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Las aplicaciones medioambientales de la modelizacion geoquimica son muy variadas.
Algunos ejemplos de su utilizacion nos lo proporcionan la basqueda de las mejores
opciones para remediar el efecto de explotaciones agricolas intensivas sobre las aguas
subterraneas y su contaminacion por nitratos, la justificacion de algunos episodios de
contaminacion por sobreexplotacion de acuiferos, como es el caso de la contaminacion
por Arsénico en Bangladesh, la planificacion de la remediacion de acuiferos
contaminados por compuestos organoclorados mediante la implementacion de barreras
reactivas, o la atenuacion de los efectos de la contaminacion metélica debida a los
estériles de minas. Estos son solo algunos de los ejemplos, pero lo cierto es que cada
vez mas la planificacion de cualquier accion medioambiental requiere una
demostracion de que los procesos fisico-quimicos se comprenden con el suficiente nivel
de detalle como para dimensionar correctamente las acciones y predecir su impacto y
su eficiencia. La combinacion de las disciplinas que precisa la modelizacién
geoquimica (quimica y geologia basicamente, complementada en muchos de los casos
por la hidrogeologia) no es tarea facil, y la formacion de modelizadores geoguimicos
precisa de su inmersién en los entornos especificos de cientificos en las mencionadas
disciplinas. En este articulo nos vamos a ocupar de una aplicacion medioambiental muy
concreta de la modelizacion geoquimica, que es la aplicada en algunos &mbitos de la
gestién de los residuos radiactivos.

1. El caso de los residuos radiactivos de alta actividad. Breve Introduccién.

La energia nuclear es actualmente responsable de un 16% de la electricidad
producida en el mundo, variando desde el 78% en Francia hasta aproximadamente un
2% de la electricidad producida en China (ver Figura 1). Segin un comunicado de
prensa de la OIEA del pasado afio -Viena, 23 de octubre de 2007- La importancia de la
energia nucleoeléctrica como una de las principales fuentes de energia seguird



Modelizacion geoquimica 105

aumentando durante los proximos decenios segun las nuevas proyecciones efectuadas
por el Organismo Internacional de Energia Atdmica (OIEA), que acaba de publicar un
nuevo informe titulado Energy, Electricity and Nuclear Power Estimates for the Period
up to 2030 ™ (IAEA Press releases, 2007/19).
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Figura 1. Porcentaje de electricidad producida mediante energia nuclear (Datos de 2007)

Independientemente de que la energia nuclear forme o no parte del mix energético en
las préximas décadas, lo que es cierto es que en estos momentos se han acumulado una
cierta cantidad de residuos radiactivos que precisan una gestion adecuada. Los residuos
radioactivos de alta actividad (RAA) son aquéllos que provienen principalmente de las
centrales nucleares, el combustible nuclear gastado. Este tipo de residuos se acumula a
razon de unas 12 mil toneladas por afio en todo el globo. Los RAA son altamente
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radioactivos durante un largo periodo de tiempo, por lo cual deben aislarse de las
personas y del medioambiente mientras sus niveles de radiacion descienden hasta
niveles naturales (unos 10° afios). La gestion de los residuos radiactivos es
responsabilidad de cada pais generador de los mismos y, segun el tratado internacional
de la IAEA de 1997 sobre la gestion y almacenamiento del combustible gastado y otros
residuos de alta actividad firmado por la mayoria de paises, se exigen los méas altos
estandares nacionales e internacionales para el sistema de almacenamiento de este tipo
de residuos.

Existe actualmente en Europa una opcion preferente para el almacenamiento de RAA,
compartida por gran cantidad de los actores en el problema, que consiste en su
almacenamiento profundo en depdsitos construidos en formaciones rocosas estables a
unos 500 m de profundidad.

2. El sistema de almacenamiento geoldgico profundo

El sistema de almacenamiento para el combustible nuclear gastado (uno de los
principales RAA) considera un sistema de contencion Ilamado multibarrera (ver Figura
2). Segun este concepto de almacenamiento, el combustible gastado se recogera de la
instalacion de almacenamiento temporal donde habra estado depositado por un periodo
de 30-40 afios tras haberse retirado del reactor de la central nuclear, y se dispondra en
contenedores de acero. El depésito profundo se excavard hasta unos 500 m de
profundidad, donde se preparardn unos silos de almacenamiento a intervalos de 6 m
aproximadamente. Los contenedores se depositaran en los silos rodeados por bloques de
bentonita compactada. El acceso desde la superficie del terreno a los silos implica la
construccién de un sistema de tineles subhorizontales de unos 250 m de longitud.

Una vez finalizado el almacenamiento, los tlneles y pozos se rellenaran con una
mezcla de roca triturada y bentonita. De esta manera, el residuo se aislara de su entorno
por diversas barreras: i) la barrera intrinseca que constituye la alta estabilidad
geoquimica del residuo bajo las condiciones de almacenamiento ii) las llamadas barreras
de ingenieria, consistentes en el contenedor metalico, la arcilla impermeable, y el
material de relleno principalmente, y iii) la barrera natural, conformada por la propia
formacion geoldgica estable que alberga el depdsito. Para una muy completa descripcion
del sistema de almacenamiento geoldgico profundo de los residuos radioactivos de alta
actividad, el lector puede consultar el tratado de Astudillo (2001).

Bajo estas condiciones, el aislamiento de los RAA de su entorno es altamente
efectivo. Sin embargo, y refiriéndonos a la cita de la IAEA que hemos mencionado
anteriormente, se exigen los mas altos estandares para el almacenamiento de este tipo de
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residuos, por lo cual las agencias nacionales encargadas de su gestion realizan
evaluaciones del comportamiento de estos depdsitos a largo plazo. Para ello se
consideran cémo evolucionaria el depdsito bajo diferentes eventos que pueden ocurrir
en su entorno y, teniendo en cuenta las propiedades hidrolégicas y fisico-quimicas del
residuo y de las barreras, realizan predicciones del comportamiento del depdsito a largo
plazo.

Figura 2. Esquema del concepto de almacenamiento geoldgico profundo para RAA.

A pesar de que el residuo queda absolutamente aislado del agua subterranea que
pueda amenazar su estabilidad gracias a este sistema, la evaluacién de comportamiento
debe considerar casos extremos en el que el agua contacta el residuo, produce su
disolucion y los elementos radioactivos (radionucleidos) en él contenidos migran hacia
el exterior del depdsito.

La migracion de los radionucleidos una vez disueltos en el agua subterranea se vera
ralentizada por multiples procesos, tales como precipitacion de fases sélidas, adsorcion
sobre las superficies de los diversos materiales con los que el radionucleido pueda
interaccionar, etc. La adecuada cuantificacion de los procesos de retencion es importante
puesto que se utiliza para evaluar el tiempo que un radionucleido eventualmente
liberado desde el residuo tarda en llegar a la biosfera. Por este motivo se realizan
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multiples evaluaciones de los procesos de retencién. En la seccion siguiente nos
centraremos en la cuantificacion del proceso de adsorcion, ya que se considera uno de
los procesos méas importantes de retencion de los radionucleidos, y mostraremos un caso
de modelizacion geoquimica aplicada.

3. El proceso de adsorcion

La adsorcion consiste en la retencion de un elemento sobre la superficie de una fase
solida. Este proceso es capaz de controlar la concentracion de un elemento en disolucién
en el caso en que no se exceda la solubilidad de ninguna de las fases sélidas que éste
puede formar.

Si realizamos un anélisis mas detallado del concepto expuesto en la Figura 2, vemos
que los materiales que se disponen como barreras de ingenieria son muy buenos
candidatos para adsorber los elementos contenidos en el residuo lo cual constituye una
de las razones para su seleccién como tales. La composicion del combustible nuclear
gastado es extremadamente variada, siendo su componente principal el didxido de
uranio (un 98% en peso) junto con sus productos de fision y de activacion.

El acero del contenedor esta principalmente compuesto de hierro, el cual se corroe en
presencia de agua generando Oxidos e hidroxidos de hierro(Il) y hierro(lll) cuya
superficie presenta gran afinidad por complejar a los metales en disolucion (Dzombak y
Morel, 1990). La bentonita, por su parte, estd formada mayoritariamente por
montmorillonita, arcilla con disposicion TOT, es decir, capa de unidades Si(OH),
tetraédricas, seguida por una capa de unidades Al(OH)s o bien Mg(OH)e octaédricas y
seguida de otra capa Si(OH),. La union entre unidades TOT se realiza mediante los
cationes entre-capa, que son, mayoritariamente Ca®* y Na*. Dichas posiciones entre-capa
son muy labiles, por lo cual estos cationes pueden ser substituidos por otros cationes
presentes en el agua que se halle en contacto con la montmorillonita, mediante el
proceso llamado de intercambio catidnico. Este proceso retarda la migracién de
elementos de caracteristicas fisico-quimicas parecidas al Ca®** y Na®, es decir,
principalmente elementos alcalino térreos y alcalinos, como pueden ser el Sr** y el Cs*,
que se encuentran en el residuo que nos ocupa (ver, por ejemplo Bradbury y Baeyens,
1997).

La comprension conceptual de los procesos de adsorcion que tendrén lugar en el
sistema de estudio, asi como su adecuada parametrizacién son puntos cruciales que
deberemos resolver antes de realizar el estudio de evaluacion del comportamiento de un
depdsito de almacenamiento geoldgico profundo. La modelizacién geoquimica juega
aqui un papel crucial tal y como veremos en la seccion siguiente.
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4. Parametrizacion de los procesos de sorcion

El coeficiente de distribucién, Kq, se define como la relacion de un componente M
entre dos fases distintas, es decir, viene definido para sistemas heterogéneos.

_GCs

K, =
dCL

1)
donde Cs es la concentracion por unidad de masa del elemento (radionucleido) en la
fase sélida y C, la concentracion por unidad de volumen del elemento (radionucleido)
en la fase liquida.

Este parametro se utiliza en los ejercicios de evaluacion del comportamiento para
calcular el factor de retardo (R) de un soluto, es decir, cuanto se ve retardado un soluto
gue experimenta reacciones de adsorcion (soluto reactivo) frente al que viaja a la
velocidad del agua sin sufrir ningun retardo (soluto conservativo):

R= treactivo :1+p'Kd'(1_¢)

tconservativo ¢

()

donde treactivo Y teonservativo SON 10S tiempos de llegada a un determinado punto de un soluto
reactivo y uno conservativo respectivamente; o es la densidad del material y ¢ es la
porosidad del medio. Por tanto, vemos que la seleccién de un valor de K, para utilizar en
estos célculos es un proceso importante para una correcta evaluacion del retardo que
sufre un soluto.

La utilizacion de Ky, no obstante, conlleva asociadas dificultades importantes debido
a su caracter empirico. Ky no es una constante termodindmica propiamente dicha, sino
que depende de todas las variables fisico-quimicas del sistema geoquimico considerado,
ya que la magnitud Cs de la ecuacion (1) engloba todo el radionucleido asociado a la
fase solida, independientemente del estado en que se encuentre, si precipitado, adsorbido,
ocluido, etc. Por este motivo, es necesario describir su variacion con dichas variables, lo
cual permite realizar una evaluacion mas adecuada sobre el comportamiento de los
metales en estudio.

Podemos mostrar algunos ejemplos de cdmo el parametro Ky varia con diversas
caracteristicas del sistema, lo cual dificulta la seleccién de un valor para dicha magnitud
a no ser que se conceptualicen y se cuantifiquen las razones para su variacion. En la
Figura 3a vemos la variacion del coeficiente de distribucién (K4) para la adsorcion de
uranio sobre esquistos con el pH. Observamos que al pasar de pH 6 a pH 8 su valor
disminuye en 4 6rdenes de magnitud, por lo cual si seleccionamos el valor a pH 6 y lo
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utilizamos en aguas que poseen un pH alrededor de 8 estaremos sobreestimando la
retencion del uranio y, por lo tanto, realizando estimaciones no realistas de nuestro
sistema. Un efecto parecido lo vemos en la Figura 3b, donde se muestra la disminucion
del valor del coeficiente de distribucion del Cs sobre diferentes granitos al aumentar la
concentracion inicial del elemento dispuesta en contacto con el s6lido. En la figura se
indican las referencias originales de donde se han obtenido los datos experimentales.
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Figura 3. a) Variacion del valor de K4 del Uranio sobre esquistos con el pH (datos de Payne,
1999). b) variacion del valor de Ky del Cesio sobre diferentes tipos de granitos con la
concentracion inicial de Cs (datos de Daniels, 1980; Eriksen y Locklund, 1987; Cui, 1996; Huitti
etal., 1996; Byegard et al., 1995; Aggeryd et al, 1991; Anderson et al, 1983).

La conclusion que extraemos de este breve analisis es la necesidad de parametrizar el
valor del coeficiente de distribucion utilizado en nuestros célculos en funcion de
parametros fisico-quimicos de nuestro sistema que puedan determinarse, tales como pH,
concentracion de diversos iones que compitan con el proceso de adsorcion, valor del
potencial redox que pueda resultar en una variacién de la especiacién del radionucleido
de interés, etc. Por este motivo se desarrollaron durante las dos Ultimas décadas del
pasado siglo los modelos de coordinacion superficial, los cuales consideran que la
superficie de los éxidos e hidroxidos en presencia de agua se hallan hidratadas formando
grupos hidroxilos terminales >X-OH con propiedades acido base que les permiten ceder
y ganar protones y, por tanto, actuar como especies complejantes de elementos quimicos
a través de procesos de adsorcion muy similares a los procesos de hidrolisis.

La presentacion de los modelos de coordinacion superficial no es el objetivo de este
articulo, por lo que en caso de interés en el detalle, el lector puede consultar diferentes
tratados, tales como el ya clasico de Stumm (1992), el tratado de Dzombak y Morel
(1990) donde se recopilan los pardmetros para modelizar la adsorcién de multiples
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metales sobre la superficie de ferrihidrita, y textos mas generales como por ejemplo
Stumm y Morgan (1996).

La aplicacién de estos modelos de sorcidn, sin embargo, ha resultado muy til en la
cuantificacion de la adsorcién de radionucleidos sobre diversas superficies y a
continuacion presentaremos un ejemplo de la adsorcién de uranio sobre esquistos
naturales de un deposito de uranio en el Norte de Australia (Koongarra), el cual ha sido
sujeto a numerosos estudios para comprender y modelizar los mecanismos de migracién
de uranio en el entorno (ver, por ejemplo Payne, 1999) y, en consecuencia, para
contribuir a dotar de solidez cientifica a la seleccion de valores de Ky a utilizar en las
evaluaciones del comportamiento de un depdsito de residuos radiactivos.

5. Modelizacion de la adsorcion de uranio sobre esquistos del depdsito de
Koongarra

Los esquistos de la zona de estudio se caracterizaron exhaustivamente y se realizaron
experimentos de adsorcién de uranio sobre estos materiales bajo multitud de
condiciones experimentales, variando parametros tales como el pH, la relacion
solido/liquido, la concentracion de carbonatos en el medio, la concentracién de uranio
inicial, etc. La mayoria de los trabajos experimentales citados aqui los realiz6 Payne y
los explica en su tesis doctoral (Payne, 1999). El caso de estudio result6 tan interesante
que la Agencia de la Energia Nuclear lo seleccioné en el afio 2002 como uno de los
casos ideales para desarrollar y testar los modelos de coordinacién superficial
desarrollados hasta el momento en el proyecto NEA Sorption, Phase-1l (Payne et al.,
2006).

La adsorcion de uranio sobre el material de interés aumenta mucho entre pH 2 y 7,
para descender a pH mas alcalinos hasta ser practicamente nula a pH 10 (ver Figura 4).
En la misma figura comparamos la isoterma de adsorcion de la muestra w2 con las de la
ferrihidrita y la caolinita, materiales presentes en el material sélido utilizado en los
experimentos. De esta comparacion vemos que los dos solidos simples (ferrihidrita y
caolinita) presentan un comportamiento similar al de la muestra natural para valores de
pH por encima de 5, pero que sin embargo infravaloran la capacidad de adsorcién de la
muestra w2 para pH mas acido.

Debido a la falta de valores de pardmetros de sorcion del uranio sobre el material
natural, a que tanto ferrihidrita como se hallaban presentes en la muestra y a que la
curva de adsorcion de la ferrihidrita es méas parecida a la de la muestra natural que la de
la caolinita, decidimos utilizar los pardmetros de adsorcion del uranio sobre la
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ferrihidrita para tratar de reproducir la adsorcién sobre material natural bajo un gran
namero de condiciones experimentales distintas.

—O— Ferrihydrite
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Figura 4. Comparacion entre la adsorcion de uranio sobre ferrihidrita, caolinita y la muestra
natural “w2” de Koongarra. Variacion con el pH.

Las diversas condiciones experimentales que Payne (1999) utiliz6 en los
experimentos cuya modelizacion presentaremos aqui son las siguientes:

1.

w

5.

Condiciones base: medio iénico 0.1 M NaNOs, equilibrado con la atmésfera, 1
mM de Fe y [U]total = 3.7:10° M.

Igual que las condiciones base, a una presion de CO, més elevada.

Igual que las condiciones base, variando la concentracion de uranio.
Condiciones base, pero realizando los experimentos en muestras de diferente
origen que varian en la cantidad de hierro presente.

Igual que las condiciones base a diferentes fuerzas ionicas.

El modelo seleccionado para simular la adsorcién de uranio sobre las muestras fue el
desarrollado por Waite et al. (1994) para la descripcion de uranio sobre ferrihidrita,
puesto que, segln los datos mostrados en la Figura 4, hemos seleccionado la ferrihidrita
como material modelo para las muestras de Koongarra. Los pardmetros utilizados en la
modelizacion fueron los siguientes:

a.
b.

Avrea superficial especifica del s6lido: 600 m?/g.

Estequiometria:Fe,O3 (89¢g solid / mol Fe), como esta indicado en Dzombak and
Morel (1990).

Densidad de puntos de coordinacion: total densidad de sites 0.875 moles sites
/mole Fe, de los cuales 1.8 mmoles corresponden apuntos de coordinacion
fuertes o de alta afinidad.
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d. Modelo electrostatico: modelo de capa difusa (ver Dzombak y Morel, 1990).
e. Reacciones superficiales: Las reacciones de coordinacion superficiales
consideradas se muestran en la Tabla 1.

Tabla 1. Reacciones de coordinacién superficiales consideradas (a partir de Waite et al., 1994)

Puntos de alta afinidad (XOH) LogK (1=0.1)
XOH + H* = XOH," 6.51
XOH = X0 +H* -9.13
XOH + UO,*" = (X0),U0, + 2 H* -2.57
XOH + UO,*" + COz* = (X0),U0,CO5* + 2 H* 3.67
XOH + COz* + 2 H" = XCO3H + H,0 19.5
XOH + CO;” + H" = XCO3- + H,0 1151

Puntos de baja afinidad (YOH)
YOH + H+ = YOH," 6.51
YOH =YO +H* -9.13
YOH + UO,*" = (YO),UO, + 2 H* -6.28
YOH + UO,*" + COz* = (YO) ,U0,CO5* + 2 H* -0.42
YOH + COz* + 2 H" = YOCO;3H + H,0 19.5
YOH + CO;* + H" = YCO; + H,0 1151

La descripcién que, con el modelo presentado, se obtuvo de los datos experimentales
es la que se muestra en la Figura 5. Tal y como se observa, la descripcion es muy buena
excepto a pH menores de 4, tal y como esperdbamos de la comparacion entre el
comportamiento de la muestra natural w2 y el de la ferrihidrita utilizada como material
simple con propiedades de adsorcién semejantes a la muestra de estudio.

4.0E-06

3.5E-06
3.0E-06
2.5E-06
2.0E-06 A
1.5E-06 1

[U]s (molll)

A Us (exp)

1.0E-06 |
5.0E-07 { 4
0.0E+00

—o— Us(calc)

pH

Figura 5. Descripcién de los datos experimentales obtenida con el modelo descrito en el texto.
Los datos son los tridngulos negros, y el calculo los circulos vacios. Las condiciones
experimentales corresponden al caso base: medio i6nico 0.1 M NaNO;, equilibrado con la
atmésfera, 1 mM de Fe y [U]total = 3.7-10° M.
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El desajuste a pH acidos se debe probablemente a la existencia de una superficie del
solido diferente, la cual puede ser resultado de la modificacion por presencia de diversos
adsorbatos que son capaces de ocupar la superficie del sélido y adsorber uranio con
mayor afinidad. Los resultados indicaron que la modificacion debida a la presencia de
fosfatos podia explicar el comportamiento a pH mas &cidos, por lo cual se incluy6 en el
modelo la formacién de otras especies superficiales con sus constantes de estabilidad
asociadas (Tabla 2).

Tabla 2. Estequiometria y estabilidad de las especies superficiales que contienen fosfatos
utilizadas en el modelo

Puntos de alta afinidad (XOH) LogK (1=0.1)
XOH + PO,* + 2 H" = XHPO, + H,0 25.4
XOH + PO,* + UO,?" + 2 H* = XHPO,UO," + H,0 39.8
Puntos de baja afinidad (YOH)
YOH + PO,> + 2 H" =YHPO, + H,0 25.39
YOH + PO,* + UO,*" + 2 H* = YHPO,UO," + H,0 25.4°

La comparacion entre los resultados obtenidos con la simulacién que no considera
fosfato (Modelo A) y la que lo considera (Modelo B) se muestra en la Figura 6. Como
podemos observar, la descripcién mejora notablemente.
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E 2.0E-06 |
©o
2 1.5E-06 A Us (exp)
1.0E-06 1 —©— Modelo A
— Modelo B
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0.0E+00 ‘ ‘ : S-S
2 4 6 8 10
pH

Figura 6. Descripcidn de los datos experimentales (tridngulos negros) obtenida con el Modelo A
(no especies de fosfato) y el Modelo B (fosfato incluido).

La aplicacién del modelo desarrollado a las diversas variaciones de condiciones
puede observarse en la Figura 7, donde vemos que el modelo es capaz de reproducir los
datos experimentales de Payne (1999) en condiciones variadas de presion de CO, del



Modelizacion geoquimica 115

systema (a); para muestras de sélido tomadas en distintos puntos (b); para distintas
concentraciones totales de uranio (c) y distintas fuerzas iénicas (d).
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3.5E-06 1 3.5E-06
3.0E-06 1 3.0E-06 1 A muestraw2
= - O muestraw2c
% 2.5E-06 1 H 2.5E-06 O muestrawl
£ | £ | < muestraw?
= 2.0E-06 = 2.0E-06 —— Modelo
S 1.5E-06 - 2 1.56-06 -
A logPCO2 =-3.5
1.0E-06 { O logPCO2 = -2 1.0E-06 |
5.0E-07 ¢ —— Modelo A 5.0E-07
A
0.0E+00 0.0E+00 ¥ : ! GD
2 4 6 8 10 2 4 6 8 10 12
pH pH
10E-03 o ul 4.0E-06
. O u3 zL
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2 4 6 8 10 2.0 2.5 3.0 35 4.0 45 5.0
pH pH

Figura 7. Aplicacion del modelo de coordinacion desarrollado a diferentes datos experimentales
donde se ha variado la presién de CO2 del sistema (a); o bien el origen de la muestra sélida (b);
o la concentracion total de uranio (c) o la fuerza idnica de la disolucién acuosa en contacto con

el sélido (d).

Tras observar lo adecuado que es el modelo de coordinacion superficial desarrollado
para interpretar los datos experimentales bajo variadas condiciones y con distintos
substratos, estamos en condiciones de justificar la seleccion de un valor para el
parametro Kd que nos permita realizar una estimacion del retardo del uranio con sélida
base cientifica. La seleccién de Kd sin el desarrollo de los modelos conceptuales
adecuados puede inducir a errores debido a la variacion de condiciones. De este modo,
vemos que el desarrollo de modelos geoquimicos permite dotar de comprension
conceptual y parametrizacion numérica adecuada del proceso de sorcion utilizado aqui
como ejemplo, y consecuentemente permite realizar predicciones sustentadas sobre
hipdtesis cientificas que van mas alla de la observacion empirica.
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