp avec celles du
carbone organique dissous impligue que des colloides organo-iodés et des espéces organiques iodées
pourraient étre lessivés par les précipitations puis migrer dans les cours d'eau ou les eaux souterraines.
Ainsi, les teneurs de MO et (hydr)oxydes métalliques du sol sont les principaux facteurs influencant
I'accumulation de I’iode dans la colonne du sol se traduisant par des temps de résidence élevés, de 419
a 1756 ans.
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l. Introduction

Comme présenté au Chapitre 1, les écosystemes forestiers peuvent étre a la fois un puits en
éléments par leur interception et accumulation, mais également une source du fait de leur réémission
vers [’atmosphére et/ou de leur drainage vers des écosystémes voisins. La couche d'humus occupant une
position clé en tant que zone de transition entre I'atmosphére et le sol, une meilleure compréhension du
comportement de I'iode dans ce compartiment est nécessaire pour une estimation plus réaliste des flux
entrants et sortants a partir de ce compartiment. L’étude de la répartition de 1’iode dans les sols forestiers
francais du réseau RENECOFOR (Chapitre 3) amontré que la sorption de | dans cette couche organique
pouvait impliquer un stockage temporaire de I'iode provenant des dépdts atmosphériques et des chutes
de litiére. Cependant, la dégradation de I'numus pourrait entrainer une remobilisation de I'iode, puis sa

migration vers le sol sous-jacent et/ou sa volatilisation vers 1’atmosphére.

A ce jour, et & notre connaissance, aucune étude n'a été menée sur le devenir de 1’iode lors de la

dégradation de I’humus. Les objectifs de ce chapitre sont donc de répondre aux questions suivantes :

(1) L’humus est-il une source de réémission de I’iode (volatilisation vs. drainage) apporté par
I’atmosphére ?

(2) Le type d’humus impacte-t-il ces processus ainsi que le pool organique iodé ?

Pour ce faire, une expérimentation en laboratoire a été réalisée a partir de six humus prélevés
dans quatre foréts de feuillus (deux chénaies et deux hétraies) et deux foréts de coniféres (sapins) du
réseau RENECOFOR-ONF. Ces différentes espéces forestiéres ont été choisies pour étre représentatives
de différentes natures de débris végétaux pouvant étre apportés au sol, impactant la qualité de I’humus.
Les humus prélevés sont représentatifs de deux niveaux extrémes de dégradation de la matiére
organique ; un taux de dégradation rapide (eumull et mesomull) et lent (dysmoder et moder). La
localisation de ces six sites d'échantillonnage est indiquée Figure chap4 - 1. Les humus ont été enrichis
en 2°1- (ty2 = 59,4 jours) puis incubés durant 4 mois (Figure chap4 - 2) afin d'étudier I'évolution des
fractions d’iode associées a la matiére organique et disponible a I’eau ainsi que le taux de volatilisation
durant la dégradation de ces humus. Les résultats obtenus font I’objet de I’ Article 4 « lodine availability
and volatilization from contrasted humus » en cours de préparation pour soumission dans le journal

« Geoderma » et présenté dans la suite de ce chapitre.
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Figure chap4 - 1 : Localisation des sites d’échantillonnage sur le territoire frangais.

Figure chap4 - 2 : Chambres d’incubation a 28°C avec 6 flacons contenant les humus non dopés et 12
flacons contenant les humus dopés avec 12°I équipés de piéges a charbon actif pour ’iode 125 volatil.
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I1. Article 4 : « lodine availability and volatilization from contrasted humus »
Résumé en francais

Deux formes d’humus (mull et moder) échantillonnés sous des feuillus et des coniferes ont été
enrichies en 21 (t12 = 59,4 jours), proxy de 21 et 31, afin d'étudier I'évolution des fractions d’iode
organique et disponible a I’eau ainsi que les taux de volatilisation de *I lors de la dégradation des
humus. L'évolution des fractions organique et disponible a I’eau de l'iode stable (*2’I) natif dans les
humus non dopés a également été étudiée.

La nature de la matiére organique de ’humus apparait comme un facteur important ayant une
influence sur la proportion des différentes fractions de 2l et leur évolution. Une forte diminution de la
la fraction de 1?1 lessivable a 1’eau est observée en 4 mois, avec une intensité plus élevée pour les formes
mull (de ~14-32 a 3-7%) par rapport aux formes moder (de ~21-37 a 7-19%). A la fin de I’incubation,
1251 est principalement organiquement lié (fraction pour respectivement les mulls et moders : ~54-59 et
41-49%) et une fraction importante (38-43%) n’est pas accessible aux deux types d’extractants. A la fin
de I’expérience, les proportions des différentes fractions de 12°I sont comparables a celles obtenues pour
I’iode stable natif. Il apparait que l'iode est progressivement plus fortement lié a la phase solide de
I'numus, réduisant ainsi sa disponibilité a I’eau. Cette iodation a évolué différemment selon la forme de
I'hnumus. La composition des humus de type moder impliquant des molécules plus complexes de
dégradation lente par rapport au type mull de dégradation rapide entrainerait une iodation plus lente de
certaines molécules organiques complexes et donc des quantités de *°I disponible plus importantes a
partir des moders que des mulls. Les corrélations positives significatives obtenues entre les
concentrations en %[ et celles en carbone organique (Corg) dissous pour la fraction disponible a I’eau
pourraient indiquer un double réle de la matiére organique: (1) les substances humiques a haut poids
moléculaire limitant le Corq dissous seraient des puits en iode et (2) les substances humiques a faible
poids moléculaire contribuant au Corq dissous constitueraient une source d'iode mobilisable pour le sol
sous-jacent. La nature de la matiére organique de I’humus a également un impact sur la volatilisation de
1251, Bien que du méme ordre de grandeur, les quantités totales de %1 volatilisées sont plus élevées pour
les moders (~0,039-0,323%) que pour les mulls (~0,015-0,023%). Les taux de volatilisation mesurés a
partir des humus mull sont corrélés a leur fraction disponible a I’eau (R%> 0,62), impliquant que la
volatilisation de %1 se produirait a partir de la solution de I’humus. Cette corrélation n’est pas observée
pour les formes moder (R? <0,26), ce qui en plus d’une volatilisation totale supérieure, suggere une
source de volatilisation supplémentaire pour cette forme d'humus telle que la volatilisation de 1’iode
directement a partir de la phase solide iodée de I’humus.

A notre connaissance, il s’agit de la premiére étude relative a I’interaction iode-humus. Nos résultats
ont montré que I'numus est une zone d'accumulation d'iode par association avec la matiére organique et
que les pertes potentielles en 21 par lessivage sont significativement plus importantes que celles par
volatilisation. De plus, la nature de la matiére organique de I’humus affecte a la fois (i) ’évolution et

I’intensité de la disponibilité en iode a 1’eau et (ii) la volatilisation totale d’iode.
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ABSTRACT

Radionuclides ?°I (ti» = 15.7x10° days) and 31 (t, = 8.02 days) are both introduced into the
environment due to nuclear human activities. In forest ecosystems, humus degradation over time could
result in re-mobilization and then downward migration and/or volatilization of intercepted radioiodine.
Humus (mull and moder forms) sampled under deciduous and coniferous trees were spiked with 251
(tu2 = 59.4 days), as a surrogate for 121 and 31, in order to study evolution of its water-available and
organic fractions as well as volatilization rate during humus degradation. Evolution of native stable
iodine (**7I) pools in unspiked humus was also studied.

Nature of the humus’ organic matter appears to be an important factor impacting proportions of
1251 soluble and organic fractions and their evolution. A large decrease of %I water-extractability
occurred in 4 months, being more marked for mull (from ~14-32 to 3-7%) than for moder humus (from
~21-37 to 7-19%). lodine-125 was mostly organically bound (fraction for mulls and moders : ~54-59
and 41-49%, respectively) and an important fraction (38-43%) was not extractible. At the end of
experimentation w-available, organic and residual proportions of added ?°I were relatively similar to
results obtained for natural *?I, involving that added ?°I tends towards native iodine distribution. The
composition of moder humus including organic molecules more complex (slow degradation) than mulls
(fast degradation) would lead to a slower iodination into some organic complex molecules and therefore
higher availability of 1?°I. Significant positive correlations between 251 concentrations and those of
dissolved organic carbon for water-available could indicate dual role of organic matter: (1) humic
substances of high molecular weight limiting dissolved OC would be iodine sinks and (2) humic
substances of low molecular weight contributing to dissolved OC would be a mobile iodine source for
subsurface. Humus’ organic matter nature impacted also %1 volatilization. Although of the same order
of magnitude, the total volatilization of 11 was higher for moders (~0.039-0.323%) than mulls (~0.015-
0.023%). Volatilization rates for mulls were correlated to w-available fraction (R > 0.62), involving
that volatilization of %1 could occur from the humus solution. Contrariwise, the absence of correlation
between 2| volatilization rate and w-available fraction for moders (R2 < 0.26), in addition to higher
total volatilization, suggested an additional volatilization source for this humus form.

To our knowledge it is the first time that iodine-humus interaction was investigated. Our results
showed that humus is a zone of iodine accumulation by association with organic matter and potential
1251 potentially losses by lixiviation are significantly more important than those by volatilization.
Furthermore, nature of the humus’ organic matter affects both (i) evolution and intensity of iodine w-

availability and (ii) total iodine volatilization.
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1. Introduction

Natural iodine (1) is composed of *?7I, single stable isotope, and long-lived radionuclide *2°I with
a half-life of 15.7x10° years. lodine 129 and 131 (ti» = 8.02 days) are both introduced into the
environment because of nuclear human activities (i.e. atmospheric releases following nuclear accidents,
reprocessing of radioactive wastes, medical field). 3!l represents a significant and immediate health
hazard associated with large-scale nuclear events (UNSCEAR, 2011), while I, due to its extremely
long half-life, is one of the most persistent anthropogenic radionuclides in ecosystems representing a
challenge in terms of long-term management (Hou et al., 2009).

Among ecosystems that coul be impacted by *2°I atmospheric inputs, forests are of major interest
because of their large and complex contact surfaces with the atmosphere. These ecosystems can both be
a sink of elements by their interception and accumulation, but also a secondary source because of their
reemission to the atmosphere and/or their drainage to neighboring ecosystems (Ranger et al., 1995;
Shaw, 2007). Because in this system humus layer has a key position, as a transition zone between
atmosphere and soil, a better understanding of iodine behavior in this layer can help to better estimate
fluxes at this interface.

Although the link between iodine and soil organic matter (OM) has been reported in various
studies (e.g. Bostock et al., 2003; Dai et al., 2009; Santschi et al., 2017; Schwehr et al., 2009;
Shimamoto et al., 2011; Steinberg et al., 2008b, 2008a; Whitehead, 1973; Xu et al., 2012), few studies
were dedicated specifically to humus compartment (Bostock et al., 2003; Takeda et al., 2015). lodine
from humus can be leached during rainy events which may affect its distribution in soils, groundwater,
surface water and vegetation. Studies based on chemical extractions to evaluate the importance of the
labile fraction (i.e. water-available) of iodine in soils, have shown that labile iodine may be significant
(up to 25% of total soil iodine) (e.g. Ashworth et al., 2003; Bostock et al., 2003; Hansen et al., 2011,
Hou et al., 2003; Johnson, 1980; Qiao et al., 2012; Takeda et al., 2015). In addition, although organic
matter decreases iodine availability, it can also be a source of mobile iodine during organic matter
degradation due to formation of colloidal or dissolved organic material. The importance of the link
between iodine and dissolved organic matter (DOC) has been reported by Xu et al. (2011a) explaining
that a small and easily mobilized fraction of OM could behave as a source of iodine under colloidal
organic form.

Concerning iodine volatilization, currently available information only relate to soil
compartment. A fraction of iodine in soil can be volatilized as I, or CHzl, following abiotic and biotic
processes (e.g. Allard et al., 2010; Keppler et al., 2003; Muramatsu and Yoshida, 1995). Sheppard et al.
(1994) determined %1 volatilization from peat soil in laboratory experiments and found a loss of only
0.07% over 66 days. Similarly, Bostock et al. (2003) found a small 2°I loss by volatilization (total loss

of 0.011% over 22 days) from forest soils, due to the high retention of | by organic matter. Although

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers




Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de I’humus

volatile iodine amounts reported from laboratory experiments appear low, Sive et al. (2007) identified
forests as a terrestrial source of methyl iodide (CHal) in North Carolina atmosphere.

Humus degradation over time could result in iodine re-mobilization and then downward
migration and/or volatilization. To date, no study has been conducted on the link between the organic
matter degradation of humus and (a) the volatilization of | and (b) the evolution of | water-availability
as well as | organic pool fractions from this compartment. In the work presented here, incubation
experiments with *?°I were conducted as an attempt to quantify these processes.

2. Material and Methods
2.1. Humus sampling

Six humus were sampled under four deciduous (Oak: CHP40 and CHS35; Beech: HET25 and
HET?29) and two coniferous (Silver fir: SP25 and SP63) forests of the French RENECOFOR network
(i.e. National Network for the long term Monitoring of Forest Ecosystem) managed by ONF (i.e.

National Forest Board) (www.onf.fr/renecofor; last visited on 16-07-2018). Different forest species have

been chosen because of the wide variety of plant debris that can be supplied to the soil impacting the
nature of the humus’ organic matter. Localisation of these six sampling sites is shown in Supplementary
Information (SI) Figure art.4 - S1. Humus were representative of two extreme levels of OM turnover
(classification according to Brethes (1997)), i.e. fast (eumull and mesomull) and slow (dysmoder and
moder) turnover (Table art.4 - 1).

Table art.4 - 1 : Sites description for the six studed humus.

Plot Type of tree specie Dom'”ar?t Type of humus Levels of OM
tree specie turnover

CHP40 Deciduous Oak Eumull Fast
CHS35 Deciduous Oak Dysmoder Slow
HET25 Deciduous Beech Eumull Fast
HET29 Deciduous Beech Dysmoder Slow

SP25 Coniferous Silver Fir Mesomull Fast

SP63 Coniferous Silver Fir Moder Slow

Sampling was carried out from 2™ to 20" October 2017. About 2 kg (wet mass) of humus,
carefully separated by hand, were sampled and kept in closed plastic bags. An additional sorting was
performed in laboratory to remove debris of moss and branch, then humus were cut with chisel (size of
pieces of ~1cm) before field water contents measurement (~100-300%). Samples were stored at 4 °C
before being spiked with iodide-125.
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2.2. Preparation of 12| spiked humus and uncontaminated ones

The six humus were spiked before incubation phase with the radioisotope *2°I (t12 = 59.9 days)
as iodide (I") form. Between 152 and 181 g (dry mass) of humus were placed in plastic tray and
contaminated uniformly by the spiking solution (about 40 kBq/g (62 pg/g) of dry humus). To obtain a
homogeneous contamination of humus, they were saturated in solution (uniform addition of spiking
solution volume until water saturation) and then well-mixed with a metal spatula. The contaminated-
water-saturated humus were air-dried (<1h) until the target moistures of humus were reached (final
moisture about 300-800%). After sampling for t-0 measurements (see 82.4.), spiked humus were
transferred into 1 or 2 L glass bottles, in duplicate (R1 and R2) (total of 12 incubation bottles), and then
connected to the incubation chamber (Figure art.4 - 1; see §2.3.). The incubation bottles were
periodically shaken (~once a week) to homogenize water content and their weights were monitored. The
water contents decreased during incubation time (SI Figure art.4 - S2). For the unspiked humus
dedicated to follow stable iodine evolution, the same procedure was followed using ultra-high quality
water (>18 MQ-cm) to reach the initial moisture. The humus were sampled for t-0 measurements and
transferred into six incubation bottles to be sampled in duplicate (samples R3 and R4).

2.3. Incubation design

Figure art.4 - 1 illustrates the experimental incubation system. The 18 bottles containing spiked
and unspiked humus were placed in incubation chambers kept at a temperature of 28 °C to hasten the
rate of humus decomposition rate. Each incubation bottle was connected to alpha-air (CO-free gas) inlet
that was calibrated at 20 £ 2 ml mint. For incubation bottles with contaminated humus, volatile %I
produced within the incubation bottles was trapped at the system outlet on activated carbon
(CHEMVIRON CARBON, nuclearcarb, grade 207B 1,5KI) traps conditioned in glass tubes (~7g per
trap) with seal and glass wool. Two activated carbon traps were placed in series to ensure that all volatile

iodine was trapped.

Incubati hamb 2 activated carbon traps with
new aazozngf Cam “t seal and glass wool 1n series
4 ——
——>
Individual -~
flow of A
CO,-free _: Extractor
gas inlet - ’f‘ hood
1
R3 + Incubation
R4 Rl R2 bottles
Unspiked Spiked *T~ humus
humus (x6) (x6)

Figure art.4 - 1 : The experimental incubation system.
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2.4. Humus and activated carbon traps sampling

Periodically, the incubation bottles of spiked humus were opened to sample about 5 g dry weight
of humus for measurements (n = 1 per incubation bottle). About 2.5g were dedicated to water content
determination, and then measurements of total 2l activity and carbon-to-nitrogen (C/N) ratio after
drying at 40 °C were performed (cf. §2.6.). About 2 g dry weight were sampled for successive desorption
by ultrapure water and tetra methyl ammonium hydroxide (TMAH) (cf. §2.5.). About 0.5 g dry weight
was sampled for total determination of °I (cf. 82.6.). These samplings were realised six times after t=0,
i.e 7, 14, 35, 56, 84 and 112 days of incubation (labelled in the document t-0, t-7, t-14, t-35, t-56, t-84
and t-112, respectively).

For unspiked humus, sampling was: ~2.5¢g dry weight for water content and carbon-to-nitrogen
(C/N) ratio measurements, ~2 g dry weight for successive desorption, ~0.5 g dry weight for total
extraction of #’I. Sampling was made in duplicate per incubation bottle (R3 and R4) and twice: t-0 (just
before humus incubation) and t-112 days (4 months incubation).

During the incubation, the active carbon traps were sampled with a delay from days at the
beginning of incubation to week at the end of incubation. The activated carbon traps were transferred
from the glass tube to a plastic tube for y-spectrometry measurements (cf. §2.7.1). The *?°I volatilization
rate (d?) was defined as ratio of 12| activity measured in the activated carbon traps during the sampling
time (Bq d?) and total activity of '?°I in the incubation bottle. The second activated carbon trap

accounted on average for 14 + 21% of total 2l trapped.
2.5. Successive chemical extractions of humus iodine

A sequential extraction procedure was used to estimate pools of water-available iodine (i.e. w-
available fraction) and | associated to organic matter (i.e. organic fraction) in humus (Hansen et al.,
2011; Shetaya et al., 2012). At each sampling time, the target | pools were obtained after 1) three
successive extractions by ultrapure water (w-available fraction) followed by 2) three successive
extractions by 5% TMAH (organic fraction) at room temperature as previously optimised for soil
samples (Roulier et al., 2018). Final 1?°I and *?’l concentrations in the solid and solution obtained at each
stage of the three successive extractions were plotted and fitted with a linear regression model to
generate y-intercepts corresponding to the percentage of the considered available %I and *?’I fraction
(Teramage et al., 2018). About 9-15 g of wet humus (~2-3 g of dry humus) were weighted in a 50 mL
polypropylene sterile centrifuge tube, then a given volume of extracting solution (ultrapure water or 5%
TMAMH, Sigma-Aldrich, Germany, 25 wt% in H,0) was added (i) to keep wet humus always in contact
with solution and (ii) to maintain same v/w ratio (dry weight) during successive extractions (volume
ranged between 18 and 30 mL according to humus sample). For each extraction step, tubes were

mechanically stirred at room temperature for 3h at 300 rpm (IKA, KS250). After centrifugation at 10
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000 g for 25 min (w-available fraction) or 40 min (organic fraction), supernatants were filtered (0.22

pm, PES filter) and stored at 4 °C until analysis. Reagents blanks were subjected to the same procedure.
2.6. Total iodine extraction

Alkaline extraction with TMAH was used for total determination of ¥l in unspiked humus
samples (Shetaya et al., 2012; Watts and Mitchell, 2008). Approximately 0.5g dry mass of humus were
weighed directly into a 50mL DigiTUBE (polypropylene) and mixed with 10 mL of 5% TMAH.
Reagents blanks were added in each digestion run. Tubes were placed at 90 °C for 3h on a sand bath (t-
0) or in a temperature-controlled digestion system (DigiPREP, SCP Science) (t-112). After heating,
solutions were diluted to 20 mL with ultrapure water. After settling overnight, digested samples were
filtered at 0.22 um (PES filter) and stored at 4 °C until analysis by inductively coupled plasma mass
spectrometry (ICP-MS) for 121, The same procedure was used for 12°I spiked humus in order to estimate
the extraction efficiency by comparison with direct solid gamma spectrometry analysis. The extraction
efficiency ranged from 70 to 85 %, thus, at t-0 and t-112 total *2’I concentrations in humus were corrected

by factor of =1.5 and ~1.2, respectively.

2.7. lodine, pH, carbon and microbial activities measurements
2.7.1. Radioiodine (*#°1) and stable iodine (**’I)

The radioiodine analysis for both liquid extracts and solid samples was carried out using a hyper
pure germanium gamma spectrometer (Itech Instruments, GCD 30-190X). All activity measurements
were decay corrected back to December 1%, 2017. The detection limit was around 0.3 Bq per sample
(0.015 Bg mL™* for a 20 mL sample) and the analytical uncertainties is around 7% (20).

The stable iodine analysis was realised with an Agilent 7500ce ICP-MS (Agilent Technologies,
Tokyo, Japan) using external calibration in ultrapure water (water samples) or 0.05% TMAH (organic
fraction and total iodine extraction). The instrumental detection limits of | ranged between 0.07 and 0.89
ug Lt depending on the sample matrix. Typical analytical precision was lower than 5% (relative
standard deviation (RSD), 10 replicates).

2.7.2. pHuater, total carbon and nitrogen, and dissolved organic carbon

pH was measured in the first water extract ( pHwaer). The carbon and nitrogen contents of the
solid samples were determined with a CHNOS Elemental Analyzer (Elementar, Vario El cube). The
guantity and quality of organic matter were determined using a microplate reader (TECAN M1000).
UV-absorbance measurements (for the three extracts with water and TMAH) were used for organic
carbon determination (Carter et al., 2012) and fluorescence measurements (for the first extract with
water and TMAH) (Aex370 nm and Aem450 and 500 nm) allowed to calculate fluorescence index (FI) as

the ratio of emission intensity at 450 nm to that at 500 nm for a fixed excitation wavelength of 370 nm
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(Johnson et al., 2011; McKnight et al., 2001). The Fl is commonly employed as an indicator of dissolved
organic carbon quality. McKnight et al. (2001) demonstrated that the FI decreased as function of
aromaticity for fulvic acid samples.

2.7.3. Microbial activities

Community-level physiological profiles (CLPP) were assessed with the Biolog EcoPlate™
(Biolog, Hayward, CA, USA). They contain 31 of the most useful carbon sources (C-sources) for soil
community analysis in triplicate and three controls with no substrate. Formation of purple colour and
increase of optical density at 590 nm (ODsg) occured when microorganisms use the carbon source and
begin to respire (Leflaive et al., 2005; Biolog data sheet). About one mL of the first water-extract (n =
1) was recovered prior to filtration and diluted 5-fold to have a w/v ratio of 1/100 (Pohlad and Owen,
2009) with 0.22 um filtered UHQ water (PES). For each plate, 150 pL of water-extracts of two humus
samples and one blank were inoculated into microplate wells and incubated at 25 °C in the dark for up
to 96 hours. The ODsgy Was measured every 24 hours for 4 days using a microplate reader set to a
wavelength of 590 nm (TECAN M1000). The ODsg measured was corrected by subtracting the value
of the respective control well (net ODsgy). Occasionally resulting negative values were set to zero. The
final reading time was chosen by counting the number of wells at time point (n;) for which net ODsgo
exceeds 0.1. The time with the greatest change (i.e. n: — ne.1 was maximum) was selected (Glimm et al.,
1997; Grove et al., 2004). Once counting done for overall plates and communities, the reading time of
48 h was thus selected. In order to evaluate change of CLPP over incubation time and among humus
nature, the number of positive C-sources, i.e. with a net ODsg above of 0.4, was enumerated (Colinon-
Dupuich et al., 2011; Verschuere et al., 1997).

2.8. Modelling the kinetic evolution of iodine pools

Evolutions of %I water-available, organic and residual fractions over time were modeled with

a first kinetic law of the form (Eqg. 1):
y=(Ao—Apxe™+Ar  (Eq.1)

With A, = percentage of considered *?°I-pool at t-0; A¢ = final percentage of %°I-pool considered once
stabilization is reached; k = rate coefficient (day*); t = incubation time (day).

In line with Bostock et al. (2003) modelling iodine volatilization rate over time with a first
kinetic law, the cumulative fluxes of volatilized %I were modeled with a first kinetic law of the form
(Eq. 2):

y = A} x (1 — e (Eq. 2)

With A} = total flux of volatilized °I; k, = rate coefficient (day*); t = incubation time (day).
Equations 1 and 2 were resolved by the least square method for fitting model to the data observed

in this study.

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I”’humus

3. Results & Discussion

3.1. Evolution of humus parameters during incubation

Mean values of pHwaer, carbon content (%C) and carbon-to-nitrogen (C/N) ratio of humus for
the incubation period are presented in Table art.4 - 2. Values for each sampling time are presented in
Sl Table art.4 - S1 and Table art.4 - S2.

Table art.4 - 2 : Mean values (z standard deviation) of pHwater, carbon content (%C) and carbon-to-
nitrogen (C/N) ratio of spiked (R1 and R2) and unspiked (R3 and R4) humus.

PHwater %C C/N ratio

CHP40 (mull) R1-R2 6.4+0.3 41.1+1.6 194+16
R3-R4 6.3+£0.2 395+2.4 206 +1.9

R1-R2 6.1+£0.9 427+1.1 164+1.1

CH35 (moder) R3-R4 6.4+05 42.7+0.6 17.7+0.6
R1-R2 6.9+04 355+1.6 20.0+1.1

HET25 (mulh) R3-R4 6.4+05 329+1.3 19.2+£0.9
HET29 (moder) R1-R2 6.2+0.3 444+ 1.6 18.6+1.6
R3-R4 6.1+£0.3 441+0.9 20.0+1.8

sP25 (mull) R1-R2 72+04 39.3+1.9 242+25
R3-R4 6.9+04 38.7+2.0 25.7+1.2

$P63 (moder) R1-R2 58+05 46.1+1.2 20.7+1.5
R3-R4 54+04 45.0+0.6 21.3+0.8

On average over the incubation time, pHwaer Showed no significant variation. CHP40, CHS35,
HET29 and SP63 humus were slightly more acidic (pHwater ~5-6) than HET25 and SP25 humus (pHwater
~T7). That result is consistent with humus forms classification where moder forms are more acidic than
mull forms which have neutral or slightly acidic pH (Duchaufour, 1950). The carbon contents showed
no significant variation during incubation and ranged from 33 to 46% according to humus. The C/N
ratios were ~19-26 for mull forms (i.e. CHP40, HET25 and SP25) and of ~16-21 for moder forms (i.e.
CHS35, SP63 and HET?29). These ratios were slighly fewer than those reported by Brethes (1997) for
previous samplings for these sites (C/N values of: CHP40 = 35; CHS35 = 22; HET25 = 29; HET29 =
22; SP25 = 37 and SP63 = 24), could be due to spatial and temporary variability. In our study, the C/N
ratios were relatively constant during incubation and duplicates showed a similar pattern across
incubation time. According to Duchaufour (1950), decomposition of organic matter with a high C/N
ratio (~15-20) is slow and results in the only release of carbon dioxide, totality of nitrogen being used
to microbial syntheses.

Concentrations of dissolved organic carbon of water-extracts for spiked humus are presented
Table art.4 - S3. Considering first extract (W1), DOC concentrations in water-extracts were higher for

moder than for mull humus (on average ~400-590 and ~150-340 mg L), probably due to carbon
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contents slightly higher (~43-46 and 36-41%, respectively; Table art.4 - 2). The fluorescence index (FI)
of TMAH-extracts was inferior to water-extracts, suggesting that organic matter TMAH-extracted was
more aromatic than the water-extracted one (Figure art.4 - S3; McKnight et al., 2001). Moreover, these
FI showed no significant evolution over incubation time. As detailed analysis about composition of
residue was not carried out, it is therefore unclear which nature of molecules constituted the residual
fraction. However, it can be expected that residual fraction would be composed of more complex OM
and consequently undissolved by water nor TMAH. Hence, aromaticity or molecular weight of OM
could increase as w-available < TMAH-available < residual fractions.

Community-level physiological profiles (CLPP) assessed with the Biolog EcoPlate™ are
presented Figure art.4 - 2. For spiked humus, at t-0 the number of positive C-sources presented no
significant difference among humus and accounted for ~70-90% of the tested sources. However, the
number of positive C-sources for CHS35, HET29 and SP63 was quite similar until t-56 (~50-80%
positive C-sources) then drastically decreased at t-112; whereas for CHP40, HET25 and SP25, the
decrease started at t-35 (~40-60% positive C-sources) then also drastically decreased at t-112. The
profiles of unspiked humus were relatively similar at t-0 (~60-80% positive C-sources), and a decrease
was also observed at t-112 (~10-50% positive C-sources). Thus, microbial activities of mull humus (i.e.
CHP40, HET25 and SP25) seemed to decrease more rapidly than those of moder humus (i.e. CHS35,
HET29 and SP63).

B CHP40 = CHS35 WM HET25 WmHET29 mSP25 mSP63
100 100
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Figure art.4 - 2 : Carbon sources proportion of Biolog Microplates accounted as positives for each
sampling time for (a) spiked humus (R1) and (b) unspiked humus (R3) (n = 1).
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3.2. Evolution of iodine w-availability and its organic-pool

Detailed data of '?°I and ?’I concentrations for the three successive water-extractions and
TMAMH-extractions, and total %I and %I concentrations of humus are compiled Table art.4 - S4 and
Table art.4 - S5. Evolutions of 12| water-available, organic and residual fractions are shown in Figure
art.4 - 3. Corresponding modelisation results obtained from Eqg. 1 (cf. §2.8.) are compiled Table art.4
- S6. Native 'l water-available, organic and residual fractions at the end of experiment (t-112) for
unspiked humus are compared to those of added *?°I at t-112 in Figure art.4 - 4. Corresponding detailed
data are reported in Table art.4 - S7 and Table art.4 - S8, respectively for spiked and unspiked humus.
Residual fraction was calculated as the difference of total iodine in humus minus the sum of w-available
and organic fractions.

Given uncertainties, total ?°I activities were similar across incubation time for all humus with a
mean for duplicates and the seven sampling dates of: CHP40 =37 £ 3, CHS35=42 £+ 5 HET25=38 +
4, HET29 =42 + 4, SP25 = 37 + 3 and SP63 = 36 + 4 kBq g ! (Figure art.4 - S4). Total concentrations
of stable iodine naturally present in unspiked humus were constant over incubation period for all humus
ranging from 2.7 to 5.3 mg kg with a mean for duplicates and the two sampling periods of: CHP40 =
2.7+0.2,CHS35=35+0.2, HET25=3.1+0.2, HET29 =5.3+ 0.3, SP25=2.9+ 0.7 and SP63 = 4.7
+0.3mg kg™
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Figure art.4 - 3 : Evolution of added %I water-available, organic and residual fractions according to
incubation time for mull and moder humus. Dots correspond to experimental mean of duplicates with
standard deviation and lines correspond to model fitted to experimental data.
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Figure art.4 - 4 : Native ¥l water-available, organic and residual fractions at the end of experiment
(t-112) for unspiked humus, compared to those of added *?I at t-112. Mean values for duplicates and
standard deviation.

Significant differences in 12°I water extractability were found among humus samples. The initial
(t-0) proportions of 125 w-available ranged from ~14 to 37% (CHS35=36.9 + 2.5, HET25=31.8 +5.9,
HET29 = 28.0 £ 1.4, CHP40 = 23.1 + 1.3, SP63 = 21.2 + 1.1 and SP25 = 13.8 + 0.7%). Important
decrease in ?°I w-extractability occurred over the incubation time for all samples with different kinetics
toreachatt-112: CHS35=7.5+0.4, HET25=3.2+ 0.2, HET29=19.2 + 1.0, CHP40 = 6.6 + 0.8, SP63
=15.4 + 3.4 and SP25 = 3.0 + 0.2% (Figure art.4 - 3). For mull humus samples, i.e. CHP40, HET25
and SP25, the 125 w-available fraction decreased by factor of 3.5, 10.0 and 4.6, respectively, with kinetic
ranging from a factor 2 (kw ~ 0.034, 0.063 and 0.069 d, respectively; R2 > 0.90) and remaining quite
stable after 2-3 months incubation to reach the lowest values. For HET29 humus, the initial proportion
of 1?5 w-available (~28%) decreased rapidly (< one week after contamination) then stabilized with the
highest proportion of water-available %1 (~19%) at the end of incubation. Finally, CHS35 and SP63
humus presented continuous and slowest decreases of the ° w-available fraction (kw ~ 0.010 and 0.003
d1, respectively; R2 > 0.73) from beginning to the end of study. Concerning stable iodine, at the end of
incubation, ¥l w-available fractions for unspiked humus accounted for: CHP40 = 6.6 + 0.3, CHS35 =
11.0+ 0.6, HET25=2.2 £ 0.1, HET29 = 13.1 + 1.3, SP25 = 3.3+ 0.2 and SP63 = 9.7 + 0.5%. After 4
months, w-available proportions of added %1 were relatively similar to results obtained for natural %'I
(Figure art.4 - 4), involving that added %I tends towards native iodine distribution. Furthermore, nature
of the humus’ appears to be an important factor impacting the level of 1°I water-availability and its
evolution with time. Indeed, a large decrease of 121 extractability occurred for mull humus (i.e. CHP40,
HET25 and SP25) with w-available fraction decreasing from ~14-32 to 3-7%; whereas for moder humus
(i.e. CHS35, HET29 and SP63) the decrease of 121 extractability was slower and less important (from
~21-37 to 7-19%) (Figure art.4 - 3). To our knowledge this is the first study of iodine-humus

interaction, so direct comparison with literature data is therefore difficult. However, the results obtained
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for humus are in agreement with those previously obtained for soils (Ashworth et al., 2003; Bostock et
al., 2003; Hansen et al., 2011; Hou et al., 2003; Qiao et al., 2012; Takeda et al., 2015). All these authors,
regardless the type of iodine addition (stable or radioactive, iodide or iodate), observed a decrease in its
water-available fraction with time. Bostock et al. (2003) conducted batch sorption studies to examine
behaviour of 12°I- in coniferous forest soils over 6 months period. They evidenced an important decreases
of 125] w-available within the first month (from 54 to 6 %) followed by a slower decrease during the last
5 months to reach about 3%. Their short-term study of 48 hours showed that about 38% of initially
added '*I- was unavailable after only 30 minutes, indicating that rapid sorption occurred (Bostock,
2004). For Japanese pine forest soils spiked with stable iodine (I-and 1057) and incubated 1 and 14 days,
Takeda et al. (2015) found an important decrease in the iodine w-available with incubation time (from
75 to 7 and 33 to 5% for I~ and 1037, respectively).

The TMAH-extraction showed that an important *2°I fraction was immediately associated to the
organic fraction with initial proportions of: CHP40 = 51.1 + 2.6, CHS35 =445+ 2.6, HET25 =46.2 +
12.9, HET29 = 37.2 + 1.9%, SP25 = 63.0 £ 2.0 and SP63 = 56.8 = 3.1 (Figure art.4 - 3). Surprisingly,
considering uncertainties, the ?°I organic fractions did not change significantly during incubation,
excepted for CHS35. For this humus, the 2°I organic fraction decreased until t-35 from ~45 to 31% and
then increased until t-112 to ~49%. At t-112, mull humus (i.e. CHP40, HET25 and SP25) presented
slighly higher %1 organic fractions than moder humus (i.e. CHS35, HET29 and SP63): ~54-59 and 41-
49%, respectively (Figure art.4 - 3). For native iodine in unspiked humus, at the end of incubation 7|
organic fractions accounted for: CHP40=56.3 + 2.1, CHS35=44.9 £ 0.2, HET25 =65.3 £ 2.0, HET29
=445 £+ 7.7, SP25 = 51.0 £ 2.4 and SP63 = 56.8 + 0.1%. lodine-127 was therefore also mostly
organically bound in most samples (~45-65%) and, as observed for the w-available fraction, proportions
of added *#I recovered in the organic fraction were close to native iodine distribution (Figure art.4 -
4). Similarly, Hansen et al. (2011) found that humic substances extracted with 5% TMAH represented
about 49-60% of total ?’I and '?°I for a composite of Danish soils. In Qiao et al. (2012), 1#I and "I
were mainly distributed in OM related fraction (38 and 55%, respectively). Ashworth et al. (2003) found
that NaOH extracted on average 60% of added 2. In Bostock et al. (2003), *°I- has been shown to
associate mostly with humic substances within the soil with 87% of added iodine extracted by NaOH.
However, these authors indicated that this percentage was overestimated because ?°1 w-available
fraction was included in this fraction. Xu et al. (2011b) demonstrated that humic substances accounted
for around 55 and 46% of the total 2’I and °I in soils, respectively.

In our study, the initial proportions of residual *?°I-pool were relatively similar (~19-26%),
excepted for HET29 showing slightly higher proportion (CHP40 = 25.8 + 1.8, CHS35 = 18.6 £ 0.9,
HET25=22.0 £ 11.5, HET29 = 34.8 + 1.7, SP25 = 23.1 + 2.0 and SP63 = 22.0 + 3.0%; Figure art.4 -
3). The residual *?I proportions increased within the first month of incubation with different kinetics to
reach at t-112: CHP40 = 39.6 + 10.6, CHS35 = 43.4 + 2.2, HET25 = 39.8 + 2.5, HET29 = 39.7 + 2.0,
SP25=37.9 £ 2.2 and SP63 = 39.0 £ 10.4%. The CHP40 and SP25 humus presented the fastest increase

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I”’humus

(for CHP40, stabilization after one week; for SP25, k; ~ 0.56 d*; R2 = 0.93) with initial %I residual
proportion multiplied by a ~1.5 factor after only 14 days and remaining constant during the rest of
incubation period. For CHS35, HET25 and SP63 humus, initial proportions increased by a factor of ~2
to reach steady values after < two months (k, ~ 0.09, 0.06 and 0.08 d!; R2 = 0.89, 0.91 and 0.84;
respectively). Finally, HET29 humus, whose initial residual fraction was the highest, presented the
slowest and lowest increase (k. ~ 0.03 d%, R2 = 0.74). A relatively large part of 12°I (~40%) was therefore
found in the residue not extractable with TMAH at ambient temperature. Same observation was made
for native iodine in unspiked humus with residual proportion in the same order of magnitude (~33-46%)
(Figure art.4 - 4). Since the ?°l organic fractions did not change significantly over incubation, the extent
of 12| w-available fractions decrease was reflected in the one 21 residual fractions increase for mull
humus whose w-available fractions decline was the most pronounced (Figure art.4 - 3). However, this
finding was not noticeable for moder humus, possibly because of smaller decrease of w-available
fraction. From these results, evolution of iodination of organic matter is unclear requiring further
analysis to determine organic matter composition extracted with TMAH and that of residual.

It appears that 21 is progressively stronger linked to humus components, depleting w-
availability of iodine. This iodination evoluted differently according to humus form. The composition
of moder humus containing probably more complex organic molecules (slow degradation) than mulls
(fast degradation) would lead to slower iodination of organic complex molecules and therefore higher
w-availability of 12°I in moders than mulls. This would be consistent with previous studies showing that
lowest molecular weight (LMW) humic substances react more easily with iodine due to greater surface
area which may provide greater accessibility to reactive sites contrary to high molecular weight (HMW)
humic substances whose iodination could be time-dependent (Bowley et al., 2016; Xu et al., 2011b,
2011a). From soils of Savannah River Site, Xu et al. (2011a) observed that the LMW fractions (3-50
kDa) have sorbed higher amount of added iodine (I~ and 103", separately) than the >50 kDa fractions
72h after addition. In humic acids spiked with ?°I (I and 105, separately) and analysed by SEC-ICP-
MS, Bowley et al. (2016) suggested that a greater proportion of native *2’l was present in HMW fraction
compared to spiked *#1. They found preferential binding of added *?° to LMW fractions of humic acids
in contrast to native *?’I. In the same way, Xu et al. (2011b) found a strong positive correlation between
1271 content and aromaticity (estimated by UV spectroscopy) of the humic acids.

1251 w-available concentrations according to humus was also positively correlated with DOC
concentrations in water-extracts, excepted for CHS35 (Figure art.4 - 5), that were higher for moder
than for mull humus (Table art.4 - S3) leading to increase quantities of '?° w-available linked to
dissolved OM. After water extraction of soils from the Savannah river Site contaminated by 2, Xu et
al. (2011b) indicated that some colloidal and dissolved organic matter were either iodinated by added
iodine in soil solution or coreleased from solids containing radioiodine previously incorporated into the
soil. Likewise, Xu et al. (2011a) showed that 2| w-available in soil was mostly associated with low

molecular weight organic carrier (13.5-15 kDa). This would indicate dual role of organic matter: (1)
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humic substances of HMW limiting dissolved OC would be iodine sinks and (2) humic substances of
LMW contributing to dissolved OC would be a mobile source for subsurface iodine (Chang et al., 2014;
Unno et al., 2017).
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Figure art.4 - 5 : 12| concentration in solution as function of those of dissolved organic carbon for
water-available fraction according to (a) mull and (b) moder humus.

3.3. 1] volatilization from humus

Detailed data of 1°I volatilization rates over humus incubation period and cumulative fluxes are
compiled Table art.4 - S9. Corresponding modelisation results obtained from Eq. 2 (cf. §2.8.) are
compiled Table art.4 - S10.

Evolution of °| volatilization rates over humus incubation period is shown Figure art.4 - S5.
Volatilization rates varied over the 125 days of monitoring with extreme values ranging within three
orders of magnitude (CHP40 =5.7x10% — 1.6x107°, CHS35 = 2.6x10% — 1.3x10°5, HET25 = 3.6x10"
8 _0.4x10° HET29 =7.0x10® - 1.5x10°%, SP25 = 0.3%10® — 0.9x10°°, SP63 = 6.4x10% — 8.7x10"
® day?). Generally, initial 12 volatilization rates declined over experiment time, excepted for SP63.
This humus differed from others since '?°I volatilization rate increased over the first month without
specific trend in the following months. Moreover, %1 volatilization rates from SP63 humus were
significantly higher than those of other humus (by a factor from 6 to 35), if maximum values are
compared. The mean %1 volatilization rates, estimated from the modelisation of the cumulative fluxes
of volatilized '*°I using Eq. 2 (cf. §2.8.), were: CHP40 = 1.8 £ 0.5 x10°°, CHS35 = 3.0 + 0.6 x10°®,
HET25 =1.2 £ 0.2 x10% HET29 = 3.8 + 0.4 X105 SP25 = 1.4 + 0.4 x10°°, SP63 = 26 + 14 x10°°
day?, confirming that volatilization from SP63 humus was the highest. For all studied humus, I

volatilization rates were within the range of emission rates found in literature for soils (Bostock et al.,
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2003; Muramatsu and Yoshida, 1995; Wildung et al., 1985). In Bostock et al. (2003), over 22 days
incubation, 2 volatilization rates from forest soil ranged between 6x10~" and 5x10-° day?, and initially
declined steeply followed by a subsequent slower decline. After 121 addition to soil, Wildung et al.
(1985) found that on average 2x10°° day* was volatilized from soil over 14 days. Muramatsu and
Yoshida (1995) found a rate of volatilization ranging between 0.4x107° to 4x10°° day* over 80 days
after 12°I- addition onto unplanted non-flooded soil.

Considering iodine cumulative fluxes, a significant increase could be observed during the first
two months of incubation, followed by lesser augmentation for all spiked samples, except for SP63
whose cumulative fluxes increased linearily with time (Figure art.4 - 6). Although in the same order of
magnitude, significant differences of total volatilized '?°I over the incubation periods were observed
according to humus. The total amount of volatile iodine appeared slightly higher for moder humus
(0.039 £ 0.005, 0.045 + 0.002 and 0.323 + 0.201% for CHS35, HET29 and SP63, respectively) than for
mull humus (0.023 £+ 0.006, 0.015 + 0.003 and 0.017 + 0.005% for CHP40, HET25 and SP25,
respectively). These amounts were relatively similar between duplicates (RSD = 5-26%), excepted for
SP63 (RSD = 62%). Total °| volatilization from humus measured in our study after 125 days of
incubation was in the same order of magnitude than literature values for soils. A!®I volatilization loss
of 0.07% from peat soil after 66 days was found by Sheppard et al. (1994), in agreement with our results
with a mean of 0.02% (excepted SP63) for this period. Bostock et al. (2003) quantified total 2l
volatilization losses of 0.011% from forest soil after 48h and 22 days of incubation. A total volatilization
of 0.028% from soil was obtained by Wildung et al. (1985) after 14 days which was higher than in the

current study with on average 0.009% for the same monitoring period.
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Figure art.4 - 6 : Cumulative flux of volatilized '?°l over the 125 days monitoring period for
each humus. R1 and R2 correspond to duplicates. Dots correspond to experimental value with standard
deviation and lines correspond to model fitted to experimental data.
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Results from the current study therefore suggested that humus is a zone of iodine accumulation
by association with organic matter (organic and residual fractions = 37-63 and 38-43%, respectively)
and potential 21 losses by lixiviation are significantly more important than those by volatilization (**I
w-available and volatilized fractions = 3-19 and 0.01-0.47%, respectively). Bostock et al. (2003)
suggested that iodine association with organic matter occurred as a two-stage process according to their
emission rates declining over time, initially rapid and then much slower. In the current study, the
irreversible iodination process results in a reduction of the w-available iodine pool which might induce
an effective reduction of the volatilization. This assumption is supported by the positive correlation
between 2| volatilization rate and w-available fraction for mulls CHP40, HET25 and SP25 (Figure
art.4 - 7; R2> 0.62). However, no correlation was found for moders CHS35, HET29 and SP63 (Figure
art.4 - 7; R2< 0.26), involving that volatilization was not only due to the quantity of iodine available in
solution. pH influencing iodine speciation in solution, could also impact as acidic pH promotes I,
formation as observed by Fukui et al. (1996). They found that I, formation from I~ increased from 6%
to 60% with pH decreasing from 10.6 to 3.2. However, in the current study, the influence of pH on %]
volatilization was not noticeable certainly due to the low variation of pH over incubation time. As
previously shown, the total volatilized 1?1 activities seemed more important for moder humus (~0.039-
0.323%) than for mull humus (0.015-0.023%). This observtion as well as the absence of correlation
between 12°1 volatilization rate and w-available fraction for moder humus suggested an additional source
of 121 volatilization for this humus form. 1°I volatilization could occur directly from solid phase of
humus after its iodination. lodide could have been oxidised to reactive I, by reaction with hydroquinone
or semiquinone moieties of organic matter as proposed by Steinberg et al. (2008a). Allard and Gallard
(2013) proposed also a mechanism of abiotic formation of iodomethane from pyruvate, an organic
compound derived from the oxidation of humic substances. Thus, difference of humus’ organic matter
nature according to humus forms can also impact '?°I volatilization. Furthermore, a different microbial
community according to humus form might also explain that result. This assumption is supported by
community-level physiological profiles (CLPP) shown in Figure art.4 - 2; the CLPP of moders (i.e.
CHS35, HET29 and SP63) decreased more slowly over time than those of mulls (i.e. CHP40, HET25
and SP25), and they kept positive C-sources >50% until t-56. It has been shown that iodine volatilization
process is stimulated by biological activity in the soil, by external enzymes excreted by microorganisms
and/or by a wide variety of bacteria (Amachi, 2008; Muramatsu et al., 2004; Muramatsu and Yoshida,
1995). Amachi et al. (2003) showed that soil bacteria are able to methylate iodine (production of CHal).
Ban-nai et al. (2006) using laboratory cultures found that filamentous fungi in soils accumulated and
volatilized 21 (until 3.4% of total I in soil) as CH3l form. Shimamoto et al. (2011) and Seki et al. (2013)
proposed that enzyme oxidase laccase, produced by soil fungi and bacteria, is able to oxidize I~ into I,.
Although these authors suggest that I, reacts with organic matter to produce organo-iodinated
compounds retained in soil, it is likely that part of I, is directly volatilized and that some organo-

iodinated compounds are converted to CHsl and then volatilized.
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Figure art.4 - 7 : Mean of ?°| volatilization rate by sampling time as function of water-available %°
fraction according to humus.
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Conclusion

Our study confirms importance of nature’s organic matter in iodine behavior of spiked humus.
The 2| water-available fraction decreased over time from ~14-37% to 3-19% depending on the type of
humus and therefore its organic matter composition. As organic iodine fraction remained stable (~38-
56%), an increase in the residual '?°I was observed (from ~19-35% to 38-43). After 4 months, w-
available, organic and residual proportions of added ?°I were relatively similar to results obtained for
natural *?’I, involving that added ?°I tends towards native iodine distribution. The more complex nature
of organic material in moders (slow degradation) than mulls (fast degradation) resulted in slower
iodination of organic molecules and thus higher proportions of w-available °I for moders than mulls.
Significant positive correlations between 12°I concentrations and those of dissolved organic carbon in w-
available fraction may be indicative of dual role of organic matter acting both as iodine sink probably
through humic substances of high molecular weight and also as source of mobile iodine for subsurface
probably through humic substances of low molecular weight. This study confirms that %I losses by
volatilization are relatively low (total 2l volatilized fractions = 0.01-0.47%), but presenting differences
between humus types. Although of the same order of magnitude, total 12°I volatilization was higher for
moders (~0.039-0.323%) than mulls (~0.015-0.023%). Volatilization rates for mulls were positively
correlated to w-available fractions unlike moders whose iodinated organic matter could be an additional
volatilization way. Although the losses of iodine by volatilization are significantly lower than by
leaching, this process is not negligible since humus is a continuous source of iodine volatilization due

to regular atmospheric iodine inputs via the rains.
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Figure art.4 - S5 : lodine-125 volatilization rates from humus over 125 days period. Uncertainties
correspond to standard deviation.
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Table art.4 - S1 : Evolution of pHwater, carbon content (%C) and carbon-to-nitrogen (C/N) ratio of spiked (R1 and R2) humus.

Time CHP40 (mull) CHS35 (moder) HET25 (mull) HET?29 (moder) SP25 (mull) SP63 (moder)
(d) R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2
0 6.3+0.1 63+00 59+01 59+01 72+03 72+03 59+x01 59+02 66+02 66+01 51+02 51+0.1
7 64+01 64+01 67+01 66+£01 70+£01 72+00 59+02 6.0+02 69+01 69+00 53+02 54+02
14 56+02 62+01 69+00 67+01 59+02 63+01 62+02 63+01 69+01 69+01 59+01 5602
35 6.3+01 63+01 72+01 71+01 68+00 68+00 65+01 65+01 73+00 73+x01 6.0+x02 6.0+0.2
PHwaer 5 65+01 64+01 65+01 62+01 68+01 68+00 65+02 65+02 75+00 75+01 58%+03 6.1+£02
84 6.7+02 67+01 51+01 52+01 71+£01 71+00 64+02 63+02 75+00 76+00 64+02 6.1+02
112 66+01 66+01 45+02 44+02 70+00 7.0+00 63+02 63+03 75+01 75+01 6302 64+£02
Mean 6.3+03 64+02 6.1+09 60+09 68+04 69+03 62+03 62+03 72+04 72+04 58+05 5805
0 40.7+14 413+20 420+16 433+0.1 350+1.1 352+02 428+12 449+02 421+0.2 392+23 454+08 453+0.8
7 416+12 410+0.7 43.1+0.7 429+09 356+10 346+15 443+0.2 441+05 396+05 382+0.7 456+10 456+0.4
14  418+09 41.1+00 435+08 434+0.7 36.1+31 349+15 428+19 449+18 393+0.2 389+12 465+0.1 456+0.8
%C 35 412+04 413+11 431+14 418+0.6 36.8+0.7 37.2+05 451+3.0 440+04 40.0+05 416+28 466+08 46.5+0.0
56  41.7+07 414+14 417+18 422+05 37.2+07 352+0.2 440+04 444+03 38.1+0.8 39.8+20 468+14 47.1+0.3
84  403+0.1 396+34 426+06 435+0.3 36.7+04 350+0.7 453+11 46.1+1.0 37.9+21 386+00 47.7+13 457+13
112 415+20 404+13 425+04 41807 347+04 327+03 455+13 438+06 389+08 375+1.1 453+13 457+0.1
Mean 413+12 409+18 426+13 427+09 360+16 350+15 443+19 446+11 394+16 39.1+21 463+13 459+0.9
0 195+1.3 183+1.0 16.0+0.8 17.7+0.1 195+0.7 192+09 19.1+1.8 19.8+0.7 266+23 260+20 222+0.6 21.9+1.38
7 21.0+12 198+10 16.8+06 16.7+0.4 202+0.7 192+10 193+05 178+0.2 27.3+0.6 241+18 21.0+0.7 198+05
14 20.1+12 19.0+0.8 157+13 152+0.7 19.1+17 194+11 196+09 177+16 253+04 242+15 21.7+12 21.1+17
CIN 35 206+0.2 19.1+05 154+0.7 152+05 21.0+0.7 209+14 188+15 181+12 249+08 260+27 190+10 21315
ratio 56 18.7+0.8 204+3.1 16.2+1.2 159+03 196+05 203+0.2 162+04 16.9+09 224+08 23.1+17 220+15 19.6+04
84 18.1+0.1 188+1.6 16.6+0.7 184+0.2 21.3+0.6 202+0.4 192+16 19.6+04 223+30 21.7+19 199+05 20.1+15
112 18.7+1.0 198+09 16.7+10 16.3+04 200+04 200+£03 19.1+23 192+03 232+10 221+1.0 202+18 20.3%0.1
Mean 195+14 193+18 162+1.0 165+12 20.1+1.1 199+10 187+18 184+13 246+24 235+25 208+16 206%15
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Table art.4 - S2 : Evolution of pHwater, carbon content (%C) and carbon-to-nitrogen (C/N) ratio of
unspiked (R3 and R4) humus.

- CHP40 CH35 HET25 HET29 sP25 (mull) SP63
Ege (mull) (moder) (mull) (moder) (moder)
R3-R4 R3-R4 R3-R4 R3-R4 R3-R4 R3-R4

0 62+01 58+02 67+07 58+01 6400 52+01

pHuwer 112 6601  66%01  61+01 60+02 7.2+01  59+0.2
Mean 63+02 64+05 64205 61+03 69+04 54+04

0 398+03 428+09 346204 447+11 415+07 457+02

%C 112 411405 428+02 31907 438%04 375+02 44.9+07
Mean 39.5+24 427+06 329+13 441409 387+20 450+06

0 202+03 175+09 185+04 223+11 27.2+07 223+02

C/N ratio 112 21.0+05 179+02 188+0.7 187+04 251+02 20.7+0.8
Mean 206+19 177406 192+09 200+18 257+12 21.3+0.8
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Table art.4 - S3 : Concentrations of dissolved organic carbon (mg L) for the three successive water-extractions (W1, W2 and W3) of spiked (R1 and R2)

Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I’humus

humus.
Incuba-
fi'%g ;")’gﬁgzt CHP40-R1 CHP40-R2 CHS35-R1 CHS35-R2 HET25-R1 HET25-R2 HET29-Rl HET29-R2  SP25-R1  SP25-R2  SP63-R1  SP63-R2
(d)
W1 414 + 62 367 + 55 - + - 813 + 122 212 + 32 164 + 25 - + - - + - 163 + 25 178 + 27 452 + 68 339 + 51
0 W2 202 + 30 217 + 33 429 + 64 441 + 66 70 + 10 - + - 148 + 22 172 + 26 87 + 13 96 =+ 14 198 + 30 238 + 36
W3 111 + 17 99 + 15 - + - 211 + 32 41 = 6 41 + 6 70 = 10 79 + 12 69 + 10 76 + 11 124 + 19 116 + 17
W1 473 + 71 517 + 78 - * - - + - 221 + 33 332 £ 50 641 + 96 363 + 54 151 + 23 162 + 24 318 + 48 329 + 49
7 W2 221 + 33 200 + 30 476 + 71 610 + 92 103 + 15 139 + 21 166 + 25 194 + 29 76 + 11 81 =+ 12 168 + 25 163 + 24
W3 94 + 14 93 + 14 - + - 249 + 37 41 + 6 52 + 8 140 + 21 131 + 20 70 + 10 60 + 9 134 + 20 108 + 16
W1 278 + 42 368 + 55 554 + 83 - + - 164 + 25 105 + 29 487 + 73 564 + 85 183 + 27 182 + 27 291 + 44 463 + 69
14 W2 208 + 31 259 + 39 235 + 35 276 + 41 102 + 15 109 + 16 226 + 34 441 + 66 86 + 13 73 + 11 152 + 23 253 + 38
W3 145 + 22 153 + 23 565 + 85 725 + 109 61 + 9 52 + 8 158 + 24 160 + 24 60 + 9 51 + 8 137 + 21 141 + 21
W1 299 + 45 381 + 57 342 + 51 333 + 50 131 + 20 117 + 18 - + - - + - 121 + 18 130 % 20 602 + 90 687 + 103
35 W2 162 + 24 169 + 25 324 + 49 185 + 28 60 + 39 + 6 427 + 64 479 + 72 60 = 61 + 9 293 + 44 254 + 38
W3 85 + 13 95 + 14 480 + 72 386 + 58 28 + 28 + 4 495 + 74 217 + 33 37 + 40 + 6 118 + 18 113 + 17
W1 287 + 43 303 + 45 397 + 60 390 + 59 106 + 16 107 + 16 - + - - + - 117 + 18 124 + 19 549 + 82 785 + 118
56 W2 183 + 27 158 + 24 875 + 131 678 + 102 56 + 8 59 + 9 357 + 54 366 + 55 60 + 55 + 8 328 + 49 262 + 39
W3 76 + 11 78 + 12 461 + 69 446 + 67 27 + 4 25 + 4 145 + 22 131 + 20 35 = 32 + 5 120 + 18 120 + 18
W1 314 + 47 310 + 47 102 + 15 571 + 8 - + - 109 + 16 750 + 112 - =+ - 141 + 21 119 + 18 679 + 102 579 + 87
84 W2 135 + 20 148 + 22 367 + 55 330 + 50 45 + 7 44 + 7 336 + 50 329 + 49 71 + 11 54 + 8 204 + 44 347 + 52
W3 57 £ 9 78 + 12 177 + 27 177 + 27 23 + 3 25 + 4 172 + 26 113 + 17 39 + 6 32 + 5 150 + 22 143 + 21
W1 226 + 34 228 + 34 236 + 35 317 + 48 99 =+ 15 96 + 14 623 = 93 723 + 108 144 + 22 127 + 19 749 + 112 696 + 104
112 W2 121 + 18 125 + 10 187 + 28 92 + 14 40 + 6 37 + 6 249 + 37 310 + 47 57 + 46 + 7 333 £ 50 312 + 47
W3 54 £+ 8 62 + 9 133 + 20 137 + 21 20 + 3 20 + 3 109 + 16 128 + 19 22 = 29 + 4 150 + 23 121 + 18

- 2 not considered
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Table art.4 - S4 : Concentrations of 12°I for the three successive water-extractions (Bq mL*; W1, W2 and W3) and TMAH-extractions (Bq mL; TM1, TM2
and TM3), and total ?°I concentration (Bq g *) of spiked (R1 and R2) humus.

Spiked Succ_essive Unit Incubation time (d)
humus desoption stage 0 7 14 35 56 84 112

w1 426 + 29 357 + 28 251 + 18 184 + 13 116 + 8 92 + 6 7% + 5
W2 168 + 11 137+ 11 138 + 10 73 £ 5 61 * 4 36 = 2 30 = 2
W3 BqmL! 92 + 6 59 + 5 82 + 6 37 = 3 26 2 19 =+ 1 14 =+ 1

CHP40-R1 T™M1 849 + 62 712+ 49 860 + 63 686 + 47 579 + 39 460 + 31 429 £ 29
T™M2 502 + 37 400 + 27 526 + 39 413 + 28 36 + 24 331 + 22 243 + 16
T™M3 257 += 19 231 + 16 288 = 21 223 = 15 189 + 13 176 =+ 12 160 =+ 11
Total Bgg! 34792 + 2760 38747 + 3077 37259 + 2959 37596 + 2986 40157 + 3186 34804 + 2762 36593 + 2905
w1 389 + 26 357 + 28 332 + 24 220 = 15 143 £+ 10 116 =+ 8 89 + 6
W2 155 + 10 128+ 10 162 + 12 93 * 6 66 * 4 52 + 4 36 = 2
W3 BqmL! 7% + 5 5 + 4 111 + 8 4 = 3 29 & 2 26 £ 2 18 + 1

CHP40-R2 T™M1 863 + 64 675 + 46 727 + 53 645 + 44 637 + 43 523 + 35 549 + 37
T™M2 480 + 35 398 + 27 420 + 31 387 + 28 375 + 26 327 + 22 345 + 23
TM3 270 = 20 221 + 15 214 + 16 170 = 12 187 =+ 13 216 + 15 200 + 14
Total Bgg? 34792 + 2760 37052 + 2941 39076 + 3103 36205 + 2875 34350 + 2725 36993 + 2935 36277 + 2880
w1 771+ 52 548 + 37 599 + 44 554 + 38 526 + 39 202 + 16 106 + 7
W2 307 + 21 277 = 19 360 + 27 260 + 18 264 = 19 121 =+ 10 53 + 4
W3 BqmL 152 + 10 137 9 152 + 11 165 =+ 11 156 == 11 67 + 5 33 + 2

CHS35-R1 ™1 868 + 64 632 + 43 570 + 42 420 + 29 419 + 31 589 + 40 629 + 42
TM2 337 + 25 274  + 19 253 + 19 230 + 16 208 + 15 299 + 20 296 + 20
TM3 146 + 11 136 = 9 133 + 10 116 + 8 101 = 7 165 + 11 156 + 10
Total Bgg? 38920 + 3088 40720 + 3232 35327 + 2804 44593 + 3540 45415 + 3604 43348 + 3440 43266 + 3435
w1 665 + 45 569 + 39 538 + 40 528 + 36 429 + 32 218 + 17 109 = 7
W2 293 + 20 281 + 19 315 + 23 269 + 18 206 + 15 106 + 8 60 + 4
W3 BqmL 148 + 10 121 + 8 224 + 16 132 + 9 109 + 8 53 + 4 36 = 2

CHS35-R2 T™M1 921 + 68 668 <+ 46 695 + 51 421 £ 29 399 + 29 525 + 35 639 + 43
T™M2 387 + 28 359 + 25 307 + 23 246 + 17 232 + 17 282 + 19 318 + 21
TM3 181 + 13 157 + 11 166 + 12 122 + 8 121 + 9 164 + 11 177+ 12
Total Bgg! 38920 * 3088 39760 + 3155 47957 + 3808 43011 + 3414 44502 + 3531 46844 =+ 3718 39418 + 3130
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I’humus

Spiked Successive o Incubation time (d)

humus desoption stage 0 7 14 35 56 84 112
w1 503 = 34 B4 £ 29 197 £+ 13 95 + 8 63 + 4 46 + 3 31+ 2
W2 176 £+ 12 125 + 10 113 + 8 40 =+ 3 4+ 2 21+ 2 5 = 1
W3 BqmL* 7% + 5 52 + 4 57 + 4 18 + 1 17 £ 1 11 + 1 10 =+ 1

HET25-R1 TM1 696 + 51 682 + 46 855 =+ 63 601 =+ 41 596 =+ 41 551 £ 37 578 + 39
TM2 337 + 25 355 + 28 424 + 31 308 + 21 347 + 24 301 + 20 296 + 20
TM3 153 + 11 156 =+ 11 172 + 13 171 = 12 163 + 11 156 + 10 152 + 10
Total Bqg! 36717 + 2572 33570 + 2665 40849 + 3245 38224 + 3034 38429 + 3049 41702 + 3310 39730 + 3155
w1 469 + 32 6 £ 29 199 + 13 87 + 7 64 + 4 42 + 3 32 = 2
W2 559 + 38 190 + 15 111 £+ 7 33 + 3 3B+ 2 19 =+ 2 13 = 1
W3 BqmL* 74 + 5 75 + 6 61 + 4 19 + 1 16 + 1 12 + 1 8 + 1

HET25-R2 TM1 775 = 57 735 £+ 50 729 + 54 543 + 37 574 £+ 39 521 £+ 35 554 + 37
TM2 419 + 31 371 + 25 402 + 30 2718 + 19 300 + 20 288 + 19 310 + 21
TM3 226 = 17 165 + 11 188 <+ 14 124+ 8 138 + 9 153 + 10 151 + 10
Total Bgg! 36717 + 2572 34719 + 2756 39390 + 3128 37755 + 2997 41159 + 3266 37005 + 2937 35575 + 2825
w1 539 + 34 302 =+ 24 319 + 21 313+ 23 332+ 24 292 =+ 20 243 = 16
W2 189 + 12 150 =+ 12 147 + 10 182 + 13 132+ 10 137 9 83 + 6
W3 BqmL- 82 + 5 80 + 6 65 =+ 4 108 + 8 55 + 4 66 =+ 4 37 + 3

HET29-R1 T™M1 628 + 43 646 + 44 693 + b1 533 + 39 265 £ 20 400 = 27 349 + 23
TM2 319 + 22 364 + 25 415 + 31 313 + 23 200 + 15 243 + 16 201 + 14
T™M3 192 + 13 218 + 15 220 + 16 159 + 12 133 + 10 139 + 9 109 + 7
Total Bqg!l 42342 + 4616 36171 + 2870 43322 + 3439 39817 + 3160 44385 + 3521 41888 + 3324 38819 + 3082
w1 533 + 34 296 + 20 316 + 21 330 + 24 321 £ 24 305 + 20 287 + 19
W2 183 + 12 139 + 9 149 + 11 200 + 15 128+ 9 135 + 9 106 + 7
W3 BqmL- 89 + 6 81 + 5 7% + 5 9% =+ 7 46 + 3 7 + 5 46 + 3

HET29-R2 TM1 675 £ 47 665 <+ 45 712 + 52 502 + 37 242 + 18 421 = 28 430 = 29
T™M2 303 = 22 339 + 23 399 + 29 305 + 22 193 + 14 233 = 16 241 = 16
T™M3 163 £+ 12 210 =+ 14 200 + 15 159 + 12 114 + 8 158 + 11 143 + 10
Total Bqg!l 42342 + 4616 38413 + 3047 43680 + 3468 39974 + 3173 44086 + 3498 44701 =+ 3548 43205 + 3431
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de 1’humus

Spiked Sucqessive Unit Incubation time (d)
humus desoption stage 0 7 14 35 56 84 112

w1 210 + 14 93 + 6 103 = 7 54 + 4 45 £+ 3 42 £+ 3 27 = 2
w2 7 + b 4 = 3 49 + 3 26 = 23 = 23 12 = 1
W3 Bq mL-* 46 = 3 31 £ 2 29 + 2 6 = 1 6 = 1 14 + 1 8 +

SP25-R1 ™1 %6 + 71 914 + 67 754 + 55 674 + 50 550 + 40 561 + 38 523 + 35
TM2 421 + 31 394 + 26 342 + 25 33+ 25 298 + 22 279 + 19 272 + 18
TM3 192 + 14 198 + 15 127 = 9 144 + 11 144 + 11 159 =+ 11 120 + 8
Total Bgg?® 34307 + 2721 34181 + 2712 39624 + 3147 36516 + 2900 35718 + 2834 36362 + 2886 37114 + 2949
w1 210 + 14 116 + 8 130 = 9 77 + 5 57 + 4 42 £+ 3 28 + 2
w2 88 + 6 49 + 3 5 + 4 33 + 2 24 = 2 22 = 1 14 + 1
W3 Bq mL-" 51 + 3 32 £ 2 31 £ 2 21+ 1 14 + 1 13 + 1 9 + 1

SP25-R2 ™1 1066 + 78 868 + 64 759 + 56 721 + 53 600 + 44 593 + 40 620 + 42
T™M2 451 + 33 318 + 23 318 + 23 307 + 23 273 = 20 294 + 20 283 + 19
TM3 228 + 17 147 + 11 123 + 9 141 + 10 125 + 9 151 + 10 126 + 8
Total Bgg?® 34307 + 2721 37000 * 2936 37027 + 2941 38051 + 3022 40836 * 3242 36299 =+ 2882 38697 + 3074
w1 368 + 25 258 + 19 343 + 23 291 + 21 265 + 18 191 + 13 194 + 13
W2 154 + 10 144 + 10 133 9 112+ 8 101 7 70 + 5 68 + 5
W3 Bq mL-" 68 + 5 68 + 5 50 + 3 42 + 3 40 + 3 32 £ 2 30 * 2

SP63-R1 ™1 %7 =+ 71 892 + 66 650 + 48 633 + 47 542 + 37 486 + 33 510 + 34
TM2 270 + 20 297 + 20 272 + 20 216 *+ 16 240 + 16 221 + 15 233 + 16
TM3 120 + 9 11 + 8 102 + 8 87 + 6 98 + 7 106 =+ 7 102 + 7
Total Bgg?® 34352 + 2726 39350 * 3122 34933 =+ 2773 37151 + 2951 31804 + 2524 35992 =+ 2857 38939 + 3093
w1 344 + 24 351 + 24 321 = 22 383 + 28 251 = 17 231 + 16 221 + 15
W2 138 + 10 137 = 9 137 = 9 119 = 9 87 + 6 9% + 6 7% + 5
W3 Bq mL-" 81 + 6 62 + 4 58 + 4 50 + 3 36 + 2 45 + 3 30 * 2

SP63-R2 ™1 1139 + 80 959 + 70 672 + 49 705 + 52 443 + 30 624 + 42 543 + 37
T™M2 301 + 21 316 + 23 264 + 19 247 + 18 202 + 14 224 + 15 197 + 13
TM3 127 + 9 113 + 8 93 =+ 7 % =+ 7 9%5 + 6 9 =+ 7 86 + 6
Total Bgg?® 34352 + 2726 39214 + 3111 34968 + 2777 35945 + 2855 40308 + 3211 33006 * 2621 34643 + 2751
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de I’humus

Table art.4 - S5 : Concentrations of native 2| for the three successive water-extractions (ug L'5; W1,
W2 and W3) and TMAH-extractions (ug L%; TM1, TM2 and TM3), and total 12°I concentration (mg
kg™) of unspiked (R3 and R4) humus.

. Incubation time (d)
Successive

Unspiked humus desoption stage Unit
0 112
W1 34 + 02 5.4 + 0.3
W2 17+ 01 2.6 + 0.1
W3 = 14 + 01 15 + 0.1
CHP40-R3 ™1 Hg 48 £ 2 45 + 2
™2 31 o+ 2 24 + 1
™3 13 0+ 1 13 + 1
Total mg kg* 2.8 + 0.2 2.6 + 0.1
W1 34 + 02 55 + 0.3
W2 19 + 01 2.8 + 0.1
w3 B 16 + 01 1.4 + 0.1
CHP40-R4 ™1 Mo L 49 o+ 2 53 + 3
™2 30 o+ 1 24 + 1
™3 2 o+ 1 15 + 1
Total mg kg 2.8 * 0.2 2.6 * 0.1
W1 89 + 04 9.1 + 05
W2 40 £ 02 7.9 + 0.4
W3 B 34 + 02 3.6 + 0.2
CHS35-R3 T™M1 oL 64 + 3 44 + 2
™2 28 o+ 1 19 + 1
™3 11 o+ 1 10 + 1
Total mg kg 3.6 * 0.3 3.4 * 0.2
W1 82 + 04 77 + 0.4
W2 41 £ 02 7.8 + 0.4
W3 B 20 + 01 3.7 + 0.2
CHS35-R4 ™1 Mo L 67 + 3 48 + 2
™2 2+ 2 18 + 1
™3 % o+ 1 9.5 + 05
Total mg kg 3.6 * 0.3 3.4 * 0.2
W1 39 + 02 14 + 0.1
W2 18 + 01 0.92 + 0.05
w3 B 15 + 01 0.75 + 0.04
HET25-R3 ™1 Mo L 58+ 3 63 + 3
™2 3 o+ 2 34 + 2
™3 12 o+ 1 22 + 1
Total mg kg 30 + 02 3.1 + 0.2
W1 38 + 02 13 + 0.1
W2 17 + 01 0.89 + 0.04
W3 . 13+ 01 0.69 + 0.03
HET25-R4 ™1 Mo L 57 + 3 62 + 3
™2 31 o+ 2 34 + 2
™3 12 o+ 1 18 + 1
Total mg kg 30 + 02 3.1 + 0.2
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de 1’humus

Incubation time (d)

: Successive .
Unspiked humus . Unit
desoption stage 0 112

W1 8.3 * 0.5 18.3 + 0.9
W2 3.8 * 0.2 10.4 + 0.5
W3 71 2.8 * 0.2 4.0 + 0.2

HET29-R3 ML oL 93 + 5 65 + 3
TM2 57 * 3 31 + 2
TM3 25 * 1 14 + 1
Total mg kg 52 * 0.3 5.3 * 0.4
W1 8.2 + 0.5 18.3 + 0.9
W2 3.6 + 0.2 10.3 + 0.5
W3 . 2.4 + 01 43 + 02

HET29-R4 T™L oL 98 + 5 65 + 3
TM2 62 + 3 29 + 1
TM3 28 + 1 14 + 1
Total mg kg 52 + 0.3 5.3 * 0.4
W1 2.3 + 0.1 3.1 + 0.2
W2 14 + 0.1 1.4 + 0.1
W3 ug Lt 1.3 + 0.1 0.9 + 0.0

SP25-R3 TM1 70 + 4 50 + 2
TM2 31 + 2 24 + 1
TM3 10 + 1 10 + 1
Total mg kg 2.4 * 0.3 35 * 0.4
W1 2.3 + 0.1 3.1 + 0.2
W2 1.2 + 0.1 1.4 + 0.1
w3 . 1.2 + 0.1 0.9 + 0.0

SP25-R4 ™M1 ML 64 £ 3 51 + 3
TM2 29 + 1 25 + 1
TM3 9.7 + 0.5 11 + 1
Total mg kg 2.4 + 0.3 35 * 0.4
W1 45 + 0.3 175 + 0.9
W2 2.5 + 0.1 6.6 + 0.3
W3 . 1.9 + 01 2.9 + 01

SP63-R3 T™L Mo L 107 ¢ 5 99 + 5
TM2 42 + 2 36 + 2
TM3 15 + 1 13 + 1
Total mg kg 4.8 + 0.3 4.7 * 0.3
W1 4.8 + 0.3 175 + 0.9
W2 2.4 + 0.1 6.3 + 0.3
W3 1 1.9 + 0.1 2.5 + 0.1

SP63-R4 ™1 ML 104 + 5 101 + 5
TM2 41 + 2 34 + 2
TM3 15 + 1 11 + 1
Total mg kg™ 4.8 + 0.3 4.7 + 0.3
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de I’humus

Table art.4 - S6 : The rate coefficient (k) and the percentage of 21 initial (Ao) and final (Ar)
determined by modelling for water-available (w) and residual (r) fractions according to humus

samples.
o Water-available fraction
Condition
kw (d7) A% (%) A% (%) R2
CHP40 0.034 + 0.007 22.4+0.8 6.5+0.9 0.99
CHS35 0.010 + 0.003 37.1+£33 0.0+0.0 0.82
HET25 0.063 + 0.008 323+1.2 3.6+0.8 0.99
HET29 - - - -
SP25 0.069 + 0.029 13.0+14 4,0+0.8 0.90
SP63 0.003 + 0.001 21.0+0.8 0.0+0.0 0.73
. Residual fraction
Condition
Kr (d1) A’y (%) A't (%) R2
CHP40 - - - -
CHS35 0.09 £ 0.04 19.7+3.6 419+20 0.89
HET25 0.06 £ 0.03 20.6 +3.2 442+21 0.91
HET29 0.03 £0.03 335+21 429+29 0.74
SP25 0.56 £ 0.99 23.1+20 39.2+0.9 0.93
SP63 0.08 £0.04 22.7+2.38 36.7+1.7 0.84

- : not determinable

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystémes forestiers



Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de 1’humus

Table art.4 - S7 : Evolution of 12| water-available, organic and residual fractions (%) of spiked (R1 and R2) humus.

Time CHP40 (mull) CHS35 (moder) HET25 (mull) HET?29 (moder) SP25 (mull) SP63 (moder)

(d) R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2
.0 24 +2 22+2 39+3 35+3 28+2 36+10 28+3 28+3 14+1 14+1 22+2 21+2
g 7 18+1 18 +2 31+2 32+3 24 +2 24 +2 19+2 18+1 7.1+06 79+06 15%2 22+2
g 14 14=1 17+1 37+3 26+ 2 13+1 15+1 18+1 17+1 7.8%06 9.7+08 22+2 20+2
% 35 11+1 14+1 31+2 3143 70+06 68+05 20+2 21+2 47+04 62+05 18%1 24 +2
F 56 74%06 9407 32#3 26+2 54+04 53+04 @ 21+2 22+2 42+03 48+04 202 17+1
g 84 65+05 85+07 14+1 13+1 36+03 37+03 20+2 19+2 43+03 42+03 14+1 18+1
112 6.0+05 7.1+06 73+06 7.8+06 32+03 31+02 19+2 19+2 29402 32+03 13+1 18+1
0 52+6 51+5 43+5 46 +5 42 + 4 50+11  38+5 36+5 62+5 62+5 54+5 59 + 6
s 7 40 + 4 40 + 4 34+4 37+4 51+5 49+5 51+5 43+4 54+ 4 65+7 46 + 4 58 +5
S 14 535 41+ 4 38+5 32+3 52+5 52+5 48+5 47 + 4 51+4 53 + 4 47 + 4 44 + 4
= 35 505 47+5 30+4 31+4 49 +4 48+ 4 42+4 41+ 4 57+5 54 + 4 44 + 4 52+5
g 56  44+4 51+5 30+4 34+4 55+5 48 + 4 34+4 35+5 51+4 57+5 51+4 36+3
S 84  48%6 51+4 44 + 4 38+3 48+ 4 51 + 4 37+3 35+4 56+5 54 + 4 45 + 4 51+ 4
112 47+4 61+6 49 + 4 49 + 4 55 + 4 59+5 41 +4 41+ 4 58+5 58 +5 41+3 51+ 4
0 25+6 27+5 18+6 19+6 30 +4 14+5 34+6 36+6 25+5 2+7 24+5 20+6
s 7 42 + 4 42 + 4 35+4 31+5 25+6 27+5 30+5 39+4 39+4 39+4 39+4 21+5
T 14 33+5 424 25+6 43+ 4 35+5 33+5 34+5 37+4 41+ 4 37+4 31+5 35+ 4
; 35  39+5 39+5 39+4 37+4 45 + 4 45 + 4 38 +4 39+4 39+5 37+5 38+4 25+5
3 56 49+4 40+5 38+4 39+4 40+5 46 + 4 45 + 4 43+5 45 + 4 41+ 4 29+5 47 + 4
S 84  46+6 40 + 4 43+ 4 50 + 3 49 + 4 46 + 4 43+ 4 46 + 4 40+5 38+5 41+ 4 31+5
112 47+4 32+6 44 + 4 43+ 4 42+4 38+5 40+4 39+4 39+5 36+5 46 + 4 32+5
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I’humus

Table art.4 - S8 : Evolution of stable iodine water-available, organic and residual fractions (%) of unspiked (R3 and R4) humus.

Time CHP40 (mull) CHS35 (moder) HET25 (mull) HET?29 (moder) SP25 (mull) SP63 (moder)
(d) R3 R4 R3 R4 R3 R4 R3 R4 R3 R4 R3 R4
W- 0 44+03 47+03 7405 72+05 43+02 45+02 45+02 46+02 42+06 40+05 34+02 32%02
available 11.0 + 11.1 +
fraction 112 6.6+03 6.7+0.3 0'8‘ O 9‘ 22+01 22+01 122+09 14+1 33+04 34+04 97106 9.7+06

organic 0 51+6 49+5 51+4 52+4 55+6 56+5 56 + 7 59+38 72+12 66 + 10 52+3 50+ 3

fraction 119 5543 58 + 6 45 + 3 45 + 3 67 +8 64 + 4 40+3  49+4 49 + 6 53+6 57 + 4 57 + 4

residual 0 45+6 46 +5 41+4 41+4 41+6 40+5 407 37+8 24+ 12 30+10 45+3 47+3
fraction 172 3943 36 +6 44 +3 44 +3 31+8 34+4 48 +3 37+4 47+6 44 +6 34+4 33+4
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de 1’humus

Table art.4 - S9 : lodine-125 volatilization rates and cumulative flux of volatilised 21 from spiked humus.

CHP40-R1 CHP40-R2

Incubation

time (d) 125) volatilisation rate (d-%) (x10°°) Cumulative flux of volatilised

1251 (x10° Bg/Bq)

Cumulative flux of volatilised

o i " .
125 (x10°° Bq/Ba) I volatilisation rate (d*) (x10°°)

1 14.0 * 13 13 * 1 9.6 * 1.0 9 * 1
4 8.1 * 0.9 38 * 3 18.1 * 1.7 63 * 5
6 6.5 * 0.8 50 * 3 5.3 * 0.6 74 * 5
8 2.2 * 0.2 55 * 3 2.7 * 0.3 79 * 5
11 5.7 + 0.5 72 * 4 2.7 * 0.3 87 * 5
13 2.0 * 0.5 76 * 4 1.2 * 0.3 90 * 5
15 1.8 * 0.2 80 * 4 11 * 0.1 92 * 5
18 1.3 * 0.1 83 * 4 2.2 * 0.2 99 * 5
20 11 * 0.1 86 * 4 2.1 * 0.2 103 * 5
22 3.4 * 0.3 91 * 4 3.8 * 0.4 110 * 5
27 2.0 * 0.2 102 * 4 0.8 * 0.1 114 * 5
34 1.7 + 0.2 114 + 4 3.7 + 0.4 141 * 6
41 0.9 * 0.1 120 * 4 8.3 * 0.9 199 * 9
47 3.5 * 0.3 141 * 5 0.6 * 0.1 203 * 9
56 1.6 * 0.2 155 * 5 14 * 0.2 216 * 9
62 1.0 * 0.1 162 * 5 0.9 * 0.1 221 * 9
70 0.7 * 0.1 167 * 5 0.013 * 0.001 221 * 9
76 0.1 * 0.0 168 * 5 2.0 * 0.2 233 * 9
83 0.2 * 0.0 169 * 5 15 * 0.2 243 * 9
90 0.3 * 0.0 171 * 5 0.37 * 0.05 246 * 9
97 0.5 * 0.1 175 * 5 05 * 0.1 249 * 9
104 0.4 * 0.1 178 * 5 1.0 * 0.1 256 * 9
111 0.4 * 0.1 181 * 5 0.6 * 0.1 260 * 9
125 0.3 * 0.0 185 * 5 0.6 * 0.1 269 * 9
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I’humus

CHS35-R1 CHS35-R2

Incubation

time (d) 1251 volatilisation rate (d1) (x10°°) Sl e el

1251 (x10° Bg/Bq)

Cumulative flux of volatilised

o i " .
125] (x10°° Bg/Ba) I volatilisation rate (d*) (x10°°)

1 8.1 + 1.0 9 * 1 8.6 * 0.8 10 + 1
4 7.3 * 0.7 31 * 2 6.7 * 0.7 30 + 2
6 3.3 + 0.3 38 * 2 8.8 * 0.9 47 + 3
8 2.1 + 0.2 42 * 2 4.3 + 0.4 56 + 3
11 5.6 + 0.5 59 * 3 10.2 + 0.8 87 + 4
13 15.2 * 1.2 89 * 4 9.1 * 0.9 105 + 4
15 2.4 * 0.2 94 + 4 4.7 + 0.5 114 + 4
18 3.8 + 0.4 105 * 4 6.3 + 0.6 133 + 5
20 4.7 + 0.5 115 * 4 9.1 + 0.9 151 + 5
22 9.2 * 0.9 131 * 4 8.3 * 0.8 166 + 5
27 7.0 * 0.7 166 * 6 1.4 * 0.7 203 + 6
34 - + - - * - 6.0 + 0.6 246 + 8
41 - + - - * - 3.1 + 0.3 268 + 8
47 - + - - + - 0.7 + 0.1 272 * 8
56 8.8 + 0.9 243 * 10 1.6 * 0.2 285 + 8
62 2.3 + 0.3 257 * 10 0.4 + 0.1 288 + 8
70 0.7 + 0.1 263 * 10 05 + 0.1 292 + 8
76 0.04 + 0.02 263 * 10 0.010 * 0.001 292 + 8
83 1.0 + 0.1 270 * 10 0.8 * 0.1 297 + 8
90 0.35 + 0.05 273 * 10 0.8 + 0.1 303 + 8
97 - + - - * - 0.7 + 0.1 308 + 8
104 1.9 + 0.2 286 * 10 1.3 * 0.2 317 + 8
111 7.4 * 0.8 338 * 12 0.9 * 0.1 324 + 8
125 6.6 + 0.7 429 + 16 25 + 0.3 359 + 9

- 1 not considered
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de 1’humus

HET25-R1 HET25-R2
Incubation . - . -
time (d) 125] yolatilisation rate (dt) (x107°) C“m“l‘}f II \E(:(IIOUE( Ig;yg(l}a;tlllsed 125 yolatilisation rate (dt) (x10°°) C””‘”E‘J ;\ziﬂ)wé Ig]::]yg gﬂhse‘j
3 3.1 + 0.5 10 + 1 3.0 + 0.4 9 + 1
5 4.2 * 0.6 18 * 2 2.0 * 0.3 13 * 2
7 2.1 + 0.3 22 x 2 15 + 0.2 16 + 2
10 2.1 + 0.3 29 + 2 1.6 + 0.2 21 + 2
12 2.2 + 0.3 33 x 2 1.6 + 0.3 24 + 2
14 1.3 + 0.2 35 x 2 14 + 0.2 27 + 2
17 3.4 + 0.5 46 + 3 1.1 + 0.2 30 + 2
19 1.2 + 0.2 48 x 3 0.8 + 0.1 32 + 2
21 3.0 + 04 54 x 3 2.3 + 0.3 36 + 2
26 4.2 + 0.6 75 t 4 2.4 t 0.3 48 + 3
33 2.0 + 0.3 89 + 5 11 + 0.2 56 + 3
40 2.2 + 0.3 105 + 5 1.0 + 0.2 63 + 3
46 1.2 + 0.2 112 + 5 2.5 + 0.4 78 + 4
55 15 + 0.2 125 + 6 - + - - + -
61 14 + 0.2 134 + 6 11 + 0.2 85 + 4
69 1.2 + 0.2 144 t 6 2.4 t 0.4 105 + 5
75 0.01 + 0.00 144 + 6 0.06 + 0.02 105 + 5
82 1.3 + 0.2 153 + 6 0.3 + 0.1 107 + 5
89 0.23 + 0.05 155 + 6 - + - - + -
96 0.6 + 0.1 159 + 6 0.9 + 0.2 114 + 5
103 0.3 + 0.1 161 + 6 0.4 + 0.1 116 + 5
110 0.3 + 0.1 163 t 6 0.6 t 0.1 121 t 5
124 0.5 + 0.1 170 + 7 0.7 + 0.1 131 + 6

- 1 not considered
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de 1’iode a partir de I’humus

HET29-R1 HET29-R2

Incubation

time (d) 125] volatilisation rate (d-%) (x10°°) Cumulative flux of volatilised

125 (x10°° Bg/Bq)

Cumulative flux of volatilised

125 HH A =l 6
125] (x10°° Bq/Ba) | volatilisation rate (d*) (x10°°)

3 7.1 + 0.7 22 + 2 10.3 * 1.3 32 + 4
5 121 + 1.2 46 * 3 3.9 * 0.5 40 + 4
7 5.2 + 0.5 56 * 4 6.6 * 0.7 53 + 4
10 5.3 + 0.6 73 * 4 3.9 * 0.5 65 + 5
12 4.7 + 0.7 82 * 4 4.3 * 0.6 73 + 5
14 3.0 + 0.3 88 * 4 3.0 * 0.3 79 + 5
17 2.4 + 0.3 95 + 4 14.0 + 1.5 122 + 7
19 1.2 + 0.1 98 * 4 4.5 * 0.6 131 + 7
21 3.8 + 0.4 104 * 4 3.8 * 0.4 137 + 7
26 3.7 + 0.4 123 * 5 3.2 * 0.3 153 + 7
33 6.1 + 0.7 167 * 7 7.0 * 0.8 203 + 9
40 6.8 + 0.8 214 * 9 8.5 * 1.0 263 + 11
46 16.1 + 1.8 311 * 14 8.4 * 1.0 314 + 13
55 10.7 + 1.2 405 * 18 2.5 * 0.3 336 + 13
61 3.3 + 0.4 426 * 18 14 * 0.2 345 + 13
69 0.8 + 0.1 433 * 18 11 * 0.1 353 + 13
75 0.04 + 0.01 433 * 18 1.9 * 0.2 365 + 13
82 0.36 + 0.05 435 * 18 1.7 * 0.2 376 + 13
89 0.5 + 0.1 439 * 18 0.9 * 0.1 382 + 13
96 11 + 0.1 446 * 18 1.0 * 0.1 389 + 13
103 0.8 + 0.1 451 * 18 0.11 * 0.02 390 + 13
110 0.6 + 0.1 456 * 18 15 * 0.2 401 + 13
124 0.6 + 0.1 464 * 18 2.2 * 0.3 432 + 14
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Chapitre 4 — Etude de la disponibilité et de la volatilisation de I’iode a partir de 1’humus

SP25-R1 SP25-R2

Incubation

time (d) 125 volatilisation rate (d-%) (x10°°) Cumulative flux of volatilised

125] (x10°° Bg/Bq)

Cumulative flux of volatilised

125 i 1l 6
125] (x10°° Bg/Ba) I volatilisation rate (d*) (x10°°)

1 9.2 * 0.9 10 * 1 7.9 * 0.9 9 + 1
4 3.3 * 0.4 20 * 1 5.8 * 0.7 26 * 2
6 2.9 * 0.3 26 * 2 25 * 0.2 31 + 2
8 1.2 * 0.1 28 * 2 3.2 * 0.3 37 + 2
11 0.9 * 0.1 31 * 2 1.6 * 0.2 42 + 3
13 3.0 * 0.2 37 * 2 2.7 * 0.3 48 + 3
15 0.3 * 0.0 38 * 2 0.9 * 0.1 50 + 3
18 1.6 * 0.2 43 * 2 11 * 0.1 53 + 3
20 5.5 * 0.6 54 * 2 2.2 * 0.2 57 * 3
22 1.3 * 0.1 56 * 2 2.6 * 0.3 62 + 3
27 2.5 * 0.3 68 * 2 1.3 * 0.1 68 + 3
34 0.6 * 0.1 72 * 2 0.6 * 0.1 73 + 3
41 0.6 * 0.1 77 * 3 05 * 0.1 77 + 3
47 2.2 * 0.3 90 * 3 0.9 * 0.1 82 + 3
56 4.7 * 05 131 * 5 2.0 * 0.2 100 + 3
62 0.7 * 0.1 136 * 5 0.7 * 0.1 104 + 3
70 0.5 * 0.1 140 * 5 1.0 * 0.1 112 + 4
76 0.8 * 0.1 145 * 5 0.8 * 0.1 117 + 4
83 1.2 * 0.1 153 * 6 0.39 * 0.05 119 + 4
90 2.5 * 0.3 171 * 6 0.22 * 0.03 121 + 4
97 11 * 0.1 179 * 6 1.0 * 0.1 128 + 4
104 2.2 * 0.3 194 * 6 0.34 * 0.05 130 + 4
111 0.5 * 0.1 198 * 6 05 * 0.1 134 + 4
125 0.5 * 0.1 206 * 6 0.6 * 0.1 142 + 4
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SP63-R1 SP63-R2

Incubation

( . e
time (d) 125 volatilisation rate (dY) (x10-) Cumulative flux of volatilised **°I

(x10°° Bg/Bq)

Cumulative flux of volatilised 121

125 e - 71 46
(x10° Bq/Baq) | volatilisation rate (d*) (x10°°)

1 10.5 + 1.3 12 * 1 5.0 + 0.6 6 * 1

4 8.0 + 0.9 36 * 3 7.6 + 0.7 28 * 2

6 9.9 + 1.2 55 * 4 9.3 * 11 47 + 3

8 8.7 + 0.8 72 * 4 10.3 * 1.0 67 + 4

11 5.6 + 05 89 + 4 17.3 + 1.7 120 * 6

13 4.7 + 0.7 99 + 5 23.5 + 2.2 166 * 8

15 3.9 + 0.4 106 * 5 29.1 * 2.8 224 + 10
18 14.8 * 1.6 151 * 7 61.2 * 6.1 409 * 21
20 10.5 * 1.0 172 * 7 40.8 * 4.0 491 + 22
22 19.8 + 2.0 207 + 8 80.8 + 8.0 634 * 26
27 30.7 + 3.0 360 + 17 55.4 + 5.5 910 * 38
34 37.2 * 3.7 627 * 31 67.5 * 6.7 1395 * 61
41 8.1 + 0.9 684 * 32 16.8 * 1.8 1513 * 62
47 0.1 + 0.0 684 * 32 0.03 * 0.01 1514 * 62
56 121 + 13 791 + 34 33.9 + 3.6 1811 * 70
62 8.6 + 0.9 844 + 34 315 + 3.5 2008 * 73
70 22.6 * 2.5 1025 * 40 34.3 + 3.8 2283 * 79
76 0.4 + 0.1 1028 * 40 0.2 + 0.0 2284 * 79
83 67.7 + 7.4 1501 + 65 73.7 + 8.2 2799 * 98
90 8.0 + 0.9 1557 + 65 105.4 + 124 3539 * 131
97 13.2 + 15 1649 + 66 12.3 + 15 3626 * 131
104 12.6 * 1.4 1737 * 67 17.0 * 2.0 3744 * 132
111 44 + 0.5 1768 * 67 80.4 + 9.5 4309 * 148
125 2.9 + 0.3 1808 * 67 24.6 * 3.0 4653 * 154
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Table art.4 - S10: The rate constant (k) and the total percentage of °1 final (t-final) determined by
modelling and the total percentage of 121 after 125 days of incubation (t-125) measured for volatilized
fraction according to study conditions.

Modelling
Condition R2
kv (d7) At (%)
CHP40 0.032 £ 0.005 0.022 £ 0.006 0.97
CHS35 0.024 +£0.012 0.037 + 0.006 0.97
HET25 0.011 + 0.005 0.024 + 0.004 0.95
HET?29 0.016 £ 0.004 0.056 £ 0.011 0.97
SP25 0.017 £0.014 0.024 £ 0.015 0.98

SP63 - - -
- : not determinable
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I1l. Conclusions du chapitre

L’incubation d’humus frais dopés avec ?°I" a permis d’étudier I'évolution des fractions d’iode
organique et disponible a I’eau mais également le taux de volatilisation de *?°I lors de la dégradation de
I’humus selon sa nature.

Les résultats obtenus confirment I’importance de la nature de la matiére organique dans
I’évolution de ces paramétres. La fraction de '?°I disponible a I’eau diminue avec le temps, de ~14-37 &
3-19% selon I’humus, vraisemblablement en lien avec des compositions différentes de la matiére
organique des types d’humus. La fraction d'iode organique étant relativement constante (~41-59%), une
augmentation de ?°I résiduel a été observée (de ~19-35 a 38-43%). Les moders sont composés de
molécules organiques plus complexes (de dégradation lente) en comparaison avec les mulls (de
dégradation rapide) ce qui pourrait entrainer une iodination plus lente des matieres organiques et donc
des quantités de %1 plus disponibles pour les moders que pour les mulls. Les corrélations positives entre
les concentrations de %1 et celles de carbone organique (Corg) dissous pour la fraction disponible a I’eau
suggérent que la matiere organique joue a la fois un rdle de puits en iode via des composés organiques
de haut poids moléculaire mais constitue également une source d’iode mobile pour le sol sous-jacent via
des composeés organiques de faible poids moléculaire.

Cette étude confirme que les pertes de 21 par volatilisation sont relativement faibles (fractions
totales de 1°I volatilisées = 0,01-0,47%), mais variables selon la nature des humus. Bien que du méme
ordre de grandeur, la volatilisation totale de '?°I apparait plus élevée pour les moders (~ 0,039-0,323%)
gue pour les mulls (~ 0,015-0,023%). Les taux de volatilisation pour les mulls sont principalement
corréles a la fraction disponible a I’eau contrairement aux moders dont la matiére organique pourrait
contribuer a une volatilisation supplémentaire. Bien que les pertes d'iode par volatilisation soient
nettement inférieures a celles dues au lesssivage, ce processus n'est pas négligeable du fait que I'humus
est une source continue de volatilisation de I'iode grace aux apports atmosphériques réguliers en | par

les pluies.
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I. Discussion générale

Cette thése s’est intéressée au cycle de I’iode dans le contexte de 1’évaluation des risques
radiologiques qu’ils soient associés aux zones de stockage a long-terme des déchets radioactifs dans les
formations géologiques du fait de la présence de ’isotope %1 dans les déchets HAVL, ou a I’émission
environnementale des radio-isotopes 31 et #°I dans le cadre de diverses activités nucléaires (i.e.
centrales nucléaires et milieu médical) ou en cas d’accident nucléaires majeurs de type Tchernobyl
(1986) et Fukushima (2011). Les foréts se caractérisent par leur longévité, un haut niveau de recyclage
de la biomasse et ont une forte influence sur les cycles hydrologiques ainsi que ceux des éléments, dont
les radionucléides. Le manque de données sur les teneurs en iode dans les différents compartiments des
écosystemes forestiers entraine de grandes incertitudes sur (i) I’estimation des flux liés a l'absorption,
I'immobilisation ou la récrétion de I'iode par la végétation forestiere, (ii) sa répartition au sein des arbres
et (iii) les processus liés au recyclage de la matiere organique (i.e. chutes de litiére et dégradation de la

matiere organique).
Les points majeurs issus de ces travaux de thése sont synthétisés ci-apres :

La canopée forestiére modifie les quantités et la spéciation de I’iode issu des apports
atmosphériques et les pluviolessivats représentent les principaux apports au sol.

Les conditions climatiques et environnementales (c.-a-d. distance c6tiére et pluviométrie)
influencent les apports atmosphériques via les pluies qui constituent des entrées d’iode significatives
dans les foréts. Les concentrations moyennes annuelles en iode total de ’ordre de 1-3 pug L™ mesurées
a ’échelle nationale sont dans la gamme européenne (0,2-6 pg L) et augmentent avec la proximité des
cotes. Dans I’ensemble, les pluies sont composées en proportions égales d’une fraction composée des
formes inorganiques, I~ et 103~ et d’une fraction d’iode non identifié (définie comme la différence entre
les espéces inorganiques et I’iode total) (25, 25 et 50%, respectivement). Les quantités d’iode total
apporté par les pluies varient selon les sites d’un facteur ~7 (gamme de 7 a 48 g ha! ant, moyenne de
14 g hat an™?). Les sites présentant les apports d’iode les plus importants sont ceux dont la pluviométrie
est la plus élevée.

La végétation modifie les concentrations et la spéciation de I’iode issu des apports
atmosphériques et arrivant au sol. Ce constat a été fait dans un premier temps pour le site de Montiers
dont les flux d’iode des pluviolessivats étaient légerement supérieurs a ceux des pluies (pluviolessivat
net, différence entre les flux de pluviolessivats et de pluies, de 1.0 = 1.7 g ha? an'?), et s’est confirmé
pour les sites de I’ONF avec une gamme de pluviolessivat net de 0,5 a 19,1 g ha* an™* (excepté pour 2
sites). Cet enrichissement s’accompagne d’une modification de la répartition entre les différentes formes
iodées mesurées dans les pluviolessivats par rapport a celle observée dans les pluies. La proportion de
la fraction d’iode non identifié augmente fortement pour I’ensemble des sites ONF pour atteindre en

moyenne 82 + 9%, alors que 1’iode inorganique ne représente plus en moyenne que 13 + 6 et 5 + 4%
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pour |- et 1057, respectivement. Cette modification de spéciation liée a la canopée implique un
comportement de 1’iode potentiellement différent dans les sols forestiers par rapport a des écosystémes
a sols «nus» tels que les prairies pour lesquelles la fraction inorganique iodée des apports
atmosphériques serait plus importante.

Les dépots secs calculés semblent représenter un apport d’iode relativement significatif pour les
écosystemes forestiers. En effet, I’estimation des dépots secs en iode lessivés par les eaux indique qu’ils
contribueraient fortement a 1’augmentation en iode total dans les pluviolessivats par rapport aux pluies
(moyenne =40 + 37 %). En parallele, il a été montré sur le site de Montiers que les dépots secs pouvaient
contribuer aux concentrations en | des écorces externes supérieures a celles des écorces internes. Cette
hypothése est appuyée par les concentrations en | tres élevées dans les lichens et les mousses (~7 et 5
mg kg™, respectivement) connus pour piéger les retombées aériennes. La comparaison des flux d’iode
non identifié via les pluviolessivats avec les flux estimés via les dép6ts secs suggere que ces dépodts
contribuent a I’augmentation de la proportion d’iode non identifié, indiquant une composition sous des
formes iodées autres qu’inorganiques.

A leur tour, ces apports influencent les concentrations en iode des chutes de litiére avec pour
conséquence des concentrations en iode plus élevées pour celles sous climat océanique, indiquant une
rétention/accumulation des entrées d’iode atmosphérique par les feuilles et aiguilles retournant au sol
aprés leur sénescence. Pour le site de Montiers ainsi que les sites de ’ONF, les apports atmosphériques
d’iode aux sols (i.e. les pluviolessivats) sont toujours nettement supérieurs a ceux dus aux chutes de
litiere (64-93 et 7-36%, respectivement).

L’humus est une zone d’accumulation provisoire en iode, mais également de réémission vers
P’atmosphére et le sol sous-jacent.

Pour Montiers et les sites ONF, les taux d'accumulation d’iode dans ’humus varient de 0,02 a 15,8
g hatan? (moyenne = 3,7 ghaan?). Ainsi, bien qu'aucune corrélation entre les apports totaux d'iode
au sol (i.e. pluviolessivat + chutes de litiére) et ses teneurs dans I'hnumus n'ait pu étre démontrée, les taux
d’accumulation sont positifs ce qui suggeére la rétention/stockage temporaire de | dans cette couche
organique. Cependant, la dégradation de I'numus pourrait entrainer une remobilisation de I'iode, par
migration vers le sol sous-jacent et/ou volatilisation vers 1’atmosphére.

L’étude de I’évolution des fractions disponible a I’eau et organique suite & un apport en iode (*%1°)
dans des humus de différentes formes (mull et moder) montre qu’aprés 4 mois, dans nos conditions
d’étude, une fraction importante de %1 ajouté n’est pas accessible aux extractants (i.e. eau ou TMAH)
(fraction résiduelle = 38-43%). Outre la fraction résiduelle, une fraction non négligeable est sous forme
organique (~37-63%). L'humus est donc une zone d'accumulation d'iode par association avec la matiére
organique. Ces travaux montrent également la remobilisation possible de 1’iode contenu dans 1’humus.
En effet, bien que la fraction d’iode disponible a I’eau diminue au cours du temps (de ~14-37 & 3-19%

4 mois apres I’ajout de *?°I"), I’humus est une source non négligeable d’iode labile pouvant étre lessivé
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en cas d’événement pluvieux. De plus, bien que les pertes diode par volatilisation soient
significativement plus faibles que celles par lessivage (fractions totales volatilisées en 2°1 = 0,01-0,47%
sur 4 mois), ce processus n’est pas a négliger puisque 1’humus est une source continue de volatilisation

d’iode du fait des apports atmosphériques réguliers en iode via les pluies.

Le sol est le premier réservoir en iode dans les écosystemes forestiers.

Les bilans des stocks en iode pour le site de Montiers et la cinquantaine de sites de I’ONF met en
évidence I’'importance du sol en tant que réservoir pour cet élément (Montier : ~72 kg ha pour une
épaisseur de sol de 60 cm ; ONF : 2,2-69,4 kg ha*, moyenne = 21,9 kg ha* pour une épaisseur de sol
de 40 cm). Pour une épaisseur de sol se rapprochant de celle des sites ONF, le stock en iode dans le sol
de Montiers de ~51 kg ha™t (45 c¢m) fait partie des plus élevés et est supérieur a la moyenne d’un facteur
~2 (Figure D. - 1). Ainsi, a Montiers, considérant I’ensemble des compartiments de 1’écosystéme
forestier (c.-a-d. la biomasse de I’arbre, la litiére, I"humus et le sol), le sol est le principal réservoir d’iode
représentant ~99,9% du stock total.
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Figure D. - 1 : Représentation en boxplot des stocks en iode dans les sols forestiers de I’ONF et de
Montiers.
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La matiére organique et les (hydr)oxydes de fer/aluminium ont un réle majeur dans les temps de
résidence élevés de I’iode dans les sols forestiers.

Cette these a montré que les conditions environnementales influencent les quantités d’iode et
son temps de résidence dans les sols forestiers.

Il a été montré que les concentrations et stocks d’iode dans les sols dépendaient a la fois des
apports via les pluviolessivats et les litieres, mais également de la capacité du sol a fixer I'iode en
fonction de ses teneurs en matiére organique, fer et aluminium. Ainsi, les sols recevant des apports en
iode relativement importants (> 14 g hat an'?) et présentant des concentrations élevées en MO, Fe et Al
(> 20, 6 et 4 g kg !, respectivement) contiennent les concentrations d’iode les plus élevées (> 16 mg kg~
1. Les conditions environnementales caractérisées par I’accumulation de matiére organique et la
présence d’(hydr)oxydes métalliques dans les sols favorisent donc la rétention de I’iode dans ce
compartiment. Ainsi, parmi les sites étudiés, les sols des foréts de pins Douglas présentent des
concentrations de carbone organique et d’aluminium plus élevées (moyenne = 58,7 et 8,7 g kg,
respectivement) que les sols des foréts de chénes (moyennes = 12,9 et 1,4 g kg2, respectivement),
entrainant des concentrations plus élevées d'iode dans les sols correspondants (moyennes de 19,9 mg
kg dans les foréts de pins Douglas et de 2,9 mg kg dans les foréts de chénes). Les sols sous climat
montagnard sont également associés a des concentrations plus élevées en Corqg, Al et Fe (moyenne =
38,2 ;6,9 et 7,5 g kg par rapport a la moyenne globale de 26,1 ; 3,9 et 4,3 g kg2, respectivement), ce
qui se traduit par des teneurs en iode (moyenne = 11,8 mg kg™) plus élevées par rapport aux sols sous
climats océanique, de transition et continental (moyennes = 5,2 ; 4,8 et 3,6 mg kg, respectivement).

L’étude de la distribution de 1’iode dans la colonne de sol du site de Montiers confirme le role
des (hydr)oxydes de Fe et Al dans sa rétention, la fraction d’iode disponible a I’eau diminuant avec
I’augmentation des teneurs en Al,Os et Fe;Os; avec la profondeur de sol. Elle confirme également
I’association entre iode et MO avec une affinité différente en fonction de la profondeur. Les teneurs en
iode associé a la MO ne sont pas seulement proportionnelles aux teneurs en Corg, Mais varient également
en fonction de la composition de la matiére organique comme précédemment observé par Shetaya et al.
(2012) et Xu et al. (2016) pour des sols forestiers. Ainsi, nos résultats corroborent les hypothéses
antérieures concernant I'impact de la qualité de la MO sur la distribution de I'iode dans la colonne de
sol.

Ces propriétés du sol sont donc les principaux facteurs influencant les temps de résidence élevés
de cet élément allant de 419 a 1756 ans (moyenne = 1145 ans) et de ~2570 ans pour respectivement les
sols ONF (40 cm d’épaisseur) et celui de Montiers (45 cm) considérant les pluviolessivats et les chutes

de litiere comme les seuls apports d’iode.
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La matiére organique dissoute a un role majeur dans la mobilité de I’iode dans les sols.

Malgré des temps de résidence élevés dans le sol, ce compartiment semble étre également une
source d’iode labile pour les eaux souterraines et de surface lors d’événements pluvieux.

Le flux d’iode drainé estimé pour le site de Montiers est trois fois supérieur au flux entrant
résultant en un bilan entrées-sorties négatif d’environ —34 g ha™* an*, I'écosystéme agissant alors comme
une source d’iode. Toutefois, le flux d’entrée di a ’altération de la roche-mére n’a pas été estimé dans
cette étude ce qui peut entrainer une sous-estimation de ce bilan et donc surestimer les pertes en | de
I’écosysteme. Pour ce méme site, les résultats obtenus a partir des extractions sélectives effectuees a
différentes profondeurs de sol ont montré que I'iode est plus soluble dans les couches supérieures (~6%
pour la couche de sol de 0-5 cm et ~2% pour celle de 45-60 cm de profondeur). Ce constat est également
confirmé par les valeurs de Kp in situ supérieures pour les couches profondes par rapport a I’humus et
a la couche de sol supérieure (~10 et 3 fois, respectivement). Par conséquent, l'iode présent dans la
couche de sol supérieure est mobilisable vers les couches plus profondes.

L’ensemble des travaux réalisés dans cette thése montre I’importance de la matiére organique
dissoute en tant que transporteur d’iode labile dans la colonne de sol. Les teneurs en iode et en carbone
organique (Corg) dissous mesurées dans les solutions de sol a différentes profondeurs du site de Montiers
sont fortement, et positivement, corrélées (Figure D. - 2 (a) a (d) ; corrélation de Spearman : t= 0,76 p
<0.001;1=0,55p<0.001;7t=0,60p <0.001;7=0,58 p <0.001 pour respectivement les solutions
de sol prélevées a 0, —10, —30 et —60cm). Le transport vertical de I'iode de la couche de surface vers les
couches plus profondes serait ainsi principalement controlé par les associations entre l'iode et la matiére
organique soluble. Ceci a également été constaté dans les extraits a ’eau des humus durant leur
incubation, avec une corrélation positive entre les concentrations en 121 et celles en Corg dissous (Figure
D. - 2 (e) et (f)). La forte corrélation positive entre les Kp in situ de I’iode et celui du Corg (Figure art.3
- 4, R?=0,87; test de Pearson, T = 0,94, p <0,001) obtenus avec les sites de I’ONF confortent I’idée que
la matiére organique dissoute contenant de 1’iode constitue une source d'iode mobile. Finalement, cette
hypothése est appuyée par I’analyse de la spéciation de I’iode dans les solutions de sol (profondeurs de
20 et 70 cm) pour les sites de I’ONF (Annexe 1.) montrant que 1’iode inorganique (I et 1037) ne

contribuait qu’a une trés faible fraction de 1’iode total (4-31%) pour la majorité des mesures effectuées.
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Figure D. - 2: (a) a (d) Corrélations entre les concentrations en iode et en carbone organique dissous
dans les solutions de sol de 0, —10, —30 et —60cm pour le site de Montiers. (e) et (f) Corrélations entre
les concentrations en %1 et en carbone organique dissous dans les extraits a I’eau des humus dopés.
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L’iode est faiblement recyclé par la végétation forestiére.

L’étude in situ du cycle de I’iode pour le site de Montiers a permis de contribuer & combler le
manque d’informations nécessaires a 1’estimation de I'absorption et de la répartition de 1’iode au sein de
la végétaion forestiére.

Les faibles quantités d'iode mesurées au sein des arbres (< 0,03% du stock total d’iode dans
I’écosystéeme) indiquent que la végétation recycle peu I’iode. L’absorption de I’iode par les arbres
représente une fraction mineure de 1’iode potentiellement disponible dans le sol (< 0,2% de la fraction
disponible en I a I’eau). La répartition de I'iode entre les compartiments de I'arbre implique une faible
immobilisation dans le bois du tronc (~3% du stock total en | dans les arbres) et une séquestration dans
les racines (~80%). L’iode serait donc prélevé mais peu transloqué au sein de 1’arbre. La séquestration
de I'iode dans le systéme racinaire apparait comme un potentiel processus de détoxification, cet élément

n'étant pas un élément essentiel pour les végétaux.

I1. Conclusion générale

La Figure D. - 3 récapitule les grandes conclusions de la thése. Les trois axes de recherches menés

durant cette thése ont permis de répondre aux questions posées au Chapitre 1:

1) Quelle est la dynamique du cycle biogéochimique de I’iode dans un écosystéme forestier ?

» Les pluies et le drainage a la base de la colonne de sol représentent respectivement des entrées
et sorties significatives en iode dans les écosystémes forestiers, dont le bilan indique des pertes.

> Lesol est le réservoir majeur en iode.

» La végétation recycle peu I’iode, cet élément n'étant pas un oligo-élément pour les végétaux.

2) Quels facteurs physico-chimiques et environnementaux impactent la persistance de 1’iode dans les
foréts ?

» Laproximité de source marine influengant les apports totaux au sol (i.e. pluviolessivats et chutes
de litiere) et les conditions environnementales caractérisées par 1’accumulation de matiére
organique et la présence d’(hydr)oxydes métalliques dans les sols favorisent la rétention de
I’iode.

» Les taux d’accumulation d’iode dans I’humus suggerent sa rétention/stockage temporaire dans
cette couche organique.

3) Quel est le role de la matiére organique sur la rétention et la perte (lessivage ou volatilisation) de
I’iode dans ce type d’écosystéme ?

» La matiére organique joue un réle majeur dans la persistance de 1’iode dans les sols forestiers.

» La couche organique de la colonne de sol (i.e. humus) est une zone d’accumulation provisoire
en iode, mais également de réémission vers 1’atmosphere et le sol sous-jacent.

» La matiére organique dissoute est impliquée dans le transport d’iode labile dans la colonne de
sol.
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Figure D. - 3 : Schéma récapitulatif des grandes conclusions de la these.

Cycle biogéochimique de 1’iode en écosystemes forestiers




Discussion générale et perspectives

I1l.  Perspectives

Les résultats acquis au cours de cette thése conduisent a de nouvelles perspectives de recherche
afin de confirmer certaines hypothéses et affiner notre compréhension du devenir de 1’iode dans les
écosystémes forestiers.

L’étude de la composition des pluviolessivats montre leur enrichissement en iode comparé aux
pluies pouvant étre di a des dépbts secs lessiviés. Les flux de ces dépOts secs ont été estimées
indirectement a partir d’une méthode de calcul précédemment utilisées pour d’autres éléments (éléments
majeurs et éléments traces métalliques) et basée sur des hypothéses difficilement vérifiables (i.e. pas
d’intéraction de 1’ion traceur avec la canopée et taille des particules similaires). Ainsi, une meilleure
estimation quantitative et qualitative du flux en dépots secs lessivés par les pluviolessivats est nécessaire.
Cette estimation est primordiale afin de distinguer les contributions relatives du dép6t sec, de la récrétion
et de ’absorption de I’iode par la canopée, paramétres indispensables pour une modélisation réaliste de
son cycle. Bien que les mesures in situ des ces flux soient complexes de part 1’hétérogénéité de la
biomasse forestiére et de la mise en place technique nécessaire, des prélévements sur filtres placés au-
dessus de la canopée fourniraient des informations complétaires pour leur quantification. De plus, la
comparaison de la composition des dépdts humides, i.e. les « wet-only » recueillis par des collecteurs
découverts uniquement durant les épisodes pluvieux, avec celles des dépdts totaux, i.e. les « bulk »
prennant en compte une partie du dép6t accumulé sur les parois du collecteur pendant les périodes seches
(seules les mesures de « bulk » ont été réalisées dans cette thése), permettrait au moins d’estimer les
fractions dissoutes dans les pluies. Cette étude a également montré I’importance de la fraction en iode
non identifiée dans les pluviolessivats (en moyenne 82% de I’iode total). Or, la nature du ou des
composés correspondants pouvant influencer la rétention et la mobilité de 1’iode dans la colonne de sol,
des travaux supplémentaires doivent étre envisagés pour caractériser ces formes chimiques. Ceci
pourrait étre réalisé en développant le couplage de techniques de séparation des composés organiques
non identifiés (e.g. par chromatographique d'exclusion stérique) et d’identification par spectrométrie :
de masse, de fluorescence et d’absorption UV des potentielles formes organiques dissoutes.

La comparaison des concentrations en iode dans les humus et dans les sols pour les sites de
I’ONF et de Montiers montre un fort lien entre ces compartiments. Deux processus peuvent I’expliquer :
(i) la dégradation de I'humus serait une source d’iode pour le sol et/ou (ii) le transport ascendant par des
organismes a partir du sol minéral, enrichi en iode, pourrait impacter au moins partiellement les
concentrations en | des humus. Les données acquises lors de cette thése ne nous ont pas permis de
distinguer I’importance relative de ces processus pourtant nécessaire pour bien évaluer le role de
I’humus dans la rétention de I’iode dans les sols. De plus, a ce jour et a notre connaissance, aucune étude
n’a été réalisée sur I’importance de la bioturbation dans 1’éventuel enrichissement en iode des humus.

En ce qui concerne la caractérisation du profil de I’iode dans la colonne de sol de Montiers, le role

spécifique de la matiére organique dans la distribution de I’iode dans le sol nécessite des recherches
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supplémentaires pour mieux comprendre les mécanismes impliqués dans sa mobilité. Les hypothéses
proposées concernant le role de la qualité de la MO dans la rétention de I’iode nécessitent 1’acquisition
de données relatives a une analyse plus fine de la MO du sol. Dans cette continuité, 1’étude de la
répartition de 1’iode dans les sols de ’ONF met en avant le role de la quantité de MO et d’(hydr)oxydes
de Fe/Al dans la rétention de 1’iode. Les teneurs en iode ont été mesurées pour un composite de sol d’une
épaisseur de 40 cm. Or, la distinction des concentrations en | dans la couche de surface du sol (i.e. 0-10
cm) pourrait clarifier la relation de 1’iode avec la MO et Fe/Al de ces sols.

Bien que la littérature rapporte une faible influence du fond géogénique sur les concentrations en
iode dans les sols (Christiansen et al., 1989 ; Fuge et al., 1986 ; Johnson et al., 2003), la non prise en
compte de ce flux pourrait surestimer les temps de résidence ainsi que surestimer les pertes en | de
I’écosystéme. L’estimation de ce flux pourrait se faire par exemple par comparaison des teneurs en iode
dans la colonne de sol avec celles d’un élément dont I’origine géogénique est la source majoritaire dans
les sols.

Il apparait que la caractérisation du cycle biogéochimique de | dans un écosystéme nécessite la prise
en compte des flux liés a la volatilisation. En effet, des incertitudes subsistent quant au taux de
volatilisation de l'iode a partir de la biosphére qui n'a pas été quantifié dans cette étude. Une étude in
situ afin d’évaluer I’importance de la volatilisation et la quantification des taux de volatilisation de I a
partir de la biomasse forestiére serait a envisager en prenant en compte sa potentielle variabilité
saisonniére. L’estimation de ces flux d’émission pourrait se faire en utilisant la technique de 1’enceinte
a branche (« branch enclosure technique ») décrite par Komemda et al. (2001) pour la mesure de
composeés organiques volatils. Le systeme utilise une chambre en téflon pour entourer une seule branche
d'un arbre.

Ces premiers travaux ont permis une meilleure compréhension des processus contrdlant la
biogéochimie de I’iode dans un écosystéme forestier et permettent de mieux appréhender la modélisation
du cycle de I’iode dans ces écosystéemes. Une perspective quasi-immédiate serait donc de modéliser le
cycle de I’iode en utilisant les données acquises lors de cette thése. Pour ce faire, dans le cadre du projet
Amorad, un travail visant a dégager des modéles compartimentaux pour simuler le cycle des
radionucléides en écosysteme forestier a été réalisé par les équipes de I'IRSN et de I’ Andra. A ce stade,
les modéles TRIPS (Thiry et al., 2018) et TREE4 (Rapport IRSN, 2018) (Annexe I1.) ont été utilisés
pour décrire le comportement de *¥'Cs dans les écosystémes, cependant ils peuvent étre facilement
transposables pour 1’iode, moyennant 1’utilisation de paramétres adéquats. Ces modéles incluent les
compartiments structurels considérés dans les peuplements forestiers (i.e. biomasse des arbres, systeme
racinaire, litiere, horizons organiques et minéraux du profil de sol) ainsi que les compartiments
atmospheére et hydro-géosphére pour tenir compte des apports et des pertes d’élément dans le systéme.
Ces compartiments sont interconnectés par des flux d’élément, dépendants d’une constante cinétique de
transfert (ki-j). Chaque flux représente le transfert de I’élément du compartiment i vers le compartiment

j par unité de temps. Il restera dans tous les cas a intégrer les flux de volatilisation pour que ces modéles
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soient utilisables pour 1’iode. Le but ici est de présenter comment les résultats obtenus dans cette thése
peuvent étre utilisés dans le cadre d’un tel modele, quelles sont les données disponibles dans la littérature

et celles devant encore étre acquises (Tableau D. - 1).

Tableau D. - 1 : Liste des processus impliqués dans les modéles TRIPS (Thiry et al., 2018) et TREE4
(Rapport IRSN, 2018) et les sources d’information.

Processus Source d’information
Interception par la surface foliaire Thése (Chapitre 3)
Apports au sol Thése (Chapitres 2 et 3) + littérature

These (Chapitre 3) + littérature sur
biofortification des végétaux

Lessivage de la canopée des dépbts en élément Thése (Chapitre 3)

Chutes de litiére et récrétion Thése (Chapitres 2 et 3)

Données non disponibles pour lessivage +
These (Chapitres 2 et 3) pour dégradation

These (Chapitre 4) pour lessivage et données
non disponibles pour dégradation

Absorption foliaire

Lessivage et dégradation (litiére vers humus)

Lessivage et dégradation (humus vers sol minéral)

Sorption (humus) Littérature

Désorption (humus) Thése (Chapitre 4)
Sorption (sol minéral) Littérature

Désorption (sol minéral) Thése (Chapitres 2 et 3) + littérature
Drainage Thése (Chapitre 2)

These (Chapitre 2) + littérature sur

Prélévement racinaire (sol minéral) biofortification des végétaux

Translocation (racines vers parties aériennes) Données non disponibles
Translocation (parties aériennes vers racines) Données non disponibles
;ré;lrr:zlsc;catlon (branches sur pied vers branches Thése (Chapitre 2)
Translocation (écorce interne vers écorce externe) These (Chapitre 2)
Racines mortes et exsudation (humus) Données non disponibles
Racines mortes et exsudation (sol minéral) Données non disponibles
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Annexe |
Concentrations en iode total et proportions en iodure, iodate et iode non identifié (i.e. « reste » = Itot — | — 103) dans les solutions de sol (a -20 et -70 cm) pour les 14 sites du
réseau RENECOFOR, d’octobre 2016 a avril 2017.
. Octobre 2016 Novembre 2016 Décembre 2016
Placette | Solution
[lot] (Mg/L) 1-(%) 103 (%) reste™ (%0) | [lwt] (Mg/L) 1=(%) 103 (%) ‘‘reste” (%) | [lwt] (Mg/L) 1-(%) 103 (%) “reste’ (%)
CHP59 -20cm - - - - 2.43 11.26 0.12 88.61 1.72 16.06 0.17 83.77
-70cm - - - - - - - - - - - -
-20cm - - - - - - - - - - - -
CHS41 70em ) ) ) i ) ) ) ) ) ) ) )
CPST77 -20cm - - - - 4.09 36.35 0.00 63.65 3.72 29.72 0.08 70.20
-70cm - - - - - - - - - - - -
EPCO8 -20cm - - - - 3.92 17.50 0.05 82.44 7.82 - - -
-70cm - - - - 1.82 19.74 0.43 79.82 2.36 13.56 6.63 79.81
EPC63 -20cm 0.20 14.11 2.12 83.77 0.16 6.30 1.89 91.81 0.12 0.00 0.00 100.00
-70cm - - - - 0.07 0.00 3.46 96.54 0.05 - - -
EPCS7 -20cm 1.32 291 0.23 96.86 1.88 2.22 0.16 97.62 1.21 11.65 0.25 88.10
-70cm 2.00 4.61 0.15 95.24 2.16 3.94 0.14 95.92 1.20 20.98 0.25 78.77
HET30 -20cm 1.33 16.05 0.54 83.41 - - - - 1.06 6.76 0.28 92.96
-70cm - - - - 0.41 16.38  10.97 72.65 - - - -
HET64 -20cm 0.52 54.40 0.34 45.25 1.44 10.07 0.21 89.73 0.74 35.38 0.41 64.22
-70cm 0.74 13.74 1.80 84.45 1.35 10.93 2.73 86.34 0.77 4560  21.18 33.22
PS67a -20cm - - - - 4.03 3.94 0.07 95.98 3.66 5.95 0.00 94.05
-70cm 3.43 3.89 0.12 95.98 4.19 2.60 0.12 97.28 3.98 - - -
SPOS -20cm - - - - 2.84 12.69 0.11 87.21 - - - -
-70cm - - - - 3.40 17.98 0.44 81.58 - - - -
P11 -20cm - - - - - - - - 2.04 15.51 0.15 84.34
-70cm - - - - - - - - - - - -
Sp3s -20cm - - - - - - - - - - - -
-70cm 0.45 8.73 0.00 91.27 0.47 11.31 0.64 88.05 0.42 33.89 0.00 66.11
P57 -20cm - - - - - - - - - - - -
-70cm - - - - 1.41 4.55 0.21 95.24 1.28 24.58 0.24 75.19
-20cm - - - - - - - - - - - -
SP68 -70cm - - - - - - - - - - - -
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Placette | Soluti Janvier 2017 Février 2017 Mars 2017
acette | Solttion (o (MIL)  1-(%) 105~ (%) "reste” (%) | [lod (MI/L) 1-(%) 105~ (%) reste” (%) | [lod (I/L) 1-(%) 105 (%) reste” (%)
CHpsg | -20Cm 1.56 1870  1.26 80.03 1.43 1825  0.44 81.30 1.70 870  0.18 91.12
-70cm 2.26 1569  1.61 82.70 2.41 1097  3.72 85.30 2.54 1133 3.01 85.66
CHsap | -20cm - - - - - - - - 8.62 495  0.03 95.02
-70cm - - - - - - - - - - - -
cps77 | -20cm 3.50 31.03 017 68.80 3.87 16.44 017 83.39 4.88 19.80  0.28 79.92
-70cm - - - - 9.22 27.63  38.78 33.59 10.42 2651  46.75 26.74
Epcog | "200m 6.53 272 013 97.14 7.02 3.05 015 96.80 8.28 368  0.04 96.28
-70cm 1.88 172 2.29 95.99 1.89 114 223 96.63 1.92 3.39 1.56 95.04
Epcez | -200m 0.09 1753  4.83 77.64 0.08 19.46  7.06 73.48 0.07 1357  4.07 82.35
-70cm 0.04 1461 277 82.62 0.04 26.18  48.78 25.04 0.04 2320 718 69.62
Epcgy | -200m 0.81 1220 0.37 87.43 0.64 3.36 1.33 95.31 0.79 269  0.38 96.93
-70cm 1.23 1464  0.24 85.12 0.97 734 0.69 91.97 1.05 499  0.29 94.72
HET30 | “20°m - - - - 0.62 1899  0.49 80.53 0.98 932  0.86 89.82
-70cm - - - - 2.19 2236 134 76.30 0.31 255 499 92.47
e 0.44 3283 173 65.45 0.43 31.07  0.98 67.95 0.44 2337  0.68 75.95
-70cm 0.64 2339  7.30 69.32 0.61 2169 14.14 64.17 0.59 1861  6.77 74.62
psg7a | -200m 3.34 7.00  0.09 92.90 3.37 228 019 97.53 3.72 346  0.08 96.46
-70cm 3.52 1143 0.20 88.37 1.94 094 121 97.85 3.44 1.73  0.09 98.17
SPOS -20cm - - - - - - - - 2.84 10.13  0.18 89.69
-70cm - - - - - - - - 2.66 1043  0.52 89.05
P11 -20cm 1.49 11.79  0.15 88.06 1.81 9.98  0.26 89.76 1.61 263 024 97.13
-70cm 0.64 13.70  1.54 84.76 0.80 8.00  2.49 89.51 0.72 5.53 1.86 92.60
Spag -20cm - - - - - - - - - - - -
-70cm 0.31 2341 153 75.06 0.41 16.75  3.45 79.80 0.38 19.68  0.79 79.53
Spi7 -20cm - - - - - - - - 5.54 2488  0.09 75.03
-70cm 0.82 1492  0.37 84.71 1.05 150 098 97.52 1.13 11.68  0.26 88.06
SPeg -20cm - - - - - - - - 3.49 6.95  0.17 92.89
-70cm - - - - 0.73 18.36  0.93 80.71 0.68 951 381 86.69
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Placette | Solution Avril 2047

[lod (MO/L)  1-(%) 105 (%) "“reste” (%)
o | 2 [0 e e
CHsAL :5822 7._70 7.f19 0.?4 92:47
CPSTT | Tom | o2r  siso o os
EPCO8 :5822 Zgj 257 294 94.49
Cs3 | Tom | oos s o3 eoes
037 | Tom | om  eas  om  sor
HET30 ?822 1'_37
o | 2en |02 mmom o wo
PS67a 5822 339 065 009 99.26
sos | on | L L :
SP11 ?822 gg: a2 179 94.19
SP3g ?822 034 896 089 %0.16
SPs7 ?822 108 439 028 95.33
SP68 5822 063 721 769 85.10
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Annexe II

Interception| Deposits
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Structure du modele TRIPS de Thiry et al. (2018) décrivant le cycle du radiocésium dans un
écosysteme forestier en termes de compartiments (boites numérotées) et de flux (fleches).
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Modele conceptuel du transfert de Cs au sein d’un systéme sol-arbre, dans lequel sont schématisés les
différents processus de transfert (fleches) entre composants du systéme (boites) (Rapport IRSN, 2018).
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