es opérations d’assainissement-démantélement produisent
une grande variété de déchets*, selon que I'on a affaire a des
installations du cycle, des réacteurs ou une installation en situa-
tion post-accidentelle. Les radionucléides* présents dans ces
déchets peuvent ainsi étre soit des produits de fission et des
actinides (cycle et post-accidentel), soit des produits d’acti-
vation* (réacteurs), et les volumes associés peuvent varier
dans des proportions importantes. La nature de I'activité*
radiologique associée est également différente ; de tres faible
a moyenne ou faible pour les installations de cycle et les réac-
teurs, elle peut varier plus fortement en situation post-acciden-
telle. Ainsi, les problemes posés par ces opérations sont diffé-
rents et nécessitent que les opérations de décontamination*,
qui concernent les structures, sols ou effluents liquides, s’ins-
crivent dans une vision systémique de I'assainissement-
démantelement. On ne peut décontaminer sans avoir préala-
blement caractérisé (voir supra, p. 13, « Evaluation de I'état
radiologique, physique, chimique de l'installation a assainir ou
a démanteler. Techniques de caractérisation »), défini le scé-
nario d’intervention (voir supra, p. 57, « Opérations en milieu
hostile ») et sans savoir comment gérer par la suite les déchets
secondaires produits par ces opérations (voir infra, p. 107, « Le
traitement des déchets d’assainissement-démantelement »).
Dans ce contexte, les enjeux associés a la décontamination
sont principalement d’abaisser la dosimétrie des chantiers d’'as-
sainissement démantélement, de décatégoriser* les déchets
produits par ces chantiers et de réduire les volumes des
déchets « ultimes ». Les probléemes scientifiques et techniques
qui en découlent concernent le développement de procédés

capables d‘extraire efficacement les radionucléides de I'objet
traité (surfaces, sols, effluents) et de les concentrer dans un
déchet compatible avec une filiere existante.

Pour le traitement d’'une contamination fixée dans les struc-
tures, deux familles de procédés ont été développées ;
I’Aspilaser® pour le décapage des bétons peints, les Aspigels®
pour la décontamination de surfaces essentiellement métal-
liques. Pour des objets de forme complexe, des solutions a
base de mousses ou de gels particuliers sont privilégiées.
Dans le cas de sols contaminés plus ou moins irréversible-
ment, deux procédés, I'un basé sur I'extraction par CO, super-
critique, l'autre sur la flottation par mousse sont en cours de
développement.

Par ailleurs, les Stations de Traitement des Effluents Liquides
(STEL) contaminés par des radionucléides sous forme
ionique ont été historiquement basées sur des procédés de
coprécipitation, du fait de leur robustesse vis-a-vis de com-
positions complexes. Cependant, ces procédés produisent
des quantités importantes de boues, méme si des optimisa-
tions de conception permettent de les diminuer. Pour pallier
ce désavantage, et également faciliter la gestion ultérieure
des déchets induits, des procédés basés sur des adsorbants
innovants sont concus. Enfin, des procédés de filtration et
d’oxydation photochimique avancée sont développés pour la
décontamination d’effluents liquides contenant des radionu-
cléides sous forme particulaire ou complexifiée par des molé-
cules organiques.
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Le niveau de maturité industrielle de ces différents procédés
est fortement variable ; a titre d’illustration, il peut étre trés
élevé pour des applications ciblées des Aspigels® ou de
I’Aspilaser® et encore bas, pour ces mémes techniques, dans
le cas du traitement en profondeur des bétons poreux. Dans
ce qui suit, on s’efforcera d’illustrer I'état d’avancement de la
R&D en décontamination conduite au CEA et, d’autre part, de
souligner la cohérence des approches en mettant en lumiére
les performances potentielles des procédés étudiés, non seu-
lement en termes d’efficacité de décontamination, mais éga-
lement en termes de volume de déchet produit et de facilité
de mise en ceuvre.

Vincent BLET et Luc PARADIS
Département d’études du traitement
et du conditionnement des déchets
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Le traitement et la décontamination des structures,
des sols et des effluents

Le traitement de surfaces solides contaminées

Les gels de décontamination
minéraux

Le principe des gels de décontamination* est d’appliquer sur
la surface a décontaminer un film de gel contenant des col-
loides capables de sorber* les radionucléides* présents sur
la surface. Ces films se fracturent au cours de leur séchage en
quelques heures pour former des paillettes millimétriques
contenant la contamination* et facilement récupérables par
brossage ou aspiration (fig. 99). Le grand intérét de ces gels
pour la décontamination vient de I'absence d’effluents liquides
et de la petite quantité de déchets solides produits par le pro-
cédé. Des gels minéraux de décontamination ont été brevetés
conjointement par le CEA et AREVA et sont désormais utili-
sés a I'échelle industrielle par les opérateurs du démantéle-
ment pour traiter essentiellement la contamination fixée dans
des couches d’oxydes métalliques [1]. lls sont dits « aspi-
rables » et commercialisés sous I'appellation ASPIGELS® par
la société FEVDI. lls sont fabriqués a base de suspensions
colloidales concentrées de silice ou d’alumine et sont appli-
qués sur la surface a décontaminer au pinceau ou par pulvé-
risation, afin de former des films d’épaisseur variant entre 0,5
et 2 mm.

Des formulations différentes de ces gels ont été développées
et commercialisées selon la nature de la surface a traiter en

Fig. 99. Film de gel a la fin de la fracturation, observation
des paillettes millimétriques.

utilisant un réactif de décontamination acide, basique et/ou
oxydant. L'ajout, en faibles quantités, d’additifs tensio-actifs*
a permis de contréler les propriétés viscoélastiques dans le
ceceur du gel, mais aussi celles aux deux interfaces du film de
gel avec le substrat et avec I'air. Ainsi, I'aptitude de ces gels a
la pulvérisation et a I'adhésion sur les parois a été optimisée.
Ces tensio-actifs permettent également de contréler le
séchage et la fracturation. La cinétique globale de réaction
substrat/gel, qui fait intervenir les mécanismes de mouillage
et de corrosion/complexation de surface, est ainsi pilotée par
la formulation. Du fait de leurs propriétés rhéologiques parti-
culiéres, ces gels peuvent étre aussi utilisés comme bains de
décontamination ou en nappage. Des questions restent néan-
moins encore en suspens comme, par exemple, sur la possi-
bilité de décontaminer des bétons plus en profondeur par un
film de gel pulvérisé. Des travaux récents ont montré l'intérét
de I'ajout d’un super-absorbant (PAANa*) sur l'efficacité d’un
gel [5]. Le mécanisme proposé met, en particulier, en évidence
le r6le joué par les ions présents en surface du substrat a trai-
ter qui diffusent au sein du gel, provoquant ainsi le relargage,
par effet de pression osmotique, de la solution décontami-
nante contenue au sein des billes de PAANa (fig. 100). Ce phé-
nomene, a l'origine de I'amélioration de I'attaque du substrat
et donc de sa décontamination, provoque également un abais-
sement local de la viscosité du gel qui contribue a un meilleur
mouillage par imprégnation de la surface a décontaminer.

Solution de décontamination

H,0
H*/ OH
lon * Substrat

Gel décontaminant

O

Fig. 100. Mouillage accru par effet de relargage d’eau.
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Potentiel zéta

chaud une a deux secondes puis est
retirée : le film de gel se fige en refroi-

NaCl

dissant et adhére sur la piece sans cou-
lure, grace a 'augmentation rapide de
la viscosité du carraghénane des
50 °C. L'utilisation de bains de gel
acides, plus corrosifs, nécessite I'em-
ploi d’'un autre polymére thermosen-
sible plus stable chimiquement, tel que,
par exemple, le PNIPAAM*. Dans cette

Y

Fig. 101. lllustration de la transition gel/sol/gel sur une suspension
d’alumine par ajout de quantités croissantes de NaCl.

L'influence de la viscosité et de la tension interfaciale sur ce
mouillage reste néanmoins a éclaircir. Par ailleurs, I'extension
de la stabilité chimique de certains gels a des durées large-
ment supérieures a quelques mois est un autre theme d’étude
important pour la valorisation de ces produits.

Les gels de nappage

L'utilisation de techniques avancées de rhéologie couplées a
des mesures de potentiel zéta*, des particules d’alumine a
permis de révéler I'existence de plusieurs transitions sol/gel
suivant la quantité de sels présents dans la solution colloidale
d’alumine [2]. Ainsi, un simple ajout de quantités croissantes
de chlorure de sodium, [NaCl], permet de faire passer la sus-
pension d’alumine d’un état de « gel », qui adhére a une paroi
verticale, puis a un état de « sol », qui s’écoule sur la paroi,
puis de nouveau a un état « gel» (fig. 101).

De maniére similaire, la compréhension des transitions sol/gel
a également permis de breveter des gels a base de silice addi-
tivés d’un polymere thermosensible [3, 4]. Par exemple,
lorsque le bain de gel contenant du carraghénane est porté a
environ 55 °C, ce polymeére se déstructure, ce qui diminue la
viscosité du bain qui devient alors liquide. La piece a décon-
taminer (acier noir, aluminium) est alors trempée dans le bain

application, la piece métallique a
décontaminer est préalablement chauf-
fée vers 45 °C, plongée quelques
secondes dans le bain de gel maintenu a température
ambiante puis retirée. Au contact de la piece chaude, la visco-
sité du bain de gel augmente brutalement et fige instantané-
ment le réseau du gel autour de la piece pour former un film
de nappage qui ne s’écoule pas (fig. 102). Ces types de gel
permettent ainsi la décontamination* déportée de petites
piéces métalliques de nature différente et de géométrie com-
plexe (corps de pompe, vanne, bras télémanipulateur...), sans
contamination du bain de gel. L'influence des quantités res-
pectives de silice et de polymeére sur les transitions sol/gel
reste cependant a clarifier pour optimiser I'efficacité de la
décontamination.

Les mousses de décontamination

Les procédés classiques de décontamination d’une installa-
tion de grand volume et de forme complexe - générateurs de
vapeur, réacteurs... mettent en ceuvre des solutions chimiques
produisant des quantités significatives d’effluents. Il y a donc
un enjeu a limiter ces volumes, notamment pour en simplifier
la gestion ultérieure. C’est la raison pour laquelle des mousses
aqueuses, stables sur plusieurs heures, contenant de faibles
quantités (1 a 3 g/l) de tensio-actif moussant et de viscosant
(xanthane) ont été développées et brevetées [6]. A titre d'illus-
tration, ce type de mousse a été utilisé avec succes pour trai-
ter le circuit secondaire du Générateur de Vapeur (GV) d’un
sous-marin de la marine nationale [7]. Le procédé consiste en
I’injection successive et a distance (quelques dizaines de

meétres) de trois types de mousse spé-

cifique a durée de vie contrélée conte-

nant 17 % de liquide. Au cours des rem-
plissages, ces mousses mouillent la
forét de tubes et les différents dépéts
adhérents d’oxydes métalliques
(fig. 103). Les mousses a base d’acide
phosphorique 0,5M ont permis la fragi-
lisation et la dissolution partielle des
dépbts d’oxydes de cuivre. Celles a
base d’acide oxalique 0,4M fragilisent
et dissolvent partiellement les dép6ts

Fig. 102. Principe de la décontamination par gel de nappage de la piéce (b) apres trempage

d’oxydes de fer. Enfin, les mousses a
base d’acide oxalique/eau oxygénée

rapide (a) dans un bain de gel. Les paillettes solides sont éliminées par simple brossage (c).

92

Le traitement de surfaces solides contaminées



—

DENS! CESMANZENDR

Avant traitement par la mousse

N
19; 04, 1@/ 18141
arirmBars 4. 3m

=
o lement sur les bulles d’air. Les

Apreés traitement par la mousse

Une autre voie a également été explo-
rée, qui consiste a introduire des par-
ticules d’alumine hydrophobisées a la
() place des tensio-actifs afin de produire
des mousses purement minérales [9].
Les nanoparticules d’alumine sont
rendues hydrophobes par greffage
covalent de molécules fluorées a leur
! surface et vont s’adsorber préférentiel-

mousses ainsi formulées présentent

Fig. 103. Mousse en remplissage du circuit secondaire du Générateur de Vapeur (GV).

0,08M/ 10M permettent de traiter les oxalates formés. Les for-
mulations comprennent également un tensio-actif mouillant
qui a amélioré la diffusion du liquide dans les dépdts poreux
ou fissurés. Les mousses a base d’acide phosphorique conte-
naient, enfin, un agent anticorrosion nécessaire a la préser-
vation des parties métalliques nues du GV. Les résultats
visuels sont significatifs : les parois des tubes sont redeve-
nues brillantes et leur rugosité mesurée apres traitement reste
compatible avec une réutilisation éventuelle.

Lefficacité de ce type de décontamination* est ainsi équiva-
lente, voire supérieure a celle des lavages classiques chi-
miques, avec un volume d’eau (et donc in fine de réactifs) uti-
lisé environ 6 a 10 fois moindre. De plus, les effluents aqueux
produits ont une Demande en Carbone Organique (DCO)
adaptée a un traitement classique par photocatalyse UV/TiO,.

Afin d’augmenter encore la durée de vie des mousses et donc
leur efficacité de décontamination, des nanoparticules de silice
hydrophile pyrogénée (diamétre moyen : 7 nm) ont été intro-
duites dans leur formulation a la place du xanthane, tout en
conservant le tensioactif moussant. Ces particules, dont les
propriétés de gélification sont bien connues, colmatent de
maniére surprenante en milieu confiné les films et les canaux
liquides inter-bulles et bloquent le drainage des mousses
(fig. 104) [8]. Cela se traduit par un temps de contact et un
mouillage accrus entre les surfaces contaminées et les
mousses, Vvéritables réservoirs de réactifs, et, finalement, par
une décontamination plus compléte de la surface. A titre
d'illustration, la durée de vie de ces mousses minérales a été
pratiguement doublée par rapport aux mousses « xanthane ».
Par ailleurs, ces mousses a particules présentent un autre
intérét potentiel pour la décontamination des cuves de pro-
duits de fission. En effet, il a été montré que le xanthane réagit
avec le bore et les cations des produits de fission. Ces réac-
tions conduisent a une modification profonde des propriétés
rhéologiques de la mousse « xanthane », qui perd alors ses
capacités de décontamination. Le remplacement du xanthane
par des particules minérales, a priori inertes, ouvre ainsi une
nouvelle possibilité d’application de ces mousses.

une stabilité augmentée dans le temps
mais également un drainage rapide de
I’eau incompatible avec une applica-
tion « réactive » de décontamination.
Elles pourraient toutefois trouver un intérét dans le domaine
de la flottation de particules.

70 g/t
50 g/t

20 g/t
g/l
Sans particules 1y

100 1000 10 000
Temps (s)

Fig. 104. Evolution de la fraction liquide globale, & normalisée par la
fraction de liquide contenue initialement dans la mousse, €, (= 0,1 +
0,01), pour des mousses produites a partir des suspensions a pH 7
sans et avec particules, a 10, 20, 50, et 70 g/L-' de silice Aerosil 380.
Cette figure illustre le mécanisme de rétention de liquide di aux
suspensions de particules dans la mousse.

La décontamination par laser :
PAspilaser®

En complément des Aspigels®, le procédé Aspilaser®, bre-
veté par le CEA, s’adresse en premier lieu aux surfaces de
béton peintes pour lesquelles il est impossible d’exclure une
possible contamination par des aérosols ou poussiéres et dont
la stratégie de décontamination consiste a enlever la peinture.

Le principe du procédé Aspilaser® est basé sur le balayage de
la surface du matériau par un faisceau laser focalisé, qui pro-
voque l'ablation par micro-explosion de la surface du maté-
riau. Contrairement aux systéemes précédemment décrits dans
la littérature, le parti pris est d'utiliser un laser de faible puis-
sance moyenne mais ne nécessitant pas de servitude parti-
culiere (une prise de 220 V suffit). Il est associé a une téte gal-
vanométrique qui permet de balayer le faisceau laser (ici, sur
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une surface de 30 x 30 cm?) sans
déplacement du porteur. De plus, un
choix optimisé de balayage du faisceau
laser permet de laisser la surface par-
faitement propre, exempte de tout redé-
pbt. La matiere ablatée est intégrale-
ment récupérée via un systeme
d’aspiration/confinement qui comprend
un pré-filtre a cartouche décolmatable,
des filtres THE et des filtres a charbons
actifs, ce qui empéche les redépbts sur
la surface. Le choix des parameétres
laser permet de limiter I'ablation a la
couche de peinture contaminée, sans
provoquer de dommages au matériau

support. Dans ces conditions, seule

I’épaisseur contaminée est enlevée (ce

qui ne représente que quelques cen-

taines de micrometres de profondeur, dans le cas de la pré-
sence d’une peinture de protection), sans apport de réactif de
décontamination, qui s’ajouterait aux effluents a traiter ensuite.
Par ailleurs, le couplage avec une technique de mesure phy-
sique ou chimique de type in situ et temps réel, comme la
technologie LIBS* par exemple, permet de suivre en temps
réel 'évolution du niveau de décontamination.

Des tests de qualification du procédé Aspilaser® ont montré
que, sur une peinture époxy, les profondeurs ablatées sont de
I'ordre de 10 ym par passage, sans endommagement du sub-
strat, alors que sur une peinture de nature différente, elles sont
de 5 uym par passage. Le facteur de décontamination* (FD)
a été évalué en inactif en mesurant la concentration en euro-
pium (simulant) contenu dans une peinture avant et apres pas-
sage du laser. Les résultats des tests ont montré un FD supé-
rieur a 1 000 et un redépbt inférieur a 1 pour mille. Les
mesures effectuées ont démontré un taux de captation des
particules ablatées supérieur a la limite de détection de I'ap-
pareillage (> 96 %).

Fig. 105. Démonstration de fonctionnement de I’Aspilaser® a I'Atelier
de traitement de I'uranium de Cadarache (décontamination peinture
sur béton).
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Fig. 106. Démonstration d'utilisation de I’Aspilaser® en cellule
blindée, a Saclay (cellule CELIMENE, décontamination peinture
sur métal).

Le procédé Aspilaser®, sur son porteur, a été validé dans les
Ateliers de Traitement de I'Uranium Enrichi (ATUE) de
Cadarache pour décaper la peinture sur les murs en béton
(fig. 105).

L'expérience de démonstration a permis, avec une vitesse de
décapage de 1m2/heure, de ramener la radioactivité* « a des
valeurs < 0,1 Bg/cm? partout sur la surface, et en général infé-
rieure a 0,01 Bg/cm?. Lors de cette démonstration, une sur-
face de 6 m? a ainsi été décapée sans perte de puissance
dans le systeme d’aspiration, et en ne produisant que trés peu
de déchets. Un essai de décapage de peinture sur des sur-
faces en acier a aussi été réalisé avec succes dans un envi-
ronnement trés contraint de chaine blindée dans l'installation
CELIMENE de Saclay (fig. 106).

L’Aspilaser® possede ainsi trois atouts majeurs :

+ Une maitrise des volumes de déchets produits due au fait
que le procédé est sélectif et n’élimine que le volume néces-
saire sans produire d’autres déchets que ceux éjectés de la
surface ;

+ un fonctionnement entierement robotisé et automatisé per-
mettant de réduire les interventions humaines en ambiance
contraignante (diminution de la dose recue par le travailleur)
et de travailler le cas échéant, sur des plages horaires éten-
dues ;

+ un fonctionnement sans nuisance permettant de mener de
front d’autres activités de démantelement, cette mise en
paralléle d’activités pouvant s’avérer tres utile, en cas de
contrainte de calendrier.

Le traitement de surfaces solides contaminées



Si le procédé Aspilaser® est aujourd’hui opérationnel et effi-
cace sur les surfaces planes et non poreuses, plusieurs voies
de R&D sont actuellement en cours afin d’étendre son champ
d’application a :

« Des défauts surfaciques sous formes de microfissures, soup-
connés d’étre a l'origine de contamination résiduelle ;

+ des surfaces non planes (courbes, tuyaux, etc.), notamment
en situation post-accidentelle ;

« des profondeurs plus importantes, par exemple pour des sur-
faces de béton pour lesquelles la couche de peinture a été
abimée et a laissé diffuser de la contamination, ou méme en
absence de peinture de protection.

La décontamination de sols,
terres et gravats

Les mesures de dosimétrie réalisées peu apres la catastrophe
de Fukushima ont montré que la dose ambiante était principa-
lement due au Cs 137, initialement émis sous forme d’aéro-
sols, puis déposé au sol et resté dans les couches superfi-
cielles. La technique classique de décontamination* (mise
en ceuvre a Tchernobyl et a Fukushima) consiste a araser ces
premiers centimétres, ce qui produit des quantités colossales
de déchets, puis, optionnellement, a lixivier ces terres, ce qui
requiert de grandes quantités d’eau et de réactifs chimiques.
Face a ces difficultés, le CEA a lancé et pilote le projet DEME-
TERRES* financé dans le cadre de I'appel a projet Recherche
en Sdreté Nucléaire et Radioprotection 2012 géré par I'’ANR,
au titre du programme « Investissements d’avenir ». Ce pro-
jet a pour ambition de développer un ensemble de technolo-
gies innovantes de remédiation des sols et des effluents
contaminés, sélectives des radionucléides (principalement
césium et strontium), non intrusives et optimisées en matiére
de déchets secondaires. La décontamination par CO,, super-
critique et par mousses de flottation, décrits ci-aprés, font par-
tie des procédés étudiés. Ces deux procédés complémen-
taires sont adaptés a des contaminations fixées de maniére
plus ou moins réversible dans un objectif de recyclage ou de
décatégorisation des matrices traitées.

La décontamination par CO, supercritique

Lintérét essentiel du CO, comme fluide supercritique est lié
a son point critique facilement accessible (T = 31 °C ;
P =74 bar). Il présente des propriétés physico-chimiques inter-
médiaires entre celles des liquides et des gaz : densité com-
parable a celle d’un liquide, viscosité proche de celle d’'un gaz
et grande diffusivité. Ces propriétés conférent au CO, super-
critique, des propriétés de solvant particulierement adaptées
a l'extraction de polluants contenus dans des matrices solides
poreuses [10]. Il présente ainsi I'avantage déterminant de pou-
voir potentiellement se substituer, par exemple, aux solutions

de lavage utilisées en lixiviation des sols. Cependant, son
caractere apolaire ne permet pas de solubiliser directement
les radionucléides contenus dans les sols/gravats sous forme
de cations métalliques. Ceci rend donc indispensable I'utilisa-
tion complémentaire d’'un extractant suffisamment soluble
dans le CO, supercritique et capable de former spécifique-
ment avec I'ion métallique d’intérét un complexe stable et
soluble dans le CO,-sc. Or, la solubilité des extractants dans
le CO, supercritique dépend de leur nature chimique et peut
varier considérablement. D’apres la littérature [11], le CO,
supercritique pourrait, en effet, se comporter a la fois comme
un acide de Lewis* faible mais aussi comme une base de
Lewis* faible. De plus, d’autres résultats ont montré que le
CO, pouvait intervenir dans la formation de liaisons hydro-
génes*. La compréhension de toutes ces interactions est
importante pour évaluer et anticiper le caractére solvatant du
CO, a I'etat supercritique. Sur cette base, il est possible, a
I’heure actuelle, de concevoir des extractants ayant un carac-
tere CO,-phile présumé via des modifications de structure
(fonctionnalisations par des groupements CO,-philes), tout en
conservant leur affinité spécifique envers le radionucléide
cible. Par ailleurs, pour compenser les transferts de charge
électrique, il faut associer a la molécule extractante (com-
plexante) un acide organique, encore appelé « échangeur
cationique », dont le proton va compenser le départ du cation
au sein de la matrice poreuse et dont I'anion va assurer I'élec-
troneutralitt du complexe organométallique formé.
Finalement, 'ensemble molécule extractante/groupement
fonctionnels CO,-phile/échangeur cationique constitue le sys-
téme extractant (voir ci-aprés I'encadré intitulé « Les systemes
extractants du césium »).

Le procédé de décontamination des matrices poreuses par
CO, supercritique consiste a faire circuler le flux de CO, sous
pression et température contenant le systeme extractant solu-
bilisé a travers la matrice a tester et d’effectuer la séparation
avec le complexe organométallique formé in situ en jouant sur
le pouvoir solvant du CO,. Ce procédé permet de minimiser
la quantité de déchets produits, car les contaminants sont
séparés par simple détente du CO, qui est ensuite recycle.
Le schéma de principe d’une unité d’extraction est décrit
(fig. 107). Une telle installation est dotée de plusieurs auto-
claves d’extraction permettant un fonctionnement souple en
batch avec soutirage des extraits. Compte tenu de la taille
envisagée (unité de traitement d’1md), la version nucléarisée
de ce procédé peut étre aisément transportable sur site et la
gestion de la radioprotection est tout a fait abordable.
L'optimisation des flux énergétiques doit permettre de minimi-
ser les colts associés aux cycles de détente et a la recom-
pression. La capacité a inverser la réaction d’extraction pour
récupérer le contaminant et régénérer I'extractant est égale-
ment un enjeu [12] dans une optique d’optimisation technico-
économique. Par exemple, il est possible soit d’effectuer une
désextraction en utilisant une phase aqueuse d’acide nitrique
concentrée, soit de dissocier les complexes organométal-
liques formés par oxydoréduction et/ou chauffage.
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Fig. 107. Schéma de principe du procédé d’extraction par CO, supercritique.

Des premiers résultats encourageants sur un substrat modéle,
la silice, ont été obtenus avec des rendements d’extraction du
césium pouvant aller jusqu’a 95,5 %. Les différentes études
montrent en effet que la solubilité du complexe métallique
dans le CO, supercritique est un parametre fondamental qui
conditionne le rendement d’extraction. Cette solubilité est
reliée aux structures de I'extractant chélatant et a I'échangeur
cationique associé. Par ailleurs, la cinétique d’extraction, qui
integre les cinétiques de transfert de masse aux interfaces et
dans la porosité de la matrice solide a traiter, dépend des
conditions opératoires du procédé (température, pression,
débit) ainsi que de la nature et de la granulométrie de cette
matrice. Elle peut étre concurrencée par des phénoménes de
carbonatation accélérée qui provoque une diminution des
pores de la matrice au détriment de I'extraction. La cinétique
de carbonatation dépendant de la teneur en eau liquide dans
les pores de la matrice, une augmentation de la température
(toutes choses restant égales, par ailleurs) permet de la ralen-
tir et ainsi de favoriser I'extraction. Il a également été constaté
qu’un prétraitement acide de la matrice poreuse peut favoriser
I’extraction mais les mécanismes impliqués, notamment vis-a-
vis de la carbonatation, sont encore 'objet d’études.
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Les systéemes extractants du césium

Le césium se comporte comme un acide « dur » selon la théo-
rie HSAB* de Pearson : il interagira donc fortement avec des
bases « dures », comme les anions ou molécules comportant
des atomes d’oxygéene, donneurs d’électrons et favorisant les
interactions électrostatiques.

Des études d’extraction liquide-liquide, réalisées dans les
années 2000 par les équipes du CEA Cadarache [13], ont
montré que, parmi les différentes classes d’extractants déja
connues pour extraire le césium (les éthers-couronnes, les
calixarénes, les dicarbollides, etc.), les calix[4]arénes d’éthers-
couronnes-6 en conformation 1,3-alternée, et plus particulie-
rement ceux comprenant deux longues chaines alkyle, pos-
sedent une affinité remarquable pour le césium ainsi qu’une
trés grande sélectivité par rapport aux autres cations alcalins
(fig. 108). Cependant, les chaines alkyles n’étant pas CO,-
philes, il est nécessaire d’adapter ces extractants via des
modifications de structure. De nouvelles fonctions CO,-philes
améliorant la solubilité de I'extractant dans le CO,-supercri-
tique (chaines fluorées, éthérées ou silylées) ont donc été
introduites, en se placant au plus loin de la fonction com-
plexante, afin de conserver les propriétés extractantes remar-
quables du calixarene-couronne de référence vis-a-vis du
césium.

Le traitement de surfaces solides contaminées



Fig. 108. Structure d’'un complexe de calix[4]aréne-couronne-6.

Lors de la mise en ceuvre du procédé supercritique, ces molé-
cules de calixaréne-couronne fonctionnalisés interviennent en
synergie avec I’échangeur cationique (un acide organique)
afin d’extraire un complexe neutre de césium en phase super-
critique. Il s’agit donc d’un systéme dit « bimoléculaire ». Une
autre voie envisageable serait de combiner de maniéere cova-
lente les fonctions extractant solvatant et échangeur catio-
nique au sein d’'une seule et méme molécule, qu’on appellera
« bifonctionnelle », afin de renforcer l'interaction synergique
et d’'améliorer I'efficacité du systéme extractant (fig. 109). Ces
nouveaux extractants seront toujours de type calixarene-
éthers-couronnes possédant des chaines CO,-philes, mais
sur lesquels serait greffée en plus une fonction acide jouant
le réle d’échangeur cationique.

\
Systéeme
extractant

z bimoculaire
Echangeur
Fonction CO,-phile Calixaréne
Systéeme
extractant
FarEiten bifonctionnel
acide

Fig. 109. Systemes extractants du Cs optimisés pour le CO,-
supercritique.

La décontamination par mousses de flottation

Le CEA a breveté récemment un nouveau procédé de traite-
ment des terres argileuses contaminées par du césium utili-
sant des mousses de flottation de particules en colonne [14].
La technique de flottation a air dispersé est en effet particulie-
rement adaptée a ce type de décontamination* : elle permet
de séparer sélectivement les plus petites particules d’argiles
(vermiculite, montmorillonite, illite...), qui piegent majoritaire-
ment et de maniére irréversible le Cs dans leurs interfeuillets.
Les plus grosses particules (> 300 pym) ou les fragments de
sable, trés faiblement ou pas contaminés, sont séparés par
sédimentation et peuvent étre remélangés aux sols non conta-
minés. Cette technique de flottation en colonne est également
bien adaptée au traitement de grands débits (plusieurs
dizaines de tonnes par heure) ou de grands volumes. De
faibles quantités de tensioactifs collecteurs sont rajoutées a
la pulpe initiale de terre (suspension dans I'eau) dans laquelle
des bulles d’air sont dispersées (fig. 110). Ces tensioactifs
favorisent I'attachement des particules d’argile hydrophobes
sur ces mémes bulles. Les colloides d’argiles fortement conta-
minés sont ainsi entrainés par les bulles en haut de colonne
ou ils se concentrent dans une mousse seche. Cette écume
est récupérée par débordement/raclage ou aspiration. Sa
masse, ou celle du résidu solide aprés séchage, représente 5
a 15 % en poids initial de la terre (ce qui correspond en ordre
de grandeur & la masse d’argiles contenue dans les sols) et
contient environ 90 % de la contamination initiale (ce qui cor-
respond a un facteur de décontamination* de 10). Le résidu
solide contaminé peut étre conditionné simplement par un blo-
cage par cimentation, par exemple.

Les premiers essais réalisés sur des terres réelles ont démon-
tré la faisabilité de la séparation granulométrique, plus ou
moins sélective selon que le collecteur utilisé est un tensioac-
tif anionique (oléate de sodium, par exemple) ou cationique
(TTAB*, par exemple). Néanmoins, la définition d’un systeme
(collecteur/bulle) optimisé pour la flottation des argiles conta-
minées reste un enjeu a venir. La capture des particules par
des bulles est, en effet, un phénoméne complexe gouverné
par une succession de processus de collision, d’attachement
et de détachement mettant en jeu des interactions hydrody-
namiques (impliquées dans la collision), des forces interfa-
ciales (impliquées dans l'attachement) et de stabilisation de
I’agrégat bulle/particules (qui dépend de ’'hydrodynamique et
des forces interfaciales et capillaires) [15]. Ainsi, les conditions
opératoires (débits, agitation, pH, force ionique, chimie de la
suspension liquide...), et particulierement le collecteur ten-
sioactif, doivent étre optimisés afin que, notamment, la taille
des bulles d’air soit correctement calibrée pour une capture la
plus efficace possible. De plus, les mousses collectées en
haut de colonne doivent étre débarrassées de tout composé
de type particule hydrophile ; il faut donc que le temps de drai-
nage soit suffisant pour évacuer ces particules et assécher les
mousses. Enfin, dans I'objectif de dimensionner une colonne
industrielle capable de traiter une centaine de tonne de terres
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Fig. 110. Schéma de principe du procédé de flottation particulaire.

contaminées par jour, il faut s’assurer de ’'homogénéité des
trains de bulles et de la capacité du systéme de récupération
des mousses a accommoder des fluctuations de composition
liees a l'origine des terres. Les premiers résultats obtenus au
laboratoire ont montré qu'’il était possible de concentrer entre
30 et 90 % de la radioactivité contenue dans un sol contaminé
en Cs 137 dans 5 a 15 % du volume initial de terre traité. Ces
résultats seront progressivement extrapolés vers des débits
de traitement industriels (de I'ordre de la tonne par heure de
sol a traiter).
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Le traitement et la décontamination des structures,
des sols et des effluents

La décontamination des effluents aqueux

eaucoup de procédés d’assainissement-démantelement
produisent des effluents*, qui peuvent ou doivent subir une
décontamination*, selon divers procédés physiques ou chi-
miques : filtration, sorption*, précipitation, ainsi que leurs dif-
férentes combinaisons. Le choix et la mise en ceuvre d’un pro-
cédé ou du couplage de procédés de décontamination d’un
effluent aqueux radioactif dépend de la nature de I'effluent
(température, pH, salinité, présence ou non de traces d’orga-
nigues, présence de matiéres en suspension [MES]) et des
contaminants radioactifs présents dans I'effluent (isotope,
niveau de radioactivité*), qui peuvent étre sous forme ionique
solvatée ou complexée ou encore fixée sur ou dans les
MES...

Les procédés de filtration

Les procédés de filtration se déclinent classiquement en fonc-
tion de la taille des espéces a retenir, des plus grosses au plus
petites. Dans cet ordre, nous pouvons citer la filtration de type
« tamis » (filtre & panier métallique ou en poche tissu), les filtres
« écrans » (filtres plissés) adaptés aux solides millimétriques
(limailles, agrégats), la filtration sur support & pré-couche (filtre
a tambour), la filtration dans la masse (filtre kieselguhr conte-
nant des diatomées, cartouche non tissée)... Pour les especes
plus petites, les procédés membranaires sont bien adaptés et
permettent également de séparer des radionucléides* com-
plexés, voire ioniques. Ainsi, les membranes de microfiltration
(MF, taille de pores de 0,2 a 1 um) sont adaptées aux col-
loides ; les membranes d’ultrafiltration (UF, taille de pores de
5 & 100 nm) aux macromolécules (comme les composés
humiques associés a I'uranium dans les nappes phréatiques
des mines d’extraction), les membranes de nanofiltration (NF,
taille de pores de 'ordre de 1nm) aux molécules (tensio-actifs,
complexes organométalliques) et 'Osmose Inverse (Ol), a
membrane dense aux ions en solution.

Par ordre croissant de difficulté, les mécanismes de sépara-
tion mettent en jeu des forces de :

+ Volume (impliquant essentiellement la différence de masses
volumiques, en filtration et MF) ;

- surface (associées a des effets de tension de surface et de
charges, en UF et NF) ;

+ chimiques (ions en Ol).

Logiquement, les énergies a metire en ceuvre seront crois-
santes selon la petitesse des composés concernés.
S’agissant de procédés « baro-membranaires », c’est-a-dire
mettant en ceuvre une force motrice de pression, celle-ci sera
de quelques millibars pour la filtration de type tamis (par
exemple, en filtre a poche), de I'ordre du bar pour la MF a plu-
sieurs dizaines de bars pour I'Ol.

La difficulté de séparation se traduit par deux principaux types
de systemes filtrants :

- La filtration frontale pour des solides millimétriques, ou les
séparations avec des fibres creuses, caractérisée par un flux
d’alimentation perpendiculaire au milieu filtrant ;

- la filtration tangentielle majoritairement mise en ceuvre en
séparation membranaire de type MF, UF, NF ou Ol ; permet-
tant de maitriser au mieux les phénomeénes de colmatage en
érodant hydrauliquement la couche de polarisation qui cor-
respond a la surconcentration des composés a la paroi de
la membrane.

L’application de la microfiltration tangentielle sur membranes
minérales tubulaires dans le domaine du traitement des
effluents liquides FA ou MA a fait I'objet d’applications indus-
trielles ou semi-industrielles. Les membranes MF et UF utili-
sées sont en céramique afin de résister a la radiolyse. La
nanofiltration permet en outre la rétention de certains ions
(bivalent et trivalent) mais ne peut retenir des ions monova-
lents [16]. Les membranes Ol (et de NF) n’existant que sous
forme organique, leur tenue sous radiolyse est également a
I’étude [17]. Dans la pratique, il est souvent nécessaire d’as-
sister la filtration de ces effluents radioactifs* par une copré-
cipitation ou une adsorption/complexation simultanée des
radionucléides cibles, grace a I'ajout de réactifs chimiques
spécifiques. Le tableau 12 liste différents exemples de sépa-
ration membranaire adaptée au traitement d’effluents radio-
actifs, d’apres [16].

Le procédé d’extraction

sur phase solide

Le transfert d’un ion d’'une phase aqueuse a une phase solide
peut se faire selon plusieurs mécanismes (voir fig. 111) : (i) la

précipitation de surface qui induit une modification de surface
et 'apparition d’une nouvelle phase ; (i) 'adsorption de I'ion a
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Tableau 12.
Exemples de procédés de filtration membranaire appliqués a la décontamination d’effluents radioactifs

d’apres [16]
Procédé Matrice/ Radionucléide Taux Facteur
Adsorbant visé de rétention de décontamination*
Microfiltration Fe(OH)3 Am 241 >99,9 % 1650
K,Zn;[Fe(CN)gl, Ce 99,4 % 208
Na,CO4 Srz+ 462
Ultrafiltration Cug[Fe(CN)gl, Cs 137 et Sr 90 FD ¢ =300
et Ca(PO,) FD g, =200
PAA ou CA Co 60 >90 %
Polyélectrolytes Co 60 et Cs 137 Co?*>99 % FD ¢ =300
Micelles + tensio-actifs Am 241 =100 %
Colloides Effluent réel
de Fe(OH)5 et Ti
Nanofiltration NF seule Co?/Na*/HaBO5 Co2* =100 %
+ complexant Gd® et La3* Gd® =99 %
(DPTA, EDTA*) La® =85 %
+ complexes Cs*/Na+ Sélectivité en
de calixarene [Na] 2M faveur du Cs*
Osmose inverse Co60;Ru103;1131 Co=99 %
Ru =90 %
1=79 %
Cs 137 et Sr 90 Cs>99 % Solution en dessous

des limites de rejet

Effluent réel

Radioactivité réduite
jusqu’a 14 000 fois

TR : taux de rétention = pourcentage de la concentration ionique initiale retenue sur la membrane, calculée a partir de la concentration ionique

dans le perméat.

la surface de la phase solide soit, par adsorption physique*,
sous I'effet d’interactions faibles de type « Van der Waals » ou
électrostatiques, soit par adsorption chimique*, sous I'effet
d’interactions fortes de type liaison covalente ; (jii) 'adsorption
de I'ion au sein du matériau par échange d’ions.

Ba2*

:

SO

:

\

BaSO, crystal
Adsorption chimique ou

adsorption physique*

Echange d’ion

Précipitation

Fig. 111. Mécanismes physico-chimiques mis en jeu,
lors du transfert d’un ion d’'une phase liquide a une phase solide.
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Les procédés de co-précipitation

Le procédé de co-précipitation est basé sur un traitement chi-
mique consistant en la formation de sels insolubles piégeant
et confinant les radionucléides. Bien adapté au traitement de
grands volumes d’eaux contaminées notamment en césium et
en strontium, ce procédé présente néanmoins le désavantage
de générer des volumes de boues relativement importants, de
I'ordre du % du volume d’effluents traité. Ces boues peuvent
étre ensuite conditionnées en matrice cimentaire. Des études
récentes menées au CEA ont montré I'impact des parameétres
de procédé (mode et débit d’introduction des réactifs,
mélange...) sur la co-précipitation du strontium par le sulfate
de baryum. Un modele de co-précipitation a été élaboré qui a
conduit a la conception d’un réacteur innovant : le
réacteur/décanteur continu [18]. Ce réacteur, breveté, est
constitué de deux zones ; la partie inférieure est agitée méca-
niquement et chicanée, tandis que la partie supérieure de plus
grand diamétre a pour fonction de réaliser la séparation
liquide/solide (fig. 112) [19]. De ce fait, la phase solide est rete-
nue dans la zone de réaction et sort lentement de la partie infé-
rieure du réacteur avec un temps moyen de séjour bien plus

La décontamination des effluents aqueux
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Fig. 112. Schéma du réacteur/décanteur.

élevé que celui de la phase liquide. Cela crée dans la zone de
réaction une forte concentration de la phase solide et une
excellente efficacité de décontamination*. Dans des condi-
tions opératoires similaires, ce réacteur permet d’atteindre un
facteur de décontamination* en strontium d’effluents indus-
triels de I'ordre de 1 500, soit vingt-cing fois plus élevé qu’en
réacteur continu classique. Pour un facteur de décontamina-

tion en strontium de 400 (soit quatre fois plus important que
celui généralement nécessaire pour satisfaire les normes de
rejet industriel), le volume de boues produites peut étre dimi-
nué d’un facteur 2,5 par rapport a un procédé classique.

L’Actiflo®-Rad : un procédé
de décontamination des eaux
de Fukushima

A la suite du tsunami du 11 mars 2011 et & I'inondation des
réacteurs de la centrale de Fukushima Dai-ichi, I’électricien
TEPCO a di mettre en ceuvre, en urgence, un systeme de
refroidissement des ceeurs* endommagés des réacteurs par
arrosage d’eau de mer. Afin d’éviter le débordement dans
I'océan des eaux contaminées et de rétabilir le refroidissement
des réacteurs en circuit fermé, TEPCO et le gouvernement
japonais ont sollicité AREVA, fin mars 2011, pour trouver une
solution de décontamination de ces effluents. Le procédé
Actiflo®-Rad a alors été congu en collaboration avec VEOLIA
et le CEA et accepté par TEPCO, le 8 avril 2011 ; il repose sur
une combinaison de technologies éprouvées de coprécipita-
tion nucléaire et de coagulation/floculation /sédimentation uti-
lisée depuis plus de vingt ans en traitement des eaux. Il s’in-
tercale dans une chaine plus globale de procédés
comprenant, en amont, un déshuileur et un prétraitement par
adsorption du césium et, en aval, une osmose inverse et un
évaporateur pour dessaler I'eau décontaminée. Le principe de
I’Actiflo®-Rad est illustré sur la fig. 113. Leffluent salin issu des

Recirculation boue vers bac pré-mélange

4(
Hydrocyclone
Adsorbant
Injection
coagulant Micro-sable

Eau
contaminée

Bac pré-mélange

Injection
polymeére

Eau traitée
Cuve maturation |

Décanteur

Pompe recirculation
sable et boue

Fig. 113. Schéma de principe du procédé Actiflo®-Rad.
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étapes amont (déshuilage et pré-adsorption du Cs) est préa-
lablement mélangé a différents réactifs chargés de piéger les
radionucléides cibles (hexacyanoferrate de nickel et de potas-
sium pour sorber le césium, chlorure de baryum pour faire
coprécipiter le strontium en sulfate de baryum). Cet effluent est
ensuite transféré dans quatre compartiments en série; le pre-
mier est la cuve de coagulation par ajout de chlorure ferrique
(FeCly) et ajustement du pH. Dans le second mélangeur-
contacteur, du micro-sable est ajouté et dans le troisieme,
appelée « cuve de maturation », un polymere est ajouté pour
améliorer la floculation. La matiére solide (précipités et col-
loides) décantent dans la quatrieme cuve, a l'intérieur de
laquelle des plateaux inclinés (appelés lamelles) améliorent la
séparation liquide/solides. La boue produite est pompée en
bas de cette derniere cuve. Deux étages de ce type ont été
implantés en série a Fukushima Dai-ichi, la différence entre
les deux étages provenant de I'absence d’injection de micro-
sable et d’hydrocyclone dans le premier. Aprés des tests de
faisabilité, un programme d’optimisation des conditions opé-
ratoires a permis de qualifier les réactifs dans I'eau de mer de
Fukushima et de définir les temps de contacts optimaux (pour
un débit requis de 50 m¥h). Le démarrage du procédé a eu
lieu le 17 juin 2011. Le facteur de décontamination* en
césium a été supérieur a 104 pendant la durée du traitement
qui s'est arrété fin septembre 2011 avec environ 80 000 tonnes
d’eau de mer décontaminée et 600 mé de boues produites.

Les procédés d’adsorption

En solution aqueuse, la plupart des solides possédent des
groupements fonctionnels ionisables superficiels (OH, COOH)
susceptibles de produire des interactions (adsorption) avec
les ions en solution. Les propriétés et I'organisation de ces

groupements fonctionnels dépendent a la fois du type de
matériau et de la force ionique de la phase liquide en contact.
Les mécanismes impliqués dans I'adsorption des ions relée-
vent souvent a la fois de la physisorption et de I'adsorption chi-
mique. Dans le cas d'une adsorption physique, les ions sol-
vatés sont en interaction réversible avec la surface sous I'effet
de forces électrostatiques et forment des complexes de
sphére externe, sans perte de la sphere d’hydratation. Dans
le cas d’une chimisorption, les ions sont liés chimiquement
avec la surface de maniere irréversible en formant des com-
plexes de sphére interne avec une déhydratation partielle ou
totale de I'ion. De nombreux modéles de partage solide/liquide
de I'ion considéré existent dans la littérature. La détermination
expérimentale des isothermes et des cinétiques d’adsorption
permet alors, par confrontation a ces modeles, de déterminer
le type d’adsorption (physique ou chimique), les étapes diffu-
sionnelles limitantes (diffusion dans les couches électrosta-
tiques et/ou diffusion a la surface du grain) et les propriétés
intrinséques du matériau (capacité, sélectivité, énergie d’ad-
sorption, densité de sites d’échange...). Pour cela, des essais
a différentes concentrations sont réalisés, de I'état de trace
(avec des isotopes radioactifs) a une concentration molaire et
a différents pH et salinité de la solution. Deux produits de fis-
sion sont plus particulierement visés par ces études, le Sr 90
et le Cs 137, car majoritaires dans les effluents a traiter. La
transposition de cette démarche a des matériaux sélectifs
d’autres ions d’intérét constitue un enjeu a venir de cette
recherche a la fois fondamentale et appliquée.

A titre d'illustration, I'utilisation de particules TiO, mettant en
jeu l'adsorption physique a été récemment proposée pour
le traitement d’effluents peu salins [20]. En effet, la charge de
surface du TiO, dépend du pH de la solution ; a faible pH le

Milieu basique TiO-
Sorption cation /
Désorption anion

@

@ H
A
% 30 oh
: T @9 o o
g 'o‘ N Y
% - ~
158 0 ||
',‘ Tio-
0 3
I
0 2 4 a; 6 8 10 12
51 .,
aF + fo
© e +0 © e ’Q
=30 - u “ o,"
\I/U\¢/ gl.l.nllllol.
7 ~N
1> P
TiOH,*

Passage au milieu acide TiOH?* :
Désorption cation / Adsorption anion

Fig. 114. Utilisation de particules TiO, mettant en jeu I'adsorption physique pour le traitement d’effluents peu salins.
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TiO, peut adsorber des especes anioniques, alors qu'a pH
plus élevé il adsorbera préférentiellement des espéces catio-
niques (fig. 114). La sorption est alors réversible, mais peu
sélective. La capacité de sorption de ces matériaux est direc-
tement reliée a la surface spécifique développée par le maté-
riau. L'utilisation de matériaux nanostructurés est alors favo-
rable pour cette application. L'utilisation de procédés de
synthése par voie supercritique permet notamment d’obtenir
des microsphéres mésoporeuses de surfaces spécifiques éle-
vées (jusqu’a 275 m2/g) ou des couches minces de TiO, nano-
structurées déposées sur des mousses ou des membranes
céramiques, présentant un fort potentiel pour le traitement
d’effluents en flux continu.

Un exemple d’adsorption chimique (par complexation)
concerne l'utilisation de supports inorganiques contenant des
ligands organiques spécifiques. En effet, pour I'extraction
sélective d’actinides en milieu acide, comme l'uranium, I'utili-
sation de ligands organiques spécifiques, contenant des grou-
pements fonctionnels (phosphonates, amines, amides...) est
nécessaire. Le greffage de ces ligands sur des supports
poreux (silice, carbone...) a récemment été développé pour
I'élaboration de matériaux hybrides permettant I'extraction de
'uranium en milieu fortement acide [21]. Par exemple, les
capacités d’extraction de ces matériaux sont proches de 10 g
d’uranium par kg de solide en milieu phosphorique et sélectifs
vis-a-vis d’ions compétiteurs comme le fer.

Les procédés d’échange d’ions

Les résines organiques échangeuses d’ions sont souvent évo-
quées pour la dépollution des eaux et sont également utilisées
dans l'industrie nucléaire par exemple pour la purification du
circuit primaire des réacteurs a eau sous pression francais ou

Fig. 115. (a) Schéma de principe de la silice poreuse fonctionnalisée
par des nanoparticules d’hexacyanoferrates de métal de transition ;
(b) Courbes de percée a 19 bV/h (76 mi/h) et 100 bV/h (0,4 I/h)
obtenues sur une colonne garnie de composite KCuFC@silica
(hauteur de lit 5cm, pH =7, [Cs] = 70 mg/l, [NaNOz] = 0,01 M)

pour la purification des piscines d’entreposage des combus-
tibles usés. Leurs principaux inconvénients sont, d’une part,
gu’elles sont peu sélectives, et sont donc plutét adaptées aux
effluents peu salins ci-dessus, et, d’autre part, qu’elles peu-
vent libérer, sous irradiation et lixiviation, des molécules poten-
tiellement complexantes des radionucléides et augmenter
ainsi leur mobilité. C’est pourquoi, depuis plusieurs années,
le CEA étudie et développe des échangeurs d’'ions minéraux
sélectifs des radionucléides ciblés, présentant une bonne sta-
bilité chimique/thermique/mécanique sur une large gamme de
pH et de salinité, adaptés au traitement de grands volumes
d’effluents et compatibles avec une filiere de traitement de
déchets existante (cimentation ou vitrification). Les propriétés
intrinséques de ces échangeurs ioniques sont étudiées sur
des poudres pures, le plus souvent submicroniques. Pour un
procédé industriel de type colonne ou cartouche, ces poudres
ne peuvent pas étre utilisées telles quelles, a cause de pertes
de charge induites trop importantes et de possibles colma-
tages des réacteurs. De plus, sous cette taille submicronique,
seule une partie de la surface externe du matériau est mis a
contribution pour I'’échange ionique. Ainsi, la R&D est axée sur
le développement de matériaux innovants se présentant sous
la forme d’un support poreux compatible avec de forts débits
(ou grands volumes) et contenant en leur sein un échangeur
cationique minéral sous forme nanométrique (fig. 115) [22-26].

Les premieres études ont porté sur l'insertion de nanoparti-

cules de la famille des hexacyanoferrates (bien connus pour
leurs propriétés d’extraction sélective du césium) au sein d’un
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support, qui peut étre sous forme de billes [22], de membranes
ou de monolithes poreux [23]. Le support poreux apporte la
morphologie adéquate pour une diffusion optimale de la solu-
tion dans le coeur du matériau, la taille nanométrique de
I’échangeur apporte la possibilité d’utiliser toute la capacité
d’échange théorique du matériau, et la nature chimique des
nanoparticules apporte la sélectivité vis-a-vis de I'élément étu-
dié (ici, le Cs dans le cas des ferrocyanures). Les études phy-
sico-chimiques ont conduit a optimiser les différentes étapes
de synthése et les performances du matériau dénommé
SORBMATECH™. Un exemple de cette démarche est don-
née par le greffage de nanoparticules (10 nm) K,Cu(Fe(CN)g)
sur des billes (400 ym) de silice poreuse (pores de 8 nm). Le
composite ainsi obtenu présente une capacité de sorption éle-
vée (jusqu’a 40 mg de Cs/g de composite) et une diffusivité
apparente trés élevée (équilibre atteint en moins de 2h),
comme illustré sur la figure 115b. Des coefficients de distribu-
tion élevés, de I'ordre de 10° ml/g, ont été mesurés sur de l'eau
de mer contaminée en Cs 137 et traitée par ce matériau.

Cette méthodologie a également été utilisée en collaboration
avec des partenaires industriels et académiques pour déve-
lopper un procédé membranaire intégré de filtration-extrac-
tion, concurrentiel par rapport aux procédés actuels en deux
étapes. La porosité de la membrane est adaptée, en taille, aux
particules a stopper, et sa surface est fonctionnalisée par gref-
fage de nanoparticules de ferrocyanure, afin de sorber sélec-
tivement le Cs (fig. 116). Les propriétés de sorption de ces
membranes ont été évaluées en inactif, puis en actif, sur des

effluents chargés en nitrates ou en borates représentatifs de
situations industrielles. Les résultats encourageants obtenus
a I’échelle du laboratoire ont ensuite été validés sur un pilote
de filtration/extraction a grande échelle (membrane de 'ordre
du metre, débit jusqu’a 100 I/h). Ces résultats permettent
désormais d’envisager I'extrapolation du procédé a I'échelle
industrielle et a d’autres radioéléments que le césium, ouvrant
ainsi des perspectives de valorisation en traitement d’effluents
radioactifs par couplage filtration particulaire-extraction
ionique.

Le prétraitement par Procédés
d’Oxydation Avancée (POA)

Dans certains effluents issus du traitement du combustible,
les radionucléides (comme le cobalt 60) peuvent étre com-
plexés par des molécules organiques (comme 'EDTA*) a des
concentrations « traces ». Or, les procédés de nanofiltration
assistée par complexation peuvent ne pas étre suffisamment
efficaces pour retenir ces complexes et décontaminer I'effluent
au niveau requis. Pour traiter ce type d’effluents, une stratégie
consiste a minéraliser ces especes organiques pour solubili-
ser intégralement les radionucléides dans une phase
aqueuse, qui peut ensuite étre décontaminée par sorption
et/ou filtration. Parmi les différentes techniques de minéralisa-
tion, les Procédés d’Oxydation Avancée (POA) sont a priori
adaptés aux eaux contenant des traces de molécules orga-
niques (DCO < 5 g/l). Dans ces procédés, des especes radi-
calaires telles que les radicaux hydroxyles OH-« sont produites
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in situ ; du fait de leur fort pouvoir oxydant, ces espéces peu-
vent minéraliser totalement les molécules organiques (ou pol-
luants) en CO, et H,0. Les POA étudiés sont les suivants
[27, 28] :

* La photocatalyse hétérogene UV/TIO,, qui est tres largement
utilisée en traitement des eaux usées. Ce procédé consiste
a coupler des ultra-violets avec un catalyseur, ici le TiO,. Ce
semi-conducteur est activé par le rayonnement lumineux
dont la longueur d’onde doit étre inférieure ou égale a
365 nm, formant ainsi des paires électron/trou (e-/h+) a sa
surface. La durée de vie de ces paires e-/h+ est suffisam-
ment longue pour former un systéme d’oxydo-réduction qui
va dégrader le complexant organique adsorbé. De plus, 'eau
va former des radicaux hydroxyles favorables a la dégrada-
tion de la molécule organique. Néanmoins, comme indiqué
plus haut (fig. 114), ce procédé est sensible au pH ; lorsque
le composé organique ionisé et la surface du TiO, portent la
méme charge, la répulsion électrostatique limite I'adsorption
de la molécule organique, et donc son oxydation ;

la photolyse d’un oxydant, qui consiste a coupler des UV
avec, par exemple, du peroxyde d’hydrogéne UV/H,0,, qui
produit des radicaux hydroxyles. Ces radicaux permettent
de dégrader les polluants organiques et générent également
d’autres especes radicalaires oxydantes au cours de réac-
tions secondaires. Le couplage UV/H,0, nécessite une lon-
gueur d’'onde de 254 nm dans les UV-C.

Ces deux types de POA (UV/TiO, et UV/H,0,) ont été appli-
qués au traitement d’'un méme effluent contaminé en Co 60 et
contenant des traces d’'EDTA* et des matiéres en suspension

Co 60 complexé avec un composé organique de type EDTA

UVH,0, UV/Tio,

Dégradation des composés Dégradation des composés

organiques organiques
(en CO,, H,O et autres (en CO,, H,O et autres
composés) composés)

Passage du cobalt en solution
(sous forme Co?* et/ou Cod*)

Passage du cobalt en solution
(sous forme Co?* et/ou Co?*)

Adsorption du cobalt sur le TiO,
Batch de 24 h Ajustement
avec du TiO, du pH

Adsorption du
cobalt sur le TiO,

Précipitation
Co(OH), et/ou Co(OH)5

Fig. 117. Schéma des différents Procédés d’Oxydation Avancée
(POA) testés en amont des opérations de décontamination
(adsorption sur TiO, ou précipitation). L'étape de filtration finale
n’est pas décrite sur la figure.

(MES). Une décontamination de I'effluent oxydé par sorption
du Co 60 sur des particules de TiO, ou précipitation du Co 60
par ajustement du pH et filtration finale est ensuite réalisée
(fig. 117).

La figure 118 reporte les Facteurs de Décontamination* (FD)
obtenus pour ces différents traitements. Il apparait que les deux
types de traitement (UV/TiO, et UV/H,0, + adsorption sur TiO,
et filtration) sont plus efficaces (FD~40) que la seule filtration
(FD~17) pour décontaminer les traces de radionucléides com-
plexés. La filtration permet en effet d’extraire le cobalt particu-
laire (fixé sur les matiéres en suspension) de I'effluent mais
n’agit pas sur la fraction soluble ionique et/ou complexée.
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Fig. 118. Comparaison de I'efficacité des différents traitements
appliqués a un méme effluent (COT~ 40 ppm, DCO~ 120 ppm).

Loxydation photochimique UV/TIO, ou UV/H,0, de cet effluent
permet de dégrader 'EDTA et de resolubiliser le cobalt sous
forme d’ions Co?+, qui sont alors adsorbés a la surface des par-
ticules de TiO, (initialement présentes dans le cas de la pho-
tocatalyse ou ajoutées dans un second temps dans le cas du
traitement UV/H,0O,). La filtration finale des MES et des parti-
cules de TiO, permet de compléter la décontamination [28].
Ces procédés pourraient étre étendus a des effluents conte-
nant d’autres molécules organiques et d’autres radioéléments.
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