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Résumé. — Lors d'un rejet d’effluent radioactif, un radioélément donné passe d'un sys-
teme artificiel, contenu dans la cuve de stockage, a un systéme naturel. Son compor-
tement n'est donc pas seulement gouverné par des réactions chimiques relativement
simples et qui peuvent étre reproduites en laboratoire, mais il est aussi influencé par
les mécanismes complexes et encore peu connus qui régissent les systemes naturels.
Le cobalt, bien étudié¢ en raison de l'importance radioécologique du %°Co fournit un
exemple des réactions chimiques qui jouent un réle dans un systeme aquatique, en
particulier la complexation organique et inorganique et I'adsorption par la matiére en
suspension. Sur la base de constantes d’équilibre et d'un simple modeéle de complexation
de surface, il est possible d’estimer I'importance des espéces chimiques formées par
le cobalt.

Les résultats théoriques sont confrontés aux mesures pratiquées in situ en aval de la
centrale de Muhleberg, située a proximité de Berne, ou I'échantillonnage peut étre ef-
fectué dans I' Aar et dans le lac de Bienne a 18 km de la centrale.

Les carottes de sédiments indiquent qu'un faible pourcentage de ®Co se dépose dans
certains sites de la riviere (< 5%), alors que la proportion atteint 50+20% dans les
sédiments du lac de Bienne.

Un modéle de transport est nécessaire pour simuler 'évolution des rejets dans les
deux systemes aquatiques. Le transport en riviere est calculeé par les équations d’ad-
vection et de dispersion, le transport dans le lac est representé par le temps de rési-
dence de l'eau et les caractéristiques physiques de ce plan d'eau.

Les mesures ont montré que la fraction du ®°Co adsorbée sur les particules < 0.5 ym
et sur les colloides (0.45 ym a 5000 Dalton) ne représente qu'une faible proportion,
ne dépassant généralement pas 20 %.
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Ces résultats permettent de valoriser les variables les moins bien connues du modele,
comme la concentration de ligands organiques, la constante d’'équilibre pour la com-
plexation organique ou la relation entre la masse de particules et le nombre de sites
d’adsorption.

Il est important de noter que ce modéle, reposant sur des données collectées in situ,
ne s'applique directement qu'a I'Aar en aval de la centrale de Mihleberg et au Lac de
Bienne.

Mots-clés. — radiocobalt, systéme aquatique, complexation-transport, matiéere en sus-
pension, adsorption-sédimentation.

Abstract. — During the discharge of a radioactive effluent, a radioelement passes from
an artificial system in the storage tank, to a natural system. Its behaviour will not only
be governed by relatively simple chemical reactions, that can be reproduced in the
laboratory, but in addition by more complex, poorly known mechanisms, that control
natural systems.

Cobalt, well studied because of the radioecological importance of “°Co, represents an
example of a metal that participates in chemical reactions which play a role in aquatic
systems, particularly organic and inorganic complexation and adsorption on suspended
particles. On the basis of equilibrium constants and a simple surface complexation model
it is possible to estimate the importance of the different chemical species of cobalt.
The theoretical results are confronted with in situ measurements downstream of the
Muhleberg nuclear power plant, situated at close proximity to Berne. Here sampling
can be carried out in the river Aare and in Lake Biel, 18 km downstream of the power
plant. Sediment cores indicate that only a small percentage (< 5%) of "°Co is found in
riverine sediments, whereas the proportion found in Lake Biel sediments reaches
50+20 %.

A transport model is necessary to simulate the evolution of the discharged water in
the two aquatic systems. Transport in the river is calculated on the basis of advec-
tion/dispersion equations, transport in the lake is represented by the water residence
time and aquatic physical characteristics.

Measurements have shown that the fraction of **Co adsorbed to particles < 0.5 pm
and to colloids (0.5 pym to 5000 Dalton) rarely exceeds 20 %.

These results enable evaluating the model variables, which are poorly known, such as
the concentration of organic ligands, the equilibrium constant for organic complexation
or the relation between particle mass and number of adsorption sites.

It must be remembered that this model, which is based on in situ measurements, can
only be directly applied to the Aare downstream of the Mihleberg reactor and Lake
Biel.

Key words. — radiocobalt, aquatic system, complexation-transport, suspended particles,
adsorption-sedimentation.
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1 INTRODUCTION

Il est possible de subdiviser tous
les sujets d’études des sciences na-
turelles en deux catégories : les sys-
témes créés par 'homme et dont il a
une connaissance relativement ap-
profondie, et ceux d’origine naturelle.
Lors de l'industrialisation des sociétés
certaines sciences comme la physi-
que et la chimie ont opté pour I'étude
des phénoménes naturels en labora-
toire dans un cadre strictement défini,
tandis que les géologues et les bio-
logistes ont concentré leurs activités
sur la nature, donc sur un cadre mal
défini. La simplicité des systemes fer-
més des physiciens et chimistes leur
a permis de trouver des relations en-
tre les phénoménes, de les décrire
mathématiquement et méme de faire
des pronostics valables, tandis que
les géologues et les biologistes
avaient du mal a dépasser le niveau
de la description. La naissance assez
récente de nouvelles voies scientifi-
ques telles que la géochimie ou la
chimie aquatique indique que ces
deux branches de la science naturelle
tentent de se réunir, mais quatre sie-
cles de séparation ne s’effacent pas
en deux ou trois décades.

Le comportement du cobalt dans
la nature, plus précisément dans le
systéme aquatique, est un sujet idéal
pour illustrer ces propos et pour mon-
trer comment un lien entre les scien-
tifiques du laboratoire et de ['ordi-
nateur et leurs collegues du terrain

peut aboutir 8 des résultats enrichis-
sant notre connaissance.

Grace aux travaux de nombreux
géologues, biologistes et géo-biochi-
mistes les concentrations de Co dans
les différents roches, sols et plantes
sont bien connues (cf. Wedepohl,
1969, 1972, 1974, 1978 1974, 1978;
Marschner, 1995; Albrecht, 1999).
Cependant, le transfert du cobalt d’'un
systéme a l'autre est beaucoup moins
bien connu, ce qui tient, sans aucun
doute, a la complexité de chaque sys-
teme, que ce soit I'eau, les sédiments
ou le sol. Cette information sur le
transfert est essentielle pour les étu-
des ecotoxicologiques. Dans la na-
ture, le cobalt stable ne représente
aucun danger pour la santé publique,
a l'exception de quelques cas rares,
les concentrations restent inférieures
aux limites des réglementations. La
recherche sur le comportement du
80Co dans I'environnement reste in-
dispensable en raison de sa radioac-
tivité y forte et de sa présence dans
les installations nucléaires et dans les
déchets radioactifs. Dans le milieu
aquatique, les interactions du cobalt
avec la matiere en suspension (MES)
et la sédimentation de ces particules
jouent un réle important dans le trans-
fert du métal. La complexation, sur-
tout organique, influence a la fois les
processus d'adsorption et d’ingestion
par I'organisme. Grace aux études de
laboratoire (Martell et Smith, 1989) et
au calcul thermodynamique (Stumm
et Morgan, 1996), il est possible de
développer des modeéles mathémati-
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ques permettant d’évaluer le compor-
tement du cobalt dans un systéme de
laboratoire (Mdller, 1996; Westall,
1986). Aprés quelques simplifications,
ces programmes servent aussi a faire
des prévisions sur le comportement
du cobalt dans la nature. Le but de
cette publication est de comparer les
résultats du terrain avec ceux obtenus
par modélisation. Lintérét porte es-
sentiellement sur les interactions du
%0Co avec la matiere en suspension
et sa forme chimique en solution. Plu-
sieurs méthodes ont été utilisées pour
obtenir des résultats in situ sur le
comportement du %°Co, rejeté par la
centrale : le carottage de sédiments,
le tragage et le calcul budgétaire dans
les différents compartiments, la sépa-

ration de particules et de colloides et
la spéciation du ®°Co en solution par
résine échangeuse d’ions.

2 MATERIEL, METHODES ET
RESULTATS PRECEDENTS

2.1 Sédiments

Les sédiments des rivieres et des
lacs nous renseignent sur le dépot
des particules et des substances ad-
sorbées en fonction de la profondeur
et du temps a condition que les sé-
diments puissent étre datés. A cette
fin, plusieurs carottes ont été préle-
vées dans la retenue hydroélectrique
de Niederried et dans le lac de
Bienne (Fig. 1). Les carottes de sédi-
ments ont été prises par carottage a
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Fig. 1. — Plan de la riviere Aar entre fa centrale nucléaire de Mihleberg et le Lac de Bienne avec
les lieux d'échantillonnage (ligne en tirets représente le lit naturel de I'Aar).

Fig. 1. — Location map of the river Aare between the nuclear power plant Mihleberg and Lake
Biel. including all sampling sites (dashed line represents the natural river bed of the Aare).
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gravité (gravity corer) dans les tubes
en polyéthylene avec un diametre in-
térieur de 59 mm. Les pertes de sé-
diments de surface ont été évaluées
a l'aide du "Be, qui se trouve unique-
ment dans les premiers cm du sédi-
ment & cause de sa courte période
(563 jours). Les carottes ont été sec-
tionnées sur le terrain immédiatement
apres échantillonnage a l'aide d'une
table spécialement congue. Lépais-
seur de chaque tranche variait selon
le taux de sédimentation anticipé en-
tre 0.4 et 2 cm. La densité brute a
été calculée sur la base du contenu
en eau et controlée a laide de la
masse séche totale et du volume de
I'échantillon.

2.2 Matiere en suspension

Selon Morel et Hering (1993), le
mot «particule » signifie une phase
ayant une hydrodynamique et thermo-
dynamique différente de celle de la
solution. Ces éléments hétérogénes
sont habituellement classifiés par leur
taille et par leur origine. Dans ce tra-
vail les particules et les colloides sont
traités sans prendre en considération
leur origine biologique ou inorganique.
La difféerentiation entre particules et
colloides est purement arbitraire (opé-
rationnelie).

2.2.1 Particules

La matiére en suspension est dé-
finie de maniére arbitraire par sa taille
et par I'hydrodynamique du systéme
aquatique. La limite inférieure varie
selon les laboratoires et les méthodes

utilisées entre 0.2 et 1 upm (Hurd et
Spencer, 1991). La filtration permet
une définition exacte de la limite in-
férieure, mais elle n'admet pas la ré-
cupération d'une masse suffisante
pour les différentes analyses en rai-
son du colmatage des filtres. Deux
systéemes de centrifugation en continu
ont été employés sur le terrain pour
séparer la matiére en suspension
d’un grand volume (plusieurs centai-
nes de litres) d'eau; le systéme 'LE’
de CEPA (Lahn, Forét Noire) et un
systeme Heraeus” (systeme H). En
utilisant une vitesse de rotation de
30000 rpm (rotations par minute) pour
le systéeme LE et 11000 rpm pour le
systéeme H et un débit entre 0.5 et
1 | min”, la limite de séparation se
situe respectivement entre 0.4 a 0.5
pum (Fig. 2) et 0.7 a 1 pm. Comme la
séparation par centrifugation n’est
pas seulement basée sur la taille,
mais aussi influencee par la densité
des particules, qui varie entre 1.05
pour les particules biologiques et 2.7
pour la matiére inorganique, ces limi-
tes sont transitoires. Une différence
significative entre la masse de parti-
cules accumulée par les deux syste-
mes n'a pas été observée, ce qui
indique une faible importance de la
fraction granulomeétrique entre 0.5 et
1 pm. La limite supérieure des parti-
cules gu'on trouve dans les eaux na-
turelles dépend du courant. Une
riviere avec un courant de 1 m s 4
100 cm au dessus du lit, arrive a
transporter des particules avec un
diametre jusqu'a 3 mm (Miller et al.,
1977). Le volume total de I'eau cen-
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Fig. 2. — Détermination de la limite de séparation de la centrifugeuse en continu (systéme LE)
par comparaison du nombre et de la taille des particules dans I'eau brute et centrifugée. Labscisse
montre le diamétre des particules, la premiere ordonnée le nombre de particules par ml et la
deuxieme ordonnée I'élimination des particules. En choisissant 85 % comme élimination acceptable,
la limite de séparation peut-étre définie entre 0.4 et 0.5 pum (Albrecht et al., 1996).

Fig. 2. — Determination of the separation limit of the continuous flow centrifuge on the basis of
a comparison of size and number of particles in raw and centrifuged water. The x axis indicates
the particle diameter, the first y axis the number of particles per ml and the second y axis particle
elimination. On the basis of 85 %, as an acceptable elimination, the separation limit can be defined
to be between 0.4 and 0.5 pm (Albrecht et al., 1996).

trifugée est mesuré directement. Les
particules enrichies par la centrifuga-
tion sont recueilies a laide dune
feuille de Téflon, le poids est déter-
miné apres lyophilisation.

Pour la filtration in situ on utilise dif-
férents filtres de grande taille (293 mm
de diamétre) qui peuvent étre immer-
gés dans l'eau de la riviére ou du lac
et employés seul ou en paquet, avec
un maximum de 4 filtres par assem-
blage. Les filtres de 1 ym (polyester)
et de 0.45 ym (Gelman Sciences Su-
por-450) doivent étre rincés, Ilyophili-
sés et pesés avant l'utilisation. Le
poids des particules est déterminé

par la différence de masse aprés lyo-
philisation. Les filtres de 1um peuvent
étre mesurés directement par spec-
troscopie y dans une géométrie a
puits, les filtres de 0.45 pm doivent
étre calcinés avant la mesure 7. Le
volume d’eau filtré est mesuré direc-
tement sur le terrain.

2.2.2 Colloides

Les substances qui passent a tra-
vers les filtres ou qui ne sont pas cen-
trifugé sont considérées comme ’‘en
solution’. La séparation des colloides
se fait seulement depuis peu de
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temps par ultrafiltration ou ultracentri-
fugation avec des artefacts possibles
pour chaque méthode (Buesseler et
al., 1996; Buffle et al., 1992). La limite
inférieure des colloides n'est pas clai-
rement définie; une superposition re-
marquable existe entre le domaine
des molécules et des colloides
(Stumm et Morgan, 1996). Le sys-
teme employé a 'EAWAG est basé
sur la filtration tangentielle (Filtron®,
Centrasette, 2 membranes de type
acrylique avec une surface de 0.46 m?
et une limite de séparation de
5000Dalton). Un flux turbulent d’eau
centrifugée passe tangentiellement &
la perforation en cycle fermé. Le flux
d'eau ultrafiltré se situe entre 0.5 et
1 I min'. Les substances qui se trou-
vent dans lultrafiltrat, dépourvues de
colloides, sont également définies
comme 'en solution’. La double défi-
nition opérationnelle, d’'une part pour
l'eau filtrée & 0.45 ym et d’autre part
pour 'eau ultrafiitrée & 5000 Dalton
va continuer a exister. La phase col-
loidale est désormais concentrée
dans le cycle fermé. Le volume res-
tant est autour de 1 litre, avec un vo-
lume initial entre 100 et 200 |, le
facteur de concentration est dans la
plupart des cas supérieur a 100. Pour
les analyses des colloides, ce volume
restant auquel s’ajoutent 2 | d'acide
hydrochlorique dilué, utilisé pour le
rincage du systeme, est évaporé. La
masse des colloides ne peut pas étre
déterminée de cette maniére. La ra-
dioactivité associée est donc indiquée
en Bq par volume d’eau traitée. Les
pertes durant cette procédure (5 a

10%) sont calculées par la différence
entre lactivité¢ de 5’Co et de '**Cs
ajoutée dans le concentré colloidal et
mesurée dans le condensé sec.

2.3 Solution

Les activités des radionucléides
présents dans l'ultrafiltrat sont trop fai-
bles pour une mesure directe par
spectroscopie vy, C'est pourquoi une
concentration basée sur la précipita-
tion des hydroxydes de fer est néces-
saire. Pour distinguer les différentes
formes chimigues, des résines échan-
geuse d’ion ont été employees.

2.3.1 Précipitation d’hydroxyde
de fer et floculation de montmo-
rillonite

Cette technique s’appuie sur I'effi-
cacité des hydroxydes de fer & ad-
sorber certains métaux, y inclus le
cobalt (Dzombak et Morel, 1990). Sur
le terrain on ajoute a chaque échan-
tillon d’'eau, qu’il soit non traité, cen-
trifugé ou ultrafiltré, un cocktail
chimique contenant de l'acide nitri-
que, du chlorure de fer, d’autres sels
de métaux de masse connue (Be, Pb,
Co et Zn) et — pour les échantillons
traités a partir de 1997 — une activité
connue de %Co et de '**Cs. Au la-
boratoire, I'échantillon est transféré
dans un baril ayant un volume de
120 | et mélangé pendant au moins
24 heures. Apres cette période d’équi-
librage le pH est porté a 8 en ajoutant
de 'ammoniaque. Lors de la précipi-
tation d’hydroxyde de fer, 100 g d'ar-
gile montmorillonite (KSF Fluka“) sont
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ajoutés et I'ensemble est agité pen-
dant 24 heures de telle maniere que
les particules restent en suspension.
Le sédiment, qui est composé d'hy-
droxyde de fer et de montmorillonite,
peut étre récupéré grace a un robinet,
qui se trouve dans la partie bas du
baril en forme d’entonnoir. Ce sédi-
ment est lyophilisé et homogénéisé
pour I'analyse spectroscopique . Le
rendement chimique est calculé pour
le Co et le Cs en comparaison avec
5’Co et '**Cs ajoutés et mesurés et
pour Be, Pb, Co et Zn par l'analyse
ICP-AES du sédiment aprés une nou-
velle dissolution en acide chlorhy-
drique concentré.

2.3.2 Spéciation de %°Co par ré-
sine échangeuse d’ion

Les travaux de Amiard-Triquet et
Saas (1979) et de Ferrer (1983) ont
clairement démontré que le cobalt
peut apparaitre sous forme de métal
libre et de complexe cationique et
anionique. Une étude plus détaillée
(Garnier et al., 1997) a pour but de
mieux définir les formes complexes
en utilisant des résines macroporeu-
ses (cartouches Waters Sep-Pac™)
comme le C18, NH2 ou QMA. Ces
résines isolent les substances anioni-
ques par interaction électrostatique.
QMA est un échangeur anionique a
caractére hydrophile, polaire et basi-
que, en mesure de séparer les subs-
tances dissoutes anioniques et les
acides organiques avec une efficacité

de 8015 %, supérieure a celle des au-
tres résines Waters” (Garnier et al.,
1997). Toutes les expériences citées
ont été effectuées dans un laboratoire
en ajoutant de la radioactivité & un
niveau plus élevée que celui qu'on
mesure en aval des centrales nucléai-
res. |l a donc été possible de travailler
avec des volumes d'eau inférieurs a
1 litre. Pour une analyse in situ en
aval de la centrale de Mihleberg, il
a fallu de travailler avec des volumes
supérieurs a 20 litres. En plus de la
résine échangeuse d’ion QMA, des
résines BioRad" de type échangeuse
d’ion cationique (AG 50W-X8, H*) et
anionique (AG 1X8, CI" en forme neu-
tre) ont été choisies. Le choix de la
granulométrie des résines BioRad®,
100-200 mesh, est un compromis en-
tre la capacité d’échange (qui aug-
mente avec une granulomeétrie fine) et
'écoulement (qui décroit avec une
granulométrie plus fine). Les résines
ont été transférées aprés rincage a
'eau distillée dans les tuyaux en PVC
de 18.1 cm de long avec un diamétre
intérieur de 2.1 cm, donc un volume
humide de résine de 63 cm®. Chaque
série est formée par deux tuyaux en
série afin de calculer le rendement de
séparation. Leau ultrafiltrée est intro-
duite dans les colonnes de bas en
haut a l'aide d'une pompe péristalti-
gue. Léluat est traité par précipitation
d’hydroxyde de fer et floculation de
montmorillonite afin de mesurer la ra-
dioactivité résiduelle. La radioactivité
associée aux résines est déterminée
directement par spectroscopie y aprés
homogénéisation. Le rendement (Eff)
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est basé sur I'analyse des résines ins-
tallées en série en utilisant 'équation
suivante :

B-8/
Eff=1 T
ol A et B représentent les activités
mesurées des deux résines et Bl le
blanc de la résine, qui dans tous les
cas était inférieur a la limite de dé-
tection.

2.4 Analyses de spectroscopie y

Les activités y ont été mesurées en
Ba/kg (matiere séche) sur détecteur
Ge de haute pureté en géométrie a
puits en utilisant les énergies 1 173 et
1332 KeV pour le 8Co (période de
5.3 années), 121.8 et 136.2 KeV pour

9

le "Co (270.9 jours), 661.7 KeV pour
'87Cs (30 années), 604.7 et 7955
KeV pour le '3*Cs (2 années), et 477
KeV pour le "Be (53 jours). Les mas-
ses variaient entre 0.5 et 10 g. Le Ta-
bleau 1 montre le bon accord des
résultats de deux intercomparaisons.

2.5 Modélisation en riviere

La modélisation en riviere est né-
cessaire pour évaluer heure de lar-
rivee et la concentration des radio-
nucléides aux sites d’échantillonnage.
La partie modélisée de la riviere Aar
s’étend de la Centrale de Mahleberg
jusgu’a 'embouchure dans le lac de
Bienne (Fig. 1). Le programme d'ordi-

Tableau 1. — Comparaison entre les mesures y de deux intercomparaisons (1,
Mundschenk, 1996b ; 2 |, Ballestra et al., 1997) et les résultats obtenus par 'EAWAG.
Ak représente la moyenne (en Bqg kg") de tous les laboratoires participants (a I'exclusion
des valeurs douteuses) avec 2¢ écart-type.

Table 1. — Comparison of v results measured during two intercomparisons (1,
Mundschenk (1996b); 2, Ballestra et al. (1997) and those obtained by EAWAG. A rep-
resents the mean (in Bq kg") of all participating laboratories (excluding outlyers) and

20 standard deviation.

radionucléide 1 Ak 20k EAWAGI

K 683 190 742
SMn 4080 610 4324
5Co 3800 810 4069
80¢o 3380 520 3571
2zn 3230 530 3258
¥7cs 435 7.8 45
13403

210pp 2100 4608

4510

20k

41
221
212
128
168

453

2 A« 20k  EAWAG! 20k
297 88 350 920
144 40 125 10
541 214 530 30

12 4 10 2
30 14 40 20
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nateur utilisé, « AQUASIM » et les mé-
thodes de numéri- sation des don-
nées geométriques de la riviere sont
détaillées par ailleurs (Albrecht et al.,
1995; Albrecht, 1998; Reichert,
1994a; Reichert, 1994b). Deux exem-
ples permettent d'illustrer les préci-
sions du modele (Fig.3). Dans le
premier cas, les rejets de la centrale
de Muhleberg ont éte modélisés jus-
gu’a Niederried ou un échantillonnage
d'eau a permis de comparer les ré-
sultats du modéle avec la réalité. De
méme, le modele a permis de calculer
l'arrivée d'un colorant ajouté dans
'Aar, pres de la centrale. Dans les
deux cas les courbes de passage
(breakthrough curve) modélisées et
mesurées sont d'une ressemblance
satisfaisante. Les différences sont
dues aux phénoménes locaux, qui ne
peuvent pas étre pris en considéra-
tion avec le programme unidimension-
nel utilisé.

2.6 Modélisation dans le lac

Le comportement de I'eau de I'Aar
et de la radioactivité transportée est
fortement influencé par sa tempéra-
ture et par celle du Lac de Bienne et
dépend donc principalement de la sai-
son. En été, le lac de Bienne se dis-
tingue par une forte stratification. La
couche supérieure du lac de Bienne
(épilimnion) est en régle générale
plus chaude et contient moins de sels
dissous que l'eau de I'Aar. Leau de
la riviere s’introduit dans I'épilimnion,
au dessus de la thermocline (Fig. 4A).
Compte tenu de cette intrusion et du
débit relativement élevé de I'Aar par

rapport a la taille du lac de Bienne,
l'eau de laffluent ne met guere plus
d'une semaine pour transiter durant
Iété. Un modele physique détaillé et
les résultats d’'un essai de coloration
ont confirmé cette hypothése (Al-
brecht et al, 1997; Albrecht et al,
1999).

Durant les mois d’hiver, le lac de
Bienne n’est que trés faiblement stra-
tifie, et la température ne varie que
de quelgues dixiemes de degrés.
Comme la température des deux sys-
témes aquatiques tombe a environ
4 °C, la salinité devient déterminante
pour la densité et, par conséquent, la
profondeur de lintrusion. Leau de
PAar, qui contient plus de sels dissous
que le lac de Bienne, est donc plus
dense et plonge en profondeur durant
cette période (Fig. 4B). Le temps de
séjour moyen de ['eau de 'Aar dans
le lac est de ce fait beaucoup plus
long que pendant la période estivale
(60 jours).

3 RESULTATS

3.1 Sédiments

Les résultats détaillés sur la radio-
activité des sédiments du réservoir de
'Aar a Niederried et du lac de Bienne
ont été publiés antérieurement (Al-
brecht et al., 1995, 1997, 1998, 1999).
Deux exemples sont donnés pour il-
lustrer la datation des sédiments
(Fig. 5). Dans les deux cas, l'activité
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Fig. 3. — Valorisation du modele de riviere par tragage d'un rejet radioactif au site de Niederried
(site 2) et d'une coloration a l'uranine a Hagneck (site 4). Pour chaque experience, le traceur a
été injecté dans I'Aar pres de la centrale de Mihleberg. Dans les deux cas, les courbes de passage
(breakthrough curve) mesurées el modélisées sont comparables. Les différences sont dues aux
phénomenes locaux ou a la désintégration de [‘uranine non corrigé.

Fig. 3. ~ Validation of a river model using a radioactive discharge at the location Niederried (site
2) and uranin at Hagneck (site 4) as tracers. In both experiments the tracer had been added to
the Aare river near the Mdhleberg power plant. In both cases the measured and modeled break-
through curves are comparable. Differences are related to local phenomena or the disintegration
of uranin.
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centrale nucléaire
de Miihleberg

Fig. 4. — Sctiéma montrant le comportement de I'eau de 'Aar dans le lac de Bienne en période

chaude (A) et froide (B).

Fig. 4. — Schematic view of the behaviour of Aare water in lake Biel during the cold (A) and the

warm period (B).

de %9Co est donnée pour le jour du
carottage et pour le sédiment du lac
de Bienne, corrigée selon la désinté-
gration radioactive au jour du dépét.
Le flux de ®°Co pour une période dé-
finie d’'une telle carotte se calcule se-
lon I'équation suivante :

n
zalpiAhi
_ =l
F=——,
[lul

ou o représente l'activité en Bag/kg
(corrigée a la date de sédimentation),
p la densité séche du sédiment brut,
Ah I'épaisseur de chaque échantillon
et t le temps représenté par le nom-
bre n d'échantillons de la carotte.
Sur la base de plusieurs caroftes
représentatives des réservoirs hydro-
électriques et du lac de Bienne, un
flux moyen est calculé, qui multiplié
avec la surface de sédimentation per-
met 'évaluation de l'inventaire du sys-
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Fig. 5. — Activité de 69Co et de 137.13Cs dans une carotte représentative de la retenue hydro-
électrique de Niederried (NR-R2; A) et du lac de Bienne (B). Le sédiment de riviere peut diffici-
lement étre daté en utilisant la granulométrie et les variations entre dépbts hivernaux (sédiments
argileux et silteux déposés en période de faible débit d’eau) et dépots estivaux (sédiments silteux
et sableux déposés en période de crue). Le sédiment du lac de Bienne est daté a l'aide des
maxima de dépét de radiocaesium liés aux essais nucléaires atmosphérigues (maximum en 1963),
a l'accident de Tchernobyl (1986) et a une légére augmentation de I'activité de '37Cs dans les
rejets de la centrale de Mihleberg (1977-78). La période de décompte indique la partie de la
carotte qui a servi pour le calcul de bilan de 80Co.

Fig. 5. — Activity of 80Co and 137.134Cs in a sediment core representing the reservoir of the hy-
droelectric power plant at Niederried (NR-R2; A) and Lake Biel (B). The riverine sediment can be
dated with difficulty using particle grain size and variations between winter (clayey to silty sediments
deposited during the period of low run-off) and summer (silty to sandy sediments deposited during
high run-off) deposits. The sediment of lake Biel is dated using the maxima of radiocesium depo-
sition related to atmospheric nuclear festing (maximum 1963), the Chernoby! accident (1986) and
a slight increase in the activity of '37Cs rejected by the Miihleberg reactor (1977-78). The ‘période
goe décompte’ indicates the core section which served to carry out the inventory calculation for

Co.
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téme en question et une comparaison
avec les effluents de la centrale nu-
cléaire. Un tel calcul permet d'évaluer
la proportion de 8°Co rejetée qui a été
déposée avec les sédiments; pour le
réservoir de Niederried : 34 % (Al-
brecht et al., 1995) et pour le lac de
Bienne : 40+15% (Albrecht et al,
1999).

3.2 Matiere en suspension

La séparation des particules par
centrifugation et par filtration et les
mesures d'activité vy des deux phases
séparées permet d’évaluer les pour-
centages de ®°Co associé aux parti-
cules et a la phase dissoute. Ces
résultats (Tableau 2) sont présentés
en fonction du temps de contact du
80Co avec I'eau de I'Aar (Fig. 6). Ex-
cepté 5 échantillons avec plus de
20% de ®°Co associé aux particules,
le taux d’adsorption sur les MES reste
inférieur & 20 % sur les autres échan-
tillons qui représentent 92% de l'ef-
fectif total mesuré. Le temps de
contact n’influe pas sur le taux d’ad-
sorption ou le coefficient de distribu-
tion entre particules et solution (Kp).
Il est cependant possible d'identifier
une dépendance cinétique en compa-
rant la moyenne du taux d'adsorption
a un km de la centrale (5%) avec ce-
lui des échantillons pris a 18 km de
distance (15%). Peu d'échantillons
ont indiqué une activité de ®°Co su-
périeure au niveau de détection a
cause de la forte dilution de I'eau de
I'Aar dans le lac de Bienne (les ré-

sultats au niveau de détection ne sont
pas indiqué au Tableau 2). Les quel-
ques résultats indiquent, toutefois,
que le taux d'adsorption dans le lac
reste inférieur a 40 %.

La grande variation des Ky (Fig. 6)
ne s’explique ni par la cinétique d'ad-
sorption ni par la concentration en
particules qui se situe dans la gamme
de 0.3 4 60 mg I (Tableau 2).

Afin d’évaluer 'importance des col-
loides pour le transport du ®°Co, 5 sé-
parations ont été accomplies sur le
trajet de I'Aar entre la centrale et le
lac (Tableau 3). Tout comme pour les
particules, le taux d’adsorption sur les
colloides varie fortement, mais n'a
pas depassé 20% du total de I'activité
en %°Co a une exception prés. Comp-
te tenu des difficultés d’échantillon-
nage sur le terrain, les différences
entre eau brute et les échantillons
d’'eau traités sont acceptables.

3.3 Solution

Plusieurs tests ont été réalisés
avec differentes résines (Tableau 4).
Dans une premiere série de tests,
'eau filtrée a été employée sans sé-
paration de la phase colloidale. Cette
expérience a démontré le change-
ment de la polarité des ions de cobalt
ou des complexes auxquels le cobalt
est attaché. En utilisant des échan-
geurs BioRad" cationiques (forme H)
et anionique (forme CI). nous avons
pu démontrer que le cobalt dans la
cuve de stockage était principalement
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Tableau 2. — Résumé des résultats obtenus par centrifugation (CFC, H = Heraeus, L = LE)
et par filtration (ISF) sur radsorption du ®Co sur les matieres en suspension en aval de
la centrale de Muhleberg (Kp = coefficient de distribution pour ®0Co entre matiere en
suspension et solution).

Table 2. — Summary of results obtained b&/ centrifuging (CFC, H = Heraeus, L = LE)
and filtration (ISF) on the adsorption of 0Co onto suspended matter downstream of
the Mihleberg reactor (Kp = distribution coefficient for ®0Co between suspended particles
and sofution).

.. distance & 99Co 3 0 !

( Agafar méthode l(?:?;“gé) la (EE;\:]rale fi(le'::e ;)[aBgichIe]s ad[s:;or]bé oh:E%e?gar::oa? Kp (I/kg) |
-25.1.1994 ISF (1um) 1 0.4 235.6 1.29 0.5 0.65 8424
27.10.1993 ISF (1um) 1 0.7 3.7 0.22 55 1.3 45738 !
27.10.1993 CFC (H) 1 0.7 2.94 0.29 9 27 36533
25.1.1994 CFC (H) 1 0.4 1655 2.75 2 17 9774
25.1.1994 ISF (1um) 1 1.1 516.9 4.5 1 0.58 15010
22.3.1995 |ISF (0.45um) 1 0.4 2.91 0.37 11 8 15012 !
22.3.1995 CFC (L) 1 0.4 3.48 0.13 4 4 10319
22.3.1995 CFC (H) 1 0.4 3.32 0.14 4 3 14 491
9.9.1993 ISF (1pm) 2 4.8 39.9 4.36 10 35.9 3044 :
9.9.1993 ISF (1um) 2 4.8 26.1 1.84 7 35.9 1964 i
1.4.1993 ISF (1pm) 2 4.8 0.6 0.06 9 2.3 43478 :
1.4.1993  ISF (tpm) 2 48 2.1 0.1 5 26 18315 :
1.4.1993 ISF (1pm) 2 4.8 1.6 0.54 25 2.6 129 808 '
1.4.1993 ISF (1um) 2 4.8 0.8 0.06 7 2.6 28 846 ¢
1.4.1993 CFC (H) 2 4.8 0.83 0.21 20 3.6 70 281
9.9.1993 CFC (H) 2 48 34.86 1.54 4 10.3 4289
17.7.1996 CFC (L) 2 48 2.69 0.2 6.9 28 26 553 :
27.10.1993 ISF (1um) 3 10.1 3.9 0.45 10 0.6 192 308 :
27.10.1993 CFC (H) 3 10.1 10.42 0.27 3 2 12 956 :
9.9.1993 CFC (H) 3 10.1 16.57 15.28 48 31.3 29 462 :
5.4.1995 CFC (H) 3 10.1 3.87 0.18 5 10 4 651
5.4.1995 CFC (L) 3 10.1 3.41 0.27 7 10 7918
20.7.1995 CFC (L) 3 10.1 2.43 0.16 6 6.05 10883 :
9.9.1993 ISF (1um) 4 18.3 20.3 2.73 12 34.6 3 887
9.9.1993 ISF (1pym) 4 18.3 20.4 3.22 14 54.7 2886 :
27.10.1993 ISF (iym) 4 18.3 55  0.36 6 5.1 12 834
27.10.1993 ISF (1uym) 4 18.3 6.3 0.11 2 3.1 5632
1.4.1993 CFC (H) 4 18.3 1.17 0.18 13 3.2 48 077
1.4.1993 CFC (H) 4 18.3 0.59 0.1 14 2.7 62775 :
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.. distance a ®Co a3 %Co .

( Ac;atAear méthode }?:?;“ﬁ la c[srr:]rale fi?t?:e gggicrnle]s ad[s%r]bé Oﬁg%e ?;mrg%r]l Ko (I/kg)1
9.9.1993 CFC (H) 4 18.3 9.2 2.02 18 16.6 13227
9.9.1993 CFC (H) 4 18.3 1457 219 13 29.5 5095
27.10.1993 CFC (H) 4 18.3 5.55 0.3 5 2.6 20 790 i
20.8.1996 CFC (L) 4 18.3 047 0.65 58 6.6 209 542 :
(B) lac de
Bienne
10.9.1993  ISF (1um) 5 19.0 0.34 0.11 25 2.51 134 139!
10.9.1993  ISF (1pym) 5 19.0 1.08 0.63 37 16.59 35193
15.9.1993 CFC (H) -] 27.0 3.81 0.13 3 4.192 8325
2281994 CFC (L) 7 23.0 015 003 17 035 571429

Tableau 3. — Résultats des séparations combinées de particules et de colloides.
Table 3. — Results of combined separations of particles and colloids

date localité  temps particules colloides en solution eau différence:
(Fig. 1) de brute au brute:
O Bam® (%] Bam3 (%l [Bam3 [%] [Bqm? § oo

(%]

22.3.1995 1 03 0.13 36 0.15 42 27t 751 2.99 17

5.4.1995 3 48 027 45 0.04 07 34 56.1 3.7 39

20.7.1995 3 45 0.1 6.1 0 00 243 927 259 1

17.7.1996 2 2 0.2 69 04 138 23 793 29 -
22.7.1997 laboratoire 24 6682 295 508 22 15435 682 22625 -
8.10.1997 4 16 166 153 35 323 569 524 108 65 }

cationique, et qu'un changement con-
sidérable se produit aprés contact
avec I'eau de I'Aar. Dans un premier
test 51% du ®°Co total ’en solution’
était sous forme anionique, dans un
deuxiéme test 77%; ces résultats
sont semi-quantitatifs en raison de la
présence de la phase colloidale et de
Fadsorption de ®°Co aux parois des
bouteilles lors du transport au labo-

ratoire et au stockage (Albrecht et al.,
1994 ; Fischer et Albrecht, résultats
non publiés). Ces résultats ont dé-
montré que les séparations doivent
étre accomplies directement sur le
terrain ou immeédiatement aprés le
transport au laboratoire, ce qui a été
fait pour les tests suivants pour les-
quels la phase colloidale était égale-
ment séparée.
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Fig. 6. — Le comportement du €°Co dans 'eau de I'Aar en aval de la centrale de Mihleberg est
représenté par le pourcentage de 50Co adsorbé sur les matieres en suspension (> 0.5, respec-
tivement 1.0 ym de diametre selon type de filtre utilisé) et par le Kp, en fonction du temps de

contact avec l'eau de la riviere.

Fig. 6. — Behavior of 8Co in Aare water downstream of the Mihleberg nuclear reactor, percentage
of 89Co adsorbed to suspended matter (> 0.5, respectively 1.0 ym in diameter depending on filter
type used) and Kp as a function of contact time with river water.

Le Tableau 4 indique les pertes de
8Co lors du stockage de I'eau filtrée,
surtout les 3 premiers tests lorsque
I'échantillon a été entreposé pendant
plusieurs jours, voir semaines, mon-
trent que les pertes peuvent atteindre
90%. La réduction de ces pertes per-
met une interprétation plus quantita-
tive. La moyenne de tous les tests
indique que 60% du 8°Co est sous
forme complexée et 40% sous forme
libre. Les résines spécifiques em-
ployées par Garnier et al. (1997) ne
peuvent cependant pas étre utilisées
sur le terrain a cause de leur granu-
lométrie fine, qui ne permet pas un
écoulement convenable pour les vo-
lumes requis par les faibles activités
en nature. Pour le test du 22.7.95,
une activité élevée a été employée

permettant une mesure d’activité des
résines apres un traitement de 20 I.
Pour les séparations sur le terrain
avec les échantillons de faible activité,
des volumes supérieurs a 60 | sont
recommandes.

3.4 Modélisation du Co dans un
systéme ‘simple’

Le cobalt existe, dans un systéme
'simple’, sous forme d'ions ou de
complexes inorganiques. Les réac-
tions chimiques au laboratoire sont
connues et les constantes thermody-
namiques ont été déterminées (i.e.
Martell et Smith, 1989; Morel et He-
ring, 1993 ; Stumm et Morgan, 1996).
A partir de I'équilibre thermodynami-
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Tableau 4. — Spéciation du 80Co dans la phase dissoute par échange sur des résines

* 123

organigues; * en laboratoire;

calculée par différence, résine anionique = BioRad”

C!” form, sauf 22.7.97, QMA; résine cationique = BioRad” H* form).

Table 4. — Speciation of ®0Co in the dissolved phase obtained by exchange with organic
resins ; * in the laboratory; ** calculated by difference, anionic exchange resin = BioRad”
CI” form, except 22.7.97, QMA; cationic exchange resin = BioRad“ H* form).

date date de localité eau anionique/complexé  cationique/libre  différence:
d'échan—-  sépa- (Fig. 1) filtrée/ eau brute:
tillonage  ration ultrafiltrée et eau
chimique Bq I Bq /P o Bq 3 % traitée [%]
25.1.94 28.1.94 1 230.9 91.9 51 88.8 49 22
25.1.94 2.2.94 1 228.6 134.4 77 40.8 23 23
25.1.94 19.2.94 1* 232.2 9.9 41 14.0 59 90
22.7.97 23.7.97 . 15 435 5 351 35 10084 65 o™
20.7.95 20.7.95 3 2.46 1.49 61 0.94 39 1
8.10.97 8.10.97 4 5.69 4.6 81 1.09 19 {1 1ad

que, il est possible de décrire et de
modéliser ces réactions et de prévoir
limportance relative des différentes
formes chimiques (Westall et al,
1976; Westall, 1986). Lexemple sui-
vant d’une complexation inorganique
permet d’expliquer I'approche :

Co%* + H,0 < CoOH* + H*
Log K=-9.7

Cette réaction dépend du pH et le
complexe inorganique CoOH* est
plus stable dans un milieu basique.
Les calculs présentés ici ont été faits
avec le programme ChemEQL
(Muller, 1996). Bien que Co(lll) soit
présent dans certaines cuves de
stockage des réacteurs nucléaires et
dans les eaux en aval de ces réac-
teurs (Leonard et al., 1993a; Leonard
et al., 1993b), sa rareté permet d’ex-
clure la forme oxydée dans les calculs
de modéle, donc de négliger les réac-
tions d’oxydoréductions. | est difficile

de modéliser ces réactions, car elles
sont fortement influencées par des
processus biochimiques, qui ne sui-
vent pas les lois de la thermodyna-
mique (Moffett et Ho, 1996). Outre les
réactions entre différentes formes in-
organiques, le programme permet
également de modéliser 'adsorption
sur les particules et la complexation
organique. Les réactions chimiques
suivantes illustrent la méthode :

=FeOH + Co** & FeOCo* + H*
Log K = —0.46

L + Co®* & ColL Log K =10.55

Adsorption et complexation organi-
que sont représentées par des équa-
tions chimiques avec leurs constantes
d'équilibre. =FeOH représente un
groupe OH de surface, qui peut réagir
comme acide ou comme base, L re-
présente tous les ligands organiques
possibles, permettant la complexation
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des métaux. Comme les propriétés
chimiques de surface des oxydes
sont particulierement bien étudiées
(Dzombak et Morel, 1990), elles sont
souvent utilisées comme modeéle. La
constante d'équilibre (Log K=0.46)
s'applique bien s0r uniquement aux
oxydes de fer utilisés et aux condi-
tions chimiques de I'expérience, mais
la complexité de la composition chi-

mique et physique des assemblages
naturels de particules et la lenteur
des réactions (Li et al, 1984,
Mundschenk, 1996a) rendent la dé-
termination des constantes d’équilibre
trés difficile. La concentration des si-
tes d’adsorption dépend naturelle-
ment du type de Iéchantillon,
I'utilisation des constantes obtenues
pour les oxydes de fer (2x10™ mol/g)

Tableau 5. — Tableau des équilibres indiquant les composants et leurs concentrations
molaires, les especes, leurs réactions et les log K correspondants (voir Sigg et al.,
1994 pour plus de détail; S&M=Smith et Martell, 1974 ; D&M=Dzombak et Morel, 1990;

Q=Qian et al., 1998).

Table 5. — Equilibrium Tableau, indicating the components and their molar concentrations,
the species, their reactions their corresponding log K (voir Sigg et al, 1994 pour plus
de détail; S&M=Smith et Martell, 1974 ; D&M=Dzombak et Morel, 19980; Q=Qian et al.,

1998).

c 02+
total

H>CO3
total

=FeOH
total

C—oz"

CoOH"*

Co(OH)2(aq)

Co(OH)s™

Co(OH)4*

Co20H3"™

Coa(OH)a**

H>CO3

HCO3

COos%

OH-

=FeOH

=FeOCo”

L

CoL

H* 0 0 0
2x10°  1x10®

- O = O O O ©C © & N = = a2 a o
O O © © © = = = O O O O © ©C O
O 0O = =2 O O 0 0 O O 0 © O o o

4x107

L total H' total  log K référence :

0 0 0

0 -1 -9.7 S&M
0 -2 -19.6 S&M
0 -3 -32.3 S&M
0 -4 -45.8 S&M
0 -1 -11.3 S&M
0 -30.4 S&M
0 0 0

0 -1 -6.35 S&M
0 -2 -16.68 S&M
0 -1 -14

0 0 0

0 -1 -0.46 D&M
1 0

1 9.6 Q

0 1 0

71070
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représente donc une nouvelle simpli-
fication.

De méme, la complexation organi-
que a été simplifiée radicalement
dans [l'éguation. Le groupement de
toutes les substances organiques dis-
soutes dans un terme (L) n’est pas
justifié en raison de la complexité de
ces substances (Buffle, 1988; Tipping
et Hurley, 1992). La constante d’équi-
libre "conditionnelle’ pour la complexa-
tion organique a été évaluée pour le
Coqane dans le systeme aquatique
suisse sur la base de mesures de vol-
tamétrie (log K=9.5-11.6 pour pH 8);
ainsi que la concentration de ligands
([L]=1.4-7.6 nM); Qian et al., 1997).
La concentration de Coyya €St égale
a la concentration de Cogape qQui varie
entre 1 et 3.3 nM dans le systeme
étudié (Qian et al, 1998). Une com-
paraison avec des mesures in situ
permettra une évaluation de cette
simplification. Lensemble des espée-
ces chimiques, les concentrations, les
réactions et les constantes d’équili-
bres se trouvent dans le Tableau 5.

Les résultats donnés par le modéle
pour un systeme sans adsorption ni
complexation organique (Fig. 7A) in-
diquent clairement la prédominance
de Cobalt libre (Co®*) ou sa forme hy-
dratée au pH du systeme naturel. Des
produits de I'hydrolyse, comme
CoOH" apparaissent uniquement aux
pH élevés. La présence de particules
(Fig. 7B) réduit la proportion de Co%*
surtout pour lintervalle du pH qu’on
trouve dans I'Aar. A pH 8, plus de
90% du Co ont, selon le calcul, une

préférence pour la phase solide. La
présence de ligands organiques
change brusquement la spéciation du
cobalt (Fig. 7C). Le calcul, qui est
basé sur les données du Tableau 5
(a pH 8), indique que 80-90% du Co
total est de préférence complexé par
des ligands organiques, 10% adsorbé
aux particules et 1-2% libre.

4 DISCUSSION ET CONCLUSIONS

4.1 Comparaison entre modeéle et
résultats de terrain

Une comparaison entre les conclu-
sions du modele et les résultats du
terrain permet de tester la validité du
modele. Dans le systéme ou le cobalt,
sous forme libre ou de complexe in-
organique (Fig. 7B), peut réagir uni-
quement avec des surfaces de
matiere en suspension, le modéle in-
dique que plus de 90% sont adsor-
bés. Ceci est clairement en
contradiction avec les résultats d’ana-
lyse de particules et de colloides, qui
ont affiché une moyenne de ®°Co ad-
sorbé de 15% pour les particules et
de 20% pour la somme de particules
et de colloides. Il est possible quon
ait réalisé toutes ces séparations a
courte distance de la centrale nu-
cléaire de Muhleberg et que I'équili-
bre, qui est a la base du modéle,
n'était pas encore atteint. C'est grace
au bilan du *°Co dans les sédiments
du lac de Bienne, indiquant que 50 %
du *°Co rejeté ne participent pas aux
réactions d’'adsorption et de sédimen-
tation, malgré leur longue résidence,
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Fig. 7. — Modéle du comportement du cobalt (2nM) dans un systéeme simple (A) dominé par H,O
et HoCO4, 1x10°M; (B) en présence de particules (oxydes de fer; concentration de particules =
2 mg I'', densité de sites d'adsorption = 2x104 mol g’} et (c) de ligands organiques (concentration

de ligands = 4.5nM).

Fig. 7. — Model of the behaviour of cobalt (2nM) in a simple system (A) dominated by H.O and
H,CO4, 1x105M; (B) in the presence of particles (iron oxide; particle concentration = 2 mg I,
adsorption site density = 2x10* mol g') and (c) organic ligands (ligand concentration = 4.5nM).

que ce modéle le plus simpliste peut-
étre rejeté.

C'est donc la compétition entre les
phénomenes d'adsorption et de com-
plexation organique qui gouverne le

devenir du radiocobalt. Lexemple re-
présenté dans la Fig. 7C indique pour
un pH 8 un taux d'adsorption de
15%, comparable avec la moyenne
de 20% des mesures in Situ, mais
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avec moins de 2% Co?*, sensible-
ment inférieure aux 30% observés
sur le terrain. Parmi les variables qui
agissent sur le systeme complexe du
Co (coefficient K des réactions d’ad-
sorption et de complexation, concen-
tration des sites d’adsorption et de
ligands, Tableau 5), c'est la concen-
tration en ligands qui influence le plus
le systéme. Si I'on prend le minimum
et le maximum de la concentration
des ligands organiques publiés par
Qian et al. (1998, 1.4 et 7.6 nM), la
différence des résultats du modeéle est
considérable (Fig. 8). La proportion de
Co associé aux ligands organiques
varie entre 49 et 93 %, et la proportion
de Co associé aux particules entre 6
et 47% (Tableau 6). Cette variation
reflete les valeurs trouvées dans I'Aar
en aval de la centrale de Mihleberg
pour l'adsorption et la complexation
organique. Les valeurs de terrain pour
le Co libre sont plus élevées (30%)
que les valeurs modélisées (maxi-
mum 3%). Cette différence peut trés
bien étre expliquée par le désequilibre
chimique en aval de la centrale et la
prédominance de Co libre dans la
cuve de stockage.

Vu limportance des ligands, une
analyse de leur concentration semble
déterminante pour le milieu aquati-
que. Malheureusement, il n'existe pas
encore de méthode simple pour ob-
tenir cette variable. Les valeurs indi-
quées pour le Co sont basées sur les
analyses voltamétriques et des cal-
culs thermodynamiques complexes
(Qian et al, 1998). La difficulté est
lite a la complexité des substances
organiques du systeme aquatique, qui
proviennent concurremment des rivié-
res méme et des sols érodés des
bassins versants (Buffle, 1988). Le
comportement du Co dans une riviére
avec une concentration de matiere or-
ganique forte est donc nettement dif-
férent par rapport a une riviere a
faible concentration organique. Ceci
peut expliquer une partie des différen-
ces observées pendant 4 décennies
d’études sur le comportement du
®0Co dans les différents sites du
monde (p.e. Aston et Duursma, 1973;
Baudin et Nucho, 1992 ; Benes et al.,
1889; Cerling et Turner, 1982; Cundy
et Croudace, 1995; Foulquier et al.,
1989 ; Hesslein, 1987 ; Lambrechts et
Foulquier, 1985; Mahara et Kudo,

Tableau 6. — Répartition du Co entre phase libre et association avec des ligands or-
ganiques (Col) et des particules (=FeOCo") modélisée pour un pH=8 et deux concen-

trations de ligands (L) différentes.

Table 6. — Partitioning of Co between the free, dissolved phase and association with
organic ligands (Col) and particles (=FeOCo*) modeled at pH 8 for two different ligand

concentrations (L).

(L) [nM] Co?* [%)
14 3.4
76 0.5

(CoL) [%] (=FeOCo*) [%]
49.5 _ 47
93.2 _ 6.3
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Fig. 8. — Modéle de la spéciation du Co dans un systeme de compétition entre adsorption et
complexation organique. Les résultats obtenus pour les deux cas sont basés sur les données
résumees dans le Tableau 5, a part la concentration des ligands qui est dans le cas A égale a
1.4 nM et dans le cas B égale a 7.6 nM.

Fig. 8. — Speciation modeling of Co in a system with competition between adsorption and organic
complexation. Results obtained for both cases are based on the parameters summarized in Table
5, with the exception of the ligand concentration, which is in case A equal to 1.4 nM and in case
B equal to 7.6 nM.

1980; Mundschenk, 1992; Nucho et
al, 1988; Pally et al., 1986 ; Vertacnik
et al., 1979).

4.2 Intérét pour la surveillance
des installations nucléaires

Dans une publication récente
Mundschenk (1996a) a conclu que
dans un systéeme aquatique a I'équi-
libre la majorité des radionucléides
(Co inclus) est adsorbée aux particu-
les. Cette conclusion avait des con-

séquences pour la mise au point d'un
systeme de surveillance des installa-
tions nucleaires, par exemple une
préférence pour les analyses des sé-
diments. Le faible pourcentage de
80Co adsorbé aux particules en aval
de la centrale de Miihleberg démontre
que les sédiments seuls ne peuvent
pas servir d'outil de contrdle et que
la phase dissoute doit aussi étre prise
en considération. En Suisse, nous
avons terminé linstallation de trois
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systémes d’échantillonnage qui col-
lectent entre 100 et 200 | d’eau brute
par mois selon le débit du fleuve.
I'échantillon est ensuite traité par
précipitation d’hydroxyde de fer et flo-
culation de montmorillonite. Lactivité
mesurée en Bq/m3 est ensuite multi-
pliee par le débit mensuel de la riviere
pour étre comparée aux déclarations
des centrales nucléaires. Un lieu
d’échantillonnage se trouve en aval
de le centrale de Mihleberg prés de
Hagneck  (Fig.1;  Albrecht et
Weidmann, 1998 ; Albrecht 1989).

4.3 Implications radioécologiques

Les études d'impact des centrales
nucléaires portaient essentiellement
sur l'eau de la riviere, les sédiments,
les poissons et les végétaux aquati-
ques (p.e. Lambrechts et al, 1992).
La mobilité du cobalt implique la pos-
sibilité de sa présence dans les nap-
pes aquatiques en contact avec I'eau
de riviere, surtout en cas d'infiltration,
soit naturelle ou artificielle. Deux cas
précis sont en cours d'évaluation.
Dans un premier cas, en aval de la
centrale de Mihleberg ou l'eau de
IAar s'infiltre régulierement dans la
nappe aquatique, des traces de ®°Co
ont été mesurées dans I'eau souter-
raine (620.8 Bq m?). Un deuxieme
cas fraite une installation d’enrichis-
sement d'eau souterraine prés de
Bale, ou 'eau du Rhin peut s'infiltrer
dans la nappe. Dans un échantillon
d’'eau potable wune activité de
0.5£0.1 Bqm™S a été mesurée (Al-
brecht, 1998). Ces activités sont lar-
gement inférieures a la valeur de

tolérance suisse de 10000 Bg m’,
mais elles démontrent clairement la
mobilité des complexes organiques
de Co et la nécessité dinclure les
eaux des nappes souterraines dans
une étude d'impact lorsqu'une infiltra-
tion est supposée.

4.4 Applicabilité pour autres
radionucléides

La méthode présentée dans ce tra-
vail est également applicable pour au-
tres  radionucléides. Les radio-
nucléides des métaux de transition,
comme **Mn ou %°Zn et des métaux
alcalins, comme '¥Cs ou '**Cs existe
dans les effluents des centrales et ont
aussi un intérét radioécologique. Les
résultats sur leur comportement dans
les systémes aquatiques en Suisse
sont moins nombreux dus a leurs fai-
bles concentrations. Ces métaux par-
ticipent, comme le fait le Co dans les
réactions d'adsorption et de com-
plexation organique. Pour la modéii-
sation il est nécessaire de consulter
la littérature afin de trouver des ren-
seignements sur les concentrations
respectives et les constantes d'equi-
libres. Pour le radiocaesium la demar-
che est plus complexe, car Cs peut
exister dans un systéme aquatique
sous forme d'ion (surtout a courte dis-
tance en aval du lieu de décharge)
ou fortement adsorbé aux particules
de sol, érodé dans le bassin versant.
Surtout les méthodes d’enrichisse-
ment chimiques et de séparations par
résines doivent étre adaptées aux ra-
dionucléides en question.
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