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“Son cosas chiquitas [...]

Pero quizd desencadenen la alegria de hacer,
y la traduzcan en actos.

Yal finy al cabo, actuar sobre la realidad

y cambiarla aunque sea un poquito,

es la inica manera de probar

que la realidad es transformable.”

Eduardo Galeano
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Resumen

Resumen

Los coloides (particulas de didametro menor a 1 um), y el subgrupo de las nanoparticulas
(diametro menor de 100 nm), estdn presentes en la gran mayoria de escenarios naturales y
pueden constituir una via de migracién de contaminantes en el medio ambiente. Si las
particulas se mantienen estables en suspension y el contaminante es adsorbido en ellas de
forma irreversible, estds pueden moverse con el agua facilitando a su vez el transporte del
contaminante.

En este trabajo, se ha estudiado el papel de los coloides como vehiculo de contaminantes
en el marco de dos escenarios en los que podrian ser problematicos.

Uno de ellos es el almacenamiento geoldgico profundo de residuos radiactivos (AGP).
Aunque se han realizado multitud de estudios internacionales e interdisciplinares para
garantizar la viabilidad de este proyecto, una de las incertidumbres que aln se mantienen es la
presencia de coloides en el sistema que puedan facilitar el movimiento de los radionucleidos
hacia el exterior del repositorio.

El otro escenario considerado es el aumento de la entrada de nanoparticulas sintéticas en
el medio ambiente, como consecuencia del gran auge de la nanotecnologia en los ultimos
afios. Se conoce muy poco acerca del comportamiento que estas particulas de sintesis tienen
en la naturaleza y de cdmo pueden afectar a la migracidn de otros contaminantes.

Dentro de este marco de estudio, este trabajo se ha basado en el analisis de la estabilidad
de coloides (comportamiento de agregacién-desagregacion) y en el analisis de la adsorcidn de

distintos contaminantes en las superficies coloidales. La adsorcion se ha abordado desde una

perspectiva experimental y a través del desarrollo de modelos mecanicistas de adsorcién que
permitan predecir la interaccién contaminante-coloide en condiciones fisico-quimicas
especificas con la ayuda de los cddigos geoquimicos computacionales.

Se han estudiado distintos tipos de coloides. Por un lado, se han estudiado los coloides de
ilita, montmorillonita y caolinita, en representacién de los coloides arcillosos de origen natural,
gue son especialmente relevantes por su elevada reactividad y por su abundancia en el medio
ambiente (y formados en el entorno de un AGP). Por otro lado, se han estudiado las
nanoparticulas de éxido de titanio (TiO,), en representacién de nanoparticulas de o6xidos
metalicos de origen sintético. Las nanoparticulas de TiO, son las producidas en mayor cantidad
en la industria de las nanoparticulas sintéticas.

Como elementos contaminantes (adsorbatos), se han estudiado el Cs, Ga, Np y Se, que
presentan con muy diversas propiedades fisico-quimicas, lo que permite analizar distintos
mecanismos de adsorcién en los coloides. El Cs presenta una especiacidon quimica sencilla con
una Unica especie en disolucidn, Cs’, que se adsorbe a través de intercambio catidnico en las
arcillas. El Ga es un elemento anfétero que forma especies de hidrdlisis catidnicas y anidnicas,
cada una de las cuales pueden presentar distinto mecanismo de adsorcidon. Ademas se trata de
un elemento de baja solubilidad, lo que puede complicar los estudios de su adsorcion. El Np
puede estar presente en distintos estados de oxidacion (llI-VIIl) y formando diferentes
complejos y especies de hidrdlisis. Concretamente, en este trabajo se estudia el catidn
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pentavalente NpO,’, que domina la especiacién acuosa en un amplio rango de condiciones
ambientales y presenta baja tendencia a adsorberse en los materiales geoldgicos. El Se(IV) se
estudia como ejemplo de contaminante anidnico que se adsorbe predominantemente por
complejacién superficial en éxidos y arcillas.

Los radionucleidos *°Cs, *’

Np y "°Se son componentes del combustible nuclear gastado,
por lo que su comportamiento de migracién es de gran relevancia en la seguridad de un AGP.
Ademas, los radionucleidos *’Cs y ?’Np han sido introducidos en el medio ambiente
principalmente como consecuencia de ensayos de armamento nuclear y de accidentes en
centrales nucleares. El Se inactivo y el Ga son contaminantes convencionales derivados en su

mayoria de la actividad industrial y agricola y de la quema de combustibles fdsiles.

El estudio combinado de estabilidad de los coloides y de adsorcidén del contaminante en
cada sistema considerado permite identificar las condiciones en las que la via coloidal deben

considerarse como una posible via relevante en los modelos predictivos: en general, seran
aquellas condiciones que favorezcan al mismo tiempo la presencia de coloides en estado
desagregado y la adsorcién elevada e irreversible del contaminante en los mismos.

En cuanto a los estudios de estabilidad, se han caracterizado los coloides de ilita y las
nanoparticulas de TiO, en términos de carga superficial, tamafio medio y distribucion de
tamanfios en funcién de factores del medio, como el pH o la fuerza idnica. Ademas, se han
determinado las cinéticas de agregacion ante un eventual cambio en las condiciones de pH o
fuerza idnica en el sistema. Por primera vez, se ha evaluado el proceso inverso de
desagregacion de los coloides de ilita con la disminucién de la fuerza idnica.

En cuanto los estudios de adsorcidn, se ha caracterizado la adsorcion del contaminante en
los coloides en funcién del tiempo de interaccidn, el pH, la fuerza iénica o la composicidon de
cationes del medio experimentalmente en los siguientes sistemas coloide-contaminante: ilita-
Cs, caolinita-Cs, sistemas mixtos arcillosos-Cs, ilita-Ga, montmorillonita-Ga, montmorillonita-
Np, TiO,-Se. En base a los resultados experimentales y a conocimientos adquiridos de la
literatura, se han desarrollado modelos de adsorcién para cada uno de los sistemas
estudiados. La aplicacidn de estos modelos permite un mayor entendimiento de las reacciones
y mecanismos de interaccidon coloide-contaminante en condiciones determinadas del medio.
Ademads, con la ayuda de los cdodigos geoquimicos computacionales, la cantidad de
contaminante adsorbido en los coloides se puede estimar a través de los modelos de
adsorcién, informando acerca de la cantidad de contaminante susceptible de migrar junto a los
coloides.
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I.1 La migracion de contaminantes en la hidro-geosfera

La mayoria de elementos quimicos se encuentran de normalmente en la naturaleza,
cumpliendo funciones esenciales o beneficiosas para la salud y el medio ambiente. Sin
embargo, un elemento pasa a considerarse como “contaminante” si se da en una
concentracién excesiva, en una forma quimica téxica o si su ubicacidn es inadecuada.

Los procesos de migracién de los contaminantes, desde la fuente (por ejemplo, un vertido
o un almacenamiento de residuos), van a condicionar su distribucion y destino final en el
medio ambiente. De ellos depende en ultima instancia que el ser humano y los seres vivos
gueden expuestos en mayor o menor grado a los elementos tdxicos.

Conocer los mecanismos de migracién de un contaminante permite prever su
comportamiento y transporte, y por tanto desarrollar medidas para evitar su propagacién. Esta
informacidn es también basica a la hora de disefar estrategias de recuperacion de escenarios
contaminados.

El vector principal de migracidon de contaminantes en la geosfera es el agua, es decir, un
contaminante es mdvil cuando se encuentra disuelto o suspendido en la fase acuosa y puede
ser transportado por ella, sin sufrir procesos de retencidon que retrasen su movimiento. Los
procesos que afectan a la migracidon pueden ser fisicos, quimicos o bioldgicos. En la Figura 1.1
se representan esquematicamente los procesos fisicos y quimicos que afectan a la migracion.

A través de la adveccidn, el contaminante disuelto o suspendido se mueve sin desviacién
del flujo de agua. La difusidn y dispersidn implican el movimiento del contaminante de zonas

con mayor concentracién a zonas con menor concentracidn o a través de vias preferentes en
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Desagregacion del coloide
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Figura I.1. Esquema de los procesos quimicos y fisicos que afectan a la migracion
de un contaminante en el medio ambiente. C-contaminante, L-ligando, Ag-Fase
acuosa (modificado de Hering, 1995).
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funcidén de la estructura del medio (De Smedt, 1986; Van Genuchten y Wierenga, 1976).

Durante el transporte, las reacciones quimicas condicionan el reparto del contaminante
entre la fase acuosa y la fase sélida. Como el vector principal de migracidn es el agua, cualquier
reaccion que disminuya la presencia del contaminante en la fase acuosa disminuye también su
capacidad de movimiento en el medio. A través de la precipitacion, el contaminante pasa de
estar disuelto en la fase acuosa a formar parte de la fase sélida que, a priori, es inmovil.

La_adsorcidn del contaminante en los distintos materiales geoldgicos es el principal
mecanismo de retenciéon y produce un retardo en la migracién. El retardo dependerd del
caracter de la adsorcién: si es reversible o irreversible, si la interaccién contaminante-
superficie es de tipo electrostatico, covalente o idnico y de la fuerza del enlace.

La presencia de coloides (particulas de tamafio menor de 1 micra) suspendidos en el
medio acuoso puede afectar de forma significativa la migracion de contaminantes. Si el
contaminante se adsorbe en coloides mdviles en el agua, estos pueden actuar como vehiculo
del contaminante, facilitando su migracién. De entre los distintos procesos de migracion
estudiados en la literatura, la migracién facilitada por coloides todavia presenta grandes
incertidumbres.

En general, el reparto del contaminante entre la fase acuosa, la fase sélida y la fase
coloidal depende de las propiedades del contaminante, las propiedades del suelo-roca y las
condiciones fisico-quimicas del medio.

i) Propiedades del contaminante: cada contaminante presenta distinta reactividad frente a
los materiales geoldgicos y frente a posibles ligandos existentes en solucion. Ademds,
dependiendo de la quimica del agua, cada una de las formas idnicas o moleculares de un
contaminante puede presentar distinto comportamiento de adsorcién y distinta solubilidad.
Por ejemplo, entre las especies de selenio, el selenito (Se"05>) presenta por lo general una
adsorcién mas elevada en 6xido y arcillas que el selenato (Se”'0,%). Las reacciones de hidrdlisis,
redox y de complejacién determinan la especiacion del contaminante y afectan enormemente

a su movilidad en el medio.

ii) Propiedades del suelo-roca. La composicién del suelo o roca es un factor decisivo en la
migracion de contaminantes. Los minerales de la arcilla (como por ejemplo, caolinita, ilita o
montmorillonita) y los oxihidréxidos (como por ejemplo, 6xidos de hierro, alimina, silice,
oxidos de titanio) estan presentes en la gran mayoria de ambientes geoldgicos y juegan un
papel muy importante en el reparto del contaminante entre la fase sélida, acuosa y coloidal.
Esto es debido a que son materiales altamente reactivos ya que poseen una elevada superficie
especifica y una alta capacidad para formar coloides.

iii) Condiciones fisico-quimicas. Las condiciones del medio como temperatura, pH-Eh,
fuerza idnica y presencia de ligandos en solucién tienen influencia directa en todas reacciones
quimicas involucradas en la migracién del contaminante. El pH determina la carga de los
grupos funcionales de superficie de las fases sélidas y de los coloides y su capacidad de
interaccion con el contaminante. Por lo general, a pH acido los grupos reactivos en superficie
tienden a adquirir carga positiva aceptando protones, mientras que a pH basico tienden a
cargarse negativamente. Por otro lado, el pH y el potencial redox también afectan a la
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especiacién de contaminante y con ello a su reactividad. Por ejemplo, si el selenio como
contaminante esta presente como anién Se0;”, a pH bdsico dificilmente se adsorberd en la
fase solida, que estard probablemente cargada negativamente. La fuerza idnica y el pH
también determinardn la presencia o ausencia de coloides en el medio, y su estado (agregado
o desagregado).

1.2 Los coloides como vehiculo de contaminantes

Los coloides son particulas que estan presentes en mayor o menor medida en cualquier
escenario ambiental. Por definicion, los coloides presentan al menos una dimension lineal
menor a 1 micra (10°m) (Hiemenz y Rajagopalan, 1997). Dentro de los coloides, se encuentra
el subgrupo de las nanoparticulas, cuyo tamafio esta en el rango de los nanémetros (10°m).
Estrictamente, se consideran nanoparticulas si presentan al menos una dimensién lineal
menor de 10”m (Frimmel y Delay, 2010).

En la Figura 1.2 se muestra la variedad de particulas que se pueden encontrar en los
sistemas acuosos, desde organismos vivos (virus, bacterias, fragmentos de organismos...) a
particulas inertes, tanto naturales como sintéticas (Hering, 1995).

De manera natural, los coloides se forman principalmente por la meteorizacién de rocas o
precipitacién de disoluciones sobresaturadas (Wigginton et al., 2007). En funcidn de su origen,
los coloides pueden estar compuestos por cualquier mineral o roca o por materia orgdnica.
Entre los coloides de naturaleza inorgdnica, los coloides de arcillas y de éxidos metalicos son
especialmente relevantes, debido a su abundancia en el medio ambiente y su alta reactividad.

Ademas de los coloides naturales, existen las nanoparticulas sintéticas, que son utilizadas
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Figura 1.2. Intervalos de tamafio de coloides en sistemas acuosos (modificado de
Frimmel y Delay, 2010).
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actualmente en multitud de productos y aplicaciones, y son liberadas al medio ambiente como
subproductos de la industria tecnolégica (Christian et al., 2008).

La caracteristica principal de coloides y nanoparticulas es que presentan una relacion area
superficial/masa excepcionalmente alta. Por ello, todas las propiedades de superficie cobran
especial importancia en su comportamiento (Ryan y Elimelech, 1996). Los coloides poseen un
alto potencial para la adsorcién de elementos presentes en el medio, incluyendo elementos
contaminantes. Ademas, debido a su tamafio, los coloides pueden permanecer suspendidos en
el medio acuoso y migrar con el agua, sin retardo.

El papel de los coloides como vehiculos de contaminantes es especialmente relevante
cuando se trata de elementos que son poco méviles como solutos. En este caso, los coloides
pueden aumentar en gran medida su limitada presencia en las aguas.

Es complicado determinar el papel de los coloides en la migracién de contaminantes en
escenarios ambientales reales, debido principalmente a la dificultad de realizar muestreos
coloidales representativos, sin la introduccién de artefactos durante el proceso de toma de
muestras (Backhus, 1990; Mccarthy y Degueldre, 1992). En parte por ello, el transporte por via
coloidal es un proceso mucho menos estudiado que otros de los que influyen en la migracion.

De todas formas, se han observado casos reales en los que los coloides han aumentado
considerablemente la movilidad de un contaminante. En su mayoria son casos que involucran
a un contaminante radioactivo, lo que hace mas facil su seguimiento y deteccidn.

Los primeros casos de coloides actuando como vectores de contaminacion se observaron
en EEUU en la zona de ensayos nucleares de Nevada Test Site (actualmente denominada
Nevada Security Site) y en los alrededores de los laboratorios con actividad nuclear de Los
Alamos National Laboratory y Chalk River Nuclear Laboratory (Buddemeier y Hunt, 1988;
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Figura I.3. Radionucleidos asociados a material coloidal en Nevada Test Site, 1999
(zona de ensayos nucleares, EEUU) (Kersting et al., 1999).
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Kersting et al.,, 1999; Nuttal y Long, 1993; Penrose et al., 1990; Champ et al., 1981). Se
detectaron distintos radionucleidos (Pu, Am, Co, Zr, Ru, Cs, Ce) a grandes distancias de las
fuentes contaminantes (Figura 1.3) y las distancias recorridas por los radionucleidos solo han
podido ser explicadas asumiendo que los coloides actuaron como agentes transportadores
(Wigginton et al., 2007).

La asociacidon de radionucleidos con material coloidal también fue detectada en aguas
superficiales en los alrededores del accidente nuclear en Cherndbil, y de depdsitos de uranio
en Australia (Short et al., 1988).

Ademds de las observaciones en escenarios reales, diversos estudios desarrollados en
laboratorio y campo ponen de manifiesto que los coloides pueden contribuir al transporte de
contaminantes de distinta naturaleza en la geosfera (Champ et al., 1981; Eichholz et al., 1982;
Karathanasis et al., 2007; Karathanasis, 2000; Karathanasis et al., 2005; Newman, 1990; Ryan y
Elimelech, 1996; Vinten y Nye, 1985; Vinten et al., 1983).

1.4 Condiciones para la migracion de contaminantes a través de
coloides

Los coloides pueden constituir un vehiculo para el contaminante o bien pueden ser
irrelevantes en su migracién dependiendo de las condiciones quimicas del escenario. Como se
muestra en el diagrama de la Figura 1.4, la via coloidal debe considerarse como una via
potencial de migraciéon si se cumplen las siguientes condiciones: (1) los coloides estan
presentes en concentracidén suficiente, (2) los coloides son moviles, (3) los coloides son
estables y (4) el contaminante se adsorbe de manera irreversible en los coloides (Miller et al.,
1994).

1. Concentracion de coloides: El tamafio y concentracion que presentan los coloides son
muy variables en aguas subterrdneas dependiendo de las condiciones hidrogeoquimicas
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Figura 1.4. Diagrama de condicionantes de la relevancia de los coloides en la
migracién de contaminantes (modificado de Miller et al., 1994).
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(Mccarthy y Degueldre, 1992). De modo orientativo, en ambientes subterrdneos con
condiciones estacionarias, la concentracién de coloides entre 10 nm y 450 nm suele oscilar
entre 0.025y 1.0 mg L™ (Degueldre et al., 1989; Degueldre et al., 1996; Liang y Mccarthy, 1995;
Turrero et al., 1995).

El aumento de la concentracidn se asocia a perturbaciones de las condiciones
hidrogeoquimicas (Mccarthy y Degueldre, 1992). En aguas subterraneas, se ha observado que
la concentracién y el tamafo de los coloides permanecen constantes en condiciones de flujo
estacionario. Sin embargo, en estado transitorios inducidos por modificaciones de la velocidad
de flujo, se produce un aumento de la concentracién y el tamafio de los mismos (Degueldre
and Benedicto, 2012). Ademas, la concentracidn de coloides aumenta por lo general en zonas
cercanas a los almacenamientos de residuos y en escenarios de aguas contaminadas (Baumann
et al., 2006).

Por otro lado, se estima que estd aumentando la concentracién de nanoparticulas
sintéticas en el medio ambiente como consecuencia de su creciente uso en nuevas tecnologias
y productos emergentes.

Los coloides, aln a concentraciones relativamente bajas, podrian ser relevantes para la
migracion de un contaminante (Liang y Mccarthy, 1995; Swanton, 1995) si presentan alta
afinidad de adsorcién por dicho contaminante y si su movilidad es elevada.

2. Movilidad de los coloides: La movilidad de coloides con el agua esta controlada, al igual
que la de los solutos, por los mecanismos de adveccion, difusién (Browniana) y dispersion.
Ademas, los coloides estan afectados por los fendmenos de filtracién, que implican su
retencién en poros o fracturas del terreno, por su posible adhesién a las superficies de la roca,
el suelo o el medio poroso (Mcdowell-Boyer et al., 1986; Ryan y Elimelech, 1996) y por la
sedimentacion.

3. Estabilidad de los coloides: La estabilidad de los coloides es una caracteristica crucial
que afecta a su papel como transportadores de contaminantes en el medio ambiente. El
término estabilidad en una suspensién coloidal no estd relacionado con el concepto de
equilibrio termodindmico. Se dice que un sistema coloidal es estable cuando, durante el
periodo de tiempo considerado, no se han producido cambios en su estado de dispersion
(Stumm, 1992). Un indicador de estabilidad coloidal es que el tamafio de las particulas
permanezca constante con el tiempo.

Cuando el sistema coloidal no es estable, se forman agregados que pueden tener la
suficiente entidad para sedimentar por accién de la gravedad, o bien ser filtrados en los poros
de los sélidos presentes, disminuyendo asi la masa de coloides en suspensiéon que puede
migrar con el agua. Los coloides que han sedimentado o han sido filtrados como agregados
dejan de ser moviles y ya no pueden actuar como vehiculo de contaminantes.

Los coloides se mantendran estables o no en funcién de las condiciones del medio. La
fuerza idnica, el pH o la presencia de ligandos tienen influencia directa en la agregaciéon ya que
de ellos depende su carga superficial y, por consiguiente, las fuerzas de repulsidon entre
particulas.
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Conocer la estabilidad de cada tipo de coloide en funcién del pH o la fuerza idnica es
imprescindible para predecir la posible implicacidon de los coloides en el movimiento de los
contaminantes en el medio ambiente. La estabilidad de las suspensiones se estudia de manera
sencilla midiendo el tamafio medio de particula, en funcidn de las condiciones del medio y su
evolucion. Por otro lado, la distribuciéon de tamaiios es una informaciéon muy relevante en la
migracion de coloides ya que los sistemas coloidales, especialmente los naturales, no suelen
ser homogéneos. Por ello, independientemente del tamafio medio de la suspension, puede
haber una poblacién considerable de particulas mas pequeiias que puedan migrar con el agua
y pasar a través de poros o fracturas.

4. Adsorcion del contaminante: aunque todas las condiciones anteriores se cumplan, los
coloides no podran actuar como vehiculos del contaminante si este no queda adsorbido de
forma irreversible, al menos durante el tiempo necesario para su migracion. El material que
compone los coloides (por ejemplo, oxido de hierro o arcilla) y las condiciones quimicas del
medio acuoso son los factores que determinan el tipo de adsorcién asi como la fuerza de la
interaccion. La adsorcion también puede variar con el tamafio de la particula o su estado de
agregacion.

La capacidad de adsorcién de un mineral depende directamente de su carga superficial y
de su superficie especifica (Langmuir, 1997). Cada material puede presentar mas de un tipo de
sitios de adsorcion (por ejemplo, distintos grupos funcionales de superficie). Cada uno de los
tipos de sitios de adsorcidn presenta distinta reactividad frente a un contaminante.

El desarrollo de modelos de adsorcidn que consideran la especiacion del propio
contaminante, la reactividad del coloide y las reacciones de interaccidn contaminante-coloide
permite cuantificar la adsorcién en unas condiciones fisico-quimicas determinadas y aumentar
el conocimiento sobre los mecanismos involucrados. Las reacciones de adsorcion (con sus
correspondientes constantes) pueden introducirse en los cddigos geoquimicos
computacionales.

I.5 Propiedades de las suspensiones coloidales

I.5.1 Carga superficial

La carga superficial neta de las particulas es la resultante de cargas con distinto origen
(Hiemenz y Rajagopalan, 1997), que son principalmente de dos tipos: i) Carga intrinseca a la
particula proveniente de la propia estructura del mineral que la conforma, ii) Carga resultante
de la adsorcién de iones o ligandos en la superficie de la particula.

El punto cero de carga (pH,.) es el valor de pH para el cual la carga superficial neta de las
particulas es cero.
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Figura I.5. Diagrama de la doble capa eléctrica en la superficie de una particula.

La distribucion espacial de la densidad de carga en su superficie puede ser idealizada
como una “doble capa eléctrica”, representada esquematicamente en la Figura 1.5. Una de
partes de la “doble capa” es entendida como la carga discreta fijada a la propia superficie de la
particula (capa de Stern). La otra es una capa difusa que se encuentra en la solucion adyacente
a la superficie sélida y contiene un exceso de contra-iones (iones de carga opuesta a los de la
superficie solida) y un defecto de co-iones (iones del mismo signo). El exceso o el defecto
tienden a cero con una tendencia de tipo exponencial al aumentar la distancia respecto a la
superficie.

La carga neta total de la particula (o) es por tanto la suma de la carga en las dos capas:
o=0;+0; Ecuacion 1.1

Donde g, es la carga correspondiente a la capa de Stern y o, es la carga correspondiente a
la capa difusa.

Segun la teoria de Gouy-Chapman, el potencial eléctrico en la capa difusa disminuye de
manera exponencial con la distancia a la superficie de acuerdo a la siguiente ecuacion:

Y =Wsexp(-kx) Ecuacion 1.2

Donde W; es el potencial de Nernst y k” es el espesor de la doble capa, siendo « la
longitud de Debye-Huckel y x la distancia respecto a la superficie.

10
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El espesor de la doble capa (k) depende del tipo y concentracidn de iones en disolucién,
la superficie de la particula, la temperatura y el medio acuoso. El espesor para valores de
potencial bajos se puede expresar a través de la Ecuacion |.3.

1 €oRT iy
-= |==2— Ecuacién 1.3
K F2Y ciz}

Donde F es la constante de Faraday, c¢; la concentracidén de cada idn i electrolito, z la
valencia de cada idn, €, la constante dieléctrica del medio, R la constante de los gases y T la
temperatura absoluta (K).

De la Ecuacién 1.3 se deduce que el aumento de la fuerza idnica del medio disminuye el
espesor de la doble capa. Por ello, el incremento de la fuerza idnica, no supone la modificacién
de la carga superficial del coloide cuando el electrolito es inerte respecto a la superficie, pero si
una disminucion del potencial eléctrico a una distancia determinada de la superficie al
comprimirse la capa difusa.

El potencial zeta () es el potencial eléctrico en el plano de desplazamiento de la particula.
Este plano limita el entorno de la particula con la capa de agua que se mueve junto a ella en
presencia de un campo eléctrico (movilidad electroforética). La determinacién del potencial-C
de los coloides, a través de la medida de la movilidad electroforética, se realiza normalmente
para evaluar la carga superficial de las suspensiones coloidales (Morrison y Ross, 2002), ya que
la determinacién del potencial superficial (¥,) es compleja.

El pH en el punto isoeléctrico (pHpe) es el pH al cual el potencial-{ es cero, y se
corresponde aproximadamente con el punto de carga cero (pHpcc), si el electrolito en el que
estdn suspendidas las particulas es inerte.

I.5.2 Estabilidad de la suspension coloidal

La agregacion de dos particulas se produce o no en funcién del balance neto de las fuerzas
entre ellas. De la interaccién electrostdtica de la doble capa de dos particulas igualmente
cargadas se generan fuerzas de repulsion (Vg). Las fuerzas de Van der Waals son responsables
de la atraccion entre particulas (Va) y son inversamente proporcionales al cuadrado de la
distancia entre coloides, en una primera aproximacién (Stumm, 1992).

La teoria DLVO, desarrollada por Derjaguin, Landau, Wervey y Overbeek, describe la
estabilidad de los sistemas coloidales en funcion de la predominancia de fuerzas existentes
entre particulas a medida que se aproximan unas a otras bajo movimiento Browniano, de
acuerdo con la Ecuacién 1.4.

Vi=Ve+V, Ecuacion 1.4

La fuerza de atraccion (V,) entre particulas esféricas idénticas es aproximada segun la
teoria DLVO a través de la siguiente expresién:

Ecuacion 1.5

H [ 2r? 2r? x2+4rx]

Vy=—2
A 6 Lx2+4rx = (x+21)2 (x+21)2

11
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Donde “r” es el radio de las particulas, H es la constante de Hamaker, que depende de

“. n

propiedades del medio y la propia particula, y “x” es la distancia entre las dos particulas.

La fuerza de repulsion (Vi) entre las dos particulas esféricas es aproximada mediante la
siguiente expresion:

Ve=2nmee, Wi Ln[1 + exp(-kx) Ecuacion 1.6

La Ecuacidn 1.6 pone de manifiesto que las fuerzas de repulsidn dependen directamente
del potencial superficial de las particulas (¥,) y del espesor de la doble capa eléctrica (k7), y
también de las propiedades del medio: constante dieléctrica € y viscosidad n.

Segun la teoria DLVO, existe una barrera de energia que previene la aproximacién de las
dos particulas y su adhesion. Sin embargo, si las particulas colisionan con la suficiente energia
para superar esta barrera, las fuerzas de atraccion hacen que las particulas entren en contacto
y se mantengan unidas, en estado de minima energia. La barrera de repulsién y el estado
minimo de energia se representan en el esquema de fuerzas entre particulas de la Figura I.6.

Cuando las fuerzas de repulsidn son elevadas, las particulas se mantienen dispersadas y
no se agregan. Se dice entonces que el sistema es estable (Figura 1.6a). Cuando la interaccion
entre las particulas aumenta (por ejemplo, a elevada fuerza idnica), puede existir un minimo
energético segundario (Figura 1.6b), donde se puede producir la agregacion de particulas de
manera mas débil y potencialmente reversible.

La teoria DLVO es una aproximacion al comportamiento de agregacion de coloides
ideales. Las predicciones de acuerdo con la teoria DLVO se pueden desviar sustancialmente de
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las observaciones experimentales, como fue sefialado para coloides de bentonita (Missana y
Adell, 2000).

En general, las condiciones del medio modifican la estabilidad de una suspensiéon coloidal
en la manera que afectan a las fuerzas de repulsidon (Vz) entre particulas. Por ejemplo, el pH
del medio determina el estado de protonacidn-desprotonacién de grupos superficiales
afectando al potencial superficial (¥,) y, con ello, a la estabilidad. Condiciones de pH entorno
al punto de carga cero (PCC), donde las fuerzas de repulsion son practicamente nulas,
promoveran la agregacion de las particulas. Por otro lado, el incremento de la fuerza iénica de
la suspensidon también promovera la agregacion, disminuyendo el espesor de la doble capa
(k") (Ecuacién 1.3). Otro factor que puede modificar la estabilidad de los coloides es la
adsorcién especifica de iones, que puede aportar o contrarrestar la carga neta de la superficie.

I.6 Escenarios estudiados

En este trabajo se estudia el papel de los coloides como vehiculo de contaminantes en dos
escenarios en los que han sido identificados como problematicos: los coloides en el
almacenamiento geoldgico profundo de residuos radiactivos (AGP) y las nanoparticulas
sintéticas en creciente influjo en el medio ambiente.

1.6.1 Los coloides en el marco del almacenamiento geoldgico profundo (AGP) de
residuos radiactivos.

El almacenamiento geoldgico profundo, AGP, es la opcién mas considerada
internacionalmente (ej. Hoth et al., 2007; Nagra, 2002; OECD, 2006) para el destino final de los
residuos radiactivos de alta actividad.

El concepto del AGP se basa en un sistema multibarrera que envuelve al residuo,
mayoritariamente formado por el combustible gastado de las centrales nucleares. Una pastilla
de combustible gastado estda compuesta en su mayoria por UO,, pero también por productos
de activacidn, fisién y decaimiento (ej. 137¢s, 205r, 2 Am, 2%y, 237Np, etc.), cuya contribucion al
contenido radiactivo va cambiando con el tiempo.

\ j 8
’"’f 119 Roca
1. Residuo vitrificado 2. Cépsula metdlica 4.8 l6gicas:
R 3. Barrera de - Barreras geoldgicas:
bentonita - Roca almacén:

Cubierta metdlica ., .
formacion arcillosa,

granitica o salina.
- Geosfera

Figura 1.7. Sistema multibarrera en el concepto de Almacenamiento Geoldgico
Profundo (AGP) de residuos radioactivos de alta actividad (modificado de Wersin
et al., 2011).
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El sistema multibarrera incluye distintas barreras de ingenieria como se ilustra en la Figura
I.7: (1) la barrera que constituye el propio residuo vitrificado con la cubierta metalica (2) la
capsula metalica (3) la barrera de arcilla compactada de tipo bentonita y (4) la ultima barrera
que constituye la formacion geoldgica en la que se encuentra el almacenamiento. Para
hospedar este tipo de almacenamientos, se consideran mas viables las formaciones salinas,
graniticas o arcillosas.

Estas instalaciones tienen como objetivo garantizar el aislamiento de los radionucleidos
en un periodo de miles o incluso millones de afios. Por ello, en este caso es de importancia
crucial el andlisis de riesgos y la implementacién de modelos predictivos de migracion de los
radionucleidos.

La migracién de radionucleidos en el marco del AGP ha sido ampliamente evaluada de
manera interdisciplinar (desde la geologia, ingenieria, quimica, hidro-geoquimica y fisica). En
los ultimos afios, numerosos estudios se han centrado en la esclarecer la relevancia de los
coloides que puedan formarse a partir del propio residuo, a partir de las barreras de ingenieria
(interfaz capsula metalica-barrera de bentonita compactada) y en la roca almacén (ej.: Missana
et al.,, 2011; Alonso et al., 2003a; Alonso et al., 2002; Alonso et al., 2003b; Bates et al., 1992;
Geckeis et al., 1998; Grindrod, 1993; Hauser et al., 2003; Honeyman, 2001; Huertas et al.,
2000; lbaraki y Sudicky, 1995a, b; James y Chrysikopoulos, 1999; Méri et al., 2003).

Sin embargo, todavia existen grandes incertidumbres asociadas al papel de los coloides
como agentes transportadores de radionucleidos. Por ello, son necesarios nuevos datos
experimentales sobre los que sustentar modelos de prediccién incluyendo los coloides como
factor de transporte.

En el marco del AGP, los coloides de arcilla son especialmente relevantes, ya que pueden
generarse a partir de la barrera de bentonita compactada o de las formaciones arcillosas, que
son propuestas para actuar como roca almacén (Hoth et al., 2007; NAGRA, 2002; OECD, 2006).

1.6.2 Las nanoparticulas sintéticas en creciente influjo en el medio ambiente.

El gran desarrollo de la nanotecnologia en los Ultimos aflos ha aumentado enormemente
las aplicaciones de las nanoparticulas en campos como la medicina, la ciencia de materiales y
las nuevas tecnologias.

Por ello, cada vez es mayor el nimero de productos en el mercado que contienen
nanoparticulas sintéticas o bien han precisado de ellas en el proceso de produccion (Akerman
et al., 2002; Harris et al., 2006; Ngo et al., 2008; Schmid y Riediker, 2008), como por ejemplo
cosméticos, pinturas, catalizadores, semiconductores, microelectrénica, farmacos, etc.

Al menos 44 elementos de la tabla peridédica se pueden encontrar en forma de
nanoparticulas sintéticas (ETC-Group, 2003). Entre ellas, las nanoparticulas metalicas (6xidos
de titanio, hierro, zinc, aluminio, silice y plata) son las mas utilizadas (Fent, 2010).

Debido su creciente aplicacion, es previsible que cantidades considerables de
nanoparticulas sintéticas entren en el medio ambiente durante su produccién, distribucion,
uso o almacenamiento (Baumann, 2010; Kaegi et al., 2008; Khanna et al., 2008; Shatkin, 2008).
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Existen numerosos estudios que indican que las nanoparticulas sintéticas pueden tener
efectos nocivos en los ecosistemas y en la salud humana. La toxicidad intrinseca a las
nanoparticulas esta relacionada con su capacidad de alojarse en los tejidos vivos debido a su
pequefio tamano e inducir la produccién de radicales libres causando dafo celular (Biswas y
Wu, 2005; Cai et al., 1992; Colvin, 2003; Chow et al., 2005; Hardman, 2006; Kreyling et al.,
2006; Long et al., 2006; Nel et al., 2006; Oberdorster, 2004; Rahman et al., 2002; Sayes et al.,
2005).

Sin embargo, se conoce muy poco acerca de cdmo puedan comportarse en el medio
ambiente, lo que contrasta con el inmenso avance que se ha experimentado en los ultimos
afios en todo lo relacionado con sus aplicaciones en la industria (Ngo et al., 2008).

Apenas hay estudios acerca del transporte, distribucion o acumulacidén de las
nanoparticulas sintéticas en el medio y de su papel como potenciales vehiculos de otros
contaminantes adsorbidos en su superficie (Kaplan et al., 1993; Karathanasis, 2010; Ouyang et
al., 1996). La modificacién de las caracteristicas superficiales en las nanoparticulas sintéticas
afecta a su reactividad y propiedades (Baumann, 2010; Pelley y Tufenkji, 2008; Saleh et al.,
2008). Muchas veces, las modificaciones estan orientadas a aumentar su estabilidad en
suspension para sus aplicaciones finales, lo que puede incrementar al mismo tiempo su
capacidad de migrar en el medio ambiente y su poder contaminante. También, precisamente
debido a estas modificaciones de sintesis, el conocimiento existente en cuanto a
comportamiento de coloides naturales en el medio ambiente puede no ser extrapolable en su
totalidad a las nanoparticulas sintéticas (Khanna et al., 2008).

Diversas organizaciones e instituciones de distintos paises, a través de informes de
caracter oficial, reconocen que existen grandes incertidumbres acerca del riesgo ambiental y
para la salud asociado al amplio uso de las nanoparticulas sintéticas (Balbus et al., 2007; CoT,
2011; Epa, 2007; Fernandes et al., 2012; Warheit et al., 2007). Por ello, se remarca que,
ademas de un avance en el estudio de su toxicidad, también son necesarios nuevos estudios
dirigidos a la comprensidon de la entrada, transporte y transformacién de las nanoparticulas en
el medio ambiente.

I.7 Coloides estudiados

En este trabajo se han estudiado coloides de distintos minerales de arcilla: ilita, caolinita y
montmorillonita, representativos de coloides de origen natural y de gran importancia en el
marco del AGP. Ademas se han estudiado las nanoparticulas de didxido de titanio que son
representativas de las nanoparticulas sintéticas.

1.7.1 Arcillas

Las arcillas estdn presentes de manera natural en la gran mayoria de escenarios
geoldgicos. Ademads, son materiales utilizados como barreras en sistemas de almacenamiento
de residuos, tanto convencionales como radioactivos, asi como en zonas contaminadas para
evitar la dispersion de contaminantes. Esto es debido a su alta impermeabilidad, plasticidad y
capacidad de adsorcién de una gran parte de elementos contaminantes.
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Figura 1.8. Estructura de laminas de minerales de la arcilla: laminas octaédricas de
AP** (izda.) y de laminas tetraédricas de Si** (drcha.) (Calabi-Floody et al., 2009).

Por otro lado, las arcillas tienen por lo general una capacidad alta de generar coloides, lo
que, unido a su gran capacidad de adsorcidn, hace que puedan constituir una via coloidal de
migracion importante (Ryan y Elimelech, 1996; Tadros, 1986).

Los minerales de la arcilla estdn formados por una sucesion de unidades estructurales,
compuestas por laminas de Si*" tetracoordinado con O u OH™ (ldminas tetraédricas -T-) y
laminas de AI** hexacoordinado con O* u OH" (laminas octaédricas -O-), como se representa en
la Figura 1.8. Las sustituciones isomdrficas en la red cristalina (AI** por Mg”* o Fe*', Si** por AI**)
confieren a las laminas de arcilla una carga permanente negativa.

El espacio entre unidades estructurales se denomina espacio interlaminar. Este espacio
puede estar ocupado por cationes adsorbidos o fijados por la carga permanente de la arcilla,
y/o por moléculas de agua. Estos cationes pueden ser intercambiados por otros presentes en
el medio, lo que constituye la capacidad de cambio catidénico (CIC) de las arcillas. Dentro de la
CIC total, se pueden distinguir distintos tipos de sitios de intercambio en funcién de su

reactividad y de la accesibilidad de los cationes en solucién a los mismos. Por ejemplo, en ilita,

Capacidad de intercambio
catidnico (CIC)

Cl)H
‘ 4 =Si—OH
|
H /0
@ O o|@® | =o
| (o]
[
=Si—OH
I
. Al ATetraedro OH
e Si Sitios =SOH

O Mg Octaedro

Figura 1.9. Esquema de tipos de carga en arcillas en funcion su origen
(ejemplo de arcilla tipo 2:1).
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los sitios de intercambio localizados en el espacio interlaminar mas proximo a los bordes
erosionados de las laminas presentan una afinidad muy alta por algunos cationes (como Cs 6
K) en relacién al resto de sitios de intercambio. Estos sitios se denominan en la literatura
“frayed edges sites”, FES.

Ademas de los sitios de intercambio, otra parte de la carga de las arcillas proviene de los
grupos hidroxilo que se encuentran en los bordes de las laminas de las arcillas: sitios =SOH
(donde el término S representa el elemento de la superficie al que se enlaza el grupo hidroxilo

ou_n

y “=” representa la superficie). Los sitios =SOH son en su mayoria grupos silanol (=SiOH) y
grupos aluminol (=AIOH).

La carga proveniente de los sitios =SOH es dependiente del pH y puede ser positiva o
negativa. Aun asi, la carga estructural neta de la arcillas (carga permanente negativa + carga
variable, Figura 1.9) suele ser negativa en la gran mayoria de condiciones del medio.

La caolinita, la ilita y la montmorillonita son tres tipos de arcillas que son componentes
mayoritarios de las rocas arcillosas, y presentan distintas caracteristicas asociadas a su
diferente estructura. Las tres son estudiadas en este trabajo.

1. La caolinita estd compuesta por una sucesion de unidades estructurales formadas por
una capa octaédrica y una capa tetraédrica (arcilla de tipo 1:1, T:0) (Figura 1.10). La caolinita
presenta baja CIC en comparacién con ilitas o esmectitas, ya que el defecto de carga debido a

Qo © (OH)
® Al FeMg ® Si pariy Al

Montmorillonita
Sy - © N W
ot~ WD o~ 0 = e

Gt fo\y &V& V@W@V
SRNEA =

Figura 1.10. Diagrama de estructura de caolinita (arriba), ilita (izquierda) y
montmorillonita (derecha) (Pusch, 1999; Grim, 1953).
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sustituciones isomorficas en su estructura cristalina es muy escaso.

2. La ilita es una arcilla de tipo 2:1 (T:0:T), es decir, estd formada por una sucesién de
unidades estructurales formadas por una ldmina tetraédrica de Si** entre dos laminas
octaédricas de AI** (Figura 1.10). El exceso de carga estd localizado de tal manera que permite
la fijacion de cationes K" que se encuentran ocupando el espacio interlaminar en condiciones
naturales. Los cationes K* no son facilmente intercambiables impidiendo la expansion de la ilita
y haciendo que su CIC no sea tan elevada como la de la montmorillonita.

3. La montmorillonita es una arcilla de tipo 2:1 (T:0:T) con espacio interlaminar
expandible, en funcién de los cationes que lo ocupan y de su grado de hidratacion. Su
estructura se representa esquematicamente en la Figura 1.10. Cuando el espacio interlaminar
esta ocupado por cationes Ca’* o Mg”, las capas T:O:T suelen estar separadas por dos
moléculas de agua. Sin embargo, cuando Na® es el principal catién interlaminar, pueden entrar
grandes cantidades de agua entre las capas produciendo el hinchamiento de la arcilla.

I.7.2 Nanoparticulas de TiO:

Las nanoparticulas de TiO, son las producidas en mayor cantidad en la industria de las
nanoparticulas sintéticas (Aitken et al., 2006). Son utilizadas en pinturas, pigmentos blancos,
cosméticos, productos para la piel, medicina, alimentacidn o ceramicas. Ademas es uno de los
semiconductores cataliticos mds ampliamente utilizados (Jordan et al., 2011).

Debido a su produccidon a gran escala y a su uso generalizado, se espera que las
nanoparticulas de TiO, acaben entrando de un modo u otro en el medio ambiente. Sin
embargo, el conocimiento acerca del comportamiento del nano-TiO, en el medio es muy
escaso. Estudios recientes ya indican que las nanoparticulas de TiO,, en entornos distintos para
los que fueron disefiadas, pueden tener efectos toxicos en los seres vivos y en el ser humano
(Adams et al., 2006; Cherchi y Z., 2010; Yazdi et al., 2010) asociados a su gran movilidad en el
organismo y a la formacidn de radicales libres causando dafio celular.

Por ello, las nanoparticulas de TiO, podrian constituir un contaminante en si mismas.
Ademas, diversos autores sugieren que podrian actuar como vehiculo de otros contaminantes
adsorbidos en su superficie, facilitando su distribucién en el medio ambiente asi como su
entrada en los organismos vivos (Amrhein et al., 1993; Honeyman, 1999; Masciangioli y Zhang,
2003; Sun et al., 2007).

Por otro lado, el TiO, es un Oxido representativo de una gran variedad de oéxidos
nanoparticulados. Esto se debe a que su carga es nula a un pH cercano a la neutralidad,
adquiriendo carga positiva a pH 4acido y carga negativa a pH basico, debido a los grupos
hidroxilo de superficie (sitios =TiOH). Esto permite explorar un intervalo de carga superficial
relevante para la mayoria de coloides y nanoparticulas en condiciones naturales. Ademas, el
TiO, suele considerarse como fase modelo en estudios de adsorcién y de estabilidad debido a
que es un o6xido poco soluble en un amplio intervalo de pH y cuya estructura y propiedades de
superficie han sido ampliamente caracterizadas (Jakobsson y Albinsson, 1998; Lefevre et al.,
2008; Muller et al., 2009).

18



Capitulo 1. Introduccion

1.8 Adsorbatos estudiados

Como posibles contaminantes, se han estudiado los siguientes elementos: Cs, Ga, Np y Se.
Estos elementos presentan distintas caracteristicas fisico-quimicas y se adsorben en los sélidos
de forma muy diversa.

1.8.1 Cesio

El cesio (Cs) es un elemento que ha sido ampliamente estudiado en el ambito de la
gestion de residuos radioactivos y en ciencias del medio ambiente. Esto se debe a varios
motivos. Por un lado, el Cs es un componente mayoritario del combustible nuclear gastado v,
por ello, uno de los elementos mas abundantes en el inventario global de residuos radioactivos
(IAEA, 2008). Su radioisétopo *°Cs presenta una vida media extremadamente alta (tyz =
2.3-10° afios) siendo de gran relevancia en cuestiones de seguridad en el almacenamiento
(Choppin y Rydberg, 1980). Por otro lado, el radioisétopo **’Cs (ty, = 30.2 afios) ha sido
introducido en suelos y aguas subterraneas durante las Ultimas cinco décadas como resultado
de accidentes nucleares y ensayos de armamento atdmico (IAEA, 2008). Recientemente, el
isotopo 137 131
accidente nuclear de Fukushima (Japanese-Government, 2011). En Espafa, se ha introducido

Cs fue el principal radionucleido (junto con ~*'l) liberado al aire y por lixiviacién en el
accidentalmente en las marismas de Huelva a raiz de la fusién de una fuente radiactiva de *’Cs
en la empresa Acerinox (C.S.N., 2006).

El Cs es altamente soluble, por lo que puede migrar con facilidad hacia la biosfera. Debido
a su similitud con el potasio, es un elemento facilmente asimilable por organismos vivos
(Staunton y Roubaud, 1997).

El comportamiento del Cs en sistemas naturales depende en gran parte de su reparto
entre la fase acuosa y la fase sdlida inmovil. El Cs esta presente en la gran mayoria de los casos
como la especie Cs*, cuya adsorcidn en minerales suele implicar un proceso de intercambio
catidnico (Cornell, 1993). Especificamente, los minerales micadceos como la ilita suelen dominar
la adsorcion de Cs cuando estan presentes en el sistema (Bradbury y Baeyens, 2000;
Komarneni, 1979; Sawhney, 1970, 1972).

1.8.2 Galio

El galio (Ga) esta presente en los materiales geoldgicos en baja concentracién. Debido a
ello y a su baja solubilidad, la concentracién de Ga en aguas suele ser muy baja (Bayulken et
al., 2011). Por otro lado, el Ga presenta una fuerte tendencia a la hidrélisis, lo que se relaciona
con una fuerte adsorciéon en éxidos y arcillas (Balistrieri et al., 1981; Bradbury y Baeyens, 2005;
Hachiya et al., 1984; James y Healy, 1972; Righetto et al., 1991).

Por su baja solubilidad y su alto potencial para ser adsorbido, los coloides podrian jugar un
papel determinante en su migracién.

La concentracidn de Ga en el medio ambiente podria aumentar por accidn antrépica dado
su amplio uso en la industria, principalmente en semiconductores y tecnologia LED, y en
medicina nuclear (Collery et al., 2002; Gasparini et al., 1998; Lee et al., 1998). El incremento de
los niveles de Ga podria conllevar riesgos para el medio ambiente y para la salud (Edelman,
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1990; Kuroda et al., 1991; Lin y Hwang, 1998). Sin embargo, en la actualidad no existen
estdndares de calidad de aguas respecto al Ga, y el conocimiento de su comportamiento en el
medio ambiente es muy escaso.

1.8.3 Neptunio

El Neptunio es un elemento del grupo de los actinidos de gran importancia en la
evaluacion de la seguridad del almacenamiento de residuos radioactivos, especialmente a
largo plazo (Wescott et al., 1995; Wilson et al., 1994). Esto es debido a que el combustible
gastado se va enriqueciendo con el paso del tiempo en el radioisdtopo **’Np, que posee una

vida media muy larga (t;, = 2.1x10° afios). A largo plazo (10000 afios), >’

Np llega a ser el
mayor contribuidor radiactivo en un almacenamiento de residuos radiactivos de alta actividad

(Kaszuba y Runde, 1999).

*’Np ha sido introducido en el medio ambiente como

Ademas, el radioisétopo
consecuencia de la produccién y el ensayo de armas nucleares. Todavia existen en la
actualidad zonas contaminadas por *’Np como Hanford Reservation o Nevada National

Security Site (EEUU) (Cantrell, 2009; Felmy et al., 2010; Smith et al., 2003).

El Neptunio puede existir en los estados de oxidacidon entre IllI-VIIl. Los estados de
oxidacion habituales en condiciones ambientales son Np(V) y Np(lV) (Yoshida et al., 2006). El
estado Np(IV) se da en condiciones andxicas y en presencia de Fe (Hakanen y Lindberg, 1993;
Sabodina et al.,, 2006). En condiciones Oxicas, el Np(V) es el estado predominante.
Concretamente, el catién pentavalente Np'O," domina la especiacidon acuosa en un amplio
rango de condiciones ambientales, y presenta baja tendencia a hidrolizarse, precipitar o
adsorberse en gran variedad de minerales y rocas (Choppin, 2006; Kaszuba y Runde, 1999;
Lieser y Mihlenweg, 1988; Thompson, 1982; Triay et al., 1993). Por ello, es una especie de alta
movilidad ambiental.

Dada su relevancia a largo plazo, el estudio de la interaccion de Np con las fases sélidas y
coloides es de especial interés. Ademas, a través del estudio de la adsorcién de Np(V), se
puede obtener informacion acerca del comportamiento de otro actinido pentavalente, el
Pu(V), que es inestable frente a la reduccién y desprotonacion y, por lo tanto, dificil de estudiar
experimentalmente (Turner et al., 1998; Zavarin et al., 2012).

1.8.4 Selenio

El selenio (Se) esta presente en aguas y suelos de manera natural. Sin embargo, el umbral
de concentracién de Se entre su esencialidad y toxicidad es muy estrecho. El Se es liberado al
medio ambiente principalmente como resultado del uso de combustibles fdsiles y de su amplia
aplicacion en la agricultura y en la industria electrénica y del vidrio, causando un serio
problema de contaminacién. Ademas, el radioisétopo "°Se es componente de los residuos
nucleares de alta actividad y, debido a su larga vida media (ty, =1.1-10° years), es un elemento
relevante para la seguridad del almacenamiento de residuos radiactivos (Magill et al., 2006).

El Se puede existir en cuatro estados de oxidacion: seleniuro (H,Se"), selenio elemental
(Se°), selenito (SeV05%) y selenato (Se”'0,%). Las especies inorgénicas de selenio que se
encuentran en suelos aireados y en condiciones normales de pH son HSeO;, Se0;” y Se0,”

20



Capitulo 1. Introduccion

(Anderson y Benjamin, 1990). Estas especies son también las mas comunes en suelos y aguas
contaminadas (laea, 2007).

Diversos estudios de adsorcién de selenio en dxidos (Balistrieri y Chao, 1987), arcillas (Bar-
Yoseph y Meek, 1987) y suelos (Gissel-Nielsen et al., 1984; Rosenfeld y Beath, 1964) indican
que el Se(lV) es adsorbido en mayor medida que el Se(VI). Por tanto, el Se(lV) serd, en
principio, mas relevante en la migracién de selenio facilitado por coloides, por lo que es
estudiado en este trabajo.

1.9 Objetivos y organizacion de la memoria

El objetivo general de este trabajo es aportar nuevos conocimientos acerca del papel que
juegan los coloides en la migraciéon de contaminantes, mediante el analisis de distintos casos
de estudio de pares “contaminante-coloide”. Se consideran los coloides y contaminantes
descritos en los apartados previos, haciendo especial hincapié en los mecanismos de
interaccion coloide-coloide y coloide-contaminante.

La comprension de estos procesos se aplica en el marco de la prevencion de la migracion
en el almacenamiento geolégico de residuos radiactivos y en el marco de la entrada de las
nanoparticulas sintéticas en el medio ambiente.

Dentro de ese marco, este trabajo se focaliza en el estudio de: (1) la estabilidad de los
coloides en suspensién y (2) la adsorcidn del contaminante en los coloides, siendo ambos
requisitos imprescindibles para que los coloides constituyan una via relevante para el
transporte del contaminante en un escenario determinado. Ademads, se estudia el posible
efecto de la adsorcidn en la estabilidad de los coloides, que no ha sido tenido en cuenta en
estudios previos de migracion de coloides.

El estudio de la adsorcion se aborda experimentalmente y con el desarrollo de modelos
basados en los resultados experimentales.

La memoria de la tesis se organiza de la siguiente forma:

En el Capitulo Il se describen los materiales (coloides y elementos utilizados como
adsorbatos); la metodologia experimental; y las bases tedricas y procedimientos seguidos para
la modelizaciéon de la adsorcion.

En el Capitulos lll se estudia la estabilidad de los coloides de ilita, a través del andlisis de
su carga superficial, tamafno, cinética de agregacién, asi como de la desagregacién de los
coloides.

En el Capitulo IV se analiza la adsorcién de Cs en coloides de ilita, haciendo especial
hincapié en el efecto del electrolito en el accesibilidad del Cs a los sitios de adsorcidn. Se
desarrolla un modelo capaz de explicar la adsorcion de Cs en un amplio intervalo de
condiciones ambientales.
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En el Capitulo V se analiza la adsorcién de Cs en caolinita y posteriormente en sistemas
coloidales mixtos de ilita, caolinita y montmorillonita, en los que se aplican los modelos
individuales desarrollados.

En el Capitulo VI se estudia experimentalmente la adsorcion de Ga(lll) en montmorillonita
e ilita y se desarrolla un modelo de adsorcion.

En el Capitulo VIl se analiza la adsorcién de Np(V) por medio del mecanismo de
intercambio catidnico en coloides de montmorillonita.

En el Capitulo VIl se estudia la estabilidad de las nanoparticulas de TiO,, a través del
analisis de su carga superficial, tamafo y cinética de agregacién.

En el Capitulo IX se analiza el transporte de Se facilitado por nanoparticulas de TiO,, a
través del estudio experimental de la adsorcion de Se(lV) en las nanoparticulas y su
modelizacién. Ademadas se analiza el efecto de la adsorcion de Se en la agregacion de las
nanoparticulas de TiO,.

En el Capitulo X se recogen las conclusiones principales.

En los Capitulos del Ill al VI, se tratan coloides de arcilla. En los Capitulos VIII y IX, se
tratan nanoparticulas sintéticas de TiO,.
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II.1 Materiales

II.1.1 Fases adsorbentes

Se han estudiado como fases adsorbentes las arcillas caolinita, ilita y montmorillonita, y el
oxido de titanio. En el caso de las arcillas, se parte del material natural, que posteriormente
sera sometido a pre-tratamiento y extracciéon de la fase coloidal, utilizada en los distintos
estudios. En el caso del dxido de titanio se parte de una suspensidon coloidal sintética
comercial. Las caracteristicas de los materiales de partida se describen a continuacion.

11.1.1.1 Caolinita

La caolinita utilizada en este estudio es una caolinita natural, KGa-1-b, proporcionada por
Clay Mineral Society (CMS, EEUU). Se trata de una caolinita sedimentaria extraida de la
formacién Tuscaloosa (Cretécico) (Georgia, EEUU). Analisis térmicos revelan una pureza mayor
al 93%. Su composicién quimica y su estructura, proporcionadas por el proveedor (CMS), se
recogen en la Tabla Il.1. La caolinita presenta una capacidad de intercambio CIC y un area
superficial muy bajas, lo que influira en la adsorcidon de contaminantes.

Tabla II.1. Caracteristicas de la caolinita KGa-1-b proporcionadas por el proveedor (CMS)
Composicion quimica (%): SiO,: 44.2, Al,05: 39.7,
TiO,: 1.39, Fe,05: 0.13,Fe0: 0.08, MnO: 0.002, MgO:
0.03, Ca0: n.d., Na,0: 0.013, K,0: 0.05, F:0.013,
P,0s: 0.034

CIC: 20 meqg/Kg

Area superficial (BET): 10.05 +/- 0.02 m*/g
Estructura: [Sis g3Alg.17][Alz gsFe(ll)g0aMngTig 11]
0O10(OH)s{Mgo 02Ca0.01Na0.01Ko.01} Aspecto visual
Carga octaédrica: 0.11, Carga tetraédrica: -0.17,

Carga interlaminar: -0.06

11.1.1.2 llita

La ilita utilizada fue la ilita du Puy, que proviene de formacidn geoldgica del Oligoceno en
la regién Le Puy en-Velay (Haute-Loire), Francia (Gabis, 1958).

Estd misma ilita ha sido utilizada y caracterizada en estudios anteriores (Baeyens y
Bradbury, 2004; Bradbury y Baeyens, 2009a; Poinssot et al., 1999). La composicién de la
fraccion menor de 0.5 um, que es la utilizada en este trabajo, presenta un 88% de ilita y un 12
% de feldespato potdsico (Bradbury y Baeyens, 2009a). La composicién y estructura de la ilita
du Puy se muestran en la Tabla I.2. Ademas se recoge el valor de CIC y el area superficial.
Ambos valores son mucho mas elevados que los de la caolinita, por lo que en principio se
espera mayor adsorcion en los coloides de ilita que en los de caolinita mediante intercambio
catidnico.
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Tabla I1.2. Caracteristicas de la ilita du Puy (Bradbury y Baeyens, 2009a)

Composicidn quimica (%)(Forma sdédica <0.5um): SiO,:
53.9, Al,03: 24.3, Fe,05: 8.5, K,0: 6.5, Mg0: 4.0, CaO:
0.35, Na,0: 1.21, TiO,: 0.80, MnO: 0.06, P,0s: 0.029
CIC: 225 + 15 meq/Kg

Area superficial (BET): 97 m*/g

Estructura (forma sédica): [Si;.gs Alg.os]

[Al; 34Fe(I111)0.0sMg0.66]020(OH)4{Cap.0sNao 24K+ 25}
Carga octaédrica: -1.64, Carga tetraédrica: -0.96,

Aspecto visual

Carga interlaminar: 1.6

11.1.1.3 Montmorillonita FEBEX

La montmorillonita-FEBEX (mont.FEBEX) se ha extraido de la bentonita FEBEX, procedente
del depdsito de Cortijo de Archidona (Almeria, Espafia). El procedimiento de extraccion
(fraccién<0.5um) se describe en el Apartado 11.2.1.

La arcilla bentonita en forma compactada se plantea como material de relleno y sellado,
entre los contenedores de residuos radioactivos y el medio geoldgico en la mayoria de los
conceptos de almacenamiento geoldgico de residuos radioactivos (Pusch, 1999; Villar et al.,
2006).

Concretamente la bentonita FEBEX ha sido estudiada como material de referencia en
distintos proyectos internacionales sobre migracién de radionucleidos en el marco del
almacenamiento geoldgico de residuos radioactivos: Full-scale Engineered Barriers EXperiment,
FEBEX | and Ill (Fuentes-Cantillana et al., 1997; Huertas et al., 2000); Colloid and Radionuclide
Retardation, CRR, and Colloid Formation and Migration, CFM (www.grimsel.com);
Fundamentals of Radionuclide Migration, FUNMIG (Buckau et al., 2009) and Bentonite Erosion:
effects on the long term performance of the engineered barrier and radionuclide transport,
BELBAR (2012-2016) (www.skb.se).

Este material presenta un alto contenido en esmectita (93t 2%) con un caracter
predominantemente montmorillonitico. Esta fraccion es la que se extrae y se usa en los experi-

Tabla I1.3. Caracteristicas de mont.FEBEX (Huertas et al., 2000; Leguey et al., 2002)
Composicion quimica (%)(<0.5um): SiO,: 53.2,
Al,0;: 17.4, MgO: 3.94, Ca0: 3.84, Fe,0s;: 3.60,
K,0:0.51, TiO,:0.13, Na,0:0.06, Mn0,:0.03,
P,0::0.01

CIC: 1020 + 40 meqg/Kg

Area superficial (BET): 33 m*/g

Estructura: [Si7 73 Alg27][Al,.69 Feo.30 Mgo g5
TiO.Ol]OZO(OH)4{X+1.2K+O.O9}

Carga octaédrica: -1.02, Carga tetraédrica: -0.27,
Carga interlaminar: 1.29

Aspecto visual
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mentos de adsorcidn (mont.FEBEX, Apartado 11.2.1). El resto del contenido se compone de
cuarzo (2 + 1%), plagioclasa (3 * 1%), cristobalita (2 + 1%), y de trazas de calcita, feldespato
potasico y tridimita (Huertas et al., 2000). La fraccion menor a 0.5 um se compone de
esmectita pura casi en su totalidad (Leguey et al., 2002). La presencia de un pequefio
porcentaje de K' no intercambiable hace suponer la existencia de interestratificados
ilita/esmectita (1/S), confirmada por difractograma de rayos-X.

Las caracteristicas principales de la mont.FEBEX se recogen en la Tabla II.3. La mont.FEBEX
presenta una capacidad de intercambio (CIC) muy alta en relacion a la ilita y la caolinita.

11.1.1.4 Montmorillonita Wyoming SWy-2

La montmorillonita Wyoming SWy-2 (mont.SW) fue proporcionada por la Clay Mineral
Society (CMS, EEUU). Proviene de la formacion Newcastle (Cretdcico) (Wyoming, EEUU). Sus
principales caracteristicas proporcionadas por el proveedor se recogen en la Tabla 1.4.
Presenta una CIC algo menor que la mont.FEBEX y un area superficial muy similar.

Tabla 11.4. Caracteristicas de la mont.SW proporcionadas por el proveedor (CMS)
Composicion quimica (%):Si0,: 62.9, Al,Os: 19.6, TiO,: 0.090, Fe,0;:3.35, FeO: 0.32, MnO:
0.006, MgO: 3.05, Ca0: 1.68, Na,0: 1.53, K,0: 0.53,F: 0.111, P,0s: 0.049, S: 0.05

CIC: 764 meqg/Kg

Area superficial (BET): 31.82 +/- 0.22 m%/g

Estructura: [Si7.og Alo.o2] [Alz.01Fe(l11)o.41 MNg. o1 M8o.54Tio.02] O20(0H)s {Cag.12 Nao 32 Ko.os}

Carga octaédrica: -0.53, Carga tetraédrica:-0.02, Carga interlaminar:-0.55, Carga no
balanceada: 0.05

11.1.1.5 Oxido de titanio

En este estudio, se utilizé una dispersion comercial (SigmaAldrich) de nanoparticulas de
TiO, con un tamaifio medio nominal menor de 150 nm. Las caracteristicas de interés en este
estudio, proporcionadas por el proveedor, se recogen en la Tabla IL.5.

Tabla I1.5. Caracteristicas de las nanoparticulas de TiO, proporcionadas por el proveedor
(SigmaAldrich)

N CAS 13463-67-7

Fase cristalina Anatasa:Rutilo 80:20

Pureza 99.9 %

Forma Dispersion de nanoparticulas
Concentracion 33-37 % peso en H,0

<150 nm (DLS); ~21 nm

(tamafio primario)
Densidad 1.3+0.2 gmL"a 25 °C
Area superficial (BET) 66 m%/g

Tamafio de particula

Aspecto visual
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Figura Il.1. Imagen AFM de nanoparticulas de
TiO,.

La nanoparticulas presentan un area superficial de 66 m” g™ (determinado en este trabajo
por el método BET, descrito por Brunauer et al., 1938).

Se analizé el tamafio y la morfologia de las particulas con microscopio de fuerza atémica
(AFM) con equipo Multimode (Digital Instrument), en muestra original diluida 1:1000
depositada en mica. El tamafio observado en AFM (Figura 1l.1) se corresponde con el tamafio
nominal medio proporcionado por el proveedor (<150nm), presentando la mayor parte de la
particulas una tamafo en el rango de los nandmetros, y cierta heterogeneidad.

I1.1.2 Contaminantes estudiados como adsorbatos

11.1.2.1 Cs(I

Para los experimentos de adsorcidn se utilizé el radionucleido **’

Cs (Isotope Products),
que tiene un periodo de semidesintegracion de 30.2 afios y decae emitiendo particulas  a
7Ba. El *’Cs se midi6 a través de la emisidon y del Ba en equilibrio con detector de Nal

(Packard Autogamma COBRA 2).

Se prepararon disoluciones a una concentracién aproximada de 1.2x10°® M, como CsCl en

137

HCI 0.1M. La concentracion exacta de las disoluciones stock de ~“'Cs fue medida mediante

contaje-y.

Ademas se prepararon una serie de disoluciones estables de CsCl (Merk) (10'5, 10 1073,
102y 1 M) en HCl 0.1 M para su uso conjunto con la solucién de Cs activo en muestras de
concentracion de Cs mas alta ([Cs]>10% M).
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11.1.2.2 Ga(Ill)

Para los estudios de adsorcion se utilizé una solucion estandar ICP de Ga (TraceCert®,
SigmaAldrich) 1001 + 2 mg L™ en 5% (w/w) HNO:;.

Se prepararon disoluciones stock de concentracidon aproximada 1 mM y 4 mM de Ga en
HCl 0.1 M (Merck). La concentracidn exacta de cada disolucién stock preparada y en las
muestras de los ensayos de adsorcién se determind mediante espectroscopia de emision de
plasma acoplado inductivamente (ICP-AES, Jobin-Yvon, JY38 Plus).

11.1.2.3 Np(V

Se utilizé una disolucién de *’Np disponible en Lawrence Livermore National Laboratory
(LLNL, EEUU). El *’Np tiene una periodo de semidesintegracién de 2.14 millones de afios y es
un emisor o que decae en ***Pa (emisor p).

237 233

Primero se purificd la disolucién de “°’Np, mediante la extraccidon de “*Pa. Para ello se

siguid el procedimiento descrito a continuacion (Pickett et al., 1994).

Se calenté la disolucién inicial hasta sequedad. Se disolvié el sélido en gotas de HCI c.c.
(Merck) y se volvid a evaporar hasta sequedad. Este proceso se repitid tres veces. El sélido se
disolvié de nuevo en 2 mL de HCl c.c. + HI c.c. (Merk) (50:1 v/v) y se calenté durante 5
minutos, tras los que se dejd enfriar hasta temperatura ambiente.

La disolucidn se hizo pasar por una columna (Bio Rad) con 2 mL de resina AG1x8 (100-200
mesh), previamente acondicionada con 10 mL de H,0 milliQ y 10 mL de HCl c.c. + Hl c.c. (50:1
v/v). Posteriormente, se eliminé el ?**Pa haciendo pasar por la columna consecutivamente 5
alicuotas de 2 mL de una disolucion de HCl 9M + HF 0.05 M. Por ultimo, el 237Np fue extraido
haciendo pasar por la columna consecutivamente 5 alicuotas de 2 mL de una disolucion de HCI
6M + HF 0.05M.

En esta ultima fraccion eluida con el **’Np se afiadieron dos gotas de HNO; c.c. y la
disolucién se evapord casi hasta sequedad. Se afadieron varias gotas de HNO; y se volvio a
evaporar. Este proceso se repitid 3 veces para eliminar el iodo y el HF. Por ultimo se afiadieron
2 mL de HNO; 1M.

0.4
0.3 -
0.3 -
0.3 -
0.2 -
0.2 Np(V)

0.1 = \:
0.1 4 H
0.0 4 §

-0.1 T T T T T - T T
850 900 950 1000 1050
Longitud de onda (hm)

Absorbancia (%)

Figura 1l.2. Espectro de absorcién de la disolu-
cién stock de 2’Np utilizada.
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23p3 y determinar la concentracién de *’Np, se midi6 la

Para confirmar la ausencia de
disolucion por discriminacion -, utilizando un equipo Perkin Elmer Liquid Scintillation

Analyzer (LSA) modelo Tri-Carb 2900TR.

237

La disolucién de “°'Np se midié en espectrofotometro UV-VIS (Cary 500 UV-VIS) para con
firmar el estado de oxidacién Np(V) mediante la observacién de un solo pico de absorcion a

979 nm (Waggener, 1958), como se observa en la Figura 11.2.

Para los experimentos de adsorcion se prepararon disoluciones stock de concentracién
aproximada 5 x10™, 5x 10° y 5 x 10° M.

11.1.2.4 Se(IV

Para los ensayos de adsorcidn se utilizd el radionucleido "*Se (como H,SeO; Isotope
Products), que presenta un periodo de semidesintegracién de 119 dias. Se midid directamente
por deteccion de su emision y con detector de Nal (Packard Autogamma COBRA 2).

Se prepararon disoluciones stock °Se de concentracién aproximada entre 4x10°® y 7x10®
M de Se en 0.1 HCI (Merck). La concentracién exacta de cada disolucién stock fue determinada
mediante contaje-y.

Ademas, se prepararon disoluciones de Se(IV) inactivo (de concentracién 10°, 10°, 10,
107 y 10%), a partir de Na,SeO; (SigmaAldrich) de alta pureza en HCl 0.1M, para su utilizacién
conjunta con la solucidn activa de "*Se en muestras de concentracién de Se mas alta ([Se]>107
M).

I1.2 Metodologia

I1.2.1 Preparacion de suspensiones coloidales

Las suspensiones de nanoparticulas de TiO, que se utilizan en los ensayos experimentales
se prepararon directamente mediante dilucién del reactivo en NaClO, (Merk) a la fuerza iénica
deseada.

Para preparar las suspensiones coloidales a partir de las arcillas originales se siguié el
procedimiento que se describe a continuacion.

Primero, se intercambio la arcilla con el catién deseado en cada caso (Na, K o Ca). Para
ello, se preparé una solucién de arcilla de 100 g L™ en el electrolito correspondiente en
concentracién 1 M (NaClO,, KCl o CaCl, (Panreac)). Esta solucion se mantuvo en continua
agitacién durante 3 horas, tras las cuales se dejé decantar durante 24 horas. Después de este
tiempo, se reemplazd el sobrenadante por una nueva solucion 1 M del electrolito
correspondiente. Este proceso se repitid tres veces para asegurar en la medida de lo posible el
intercambio completo con el catién deseado.

Posteriormente, se separé la fracciéon coloidal menor de 0.5 um mediante
centrifugaciones sucesivas a 600 g durante 7 minutos, de las que se recogid la suspension
sobrenadante que contiene la fraccién coloidal (< 0.5 pum).
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Figura 1I.3. Aspecto de wuna suspension coloidal de
mont.FEBEX-Na preparada para ensayos de adsorcion. De
izquierda a derecha: en botella, tras agitacion y tras 48 horas
de reposo.

La suspension se llevé a la fuerza idnica deseada (en el electrolito correspondiente:
NaClO,4, KCl o CaCl,) mediante didlisis por medio de una membrana 7 Spectra/Por (MWCO:
3,500).

Se determind la concentracion de arcilla por termo-gravimetria. A partir de esta
suspension se prepararon diluciones a la concentracion deseada en el electrolito
correspondiente (ej. Figura 11.3).

En los casos requeridos, la concentracion de Al, Si, Na, K, Ca y Mg disueltos en el
electrolito se determiné tras centrifugacion (645000 g, 30 minutos). Na y K se determinaron
mediante un espectrofotémetro de llama Varian modelo AA240FS y Al, Si, Ca y Mg mediante
espectrometria de plasma acoplado por induccidn, con un equipo Varian 735-ES.

I1.2.2 Medidas del potencial zeta ({)
Técnica: la medida del potencial-{ se realiza por microelectroforesis por efecto Doppler.

Basicamente, el laser se hace pasar por la celda que contiene la muestra en la que se estd
aplicando un campo eléctrico. Las particulas cargadas suspendidas en el electrolito son
atraidas hacia el electrodo de carga contraria. El movimiento de las particulas causa la
fluctuacién de la intensidad de luz dispersada con una variacion de frecuencia que se
correlaciona con la velocidad de las particulas en movimiento.

La velocidad de las particulas cargadas en el medio acuoso es dependiente del campo
eléctrico, la constante dieléctrica €, la viscosidad n del medio y el potencial-{ de las particulas.
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Figura 1.4. Equipo utilizado para la medida de potencial-
(Malvern Zetamaster).

Asi, el potencial-{ estd relacionado con la movilidad electroforética (Ug) por la ecuacion de
Henry:

Ug = 2e{fr) Ecuacion I1.1

3n

Donde f(kr) representa la funcién de Henry, siendo k la longitud de Debye-Huckel (inversa

del grosor de la doble capa) y “r” el radio de la particula. Por lo tanto, el término f(kr)
representa el ratio entre el tamafo de la particula y el espesor de la doble capa eléctrica.

En este caso, se tomd un valor de f(kr) de 1.5, que corresponde a la aproximacién de
Smoluchowski (Smoluchowski, 1921), aconsejable en medio acuoso y a concentracién
moderada de electrolito.

Procedimiento experimental: se midié el potencial-Z en suspensiones de ilita (200 mg L™) y

TiO, (50 mg L™) en funcién del pH y de la fuerza idnica (utilizando NaClO, como electrolito).
Para ello, se tomd una alicuota de la suspension stock a la fuerza idnica deseada, se ajusté el
pH en caso necesario con NaOH o HCl 0.1 6 1 M y se dejé estabilizar la suspension durante 24
horas.

Cada una de las muestras se inyecté en un equipo de microeléctroforesis por efecto
Doppler, Malvern Zetamaster (Figura 11.4), dotado con una unidad éptica con laser de 2 mW de
He-Ne de longitud de onda A=633 nm y un correlador serie 7032 con procesamiento de datos
Multibit 8xn.

I1.2.3 Medida de tamaiio de coloides y estabilidad

Se realizaron tres tipos de estudios relacionados con la estabilidad de las suspensiones
coloidales: a) estudio del tamafio medio en funcion del pH o la fuerza idnica, b) estudio del

38



Capitulo Il. Materiales y metodologia

tamafio medio en funcién del tiempo: cinéticas de agregacion; y c¢) estudio de la distribucién
de tamafios.

La técnica que se utiliza para la determinacién del tamafo medio (estudios a y b) es la
espectrometria de correlacién fotdnica (PCS, Photon Correlation Spectroscopy). La técnica
utilizada para el analisis de la distribucion de tamafios (estudio c) es el contaje individual de
particulas (SPC, Single Particle Counting).

a) Medida del tamafio medio en funcion de pH o fuerza idnica

Técnica: la técnica de medida utilizada, PCS, se basa en la medida de las fluctuaciones de
luz dispersada por una suspension. La correlacidn entre las sefales recibidas por el
fotomultiplicador depende del tamafio de las particulas (las particulas mas grandes se mueven
a menor velocidad que las mas pequeias). Se analizan las funciones de autocorrelacién de las
sefiales producidas por la luz dispersada y se determina la distribucién de velocidades de las
particulas en movimiento y su coeficiente de difusion.

Finalmente, el radio hidrodinamico medio de las particulas (R,) se determina a partir del
coeficiente de difusion (D) mediante la ecuacidn de Stokes-Einstein:

kT

=— Ecuacion I1.2
6nmn Ry

Donde k es la constante de Boltzmann, T es la temperatura absoluta, n el indice de
refraccion y n la viscosidad del medio.

Procedimiento experimental: el tamafio medio se determind en una suspensién de ilita de

concentraciéon 200 mg L™ y una suspensién de TiO, de concentracién 50 mg L?, a la fuerza
idnica deseada en electrolito NaClO,. La concentracion se escogié de acuerdo con el rango de
medida del equipo (que depende del material analizado). Se tomé una alicuota y se ajusto el
pH en caso necesario con NaOH o HCI 0.1 6 1 My se dejo estabilizar 24 horas.

\ ¢
- | 5‘

Figura I1.5. Equipo utilizado para medida de tamafo medio de
particula 4700 Malvern.
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La muestra se introduce, en una cubeta, en un equipo 4700 Malvern con un laser de argén
Spectra Physics 4-W (A = 514 nm) y un autocorrelador digital Malvern 7032 (Figura I1.5). En
algunos casos, se utilizé un aparato ZetaSizer Nano ZS (Malvern), disponible en instalacion
radioactiva.

b) Medida del tamafio medio en funcion de tiempo: cinéticas de agregacion

Técnica: mediante los estudios de la cinética de agregacion de coloides se determina la
evolucidn del tamafio medio de particulas (por la técnica PCS) en funcidn del tiempo ante una
perturbacién introducida en el medio: en este caso, modificacion de las condiciones de pH y de
fuerza idnica.

A través de las cinéticas de agregacion se determina el ratio de estabilidad W de una
suspension, que se define mediante la siguiente expresion:

k
w=-= Ecuacioén 11.3
km

Donde k,, es el ratio entre colisiones totales y colisiones efectivas en la muestra y k, es el
ratio en condiciones de “agregacién rapida”. El término de “agregacion rapida” se refiere a la
agregacion que es limitada Unicamente por la difusiéon de las particulas, es decir, cuando la
barrera de repulsion no existe (Apartado 1.5.2).

Por ello, el ratio de estabilidad W representa la eficacia de la barrera para prevenir la
agregacion de las particulas.

La evolucién del tamafio hidrodinamico medio r con el tiempo t durante los primeros
momentos de agregacion (t—0) depende de la concentracidn de particulas en suspension, C, y
del ratio de coagulacién k,,, de la siguiente manera:

ar =k, FC Ecuacion 11.4
dtle—o

Donde F es un factor dptico que depende del angulo de dispersion, del radio de la
particula y de la longitud de onda del haz de luz incidente (Einarson y Berg, 1993).

Por tanto, experimentalmente, el ratio de estabilidad W se puede obtener mediante la
siguiente ecuacion:

dr ]
dtle-o" rapia
_ pido . s
=mar ] Ecuacion 1.5
dtle—o” luestra

De cada una de las curvas experimentales de las cinéticas de agregacion se obtiene el
valor de (dr/dt |.50)muestra (Valor de la pendiente inicial de cada curva). La “agregacion rapida”
puede ser aproximada experimentalmente bajo condiciones dptimas para la desestabilizacion
del sistema, por ejemplo fuerza idnica muy elevada o pH cercano al pHpcc.

Procedimiento experimental: primero, se midié el tamafio medio en el estado inicial de

suspensiones de ilita y TiO, de concentracidon 200 y 50 mg LY respectivamente. Después se
modifico el pH o la fuerza idnica por adicidn de alicuotas de NaOH, HCl o NaClO, (0.1 6 1M); se
midié el tamafio medio (por PCS, equipo 4700 Malvern) en funcion del tiempo transcurrido
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desde la modificacidn, realizdndose medidas puntuales cada 30 segundos hasta que se observo
tamafio constante.

El ratio de estabilidad W se calculd a través de la Ecuacidn II.5. En el caso de la ilita se
utilizé un valor de referencia (dr/dt |is0)mpico de 1547 nm-min”, obtenido de curva
experimental de cinética de agregacién de ilita-Na a pH 2.0 y fuerza iénica 4x102 M. En el caso
de las nanoparticulas de TiO, se utilizé un valor de (dr/dt |s0)rgpiso de 2789 nm-min™, obtenido
de la cinética de agregacion a pH 6.0 y fuerza iénica 10™ M. En estas condiciones se observd la
agregacion mas rapida, donde se asume que la barrera de repulsién no existe.

¢) Medida de distribucion de tamafios

Técnica: la técnica utilizada fue el contaje individual de particulas (SPC, Single Particle
Counting), que se basa en el contaje de particulas que atraviesan una tras otra un haz de luz
incidente. Cuando el tamafio de la particula es cercano a la longitud de onda de la luz
incidente, y si la intensidad es medida a un dngulo lo suficientemente ancho, la intensidad de
luz dispersada se correlaciona con el tamafio de la particula (Knollenberg y Veal, 1991);
(Heyder y Gebhart, 1986; Sorensen, 1997).

Procedimiento experimental: se determind la distribucidon de tamafios de suspensiones de
ilita (18.5 pg L), de mont.FEBEX (125 ug L") y de TiO, (36 pg L"), de acuerdo con el rango de
medida del equipo. Las medidas se realizaron a distintas fuerzas idnicas y a distinto pH.

Las medidas SPC en este trabajo se llevaron a cabo con dos contadores de particulas
acoplados, HSLIS-M50 y HVLIS C200, de PMS (Particle Measuring System, Inc.) y un
fotodetector “micro laser particle spectrometer” (ULPS), disponibles en Paul Scherrer Institute
(PSI, Suiza). La combinacién de contadores y espectrémetros permite la medida en 13
intervalos de tamafo de 50 a 5000 nm.

La muestra es inyectada en un flujo de agua ultrapura (500 mL min™) con una bomba de
precisién (Desaga KP200). El flujo se separa en dos lineas acopladas a cada contador SPC
respectivamente: HSLIS-M50 (100 mL min™) y HVLIS-C200 (500 mL min™).

El contador HSLIS-M50 determina el nimero de coloides en los siguientes canales de
medida (Ch) para el correspondiente intervalo de tamafo (um): Ch1, 0.05-0.10; Ch2, 0.10-0.15;
Ch3, 0.15-0.20. Para el contador HVLIS-C200, los canales e intervalos de medida son: Ch4, 0.2-
0.3; Ch5, 0.3-0.5; Ch6, 0.5-0.7; Ch7, 0.7-0.1; Ch8, 1.0-1.5; Ch9; 1.5-2.0; Ch10, 2.0-5.0.

El equipo precisé de una calibracion previa en las condiciones especificas de medida. El
calibrado en las mismas condiciones de medida en este trabajo, se realizé con nanoesferas
estandar de latex de 70, 125, 199, 499 y 701 nm (Duke Scientific Corporation), obteniéndose
factores de correccion de 992 para el Canal 1, y de 19 para el Canal 2 y Canal 3 (Degueldre y
Benedicto, 2012). La informacion relativa a los canales de medida se resume en la Tabla Il.6.

La concentracion de coloides medida en cada intervalo [Col]; (g mL™) se calculé a partir del
nimero de coloides por mililitro medido por SPC, asumiendo una densidad de 2 g/cm’. La
concentracién fue normalizada considerando la anchura de intervalo de cada Canal i (Ad, en
pum), utilizando la siguiente ecuacion:

[Col],n=[Col]; / Ad] Ecuacion 1.6
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Tabla I1.6. Parametros de los canales de medida del equipo SPC

Intervalo de Ad Factor de
Unidad SPC/Canal i tamafios (hm) (nm) correccién
HSLIS-M50/ 1 50-100 50 992
HSLIS-M50 / 2 100-150 50 19
HSLIS-M50 / 3 150-200 50 19
HVLIS-C200/ 4 200-300 100 1
HVLIS-C200/ 5 300-500 200 1
HVLIS-C200/ 6 500-700 200 1
HVLIS-C200/ 7 700-1000 300 1
HVLIS-C200/ 8 1000-1500 500 1
HVLIS-C200/ 9 1500-2000 500 1
HVLIS-C200/ 10 2000-5000 3000 1

El porcentaje de masa de coloides por Canal i (%;) fue calculado a través de la siguiente
ecuacion:

%; = [Col];n/Xi-1[Coll;n Ecuacion 1.7

Es importante destacar que existe una gran diferencia entre la concentracién de la
muestra en la medida del tamafio medio (PCS) (50-200 mg L") y la concentracién de la muestra
en la medida de distribucién de tamafios (SPC) (20-130 pg L™). Ya que la concentracion afecta a
la estabilidad, esta diferencia se tendrd en cuenta en la interpretacion de los resultados.

I1.2.4 Experimentos de adsorcion

Se ha estudiado la adsorcidn en los siguientes sistemas: Cs-ilita, Cs-caolinita, Cs-mezcla
ilita/mont.FEBEX/caolinita, Ga-ilita, Ga-mont.FEBEX, Np-mont.SW y Se(IV)-TiO,.

Se realizaron tres tipos de ensayos de adsorcidon de tipo estdtico (o en “batch”): (1)
ensayos de adsorcién en funcidon del tiempo de interaccidn o cinéticas de adsorcién; (2)
ensayos de adsorcién en funciéon del pH; (3) ensayos de adsorcién en funcion de la
concentracidn de adsorbato o isotermas de adsorcidn.

Para los tres tipos de ensayos, se siguid el mismo procedimiento descrito a continuacidn
(los detalles experimentales para cada sistema se indican en los capitulos correspondientes):

= Se tomd una alicuota de entre 10 y 20 mL de la suspension de coloides, a una
determinada concentracién (entre 1y 10 g L™) a la fuerza idnica deseada (entre 10° My 1 M).
Se introdujo en un tubo de polietileno. En los casos en los que se requirid, se afnadié ademas
una solucién tampdn para mantener el pH: en concentracién 2x10” M de las sales MES para
pH 5.5-6.5, MPS para pH 7-7.5, TRIS para pH 8-8.5 y CHES para pH 9-10 (Sigma Aldrich).

» Se afiadié una alicuota de la disolucién stock del adsorbato (**’Cs, Ga, 237Np o °Se) para
obtener la concentracidn final deseada. En el caso de los radionucleidos, a las muestras con
alta concentracion se les afiadié ademads una alicuota de disolucién estable del elemento para
alcanzar la concentracion total deseada (ver Apartado 11.1.2). Se ajusté el pH en caso necesario
con NaOH o HCI 0.1M.

42



Capitulo Il. Materiales y metodologia

= Los tubos con la suspensién trazada con el adsorbato se mantuvieron en continua
agitacién durante el tiempo requerido en cada caso (entre 8 horas y 7 dias). Transcurrido este
tiempo, se midid el pH en las muestras y se separé la fase solida de la fase liquida mediante
centrifugacion.

= Se determind la concentracion de adsorbato en el sobrenadante (fase liquida) con la
técnica adecuada a cada elemento (ver Apartado 11.1.2).

Ademads, en los casos en los que el ensayo lo requirié, se determind la concentracién de
Na, K, Ca y Mg en el sobrenadante por cromatografia iénica utilizando un equipo Dionex-ICS
600.

= Se valord la posible adsorcidn del elemento en los tubos. En los casos en los que fue
posible (deteccién por contaje-y), se midié la actividad directamente en los tubos al final del
experimento, después del lavado con agua milliQ. En los demas casos, se midid la
concentracidn total en la suspension (ademas de la concentracidn en disolucién), y se evalud la
adsorcién en los tubos por la diferencia entre el elemento tedrico afiadido y el elemento total
medido en la suspensién. La adsorcidn en los tubos no se consideré en los calculos posteriores
cuando supuso menos del 1% del elemento total afladido a la muestra.

= Para la representacion de los resultados de adsorcién, se han utilizado distintas
expresiones, en funcion de la informacién que se quiere destacar o extraer en cada caso:

Moles adsorbidos por masa de adsorbente: C,q (Mol Kg™) Ecuacion 11.8
Porcentaje de adsorcién: %,qs = 100 X % X [Col] Ecuacion 11.9
tot
Cads

Coeficiente de distribucién: K4 (mLg?) = Ecuacion 11.10

Csol

Donde [Col] es la concentracién de coloides en la muestra (Kg L") y Cor es la
concentracion total de adsorbato (mol L) y C,,, es la concentracidn de adsorbato en disolucién
(mol L™).

= Errores experimentales: la coleccion de datos replicados obtenidos previamente
siguiendo el mismo procedimiento experimental (Missana et al., 2011; Missana et al., 20093;
Missana et al., 2009b; Missana y Garcia-Gutiérrez, 2007; Missana et al., 2004) indica que un
error de +0.2 unidades logaritmicas cubre sobradamente la variabilidad en las medidas de
LogKy. Este valor incluye los errores derivados de la relacién sélido-liquido (que depende de la
homogeneizacién de la suspension durante la toma de muestra), de la técnica analitica de
medida del adsorbato en disolucidon y los errores cominmente derivados de la pesada o toma
de volumen.

Este valor de error es el que se aplica por defecto a los resultados experimentales en
este trabajo. Sin embargo, el error aumenta en los casos en que la adsorcion es muy baja (se
retira una porcentaje muy bajo de la disolucion) o bien muy alta (concentracién de adsorbato
muy baja en disolucion o por debajo del nivel de deteccidn). En estos casos, el error de los
valores de LogKy determinados puede llegar a ser de +1.4 unidades logaritmicas.
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II.3 Modelizacion de la adsorcion

Se han aplicado modelos de adsorcién para explicar los resultados experimentales. El
desarrollo de los modelos se aborda desde una perspectiva mecanicista, es decir, se
consideran reacciones especificas de interaccién adsorbato-coloide, de acuerdo con las leyes
de la termodinamica.

Esto permite considerar el efecto de las condiciones fisico-quimicas en el proceso de
adsorcién, como por ejemplo el efecto del pH, la fuerza idnica, la competencia de otros
cationes o la formacién de complejos en disolucién, y prever la adsorcién al variar estas
condiciones.

Para la especiacidn, modelizacién y simulacién de la adsorcidn en los sistemas estudiados
se utilizé el programa CHESS (CHemical Equilibrium of Species and Surfaces) (Van Der Lee,
1999), salvo en el sistema Np-mont.SW, para el que se utilizé el programa FIT4FD (Zavarin et
al., 2004). Ambos programas permiten considerar distintos mecanismos y sitios de adsorcion.
El programa CHESS tiene un funcionamiento mas simple que permite un mayor control sobre
los parametros y constantes introducidos. El programa FIT4FD realiza el ajuste automatico de
los datos experimentales de adsorcién y puede ademas considerar distintas composiciones del
medio acuoso en cada uno de ellos. Por lo que dependiendo del caso, puede ser mas adecuada
la utilizacién de uno u otro.

Para la modelizacién en todos los sistemas adsorbente-adsorbato considerados, en lineas
generales se han seguido los siguientes pasos:

= Se estudio la especiacion del adsorbato (Cs, Ga, Np 6 Se) en ausencia de coloides, en las
mismas condiciones experimentales utilizadas en los ensayos “batch”. Con ello, se
identificaron las especies predominantes que pudieran estar implicadas en las reacciones de
adsorcion.

= Se definieron las propiedades de adsorcién del material considerado (ilita, caolinita,
mont.FEBEX, mont.SW o TiO,), es decir, el tipo de sitios de adsorcion, su densidad y su
reactividad.

= Se identificaron las reacciones de adsorcidn que pudieran estar actuando, basandose en
las tendencias observadas en los datos experimentales (dependencia del pH y la fuerza idnica)
y en la informacion existente en la literatura. Se definieron las reacciones incluidas en el
modelo.

= Se estimaron las constantes correspondientes a las reacciones de adsorcién incluidas en
modelo. Para ello, se utilizan relaciones empiricas de la literatura y/o el ajuste de los datos
experimentales con la ayuda de los cédigos geoquimicos computacionales.

= Proceso de ajuste de las constantes y coeficientes de adsorcion: el ajuste mediante el
programa CHESS se realiza a través de un procedimiento ensayo-error (de manera manual) por
aproximacion a los datos experimentales. En el caso de utilizar el programa FIT4FD, el propio
programa realiza el proceso de ajuste de las constantes, considerando el error experimental de
los datos de adsorcidn, hasta alcanzar el valor minimo de error residual del ajuste (diferencia
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de cuadrados/grados de libertad). Todas las constantes estimadas, tanto por CHESS como por
FITAFD, tienen un error derivado del propio error de los datos experimentales (Apartado 11.2.4)
Yy, principalmente, de los pardmetros y teorias que se asumen en los modelos.

Para el desarrollo de los modelos, se distinguid entre dos mecanismos principales de
adsorcién: la complejacion superficial (adsorcidn en sitios =SOH) y el intercambio catidnico (en
sitios de intercambio). La complejacidn superficial se considera en dxidos y arcillas, mientras
que el intercambio catidnico se aplica sélo en las arcillas, ya que es causado por la carga
permanente negativa derivada de las sustituciones isomdrficas en la red cristalina de los
materiales arcillosos.

A continuacién se describen los principios tedricos en los que se ha basado Ia
modelizacién de la complejacién superficial y del intercambio catidnico.

[1.3.1 Complejacién superficial

A través de las reacciones de complejacién superficial se describe la adsorcién de las
especies acuosas en sitios =SOH del mineral considerado (Dzombak y Morel, 1990; Karamalidis
y Dzombak, 2010), por ejemplo, sitios aluminol (=AIOH) y sitios silanol (=SiOH) en los minerales
de la arcilla y sitios =TiOH en el éxido de titanio.

La densidad de sitios =SOH es especifica de cada material y se expresa en equivalentes por
area de superficie (peq m?).

La complejacion en los sitios =SOH esta controlada por las reacciones de (des)protonacién
de los mismos, de acuerdo con las siguientes expresiones:

SOH,a1

K

= SOH; «——— = SOH + H* Reaccidn 11.11
K

= SOH <222, = 50~ + H* Reaccidn 11.12

=SOH,", =SOH y =50  representan respectivamente los sitios cargados positivamente, en
estado neutro y cargados negativamente.

En todos los casos estudiados, se ha utilizado un modelo de complejacién superficial no-
electrostatico, siendo el modelo mas sencillo capaz de explicar la adsorcién en los sistemas
estudiados. EI modelo no-electrostatico no incluye correccién de actividad mediante el factor
de Boltzmann (Dzombak y Morel, 1990; Huang y Stumm, 1973; Leroy y Revil, 2004; Stumm et
al., 1970) y ha sido utilizado por diversos autores en éxidos y arcillas (Alonso y Degueldre,
2003; Bradbury y Baeyens, 1997; Bradbury y Baeyens, 2009b; Missana et al., 2009a; Pagnanelli
et al., 2006; Rojo et al., 2009).

De acuerdo con el modelo no-electrostdtico, las constantes de acidez Ksona1 Y Kson,a2
correspondientes a las Reacciones IV.11 y IV.12 se expresan a través de las siguientes

ecuaciones:
_ [=soH]{H"} y
Kar = “somey Ecuacion 11.13
_ [=so71{H"y .
Kqp = “=som] Ecuacién I1.14
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[1 v {} indica concentracion y actividad (M), respectivamente. Se asume el mismo
coeficiente de actividad para todas las especies superficiales.

Tedricamente, los iones en solucidon pueden interaccionar con los sitios =SOH a través de
reacciones de complejacion de esfera interna y/o de esfera externa.

En la adsorcién de un catién C, de carga z+, la reacciéon de complejacidn de esfera interna
con los sitios =SOH implica la liberacién de un protén (Reaccion 11.15). La reaccion de esfera
externa sélo involucra al sitio =SOH y al propio catidén adsorbato (Reaccién 11.16) (Dzombak y
Morel, 1990; Karamalidis y Dzombak, 2010).

Kcin
= SOH + ¢7* <%= s0cD + g+ Reaccién 11.15

Cext

K
= SOH + C?t <= SOH*C** Reaccién 11.16

La complejacion de esfera interna de un anién A, de carga z-, implica la toma de un protén
y la liberacién de una molécula de agua (Reaccidon I1.17). La complejacién de un anién por
enlace de esfera externa involucra al propio anién, un protén y un sitio =SOH (Reaccion 11.18).

Ka,in
= SOH + A> + H* <25=SA@*D + 1,0 Reaccion I1.17

KA,ext
—>

= SOH + A*~ +H* = SOH; A%~ Reaccidn I1.18

Las constantes de formacién de cada complejo, correspondientes a las Reacciones 11.15,
11.16, 11.17 y 11.18 se describen segln el modelo no-electrostatico con las siguientes ecuaciones:

[=s0cE D]}

[=soHTC™) Ecuacion 1.19

KC,in =

__ [=soH*c#t] .
Keext = [SSOHTICE Ecuacién 11.20
[ESA(Z+1)]

Kpin = BRG] Ecuacion 11.21

__ [=SoH*A*T]

Kpext = Zsomia) Ecuacion 11.22

Estimacion de las constantes de complejacién: los valores de las constantes de

complejacidn, en los casos en los que fue posible, se anticiparon aplicando el paralelismo entre
las reacciones de una especie en solucién y las reacciones de su complejacion en superficie.

En la literatura, se ha determinado de forma empirica que existe una relacion lineal entre
la constante de hidrdlisis de una especie en solucion y la constante de su complejaciéon
superficial en distintos éxidos, por ejemplo: en 6xido de silicio (Righetto et al., 1991), en éxido
de titanio (James y Healy, 1972) o en éxido de aluminio (Hachiya et al., 1984). También se ha
determinado empiricamente la correlacion entre la constante de desprotonacion de una
especie y la constante de su complejacidn superficial, por ejemplo: en 6éxido de hierro
hidratado (Dzombak y Morel, 1990) y 6xido de aluminio (Karamalidis y Dzombak, 2010).

Esta relacion se ha denominado “relacién lineal de energia libre” (RLEL).
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Un ejemplo de este paralelismo se puede observar entre las siguientes reacciones: la
reaccién de hidrdlisis de un cation C (Reaccidn 11.23) y la reaccidn de su complejacion
superficial de este catidn en una superficie =S (Reaccion 11.24).

K
HOH + €7+ 5 C(OH)?"! + H* Reaccion I1.23
Kcin
= SOH + C?+ =25 = 50C¢? 1 + H* Reaccién I1.24

La Figura 1.6 ilustra un ejemplo de correlaciéon lineal de las constantes de complejacién
superficial de nueve cationes en goetita, con su primera constante de hidrdlisis (Mathur y
Dzombak, 2006).

Una vez anticipado el valor de la constante de complejacion (a partir de la constante de
hidrélisis o desprotonacién), posteriormente este valor se puede ajustar a los datos
experimentales obtenidos de los ensayos de adsorcion (Apartado I1.3).

En los casos en los que el valor de la constante no puede ser anticipado (no existe
reaccién de hidrélisis o desprotonaciéon de la especie, o no se ha determinado la ecuacién
RLEL), la determinacion de la constante de complejacion se realiza directamente por ajuste de
los datos experimentales (Apartado 11.3).

Log Kc,ipt

Log K,

Figura 11.6. Correlacién de Log K¢ (Reaccidn 11.23) con
la primera constante de hidrdlisis Log K}, (Reaccion 11.24)
de nueve cationes para complejacidon superficial en
goetita. La linea de ajuste tiene una pendiente de 1.03 e
intercepta al eje Y en -6.17 (Mathur y Dzombak, 2006).
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I1.3.2 Intercambio cationico

El intercambio catidnico implica que el adsorbato, inicialmente disuelto en el medio
acuoso, es adsorbido ocupando el sitio que deja vacante la especie desorbida (Langmuir,
1997). El intercambio mantiene el balance de carga.

Los distintos cationes en solucidon pueden competir por los sitios de intercambio, siendo
unos mas selectivos que otros. El intercambio catidnico es dependiente de la composicidon y
fuerza idnica del electrolito, pero independiente del pH del medio.

La capacidad de intercambio catidnico (CIC) es una propiedad especifica de cada arcilla y
se expresa en equivalentes por masa de arcilla (meq/Kg). Los valores de CIC utilizados para
cada arcilla (caolinita, ilita, mont.FEBEX, mont.SW) son los indicados en el Apartado 1.1
Materiales.

La reaccion de intercambio de un catién B, con carga zz, en la fase acuosa y un cation A,
con carga z,, en un sitio de intercambio (X) se representa a través de la siguiente reaccion:

zp X(A) + z4 B?B «—— 7z, X(B) + zg A% Reaccion 11.25

Las reacciones de intercambio se describen en términos de coeficientes de selectividad. El
coeficiente de selectividad indica la adsorcidon preferente de un catiéon frente a otro con
distinta carga y/o tamafio en el sitio de intercambio. En el caso de un intercambio del cation A
por el catién B como se representa en la Reaccidn 11.25, valores de coeficiente de selectividad
mayor que 1 indican una mayor afinidad del catién B por el sitio que la del catién A. Los
coeficientes de selectividad no son constantes termodinamicas ya que varian con factores
como la composicién del complejo de cambio o el apilamiento de las laminas en las arcilla
(Jensen, 1973; Tournassat et al., 2011).

En la literatura existen distintas convenciones para definir los coeficientes de selectividad.
En este trabajo se usa la convencidn de Gaines-Thomas y la convencién de Vanselow, que son
las mas utilizadas en diferentes estudios y codigos geoquimicos.

La convencién de Gaines-Thomas se ha utilizado, por ejemplo, en los siguientes trabajos:
Bethke y Yeakel, 2009; Bolt, 1982; Bradbury y Baeyens, 2000, 2009b; Maes y Cremers, 1977;
Missana y Garcia-Gutiérrez, 2007; Parkhurst y Appelo, 1999; Poinssot et al., 1999; Tournassat
et al., 2007; Yariv y Cross, 1979. Algunos de los ejemplos de utilizacidon de la convencidn de
Vanselow son los siguientes: Bethke y Yeakel, 2009; Fletcher y Sposito, 1989; Parkhurst y
Appelo, 1999; Schindler et al., 1987; Shaviv y Mattigod, 1985; Tournassat et al., 2007; Zavarin
et al., 2004.

Siguiendo la convenciéon de Gaines-Thomas (Gaines y Thomas, 1953), el coeficiente de
selectividad (Ks7) se expresa a través de la siguiente ecuacion:

_ (Ep)?A(a)’B

= 75 (5)A Ecuacion 11.26
A

B
AKGT

Donde {A} y {B} son las actividades de los cations A y B respectivamente; y E, y Ez son las
ocupaciones en fracciéon equivalente del catién A y B, respectivamente. La ocupacién del
complejo de cambio en fraccién equivalente E, de un cation Y se define como los equivalentes
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de catidn adsorbido (eq(Y).q4s) por unidad de masa de coloides (g.,) dividido por la capacidad
de cambio CIC (eq g™%), segtin la Ecuacién 11.27.

Ey = €4(V)ads/gcol Ecuacion 11.27
cic

Segln la convencién de Vanselow (Mcbride, 1994; Sposito, 1981), el coeficiente de
selectividad (K) para la Reaccion I1.25 se define como:

_ (Mp)%a{a)y*B

= M5 (5)7A Ecuacion 11.28
A

B
aKv
Donde M, y M; representan la ocupacién en fraccién molar del catién A y del catién B

respectivamente. La ocupaciéon del complejo de cambio en fraccién molar de un catién Y (M,)

se define como los moles de catidon adsorbido (moles Y) por masa de coloides (g ) dividido

por los moles de cationes totales adsorbidos en los sitios de intercambio (moles CIC g™).

M, = moles(Y)ads/Jcol Ecuacion 11.29

moles CIC g1

En el caso de intercambio homovalente donde z, = z;, los coeficientes segun Vanselow y
segln Gaines-Thomas son equivalentes, es decir, Ksr=Kj,.

No hay evidencias concluyentes en favor de una u otra convencion (Bradbury y Baeyens,
1994). Sin embargo, los coeficientes de selectividad calculados a través de la convencion de
Gaines-Thomas (Kgr) son facilmente recalculables a las constantes de intercambio K., que
utilizan muchos de los programas computacionales geoquimicos, entre ellos el programa
CHESS utilizado en este trabajo. Por ello, se eligié la convencidn de Gaines-Thomas para todos
los casos de estudio. Ademas, en el estudio de adsorcidn neptunio en mont.SW se aplicaron
ambas convenciones de Vanselow y Gaines-Thomas (Capitulo VII). En este caso, para la
modelizacién fue mas adecuado el programa FIT4FD, que permite la utilizacion directa de la
convencién de Vanselow.

La constante de intercambio K., que utilizan diversos programas computacionales (y entre
ellos CHESS), para la Reaccidn 11.25, se describe a través de la siguiente ecuacion:

Za Zp
B A
K. = Blgas 451 Ecuacion 11.30

- Z z
[Alads BYsor

[Alags y [Blsgs representa la concentracién de cation A y B adsorbido (mol LY,
respectivamente. {A}; Y {B}w representa la actividad (mol L) de los cationes A y B en
disolucidn, respectivamente.

La constante K., se puede obtener a partir del coeficiente de selectividad K7, conociendo
la capacidad de intercambio de la fase sélida (CIC) y la concentracion de coloides ([Col], g L"), a
través de la siguiente ecuacion (ver Bradbury y Baeyens, 1994):
Zu-2zg . ZaZ Za—Z Iy
K., = Kgr - (CIC)#A™“B -ZBTA- [Col] “a=*8 Ecuacion 11.31
En esta ecuacidon se observa que, para intercambios heterovalentes (z,# zg), la constante
de intercambio K., es dependiente de la concentracion de la suspension [Col]. Sin embargo, los

49



Capitulo Il. Materiales y metodologia

coeficientes de selectividad K1 y Ky son independientes de la concentracién de sdlido vy, por
ello, son adecuados para su comparacién con otros estudios de la literatura.

Cuando el catidon adsorbato B estd presente a niveles traza, la fraccién equivalente del
cation A (E, en la Ecuacién 11.26) es aproximadamente 1. Entonces, de las Ecuaciones 11.10
(definicidn de Ky) y 11.26, se puede deducir la Ecuacion 11.32. Esta ecuacidn relaciona el valor de
LogKy (mL g™") con la concentracidn del catién mayoritario en el electrolito, Log[A] (M):

z
AKer(cIC)?A y A
Zp . ZB
Zp" V4

LogK,; = —i—jLog[A] + Log< ) Ecuacion 11.32

Donde y,4 e ygson los coeficientes de actividad de los cationes Ay B; z4 y zg su carga.

En la Ecuacion 11.32, el término —zg/z, toma valor de -1 para un intercambio homovalente
(za=2zg). Sin embargo, por ejemplo para un intercambio entre un catién B monovalente y un
cation A divalente toma un valor de -0.5. Esto indica que, por definicidn, el efecto de la
concentracién del cation A (y por tanto de la fuerza idnica) en el LogKy es mayor para
intercambios homovalentes que para el intercambio del cation A monovalente por el catién B
divalente. Es decir, los intercambios homovalentes estdn mas afectados por la fuerza idnica
que los intercambios de monovalente por divalente.

Estimacidon de los coeficientes de selectividad Kgr: los coeficientes de selectividad se

pueden determinar directamente a partir de los valores experimentales de Ky (Bradbury y
Baeyens, 1994) para una reaccion de intercambio entre dos cationes A y B de acuerdo con la
Reaccién 11.25 (cuando el cation B estd presente a niveles traza) a través de la siguiente
ecuacion (obtenida de la Ecuacién 11.32).

Z4 %B
KdZB) Ya_14)%s Ecuacién 11.33

B —

iker = (52) "
B

Los coeficientes de actividad (a 202C) se calcularon por aproximacién de Davies mediante

la siguiente ecuacion:

Logy = —0.51- 22 (%) ~03-1 Ecuacion 11.34

donde / es la fuerza iénica del medio (M).
Sin embargo, la Ecuacién I1.33 no considera la posible competencia de otros cationes en

el electrolito o la existencia de distintos sitios de adsorcion en el sélido, que afectaria al Ky
tedrico correspondiente a un intercambio bi-idnico puro entre los cationes Ay B.

Los coeficientes de selectividad Kgr se anticiparon a través de la Ecuacién 11.32. En caso
necesario (competencia de cationes y distintos sitios de adsorcién), estos valores se
modificaron mediante el ajuste de los datos experimentales (Apartado I1.3).
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Capitulo Ill. Estabilidad de coloides de ilita

II1.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es evaluar el efecto del pH, la fuerza idnica y el catidn
de cambio mayoritario en la estabilidad de los coloides de ilita. También se evaluara si la
agregacion de los coloides de ilita y montmorillonita FEBEX (mont.FEBEX) es reversible,
analizando en particular el efecto de la fuerza idnica.

Para ello, se plantean los siguientes objetivos puntuales:

i) Estudiar el potencial- y el tamafio medio de los coloides de ilita natural e ilita
intercambiada en Na (ilita-Na) en un amplio intervalo de pH y fuerza idnica.

ii) Estudiar la cinética de agregaciéon de los coloides de ilita natural e ilita-Na tras la
modificacion de las condiciones de pH y fuerza idnica.

iii) Estudiar, a través de la medida de la distribucion de tamafio, la cinética de
desagregacién de los coloides de ilita y mont.FEBEX, proporcionando condiciones favorables a
la estabilidad coloidal, a través de la disminucion de la fuerza idnica en el sistema.

II1.2 Antecedentes bibliograficos

La estabilidad coloidal de la ilita se ha estudiado muy poco en comparacién con la de la
caolinita o de la montmorillonita.

Kosmulski (2009) recoge hasta 20 estudios relacionados con el potencial-C de
montmorillonita y hasta 40 de caolinita. Sin embargo, solo recoge 3 estudios que incluyen
datos de potencial-{ de la ilita. Dos de ellos indican que la ilita presenta potencial negativo en
todo el intervalo de pH (Du et al.,, 1997; Sondi et al., 1996) mientras que Hu et al. (2003)
determinan un pHpe de 2.4. No hay estudios consistentes del potencial-L en amplias
condiciones de pH y fuerza idnica.

Los estudios llevados a cabo en caolinita y montmorillonita indican que el potencial-{ de
estas arcillas es constante en un intervalo bastante amplio en torno a pH neutro (Benna et al.,
1999; Li et al., 2003; Thomas et al.,, 1999) y que es independiente de la fuerza idnica en
electrolitos monovalentes (Garcia-Garcia et al., 2007; Novich y Ring, 1984) salvo a fuerza idnica
muy elevada (I > 0.1 M) (Kosmulski y Dahlsten, 2006).

La relacién entre el potencial zeta de los coloides de ilita y su estado de agregacién no ha
sido evaluada hasta ahora, y tampoco se ha estudiado si la composicion del complejo de
cambio afecta a la carga superficial.

En cuanto a la agregacion de los coloides de arcilla en general, se ha demostrado que la
teoria DLVO no es capaz de explicar satisfactoriamente la estabilidad de la suspensidn
(Missana y Adell, 2000). Esto es debido a que los coloides de arcilla presentan dos tipos de
carga con distinto origen: la carga permanente negativa en la superficie planar y la carga
dependiente del pH de los bordes de las l[aminas de arcilla (sitios =SOH). Por lo tanto, en las
arcillas, existen dos tipos de interaccion que pueden dar lugar a agregacion: interaccion
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superficie-superficie, que depende mayormente de la fuerza idnica, ya que esta afecta al
espesor de la doble capa; e interaccién borde-superficie, que depende del pH ya que la
protonacion/desprotonacion de los sitios =SOH determina la carga de los bordes (Delhorme et
al., 2010; Lagaly, 2006; Yan et al., 2011).

Existen estudios que han evaluado el efecto de la fuerza idnica en la agregacién de los
coloides de ilita, mediante determinacidn de la absorbancia de las suspensiones (Hesterberg y
Page, 19903, b), y mediante determinacién del tamafio medio de particula (Jiang et al., 2012;
Novich y Ring, 1984; Novich y Ring, 1985). Por lo general se observa un incremento de la
agregacion con la fuerza idnica, y que el efecto es mayor en electrolitos divalentes que en
monovalentes. EIl comportamiento de agregacion no ha sido evaluado a pH menor de 5 en
estudios anteriores.

Finalmente, hay un gran numero de estudios en la literatura que tratan sobre la
agregacion de todo tipo de coloides de arcilla, pero no hay casi datos en relacidn al proceso
inverso: la desagregacién de los coloides, que puede tener relevancia en la migracion de
contaminantes. En particular, en al ambito de los almacenamientos de residuos radiactivos,
este tema es de interés y se esta estudiando en proyectos internacionales. La evaluacién del
comportamiento de estos tipos de almacenamiento, requiere el entendimiento de procesos
que pueden ocurrir a muy largo plazo. Por ejemplo, en Suecia se plantea construir el
repositorio en una zona donde las aguas subterrdneas son muy salinas, debido a la influencia
marina. En estas condiciones los coloides no se considerarian vectores de contaminacidon muy
relevantes, ya que en las condiciones actuales no serian estables. Sin embargo, a muy largo
plazo, se prevén eventos de glaciacion/de-glaciacién que aportarian a las aguas subterraneas
aguas muy diluidas. En este contexto, es importante conocer hasta qué punto la agregacion de
un sistema coloidal es reversible.

II1.3 Efecto de pH y fuerza idnica en el potencial-¢ y el tamafio
medio de coloides de ilita

En la Figura lll.1 se representa (a) el potencial-C y (b) el tamafio medio de las particulas
medido por PCS en funcién del pH en una suspension de ilita natural (no intercambiada) y en
una suspension de ilita intercambiada con el cation Na (ilita-Na). Las medidas se realizaron a
distintas fuerzas i6nicas (10™, 10?y 10* M en NaClO,), como se muestra en la Figura II.1.

Se observa un potencial-{ negativo en todo el intervalo de pH estudiado (Figura Ill.1a), lo
que indica que el pHpe (en el caso de que lo haya) es menor de pH 2, de acuerdo con lo
observado por otros autores (Du et al., 1997; Sondi et al., 1996). Ademas el potencial-Z (en
valor absoluto) presenta una tendencia decreciente con el pH, tomando valores de -46 a -14
mV, lo que indica que los sitios =SOH de la ilita tienen un papel determinante en el potencial.

No se observa un efecto claro de la fuerza iénica ya que las diferencias entre los valores
medidos a 10 y 10” M se encontrarian dentro del error experimental. Esto se corresponde
con lo indicado en estudios previos en ilita (Horikawa et al., 1988), y que fue observado de la
misma manera en montmorillonita y caolinita (Garcia-Garcia et al., 2007; Novich y Ring, 1984).
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La composicién del complejo de cambio (ilita natural e ilita-Na) no influye sustancialmente
en el potencial-C (Figura l11.1a).

El tamafio medio minimo (Figura Ill.1b) de las particulas de ilita es 278.9+3.5 nm. En este
caso, se considera que los coloides de ilita se encuentran desagregados.

El tamafio aumenta con la fuerza idnica a partir de 102 M (en NaClO,) a pH 6-7,
alcanzando los 2486 nm a fuerza idnica 10" M. En el estudio de Jiang et al. (2012), la
estabilidad de los coloides de ilita se vio afectada a partir de fuerza idnica 3.4x102 M. Esto estd
en consonancia con lo observado en este estudio, aunque el resultado no es directamente
comparable ya que se midié en electrolito NaCl a pH 5.5. Hesterberg y Page (1990a) indican un
valor critico de fuerza idnica 5.5x10° M en NaClO, para la agregacion de los coloides de ilita a
pH5.8.
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E od ® litanatral, I=10"M| |
~ o llita-Na, 1=10" M
0
_ g*
©
O | % %%
a %
ol wm@*

'62 T T T T T T T T T T T
b
® llita-Na, = 10" M (b)
® llita natural, | = 10" M
= 31 o llita-Na, 1 > 10° M
2 * O llita natural, | > 10°M
o ¢
T, oF
£ 5
% ™~ L10'M
£ Al g~
Sl 1=10"M
& 5
__»1=10°M .
0 L_ ) ® o
0 } } —— ——
2 4 6 8 10 12
pH

Figura Ill.1. (a) Potencial-C y (b) tamafio medio de coloides de
ilita-Na e ilita natural en funcion del pH a diferentes fuerzas
idnicas en NaClO,. *La fuerza idnica en las muestras a pH 2 y pH
12 ascendié a 4x10>M y 2x10™ M, respectivamente.
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A fuerza i6nica de 10™ M, el tamafio se mantiene constante en el intervalo de pH entre 4 y
10. A pH 2 y a pH 12, la modificacion del pH también supone el incremento de la fuerza iénica
(I = 4x102 My 2x102 M, respectivamente), con lo no se puede comparar directamente con los
datos a | = 10™ M. Sin embargo, se observa que la suspensidn se encuentra agregada a pH 2
con un tamafio medio de particula de 2-2.5 um, mientras que a pH 12 las particulas
permanecen desagregadas a pesar de la fuerza idnica. Esto indica que cuanto mayor es el pH,
mayor es la fuerza idnica necesaria para desestabilizar la suspension.

Este hecho estd de acuerdo con los datos de potencial-{ (Figura lll.1a), cuyo valor
absoluto disminuye cuanto menor es el pH. A pH mas basico, los sitios =SOH (que se
encuentran en los bordes de las laminas) estan desprotonados, y las fuerzas de repulsion entre
los bordes y las superficies planares con carga negativa permanente mantienen las particulas
desagregadas.

I11.4 Cinéticas de agregacion de coloides de ilita

Se determind la cinética de agregacién los coloides de ilita-Na e ilita natural tras Ila
modificacién del pH (entre 2 y 12) o la fuerza i6nica (entre 10 y 10" M en NaClO,) en el
sistema, a través de medidas de PCS.

En la Figura lll.2 se representa la evolucién del tamafio medio en funcién del tiempo
transcurrido desde que se introduce la modificacién de pH o fuerza idnica en el sistema. Se
parte de una suspension coloidal de ilita con las condiciones iniciales de pH 6.2 y fuerza idnica
10™ M. Bajo estas condiciones, la suspensién (tanto de ilita-Na como de ilita natural) es estable
(como se observa en la Figura lll.1), con un tamafio medio de particula de 278.9+3.5 nm.

Se observa que la modificacién del pH a los valores de 4.1, 6.7, 9.3 y 11.9 no induce
cambios en el tamafo medio de particula (representado en la Figura lll.2 por una recta), lo que
indica que no se ha producido una desestabilizacién del sistema. Tampoco se han observado
cambios en el tamafio medio con el incremento de la fuerza idnica a 10° M.

Sin embargo, tanto en ilita-Na como en ilita natural, el incremento de la fuerza idnica de
10%a 10°Mm produce la desestabilizacion del sistema, con un aumento lento del tamafo medio
de particula hasta alcanzarse el tamafio mdaximo transcurridos unos 25 minutos de la
modificacion (991 nm en ilita-Na, 743 nm en ilita natural). El incremento de la fuerza idnica
hasta 10" M induce la desestabilizacién inmediata de la suspensién alcanzandose el tamafio
maximo a los 6 minutos (1355 nm en ilita-Na, 1231 nm en ilita natural).

La acidificacién del sistema hasta pH 2 produce una agregacion rapida de las particulas de
ilita (tanto natural como ilita-Na) hasta alcanzarse un tamafio maximo de alrededor de 1750-
1800 nm transcurridos en torno a 10-15 minutos. A este pH, la acidificacién del sistema supone
a su vez el incremento de la fuerza idnica hasta 4x10 M (por la adicién de HCl), por lo que la
agregacion puede deberse a un efecto combinado de modificaciéon de pH y fuerza idnica. Sin
embargo, el incremento del pH hasta pH 11.9, que también supuso un aumento de la fuerza
idnica a 2x10™ M, no produjo la desestabilizacion del sistema. Esto confirma el efecto del pH
en la estabilidad de las particulas de ilita, que se observé también en el Apartado Il1.3.
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Figura lll.2. Tamaiio medio de los coloides de ilita-Na e ilita natural funcién del tiempo
transcurrido desde la modificacién de pH o fuerza idnica | de la suspensién (*a pH 11.9,
1=2x10 M).

Por lo tanto, los factores combinados de alta fuerza idnica y pH acido favorecen la
desestabilizacidn de la suspension de ilita. La fuerza idnica elevada produce la compresion de
la doble capa difusa asociada a la carga permanente negativa en la superficie planar,
disminuyendo las fuerzas de repulsion entre superficies (se favorece la interaccién superficie-
superficie). A pH acido, los sitios =SOH (en los bordes) se encuentran cargados positivamente,
pudiendo interactuar con las superficies planares con carga negativa (se favorece la interaccion
borde-superficie). En ambos casos se favorece la agregacion.

La Figura IlIl.2 muestra que, por lo general, los coloides de ilita-Na alcanzan tamafos
superiores que los de ilita natural, para las mismas condiciones quimicas en los tiempos
experimentales evaluados. Esto se puede deber a que en la ilita intercambiada con Na, el
cation Na® estd contrarrestando en mayor medida la carga negativa de la ilita, y disminuyendo
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Figura I11.3. Ratio de estabilidad W para cada test de cinética, en funcidén de
(a) pH y (b) fuerza idnica en coloides de ilita-Na e ilita natural (condiciones
iniciales de pH 6.2 y fuerza idnica 10" M; *pH 2 y pH 12 suponen fuerza
idnica de 4x10™ y 2x10” M respectivamente).
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con ello las fuerzas de repulsién entre particulas. De la misma manera explican Hesterberg y
Page (1990a) la mayor estabilidad que observaron de ilita-Na respecto de ilita-K. En este caso,
el cation K" que presenta mas afinidad por las superficies de ilita, estaria neutralizando parte
de la carga negativa que no es neutralizada en la ilita-Na.

Los ratios de estabilidad (W) calculados para cada test (segun lo descrito en el Apartado
11.2.3, Ecuacion I1.5) se representan en funcién del pH y la fuerza idnica en la Figura 1ll.3. Se
observa como W sdlo desciende a pH extremadamente acido (pH 2) y a fuerza idnica mayor de
10 M, presentando los coloides de ilita natural una estabilidad ligeramente mayor que los
coloides de ilita-Na.

I1I1.5 Desagregacion de coloides de ilita y mont.FEBEX

La desagregacion de los coloides de ilita-Na y mont.FEBEX-Na se estudié a través de la
medida de distribucidon de tamafio (mediante SPC) a fuerzas idnicas decrecientes, a un pH fijo
entre6y7.

Las caracteristicas de las suspensiones analizadas se resumen en la Tabla lll.1. En
resumen, a partir de los coloides desagregados (I=10*M) se prepararon dos “suspensiones
madre agregadas” a dos niveles de agregacion distintos (fuerza idnica 10" y 102 M). Estas
suspensiones se diluyeron para obtener muestras a distintas fuerzas idnicas, en las que se
midié la distribucion de tamafnos transcurridas 24 horas. Paralelamente, se midid la
distribucidn de tamanos en las suspensiones madre iniciales diluidas con el electrolito a su
propia fuerza idnica, para igualar la concentracién de coloides con la de las otras muestras.

Tabla IlIl.1. Caracteristicas de las suspensiones medidas en el estudio de
desagregacion de coloides de ilita y mont.FEBEX

llita-Na

Inicial (madre) Final (muestra)
Nombre de la muestra lii (M) [col]ini (g L) liinal (M) [cOlJfinar (Hg L)
Referencia Ili 10™ 10™ 18400 10" 18.5
i 10107 107 18.5
i 10107 10° 18.5
i 1010 10* 18.5
Referencia Ili 107 107 18400 107 18.5
1li 10°>107 10* 18.5

Mont.FEBEX-Na

Inicial (madre) Final (muestra)
Nombre de la muestra lii (M) [col]ini (g L) ltinal (M) [cOlJfina (g L)
Referencia Mont 10™ 10™ 50000 10™ 125
Mont 107107 107 125
Mont 107107 107 125
Mont 107->10" 10* 125
Referencia Mont 107 107 50000 107 125
Mont 10%->10" 10* 125

*[col] se refiere a concentracion de coloides
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Figura 111.4. Distribucion de tamanos de coloides de (a) ilita y (b) mont.FEBEX a fuerza idnica
10'M como referencia de estado de méxima agregacién y a fuerza iénica 10* M como
referencia de estado desagregado (pH entre 6y 7).

En la Figura Ill.4 se muestra la distribucién de tamafios (porcentaje en masa de coloides
en cada uno de los intervalos de tamafio) de suspensiones de ilita y mont.FEBEX a fuerza idnica
10"y 10”M. Estas suspensiones seran consideradas como muestras de referencia en estado
agregado (1=10™) y en estado desagregado (I=10*M).

Se puede observar que en la suspension de ilita desagregada (Figura 1l1.4a), los coloides
de tamafio entre 0.05 y 0.15 um suponen el 94% de la masa coloidal de la suspension.
Después, los coloides entre 0.2 y 0.3 um constituyen el 2.3% de la masa mientras que los
coloides en el resto de los intervalos de mayor tamafio son practicamente inexistentes (<1%).

En la suspensién de ilita agregada a fuerza i6nica 10"M (Figura lll.4a), se observa un
porcentaje mucho mas bajo de los coloides mas pequefios (73% entre 0.05 y 0.15 um), en
favor de los coloides entre 0.2 y 0.3 um, que constituyen el 8.9% de la masa de la suspensién.
El porcentaje de masa coloidal en los intervalos de mayor tamafio supera el 1% en la ilita
agregada. En el Apartado lll.3, se determind un tamafio medio de coloides de ilita a fuerza
idnica 10" M de alrededor de 1.4-1.9 um. Esta diferencia entre lo determinado por PCS y SPC,
se debe probablemente a las distintas concentraciones de coloides requeridas por cada una de
las técnicas (PCS 200 pg L™, SPC 18 ug L7). La agregacion de coloides aumenta con la
concentracidon al aumentar la probabilidad de choque entre las particulas (O'melia, 1995);
(Friedlander, 2000).

En la Figura 111.4b se observa que la suspension de mont.FEBEX a fuerza i6nica de 10 M
presenta un 97% de la masa coloidal entre 0.05 y 0.15 um, lo que indica un grado mayor de
desagregacion que la suspension de ilita en las mismas condiciones. La muestra de mont.FEBEX
agregada de referencia (I=10"M) también presenta menor agregacion que la suspensién de
ilita en las mismas condiciones, con un 87% de la masa coloidal entre 0.05 y 0.15 um.

Tanto en las suspensiones de mont.FEBEX como en las de ilita se observa que, bajo
condiciones de alta agregacion (referencia agregada a 1=10"M en Figura 111.4), todavia un
elevado porcentaje de particulas se mantienen en tamafio coloidal (<1 pum): 96 % de la masa

61



Capitulo Ill. Estabilidad de coloides de ilita

100

- lita (a) 7 Mont.FEBEX  (b)
S 90+ e 7
S == Ref. agregada
g 80 g 7 Ref. desagregada
g 702 T e T
— Modificacion de la
g 8 i fuerza idnica | (M)
2 61 . I 1010
., = — [ 110"-»10°
S — ] 777110 10°
(@] - — -
D— 2 _o—— ™ —
0-
'\,63 Q,Q 0'_5 Q?o Q/.\ 00 /\fo Q/.Q (09 '\,63 ’LQ Q?’ Q?-) Qi\ 00 '\fD ’2,‘0 69
QX Q¥ ) AN oy QX Q¥ aN» Ao AN~ -
T o o? QPR RNE Fons” 0¥ o AN S
Intervalo de tamafios (um) Intervalo de tamafios (um)

Figura 111.5. Desagregacion de (a) ilita y (b) mont.FEBEX tras 24 horas, en funcidn de la fuerza
idnica, desde estado de agregacion a 0.1 M, a pH constante entre 6 y 7 (para facilitar la
comparacion, se incluye la distribucion de tamafios de la muestra referencia agregada
-1=0.1M- y de la muestra referencia desagregada -1=10"M- de la Figura I11.4).

de particulas de ilita y 99 % de mont.FEBEX. También un elevado porcentaje de la masa
permanece en el intervalo de menor tamafio (0.05-0.15 pm): 73% en ilita y 87 % en
mont.FEBEX. Esto tiene importantes consecuencias en la migracién de los coloides: incluso
bajo condiciones propicias para la desestabilizacion de los coloides, un alto porcentaje de
particulas podria permanecer en suspension y moverse con el agua a través del medio.

La Figura II.5 muestra la distribucion de tamafios transcurridas 24 horas de la
disminucién de la fuerza idnica (hasta 102 107 y 10” M) de las suspensiones previamente
agregadas a fuerza iénica 10™'M, de (a) ilita y (b) mont.FEBEX.

En ilita (Figura lll.5a), se observa que a medida que la fuerza idnica disminuye, aumenta
el porcentaje de masa coloidal entre 0.05 y 0.15 pum (82%, 90% y 95% en 107, 10° y 10* M
respectivamente) mientras que disminuye el porcentaje de masa coloidal de tamafio mas
grande (entre 0.2y 0.3 um: 8.6 %, 4.3%, 2.5%; y entre 0.7 y 1 um: 1.3 %, 0.9%, 0.4% en 107, 10
*y 10" M respectivamente). Esto indica que la suspensidn de ilita agregada a 10™'M se
desagrega progresivamente con la disminucién de la fuerza iénica en un periodo de 24 horas.
Ademas se observa que en la muestra a 10™M, se ha alcanzado el estado inicial de la muestra
desagregada de referencia. Esto indica que si de reduce a fuerza idnica final muy baja, la
desagregacidon completa ocurre en un intervalo de tiempo reducido (horas).

La misma tendencia se observa en las suspensiones de mont.FEBEX (Figura Ill.5b).

La Figura Ill.6 muestra, para (a) ilita y (b) mont.FEBEX, la distribucién de tamarfios de una
suspension agregada a fuerza iénica 10”M (referencia 1=10°M) junto con la distribucién de
tamafios de la suspensidn cuya fuerza idnica fue modificada de 107 a 10M, transcurridas 24
horas de la modificacidn.

Se observa que, en la suspensién de ilita de referencia a fuerza idnica de 102 M, el
porcentaje de masa coloidal en el intervalo de menor tamanio (0.05-0.15 um) es del 92% mien-
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Figura IIl.6. Distribuciéon de tamafios a fuerza idnica 0.01 M de coloides de (a) ilita y (b)
mont.FEBEX, provenientes de madre agregada a 0.1 M o a 0.01 M, a pH constante entre 6 y 7
(para facilitar la comparacion, se incluye la distribucién de tamafios de la muestra referencia
agregada -1=0.1M- y de la muestra referencia desagregada -I=10"*M- de la Figura I1.4).

tras que los coloides entre 0.2 y 0.3 um suponen el 3% de la masa. Se trata, como se esperaba,
de un estado de agregacion intermedio entre la distribucidn de referencia agregada (1=10™ M)
y desagregada (1=10 M).

La suspension de ilita cuya fuerza idnica fue modificada de 10™ a 10* M (Figura 1ll.6a),
presenta un 81% de masa coloidal en el intervalo de menor tamafio (0.05-0.15 pum) y un 8.6%
entre 0.2 y 0.3 um. Esto indica que se ha producido una desagregacién de los coloides desde el
estado agregado a fuerza idnica 0.1 M (referencia agregada), en el periodo considerado de 24
horas, disminuyendo las particulas de mayor tamafio (>0.2 um) en favor de aquellas de menor
tamafio (<0.2 um).

Sin embargo, de la comparacién de la distribucidn de la suspensién referencia a 10°M y la
distribucion de la suspensién 107->10°M (Figura Ill.6a), se observa que el proceso de
desagregacion no ha sido completo en el tiempo considerado (24 horas). En general, se
observa un mayor estado de agregacién en la ilita 20°>10°M que en la ilita de referencia
10”M. Esto indica que en este caso la agregacién no es del todo reversible, o bien que se
requiere mas tiempo para la reversibilidad completa.

De nuevo, se observa la misma tendencia general de desagregacién en los coloides de
mont.FEBEX-Na (Figura lll.6b).

Los resultados mostrados en las Figuras III.5 y 1ll.6 indican que, para un mismo tiempo
considerado (24 horas), la desagregacion completa de los coloides de ilita y mont.FEBEX se
favorece con un descenso mas grande de la fuerza idnica (por ejemplo de 10™ a 10™M). Con
disminucién mas ligera de la fuerza iénica (por ejemplo, de 0.1 a 10°M), la desagregacion
completa de los coloides (en el caso de que fuera posible) precisaria de un tiempo mas largo.
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II1.6 Resumen y conclusiones

Se determind que tanto el potencial- de los coloides de ilita como su tamafio medio
estdn afectados por el pH del medio acuoso. A medida que disminuye el pH, los sitios =SOH de
los bordes se protonan, haciendo posible la interaccidn borde(positivo)-superficie
planar(negativa) y favoreciendo la agregacion. El aumento de la fuerza iénica también
disminuyd la estabilidad de los coloides (con | > 0.01 M), ya que disminuye el espesor de la
doble capa asociada a las superficies planares y con ello la repulsidén entre particulas. A menor
pH, menor fuerza idénica fue necesaria para la desestabilizacidon del sistema. Es decir, la
concentracidn critica de electrolito (a partir de la que se produce agregacion) depende del pH.

Se determinaron las cinéticas de agregacién y los ratios de estabilidad. La agregacion mas
rapida se observé con la combinacion de pH muy acido y elevada fuerza idnica (pH 2, | = 0.04
M). Se observd agregacién mas rapida de los coloides de ilita intercambiados con Na, lo que
puede ser atribuido a una mayor compensacion de la carga negativa, que contribuye a
disminuir las fuerzas de repulsién entre particulas.

El estudio de la desagregacion de los coloides de ilita y mont.FEBEX, a pH 6-7, indicd que,
a partir de un estado agregado, se produce una desagregacién gradual con la disminucién de la
fuerza idnica. Para un tiempo de desagregacion determinado (24 horas), la distribucidon de
tamanios final a una misma fuerza iénica dependid de su estado de agregacién anterior. Esto
indica que el proceso de agregacién no es completamente reversible o bien que la cinética de
desagregacion es mas lenta. Es necesario estudiar la desagregacion de los coloides en funcion
del pH, lo que podria dar informacién acerca de la reversibilidad de las interacciones de tipo
borde-superficie entre coloides de arcilla.

Estos estudios de agregacidn/desagregacion tienen una implicacion directa en la
migracion de los coloides en el medio ambiente: por un lado, las condiciones de alta fuerza
idnica (>102M) y pH muy acido (<3) favorecen la agregacion de coloides de ilita dificultando su
migracion; por otro lado, aun en condiciones muy favorables para la agregacién, un
considerable porcentaje de la masa de arcilla puede permanecer en tamafio coloidal pudiendo
moverse con el agua en el sistema y actuar como vehiculo de contaminantes adsorbidos en su
superficie.

En escenarios con fuerza idnica elevada, como puede ser un AGP emplazado cerca de
agua marina, la desagregacién de coloides de arcilla se producird en el momento en que la
fuerza idnica disminuya. Sin embargo, para determinar la reversibilidad completa del proceso
de agregacion por accion de la fuerza idnica, son necesarios también estudios a tiempos mas
largos. Parece demostrarse que cuanto mds baja sea la fuerza idnica final cuanto mas rdpido
serd el proceso de desagregacion.
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Capitulo IV. Adsorcion de Cs en llita

IV.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es estudiar experimentalmente la adsorcién de Cs en
ilita en un intervalo de condiciones lo suficientemente amplio para validar el correspondiente
modelo de adsorcién tedrico, y pueda tener aplicacidn en la prediccién de la migracién de Cs
en el medio ambiente en dicho intervalo de condiciones. Se hace especial hincapié en temas
qgue auln quedan por explicar en la literatura, como el efecto de los cationes mayoritarios sobre
la accesibilidad de los sitios de adsorcidn de Cs en la ilita.

Para ello, se plantean los siguientes objetivos puntuales:

i) Estudiar experimentalmente la adsorcidn de Cs en ilita (previamente intercambiada con
Na, Ky Ca). Se elige el catiéon Na* por ser el catién mas comun en los estudios de adsorcidn, el
catién Ca®* como catién de alta energia de hidratacién y el K* como catién de baja energia de
hidratacion y especialmente relevante en la estructura de la ilita.

ii) Valorar el efecto que puedan tener los distintos cationes mayoritarios de intercambio
(Na, K o Ca) y la composicién del electrolito (NaClO,, KCl o CaCl,) en la accesibilidad del Cs a los
sitios de intercambio en los coloides de ilita y en su capacidad de intercambio catidnico (CIC).

iii) Desarrollar un modelo de adsorcién basado en los datos experimentales obtenidos y
en conocimientos previos extraidos de la literatura.

IV.2 Antecedentes bibliograficos

Existen numerosos estudios en la literatura acerca de la adsorcién de Cs en ilita. Esto es
debido a que lailita es el mineral que, cuando estd presente en el sistema, domina la adsorcidn
de Cs (Bradbury y Baeyens, 2000; Komarneni, 1979; Sawhney, 1970, 1972), especialmente
cuando el Cs se encuentra en concentraciones traza.

La adsorcion de Cs en ilita ocurre principalmente mediante el mecanismo de intercambio
cationico (Bradbury y Baeyens, 2000; Brouwer et al., 1983; Cornell, 1993; Poinssot et al., 1999).
La ilita presenta una CIC menor que otras arcillas de tipo 2:1, debido a que su carga negativa
permanente se encuentra compensada por iones K', localizados tanto en las superficies
planares de las particulas como en el espacio interlaminar (Cornell, 1993). Estos iones K* no
son intercambiables y colapsan el espacio interlaminar impidiendo su expansion.

Los valores de CIC de ilita existentes en la literatura varian de los 120 a los 600 meq Kg™,
dependiendo principalmente del método utilizado para su determinacién. Mediante la técnica
de dilucién isotdpica o por saturacién con diferentes cationes (Na, Ca, Sr, Ba, K o Cs), se
obtuvieron valores de CIC entre 120 y 280 meq Kg™ (Brouwer et al., 1983; Jeong et al., 1996;
Poinssot et al., 1999; Sawhney, 1970; Wauters et al., 1994). Se obtuvieron valores mas
elevados (aprox. 600 meq Kg™*) por cuantificacion de la adsorcién de amonio (Dyer et al., 1999)
y en ilita previamente desprovista de K" con tetrafenilboro (Sawhney, 1970).
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Figura IV.1. Vista esquemdtica de una particula de ilita (107-10° m).
= |dmina de arcilla oion K* (modificado de Wauters et al., 1994).

En vista de la discrepancia en el valor de CIC, Baeyens y Bradbury (2004) sugirieron un
“valor de referencia” de 225 meq Kg™ para una “ilita de referencia”. Ademds recomendaron el
uso del catiéon Cs™ para determinar la CIC, debido a su elevada accesibilidad a posiciones de
intercambio. Sin embargo, los estudios previos no consideran el efecto que el electrolito pueda
tener en la estructura de lailita y en su CIC.

Independientemente del valor de CIC de la ilita, se ha demostrado que existen en ella
distintos ambientes para la adsorcidon de Cs, y que cada uno de ellos presenta distinta
selectividad. Los diferentes sitios de intercambio se asocian, por un lado, a las posiciones de
intercambio en el espacio interlaminar que estdn mas préximas a los bordes (“frayed edge
sites” FES) vy, por otro lado, a las superficies planares de las laminas de arcilla (sitios planares).

La Figura IV.1 muestra una representacidon esquematica de la localizacién de los FES y los
sitios planares en la estructura de la ilita. Existen evidencias espectroscdpicas de al menos dos
tipos de sitios de intercambio (Kim y Kirkpatrick, 1997; Kim et al., 1996). Ademas, se han
identificado hasta tres tipos de FES de creciente selectividad frente a Cs a través de estudios de
adsorcién después de bloquear los sitios planares con el complejo tiourea de plata (Cremers et
al., 1988).

Sin embargo, diferentes estudios de modelizacion de Cs indican que tres sitios de
intercambio son necesarios y también suficientes para explicar el comportamiento de
adsorcién de Cs en ilita (Bradbury y Baeyens, 2000; Brouwer et al., 1983; Poinssot et al., 1999).
Todos ellos coinciden en considerar la presencia de un tipo de FES de alta selectividad que
domina la adsorcién de Cs cuando este se encuentra en muy baja concentracién en el medio.
Este tipo de FES representa entre un 0.1 y un 0.5 % de la CIC total y su densidad puede ser
estimada experimentalmente en base a estudios de adsorcidon. Sin embargo, la distribucion del
resto de la CIC entre los otros dos sitios de intercambio es controvertida y, hasta cierto punto,
arbitraria.

Los cationes que se encuentran comunmente ocupando las posiciones de intercambio en
la ilita natural son Na*, K" y Ca®". La secuencia de su selectividad en ilita es Cs*>K">Na">Ca*"

(Brouwer et al., 1983; Dyer et al., 2000). Los valores de coeficientes de selectividad de estos
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elementos han sido estimados a través de ensayos de adsorcién para su aplicacion en los
codigos geoquimicos.

De todo lo anterior, se puede apreciar que existe un conocimiento muy amplio acerca de
la adsorcion de Cs enilita.

Sin embargo, todavia hay aspectos que faltan por explicar. Respecto al intercambio Cs-Na,
en la literatura no existen datos experimentales a bajas fuerzas idnicas (<0.1M) excepto a
concentraciones traza de Cs (Bradbury y Baeyens, 2000; Poinssot et al., 1999). Por otro lado,
no nos consta que el intercambio Cs-K en ilita haya sido estudiado a fuerza iénica mayor de
0.02 M (Bradbury y Baeyens, 2000; Brouwer et al., 1983; Comans et al., 1991; Staunton vy
Roubaud, 1997). Ademas, el intercambio Cs-Ca ha sido investigado solamente utilizando
electrolitos mixtos en los que se combina la presencia de Ca con la de otros cationes, por lo
que el efecto aislado del Ca en la ilita no ha sido investigado directamente (Brouwer et al.,
1983; Dyer et al., 1999, 2000; Sawhney, 1970).

Dada la elevada selectividad de los FES por el Cs, siempre se ha hecho especial hincapié en
el estudio de la adsorcién en este tipo de sitios, mientras que los estudios de la adsorcion en
los sitios planares es escaso. Debido a que el Cs es un elemento que presenta una solubilidad
muy alta, es posible que se alcance la concentracion suficiente en el medio para que se lleguen
a ocupar los sitios planares (menos selectivos, pero mas abundantes en la ilita).

Ademas, no existen estudios previos que consideren los efectos del electrolito y el catién
de cambio en la estructura de la ilita, que podria influir en el grado de accesibilidad a las
posiciones de intercambio.

Respecto a esto ultimo, el colapso del espacio interlaminar debido a los cationes K" es una
caracteristica especifica de la ilita, que es determinante en su comportamiento de adsorcion.
Mientras que el cation K* es normalmente el responsable del colapso, otros cationes alcalinos
podrian tener un efecto similar (Comans et al., 1991; De Koning y Comans, 2004). Por el
contrario, la presencia de cationes hidratados de gran tamafio podria inducir la expansién de
las laminas. Por tanto, estos cationes facilitarian la adsorcién, especialmente tratandose del
catidn Cs’, que es altamente selectivo en ilita (Comans et al., 1991; Wauters et al., 1994).

IV.2 Descripcion de los resultados experimentales de adsorcion

La adsorcion de Cs se estudié en ilita intercambiada con los cationes Na, K y Ca (ilita-Na,
ilita-K e ilita-Ca). Se realizaron isotermas de adsorcién de acuerdo a las condiciones especificas
detalladas en la Tabla IV.1.

Las isotermas de adsorcién se muestran en la Figura IV.2, donde se representa el
logaritmo de Cs adsorbido por masa de ilita (mol Kg?) en funcién del logaritmo de Cs en
solucién (mol L?). En este tipo de graficas se puede observar directamente la adsorcién
maxima de Cs que se ha alcanzado en cada una de las formas de la ilita. Ademas, informa
acerca de la presencia de diferentes sitios de intercambio y de su capacidad (meq Kg™), como
se describe a continuacidn.
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Tabla IV.1. Condiciones experimentales de las isotermas de adsorcién de Cs en ilita

Isotermas con Isotermas con Isotermas con
ilita-Ca ilita-Na ilita-K
Coloides llita du Puy llita du Puy Ilita du Puy
[coloides] 1gL? 1gL? 1gLl*
V de suspension 20 mL 20 mL 20 mL
pH 7+0.2 7+0.2 7+0.2
. Tampon + Tampon + Tampon +
Ajuste de pH NaOH 6 HCl NaOH 6 HCl NaOH 6 HCl
De 6x10"° De 6x10"° De 6x10"°
[Cs] total 3 3 3
alxl10" M alxl10" M alxl10™ M
Electrolito CaCl, NaClo, KCl
Fuerza ionica 0.01y0.2M 0.01,0.2,0.5y1M 0.01y0.2M
Tiempo de interaccion 7 dias 7 dias 7 dias
. .. 645000 g 645000 g 645000 g
Centrifugacién 30 min. 30 min. 30 min.

Debido a que el catién Cs* estd presente como especie Unica de cesio en disolucidn, los
segmentos lineales de pendiente 1 en las isotermas presentadas en la Figura IV.2 indican que
la adsorcién de Cs en ese rango puede ser explicado considerando un solo tipo de sitios de
intercambio. Por el contrario, el cambio de pendiente a valores menores que 1 en las
isotermas indica que se estd produciendo la saturacidn de sitios de intercambio o que existe
mds de un tipo de sitios.

Las Figura IV.2a y c muestran que las isotermas de Cs en ilita-Ca e ilita-K se componen de
dos segmentos de pendiente 1. Esto sugiere que existen dos tipos de sitios para el intercambio
de Cs en los coloides de ilita. Sin embargo, las isotermas de Cs en illita-Na (Figura IV.2b) se
componen de un segmento de pendiente 1 en la zona de baja concentracidn de Cs, seguido
por un tramo donde la pendiente va disminuyendo (excepto a | = 0.01M). Esto sugiere la
existencia de mas de dos sitios de intercambio en la ilita-Na, tal como ha sido observado en
estudios previos (Cremers et al., 1988; Kim y Kirkpatrick, 1997; Kim et al., 1996).

Comparando las tres isotermas de ilita-Na, ilita-K e ilita-Ca, a la misma fuerza idnica
(Figura IV.3), se observa que la adsorcidn de Cs es mayor en la ilita-Ca, después en ilita-Na y en
altimo lugar en la ilita-K. Esto que indica claramente que el catién K* esta retenido de manera
mas selectiva por la ilita que los cationes Na*y Ca**, de acuerdo con la literatura (Brouwer et
al., 1983; Dyer et al., 2000; Eberl, 1980; Sawhney, 1972).

Por lo tanto, los cationes mayoritarios estudiados se pueden ordenar en funcién a su
selectividad en ilita de la siguiente manera: K" > Na* > Ca“’. Este mismo orden se observa en
todo el intervalo estudiado de concentraciones de Cs.
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Figura IV.2. Isotermas de adsorcion de Cs en (a) ilita-Ca, (b) ilita-Na y (c) ilita-K a distintas
fuerzas idnicas (las lineas se han dibujado como guia visual).
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Figura IV.3. Isotermas de adsorcién de Cs a fuerza idnica (a) | =0.01 My (b) I =0.2 M (las lineas
se han dibujado como guia visual).

IV.3 Modelizacion de la adsorcion de Cs en ilita

1V.3.1 Definicion de la capacidad de intercambio catiénico de la ilita (CIC)

En las isotermas de adsorcion (Figura IV.2a), se observan las cantidades mas elevadas de
Cs adsorbido por cada una de las ilitas (a 1=0.01M): 900 meq Kg™ en ilita-Ca, 800 meq Kg™* en
ilita-Na y 192 meq Kg* en ilita-K .

Ill

Los valores de adsorcion maxima en ilita-Ca y en ilita-Na fueron muy superiores al “valor
de referencia” de CIC de 225 meq Kg™” indicado para “ilita de referencia” (Baeyens y Bradbury,
2004). También fueron superiores a los valores de CIC que se suelen encontrar en la literatura
(entre 120 y 280 meq Kg™) (Brouwer et al., 1983; Jeong et al., 1996; Poinssot et al., 1999;

Wauters et al., 1994).

Esto sugiere que la presencia del catién hidratado Ca** o una concentracién de Na'
relativamente baja en el electrolito puedan estar favoreciendo la exposicion de los sitios de
intercambio de la ilita, permitiendo una mayor adsorcién de Cs que la esperada, considerando
los valores de “referencia”. Precisamente, estas condiciones no han sido estudiadas por otros
autores (Apartado 1V.2).

Este fendmeno podria explicarse por la expansion parcial del espacio interlaminar, que
causaria el incremento del nimero de sitios planares que son accesibles para el Cs. Esta
hipétesis se representa esquematicamente en la Figura IV.4.

La ilita se considera un mineral no expandible (a diferencia de otras arcillas de tipo 2:1
como la montmorillonita). Sin embargo, en este caso, las condiciones extremas que se
estudian, como la homoionizacién con el catién Ca®, podrian haber causado la expansién
parcial de las interlaminas. Esta expansion parcial se pondria de manifiesto al estudiar
especificamente la adsorcion de Cs, ya que es un catidn altamente selectivo y accesible a las
posiciones de intercambio.
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Figura IV.4. Esquema del fenédmeno de expansidn/colapso de ilita
y su implicacién en la accesibilidad de Cs

Varios estudios en la literatura encuentran evidencias de este fendmeno. Comans et al.
(1992) y Wauters et al. (1994) sugieren que la presencia de cationes de gran tamafio con
esfera de hidratacién estable, como el Ca**, podrian favorecer el proceso de fijacién de Cs en
ilita, lo que se puede explicar por la expansion del espacio interlaminar.

Por otro lado, otros estudios sugieren que los metales alcalinos pueden favorecer el
colapso del espacio interlaminar (Comans et al., 1991; De Koning y Comans, 2004), a partir de
determinadas concentraciones en el medio. Esto implica que a concentraciones menores de
dichos cationes alcalinos, la ilita estaria expandida, al menos parcialmente.

Los resultados indican que es necesario cuantificar la expansion de la ilita estableciendo
su CIC real, en distintas condiciones, siendo un parametro fundamental en los modelos de
adsorcién. Sin embargo, la determinacion de esta magnitud en una ilita no es sencilla.

En primer lugar, la CIC de la ilita debe ser determinada con el catién adsorbato Cs*, ya que
es el mas selectivamente retenido por la ilita. Sin embargo, altas concentraciones de Cs*
podrian inducir el colapso de las interldminas, tratdndose de un catién alcalino altamente
selectivo en la ilita como lo es el potasio. Por lo tanto, el método que se considera mas
adecuado para la determinacion de la CIC en ilita (método de dilucidn isotépica con Cs;
Baeyens y Bradbury, 2004) no seria adecuado ya que emplea altas concentraciones de Cs como

electrolito y como catién indice (es decir, catidon adsorbido).

En segundo lugar, la concentracion de catién en el medio que causa colapso podria variar
dependiendo del cation. De Koning y Comans (2004) indican que diferentes metales alcalinos
(como Cs, Na o K) pueden inducir el colapso a partir de distintas concentraciones en el medio y
sugieren que a mayor selectividad de adsorcion del catién, menor serd la concentracién
necesaria para colapsar el espacio interlaminar (es decir [Cs]<[K]<[Na]).
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Una dificultad afiadida es que no se conoce si la expansién parcial es gradual (quedando
cada vez mas sitios accesibles) o si por el contrario solo hay dos estados: expandida y
colapsada.

En este estudio, para la modelizacién de los datos experimentales, se considerardn solo
dos estados de ilita (expandida o colapsada) y se asumird una concentracion critica para cada
uno de los cationes considerados, a partir de la cual la ilita se colapsa. Sin embargo, seria
necesario un estudio pormenorizado de la CIC de la ilita en un amplio intervalo de condiciones
de homoionizacion y de composicion del electrolito para desarrollar un modelo mas preciso y
corroborar las hipdtesis aqui descritas.

Para la ilita expandida se considerara un valor de CIC de 900 mmol Kg™ (CIC-exp.) que es la
capacidad maxima de adsorcién de Cs observada en este estudio. Para la ilita colapsada se
considerara un valor de CIC de 225 meq Kg™ (CIC-colap.), que es el valor dado para una “ilita de
referencia” (Baeyens y Bradbury, 2004). Este valor fue determinado siempre en condiciones en
las que la ilita estaria colapsada.

En la Tabla IV.2 se expone la CIC que se aplicara en cada uno de los caso. Se considera que
lailita estd expandida en los sistemas con Ca (ilita-Ca en electrolito Ca(NO3),).

En los sistemas con K (ilita-K con electrolito KCl) se considera que la ilita esta colapsada, es
decir, la concentracion critica de K para colapsar la ilita es menor a 0.01 M.

En los sistemas con Na (ilita-Na en electrolito NaClO,), la ilita se considera expandida con
concentraciones de Na menores a 0.01 M mientras que se considera colapsada con
concentraciones mayores de 0.1M. Esto implica que la concentracién critica de Na* para
colapsar lailita estd entre 0.01y 0.1 M.

Tabla IV.2. Estado de la ilita (de-colapsada o colapsada) en funcién del
cation de intercambio y la fuerza idnica.

Fuerza idnica | (M) Estado
. 0.01 Expandida
Isotermas con ilita-Ca -
0.2 Expandida
0.01 Expandida
. 0.2 Colapsada
Isotermas con ilita-Na
0.5 Colapsada
1 Colapsada
. 0.01 Colapsada
Isotermas con ilita-K
0.2 Colapsada

1V.3.2 Definicion de los sitios de adsorcion y su capacidad

La forma de las isotermas de adsorcién (Figura IV.2) sugeria que serian necesarios dos
tipos de sitios de intercambio para explicar la adsorcidn de Cs en la ilita-K e ilita-Ca,
presentando dos segmentos de pendiente 1. Sin embargo, este supuesto no era aplicable en la
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ilita-Na, para la cual, se necesitan por lo menos tres sitios de intercambio, como ya se ha
discutido también en la literatura (ver Apartado IV.2 Antecedentes bibliograficos).

Para desarrollar un modelo de adsorcién de Cs valido para las tres ilitas, se consideraran
siempre tres tipos de sitios de intercambio (FES.I, FES.Il y sitios planares).

La capacidad de los sitios mas selectivos (FES.I) fue estimada directamente a partir de las
isotermas de adsorcién, considerando el primer cambio de pendiente de las curvas (Figura
IV.2). El valor estimado fue 0.28 meq Kg™ y coincide aproximadamente en las tres ilitas a todas
las fuerzas idnicas estudiadas, siendo ligeramente menor a los valores indicados en la
literatura (0.4 - 1 meq Kg’l) (Bradbury y Baeyens, 2000; Brouwer et al., 1983; Cremers et al.,
1988; Poinssot et al., 1999).

La capacidad del segundo tipo de FES (FES.II) no se puede deducir directamente de las
isotermas de adsorcién, ya que su contribucién a la adsorcion y la de los sitios planares se
solapan en la isoterma. Por ello, para su estimacion en este trabajo se utiliza el ratio de 2%-
98% entre FES.| y FES.Il, que determinaron Cremers et al (1988) y Brouwer et al. (1983). El
valor estimado para la capacidad de los FES.Il es 14.5 meq Kg™.

El resto de la CIC corresponde a los sitios planares, es decir, 884 meq Kg* en ilita
expandida y 210 meq Kg™ en ilita colapsada.

Las densidades de cada tipo de sitios de intercambio consideradas en el modelo se
recogen en la Tabla IV.3.

Tabla IV.3. Capacidad de intercambio catiénico CICy su distribucién
entre FES.I, FES.Il y sitios planares

llita colapsada llita expandida
CIC (meq Kg™!) 225 900
FES.l (meq Kg™) 0.29 0.29
FES.Il (meq Kg™) 14.5 14.5
Sitios planares (meq Kg™) 210 884

IV.3.3 Definicion de las reacciones de intercambio

En los sistemas con Ca (ilita-Ca en electrolito CaCl,) se consideran las siguientes
reacciones de intercambio:

FES.1,(Ca) + 2Cs* < 2FES.I(Cs) + Ca?* Reaccion IV.1
FES.11,(Ca) + 2Cs* < 2FES.II(Cs) + Ca** Reaccién IV.2
Planar,(Ca) + 2 Cs* < 2 Planar(Cs) + Ca** Reaccién IV.3

En los sistemas con Na (ilita-Na en electrolito NaClO,) se consideran las siguientes
reacciones de intercambio:

FES.I (Na) + Cst < FES.I(Cs) + Na* Reaccion IV.4
FES.II (Na) + Cst < FES.II(Cs) + Na* Reaccién IV.5
Planar (Na) + Cst < Planar(Cs) + Na* Reaccién IV.6

75



Capitulo IV. Adsorcion de Cs en ilita

En los sistemas con K (ilita-K en electrolito KCl) se consideran las siguientes reacciones de

intercambio:
FES.I (K) + Cs™ < FES.I(Cs) + K* Reaccién IV.7
FES.II (K) + Cst < FES.II(Cs) + K* Reaccién IV.8
Planar(K) + Cs* < Planar(Cs) + K+ Reaccién IV.9

A parte de estas reacciones principales, también se debe considerar que otros cationes
gue pueden estar presentes en el electrolito, liberados de la propia ilita o de impurezas
presentes en la muestra, pueden competir con el Cs para ocupar los sitios de intercambio.

Las isotermas de adsorcion en este estudio y estudios previos (Brouwer et al., 1983; Dyer
et al., 2000; Eberl, 1980; Sawhney, 1972) indican que el catién K* es mucho mas
selectivamente retenido por la ilita que los catién Na*y Ca**. Por lo tanto, niveles traza de K
afectaran mas a la adsorcién de Cs en ilita-Na y Ca, como ha sido ya observado por Poinssot et
al. (1999). Por el contrario, es de esperar que la competicién de los cationes Ca®* o Na* por los
sitios de intercambio en la ilita-K sea menos relevante.

Por ello, las reacciones de intercambio Cs-K (Reacciones 1V.7, 8 y 9), también se tuvieron
en cuenta para la modelizaciéon de las isotermas en ilita-Na y en ilita-Ca.

IV.3.4 Estimacion de los coeficientes de selectividad

En una primera aproximacidén, los coeficientes de selectividad por la convenciéon de
Gaines-Thomas Kgr se estimaron desde los valores de Ky a través de la Ecuacidon 11.33. Sin
embargo, para considerar la competencia de iones K" o la adsorcién en mas de un sitio de
intercambio, los coeficientes se ajustaron a través de los datos experimentales con la ayuda
del programa CHESS (Van Der Lee, 1999).

Primero se estimaron los coeficientes de selectividad Cs-K (“$K;r en FES.I, FES.II y sitios
planares) correspondientes a las Reacciones V.7, 8 y 9 a partir de las isotermas de adsorcién
en ilita-K (Figura IV.2c).

Después se estimaron los coeficientes Cs-Ca y Cs-Na ($3Kgr v chKGT en FES.I, FES.Il y
sitios planares) en base a las isotermas en ilita-Ca e ilita-Na, respectivamente (Figura IV.2a y
b). Para ello, también se tuvo en cuenta la competencia de los cationes K* en el electrolito. La
concentracion de K" medida en el sobrenadante de la suspensién de ilita-Na e ilita-Ca a pH 7
fue de entre 2x10”y 6x10° M. Para el calculo de los coeficientes de selectividad se usé un
valor medio de [K]s = 4x10° M.

La rutina de ajuste de los datos experimentales en la ilita-K requirié ajustar primero los
coeficientes en los FES.I y después en los sitios planares (Log“Ksr en FES.| = 4.8; Log%K¢r
en los sitios planares = 1.1). Una vez fijos estos dos coeficientes, los datos pueden ser
ajustados perfectamente tomando distintos valores en los FES.II. En este estudio, se optd por
tomar el mismo valor que en los sitios planares en base a que ambos sitios podrian actuar
como uno sélo en la ilita-K (Log “$Kgr-FES.Il = Log“$Kgr-Planar = 1.1). La misma hipétesis se
aplicé para modelizar la ilita-Ca.
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En el caso de la ilita-Na, se necesité determinar un valor independiente de cada coefi-
ciente en cada uno de los tres sitios de intercambio.

Los coeficientes de selectividad estimados se recogen en la Tabla IV.4.

A pesar de que la CIC utilizada en ilita-Na a 0.01 M es distinta a la utilizada en ilita-Na a
fuerza idénica 20.2 M, exactamente los mismos valores de coeficientes de selectividad
estimados son capaces de explicar la adsorcién de Cs tanto a alta como a baja fuerza idnica (es
decir, en los dos estados de ilita: colapsada y expandida). Esto se demuestra mas adelante con
la bondad del ajuste entre datos simulados y datos experimentales (Apartado 1V.3.5, Figura
IV.5).

Este hecho indica que el aumento/reduccién del nimero de sitios planares debido a la
expansion/colapso de las interlaminas no implicaria un cambio en las propiedades de
adsorcién de dichos sitios y que el aumento de adsorcién se debe solo a un aumento de los
sitios accesibles de intercambio.

Tabla IV.4 Coeficientes de selectividad estimados para el
intercambio de Cs en cada uno de los sitios en ilita

LogKer LogoKer  Log chlKGT
FES.I 4.8 6.8 15.0
FES.II 1.1 3.9 5.4
Sitios planares 1.1 1.7 5.4

1V.3.5 Implicaciones de los resultados

Los valores de los coeficientes de distribucion Ky simulados utilizando el modelo
desarrollado, con la ayuda del programa CHESS (van der Lee, 1999), se representan junto a los
datos experimentales en la Figura IV.5. En este caso, los datos se representan como LogKjy, ya
que de esta manera se observan mejor las diferencias que pudiera haber entre los datos
simulados y los datos experimentales.

La Figura IV.5 muestra que el modelo desarrollado es capaz de predecir los valores de Kj
en un amplio rango de concentracidn de Cs, tanto a alta como a baja fuerza idnica, en las tres
ilitas consideradas (ilita-Na, ilita-K e ilita-Ca) teniendo en cuenta la expansidn parcial de la ilita
(es decir, los dos valores de capacidad de los sitios planares de intercambio).

La introduccion del fendmeno expansidn/colapso en la modelizacion de la adsorcion de Cs
en ilita esta justificado por la evidencia de que la cantidad maxima que puede adsorber la ilita
depende del cation de intercambio (Na, Ca o K).

Ademas, la consideracion de dos valores de capacidad de los sitios planares es necesaria,
ya que no es posible ajustar todos los datos considerando un Unico valor de CIC, especialmente
a concentraciones elevadas de Cs, como se describe a continuacion.
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Figura IV.5. Isotermas de adsorcién de Cs en (a) ilita-Ca, (b) ilita-Na y (c)
ilita-K a pH 7 a diferentes fuerzas idnicas (los simbolos representan valores
experimentales y las lineas valores estimados con el modelo desarrollado).
Las lineas rojas corresponden a ilita colapsada, las azules a ilita expandida.

78



Capitulo IV. Adsorcion de Cs en llita

La Figura IV.6 muestra distintos ejemplos de simulacion sin considerar el fenémeno
expansién/colapso.

En el Ejemplo 1 (Figura IV.6) se estima la adsorcion de Cs en ilita-Na a fuerza idénica 0.01 M
utilizando los mismos parametros que en una ilita-Na colapsada (mismos coeficientes de
selectividad, misma CIC de 225 meq Kg'). Se puede observar que, de esta manera, se
subestima la adsorcién a altas concentraciones de Cs (a Log[Cs]s = -3.68 mol L™: Logky real=
3.62, LogKj ficticio= 2.66 mL g'l). Por lo tanto, si no se tiene en cuenta la expansién de la ilita, la
concentracién estimada de Cs adsorbido puede llegar a ser hasta 8 veces menor que la
adsorcioén real (a Log[Cs]s. = -3.68 mol L% [Cs].gs real = 0.80 mol kg’l, [Cs].qs ficticio = 0.11 mol
kg™).

En el Ejemplo 2 (Figura 1V.6), se muestran los valores estimados de Ky en ilita-Na a fuerza
idnica 0.01 M, utilizando la CIC de una ilita colapsada (225 meq Kg™), pero variando esta vez los
coeficientes de selectividad hasta el mejor ajuste de los datos experimentales. En este caso, el

1 1=0.01M Ejemplo 1
llita-Na [=0.01M

4 Ejemplo 2
5 4 I;O-Ol M llita-Na I=0.01M

— Simulacién
considerando
expansion/colapso

3 4 Ensitios planares:

o —— Simulacién sin
{ Log &K, Real =1.7—>Log K¢ Ficticio =2.3 =

considerar
2 r T T T T T T T T expansion/colapso

L Ejemplo 3
llita-Na [=0.2M

Log K, (mL g™)

Ejemplo 4
llita-K

2 ) ; ;Z E i
1 4 Ensitios planares:

1 Log $K,Real =11 Log K, Ficticio= 0.4
0 T T T T T T T T T
12 -10 8 6 4 2

Log [Cs]_, (M)

Figura IV.6. Ejemplos de simulaciones de la adsorcién de Cs en ilita sin considerar el
fendmeno de expansidn/colapso de la ilita (para las condiciones especificas de cada
ejemplo ver texto del Apartado I1V.3.6).
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modelo daria un valor de Log $$Kgr en los sitios planares un 35% mas alto que el valor real
(real=1.7, ficticio=2.3).

En el Ejemplo 3 (Figura IV.6), se muestran los valores de Ky estimados en ilita-Na a una
fuerza iénica de 0.2 M (a la que estaria colapsada) utilizando los pardmetros de una ilita
expandida, es decir, CIC de 900 meq Kg™ v coeficientes de selectividad de la Tabla IV.4. Se
puede observar que esto supondria sobrestimar en gran medida la adsorcién a altas
concentraciones de Cs.

Por ultimo, en el Ejemplo 4 (Figura IV.6), se muestran los valores de Ky estimados en ilita-
K considerando que esta expandida, es decir, una CIC de 900 meq Kg™. En este caso, se podria
simular bien la adsorcion de Cs, pero estariamos determinando un coeficiente de selectividad
en sitios planares hasta un 63% mas alto que considerando la ilita colapsada.

De estos ejemplos de simulacién se extrae que el ajuste perfecto de los datos
experimentales es engafioso si se realiza con capacidades de cambio erréneas, ya que
conduciria a valores de coeficientes de selectividad también erréneos.

Esto puede llevar a predicciones incorrectas de la adsorcién de Cs. Ademads, obviar el
fendmeno de expansion de la ilita también puede influir negativamente en la estimacién de la
adsorcion de otros contaminantes.

La expansién de la ilita implica directamente a los sitios planares, por lo que este tipo de
sitios tiene que ser forzosamente considerado en las condiciones estudiadas en este trabajo.
Por el contrario, los FES no parecen estar involucrados de forma significativa en la expansion.

Para ilustrar el efecto expansién/colapso de la ilita en la adsorcidn en cada uno de los
sitios, la Figura IV.7 muestra el Cs adsorbido en cada uno de ellos (FES-I, FES-Il y sitios
planares) en ilita-Na a dos fuerzas idnicas (0.01M y 1M), es decir, en ilita expandida vy
colapsada, respectivamente.

Se puede observar que, tanto en la colapsada como en la expandida, los FES.| dominan la
adsorcién a baja concentracién de Cs (Log[Cs].qs < -3 mol Kg™). Sin embargo, los sitios planares
contribuyen fuertemente a la adsorcién a concentracion medio-alta de Cs cuando la ilita esta
expandida (Figura IV.7a), pero su contribucién pasa a ser insignificante cuando la ilita colapsa
(Figura IV.7b), a menos que la concentracién de Cs en el medio sea muy alta (Log[Cs].¢s > -3.5
mol Kg™).

En los estudios previos en la literatura, se da poca importancia al papel de los sitios
planares en la adsorcién (Bradbury and Baeyens, 2000; Poinssot et al., 1999), porque se ha
estudiado en condiciones en que la ilita estaria colapsada. Sin embargo, segln las hipdtesis
desarrolladas en este trabajo, subestimar la contribucién de los sitios planares puede conducir
a predicciones errdneas en la adsorciéon de Cs y por tanto a su migracion. Los errores se
producirian sobre todo a concentracidon elevada de Cs en el medio, que es precisamente
cuando los riegos asociados a la contaminacién son mayores.
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Figura IV.7. Contribucion de los diferentes sitios de intercambio a la adsorcién de
Cs en ilita-Na, considerando el fenédmeno de expansién/colapso a pH 7 y a fuerza
idnica de (a) 0.01M y (b) 1M.

IV.4 Resumen y conclusiones

El estudio de las isotermas de ilita (intercambiada en Na, K o Ca) en un intervalo amplio de
concentraciones indicé que la ilita puede adsorber cantidades considerablemente mayores
(hasta 900 meq Kg) a las indicadas previamente en la literatura (Bradbury and Baeyens, 2000;
Brouwer et al., 1983; Poinssot et al., 1999), en determinadas condiciones.

Se ha evidenciado la influencia del catién de intercambio y de la concentracién del
electrolito en la accesibilidad del Cs a las posiciones de intercambio. Los cationes Ca”*
contribuyen al desbloqueo parcial de los sitios planares, con lo que aumentan los sitios
accesibles para la adsorcién. Por el contrario, los cationes alcalinos (Na* y K*) inducen al
colapso de lailita cuando se encuentran en concentracién suficiente.
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La concentracién efectiva para el colapso esta relacionada con la selectividad de
adsorcién del catidn (es decir, [Cs]<[K]<[Na]). Son necesarios nuevos estudios para detallar las
condiciones especificas de colapso y si existen estados intermedios.

La modelizacién de la adsorcidn de Cs en el amplio intervalo de condiciones consideradas
requirid la consideracion del concepto de expansidn/colapso en el modelo. Los coeficientes de
selectividad se calcularon de acuerdo con ello, en cada uno de sistemas estudiados.

El aumento de la capacidad de adsorcidon de Cs de la ilita bajo determinadas condiciones
tiene importantes implicaciones en el entendimiento de la migracidn-retencién de Cs en el
medio ambiente. Por un lado, el aumento de la adsorcidon puede implicar el retardo de la
migracion del Cs en la geosfera quedando retenido en la fase sélida, la ilita.

Por otro lado, la baja concentracidon de Na en el medio puede aumentar la capacidad de
adsorber Cs de los coloides de ilita y, al mismo tiempo, puede favorecer su estabilidad en
suspension, como se observo en el Capitulo Ill. Por lo tanto, bajo estas condiciones, el riesgo
de migracién de Cs a través de los coloides de ilita seria elevado.

La presencia de Ca puede aumentar la capacidad de adsorber Cs de los coloides de ilita
pero al tratarse de un elemento divalente puede favorecer la agregacién de los mismos (Jiang
et al., 2012; Novich y Ring, 1984; Novich y Ring, 1985) lo que dificultaria su movimiento.
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Capitulo V. Adsorcion de Cs en caolinita y sistemas arcillosos mixtos

V.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es estudiar la adsorcién Cs en sistemas arcillosos
mixtos (caolinita, ilita y montmorillonita FEBEX -mont.FEBEX-) para evaluar la aplicabilidad de
los modelos de adsorcién desarrollados independientemente en cada arcilla asi como para
valorar la contribucion de cada una de ellas a la adsorciéon de Cs en el sistema mixto.
Previamente se estudia la adsorcién de Cs en caolinita en un amplio intervalo de condiciones y
se definen las reacciones de intercambio y los coeficientes de selectividad correspondientes
(que no han sido determinados en la literatura) para su aplicacion en los sistemas mixtos.

Para ello, se plantean los siguientes objetivos puntuales:

i) Estudiar experimentalmente la adsorcidn de Cs en caolinita, en un amplio intervalo de
concentracion de Cs, fuerza idnica y pH, con tres cationes de intercambio (Ca, Na y K).

ii) Desarrollar un modelo de adsorcién de Cs en la caolinita-Na, basado en los resultados
experimentales y en informacion de la literatura.

jii) Estudiar experimentalmente la adsorcion de Cs en sistemas arcillosos mixtos (ilita,
mont.FEBEX y caolinita) y aplicar los modelos desarrollados para cada arcilla de manera
conjunta para la simulacion de los datos experimentales.

V.2 Antecedentes bibliograficos

Ilita, montmorillonita y caolinita son tres arcillas de gran importancia en los sistemas
arcillosos.

Distintos estudios indican que la ilita domina la adsorcién de Cs frente al resto de las
arcillas (Bradbury y Baeyens, 2000; Francis y Brinkley, 1976; Komarneni, 1979; Komarneni y
Roy, 1979; Sawhney, 1970, 1972; Tamura y Jacobs, 1960), debido a la presencia de sitios de
intercambio con alta selectividad ante Cs. Las reacciones de intercambio y los correspon-
dientes coeficientes de selectividad implicados en la adsorcion de Cs en ilita han sido definidos
en el Capitulo IV.

En cuanto a la montmorillonita, por lo general, adsorbe menos Cs que la ilita a pesar de

presentar mayor CIC, por no presentar como la ilita, sitios de intercambio de alta afinidad.
Distintos autores han estudiado la adsorcién de Cs en montmorillonita en funcién de diversos
factores como la fuerza idnica, el pH, la temperatura o la composicién del electrolito (Dyer et
al., 2000; Erten et al., 1988; Galambos et al., 2010; Krumhansl et al., 2001; Missana et al., 2004;
Staunton y Roubaud, 1997; Tertre et al., 2005; Tsai et al., 2001; Wahlberg y Fishman, 1962; Wu
et al., 2009; Yllera De Llano et al., 1998). Missana et al. (2013) han desarrollado un modelo de
adsorcién, con aplicacién en los cddigos geoquimicos, en el que se definen las reacciones de
intercambio y los correspondientes coeficientes de selectividad implicados en la adsorciéon de
Cs en montmorillonita. Este modelo sera utilizado para la simulacidn de la adsorcién de Cs en
sistemas mixtos.
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En cuanto a la caolinita, los estudios previos indican que su capacidad de adsorcidn de Cs
es mucho menor a la de ilita y montmorillonita (Adeleye et al., 1994; Ejeckam y Sherriff, 2005;
Erten et al., 1988; Shahwan et al., 2005; Shahwan y Erten, 2002). Esto se debe a que la carga
permanente negativa proveniente de las sustituciones isomoérficas y su CIC son mucho mas
bajas.

No existen en la literatura modelos de adsorcién de Cs en caolinita aplicables en los
codigos geoquimicos, por lo que las reacciones y constantes son estimadas en este capitulo.

Algunos autores observan que la adsorciéon de Cs en caolinita es dependiente del pH
(Westrich et al., 1995; Willms et al., 2004) y atribuyen este comportamiento al hecho de que la
mayor parte de la carga de la caolinita proviene de los sitios =SOH. Se identifican mas de un
tipo de sitios de adsorcion de Cs en la caolinita (Ejeckam y Sherriff, 2005; Kim et al., 1996a; Kim
et al., 1996b; Vasconcelos et al.,, 2007; Westrich et al., 1995), que se asocian, segun cada
estudio, a distintos sitios de intercambio, a sitios =SOH, e incluso a la presencia de interldminas
tipo 2:1 que se encuentren entremezcladas con las laminas de la propia caolinita. Esto quiere
decir que la adsorcion de Cs en caolinita, aunque no sea muy elevada, puede deberse a mas de
un mecanismo de retencidn.

V.3 Adsorcion de Cs en caolinita

V.3.1 Descripcion de los resultados experimentales de adsorcion

La adsorcién de Cs se estudidé en caolinita intercambiada con los cationes Na, K y Ca
(caolinita-Ca, caolinita-Na y caolinita-K). Se realizaron isotermas de adsorcién de acuerdo a las
condiciones especificas detalladas en la Tabla V.1.

Tabla V.1. Condiciones experimentales de las isotermas de adsorcion de Cs en caolinita

Isotermas Isotermas Isotermas Ensayos de
con con con pH con
caolinita-Ca caolinita-Na caolinita-K caolinita-Na
Coloides Cao.KGa-1-b Cao.KGa-1-b Cao.KGa-1-b Cao.KGa-1-b
[coloides] 10gL" 10gL" 10gL"! 10gL"
Vde 20 mL 20 mL 20 mL 20 mL
suspension
pH 5.8£0.2 710.2 5.8£0.2 De 2.5a10.5
. Tampodn + Tampodn + Tampon + Tampon +
Ajuste de pH NaOH 6 HCl NaOH 6 HCl NaOH 6 HCl NaOH 6 HCl
De 2x10~ De 6x10™° De 2x10” 8
[Cs] total a1x10° M a1x10° M a 1x107 M 1.3x10
Electrolito CaCl, NaClO, KClI NaClO,
Fuerza idnica 0.01y0.1M 0.2M 0.01y0.1M 0.01y0.2M
Tlempo .d’e 7 dias 7 dias 7 dias 7 dias
interaccion
. - 645000 g 645000 g 645000 g 645000 g
Centrifugacién 30 min. 30 min. 30 min. 30 min.
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En la Figura IV.1 se representa las isotermas de adsorcién en las tres caolinitas: logaritmo
de Cs adsorbido por masa de ilita (mol Kg?) en funcién del logaritmo de Cs en solucién
(mol L"). En las tres caolinitas, se observa una adsorcién practicamente lineal. Sin embargo, si
se observa un ligero cambio de pendiente en la caolinita-Ca (Figura IV.1a) y en la caolinita-Na
(Figura IV.1b). Debido a que el catién Cs* estd presente como especie Unica de cesio en
disolucién, los dos segmentos lineales de pendiente 1 indican la existencia de dos tipos de
sitios de adsorcidn de Cs.

0
A
-1 e//\/
—~ A © Caolinita-Ca, 1=0.01M
2 3 Q;\«A /A Caolinita-Ca, 1=0.1M
© N
EA4A A
» & e A Caolinita-Na, 1=0.2M
.—‘.-%-5 7] e“&e A
3 6 oA @ Caolinita-K, 1=0.01M
> A A Caolinita-K, 1=0.1M
7’1 =&
-8 — (a) Caolinita-Ca
-8 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1
| A
/N
7] & Qﬁ
. @; a&
} N
. A
4
4 a
(b) Caolinita-Na (d) Detalle Caolinita-Ca, Nay K
-8 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1 I 1

-10 9 -8 -7 6 -5 -4 -3 -2 -1
Log [Cs]sol (M)

(c) Caolinita-K
rTrrrrrrrrtrrrt
-0 9 8 -7 6 5 -4 -3 -2 -1
Log [Cs]sol (M)

Figura V.1. Isotermas de adsorcién de Cs en (a) caolinita-Ca, (b) caolinita-Na y (c) caolinita-K
distintas fuerzas idnicas (las lineas se han dibujado como guia visual).
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No se observa dependencia de la fuerza idnica en la caolinita-Ca (Figura V.1a) y una ligera
dependencia caolinita-K (Figura V.1c), pero no es tan acusada como cabria esperar en un
proceso de intercambio catidnico puro, lo que también fue observado por Carlsen y Bo (1982).
Por ello, no se puede descartar que también se esté dando otro tipo de proceso de retencion
para el Cs en la caolinita.

En la Figura V.1d se representan las isotermas a fuerza iénica 0.1-0.2 M en caolinita-Ca,
caolinita-Na y caolinita-K. Se observa que no destaca ningun catién (Na, K o Ca) frente a otro
por su elevada selectividad respecto al Cs, ya que las isotermas practicamente se solapan. La
isoterma en caolinita-Na es algo mas baja debido a que la fuerza idnica es ligeramente menor
que en el resto (0.2 M frente 0.1 M).

En la Figura V.2 se representa la adsorcion de Cs en caolinita-Na en funcion del pH a dos
fueras idnicas (0.01 y 0.2 M). Se observa que en este caso si existe una clara dependencia de la
adsorcién con la fuerza idnica, como corresponde al mecanismo de intercambio catidnico. A
partir de pH 5, especialmente a la menor fuerza idnica (0.01 M), la adsorcion es ligeramente
menor a medida que desciende el pH. Esto puede ser debido a la disolucion de la arcillay a la
consecuente liberacidon de cationes al electrolito que compitan por los sitios de intercambio,
tal como se observod en ilita (Poinssot et al., 1999).

-1

T 3 O Caolinita-Na, 1=0.01M
<z A Caolinita-Na, 1=0.2M
©

E

-6 — o © o0 o0o0 o ©

pH
Figura V.2. Adsorcion de Cs en caolinita-Na en funcion del
pH a fuerzaiénical=0.01Mel=0.2 M.

V.3.2 Modelizacion de la adsorcion de Cs en caolinita-Na

Para la modelizacidon de la adsorcion de Cs en caolinita-Na, se consideraron dos sitios de
intercambio, de acuerdo con lo sugerido por los datos experimentales (Figura V.1.b) y con la
literatura (Ejeckam y Sherriff, 2005; Kim et al., 1996a; Kim et al., 1996b; Vasconcelos et al.,
2007; Westrich et al., 1995). La capacidad de uno de ellos, sitios Tipo 1 (T1), se deduce de la
isoterma de adsorcion (Figura V.1.b) en el punto del cambio de pendiente: 5.3x10™ meq Kg™.
La capacidad de los sitios Tipo 2 (T2) se considera el resto de la CIC de la caolinita, es decir,
practicamente el valor total: 20 meq Kg™.
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Para el desarrollo de un modelo muy simplificado de la adsorcidn de Cs en la caolinita-Na
se consideran las reacciones de intercambio de Cs en cada uno de los sitios considerados (T1y
T2):

T1(Na) + 1Cs*™ < T1(Cs) + Na* Reaccién V.1
T2(Na) + 1Cs*™ < T2(Cs) + Na* Reaccién V.2

El coeficiente de selectividad 3Ksr en los sitios T2 se estimé a partir de los valores de Kq
(a través de la Ecuacidn I11.33). El coeficiente en los sitios T1, se estimé a través del ajuste de
los datos experimentales, una vez fijo el coeficiente en T2.

En la Tabla V.2 se recogen la capacidad de cada uno de los sitios (T1y T2) y los correspon-
dientes coeficientes de selectividad Cs-Na estimados. En la Figura V.3 se muestra los datos
experimentales junto con los valores simulados utilizando los parametros de la Tabla V.2.

En la Figura V.3 se puede observar que el modelo desarrollado es capaz de predecir
adecuadamente la adsorcién de Cs en caolinita-Na a fuerza iénica 0.2 M pero que sin embargo
sobrestima la adsorcién de Cs a fuerza idnica 0.01 M, especialmente a pH 4cido. Esto puede

Tabla V.2. Capacidad y coeficientes de selectividad en los sitios de
intercambio de caolinita-Na (T1y T2)

Sitios-T1 Sitios-T2
Capacidad (meq Kg™) 5.3x10™ 20
LogsKer 6.4 2.1
3.0
() (b)
2.5 - - T %
BEEE
2.0 < -
4 { 1
<15 T }
= _} S D U S - }
N 1
210 T2 J_J'J‘J-J-J_J.J_J_ I I N S S R &
1
s O\ -
T1
0.0 '|'|'|'|}|'|'|'|'|' — T T T T T
-11-10 -9 8 -7 6 5 -4 -3 -2 -12 4 6 8 10 12
Log [Cs]sol (M) pH

Datos experimentales:
O Caolinita-Na, | = 0.01M
A Caolinita-Na, | = 0.2M
Valores estimados:
Caolinita-Na, 1 = 0.01M
— Caolinita-Na, | = 0.2M

Figura V.3. Adsorcion de Cs en caolinita-Na (a) isoterma de adsorcién y (b) adsorcidén en
funcién del pH (los puntos indican valores experimentales y las lineas indican los valores
estimados con los parametros de la Tabla V.2, las lineas marcadas con T1 y T2 indican los
valores de adsorcidn simulados relativos a cada uno de los sitios de intercambio).
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ser debido a que en el modelo no se considera la reaccion de intercambio K-Na. La
competencia del catién K por los sitios de intercambio afectaria especialmente a baja fuerza
idnica y a pH 4cido, donde cantidades traza de cationes K* pueden ser liberados al electrolito
por la disolucion de la arcilla.

Se observa que los sitios Tipo 1 (T1, Figura V.3a) tiene una contribucion muy baja a la
adsorcién de Cs en caolinita, a pesar del alto coeficiente de intercambio (Log\:Kgr = 6.4)
debido a que su capacidad es muy pequefia (5.3x10™). El valor de coeficiente de intercambio
Cs-Na en los sitios T1 de caolinita es muy similar al valor obtenido en los FES-1 en ilita (Tabla
IV.3, en ilita Log {SKFES = 6.8), lo que sugiere la misma naturaleza de ambos sitios de
adsorcién. Por tanto, los sitios T1 en caolinita podrian asociarse a sitios FES (Apartado 1V.2) de
las interldminas de arcilla 2:1 que se encuentren entremezcladas con las ldminas de la propia
caolinita. Los sitios T2 podrian asociarse a los sitios planares de la superficie basal de las

[dminas de caolinita, como indican Vasconcelos et al. (2007).

V.4 Adsorcion de Cs en sistemas arcillosos mixtos

Para comprender la contribucién de las distintas arcillas a la adsorcién de Cs y validar la
aplicaciéon de los modelos individuales de adsorcidon al sistema mixto, se prepararon las
siguientes suspensiones arcillosas mixtas con las siguientes proporciones: una suspensién de
ilita 60%, mont.FEBEX 20 % y caolinita 20%; y otra suspension de ilita 50% y mont.FEBEX 50%,

Se realizaron isotermas de adsorcién en ambas suspensiones de acuerdo con las
condiciones experimentales que se recogen en la Tabla V.3.

Tabla V.3. Condiciones en las isotermas de adsorcion de Cs en mezclas de arcillas

Isotermas con ilita-Na, Isotermas con ilita-Na y
mont.FEBEX-Na y caolinita-Na mont.FEBEX-Na
Coloides Montr:IZ?iﬁSnTtl;yFEBEX Montr!i;?iﬁcl:nliatl;yFEBEX
Ilif:?\l.;( ~Goa ;31:[1
: v 1 llita-Na: 0.5 g L™

[coloides] MOnFEBBENa:028L" ot pepeina: 05 L
V de suspension 20 mL 20 mL
pH 7+0.2 710.2
Ajuste de pH Tampdn + NaOH 6 HCI Tampédn + NaOH 6 HCI
[Cs] total De 6x10'%a 1x10° M De 6x10'°a 1x10° M
Electrolito NaClo, NaClO,
Fuerza idnica 0.2 M 0.2 M
Tiempo de interaccion 7 dias 7 dias
Centrifugacion 645000 g, 30 min. 645000 g, 30 min.
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Se lleva a cabo la modelizacién de los datos experimentales, considerando las reacciones y
coeficientes de selectividad en cada una de las arcillas:

= Parailita se utilizan las reacciones de intercambio Cs-Na en cada uno de los sitios de
intercambio (FES.1, FES.2 y Planares, Tabla IV.2), en ilita colapsada de acuerdo con la fuerza
idnica 0.2 M, y los correspondientes coeficientes de selectividad estimados en el Capitulo IV
(Tabla 1V.3).

= Parala mont.FEBEX se utilizan las reacciones de intercambio Cs-Na en los dos sitios de
adsorcién definidos por Missana et al. (2013) y los correspondientes coeficientes de
selectividad, que se recoge en la Tabla V.4. Uno de los tipos de sitios considerados, los sitios-
T2, se corresponden con los sitios planares. Ademads, la mont.FEBEX tiene un porcentaje de
interestratificados ilita/esmectita, que se refleja en la existencia de sitios de adsorcion de alta
afinidad, sitios-T1, similares a los FES de la ilita.

= Para la caolinita se utilizan las reacciones de intercambio Cs-Na en los sitios T1y T2 y
sus correspondientes coeficientes de selectividad estimados en este capitulo (Tabla V.2).

Tabla V.4. Capacidad y coeficientes de selectividad en los sitios de
intercambio de mont.FEBEX-Na (T1y T2)

Sitios-T1 Sitios-T2
Capacidad (meq Kg™) 0.023 1020
Log (K ¢r 7.6 1.7

0
() (b)
~ 1 lita-Na, 06gL"* 7] lita-Na, 0.5gL"
2 5 _| MontFEBEX-Na, 0.2gL" Mont.FEBEX-Na, 0.5gL"
S Caolinita-Na, 0.2 g L™
£ -3 .
¥4 -
&
= .5 -
(@)}
o
3 -6 4 -
_7 L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I
11-10 -9 -8 7 6 5 -4 -3 -2 -11-10 -9 -8 -7 -6 -5 -4 -3 -2

Log [Cs],, (M) Log [Cs],, (M)
B Datos experimentales
Valores simulados:
Total
— llita
Mont.FEBEX
Caolinita

Figura V.4. Adsorcion de Cs en sistemas arcillosos mixtos: (a) ilita-mont.FEBEX-caolinita (0.6-
0.2-0.2 g L"), (b) ilita-mont.FEBEX (0.5-0.5 g L'").
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Las isotermas de adsorcion en las suspensiones arcillosas mixtas se muestran en la Figura
V.4, donde se representa el logaritmo de los moles de Cs adsorbido por masa de total de arcilla
(mol Kg™) frente a la concentracidn de Cs en disolucién (M). En la figura, se representan juntos
los valores experimentales y los valores simulados utilizando los modelos desarrollados
independientemente para cada una de las arcillas.

Se puede observar (Figura V.4) que la aplicacion conjunta de los tres modelos es capaz de
predecir adecuadamente la adsorcién de Cs en los sistemas mixtos.

En la Figura V.4.a, que presenta la isoterma de adsorcién de Cs en suspension mixta ilita-
mont.FEBEX-caolinita (60:20:20), se observa que la adsorcion de Cs estd dominada por la ilita
en todo el intervalo de concentraciones estudiadas, exceptuando las concentraciones de Cs
muy elevadas ([Cs]>10>M). La adsorcién de Cs en caolinita es en la practica despreciable en
comparacién con lo adsorbido por ilita y mont.FEBEX.

En la Figura V.4.b, que presenta la isoterma de adsorcién de Cs en suspensidon mixta ilita-
mont.FEBEX (50:50), se observa que ilita y mont.FEBEX contribuyen practicamente en el
mismo grado a la adsorcién de Cs cuando se encuentra en concentraciones muy pequenas
(Log[Csso] < 10° M). A este nivel, los responsables de la adsorcion son los FES, sitios altamente
selectivos. A una concentracidn intermedia de Cs (entre 10° y 10™), la ilita domina la adsorcién
debido a que presenta una mayor capacidad de FES (ilita 0.29 meq Kg™; mont.FEBEX 0.023
meq Kg) que siguen adsorbiendo a esa concentracidn. A una concentracién de Cs elevada
(>10™ M), la mont.FEBEX pasa a dominar la adsorcién ya que presenta una capacidad mayor de
sitios planares que la ilita colapsada (ilita 210 meq Kg™'; mont.FEBEX 1020 meq Kg™).

Por lo tanto, la contribucion de la mont.FEBEX a la adsorcion de Cs debe considerarse
junto con la de lailita a la hora de predecir la adsorcion de Cs en los sistemas arcillosos mixtos,
y en su migracion en el medio ambiente.

V.5 Resumen y conclusiones

La adsorcion de Cs en caolinita fue similar con los distintos cationes de intercambio (Ca,
Na y K). Las isotermas fueron practicamente lineales, con un cambio de pendiente muy ligero
en caolinita-Ca y caolinita-Na, de lo que se deduce que existen dos sitios de adsorcién de Cs. La
disminucién de la fuerza idnica tuvo menor efecto del que cabria esperar en un intercambio
cationico puro, por lo probablemente el Cs se esté adsorbiendo ademas mediante otros
mecanismos de retencién. Seria necesario investigar este punto con mas detalle.

Para la modelizacién de la adsorcién de Cs en caolinita-Na se consideraron el intercambio
en dos tipos de sitios de adsorcion, para los que se estimaron los correspondientes
coeficientes de selectividad. Este modelo muy simplificado permitié explicar suficientemente
la adsorcidon de Cs en caolinita-Na.

La aplicacién conjunta de los modelos independientes en ilita-Na, mont.FEBEX-Na vy
caolinita-Na fue capaz de predecir la adsorcion de Cs en las condiciones estudiadas y la
contribucion de cada arcilla al proceso. Se observd que la caolinita tiene menor efecto en la
adsorciéon de Cs que la ilita y la mont.FEBEX en sistemas arcillosos mixtos. La mont.FEBEX o la
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ilita dominan la adsorcidn de Cs en funcion de la concentracién de Cs en el medio: la ilita
domina a concentraciones menores de Cs en el medio debido a la abundancia de sitios de
intercambio altamente selectivos mientras que la mont.FEBEX pasa a dominar la adsorcién a
altas concentraciones de Cs debido a su alta CIC.
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Capitulo VI. Adsorcion de Ga en ilita y montmorillonita

VI.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es estudiar la adsorcion de galio (Ga) en coloides de
ilita y montmorillonita (mont.FEBEX).

El Ga presenta una especiacidn compleja y se espera que se retenga en las arcillas no sélo
por el mecanismo de intercambio catidnico (como el cesio) sino también a través de la
formacidn de complejos superficiales que pueden involucrar distintas especies de Ga,
presentes en solucién. Por lo tanto, el estudio incluye el andlisis experimental y el desarrollo
de un modelo de adsorcidn de Ga que considera en conjunto los mecanismos de complejacion
superficial e intercambio catidnico. Dado el gran nimero de especies de Ga y la variedad de
sitios de adsorcidn en las arcillas, se persigue reducir en la medida de lo posible el nimero de
parametros libres en el modelo.

Para ello se plantean los siguientes objetivos parciales:

i) Estudiar experimentalmente la adsorcidon de Ga en ilita y mont.FEBEX en el rango mas
amplio posible de condiciones de pH, concentracidn de Gay fuerza idnica.

ii) ldentificar los posibles mecanismos de adsorcidn y aplicar la teoria de relacidn lineal de
energia libre (RLEL) para estimar las constantes de complejacién y reducir asi el nimero de
parametros libres para ajuste.

iii) Interpretar el papel de los coloides de arcilla en la solubilidad del Ga.

iv) Desarrollar un modelo de adsorcion capaz de explicar la adsorcion de Ga en ilita y
mont.FEBEX, basado en lo aprendido de los objetivos i, ii y iii.

VI.2 Antecedentes bibliograficos

Existen muy pocos estudios relativos al comportamiento del Ga en el medio ambiente en
general, y a su adsorcidn en materiales geoldgicos en particular.

Su caracter anfétero y su marcada tendencia a hidrolizarse podrian determinar su
comportamiento de adsorcion en las superficies minerales. En general, se observa una
tendencia comun de la adsorcidon de Ga en 6xidos (Al,0;, FeEOOH, MnO,, SiO,) y carbonatos
(CaCOs;, MgCO03) (Lin et al., 1997; Persson et al., 2006; Pokrovsky et al., 2004): existe un pico de
adsorcién méaxima a pH acido-neutro seguido de una brusca caida de la adsorcién en torno a
pH 8-10. Esta tendencia ha sido explicada en base a modelos de complejacidon superficial,
utilizando distintas reacciones dependiendo del caso.

En cuanto a la adsorcidn en arcillas, se han realizado investigaciones elementales en
bentonita bajo condiciones extremadamente acidas, en las que se observd la maxima
adsorcién al maximo pH estudiado, pH 3 (Chegrouche y Bensmaili, 2002). En caolinita, se
observo la maxima adsorcion entre pH 3 y 6 (Takahashi et al., 1999). Sin embargo, el efecto de
la fuerza idnica o de la concentracién de Ga nunca se ha considerado en estos estudios.
Tampoco se han propuesto modelos mecanicistas para interpretar la adsorcion de Ga en
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arcillas. En resumen, los conocimientos acerca del comportamiento de adsorcidn de Ga en
arcillas son muy escasos y su estudio en la literatura es practicamente inexistente, a excepcion
de los trabajos arriba comentados.

VI.3 Especiacion de Ga

Se ha analizado la especiacién del Ga en funcién del pH para identificar las especies de Ga
gue puedan estar involucradas en la adsorcién. Para ello se ha utilizado la base de datos
estandar EQ3/6 (Wolery, 1992), incluyendo las reacciones y constantes recogidas en la Tabla
VI.1, tomadas de Benézéth et al. (1997) y Baes y Mesmer (1986).

El Ga es un elemento poco soluble. Sin embargo, hay evidencias de que la presencia de
oxidos como la goetita o la silice previenen la precipitacién de oxi-hidréxidos de Ga, debido a la
rapida interaccidn entre las especies monoméricas de Ga y la superficie de los minerales
(Persson et al., 2006; Pokrovski et al., 2002). Cabe esperar un efecto similar de los coloides de
arcilla a la hora de estabilizar el Ga en la suspensidn frente a la precipitacién.

Table VI.1. Reacciones y constantes de solubilidad e hidrdlisis de
Ga tomadas de Benézéth et al. (1997) y Baes y Mesner (1986)

Reacciones Log K
Ga®* + Hy0 <5 Ga(OH)?* + HY -2.85
Ga(OH)** + H,0 2, Ga(OH)3 + H* -4.43
Ga(OH)} + Hy0 <% Ga(OH)) + H* 4.66
Ga(OH) + Hy0 <% Ga(OH); + H* 3.72
Ga®* + 3 Hy0 «— Ga(OH)3(am) + 3 H* 5,64

AlOO — (a) 14 (b) _
= 80 1 ca” [1] Ga**

— 2+ —
8 [2] Ga(OH)+ (2] Ga(OH)?*
g 60 — [3] Ga(OH)2 _ [3] Ga(OH);
o [4] Ga(OH), [4] Ga(OH),
® 40 - ) - ;
o [5] Ga(OH), [5] Ga(OH),
;\g 20 [6] Ga(OH), am. |_|

0 L) I L) I T I T I T I T I T L) I L) I L) I L) I T I L) I L)
0 2 4 6 oH 8 10 12 140 2 4 6 oH 8 10 12 14

Figura VI.1 Especiacidon de Ga en funcién del pH ([Ga]= 4x10° M, 1=0.01M) de acuerdo con las
reacciones y constantes de la Tabla VI.1 (a) incluyendo y (b) excluyendo la reaccién de
precipitacion de Ga(OH); (am).

La Figura VI.1 muestra la especiacion de Ga a fuerza idnica 0.01 M y a una concentracién
de Ga de 4x10” M (condiciones representativas de los ensayos de adsorcién). Se ha analizado
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la especiacion incluyendo la posible reaccién de precipitacion del sélido Ga(OH); (am) (Figura
VI.1a) y excluyéndola (Figura VI.1b).

Se puede observar (Figura VI.1a) que, en ausencia de sdlidos adsorbentes (y a la
concentracién estudiada), el Ga precipitaria como Ga(OH); (am) entre pH 3.5y pH 5.6, lo que
sera tenido en cuenta durante el proceso de modelizacidn de la adsorcion.

En ambos casos (permitiendo o no la precipitaciéon del Ga), los diagramas de especiacidn
muestran que el Ga** es la especie predominante en solucién a pH menor de 3. A continuacién,
las distintas especies de hidrdlisis se van formando sucesivamente a medida que el pH
aumenta. A partir de pH 6, el anién Ga(OH), es la Unica especie en solucion.

La especie anidnica predomina a un pH relativamente bajo, lo que puede ser
determinante del comportamiento de adsorcidn del Ga. Si bien la carga total de una arcilla es
negativa, los sitios =SOH tienen una carga variable con el pH, que puede ser positiva al pH de
formacién de la especie Ga(OH), . Esto favoreceria la retencién de Ga en la arcilla.

V1.4 Descripcion de los resultados experimentales de adsorcion

Se realizaron experimentos de adsorcion en ilita-Na y mont.FEBEX-Na en funcién del pH e
isotermas de adsorcidn, en las condiciones que se resumen en la Tabla VI.2.

En la Figura VI.2a, se representa el logaritmo del coeficiente de distribucién de Ga (LogKy)
en ilita-Na y mont.FEBEX-Na frente al pH, a la concentracion total de Ga de 4x10° M a dos
fuerzas idnicas diferentes (0.01 y 0.2 M en NaClO,). En la Figura VI.2b, se representan las iso-

Tabla VI.2. Condiciones en las ensayos de adsorcion de Ga
Ensayos de pH

Ensayos de pH Isotermas con Isotermas

con ilita-Na mont.FEBEX-Na ilita-Na mont.FEBEX-Na
. . Montmorillonita . Montmorillonita
Coloides Ilita du Puy FEBEX llita du Puy FEBEX
[coloides] 1gL” 1gL” 1gL” 1gL”
vde . 20 mL 20 mL 20 mL 20 mL
suspension
pH De2.7a10.6 De3.9a10.6 9.0y 8.7 7.4y8.7
Ajuste del pH NaOH ¢ HCl NaOH 6 HCI NaOH 6 HClI NaOH 6 HClI
5 5 De 6x10° De 6x10°
[Ga] total 4x10° M 4x10° M 2 8x10°M 2 8x10°M
Electrolito NaClO, NaClO, NaClO, NaClO,
Fuerza ionica 0.01y0.2M 0.01y0.2M 0.01y0.2M 0.01y0.2M
:rlempo 'd’e 7 dias 7 dias 7 dias 7 dias
interaccion
. .. 645000 g 645000 g 645000 g 645000 g
Centrifugacion 30 min. 30 min. 30 min. 30 min.
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7

mlllita I=0.2M (a) mlllita 1=0.2M; pH=8.7 (b)
6 . Olllita 1=0.01M ] ouita 1=0.01m; pH=9.0

A Mont.FEBEX 1=0.2M AMont.FEBEX 1=0.2M; pH=8.7
5 | 4 Mont FEBEX 1=0.01M |l AMontFEBEX 1=0.01M; pH=7.4

m|llita I=0.01M n.d
A Mont.FEBEX [=0.01M n.d.

SRR |
N ﬂ%é " :% % %@%ﬁ}%‘%

LogK, (mL g-')

2 4 6 8 10 12 6 5.5 5 -4.5 -4
pH Log[Ga]s, (M)

Figura VI.2. Adsorcion de Ga en ilita y mont.FEBEX; (a) adsorcion en funcidn del pH a [Gali; =

4-10° My (b) isotermas de adsorcidn. Los puntos rojos indican el valor minimo valor de Log K

de acuerdo con el limite de deteccidn (valor real de Ky indeterminado debido a [Gals, no

detectado). La linea punteada representa el LogK, aparente correspondiente a la precipitacion

de Ga simulada en ausencia de coloides.

termas de adsorcion de Ga en ilita-Na y mont.FEBEX-Na, es decir, los valores de LogKy en
funcidn del logaritmo de la concentracién final de Ga en solucién, a las dos fuerzas idnicas
(0.01y 0.2 M en NaClQ,), a pH fijo (9.0, 8.7, 7.4).

En algunos puntos, el valor de LogKy no se pudo determinar debido a que la concentracién
de Ga en solucién estaba por debajo del limite de deteccidn del ICP-AES (4x10” M), indicando
una adsorcion muy elevada en los coloides de arcilla. De todas formas, considerando una
concentracién de Ga en solucién de 4x10” M (equivalente al limite de deteccidn), se obtiene
un valor de LogKy = 5, por lo que el valor real de LogK, en estos puntos (indicados en la Figura
IV.2 en color rojo) sera siempre igual o mayor a 5.

La Figura VI.2 muestra que el comportamiento de adsorcién de Ga en ilita y mont.FEBEX
es muy similar. En ambas arcillas, las curvas de LogK, en funcion del pH a | = 0.2 M (Figura
VI.2a) presentan un maximo alrededor de pH 4. A medida que aumenta el pH el valor de LogKj
desciende hasta pH 8.5. Después los valores de LogKy se mantienen aproximadamente
constantes entre pH 8.5 y 11. En general, se observa que la adsorcién de Ga presenta una
tendencia decreciente con el aumento del pH, lo que indica que la complejacién de aniones
puede jugar un papel importante.

Ademas de los valores experimentales, la Figura VI.2a muestra la simulacién de los
valores de “LogKy aparentes” correspondientes a la precipitacion de Ga en ausencia de sélidos
adsorbentes. El “LogKy aparente” se calculé considerando el Ga precipitado como si fuese
adsorbido. Experimentalmente, la fase sélida y adsorbente y el precipitado se separan de la
fase liquida y el Ga precipitado podria confundirse con el adsorbido.

En todo el intervalo de pH en el que el Ga podria precipitar (4-5.8), los valores de LogKy
experimentales son siempre mas elevados que los valores de “LogKy aparentes”. Esto indica
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que, aunque no se puede descartar hasta ahora que exista precipitacién, los valores
experimentales de K4 no podrian explicarse Unicamente por el proceso de precipitacion de Ga.

No se observd efecto de la fuerza iénica a pH mayor de 4.8. A pH menor de 4.8, se
obtuvieron valores de Log Ky mas elevados con la menor fuerza idnica (0.01 M), lo que indica
gue probablemente se estd dando el mecanismo de intercambio catidnico.

La adsorcion aproximadamente constante entre pH 8.5 y 11 sugiere que se estd
produciendo la saturacién de los sitios de adsorcidon disponibles. Las isotermas de adsorcion a
pH basico pueden dar mas informacién acerca de la saturacidon. Se observé una tendencia
similar en las isotermas de ilita y mont.FEBEX (Figura VI.2.b), con una ligera pendiente
negativa, que vuelve a ser indicativa de saturacidon de los sitios de adsorcion a los pH
estudiados (7.4-9).

VL.5 Modelizacion de la adsorcion de Ga en ilita y mont.FEBEX

Para la modelizacidon de la adsorcién de Ga en ilita y mont.FEBEX, se consideraron los
mecanismos de complejacién superficial (en los sitios =SOH) y de intercambio catidnico (en los
sitios de intercambio), ya que los datos experimentales mostraron evidencias de los dos
mecanismos.

VI.5.1 Definicion de los sitios de adsorcion: densidad y reactividad

Se considera un solo tipo de sitios de intercambio para el Ga en ilita y mont.FEBEX. Se
utiliza un valor de CIC de la ilita de 225 meq Kg™* (“valor de referencia” dado para una “ilita de
referencia” por Baeyens y Bradbury (2004). Se utiliza un valor de CIC de la mont.FEBEX de 102
meq Kg*, determinado en la mont.FEBEX (Huertas et al., 2000).

Se consideran dos tipos de sitios =SOH en ilita y mont.FEBEX, de acuerdo con lo indicado
en la literatura (Baeyens y Bradbury, 1997; Bradbury y Baeyens, 2009a; Missana et al., 2008;
Missana y Garcia-Gutiérrez, 2007). Se distingue entre “sitios fuertes” (=5"OH), que exhiben alta
reactividad pero menor densidad, y “sitios débiles” (=S°OH), que por el contrario presentan
mayor densidad pero baja reactividad.

En la literatura, los sitios =SOH fuertes y débiles no se relacionan con grupos funcionales
concretos. Sin embargo, se puede observar una analogia de los sitios fuertes y débiles con los
grupos silanol y aluminol identificados en los bordes de las arcillas (Stadler y Schindler, 1993).
Los grupos silanol que son abundantes y poco reactivos (Chisholm-Brause et al.,, 2001) se
corresponderian con los “sitios débiles” (=S°OH = =SiOH). Los grupos aluminol que son mas
escasos pero altamente reactivos se corresponderian con los “sitios fuertes” (=S"OH = =AIOH).
Esta asociacién ya ha sido sugerida previamente en la literatura (Strawn et al., 2004).

Se estima que la densidad de grupos aluminol constituye un 30-50% de la densidad
grupos silanol en las arcillas de tipo 2:1, en base a su estructura ideal (Tertre et al., 2006;
Tournassat et al., 2004; Zarzycki y Thomas, 2006). El ratio entre grupos fuertes y débiles es mas
bajo (Tabla VI.3), lo que probablemente se debe a que no todos los grupos aluminol estdn
disponibles para adsorcidn de iones. Por lo tanto, los sitios fuertes y débiles corresponderian a
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Tabla VI.3. CIC, densidad y constantes de acidez de los sitios de adsorcion
en ilita y mont.FEBEX

llita Mont.FEBEX
CIC (meq Kg ) 2250 1020 @
Sitios Fuertes (=S"OH)
Densidad de sitios (peq / m?) 0.021® 0.061 "
Reacciones Log K B) Log K “
= SFOHf «—=SFOH + H* -4.5 -4.8
= SFOH «—=SFo~ + H* 9.5 9.9
Sitios Débiles (=S°OH)
Densidad de sitios (peq / m?) 0.95 " 1.82 ©
Reacciones Log K® Log K ©
= SPOHS «—=SPOH + H* -5.9 -5.3
= SPOH «—=5SP0~ + H* 9.5 -8.4

@ (Baeyens y Bradbury, 2004) ? (Huertas et al., 2000) ® (Missana y
Garcia-Gutiérrez, 2007) ¥ (Missana et al., 2008) ' (Bradbury y Baeyens,
2009a) ® (Missana et al., 2002)

los sitios aluminol y silanol disponibles para la adsorcién de iones. De todas maneras, hay que
tener en cuenta que los valores de densidad de sitios =SOH llevan asociados alta
incertidumbre, debido a que se estiman a través de ajuste de datos experimentales en
variedades de ilita y montmorillonita distintas a las utilizadas en este trabajo.

La asociacién de los grupos silanol y aluminol con los sitios =5°OH vy sitios =5OH nos
servira mas adelante para anticipar las constantes de complejacidn en estos sitios.

Los valores de densidad de sitios y las constantes de acidez se tomaron de la literatura
para ambos sitios =SOH (fuertes y débiles) en ilita y mont.FEBEX.

Los valores de CIC, densidad de sitios =SOH y sus constantes de acidez se recogen en la
Tabla VI.3.

VI.5.2 Definicion de las reacciones de adsorcion

Se definen las reacciones de intercambio en ilita y mont.FEBEX, involucrando al catidn
Ga®, ya que es la especie mayoritaria en la zona en que la adsorcién mostré dependencia con
la fuerza idnica (pH < 4.8). Ademas, el resto de especies de hidrdlisis tienen mayor tamafio por
lo que es poco probable que se intercambien en las arcillas.

Por tanto, las reacciones de intercambio en ilita y mont.FEBEX, se describen de la
siguiente manera (siendo X el sitio de intercambio):

3X(Na) + Ga®* < X;(Ga) + 3 Na™* Reaccidn VI.1

Las reacciones de complejacion de las especies catidnicas del Ga se formulan de acuerdo
con la Ecuaciodn 11.10. Estas reacciones implican la liberacién de un protén y la adsorcién en el
sitio deprotonado, tal como se propone en estudios previos de adsorcién de Ga en alumina y
silice (Lin et al., 1997; Pokrovsky et al., 2004). Por otro lado, distintos estudios realizados en
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Oxidos y carbonatos sugieren que el Ga se adsorbe probablemente formando complejos
mononucleares, de acuerdo con el estudio por EXAFS en FeOOH (Persson et al., 2006) y con la
modelizacién de datos experimentales en SiO,, Al,0;, CaCO;, MgCO; and MnO,, (Lin et al.,,
1997; Pokrovsky et al., 2004).

Por lo tanto, se incluyen en el modelo las siguientes reacciones de complejacidn de las
especies catidnicas de Ga, en los sitios fuertes (=S"OH) y en los sitos débiles (=S°OH) de ilita y
mont.FEBEX:

K.F
= SFOH + Ga3+ —%= SFOGa?* + H* Reaccion VI.2
Kcr
= SFOH + Ga(OH)** —5= SF0Ga(OH)* + H* Reaccion VI.3
K.F
= SFOH + Ga(OH)} —%= SFOGa(OH)Y + H* Reaccion V1.4
K.F
= SFOH + Ga(OH)? —2>= SF0Ga(OH)5 + H* Reaccion VI.5
K.p
= SPOH + Ga3t 5= SP0Ga?* + HY Reaccion VI.6
K.p
= SPOH + Ga(OH)?** —5= SPOGa(OH)* + H* Reaccidn VI.7
K.p
= SPOH + Ga(OH)} —5= SP0Ga(OH)d + H* Reaccién VI.8
K.p
= SPOH + Ga(0H)Y —5= SP0Ga(OH); + H* Reaccién VI.9

Por ultimo queda la especie anidnica Ga(OH),, que podria desempefiar un papel
importante en la adsorcién en ilita y mont.FEBEX ya que es la especie predominante en
disolucién a partir de pH 5 (Figura VI.1). A pesar de que las arcillas presentan carga neta
negativa a cualquier pH, los aniones podrian interaccionar con los sitios débiles o fuertes que
todavia se encontraran protonados. En estudios previos (Persson et al., 2006; Pokrovsky et al.,
2004), la adsorcion de Ga en diferentes dxidos y carbonatos (MnO,, FeOOH, CaCO;, MgCO3) se
atribuye principalmente a la reaccion entre el anidon Ga(OH), vy los sitios =SOH.

Por ello, se incluye en el modelo la siguientes reacciones de Ga(OH), en los sitios fuertes
(=STOH) y en los sitos débiles (=5°OH) de ilita y mont.FEBEX:

Ker,

= SFOH + Ga(OH); +Ht —>= SFOH,Ga(0OH), Reaccion VI.10
K.p
= SPOH + Ga(OH); +H* —2= SPOH,Ga(OH), Reaccion VI.11

V1.5.3 Estimacion de las constantes de las reacciones de adsorcion

Las constantes de selectividad correspondientes a las reacciones de intercambio
(Reaccidén VI.1) se determinaron segun la convencion de Gaines-Thomas (E,ZKGT) (Ecuacion
11.26). Se estimaron a partir de los valores de Ky al pH mas acido, de acuerdo con la Ecuacion
11.33. Sin embargo, dada la alta incertidumbre de los datos en esta zona de pH, lo valores
estimados deben considerarse como orientativos. Los valores estimados de Log $%Kr fueron
3.4y 3.0 parailita y para mont.FEBEX respectivamente.
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Los valores de LogKsr en la literatura para otros elementos trivalentes como Eu(lll) y
Am(lll) en ilita y mont.FEBEX estan entre 1.9 y 2.9 (Bradbury y Baeyens, 2005; Bradbury y
Baeyens, 2009a, b; Gorgeon, 1994; Missana et al., 2008). De acuerdo con los valores LogKsr en
este estudio, el Ga seria mas selectivamente retenido por ilita y mont.FEBEX mediante
intercambio catidnico.

Las constantes de complejacion superficial de las especies catidnicas de Ga
(correspondientes a las Reacciones VI.2-9) se calcularon aplicando la “relacidn lineal de energia
libre” RLEL. Para ello, se asocia la reaccion de hidrélisis de cada especie con su reaccién de
complejacidn. Por ejemplo, se asocia el siguiente par de reacciones:

K
H,0 + Ga(OH)** —% Ga(OH)} +H*
K.F
= SFOH + Ga(OH)** <= SFOGa(OH)* + H*

Se observa el paralelismo entre ambas reacciones, que implican la liberacién de un protdén
y el enlace del Ga con un dtomo de oxigeno (HO- y =S0-, respectivamente).

Para los sitios débiles se utilizd la ecuacién LFER determinada en grupos aluminol y para
los sitios fuertes se utilizé la ecuacién determinada en grupos silanol. En la Tabla VL4, se
representa el modo de estimacion de las constantes de complejacidn a partir de las constantes
de hidrdlisis del Ga (Tabla VI.1).

Este método para anticipar las constantes ha sido utilizado en otros estudios para
modelizar la adsorcion de Pu, Am(lll), Th(IV) o Np(V) (Alonso y Degueldre, 2003; Degueldre y
Bolek, 2009; Degueldre y Kline, 2007; Degueldre et al., 1994).

Las constantes de complejacion estimadas (Kgr o, Kgr 1, KgF 5, KgF 3, Kgp o, Kgp 5, Kb 5,
Kb 5) (Tabla VI.4) se establecen como parametros fijos del modelo. Las constantes de

complejacidn del anién Ga(OH), no se pudieron determinar aplicando la teoria RLEL debido a
que la reaccién de adsorcion en los sitios =SOH no tiene una reaccién analoga en solucidn.

Llegados a este punto de la modelizacidn, incluyendo solo las reacciones de complejacién
de las especies catidnicas y las reacciones de intercambio Ga>*-Na*, el modelo no seria capaz
de explicar bien la adsorcién de Ga en ilita y mont.FEBEX, tal como se observa en la Figura VI1.4.
La simulacién indica que el Ga precipita entorno a pH 5 pero que la cantidad de Ga precipitado
no seria suficiente para explicar los altos valores de K4 observados en esa zona.

Table VI.4 Estimacion de las constantes de complejacién de Ga aplicando las ecuaciones
RLEL en alumina y silice.

Log Ecuacion RLEL para sitios Log Ecuacidén RLEL para sitios Log

Kn;  aluminol (Hachiya et al., 1984) Kgr, silanol (Righetto et al., 1991) Kgp
2.85  LogKyu,=602+098LogKy: 323 LogKew,=200+065LogK,;  0.15
-4.43  Log Ky, = 6.02+0.98 Log Ky, 1.68 Log K, =2.00+0.65LogK,, -0.88
-4.66  Log Ky, =6.02+ 098 Log K3 1.45 Log K, =2.00+065LogK,s -1.03
-3.72 Log K¢r3 = 6.02 +0.98 Log Kp 4 2.4 Log K¢ 3 =2.00 + 0.65 Log K 4 -0.42
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Figura VI.3. Simulacion de la adsorcidon de Ga en funcién del pH sin considerar la
complejacidn de Ga(OH), en (a) ilita a fuerza idnica 1=0.2M, (b) ilita a 1=0.01M, (c)
montmorillonita a 1=0.2M y (d) montmorillonita a I=0.01M.

Esto indica que algun proceso de adsorcidn no esta siendo considerado: la hipdtesis
planteada es que se produce la adsorcién de la especie Ga(OH),.

La estimacion de la constante de complejacion de la especie Ga(OH), de acuerdo con las
Reacciones VI.10 y 11, se realizé por el ajuste de los datos experimentales. El valor estimado
de LogKs 4 fue 12 y el valor estimado de LogK,p 4 fue 11.6, para las dos arcillas.

Incluyendo la reaccién de complejacion de Ga(OH),, el modelo es capaz de explicar
razonablemente bien la adsorcidon de Ga en las condiciones experimentales estudiadas. Todas
las reacciones de adsorcidn utilizadas, y sus constantes, se resumen en la Tabla VI.5.

Todas las constantes, excepto los coeficientes de selectividad y las de complejacién de
Ga(OH), se establecieron como parametros fijos, por lo que la aplicacion de la teoria RLEL ha
permitido reducir el nimero de parametros libres para la modelizacion.
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Tabla VI.5 Resumen de reacciones de adsorcidn y sus constantes incluidas en el modelo
de adsorcion de Ga en ilita y mont.FEBEX

Reacciones y coeficientes de selectividad de intercambio catidnico

Reaccién Log $%Kgr
llita 3.4%

3X(N Ga3t X (G 3 Na™t
(Na) + Ga™ — X3(Ga) + 3 Na Mont.FEBEX 3.0*

Reacciones y constantes de complejacion superficial (iguales en ilita y mont.FEBEX)

Reacciones Log K

=5 =5’
= SYOH + Ga** <%= §*0Ga?* + H* 3.23 0.15
= S*OH + Ga(OH)** L S*0Ga(OH)* + H* 1.68 -0.88
= S*OH + Ga(OH)3 RECN $*0Ga(OH)3 + H* 1.45 -1.03
= S*OH + Ga(OH)3 Leta, S*0Ga(OH)3 + H* 2.4 -0.42
= S*OH + Ga(OH); + H* Lsta, S*OH,Ga(OH), 12.0% 11.6*

*Valores estimados a partir de los datos experimentales

VIL.5.4. Implicaciones de los resultados

En la Figura VI.4, se muestran todos los datos experimentales de adsorcion junto a los
datos simulados utilizando el modelo desarrollado, cuyas reacciones y constantes se resumen
en la Tabla VI.4.

La Figura Vl.4a y b representa el valor de LogKy en funcidn del pH a dos fuerzas idnicas
(0.01y 0.2M) en coloides de (a) ilita y (b) mont.FEBEX. En estas figuras se representa ademas la
contribucion de cada una de las especies superficiales a los valores de LogKj total en funcion
del pH (a la fuerza iénica de 0.2M). En las graficas insertadas en la Figura VI.4a y b se detalla
también la contribucidn de cada uno de los sitios de adsorcidn (sitios de intercambio X, sitios
=S"OH y sitios =S°OH) a los valores de LogK, total en funcién del pH (a la fuerza idnica de 0.2M).

La Figura VI.4c y d representa las isotermas de adsorcidén de Ga, es decir, los valores de
LogKy en funcién del Ga en disolucion, a dos fuerzas idnicas distintas (0.01 y 0.2M) en coloides
de (a) ilita y (b) mont.FEBEX.

La simulacién indica (Figuras VI1.4a y b) que no se esta produciendo la precipitacion de Ga
en todo el intervalo de pH considerado (el programa no predice la presencia de la especie
Ga(OH); amorfo). La precipitacion estaria limitada por la reaccién de adsorcion de Ga(OH),,
que se requirid para explicar los datos experimentales. Por lo tanto, el modelo desarrollado (y
el proceso de modelizacidon) sugiere que los coloides de arcilla estan favoreciendo la adsorcion
de Ga vy limitando su precipitacidn, como fue observado por (Persson et al., 2006; Pokrovski et
al., 2002) con goetita y silice. Aun asi, son necesarios estudios espectroscdpicos que confirmen
esta hipdtesis.

La simulacién indica que la contribucién de las distintas especies de superficie es muy
similar en ilita (Figuras VI.4a) y mont.FEBEX (Figuras VI1.4b). En ambas arcillas, las principales
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especies de superficie implicadas en la adsorcion de Ga son X(Ga’'), =SO(GaOH); vy
=SOH,(Ga0H),. A fuerza idnica 0.2 M, el intercambio de Ga*' predomina a pH menor de 3.8, la
complejacion de Ga(OH), predomina entre pH 3.8 y 7.9 y la complejacion de Ga(OH);
predomina a partir de 7.9.

Las graficas insertadas en las Figuras VI.4a y b permiten identificar que los sitios débiles
son los principales responsables de la adsorciéon entre pH 3.8 y 7.9 mientras que los sitios
fuertes son los principales responsables de la adsorcién a partir de pH 7.9. La elevada
adsorcién a pH~5 se debe a que a este pH coinciden los sitios débiles todavia protonados
(=SPOH,", Tabla VI.3) con la presencia del anién Ga(OH), (Figura VI.1b).
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——Valores calculados 1=0.01M -\ alores calculados 1=0.2M
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@ x(Ga*) @ =50Ga?* (@) =50Ga(OH)* @ = SOGa(0OH),* ®=S0Ga(OH); (®= SGa(OH),

Figura V1.4 Simulacion de la adsorcidon de Ga utilizando el modelo desarrollado (Tabla VI.4)
(incluyendo complejacién de Ga(OH),). (a) Adsorcion en funcidén del pH en ilita y (b) en
mont.FEBEX; (c) Isotermas de adsorcion en ilita y (d) en mont.FEBEX. Las lineas numeradas con
1,2,3,4,5,6 corresponden a la simulacién de la contribucién de cada especie al LogKy a 1=0.2 M.
Las lineas marcadas con =5°OH, =S"OH y “X” corresponden a la simulacién de la contribucién
de sitio débiles, sitios fuertes y sitios de intercambio al LogKya 1=0.2 M.
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VI.6 Resumen y conclusiones

El comportamiento de adsorcidn de Ga es muy similar en los coloides de ilita y en los de
mont.FEBEX. Se observé una alta dependencia de la adsorcién con el pH, pero la dependencia
con la fuerza idnica solo a pH acido. La adsorcién disminuye al aumentar el pH, encontrandose
el maximo de adsorcién en torno a pH 5 para luego descender bruscamente hasta pH 7.9, a
partir de donde se mantiene aproximadamente constante.

En base a los resultados experimentales, los mecanismos de adsorcion propuestos son la
complejacién superficial y, a pH acido (<4), el intercambio catidnico para la especie Ga*'. En el
modelo de adsorcion desarrollado se tienen en cuenta ambos mecanismos. La estimacién de
las constantes de complejacion aplicando la teoria RLEL ha permitido reducir el nimero de
pardmetros libres de ajuste. Esto es especialmente relevante considerando el gran nimero de
especies de Ga que pueden estar presentes en solucion.

De acuerdo con el modelo desarrollado, la adsorcién de Ga en ilita y mont.FEBEX se puede
explicar en base a tres reacciones principales: el intercambio de Ga*" en condiciones de pH
muy acido, la complejacién de Ga(OH), en los “sitios débiles” (entre pH 5.2-7.9) y la
complejacidn de Ga(OH); en los “sitios fuertes” en condiciones basicas (pH>7.9).

El modelo desarrollado sugiere que la presencia de coloides de ilita y mont.FEBEX podria
evitar la precipitaciéon de Ga, ya que la adsorcién disminuye rapidamente el Ga en solucién.
Esto debe ser confirmado por evidencias espectroscépicas.

De los datos experimentales y del modelo desarrollado, se puede concluir que las
condiciones de pH ligeramente acido y baja fuerza idnica favorecen la alta adsorcién de Ga en
coloides de ilita y mont.FEBEX. Sin embargo, también se produce una adsorcién considerable
entre pH 3y pH 11 independientemente de la fuerza idnica del medio.

Las condiciones de baja salinidad (baja fuerza idénica) y de pH no extremadamente acido
también favorecen la estabilidad de coloides, como ha sido observado en coloides de ilita en el
Capitulo Ill, y también en otros estudios (Laaksoharju y Wold, 2005; Missana et al., 2003;
Novich y Ring, 1984). Esto sumado a la alta adsorcién de Ga hace que, bajo estas condiciones,
los coloides de ilita y mont.FEBEX constituyan una via potencial de migraciéon de Ga en el
medio ambiente.
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VII.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es estudiar la retencidon de Np(V) en montmorillonita
(mont.SW), centrdndose especialmente en el mecanismo de intercambio catidnico, para la
determinacion de los coeficientes de selectividad del Np(V) con respecto a los principales
cationes en el complejo de cambio: Na, K, Ca y Mg. La estimacién de los coeficientes de
selectividad es necesaria para la prediccion de la adsorcidn de Np(V) en mont.SW. Para los
actinidos, casi no existen datos de coeficientes de selectividad, con lo que la determinacién de
estos datos para el Np(V) puede ser util también para analizar el comportamiento de actinidos
homdlogos, como el Pu(V), que es de mds dificil manejo experimental.

Para ello, se plantean los siguientes objetivos puntuales:

i) Estudiar experimentalmente la adsorcion de Np en mont.SW, a pH acido para limitar la
retencién al mecanismo de intercambio, pero en un amplio intervalo de concentracion total de
Np y de fuerza idnica y considerando con Na, K, Ca y Mg como cationes de intercambio.

ii) Estimar los coeficientes de selectividad para las reacciones de intercambio implicadas
(Np-Na, Np-K, Np-Ca y Np-Mg), disminuyendo en la medida de lo posible los parametros libres
de ajuste mediante la utilizacién de coeficientes disponibles en la literatura.

iii) Evaluar la contribucién del intercambio catidénico a la adsorcidon de Np(V) en mont.SW
en distintos escenarios naturales, a través de los coeficientes de selectividad estimados.

VII.2 Antecedentes bibliograficos

La adsorcion de Np(V) en montmorillonita en condiciones aerdbicas y pH neutro se
produce principalmente por complejacion superficial en los sitios =SOH (Bradbury y Baeyens,
2006; Turner et al., 1998). Sin embargo, segln un gran numero de estudios publicados en la
literatura, a pH menor de 6, el mecanismo que domina la adsorcién de Np(V) es el intercambio
catidnico (Bradbury y Baeyens, 2006; Kozai et al., 1996; Nagasaki y Tanaka, 2000; Sabodina et
al., 2006; Sakamoto et al., 1990; Turner et al., 1998; Zavarin et al., 2012).

En la gran mayoria de estos estudios, se evalla el intercambio de Np(V) con el catién Na*
en montmorillonita. Sin embargo, no se conoce bien el proceso de intercambio de Np(V) con
otros cationes que pueden ocupar el complejo de cambio de la montmorillonita en
condiciones naturales: Ca**, Mg** o K* (Jensen, 1973). El intercambio con estos cationes podria
tener una influencia significativa en la migracién de Np(V) en sistemas naturales. Kozai et al.
(1996) estudiaron el intercambio de Np(V) con diferentes cationes (Na*, Mg**, Cs*, Ca®*, K" and
Li*). Sin embargo, no consideraron el efecto de la composicién y concentracién del electrolito
(ya que todos los experimentos se realizaron a una sola fuerza idnica en NaClO, 0.1 M), lo que
impide una estimacion fiable de los coeficientes de selectividad.
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VIIL.3 Especiacion del Np(V)

El intercambio de Np(V) dependera de su especiacién en disolucién. Para el estudio de la
especiacion, se utilizd la base datos termodindmica de la NEA (Osthols y Wanner, 2000),
incluyendo las reacciones de hidrdlisis y complejacion (y las correspondientes constantes)
seleccionadas por Lemire et al. (2001) and Neck et al. (1994), que se recogen en la Tabla VII.1.

La Figura VII.1 muestra la especiacion acuosa de Np(V) en funcion del pH y la fuerza
idnica, en presencia de cation monovalente (NaCl o KCI) y catiéon divalente (CaCl, o MgCl,). Los
calculos que se muestran se realizaron con una concentracion total de Np de 5.5x10° M,
aunque no hubo cambios apreciables en la especiacion a en todo el intervalo de
concentraciones de Np utilizadas en los ensayos experimentales (2.0x10® -5.5x10° M).

Tabla VII.1. Reacciones y constantes de equilibrio del
Np(V) en disolucién, utilizadas para el calculo de
especiacion.

Reaccién Log K
NpOf + Cl~ & Np0,Cl -0.05°
NpO3 + H,0 < NpO,0H + H* -11.30°
NpOF + C03~ & Np0,CO3 4.96°
Np0,CO3 + CO3™ & Np0,(C03)3~ 1.57°
Np0,(C03)3™ 4+ CO2™ & Np0,(C03)3™ -1.03°

? Neck et al., 1994 ® Lemire et al., 2001

100 + —
‘\5
S 80+
100 —!\
s 604+ = 2
[3) T = 80 _
= by 20 pH=4.5
8 z
S 0.001 0.010 0.100
o 4 I (M)
2 20
o\o + ’E}
O + l + l + l l
1 1 v 1 1
2 4 6 8 10 12
pH
Cation en electrolito: Monovalente Divalente
1 - NpO2[+] 2 - NpO2Cl(aq) 3 - NpO2CO3[-]
4 - NpO2(CO3)2[3-] 5-NpO2(CO3)3[5-]

Figura VII.1. Especiacion acuosa de Np(V) en funcién del pH en equilibrio con CO, atmosférico
(pcoz=10'3'5 atm), a fuerza idnica | = 0.1 M, con catidn electrolito monovalente (NaCl o KCl) o
divalente (CaCl, o MgCl,). La grafica insertada muestra la especiacion de Np(V) en funcion de la
fuerza idnica (1).
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Se observa que la especie NpO," es la especie predominante a pH neutro-acido, mientras
que a pH basico se forman complejos carbonato que, dada su carga negativa y gran tamaiio,
no se adsorben por intercambio catidnico.

Al pH al que se realizan los ensayos experimentales, pH 4.5, la especie NpO," supone més
de un 94.5 % del Np en solucién. El resto del Np (<5.5%) se encuentra como NpO,CI°. Esta
especie no esta afectada por el intercambio catidnico debido a su caracter neutro. Para la
misma fuerza idnica de 0.1 M (Figura VII.1), el porcentaje de NpO,CI° es ligeramente menor
con electrolito divalente ([CaCl,] o [MgCl,] = 0.033 M), que con monovalente ([KCI] o [NaCl] =
0.1 M), debido a que la concentracién de CI" es menor con electrolito divalente.

La grafica insertada en la Figura VII.1 muestra la especiacidén del Np(V) en funcidn de la
fuerza idnica a pH 4.5. Se puede observar que el porcentaje de NpO," disminuye ligeramente,
aumentando por el contrario el NpO,CI° a medida que la fuerza iénica aumenta. Sin embargo,
el porcentaje de variacién es muy pequefio (de 0 a 5.5%).

Por lo tanto, en la posterior interpretacién de los resultados, se descarta que las
diferencias en la adsorciéon se deban a la diferente especiacién de Np en las distintas
condiciones estudiadas.

VII.4. Descripcion de los resultados experimentales de adsorcion

La adsorcion de Np(V) se estudié en mont.SW intercambiada con los cationes Na, K, Ca 'y
Mg (mont.SW-Na, mont.SW-K, mont.SW-Ca y mont.SW-Mg). Se realizaron isotermas de
adsorcién de acuerdo a las condiciones especificas detalladas en la Tabla VII.2. Ademas, se
determinaron los cationes Na, K, Ca y Mg en la fase liquida al final del experimento en cada
una de las muestras.

Tabla VII.2. Condiciones experimentales en las isotermas de adsorciéon de Np en mont.SW
Isotermas con

Isotermas con Isotermas con Isotermas con

mont.SW-Na mont.SW-K mont.SW-Ca mont.SW-Mg
Coloides Mont. SWy-2 Mont. SWy-2 Mont. SWy-2 Mont. SWy-2
[Coloides] 2gL? 2gL” 2gL” 2gL?
V de suspension 10 mL 10 mL 10 mL 10 mL
pH 45+0.2 45+0.2 45+0.2 45+0.2
Ajuste del pH NaOH 6 HCI NaOH 6 HCl NaOH 6 HCI NaOH 6 HCI
[Np] total De 2>q60'8 a De 2>q60'8 a De 2>q60'8 a De 2><;60'8 a
5x10° M 5x10° M 5x10° M 5x10° M
Electrolito NacCl KCl CacCl, MgCl,
Fuerza iGnica 0.001,0.01y 0.001,0.01y 0.001,0.01y 0.001,0.01y
0.1M 0.1M 0.1M 0.1M
T. interaccion 6 dias 6 dias 6 dias 6 dias
. . 7400 7400 7400 7400
Centrifugacion 2 horags 2 horags 2 horags 2 horags

111



Capitulo VII. Intercambio de Np en montmorillonita
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Figura VII.2. Concentracidn de cationes en el electrolito al final del experimento en cada uno
de los sistemas estudiados (mont.SW-Na, mont.SW-K, mont.SW-Ca y mont.SW-Mg) en funcion
de la concentracién de Np en disolucién (las medidas por debajo del limite de deteccién se
representan como 5x107 M).

La interpretacion del intercambio de Np(V) en mont.SW requirid la consideracién de todos
los cationes disueltos en el equilibrio. La composicion del electrolito inicial varié por diversas
causas. Por un lado, el Np(V) afiadido a las muestras tuvo que ser previamente neutralizado
con NaOH, dada la gran acidez de la solucidn obtenida tras el proceso de purificacion (ver
Apartado 11.1.2). Por ello, se espera el aumento de la concentracion de Na respecto a la del
electrolito puro a medida que aumenta la concentracion de Np en el medio. Por otro lado, la
montmorillonita puede liberar impurezas u otros cationes que no hayan sido extraidos del
complejo de cambio o debido a la disolucién parcial de la propia arcilla (Baeyens y Bradbury,
2004; Poinssot et al., 1999).

La Figura VII.2 muestra la concentracién de Na*, K*, Ca®* y Mg** medida en el electrolito al
final del experimento en funcién de la concentracion Np en disolucién. Se puede observar que,
tal como se esperaba, el electrolito presenta concentraciones significativas de Na* ademas del
catién principal. La concentracién de Na* en disolucién aumenta con la concentracién de Np,
siguiendo la misma tendencia en los cuatro sistemas estudiados (mont.SW-Na en NacCl,
mont.SW-K en KCI, mont.SW-Ca en CaCl, y mont.SW-Mg en MgCl,). La concentracion real de
Na y cantidades traza de otros cationes afectara a la adsorcion de Np y debe tenerse en
cuenta. La composicion del electrolito en el equilibrio se considerara en el calculo de los
coeficientes de selectividad de las reacciones de intercambio.
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Figura VII.3. Coeficientes de distribucion Ky en funcién de la concentracién de Np en disolucion
a pH 4.5 y fuerza idnica inicial del electrolito (l;,;) de 0.1, 0.01 y 0.001 M en: (a) mont.-Na, (b)

mont.-K, (c) mont.-Ca, y (d) mont.-Mg.

La Figura VII.3 muestran los coeficientes de distribuciéon Ky obtenidos en funcidn de la
concentracién de Np en solucidn en los cuatro sistemas estudiados: mont.SW-Na, mont.SW-K,
mont.SW-Ca y mont.SW-Mg.

Se observa que hay una clara diferencia entre el comportamiento de adsorcién en los
sistemas con cation monovalente (Na y K, Figura VIl.3a y b) y en los sistemas con catién
divalente (Ca y Mg, Figura VII.3c y d). En los cuatro sistemas hay una tendencia a la
disminucién de la adsorcion a medida que aumenta el Np en disolucion (mdas marcada con
catién monovalente), que se corresponde con el aumento de la concentracion del catién Na en
el electrolito final (Figura VII.2).

La adsorcidon de Np en mont.SW-Na y -K (Figura VII.3a) muestra una clara dependencia de
la fuerza idnica, tal como corresponde a un proceso de intercambio catidnico: mayor fuerza
idnica, menor adsorcidén. Esta dependencia no se observa en mont.SW-Ca y —Mg. Esto se debe,
por un lado, a que el porcentaje de adsorcidn es muy bajo y, en consecuencia, la incertidumbre
de los datos obtenidos es alta. Por otro lado, se debe al hecho de que la influencia de la fuerza
idnica en el valor de Ky es mas baja con cationes divalentes que con monovalentes (Apartado
11.3.2, Ecuacién 11.33).

La comparacién directa de los valores de adsorcidon con otros de la literatura es muy
complicada, debido a la gran cantidad de cationes que estan compitiendo en la disolucion (que
ademads no han sido tenidos en cuenta en otros trabajos). Sin embargo, en una primera
aproximacion, los valores de adsorcidon de Np en mont.SW-Na a fuerza idénica 0.1 M (Ky < 20 mL
g”) serfan consistentes con los obtenidos por Zavarin et al. (2012) y por Turner et al. (1998): K,
<6 mL g’ afuerza idnica mayor de 0.1 M.
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VIL.5. Modelizacion del intercambio de Np(V) en mont.SW

VIL.5.1 Definicidon de la capacidad de cambio y de las reacciones de adsorcion.

Se considerd un valor de capacidad de cambio de mont.SW de 860 meq Kg™ (Bradbury y
Baeyens, 2002), que se aplica a las cuatro mont.SW intercambiadas (mont.SW-Na, mont.SW-K,
mont.SW-Ca y mont.SW-Mg). Se considera un solo tipo de sitios de intercambio.

En vista de que el electrolito estd compuesto por distintos cationes (Figura VII.2) que
pueden estar afectando a la adsorcidon de Np(V), se tendran en cuenta el intercambio de todos
los cationes estudiados (Na, K, Ca, Mgy NpO,") en los cuatro sistemas estudiados.

Las reacciones de intercambio consideradas son las siguientes (siendo X un sitio de
intercambio):

= X(Na) + NpOf <= X(Np0O,) + Na* Reaccién VIl.1
= X(K) + NpOf < =X(NpO,) + K* Reaccidn ViI.2
= X,(Ca) + 2 NpOF < = X,(Np0,), + Ca?* Reaccién VIl.3
= X,(Mg) + 2 NpOF — = X,(Np0,), + Mg?* Reaccion Vil.4

VII.5.2 Estimacion de los coeficientes de selectividad

Los coeficientes de selectividad se pueden calcular directamente conociendo el valor
experimental de Ky (Ecuacién 11.32) cuando se trata de intercambios simples en los que estan
involucrados solamente dos cationes, como lo seria el intercambio de Np(V) en mont.SW-Na
en electrolito puro NaCl.

Sin embargo, en este caso el electrolito estd compuesto por diferentes cationes y cada
uno de ellos esta involucrado en una reaccion de intercambio en la mont.SW (Reacciones VII.1-
4). Por ello, los coeficientes de selectividad del Np con cada cation tienen que simularse

pO;K).

. . NpOJ ., NpOF,, NpOS, N
simultaneamente (" 2K, T 2K, T 2K, I

El programa FITAFD (Zavarin et al., 2004) permite ajustar al mismo tiempo los valores
experimentales de todas las isotermas a las tres fuerzas idnicas estudiadas, teniendo en cuenta
el valor medido de Na, K, Ca y Mg en disolucion para cada una de las muestras. Ademas, se
puede asociar cada dato a su error, siendo considerado en el proceso de ajuste que realiza el
programa.

En principio, se permite variar el valor de los coeficientes de selectividad hasta que se
alcanza el mejor ajuste de los datos experimentales. Sin embargo, el modelo desarrollado de
esta manera seria un modelo muy poco definido, con demasiados grados de libertad.

La obtencién de coeficientes de Np de esta manera podria conllevar que los coeficientes

implicitos entre el resto de cationes sean erréneos. Por ejemplo, si se estimaran unos valores

+ +
de Log(pr\),ZK) y Log(NpOIZ(K) de -0.34 y -0.31, respectivamente, el valor de Log(,XK)

implicito seria de (-0.34) - (-0.31) = -0.03. Sin embargo, este valor contradice al indicado en la
literatura de Log(XK) = 0.26 (Fletcher y Sposito, 1989).

114



Capitulo VII. Intercambio de Np en montmorillonita

Para minimizar el nimero de pardmetros de libre ajuste y para asegurar la consistencia

del modelo con los coeficientes de la literatura, limitamos los parametros de ajuste a solo un

- NpOF - - . -
coeficiente: pNilK. Los coeficientes de selectividad entre cationes mayoritarios (XK,
M . . , . -
$2K, \2K) obtenidos de la literatura se mantienen como parédmetros fijos en el modelo. En

base a estos valores luego se calculan el resto de coeficientes de intercambio de Np, por
. NpoOf NpOS
ejemplo: Log(" ' %K) =Log(" ' N2 K) - Log(nEK).

En la Tabla VII.3 se recogen los coeficientes de la literatura que se fijan en el modelo. En
este capitulo se evalla la convencién de Gaines-Thomas, como en el resto de capitulos, y
también la convencion de Vanselow (ver Apartado 11.3.2). Esto es asi porque la convencion de
Vanselow estd implementada en el programa FIT4FD y porque esta convencidn se utiliza mas
comunmente en Lawrence Livermore National Laboratory (LLNL, donde se desarrollé la
investigacién presentada en este capitulo).

Tabla VII.3. Reacciones de intercambio entre cationes mayoritarios (Na, K, Ca, Mg) y
los correspondientes coeficientes de selectividad segin convencidon de Gaines-
Thomas y de Vanselow en base a la literatura.

Reaccién Log Ks:° Log K,*
=X(Na) + Kt &= X(K) + Na* 0.26° 0.26
= X,(Na), + Ca?t <& = X,(Ca)+ 2 Na* 0.61 0.17
= X,(Na), + Mg?** < =X,(Mg) + 2 Na* 0.61° 0.17

® (Bradbury y Baeyens, 1995); b (Fletcher y Sposito, 1989); © Basado en Ky = Kgr para
intercambio monovalente; 9 Se asume en base a valores similares para cationes divalentes.

Tanto para Gaines-Thomas como para Vanselow, se considera coeficientes equivalentes
para los cationes divalentes Mg* y Ca®": Logi%Kr = Log 'y Ky = 0.61 (Baeyens y Bradbury,
1995, 1997; Bradbury y Baeyens, 1995; Bradbury y Baeyens, 1997); Log 52Ky, = Log%flKV =0.17
(Fletcher y Sposito, 1989).

El valor de coeficiente de selectividad es igual segun Vanselow y Gaines-Thomas
tratdndose de intercambios mononovalentes (como K-Na) (ver Apartado 111.2.3). Por ello el
valor estimado segun Vanselow (Fletcher y Sposito, 1989) se asimila en el modelo al valor para
Gaines-Thomas, es decir, Log X K7 = Log KK, = 0.26.

Los coeficientes correspondientes a las Reacciones VII.1-4 resultantes del proceso de
ajuste se recogen en la Tabla VII.4, junto con los errores residuales (Err.R) de los ajustes

calculados por el programa FIT4FD (diferencia de cuadrados/grados de libertad) (Zavarin et al.,

+
2004). Los valores de Log pr\),ilK segun Gaines-Thomas y segun Vanselow fueron -0.14 y -0.26,

respectivamente. A partir de estos coeficientes y los recogidos en la Tabla VII.3 para los
cationes mayoritarios, se calcularon los coeficientes especificos de Np con el resto de cationes
(K, Cay Mg).
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Tabla VII.4. Coeficientes de selectividad estimados de las reacciones
de intercambio de Np con los cationes Na, K, Cay Mg.

Vanselow Gaines-Thomas
logky, Err.R. logKsr Err.R.
Np-Na -0.26 -0.14
- 2.48 —— 254
Np-K -0.52 -0.40
Np-Ca® -0.69 -0.89
Np-Mg® -0.69 -0.89

® Coeficientes de selectividad calculados a partir del coeficiente estimado
para Np-Na y los valores fijados para los cationes mayoritarios en la Tabla
VIL.3. Err.R se refiere a error residual (diferencia de cuadrados/grados de

libertad)
300
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Figura VII.4. Datos experimentales (Ky) y simulacién del intercambio de Np(V) (pH 4.5) con el
modelo desarrollado, segin convencidon de Vanselow (Tabla VII.4) a diferente fuerza idnica
inicial del electrolito (l;) en (a) mont.-Na (b) mont-K y (c) mont-C**. Los puntos representan
valores experimentales y las lineas valores simulados.
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NpoF

Los valores estimados de Log %K fueron similares con Gaines-Thomas y Vanselow,

como cabria esperar en intercambios monovalentes, y estan dentro del intervalo de valores

estimados en otros estudios para montmorillonita (Log Npl?,il( de -0.75 a 0.06) (Bradbury y
Baeyens, 2006; Gorgeon, 1994; Kozai et al., 1996; Kozai et al., 1993; Turner et al., 1998; Zavarin
et al., 2012). La ligera diferencia entre los valores estimados con Gaines-Thomas y Vanselow se
explica principalmente por los distintos coeficientes fijados entre mayoritarios (Tabla VII.3). Se
obtuvo un ajuste ligeramente mejor con la convencién de Gaines-Thomas (para Gaines-
Thomas, Err.R. de 2.48; para Vanselow, Err.R de 2.54).

En la Figura VII.4 se representan los datos experimentales (Ky en funcién de la
concentraciéon de Np en solucidn) junto con los valores simulados utilizando el modelo

desarrollado segun la convencién de Vanselow (Tabla VII.4). Se observa que con un Unico

+
pardmetro de ajuste (LongZflK), el modelo de intercambio desarrollado es capaz de

reproducir la tendencia de adsorcién de Np en los sistemas estudiados, considerando la
elevada incertidumbre de los datos dada la baja adsorcidon de Np en mont.SW (Figura VII.4). En
los sistemas de mont.SW-Na, mont.SW-Ca y mont.SW-Mg el modelo subestima ligeramente
los valores de Ky especialmente con concentraciones bajas de Np.

VII. 6 Implicaciones de los resultados

Para ilustrar el efecto de cada cation (Na, K, Ca, y Mg) en el intercambio de Np(V) en
mont.SW, con independencia del resto de cationes que pudiera haber en el electrolito, se ha
simulado la adsorcion de Np (LogKy) en funcién de la concentracién de cada uno de los
cationes (como cationes Unicos en el electrolito).

Los resultados de la simulacion con el modelo desarrollado (Tabla VII.5, Vanselow) se
muestran en la Figura VIL.5.

4
Simulation de adsorcion de Np por
7] intercambio, en electrolito: —g= NaCl

—~3 & KCl
o T s -o- CaCly
— 2

= -4 MgClo
— -

1

7 Slope

= N

o

—1 0 —

-1

T 71T 7T 1T T 1
-4 -3 -2 -1 0

Log [Cation] (M) en el electolito
Figura VII.5. Simulacidn de la adsorciéon de Np(V) por intercambio catiénico en mont.SW
(2 g L', pH 4.5) en funcidn de la concentracién de catién en electrolito puro (NaCl, KCI, CaCl,,

MgCl,) para [Npliotal = 5%107 M, utilizando el modelo desarrollado (Tabla VII.4, Vanselow).
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Se observa (Figura VII.5) que, para una misma concentracion de catién en el electrolito, la
adsorcién de Np es mayor en presencia de Na* o K*, que en presencia de Ca®* o Mg”, tal como
se deduce del mayor coeficiente de selectividad con monovalentes que con divalentes (Tabla
VII.4). Ademas se observa, como es propio del mecanismo de intercambio catidnico, que la
pendiente estimada en la Figura VIL.5 para los cationes divalentes es de -0.5 mientras que para
los monovalentes es de -1 (ver Apartado 11.3.2, Ecuacién 11.32).

En ausencia de cationes divalentes (Ca o Mg), se pueden alcanzar valores muy elevados de
K4 en los sistemas con K y Na a concentracién 10* M (K4 2400-3800 mL g™*) (Figura VII.5). Sin
embargo estds condiciones no son para nada representativas de los sistemas naturales.

Para estudiar la adsorcién de Np por el mecanismo de intercambio catiénico en
condiciones representativas de escenarios ambientales, se ha estimado el valor de Ky en
distintas aguas naturales (Bajo et al., 1988; Banwart, 1995; Drever, 1997) en funcién de su con-

Tabla VII.5. Composicion de aguas naturales representativas y simulacion de la contribucion
del intercambio catidnico de Np(V) en mont.SW (2 g Lt [Npliotal = 5x107 M) utilizando los
coeficientes de selectividad estimados (Tabla VIIl.4, Vanselow).

50
Simulacion de la adsorcién de Np
(1) por intercambio catiénico en
40 — diferentes aguas naturales

©)

Concentracion de cationes en disolucion (M)

Na K >C'’ Ca Mg > Cc*”
(1) 2.4E-5 2.8E-6 2.7E-5 1.6 E-5 5.8 E-6 22E-5
2) 6.1E-5 3.1E-5 9.2E-5 1.0E-3 3.0 E-4 1.3E-3
(3) 7.0E-6 79E-6 1.5E-5 42E-5 9.9 E-6 5.2 E-5
(4) 46 E-1 9.7E-3 4.7 E-1 10.0 E-3 5.6 E-2 6.6 E-2
(5) 1.2 E-3 5.1E-5 1.2E-3 36E-3 2.3E-3 5.9 E-3
(6) 1.6 E-3 7.7E-5 1.7E-3 1.6 E-4 45E-5 2.1E-4
7) 1.3E-4 2.8E-5 1.6 E-4 7.8 E-5 2.9E-5 1.1E-4
(8) 1.2 E-1 8.2 E-4 1.2 E-1 1.1E-1 6.6 E-3 1.2 E-1
(9) 9.1E-2 2.0 E-4 9.2 E-2 4.2 E-2 1.7 E-3 4.4E-2

(1) Agua de lluvia promedio de Carolina del Norte y Virginia; (2) Composicion del Rin al salir de los
Alpes; (3) Torrente de drenaje de rocas igneas en las cascadas Washington; (4) Promedio de agua de
mar; (5) Aguas subterrdneas en roca caliza de la formacidon Supai en el Gran Cafion; (6) Aguas
subteraneas de roca volcanica, Nuevo Méjico; (7) Aguas subterraneas de primavera, montafias de Sierra
Nevada (EEUU): tiempo de residencia corto; (8) Agua subterraneas de rocas metamdrficas en Canada:
tiempo de residencia largo; (9) Aguas subterraneas en roca granitica, Aspo (Suecia)

(1,2,3,4,5,6,7 y 8) composicion de aguas naturales tomada de (Drever, 1997); (9) tomada de (Bajo et al.,
1988; Banwart, 1995) * = C* se refiere a la suma de las concentraciones de Na y K; £ C** se refiere a la
suma de Ca and Mg.

118



Capitulo VII. Intercambio de Np en montmorillonita

centracién en cationes mayoritarios (Tabla VIL5). Las simulaciones se han realizado con el
modelo desarrollado (Tabla VII.4, Vanselow) y asumiendo CI" como unico anién en el
electrolito.

Se observa que el valor mas alto de Ky debido al intercambio catidnico se estima con agua
de lluvia (agua nimero 1: K4 = 48.1 mL g) y torrentes de drenaje de rocas igneas (agua
numero 3: Ky =31.3 mL g") en las que la concentracidn de Na, K, Ca y Mg es menor de 5 x 107
M. Por el contrario, el intercambio de Np(V) estimado en aguas salinas es nulo debido a su
elevada salinidad.

Los valores de Ky estimados en aguas subterrdneas son muy variables en funcién de su
composicion que depende de factores como el tiempo de residencia, la roca almacén o la
intrusién de agua salina.

Es importante remarcar que los valores de Ky simulados (Figura VIL.5 y 6) se refieren Unica
y exclusivamente a la adsorcidn mediante el mecanismo de intercambio catidnico. En aguas
con pH > 7 (como puede ser el agua de mar), el mecanismo de complejacidn superficial juega
un papel esencial, que no es considerado en estas simulaciones. Por ejemplo, (Turner et al.,,
1998) determinaron valores de K4 en motmorillonita de hasta 1000 mL g™ en electrolito NaNO;
0.1M, debido a la contribucién de la complejacién superficial.

VIL.7 Resumen y conclusiones

El estudio experimental de la adsorcion de Np en mont.SW a pH 4.5 permitié aislar el
mecanismo de intercambio catidnico, observandose un comportamiento claramente diferente
con los cationes monovalentes Na* y K* que con los cationes divalentes Ca** y Mg**. Con los
monovalentes, la adsorcion de Np fue mayor y dependiente de la fuerza idnica tal como
corresponde a un proceso de intercambio catidénico. Con los divalentes, la adsorcion de Np fue
muy baja.

Se estimaron los coeficientes de selectividad de Np(V) respecto a cada uno de los cationes
mayoritarios Na, K, Ca y Mg, segun la convencion de Gaines-Thomas, y de Vanselow: Log

+ + + +
NPO2 i, = -0.26; Log "PO2K, = -0.52; Log "P92K, = -0.69; Log "PY2K, = -0.69. EI modelo

desarrollado para su estimacidn se basé en los coeficientes estimados en la literatura para el

intercambio entre los cationes mayoritarios (XK, $2K, N‘ZK) reduciendo asi el nimero de

. . . NpOF
parametros libres de ajuste a uno solo: prlK.

De acuerdo con los coeficientes de selectividad calculados, se considera que las
condiciones de baja salinidad, con baja concentracion en cationes divalentes, favorecen el
intercambio de Np(V) en la mont.SW, a pH neutro-acido que es donde domina el mecanismo
de intercambio frente a complejacién. También las condiciones de baja fuerza idnica favorecen
la estabilidad de los coloides de arcilla (ver Capitulo Ill, y por ejemplo, Laaksoharju y Wold,
2005; Missana et al., 2003; Novich y Ring, 1984).

Por ello, en ambientes neutros-acidos, la baja fuerza iénica favoreceria la migraciéon de Np
asociada a coloides de montmorillonita. Sin embargo, incluso en las condiciones mas
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favorables para el intercambio de Np(V), la cantidad de Np(V) adsorbido en los coloides de
montmorillonita es muy baja. Por lo que no se espera una contribucién importante de los
coloides de montmorillonita en la migracidon de Np(V) en medios de pH neutro-acido.
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Capitulo VIII. Estabilidad de nanoparticulas de TiO,

VIII.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es estudiar la estabilidad de las nanoparticulas
sintéticas de TiO, en distintas condiciones experimentales y la influencia de factores como el
pH o la fuerza idnica en su estado de agregacidén, como investigacion bdasica imprescindible
para el entendimiento de los mecanismos de migracién de las nanoparticulas en el medio
ambiente.

Para ello, se plantean los siguientes objetivos puntuales:

i) Caracterizar las nanoparticulas de TiO, en términos de carga superficial y tamafio medio
en funcién del pH y de la fuerza iénica del medio

i) Estudiar la respuesta de las nanoparticulas de TiO, a modificaciones introducidas en el
medio (pH, fuerza idnica), a través del analisis de la cinética de su agregacion.

i) Estudiar en detalle la distribucion de tamafos de las nanoparticulas sintéticas
estudiadas, en estado desagregado y en estado agregado.

VIII.2 Antecedentes bibliograficos

Existen diversos trabajos en la literatura que estudian la estabilidad de una gran variedad
de nanoparticulas de TiO, en el medio acuoso. Algunos de ellos, informan de su estabilidad en
funcién del pH, la fuerza idnica (French et al., 2009; Jiang et al., 2009; Suttiponparnit et al.,
2011; Wiese y Healy, 1975) y de la composicion del medio acuoso (Janssen y Stein, 1986;
Limbach et al., 2008; Tso et al., 2010; Widegren y Bergstrom, 2002; Zhang et al., 2008).

En general, tal como se deduce de la teoria, la agregacidn de las nanoparticulas de TiO, se
observa a medida que la fuerza i6nica aumenta y a medida que el pH se aproxima al pH,,, que
en el caso de este dxido se encuentra entre 5y 7 (Barringer, 1983; Foissy, 1985; Hunter, 1981;
Kosmulski, 2002; Kosmulski, 2009; Parks, 1965; Suttiponparnit et al., 2011; Wiese y Healy,
1975; Yates y Healy, 1980).

Ademads de los factores externos que afectan a la estabilidad, estudios recientes han
puesto de manifiesto que el comportamiento de agregacién es también dependiente de las
caracteristicas inherentes del tipo de nanoparticulas de TiO,, tales como el tamafio primario o
la fase cristalina (Suttiponparnit et al., 2011) y del tiempo y la forma en que se almacenen las
nanoparticulas comerciales (Zhang et al., 2008).

Por ello, la informacién existente en cuanto a estabilidad de nanoparticulas de TiO,,
puede no ser del todo extrapolable a todos los tipos de nanoparticulas de TiO, que se pueden
encontrar en la industria.

Ademas, la gran mayoria de los estudios de la literatura se basan en la medida del tamafio
medio de las suspensiones de TiO,. La informacién obtenida a través de la medida del tamario
medio puede no ser suficiente, ya que puede obviar la presencia de particulas de menor o
mayor tamafio que pueden influenciar la migracidn-retencién de elementos contaminantes.
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Hasta la fecha, la distribucidn cuantitativa del tamafio no ha sido considerada en estudios
de estabilidad de nanoparticulas de TiO,.

VIIIL.3 Efecto del pH y la fuerza idnica en el potencial-C y el tamaiio
medio de las nanoparticulas de TiO:

La Figura VIII.1 muestra el potencial- (Figura VIIl.1a) y el tamafio medio de las
nanoparticulas de TiO, (Figura VIIl.1b) medido en funcion del pH (entre 3 y 11) a tres fuerzas
idnicas (1.25x10, 3.75x10™* and 10 M).

Se observa (Figura VIlll.1a) que el potencial-C de las nanoparticulas de TiO, es altamente
dependiente del pH, presentando valor positivo a pH acido y tomando valor negativo cuando
el pH supera el punto isoeléctrico (pHeie). El pHpie a la fuerza idnica més baja (1.25x10™*M) es
aproximadamente 6.5, dentro del rango entre 5y 7, referido en la literatura (Apartado VII.2).
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Figura VIII.1. Potencial-Z (a) y tamafio medio (b) de la suspensién
de TiO, en funcién del pH a diferentes fuerzas idnicas en NaClO,
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No se observa un efecto determinante de la fuerza idnica en el potencial-T (Figura VIIl.1a).
De acuerdo con los modelos electrostaticos de superficie (Bourikas et al., 2001; Leroy et al.,
2011; Panagiotou et al., 2008), cabria esperar un descenso del potencial-{ con el aumento de la
fuerza idnica, causado por la compresidn de la doble capa. Sin embargo, estudios recientes
indican que el calculo del potencial-{ a través de la ecuacién de Smoluchowski podria
subestimar el efecto de la fuerza idnica, dado que no considera la conductividad superficial de
las particulas de TiO, (Leroy et al., 2011).

En otros estudios, también se ha observado una influencia muy baja de la fuerza idnica en
el potencial-{ de particulas de TiO,, con incrementos de sélo 2-4 mV en un rango de fuerza
idnica de 10™*M y 102M (Janssen y Stein, 1986; Leroy et al., 2011; Suttiponparnit et al., 2011).
Estas diferencias podrian estar dentro del error experimental de los datos, que se muestra en
la Figura VIIl.1a.

A pesar de la variabilidad de los datos, las medidas de potencial-C a las fuerzas idnicas mas
altas (3.7x10 and 10 M) sugieren un ligero desplazamiento del pHp hacia valores mas bajos,
lo que podria ser indicativo de la adsorcién de aniones (Janssen y Stein, 1986; Lyklema, 1971),
especificamente del anién del electrolito CIO, en este caso. Svecova et al. (2011) también
indicaron que los aniones perclorato pueden ser adsorbidos ligeramente por las superficies de
TiO..

La Figura VIIl.1b muestra el tamafio medio de las particulas en suspension medido por
PCS a tres fuerzas idnicas en funcién del pH. El tamafio medio minimo fue de 101 + 7 nm, que
se corresponde aproximadamente con el tamafio nominal medio proporcionado por el
proveedor (<150nm) y con el tamafio observado en AFM (Apartado 11.1.1.5). El tamafio medio
méximo fue de 3058 nm, medido a pH 5.4 y fuerza iénica 10°M (Figura VIIl.1b).

Se observa que el tamafio medio es altamente dependiente tanto del pH como de la
fuerza i6nica. A la fuerza iénica mas baja (1.25x10* M), las nanoparticulas se agregaron a pH
cercano al pHpe (6.5) y el tamafio medio de los agregados aumenté a medida que el pH se
aproximé al pHp e, debido a la disminucion de carga/potencial superficial.

Ademas, el tamafio maximo que alcanzaron los agregados fue mayor a fuerzas idnicas
mas altas (1139 nm a | = 1.25x10* M; 2133 nm a | = 3.75x10™ M; 3058 nm a | = 10 M). Este
comportamiento es consistente con el observado en otros estudios (Dunphy Guzman et al.,
2006; Fatisson et al., 2009; French et al., 2009; Jiang et al., 2009; Suttiponparnit et al., 2011) y
con el clasico concepto de doble capa difusa (Apartado 1.5): el incremento de la fuerza idnica
del medio causa la compresién de la capa difusa, disminuyendo asi la repulsién entre
particulas, lo que favorece su agregacién.

En la Figura VIIl.1b ademas se observa que el pH al que los agregados alcanzan su tamafio
maximo se desplaza a pH mas bajo a medida que la fuerza i6nica aumenta (pH 6.72 a | =
1.25x10” M; pH 6.19 a | = 3.75x10™* M; pH 5.43 a | = 10 M). Esto confirmaria la posible
adsorciéon de pequefias cantidades de ClO, en la superficie de las particulas de TiO,,
desplazando el pHp: de la suspension.

La tendencia observada en tamano medio (Figura VIIl.1b) en funcion del pH se
corresponde con la tendencia observada en el potencial-{ (Figura VIIl.1a). De acuerdo con la
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teoria de doble capa difusa, a valores absolutos de potencial-T bajos, las fuerzas electrostaticas
de repulsion entre las particulas se vuelven mas débiles que las fuerzas atractivas de van der
Waals, y se produce la agregacion. Limbach et al. (2005) indican que las dispersiones de
nanoparticulas de éxidos metalicos se mantienen relativamente estables a valores absolutos
de potencial-T mayores de 20 mV, lo que se corresponderia con lo observado en este estudio.

VIIL.4 Cinéticas de agregacion de las nanoparticulas de TiO:

Se determinaron las cinéticas de agregacion de las nanoparticulas de TiO, tras la
modificacién del pH (entre 3 y 12) o la fuerza i6nica (entre 10” y 10" M en NaClO,) en el
sistema, con medidas de PCS.

En la Figura VIII.2 se representa el tamafio de las particulas medido en funcidn del tiempo
después de cada modificacidn de pH. Las condiciones iniciales de la suspension coloidal fueron:
pH 4.9 y fuerza idnica 10 M en NaClO,. Tras modificar el pH hasta 6.0 y 7.1, la agregacion de
las nanoparticulas de TiO, fue casi inmediata, mientras que la agregacién fue mas lenta a pH
7.9. Las curvas obtenidas para pH < 4.9 (pH 2.9y 3.9) y para pH > 10 (pH 10.1, 10.9 y 11.8) son
planas, es decir, no se observd desestabilizacién del tamafio de las particulas en suspension.

En la Figura VIII.3 se representa el tamafio de las particulas medido en funcién del tiempo
después de cada modificacidn de fuerza idnica (l). El tamafio medio de las particulas no se vio
afectado por el incremento de la fuerza iénica a 10°M. Sin embargo, se observé la agregacion
a las fuerzas i6nicas 10°My 10" M.

El tamafio medio maximo aumentd con la fuerza idnica, a partir de 10°M, lo gue se
corresponde con las medidas de tamafio medio que se muestran en la Figura VIll.1b. Un com-
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Figura VIIl.2. Tamafio medio de las particulas de TiO, en funcién del tiempo transcurrido
desde la modificacidn del pH de la suspensién.
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Figura VIII.3. Tamafio medio de las particulas de TiO, en funcidn del tiempo transcurrido desde
la modificacién de la fuerza idnica | de la suspensidn.

portamiento similar fue observado por French et al. (2009) a pH 4.5, donde la agregacién de
las particulas se produjo a fuerza idnica de 0.0085 M alcanzdndose un tamafio estable
transcurridas pocas horas desde la modificacién. A fuerza idnica de 0.0165 M, los agregados
alcanzaron un tamafio en el rango de los micrdmetros transcurridos 15 minutos de la
modificacion.

Los ratios de estabilidad (W) calculados para cada test se representan en funcion del pHy
la fuerza idnica en la Figura VIIl.4. Se observa que el valor de W se aproxima a 1 a medida que
el pH se aproxima al pHp (Figura Vlll.4a) donde el potencial-{ es cercano a cero y las fuerzas
electrostaticas de repulsion disminuyen.

La tendencia del ratio de estabilidad en funcién de pH (Figura VIIl.4a) se corresponde con
la tendencia observada del potencial- en la Figura VIIl.1a. El ratio W disminuye a medida que
la fuerza i6nica aumenta a partir de 10 M (Figura VII1.4b), de acuerdo con la disminucién del
espesor de la doble capa eléctrica que se espera al aumentar la fuerza idnica.
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Figura VIIl.4. Ratio de estabilidad W para cada test de cinética, en funcion
de (a) pH y (b) fuerza idnica.
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VIIL5 Distribucion de tamaiio de la suspension de TiO:

Se analizé la distribucidn de tamafio de una suspension de 36 ug L™ a dos fuerzas inicas
(10* My 10 M en NaClO,) mediante la técnica de contaje individual de particulas (SPC). El pH
de estas suspensiones fue de 5.7.

La Figura VIIL.5 representa el porcentaje en masa de particulas en suspensidon en cada
intervalo de tamafio. Los datos medidos en el canal 1y 2 se presentan juntos, para una mejor
interpretaciéon de los datos, dado que el tamafio medio de las nanoparticulas estudiadas
(101nm) esta justo entre los dos intervalos (canal-1, 50-100; canal-2, 100-150nm).

La Figura VIII.5 muestra que, en la suspension de TiO, a pH 5.6 y fuerza i6nica 10* M, el
95% de la masa de particulas presenta un tamafio entre 50 y 150 nm, de acuerdo con el
minimo tamafio medio (101nm) (Figura VIIl.1b) y lo observado en la imagen de AFM (Figura
I1.5). A pH 5.6, con un incremento de fuerza iénica a 10°M, el porcentaje en masa de particulas
entre 50 y 150 nm disminuyd al 70%, mientras que el porcentaje entre 200 y 300 nm alcanzo el
12 %. Estos resultados indican la desestabilizacidn de la suspensidn principalmente a través de
la formacidn de agregados de tamafio de 200-300 nm.

En comparacion, los resultados de las medidas de tamano medio (realizadas a
concentracién 50 mg L™) (Figura VIIl.1b) mostraron un mayor grado de agregacién bajo las
mismas condiciones de pH y fuerza idnica. Las medidas de tamafio medio ya indicaban una
ligera agregacion de las particulas a pH 5.6 (fuerza idnica 10*M), y un gran aumento del
tamafio medio a fuerza iénica 10°M (tamafio de 3058 nm).

Esto sugiere que el incremento de la concentracidn de particulas (50 mg L™ en medida de
tamafio medio y 36 pg L™ en medida de distribucién de tamafios) favorece la agregacion, tal
como observan Suttiponparnit et al. (2011). Esto se debe a que la frecuencia de colisién de
particulas es mayor a medida que la concentracién de particulas aumenta (O'melia, 1995;
Friedlander, 2000).
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Figura VIIL.5. Distribucion de tamafios de
particulas de TiO, en suspensidon (pH=5.7) en
funcién de la fuerza idnica (1).
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VIIL.6 Resumen y conclusiones

En este capitulo, se han caracterizado las nanoparticulas de TiO, utilizadas en este trabajo,
estudiando su tamafo y su potencial-C.

En estado de desagregacidn, las nanoparticulas presentaron un tamafio medio de 101 nm
en estado de desagregacién. El potencial-{ de las nanoparticulas varié entre +50 y -50 mV en
funcién del pH, presentado el punto isoeléctrico (PIE) a pH 6.5, aproximadamente. La fuerza
idnica (en electrolito NaClO,4) no influyd sustancialmente en el potencial-C de las nanoparticulas
de TiO,. Se observé aumento del tamaiio medio de las particulas de TiO, a medida que el pH se
aproximé al pHp: y @ medida que aumenta la fuerza idnica. El tamafio medio varié entre 101y
3058 nm aproximadamente dependiendo de las condiciones de pH y fuerza idnica.

El andlisis de la cinética de agregaciéon de las nanoparticulas de TiO, permitid la
determinacion del ratio de estabilidad de la suspension en funcién del pH y la fuerza idnica. El
ratio W disminuye a medida que la fuerza idnica aumenta a partir de 102 M en electrolito
NaClO,y a medida que el pH se aproxima a 6.5 (pHpe). Las nanoparticulas permanecen estables
a fuerza iénica menor de 10> My a pH a partir de * dos unidades del pHp (<4.5 y >8.5).

La suspension de nanoparticulas de TiO, en estado desagregado presenté una distribucién
monomodal con un maximo de masa de nanoparticulas (en torno a 95%) de entre 0.05 y 0.15
pm. La distribucién pasa a ser bimodal cuando se produce agregacion, con dos maximos de
masa de nanoparticulas: uno entre 0.05 y 0.15 um (70% aprox.) y otro entre 0.2 y 0.3 um (12%
aprox.).

La estabilidad de las nanoparticulas de TiO, en suspensién es un requisito indispensable
para que se produzca su migracién en el medio ambiente. Las particulas se desestabilizan a pH
cercano a pHpe (6.5) y a fuerza idnica mayor de 10 M. Sin embargo, la distribucién de
tamanfios de la suspension de TiO, indica que, incluso bajo condiciones de agregacion, un alto
porcentaje de particulas permanecen desagregadas con un tamafio en la escala nano-métrica,
siendo por ello susceptibles de migrar en suspensién con el flujo acuoso.

Con todo esto, en lo relativo a la estabilidad de las nanoparticulas de TiO,, escenarios
ambientales con condiciones de alta fuerza idnica y pH cercano a 6.5 dificultarian la migracién
de las particulas de TiO,, aunque no estaria del todo impedida.
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Capitulo IX. Adsorcion de Se en nanoparticulas de TiO, y efecto en su estabilidad

1X.1 Objetivos

El objetivo general de este capitulo es estudiar la adsorcién de Se(IV) como contaminante
anidnico inorganico en nanoparticulas de TiO, en un amplio intervalo de condiciones
experimentales. Ademads se quiere desarrollar un modelo de adsorcién para interpretar los
datos experimentales y que permita la prediccion de la adsorcidn en distintos escenarios.
Ademas, en base a los conocimientos adquiridos de la adsorcién de Se(IV) en TiO,, se evaluara
el efecto de la interaccion Se(lV)-TiO, en la agregacion de las nanoparticulas de TiO,.

Para ello, se plantean los siguientes objetivos puntuales:

i) Estudiar experimentalmente la adsorcion de Se(lV) en nanoparticulas de TiO, en funcion
del pH, la fuerza idénica y la concentracién de Se(IV).

ii) Desarrollar un modelo de adsorcién que permita predecir la adsorcion de Se(lV) en las
nanoparticulas de TiO, en condiciones geoquimicas determinadas.

iii) Estudiar el efecto de la interaccidn Se(IV)-TiO, en la estabilidad de las nanoparticulas
de TiO,, comparandola con la estabilidad en ausencia de Se(lV) (que fue estudiada en el
Capitulo VIII).

IX.2 Antecedentes bibliograficos

Diversos autores han estudiado el efecto del pH, la concentracién de TiO, o la
temperatura en la adsorcidn de Se(IV) en particulas de TiO, (Moosa Hasany et al., 1997; Shi et
al., 2009; Svecova et al., 2011; Zhang et al., 2009a). Por lo general, se destaca la fuerte
dependencia del proceso con el pH del medio y se sugiere la complejacion superficial de esfera
interna como principal mecanismo de adsorcidn.

Sin embargo, todavia es necesario comprender la adsorcion de Se en un intervalo amplio
de condiciones fisicoquimicas, especialmente a baja concentracién de Se, donde existe poca
informacidn, y el desarrollo de un modelo de adsorcidon que pueda aplicarse para predecir la
retencion del Se en el medio ambiente.

La estabilidad y movilidad de las nanoparticulas dependen de la quimica del agua
(Degueldre et al., 2000). Sin embargo, no existen estudios acerca del efecto de la interaccion
contaminante-particula en la agregacién, y en los efectos sobre su movilidad a través del
medio. La adsorcion del contaminante podria modificar las propiedades de superficie de la
particula, de las que depende su estabilidad en suspensidn en ultima instancia. Este punto ha
sido obviado hasta el momento en los estudios de migracién asociada a coloides,
especialmente tratdndose de contaminantes anidnicos.

El efecto del contaminante adsorbido en la estabilidad podria compararse al de ligandos
especificos que han sido estudiados en la literatura, y que pueden impartir o neutralizar la
carga superficial. En relacidn a las nanoparticulas de TiO,, se ha estudiado el efecto de ligandos
de distinta naturaleza: dispersantes organicos (Chibowski et al., 2007; Mudunkotuwa vy
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Grassian, 2010; Safaei-Naeini et al., 2012), materia organica (Domingos et al., 2008; Zhang et
al., 2009b) o diversos cationes (Safaei-Naeini et al., 2012; Wiese y Healy, 1975; Zhang et al.,
2009b). Sin embargo, no existen estudios previos del efecto de aniones inorganicos en la
estabilidad de las nanoparticulas de TiO,.

IX.3 Especiacion del selenio

Tabla IX.1. Reacciones y constantes de equilibrio del Se en disolucién,
utilizadas para los célculos de especiacion (Séby et al., 2001).
Estado de oxidacion Reaccion Log K
Kq
H,Se0; «—= HSeO3 + H* -2.68
Se(lV) Kk
a2
HSeO; «—— Se05~ + H* -8.54
Se03~ +7H*+6e” & HSe™ 53.38
Se05™ & Se0;~ +2H* + 2e~ -27.42
Se03~ +8H"+6e & H,S 57.17
Se(-11), Se(0), Se(V1) €0 ToUTThe ©ipe
Se03~ & HSeO, +H™ +2e -25.69
Se05” + 6 HY + 6e~ & Se?” 39.38
Se0:  + 6 H +4e~ o Se(c) 61.06

1 L " 1 " 1 " 1 " 1
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Figura IX.1. Especiacion de selenio a [Se] =4.2 10" M y fuerza i6nica | = 0.1 M en
NaClO, en equilibrio con CO, atmosférico (10 atm): (a) Diagrama de
predominancia en funcidon de pe-pH junto con datos experimentales pH-pe; (b)
Especiacion de Se(lV) en disolucién en funcién del pH.
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Se ha analizado la especiacion del Se en funcién de pH y pe en condiciones
representativas de los estudios de adsorcion (4.2x10™° M y fuerza i6nica 0.1 en NaClO,). Para
ello, se ha utilizado la base de datos estandar EQ3/6 (Wolery, 1992) incluyendo las reacciones
y constantes para el selenio seleccionadas por Seby et al. (2001), y recogidas en la Tabla IX.1.

En todos los experimentos, se afiadid una disolucidén de Se en estado de oxidacion IV. Para
analizar si ha habido cambio de estado de oxidacién durante el experimento, en la Figura IX.1a
se representa la especie predominante de Se en funcidn de pH y pe simulada en ausencia de
nanoparticulas y en equilibrio con el CO, atmosférico (10>° atm). En el diagrama, se
superponen los valores experimentales medidos al final de los ensayos de adsorcién.

Se observa que las especies de Se(lV) (H,SeO; HSeOs), Se0,”) predominan a los valores de
pH-pe de los experimentos de adsorcion hasta pH 9.5, a partir del cual el selenio podria
encontrarse parcialmente oxidado como Se0,”. Para la modelizaciéon de la adsorcién se
considerard que el Se se ha mantenido en su estado de oxidacién IV.

En la Figura IX.1b se representa la especiacion de Se(lV) sin considerar las reacciones
redox. La especie H,SeO; predomina en solucién a pH <2.6, el anién HSeO3 entre pH 2.6 y 8.2y
el anién Se0;” a pH > 8.2. Las especies anidnicas (HSeO; ¥ Se05”) serdn probablemente las
involucradas en la adsorcién de Se en TiO, en las condiciones experimentales consideradas en
este estudio.

IX.4 Descripcion de los resultados experimentales de adsorcion

Se llevaron a cabo tres tipos de experimentos de adsorcidn: cinética de adsorcion,
adsorciéon en funcion del pH e isotermas de adsorcidon, de acuerdo a las condiciones
experimentales que se recogen en la Tabla IX.2.

Tabla IX.2. Condiciones en las ensayos de adsorcion de Se(lV)

Cinéticas Ensayos de pH Isotermas
Nanoparticulas TiO, TiO, TiO,
[Nanoparticulas] 5g L* 5g L* 5g L
V de suspension 20 mL 20 mL 20 mL
pH 5.5 Entre2y 11 6.8y 8.4
Ajuste del pH NT:(;angnHJ(r:I NT:(;angnHzl NT:;HpgnHJcrzl
[Se] total 4.2x10™° M 4.2x10"°y 4.9x10° M De10™a 10°M
Electrolito NaClO, NaClO, NaClO,
Fuerza idnica 0.1M 001y0.1M 0.01y0.1M
- o
cogacin S0 o o
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Log K, (mL g™)

Tiempo (dias)
Figura IX.2 Cinética de adsorcidn de Se(IV) (Log Ky) en nanoparticulas de TiO,.

En la Figura IX.2 se representa la adsorcion de Se(lV) (LogKy) en funcion del tiempo de
interaccion. No se observaron diferencias significativas en los valores de los coeficientes de
distribucién, Ky, medidos a distintos tiempos (Log K4 = 2.73% 0.25 mL g). Esto indica que la
adsorcién de Se(lV) en las nanoparticulas de TiO, fue muy répida, alcanzandose el equilibrio en
menos de 8 horas de interaccién. En estudios previos, se indica un tiempo de equilibrio de
entre 5 minutos y 200 horas dependiendo del caso (Shi et al., 2009; Svecova et al., 2011; Zhang
et al., 2009a).

Especificamente, para los experimentos de adsorciéon en las nanoparticulas de TiO,
utilizadas en este estudio, se considerd que un tiempo de interaccion de 3 dias es suficiente
para garantizar el equilibrio.

En la Figura IX.3 se representan los resultados de adsorcidn de Se(lV) en TiO, (LogKy) (a)
en funcidn del pH y (b) en funcion del logaritmo de la concentracién de Se en solucion
(isotermas).

Se observa (Figura IX.3a) que la adsorcidn es independiente de la fuerza idnica, pero
altamente dependiente del pH. El valor de LogKy aumenta a medida que el pH disminuye, lo
gue es una caracteristica representativa de la adsorcion de aniones, y que se corresponde con
la tendencia observada en estudios previos de adsorcién de Se(IV) en TiO, y en otros dxidos
(Balistrieri y Chao, 1987; Missana et al., 2009b; Saeki et al., 1995) y arcillas (Bar-Yoseph y
Meek, 1987; Missana et al., 2009a).

Las curvas de adsorcién en funcion del pH presentan un maximo alrededor de pH 3,
seguido por un fuerte descenso hasta pH 6. Entre pH 6 y 9, se observa un “plateau”, es decir,
una zona en la que el Ky es constante. A pH mayor de 11, la adsorcion de Se es practicamente
nula, como cabria esperar dado que, tanto la superficie de las particulas de TiO, como las
especies de Se(lV) en solucidn estan cargadas negativamente en estas condiciones.

136



Capitulo IX. Adsorcion de Se en nanoparticulas de TiO, y efecto en su estabilidad
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Figura IX.3. Adsorcion de Se(lV) (LogKy) en particulas de TiO,: (a) en funcion del pH y (b) en
funcién del logaritmo de la concentracidn de Se en solucion (isotermas).

En anteriores estudios se observa una tendencia similar de adsorcién de Se(lV) en TiO, en
funcidn del pH, con un “plateau” en las curvas de adsorcién entre aproximadamente pH 6 y pH
8 (Svecova et al., 2011) y entre pH 8 y pH 9 (Zhang et al., 2009a)

No se observaron diferencias entre las curvas de adsorcidon en funcién del pH (Figura
IX.3a) a las dos concentraciones de Se estudiadas (4.2x10™° M y 4.9x10°® M respectivamente),
lo que indica que, en este intervalo de concentraciones, no se esta produciendo la saturacion
de los sitios de adsorcion y la adsorcion es lineal con el incremento de la concentracion.

Las isotermas (Figura IX.3b) a los dos pH estudiados (6.8 y 8.4) confirman que la adsorcidn
es lineal hasta la saturacion de los sitios de adsorcién (12 mmoles de Se adsorbido por Kg de
TiO, en el punto de saturacion).

IX.5 Modelizacion de la adsorcion de Se(IV) en particulas de TiO:

IX.5.1 Definicidn de los sitios de adsorcion: densidad y reactividad

Para la modelizacion de la adsorcién de Se(IV) en las nanoparticulas de TiO, se considerd
el mecanismo de complejacidn superficial en los sitios =SOH (=TiOH). La adsorcidn lineal
observada en las isotermas indica que no es necesario considerar distintos sitios de adsorcion
para explicar la adsorcién. Por tanto, se consideré una densidad total de sitios de 2.62 peg/m?,
de acuerdo con el valor determinado por Guo et al. (2009), correspondiente a un solo tipo de
sitios de adsorcion (=TiOH) para este dxido.

Las reacciones y constantes de acidez de los sitios =TiOH utilizadas en el modelo son las
siguientes (Stumm, 1987):

TiOH,1

K

=TiOHf «——> =TiOH + H*  LogKrion = -3.2 Reaccién IX.1
KrioH, C L,

= TioH <% = Tio- + H* LogKrion,2 = -8.9 Reaccién IX.2
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1X.5.2 Definicion de las reacciones de adsorcion

Las especies que se consideran para las reacciones de adsorcion son los aniones HSeOs vy
Se0;%, tal como se describe en el Apartado IX.3.

Conceptualmente, la reaccién de complejacién de un anién con los sitios =TiOH puede
implicar la formacién de complejos de esfera interna y/o de esfera externa. Para cada una de
las especies anidnicas de Se(1V) (HSeOs y Se05%), las reacciones de esfera interna (Reacciones
IX.3y 4) y de esfera externa (Reacciones IX.5 y 6) en los sitios =TiOH se escriben de la siguiente

manera:
=TiOH + HSeO3; + H* m =TiHSeO; + H,0 Reaccion IX.3
= TiOH + Se03 + H* "2,= TiSe05 + H,0 Reaccién IX.4
= TiOH + HSe05 —=*, = TiOH HSe0; Reaccion IX.5
= TiOH + Se02~ <%, = TiOHSe02~ Reaccion IX.6

Numerosos estudios en la literatura indican que el Se(IV) se adsorbe principalmente a
través de complejos de esfera interna (Barrow y Whelan, 1989; Martinez et al., 2006; Neal et
al., 1987a, b; Zhang y Sparks, 1990). Sin embargo, estudios recientes indican que los complejos
de esfera externa e interna podrian coexistir (Charlet et al., 2007; Peak, 2006; Su y Suarez,
2000; Svecova et al., 2011). Por lo tanto, ninguno de los dos mecanismos puede ser excluido a
priori, Unicamente en base a la literatura, para la modelizacién de la adsorcién de Se(IV) en las
nanoparticulas de TiO,.

Se llevd a cabo una modelizacién preliminar considerando exclusivamente la formacién de
complejos de esfera interna. Sin embargo, el ajuste de los datos experimentales requirié la
inclusion de complejos de esfera externa, siendo imprescindibles para explicar la adsorcién a
pH basico.

Por tanto, las cuatro reacciones de complejacion descritas arriba se incluyen en el modelo
desarrollado en este estudio.

1X.5.3 Estimacion de las constantes de las reacciones de adsorcion

Las constantes de complejacién correspondientes a las Reacciones 1X.3-6 se estiman a
partir de las constantes de acidez del Se(1V), aplicando la teoria de la “relacién lineal de energia
libre” RLEL.

El paralelismo existente entre las reacciones de acidez y las reacciones de complejacién se
puede observar en el siguiente ejemplo de par de reacciones:

1/Kaz
HSeO3 + Ht «—— H,Se04

Kint, .
= TiOH + HSe03 + H* — = TiHSe05 +H,0

La ecuacion RLEL entre las constantes de acidez de aniones y las constantes de
complejacidn superficial no ha sido determinada en dxidos de titanio. Sin embargo, si se deter-
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Tabla 1X.3 Estimacién de las constantes de complejacion de HSeOs y SeO;” en =TiOH
aplicando las ecuaciones RLEL en dxido de hierro

; Log Ecuacién RLEL para FeOH Log Koyt /int,i
K, (Dzombak y Morel, 1990) Calculado*  Ajustado**
1 -2.85 LogKine, = 6.384 + 0.724 X (—LogK,,) 8.3 8.4
2 443 LogKin:, = 6.384 + 0.724 X (—LogKq») 12.6 12.0
1 -466  LogKey.; = —0.485 + 0.668 X (—LogK,,) 13 1.5
2 372 LogKex, = —0.485 + 0.668 X (—LogKg,) 5.2 4.0

*Valores calculados a través de ecuaciones RLEL, **Valores obtenidos con el ajuste del modelo a los datos
experimentales

minaron empiricamente en 6xido de hierro (Dzombak y Morel, 1990): una ecuacidn RLEL para
complejos de esfera externa y otra ecuacién RLEL para complejos de esfera interna.

Estas ecuaciones RLEL en o6xidos de hierro se han utilizado para estimar valores
orientativos de las constantes de complejacién en TiO,, a partir de los cuales iniciar el proceso
de ajuste a los datos experimentales. En la Tabla IX.3 se resume el modo de estimacion de las
constantes, los valores calculados y los ajustados. Los valores ajustados son los utilizados en el
modelo.

1X.5.4 Implicaciones de los resultados de adsorcion

La Figura IX.4 muestra la simulaciéon de la adsorcion de Se (LogK,) de acuerdo con el
modelo desarrollado, en funcién del pH (Figura 1X.4a) y las isotermas de adsorcién (Figura
IX.4b). Ademas, en la Figura IX.4a se incluye la contribucion de cada uno de los complejos
formados (=TiSeO5, =TiHSeO;, =TIOH*HSeO5 vy =TiOH*Se0,” ) a la adsorcidn total de Se(IV).

5 _ (a) m [Se]=4.9E-6M; !:0.1M i (b) A pH=6.8; 1=0.1M
1 A [Se]=4.2E-10M; I=0.1M
— 7 Simulacisn a 1=0.1M; | simuacienai=o.m;
e [Se]=4.2E-10 y 4.9E-6M pH68y8.4
-3 i
E
—_— Simulacion
4 , a1=0.01M
o 2 , =TiHSeO, A -
S ] <Tiseo, =TIOH*SeO?"s "
14 / -TioHHseo, X 1
."/' \\\ \
0 I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L] I L]
2 4 6 8 10 12 -12 -10 -8 -6 -4 -2
pH Log [Se]_,

Figura IX.4. Datos experimentales y simulacion de la adsorcion de Se(IV) en particulas de TiO,
con el modelo desarrollado: (a) en funcién del pH y (b) en funcién del logaritmo de la
concentracién de Se en solucién (isotermas). Los puntos corresponden a los datos
experimentales y las lineas a los valores simulados. Las lineas marcadas como =TiSeOs,
=TiHSeO;, =TiOH*HSeOs" y =TiOH*Se05” corresponden a la simulacién del LogK, relativo a cada
complejo superficial (a fuerza idnica 0.1 My [Seliotal = 4.2x10™*° M) con el modelo desarrollado.
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Se observa que el modelo es capaz de explicar correctamente la adsorcion de Se(lV) en el
amplio intervalo de condiciones estudiadas.

De acuerdo con el modelo, la adsorcién a pH menor de 5 se produce fundamentalmente
por la formacién de los complejos de esfera interna =TiHSeO;. Entre pH 5 y pH 8, la principal
especie de adsorcion es el complejo de esfera interna =TiSeOs". La adsorcion de Se(IV) entre pH
8 y 12 puede ser explicada en su mayor parte por la formacion del complejo de esfera externa
=TiOH*Se0,”. La contribucién del complejo superficial de esfera externa =TiOH*HSeO5 es muy
pequena.

Los complejos de esfera interna implican enlaces mas fuertes que los complejos de esfera
externa. Por ello, en general, la adsorcidn de Se(IV) a pH basico serd de caracter débil y mas
facilmente reversible, ya que predominan los enlaces de esfera externa. Una adsorcién fuerte
e irreversible (en las condiciones y tiempo considerados) es un requisito imprescindible para
que Se(lV) pueda migrar asociado a las nanoparticulas.

El modelo desarrollado permite la estimacién de la cantidad total de Se(IV) adsorbido en
condiciones especificas, informando acerca del Se susceptible de migrar a través de las
nanoparticulas. Ademas, permite la estimacion de la fraccién de sitios =TiOH ocupados por
Se(IV) adsorbido, lo que sera de gran utilidad a la hora de interpretar el efecto de la adsorcion
de Se en la carga superficial y la estabilidad de las nanoparticulas de TiO,, aspecto que es
desarrollado en el siguiente apartado.

IX.6 Efecto del Se adsorbido en la estabilidad de las
nanoparticulas de TiO:

Se ha estudiado también el efecto de la adsorcion de Se(lV) en el potencial-{, tamafio
medio y la distribucién de tamafios de las nanoparticulas de TiO,.

IX.6.1 Efecto del Se en el potencial-{ y el tamafio medio de la nanoparticulas de TiO:

En la Figura IX.5 se representa el potencial- (Figura 1X.5a) y el tamafio medio (Figura
IX.5b) de las particulas de TiO,, previamente marcadas con Se(lV) a distintas concentraciones,
en funcion del pH de la suspensidn. En la Figura IX.5 también se representan los valores de
referencia de las nanoparticulas de TiO, sin adsorcion de Se (TiO,-SinSe).

Se observa (Figura IX.5a) que las concentraciones de Se(lV) de 10® y 10° M no
modificaron significativamente el potencial-{ de las nanoparticulas de TiO, en condiciones de
baja fuerza iénica (1.25x10™ M). Con estas concentraciones de Se total, a pH 4 (donde habria
una adsorciéon muy elevada, Figura 1X.4), se calcula que el Se ocupa el 0.02 y el 1.6 % de los
sitios de adsorcién ([TiO,] = 50mg L™), de acuerdo con el modelo desarrollado en el apartado
anterior (Apartado IX.5). Este porcentaje de ocupacién no fue lo suficientemente alto para
producir cambios detectables en el potencial-{ de las particulas de TiO,.

Sin embargo, con la concentracién de Se total de 10™ M, se redujo significativamente el
potencial-{y con ello el punto isoeléctrico (PIE) se desplazé a pH 4 (Figura IX.5a). En estas con-
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Figura IX.5. Potencial- (a) y tamafio medio (b) de las particulas de TiO, en
funcion del pH a dos fuerzas idnicas (I) a distintas concentraciones de Se
adsorbido (las lineas punteadas son sdlo guia visual).

diciones ([Selit = 10* My [TiO,] = 50 mg L™), se estima un porcentaje de ocupacién del 66.4%
de los sitios de adsorcién a pH 4, segtin el modelo de adsorcién (Apartado IX.5).

Estudios anteriores también indican que la adsorciéon de aniones en éxidos, como el
fosfato en goetita (Tejedor-Tejedor and Anderson, 1986), el selenito en 6xidos de Fe (Su and
Suarez, 2000), o el borato (Su and Suarez, 1995) y el carbonato (Su and Suarez, 1997) en

oxidos de Al y Fe, aportan carga negativa adicional a la superficie de las particulas, desplazando
su punto isoeléctrico hacia pH mas bajos.

A pH mayor de 10, el potencial-{ no varia con la adicién de Se(lV) (Figura IX.5a) tal como
se espera ya que la adsorcion de Se en estas condiciones es muy baja (Figura 1X.4a), con lo que
no afectaria a las propiedades de superficie de las nanoparticulas de TiO,.
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En cuanto a la fuerza idnica, no se observa un efecto significativo en el potencial- del TiO,
marcado con Se (Figura IX.5a). Este comportamiento es el que cabria esperar ya que la fuerza
idnica tampoco afecta a la adsorcion de Se(lV) (Figura I1X.4a), ni al potencial-{ de las
nanoparticulas de TiO, en si mismas (Capitulo VIII.3).

En cuanto al tamafio medio de particula, se observa (Figura IX.5b) que va aumentando a
medida que el pH se acerca al PIE. La tendencia se corresponde con la observada en el
potencial-{: mayor tamaifio a medida que disminuyen el valor absoluto del potencial-C y las
fuerzas de repulsion entre particulas. Las suspensiones de TiO, con una concentracion total de
Se de 10® y 10° M presentaron una agregacion en funcién del pH similar a la agregacion del
TiO,-SinSe (Figura IX.5b). Con la concentracion mas alta de Se (10™ M), el tamafio medio de
particula aumenta a medida que el pH se aproxima a pH 4, valor al que el potencial-C es nulo.

1X.6.2 Efecto del Se en la distribucion de tamaifios de la suspension de TiO;

La Figura IX.6 muestra la distribucion de tamanos en porcentaje en masa de una
suspension de TiO, (36 pg L-1, pH 4.3) con adicidn de Se (concentracién total de 10° M) a dos
fuerzas i6nicas (10" y 10> M en NaClO,). La Figura IX.6 también muestra como una linea
continua, la distribucién de referencia de una suspensién de TiO, a fuerza idnica 10* M, que se
considera no agregada (ver Capitulo VIII).

100 -
— V731=10"M
90 4 [ Ji=10°M
30 A - Referencia no-agregada

70- %’
60 =

porcentaje en masa (%)
a\y

Intervalo de tamafos (pm)

Figura IX.6. Distribucidn de tamafios particulas de
TiO,+Se (pH=4.3) en funcidn de la fuerza idnica con
[Se]=10"M.

Con una concentracién de Se de 10 M a pH 4.3, se estima que el Se ocupa el 19% del
total de los sitios de adsorcion en las particulas de TiO,, segin el modelo de adsorcién
(Apartado IX.5). Este porcentaje de ocupacion fue suficiente para producir cambios en la
distribucidn de tamafios de la suspensidn.

A las dos fuerzas idnicas estudiadas (10 y 10 M), las particulas de entre 0.05 y 0.15 pm
representan alrededor del 75% de la masa total de particulas (frente a un 90% en la muestra
no-agregada). La masa de particulas de entre 0.2 y 0.3 pm a fuerza idnica de 10* M
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aumentaron con la adicién de Se en un 10% aproximadamente respecto a la muestra no-
agregada.

Estos datos indican que el Se adsorbido a este nivel de ocupaciéon de los sitios de
adsorcién induce la agregacion de las particulas de TiO, a pH 4.3 y baja fuerza idnica (10 M),
ya que no se observd agregacidn en ausencia de Se en estas condiciones (Figura VIIl.1b y
Figura VIIl.4a). A mayor fuerza iénica (10> M), el Se adsorbido incrementa atin mas la
agregacion de las particulas en una distribucién de tamafos multimodal, presentando el 6% de
la masa de particulas agregadas entre 0.7y 1 umy el 5% entre 0.7 y 1 um.

IX.7 Resumen y conclusiones

El andlisis experimental de la adsorcién de Se(lV) en nanoparticulas de TiO, indicd que el
proceso es relativamente rapido (horas), independiente de la fuerza idnica y altamente
dependiente del pH. La adsorcién disminuye a medida que aumenta el pH, hasta que se vuelve
practicamente nula a partir de pH 11.

La modelizacién de la adsorcién sugiere que el Se(lV) se adsorbe por complejacién
superficial de las especies aniénicas HSeO5 y Se0,”, principalmente a través de complejos de
esfera interna. Se han estimado las constantes de complejacién de las correspondientes
reacciones de adsorcidn. La aplicacién del modelo puede informar acerca del Se adsorbido en
TiO, en distintas condiciones, asi como del tipo de complejo predominante.

Se ha evidenciado que el Se adsorbido puede tener un efecto significativo en el potencial-
¢, el tamafio medio y la distribucion de tamafios de las nanoparticulas de TiO,. El Se(IV)
adsorbido, a alta ocupacion superficial, proporciona carga negativa extra a la superficie,
desplazando con ello el punto isoeléctrico (PIE) del TiO, a un pH menor (en torno a 4). Por ello,
la adsorciéon de Se(lV) promueve la agregacién a pH 4cido. A pesar de la agregacién, el andlisis
de la distribucidon de tamafios indica que todavia un alto porcentaje de particulas permanece
con tamafios menores a 0.3 um, que seran susceptibles a la migracién en el medio.

Todo ello tiene implicaciones significativas en el papel de las nanoparticulas de TiO, como
vehiculo de Se(lV). Por un lado, las condiciones de pH 4acido posibilitan la alta adsorcién de
Se(IV). Una vez que el Se se adsorbe, parte de las particulas de TiO, quedaran inactivadas para
la migracion ya que el Se adsorbido promueve su agregacién. Aun asi, todavia un porcentaje
considerable de particulas de TiO, permaneceran desagregadas y estables en suspension
pudiendo actuar como vehiculo del Se adsorbido.
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X. Conclusiones

Se ha analizado la estabilidad de los coloides de ilita y de TiO, a través del estudio de su
carga, tamafio medio y cinética de agregacion en funcién del pH y la fuerza idnica del medio.
Ademas se ha determinado la distribucidn de tamafios de las suspensiones bajo distintas
condiciones. Se ha estudiado por primera vez la desagregacion de los coloides de ilita y
montmorillonita por efecto de la disminucidn de la fuerza idnica.

Se ha estudiado experimentalmente la adsorcidon de Cs en coloides de ilita y caolinita en
un intervalo muy amplio de condiciones del medio: distintos cationes de intercambio (Ca, K,
Na) y distinta composicion y concentracion del electrolito. Esto ha permitido evidenciar
aspectos del comportamiento de adsorcidn Cs en ilita y caolinita que no se habian explicado
aun en la literatura. También se ha estudiado experimentalmente la adsorcion de Cs en
suspensiones arcillosas mixtas (ilita, caolinita y montmorillonita), lo que ha permitido analizar
la contribucién de cada arcilla a la adsorcién de Cs.

También se ha realizado el estudio experimental de la adsorcién de Ga en coloides de ilita
y montmorillonita, de la que apenas existen datos en la literatura. Los resultados obtenidos en
distintas condiciones de pH y fuerza idnica han permitido identificar los posibles mecanismos
de adsorcion involucrados.

Se ha determinado la adsorcién de Np(V) a través del intercambio catidnico en coloides de
montmorillonita a diferentes fuerzas idnicas y frente a los cuatro cationes de intercambio
principales: Na, K, Ca y Mg. Esto ha permitido comprender la diferencia entre el intercambio
de Np(V) con cationes monovalentes y divalentes.

Se ha estudiado experimentalmente la adsorcién de Se(IV) en las nanoparticulas de TiO,
en un amplio intervalo de concentracién de Se, pH y fuerza idnica. También se ha evaluado el
efecto que esta adsorcion tiene en la estabilidad de las nanoparticulas TiO,.

Los resultados obtenidos de los estudios de adsorcién junto con la informacion obtenida
de la literatura, han permitido desarrollar modelos de adsorcién en cada uno de los sistemas
estudiados contaminante-coloide. Los modelos desarrollados de Cs en las arcillas y de Np(V) en
montmorillonita se basan en el mecanismo de intercambio catidnico. El modelo de adsorcién
de Se(lV) en las nanoparticulas de TiO, se basa en la complejacion superficial. Para el modelo
de adsorcion de Ga en ilita y montmorillonita ha sido necesario considerar ambos mecanismos:
complejacidn superficial + intercambio catidnico.

Los modelos que han sido desarrollados, aplicados a través de los cddigos geoquimicos
computacionales, permiten estimar la cantidad total de contaminante adsorbido en los
coloides en condiciones especificas, informando acerca de la cantidad susceptible de migrar a
través de los mismos. Ademas, permiten conocer la especiacion del contaminante en las
superficies coloidales en dichas condiciones especificas, asumiendo las reacciones de
adsorcién en las que se basan los modelos.

Las principales conclusiones obtenidas en este trabajo se resumen en los siguientes
puntos:
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= La estabilidad de los coloides de ilita disminuye con el aumento de la fuerza idnica,
siendo la concentracion critica de electrolito (a partir de la que se produce agregaciéon) menor
a medida que disminuye el pH. Esto se debe a la protonacidn de los sitios =SOH de borde que
pueden interaccionar con las superficies planares negativas, promoviendo la agregacidn.

= la desagregacién de los coloides de ilita y montmorillonita es gradual con la
disminucién de la fuerza idnica. La desagregacién es completa y rapida (horas) cuando el
descenso de la fuerza idnica es considerable (ej. 10°=>10*M) mientras que la desagregacion
completa con descensos mas pequefios requeriria mas tiempo (ej. 10'>107M).

= Las condiciones de alta fuerza iénica (>10°M) y pH muy acido (<3) favorecen la
agregacion de coloides de ilita dificultando su migracién pero incluso en condiciones muy
favorables para la agregacidn, un considerable porcentaje de la masa de arcilla puede
permanecer en tamafio coloidal, por lo que podria actuar como vehiculo de contaminantes
adsorbidos en su superficie.

» La capacidad de adsorcién de Cs de los coloides de ilita aumenta de 225 meq Kg™
hasta 900 meq Kg™* en determinadas condiciones que favorecen la exposicion de los sitios de
intercambio de la ilita. Los cationes Ca’* contribuirian a la expansién parcial de las
interldminas, aumentando los sitios accesibles. Por el contrario, los cationes alcalinos (Na* y K*)
inducirian el colapso de la ilita cuando se encuentran en concentracién suficiente.

= La modelizacidn de la adsorcidn de Cs en ilita en el amplio intervalo de condiciones
consideradas requirié la consideracién del fendmeno de expansidn/colapso. Los coeficientes
de selectividad se calcularon de acuerdo con ello, en cada uno de los sistemas estudiados.

= La adsorcién de Cs en caolinita es similar con los distintos cationes de intercambio
(Ca, Na y K) y practicamente lineal en funcidon de la concentracion de Cs en la solucidn. La
disminucién de la fuerza idnica tiene menor efecto del que cabria esperar en un intercambio
catidnico puro, por lo probablemente estén interviniendo otros mecanismos de retencidn.

= Se ha desarrollado un modelo simplificado de adsorcidon de Cs en caolinita-Na que
considera la existencia de dos sitios de intercambio, para los que se han calculado
correspondientes coeficientes de selectividad.

= La aplicacién conjunta de los modelos independientes en ilita, montmorillonita FEBEX
y caolinita es capaz de predecir la adsorcién de Cs en el sistema mixto. La caolinita contribuye
en menor medida a la adsorcién de Cs que la ilita y la montmorillonita. La ilita domina a
concentraciones menores de Cs debido a la abundancia de sitios de intercambio altamente
selectivos mientras que la montmorillonita FEBEX pasa a dominar la adsorcién a altas
concentraciones de Cs debido a su alta CIC.

= La adsorcion de Ga en coloides de ilita y montmorillonita FEBEX aumenta en
condiciones de pH ligeramente acido (en torno a 5) y baja fuerza idnica. Sin embargo, también
se produce una adsorcion considerable entre pH 3 y pH 11 independientemente de la fuerza
i6nica del medio.

= De acuerdo con el modelo desarrollado de adsorcion de Ga en ilita y montmorillonita
FEBEX, son tres las reacciones principales: el intercambio de Ga** en condiciones de pH muy
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acido, la complejacion de Ga(OH), en los “sitios débiles” (entre pH 5.2-7.9) y la complejacion
de Ga(OH)3 en los “sitios fuertes” en condiciones basicas (pH>7.9).

= La adsorcion de Np(V) en montmorillonita SWy-2 a través del intercambio catidénico
es muy baja. Se estimaron los coeficientes de selectividad de Np(V) respecto a cada uno de los
cationes mayoritarios Na, K, Ca y Mg. Se considera que los cationes divalentes dificultan en
mayor medida el intercambio de Np(V) en la montmorillonita.

= En lo relativo a la estabilidad de las nanoparticulas de TiO,, las condiciones de alta
fuerza idnica y pH cercano a 6.5 (punto de carga cero) dificultarian la migraciéon de las
particulas de TiO, favoreciendo su agregaciéon. Sin embargo, su migracién no estaria del todo
impedida ya que un alto porcentaje de particulas permanecen aun desagregadas con un
tamanfio en la escala nano-métrica.

= La adsorcidn de Se(IV) en nanoparticulas de TiO, (favorece con el descenso del pH) ha
sido modelizada a través de las reacciones de complejacidn de las especies anidnicas HSeO; y
Se0,”.

= E| Se adsorbido puede tener un efecto significativo en la estabilidad de las
nanoparticulas de TiO,: proporciona carga negativa extra a la superficie y desplaza el punto
isoeléctrico del TiO, a un pH menor, promoviendo la agregacion a pH acido.
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