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Pour simuler le comportement des radionu-
cléides (RN) dans les alvéoles de stockage
dans le temps et dans l'’espace, il faut
connaitre leur spéciation chimique. Le “C dans
sa forme réduite (méthane, CH;) n’a pas le
méme comportement que sous ses formes
oxydées (i.e. bicarbonate, HCO3"). De méme, le
tritium sous forme réduite gazeuse, HT, ne se
comporte pas de la méme facon que I’eau, sa
forme oxydée (HTO). Pour les autres RN tels
que I’'U, Se, Tc, Np, Pu,... 'impact est moins
frappant car le changement de I'état redox
n’implique pas forcément un changement de
phase, mais un changement au niveau de la
solubilité et/ou de la sorption, donc de la
mobilité [1, 2]. En régle générale la forme
oxydée est plus mobile que la forme réduite.
Limpact du potentiel redox peut également
étre indirect par le biais d’éléments majeurs
tels que le Fe ou le Mn dont le comportement
change progressivement lors des transitions
redox.

Les alvéoles de stockage de déchets radio-
actifs de faible et de moyenne activité sont
caractérisées par la présence de béton et
d’acier (colis et barriére ouvragée. La matiere
organique est également présente en tant que
déchet (i.e. résine échangeuse, cellulose),
sous forme de matrice de stabilisation (i.e.
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bitume) et comme adjuvent en quantité non
négligeable. Les aciers présents dans le
ferraillage des bétons et constituant I'enve-
loppe de certains colis de déchets peuvent
également servir d’agents réducteurs au
méme titre que le Fe(0) ou que certains oxydes
de Fer (magnétite et rouille verte notamment).
Le gaz d’hydrogéne peut se former par radio-
lyse [3] ou par corrosion anaérobique [4]. lly a
donc deux donneurs d’électron en présence
massique qui peuvent participer aux réactions
redox dans un environnement a pH alcalin
tamponné par la présence de ciment. L’oxy-
géne, présent lors de la phase d’exploitation,
est consommé rapidement aprés fermeture et
ne diffuse plus de maniére significative vers
les alvéoles de stockage [5] ; les nitrates ou le
Mn(IV) ne sont présents en quantité signifiante
que dans les cas spécifiques. Le Fe(lll), les
sulfates, les carbonates et I'eau sont donc
susceptibles de devenir les accepteurs d’élec-
trons (oxydants) principaux, présents dans les
déchets, les bétons et armatures ou la roche
héte, pour contréler in fine le potentiel redox
global de I'alvéole de stockage. Il est de plus
en plus évident que les transferts d’électrons
entre les accepteurs et les donneurs d’élec-
trons disponibles dans les alvéoles de déchet
(sauf couple Fe"/Fe") sont catalysés par un
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métabolisme microbien [6]. Le besoin de
mieux comprendre le réle catalytique d’une
activité microbienne sur les réactions redox
est également lié aux questions de dégrada-
tion microbienne de la matiére organique
complexe (i.e. polyméres, cellulose) [7]. La
quantification des réactions redox se dérou-
lant dans les systémes alcalins des alvéoles
impliquant le Fe° (i.e. les aciers), I'Ho et la
matiére organique comme donneur d’élec-
trons et les nitrates/sulfates (si présents) ainsi
que les carbonates et I'eau, doit prendre en
considération de maniére explicite ce role
catalytique d’une activité métabolique micro-
bienne. Il y a pléthore d’analogues naturels
pour tester notre compréhension phénoméno-
logique et valider les outils de simulation, mais
peu pour les systémes a pH alcalin. Avec de
I’H, presque omniprésent comme source
d’énergie, des composants nutritifs essentiels
et des traces présents dans [l’alvéole (i.e.
déchet et/ou ciment), de I’eau et de I’espace a

disposition, ce sera essentiellement le pH
élevé du milieu béton qui deviendra le para-
meétre clef pour évaluer une activité micro-
bienne. La disponibilité de I'’eau et de I’espace
sont fonction de la profondeur, de 'architecture
et du degré de resaturation.

Cet article passe en revue I'impact des oxy-
anions sur I’état redox du champ proche d’une
alvéole de déchet en prenant en compte des
aciers et produits de corrosion ainsi que la
matiére organique comme donneurs d’électron.
Une considération particuliere sera donnée a
la connaissance d’activité microbienne dit
alcaliphile, présent a pH élevé. Quelques cas
d’étude seront développés pour des RN sensi-
bles au changement de redox en situation de
stockage profond et de surface. Ces informa-
tions sont les données d’entrée d’études
expérimentales en cours sur la réactivité des
nitrates avec la matiére organique et/ou I’Hs
dans les alvéoles de stockage pour les
déchets bitumineux [8].

1. Les réactions redox dans les milieux
naturels et anthropiques et Porigine
des oxyanions

1.1 Concepts théoriques et applications

Toute vie terrestre tire I’énergie nécessaire a son main-
tien (anabolisme) et sa croissance (métabolisme) des
réactions redox, impliquant des échanges d’électrons.
Ces réactions sont toujours composées d’un couple de
réactifs dont le premier, I’accepteur d’électron ou oxydant
(Ox) recoit des électrons d’un donneur d’électrons ou
réducteur (Red). Citons le couple oxygene et sucre, qui

représente I’'un des mieux connus car il donne de I’énergie
a la vie des mammiféres. Se basant sur les accepteurs
d’électrons-clés (Ox1) ainsi que sur quelques concepts de
base thermodynamiques, il est possible de structurer
notre connaissance des réactions redox et de s’en servir
comme outil de quantification. Ce dernier est basé sur le
concept d’activité d’électron (pe° =-log[e-] en conditions
standard) ; en relation linéaire avec celui du potentiel
redox (Eh° (V) = 0,059 pe®) ; ces valeurs sont répertoriées
dans la littérature pour les demi-réactions Ox7 + ne- =
Red1-[9, 10]. Plus le pe est élevé, plus “I'activité des
électrons” est faible. Nous sommes dans un systeme
oxydant a dominance d’accepteurs d’électrons (Tableau 1).

Ox1 + Red? = Red1 +Ox2 pe° Eh° (V)
05 H20 20,75 1,22
NO,- N2 21,05 1,24

+ CH3CO0- = +COy
Fe(lll) Fe(ll) 13,0 0,767
SO, H,S 513 0,303
CO, CH, 2,86 0,168

Tableau 1 - La cascade d’accepteurs d’électrons (Ox1) avec valeurs du potentiel d’électron (pe°) et de redox (Eh) pour
les demi-réactions en situation standard avec transfert d’'un électron et un produit de réduction spécifié
(Red1) ; informations permettant la quantification des réactions avec I'acétate CH;COO- comme donneur
d’électron exemplaire (Red2), lui-méme oxydé en CO, (Ox2).
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Pour avoir une réaction compléete, une deuxieme demi-
réaction doit étre choisie, i.e. Ox2 + ne” = Red?2 ; cette
derniere sera inversée avec un changement de signe pour
la valeur du pe :

Yencoo v uo—tco+ln e per--127
8 4 4 8

Sans devoir écrire toutes les équations stcechiomé-
triques de fagon explicite, il est possible de calculer
I’énergie libre de Gibbs (AG) pour chaque accepteur
d’électron (Ox1) réagissant avec I'acétate (Red2), qui sera
oxydée en CO, (Ox2) : AG/n=2,3RT(pe°,-pe°;), avec R la
constante universelle de gaz, 0,008314 kJ.mol'. K1, T la
température absolue en K et n le nombre d’électrons de la
réaction. La différence en activité d’électron entre les
deux demi-réactions est donc directement proportion-
nelle a I’énergie libre de la réaction. La forme réduite de
certains accepteurs (i.e. les oxyanions nitrates, sulfates,
carbonates) peut varier, une forme probable est indiquée
dans le Tableau 1 (Red1). Choisissons a titre d’exemple la
réduction des nitrates en azote (N,, pe°=21,05) par
oxydation de 'acétate en CO, (pe°=-1,27). L’énergie libre
de -127,2 kd.mol' par électron est disponible pour le
métabolisme microbien, sachant que 50 kJ sont néces-
saires pour synthétiser sur la base de phosphate et d’ADP
une mole d’ATPR, I'énergie de base des cellules biolo-
giques [11]. Cette énergie diminue en descendant la
cascade indiquée dans le Tableau 1 avec une valeur de
-23,5kJ/mol quand le CO, sert d’accepteur d’électrons.
L’oxydation de la matiére organique, ainsi que de I'H, sur
la base de nitrates fournit donc aux microorganismes plus
d’énergie que sur la base de carbonates, expliquant
I’'avantage de [I'utilisation des nitrates en cas de sa
présence. De maniere plus générale, les microorganismes
utilisent de préférence I'accepteur d’électron qui est le
plus haut dans la cascade ; ceci expliquant les séquences
de redox qu’on trouve dans

démontrer que le Se(VI), le Tc(VIl) et 'U(VI) sont les états
redox les plus stables en présence d’accepteurs d’élec-
trons plus haut dans la cascade, tels que I'O,, les nitrates
ou le Mn(lV). Le premier est présent lors de I'exploitation
d’un stockage mais sera vite réduit et le dernier n’est pas
présent dans les déchets en quantité significative. Ce
sont donc les nitrates qui vont contréler I'état redox, le
cas échéant, suivis des sulfates et des carbonates apres
réduction du Fe(lll), d’ou I'importance des oyxanions.

1.2 Les oxyanions dans l'industrie nucléaire et
leur réactivité

Les oxyanions, en particulier les nitrates, sulfates et
phosphates sont largement utilisés dans I'industrie
nucléaire, de la préparation des pastilles de combustible
au retraitement des combustibles usés, ainsi que lors du
traitement des eaux d’effluents. Lors de la préparation du
combustible, I'uranium est initialement présent sous
forme de solution de nitrate d’uranyle. Une variété de
substances organiques telles que les amines et I'urée sont
utilisées pour produire les sphéres de gel de carburant,
avec une solution résiduelle riche en ammonium, nitrates
et amine [13]. Une étape importante du processus de
recyclage des combustibles usés, PUREX (Plutonium-
Uranium Extraction) est la dissolution des barres dans
I’acide nitrique chaud, suivie par une extraction par
solvant sur la base de tributyl phosphate [14]. Le compor-
tement électrochimique du nitrate permet de comprendre
sa réduction (mécanisme et cinétique) en milieu chimique
pur, avec une autocatalyse observée uniquement a
température élevée [15] et une catalyse surfacique en
présence d’acier noir [16] et inox [17], ainsi que leurs
produits de corrosion. La catalyse a température
ambiante a été étudiée de maniere abondante et
demande la présence de microorganismes nitrato-réduc-
teurs et/ou la présence de phases réactives porteuses de
fer [18, 19].

une multitude de situations 850 -

0,/0*
naturelles [12]. ‘
750 - NO,/N,
Dans le Tableau 1 est égale- ool | systéme oxydant: faible activité d'electron =
ment indiqué le potentiel redox dominance d'accepteurs d'électrons
Eh, pour les conditions stan- 550 MAO,/MnCO,
dard. Les valeurs pour une eau .
naturelle a pH neutre sont NO,/NO;
désormais plus pratiques et -/NH," -
> p pratiques € 350 NO,/NH, e se0/Mse0,
mieux connues. Elles sont indi-
quées dans la Fig. 1 pour les [ F %*° s TR0, —
demi-réactions majeures, ainsi & 150 | uo Ut
que pour trois éléments d’in-
térét particulier. Les trois radio- =0
nucléides associes, le Se-79, 50 . FeOOH/FeCO,
Tc-99 et U-238 existent sous
formes redox différentes, avec -150 1
les formes oxydées plus solu- = SO, /Hs systeme réeduit: forte
bles et/ou moins sorbées que CO,/CH, activité d'electron =
les formes réduites. -350 g:m's"gg?:c‘:fo:g“
H'/H,
Intégrant ces radionucléides =450

dans la cascade des accepteurs
d’électrons et se servant de la
méme logique que pour les
majeurs, il est possible de

Fig. 1 - Potentiel redox pour les demi-réactions majeures ainsi que trois métaux de
traces (les valeurs sont pour une situation standard avec une eau a pH
neutre et un électron transféré [9, p. 464]).
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La réactivité des sulfates en présence d’H, a tempéra-
ture supérieure de 200°C est un bon exemple d’illustration
du besoin de catalyse de la réduction des oxyanions
(i.e.sulfates, [20]). L'application de la loi d’Arrhenius
permet d’estimer les cinétiques de réaction a basse
température, avec une demi-vie a 25°C, a titre d’exemple,
de 2,7x10° ans ; la liaison S-O est particulierement forte
et explique le manque de réactivité des sulfates. Hormis
ces réactions thermocinétiques et autres situations de
catalyses particulieres, on admet en général qu’en-
dessous de 100 a 120°C, la réduction des sulfates néces-
site une réduction microbienne [21]. Elle a été observée a
pH neutre en situation naturelle [22] ainsi qu’en stockage
in situ [23].

La réduction des carbonates, i.e. la formation d’hydro-
carbures, existe en tant que processus chimique, industriel
(Fischer-Tropsch), mais a des températures élevées entre
150°C et 300°C et en présence de catalyseurs particu-
liers. Les alcanes (ChHpn.2) sont les produits de cette
réaction avec le méthane (n=1) le plus léger, présent sous
forme de gaz. On sait que ces réactions existent égale-
ment en milieu naturel, mais uniquement dans certains
systémes hydrothermaux (e.g. réaction de serpentinisa-
tion au niveau des dorsales médio-océaniques et le
manteau [24]). La voie la plus importante de formation de
méthane reste la réaction catalysée par des enzymes
microbiennes, stimulée entre autres par la présence de H,
[25] et appelée fixation autotrophe de carbone. Deux
produits principaux, le méthane (métanogenése) et I'acé-
tate (acétogenese) sont synthétisés par I'activité micro-
bienne sur la base de CO, (HCOjs). La production de
méthane semble néanmoins la voie la plus importante :
celle-ci se déroule uniquement en anaérobie en dehors de
la présence de sulfate [26].

Lors du traitement des effluents de déchets, une variété
de ces oyxanions est ajoutée, en particulier des sulfates
et des nitrates sous forme d’acide et de sels, afin de
coprécipiter les radionucléides. Pour donner quelques
exemples, I’addition de Ti(SO,), ou de Ba(NOs), provoque
la précipitation de titane (Ti(OH),) et de baryum (BaSQ,),
avec coprécipitation respectivement de Sb pour le
premier et Sr pour le second ; I'ajout de CoSQO, induit la
précipitation de cobalt (CoS) ainsi que de Ruthénium [27].
Dans tous les cas, des effluents et des précipités conte-
nant des nitrates, des sulfates et une variété de
substances organiques, sont formés. Le traitement de
déchets contenant des nitrates et de la matiére organique
est difficile [13] ; la réduction électrochimique des nitrates
(et nitrites) en gaz d’azote a été testée, mais la réaction
provoque une consommation significative d’énergie [28].
Les mélanges de sels de nitrate et de sulfate ont été stabi-
lisé en Belgique, au Japon et en France dans une matrice
de bitume [29-33]. Les oxyanions dans ce type de matrice
de stabilisation coexistent donc avec une variété de
substances organiques, ce qui les rend d’un point de vue
biochimique relativement complexes. lls sont considérés
ici comme un bon exemple pour discuter la biogéochimie
des réactions redox au sein d’une alvéole de stockage.
Cette situation applicable pour les déchets moyenne acti-
vité vie longue sera discutée ensemble a la lumiére
d’exemples de moindre complexité (cf. déchets faible et
moyenne activité vie courte).

2. Larchitecture d’une alvéole de déchet,
composants et probabilité d’une activité
microbienne : exemple d’une alvéole
Moyenne Activité Vie Longue (MAVL)

2.1 Béton, acier, matiére organique, oxyanions
et gaz d’hydrogéne ; les composants redox clef

La Fig. 2 donne une appréciation qualitative des
volumes des composants présents dans une alvéole de
déchets bitumineux [34]. L’alvéole de stockage est située
au sein des argilites du Callovo-Oxfordien (Jurassique)
d’une épaisseur de 140 m a 500 m de profondeur. Les
composants redox majeurs dans la roche sont les formes
oxydées du Fe (Fe'", Fe"), la matiere organique [35, 36]
ainsi que les sulfates et sulfures présents dans la célestine
et la pyrite 37]; ces phases contenant du S contrdlent
actuellement le potentiel redox (pe) avec une valeur a
I’équilibre proche de -3 [38].

Le déchet bituminé est un mélange de sels inorga-
niques et d’enrobés bitumineux contenu dans un fat
métallique. Un colis de stockage en béton armé (Fig. 2,
encart) regroupe 4 de ces flts. Le colis contient donc
différents métaux, des matiéres organiques (bitume) et
des oxyanions nitrates/sulfates. Ces derniers sont des
composants jouant sur le redox sur toute probabilités.
Une grande partie de I'alvéole de plus de 100 m sera
constituée de béton (partie grisée de la Fig. 2) ne renfer-
mant que peu de composants actifs d’'un point de vue
redox a I'exception du Fe'' dans les hydrogrenats, du Fe'
ou du S dans la pyrite ou la matiére organique (i.e. adju-
vants), le cas échéant. Cette masse de béton imposera
par contre des conditions alcalines a I'alvéole (pH>12)
hors des situations d’hétérogénéité et des zones d’inter-
face avec les colis de déchets et la roche héte.

L'alvéole est aussi composée d’un treillis métallique et
de boulons en acier noir a I'interface entre le béton et la
roche héte. Ce sera a cette interface que perturbation
oxydante (liée a la période d’exploitation du stockage)
aura un impact sur les minéraux présents dans le COx. Le
taux d’oxydation du S et du Fe' est fonction de la
longueur de la période d’exploitation. Les produits (SV' et
Fe) augmentent la présence d’accepteurs d’électrons. Le
gaz d’hydrogéne sera trés rapidement présent dans les
colis de stockage a cause de la radiolyse de la matiere
organique. Apres fermeture de I’alvéole et la disparition de
I’O, libre, I'H, sera produit par corrosion anaérobique, un
processus dans lequel H+* de l'eau sert d’accepteur
d’électron lors de I'oxydation du Fe? et d’autres métaux
présents dans les aciers. L'impact que peuvent avoir les
bactéries lors de la corrosion anaérobique est connu [4]
sans pour autant avoir une compréhension détaillée des
processus impliqués. La ventilation de Il'alvéole en
période d’exploitation va désaturer le béton et une partie
de la roche héte. La lente resaturation, apres fermeture de
I’alvéole, laissera les colis et la barriere ouvragée dans un
état partiellement désaturé pendant une période étendue.
La zone altérée dans la roche hote a proximité de I'inter-
face avec les bétons est a la fois caractérisée par une
augmentation de la porosité et de la perméabilité en
conséquence des travaux d’ouverture du tunnel (excava-
tion damaged zone, EDZ) et par des processus chimiques
tels que I'oxydation (chemically disturbed zone, CDZ). On
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Fig. 2 - lllustration d’une alvéole pour les déchets radioactifs bitumineux @ moyenne activité et a vie longue avec les
composants principaux de I'alvéole (en bas), ainsi que le colis de stockage regroupant 4 colis primaires (en haut)

verra plus tard que cette zone sera un lieu préférentiel de
réactions oxydo-réductrices. A contrario, la roche héte non
perturbée reste caractérisée par une trés faible porosité et
perméabilités [39] limitant les interfaces réactionnelles.

2.2 Activité microbienne dans une alvéole de
déchets : probabilité et impact

La forte alcalinité et la faible présence d’eau libre (faible
activité d’eau) sont les paramétres les plus probables
pouvant contréler I’activité microbienne dans une alvéole
de déchets de faible et moyenne activité. L'espace libre
disponible aux bactéries joue également un réle prédomi-
nant surtout dans les argiles et argilites compactées [40].
La caractérisation des Archeea [41], ainsi que les travaux
sur les extrémophiles associés a ce groupe [42] a permis
une meilleure compréhension d’une activité microbienne
dans un domaine beaucoup plus vaste. La présence de
bactéries dans les zones de fracture saturées a plusieurs
kilomeétres de profondeur en Afrique du Sud [43] est d’un
intérét particulier, car il montre que leur métabolisme reste
actif dans un systeme avec une forte limitation en eau et
nutriments et avec un échange écologique hautement
restreint. La source principale d’énergie est le gaz d’hy-
drogéne, produit par la radiolyse de I’eau induite par la
radioactivité naturelle. C’est également par le biais de
I’étude des extrémophiles qu’on a pu découvrir que la
résistance de ces bactéries aux trés fortes doses est liee
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a un gene leur permettant de s’adapter aux fortes pres-
sions de succion en condition de sécheresse [44].

Le pH élevé, susceptible de modérer une activité micro-
bienne, n’est pas non plus complétement limitant. De
récentes études montrent de plus en plus d’évidence que,
méme au-dela de pH 12, une activité est encore possible
[45]. La protection cellulaire et les processus de transfert
actifs a travers les membranes demandent des ressources
supplémentaires en énergie pour ces bactéries alcalo-
philes ; leur métabolisme est donc fortement réduit par
rapport aux bactéries vivant en condition de pH neutre
[46]. Ces résultats ont été confirmés dans une étude de
catalyse par les bactéries neutrophiles et alcalophiles de la
réduction des nitrates en situation de stockage [8].

Les questions de I'espace, de 'activité de I'’eau et de la
diffusion des nutriments ont été discutées dans le cadre
des analyses de slreté canadiennes [47] et suédoises [48,
49]. Dans les deux cas, il a été démontré que certaines
souches peuvent survivre en situation de stress liée a une
surpression et un manque d’eau, mais que ces bactéries
ne peuvent que difficlement se reproduire. Ceci permet
une diminution significative de biocatalyse. Dans ce cas
une baisse des cinétiques de réduction des sulfates a été
observée. Le manque de cohérence dans la littérature est
probablement lié a la variété de bentonites utilisées, du
type de compaction appliquée, des pressions de gonflement
lors de la resaturation et de la présence de souches
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bactériennes présentes par hasard dans les milieux [i.e.
50]. Quand on regarde I'évolution dans le temps des
roches argileuses compactées telles que I'argilite du
Callovo-Oxfordien ou I'argile Opaline en Suisse, la situa-
tion se complexifie car la porosité peut évoluer selon les
processus diagénétiques, tels que les dissolutions de
minéraux ou l’évolution de la matiere organique. Il est
néanmoins reconnu que, lors de la diagenése, un degré
de compaction est atteint et cela ne permet plus un déve-
loppement bactérien significatif a cause d’'un manque
d’espace, d’eau libre ou de nutriments. L'évolution
géochimique des sulfates et sulfures donne des indica-
tions fortes pour cette hypothése [51]. On ne peut que
difficilement donner une valeur seuil pour I'activité de
I’eau permettant le bon fonctionnement du métabolisme
microbien en conditions extrémes. Une valeur de 0,7 peut
servir comme indicateur originel. Il est pourtant intéres-
sant de constater que les especes capables de vivre dans
une situation de stress liée a un manque d’eau sont égale-
ment celles ayant la capacité de survivre a de fortes doses
de radiation [44].

Un programme de recherche en cours dans le labora-
toire profond du Mont Terri en Suisse est destiné a
répondre a la question de I'origine autochtone ou alloch-
tone des micro-organismes rencontrés dans les expé-
riences in situ [23]. Pour cette raison, une carotte a été
échantillonnée de la maniere la plus stérile possible.
Aprés enlévement des zones extérieures éventuellement
contaminées par des microorganismes allochtones, la
carotte a été sectionnée et envoyée a plusieurs labora-
toires afin de vérifier, avec les méthodes les plus
modernes (i.e. enrichissement et extraction d’ADN), une
présence microbienne ou non. “So far no metabolic acti-
vity has been observed in undisturbed clay rocks” [52].

On dispose également d’observations plus directes
pour confirmer I'hypothése d’une activité microbienne
limitée au sein de roches argileuses. Une séquence
crétacée d’alternance argilite — grés du nord-ouest du
Nouveau Mexique en est un bon exemple [53]. Dans les
roches argileuses avec des tailles de pores (pore-throat)
inférieures a 0,2 um, aucune activité métabolique (i.e.
minéralisation d’acétate ou de glucose marqués au C-14 ;
réduction de SO, marqué par S-35) a été constatée. Ce
seuil peut étre interprété comme la taille des bactéries les
plus connues. Il est pourtant intéressant de noter que I'ac-
tivité bactérienne dans les gres n’est pas tres élevée non
plus dans ce cas particulier, faute de nutriments. C’est
aux interfaces que I'activité la plus importante a été
observée, lieu ayant des tailles de pores suffisamment
grandes et a l'arrivée de nutriments depuis les roches
argileuses par diffusion [54].

Ce type d’analyse n’a pas été réalisé pour les domaines
cimentaires compactés. Mais la présence d’espace
ouvert au sein et entre les conteneurs ainsi qu’aux inter-
faces (Fig. 2) ne nécessite pas une considération explicite
de I'argument espace dans les contextes de stockage
profond ou de surface. Il est pourtant possible de limiter le
domaine d’activité des microorganismes aux champs
proches et a la zone endommagée de la roche héte. Plus loin
dans la roche ou aucune fracturation ne permet la formation
de perméabilité supplémentaire et ou I'augmentation de

porosité liée au déconfinement reste trés faible, I'activité
microbienne devient insignifiante. Dans une esquisse
d’une alvéole de déchets MAVL (Fig. 3), caractérisée par
la matiére organique, les lieux de forte probabilité sont
ceux ou le pH alcalin des ciments est partiellement réduit,
soit par la matiere organique des déchets, soit par la
roche héte.

_ COx
ciment EDZ .o
sur-conteneur ¢ alvéole CpZ

/
colis primaire  armement

boulon et grillage

en acier inax des bétons

Fig. 3 - Représentation modéle simplifié d’une alvéole de
stockage MAVL, de son champ proche ainsi que
la roche hdte non perturbée avec la localisation
des zones d’activité microbienne les plus proba-
bles (étoiles vertes).

Les conséquences possibles d’une colonisation micro-
bienne, en particulier dans le contexte du stockage
profond de déchets radioactifs, a été considéré depuis au
moins trente ans [55], sachant que les bactéries ne
peuvent pas aller contre la thermodynamique et qu’elles
contrélent “°simplement®” le temps nécessaire pour arriver
aux équilibres. Ces derniers étaient de toute maniere
utilisés pour pronostiquer la (géo-) chimie de I’environne-
ment du stockage. A I'exception des microbes mobiles
pouvant servir de vecteur de transport supplémentaire ou
des biofilms, moyen supplémentaire de retardation, aucun
impact n’était considéré, hormis la biocorrosion (non
considérée ici). Les effets sur les réactions, qui ne peuvent
pas se dérouler sans catalyse microbienne, n’étaient que
peu discutés. La production de méthane et le relachement
associé de C-14 et de tritium en situation de stockage en
sub-surface en est un exemple [56]. Dans des articles
plus récents [7], 'impact positif d’'une activité microbienne
a été discuté sur la base de I'exemple de la biotransfor-
mation de la matiere organique complexante, considérée
récalcitrante (discuté plus bas). Les effets sur la catalyse
de réactions redox clefs impliquant des composants
importants mentionnés plus haut (oxyanions, Hy, CO,,
CHy,...) étaient connus mais pas explicitement considéré
dans I'évolution phénoménologique de la chimie d’une
alvéole de déchets.

3. Analogues et applications

Dans cette partie seront considérés d’une part les
déchets MAVL destinés a un stockage profond et d’autre
part, les déchets de faible et moyenne activité (FMA)
stockés en surface. Une recherche bibliographique a été
réalisée sur les analogues naturels, mais aucun cas avec
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une phénoménologie comparable a celle d’une alvéole en
béton en contact avec son environnement naturel n’a été
trouvé. Les eaux hyperalcalines de Maqgarin en Jordanie
en sont une exception [57]. Le site avec des eaux a pH > 12
a été étudié en tant qu’analogue naturel pour les interac-
tions ciment/argile [58], pour la migration de certains RN,
tels que le Re [59] et pour la microbiologie [45]. Le pH des
eaux de ces sources échantillonnées a différentes
périodes variait entre 12,1 et 12,7 ; deux sources de pH
neutre ont été analysées pour comparaison. Dans toutes
les sources — a une exception prés— un nombre variable
entre 2,5x103 et1,3x10° cellules non attachées par ml a
été détecté, des valeurs de 1 a 3 ordres de grandeur infé-
rieurs aux eaux a pH neutre mais significatives. Ces bacté-
ries peuvent étre cultivées en milieu aérobie et anaérobie
sur la base de différentes sources de carbone, mais leur
métabolisme et leur croissance sont particulierement lents.
Malheureusement, aucune étude intégrée n’a été réalisée
pour comprendre les interactions entre les cinétiques
réactionnelles catalysées par les microorganismes, les
dynamiques redox, la chimie alcaline de I'environnement
et la mobilité des métaux.

3.1 C-14

Les conséquences de la catalyse microbienne peuvent
étre surprenantes dans le cas du carbone (i.e. C-14), qui
peut étre solide (C° du graphite), sous forme gazeuse
(CVO,, CVH,) ou bien présent dans une variété de
substances organiques solides ou dissoutes. Beaucoup
de ces formes ont un comportement chimique fortement
variable dans les différentes barriéres ouvragées et natu-
relles. Si le C-14 est présent sous forme inorganique (CO,,
HCOy’) il s’échangera de maniére isotopique avec les
carbonates lors de la carbonatation du ciment. Ceci
explique son manque de mobilité [60]. Si le potentiel redox
baisse de maniére significative, les carbonates peuvent
devenir des accepteurs d’électrons (Fig. 1) ; en présence de
bactéries méthanogénes [61], le C-14 peut étre converti en
CH, avec un gain considérable de mobilité [56].

3.2 Tritium en situation de stockage en surface

La situation pour le tritium est comparable a celle du C-14.
Le tritium peut également étre mobilisé sous forme de
méthane [56], mais cette voie est moins probable, parce
que le tritium est uniquement pertinent en situation de
stockage de surface, a cause de sa courte période de
désintégration de 12,5 ans. Proche de la surface, les
conditions de redox sont peu propices a méthanogenése.
Un scénario plus probable est I'oxydation du gaz hydro-
géne contenant du tritium (HT), relaché par les colis de
déchets et transporté sous forme gazeux ou dissous
(di-phasique). Comme le gaz est nettement moins
susceptible d’entrer dans la chaine alimentaire par rapport
a I'eau ou la matiere organique tritiée [62], il doit d’abord
étre oxydé, une réaction qui, a température ambiante,
demande également une catalyse microbienne. Il est peu
probable que cette réaction aura lieu au sein de I'ouvrage
en béton a cause du pH élevé et le faible degré de satu-
ration, mais de préférence dans la zone d’interface entre
'ouvrage et la géosphére sous-jacent : la zone dite
vadose, caractérisée par des fluctuations du niveau
piézométrique. Une variété de bactéries capables
d’oxyder I’hydrogéne est connue pour son activité méta-
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bolique dans cette zone [63]. Les efforts de recherche se
sont essentiellement focalisés sur les transferts ascendants
depuis un aquifére contaminé [64], peu d’information est
disponible concernant les mouvements descendants.
Dans tous les cas, aucune prise en compte explicite de
la catalyse microbienne des changements de phases
d’hydrogéne n’est évoquée.

3.3 Radionucléides métalliques

L'impact significatif que peut avoir le potentiel d’oxydo-
réduction sur la spéciation et la mobilité d’'un grand
nombre de RN métallique a déja été mentionné. Il peut
étre par voie directe pour les éléments avec différents
états d’oxydation naturels ou indirecte par le biais d’élé-
ments majeurs tel que le Fe ou le Mn [65] dont le compor-
tement change brusquement lors des changements d’état
redox (i.e. transitions redox). A titre d’exemple, ces deux
métaux Fe et Mn, ayant une plus forte solubilité dans un
systeme réduit sous leur forme Fe' et Mn'!, précipitent
sous forme de (hydr-) oxydes dans les systemes
oxygénés (Fe', MnV). Ces (hydr-) oxydes sont connus
pour adsorber efficacement un grand nombre de RN [65,
69].

L'image de la cascade d’accepteurs d’électrons (Fig. 1)
permet de discuter d’avantage le réle du potentiel redox
pour la spéciation et la mobilité des RN et celui que jouent
les bactéries dans la catalyse des réactions impliquées.
En présence d’O,, le systéme choisira de préférence cet
accepteur d’électron ; les nitrates ne seront réduits que
marginalement. Le systeme est caractérisé par un poten-
tiel redox élevé, donc une faible activité d’électrons. Les
RN sensibles au potentiel redox, tels que le Se-79, restent
dans leur état oxydé : Se(VI)O,? (ou seront oxydées par la
réduction de I'O,). Dans un systétme dominé par les
substances réduites telles que les métaux a I’état éléemen-
taire, la matiére organique ou le gaz d’hydrogene présents
dans une alvéole de stockage aprés sa fermeture, les
radionucléides seront de préférence dans leur état réduit
(Fig. 1) pour le cas du sélénium, Se(lV), Se(0) ou Se(-Il)
[70]. Les réducteurs sont en quantités suffisantes pour
réduire dans un premier temps la totalité de I'oxygeéne.
Aprés disparition de I'oxygéne (i.e. atteinte d’un seuil de
basse concentration), ce sont les nitrates qui deviennent
les accepteurs d’électrons dominants qui réagiront avec
les donneurs d’électrons encore présents [66-68] ; les
nitrates seront suivis par le Fe(lll), les sulfates et in fine les
carbonates (i.e. le CO, en équilibre). L'alvéole passera
donc, dans le temps, d’une transition a I’autre pour arriver
a un équilibre qui dépend des masses d’accepteurs et de
donneurs d’électrons initialement présents dans le
systeme. Le Se fera donc la méme transition depuis sa
forme oxydée Se(VI) jusqu’aux formes plus réduites. Une
telle évolution est possible et a été démontrée dans un
milieu naturel a pH neutre [71, 72]. Limpact des nitrates
sur I'état redox du Se est également bien connu en milieu
naturel. L'influence des nitrates sur le Se est attestée par
la corrélation positive entre les deux ; elle s’explique par
la stabilité du Se(Vl), plus mobile que la forme réduite
Se(lV), en présence de nitrates (i.e. a 0,7 mM [73]). Des
études plus récentes ont indiqué que les nitrates peuvent
avoir un impact sur la spéciation du Se a des concentra-
tions encore plus basses (Fig. 4).
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Fig. 4 - Impact des nitrates sur la spéciation du Tc [74]*,
de I'U [75, 76]**,*** et du Se [77]****.

Dans la Fig. 4 sont indiquées quelques valeurs seuils
supplémentaires pour lesquelles les nitrates peuvent avoir
un impact sur la spéciation de I’'U et du Tc. D’autres
études confirment cet impact pour le Tc [74, 78-81] et
pour I'U [82, 83].

La situation en milieu alcalin ou hyperalcalin est moins
bien connue. Dans le cadre des études de I'analogue
naturel de Maqarin, des informations sur le comportement
de Re (analogue naturel du Tc) indiquent que le Re a été
relaché par les minéraux cimentaires et capturé par des
phases secondaires, mais sans observation de changement
de redox [59].

Des travaux plus récents focalisent sur des zones
contaminées par des eaux alcalines industrielles. Une
activité microbienne capable de catalyser des réactions
redox y a été décrite (i.e. nitrates [84]). Son impact est
documenté pour des métaux tels que le Cr [85, 86].

Une question particuliére reste le besoin de catalyse
pour la réduction des RN. Comme discuté pour les
sulfates et les nitrates, la réduction des RN oxyanions,
tels que le Se et le Tc nécessite une catalyse. Il n’est pas
formellement connu si cette catalyse doit étre biotique ou
si une catalyse abiotique peut étre prise en compte. Pour
la réduction des sélénates [87-90] et pertechnétates [91-
93], I'importance de la catalyse microbienne est bien
documentée. Des informations sur la catalyse abiotique
ont également été publiées [71, 94] mais la présence de
solides spécifiques telle que la rouille verte est indispen-
sable [95-98]. En domaine naturel, il n’est pas simple
d’exclure la présence microbienne et I'implication des
microorganismes dans les processus redox. La plupart
de ces informations vient des systémes naturels, a pH
neutre. L'impact d’une réduction des RN catalysés par
I’activité microbienne a pH hyperalcalin reste donc diffi-
cile a quantifier en situation de stockage profond ou en
surface. Une des rares études sur la réduction de
pertechnétate a pH 10 en présence de bactéries alcali-
philes montre bien la réduction en anaérobie et un
manque de réactivité en absence de catalyse micro-
bienne [99].

Concernant I'implication de la catalyse microbienne de
maniére directe ou indirecte sur autres RN, tels que le
Np(V) [100] ou le Pu(lV) [2], un réle important semble

présent, mais trop peu d’information est disponible pour
étre conclusif, surtout a pH alcalin et en présence d’autres
oxyanions (i.e. nitrates).

3.4 Matiére organique

La matiere organique est a la fois une source de
carbone, d’énergie et d’électrons pour un métabolisme
microbien. On peut faire une distinction entre matieres
organiques facilement bio-disponibles et récalcitrantes
avec les acides humiques et fulviques comme exemples
naturels de ces derniéres. Comme elles sont solubles ou
présentes sous forme colloidale portant des groupes
fonctionnels permettant de complexer les RN, elles ont
été soupconnées de servir de vecteur de transport des
RN normalement fortement retardés par sorption sur la
matiére solide [101-103]. Pour les argilites compactées
qui servent de roches hotes avec des faibles porosités et
perméabilités [39], un impact des acides humiques et
fulviques n’est pas considéré comme significatif a cause
de leur taille relativement grande. Les produits de décom-
position de déchets organiques cellulosiques, telle que
I’acide isosaccharinique (ISA) avec une taille inférieure,
peuvent par contre promouvoir la mobilité de certains RN
(.e. Pu [7]). De toutes les fagons, une décomposition
(oxydation) des acides humiques et fulviques, ainsi que de
I'ISA peut étre catalysée par les microorganismes. Dans le
cas des substances humiques, les bactéries et les champ-
ignons peuvent casser les structures aliphatiques soit a
proximité des parties périphériques aliphatiques soit aux
groupes éther. Comme cette action demande de I’énergie,
elle a été observée uniquement en situation de manque de
carbone ou d’azote [104, 105]. Des microorganismes
capables de dégrader I'lSA ont été découverts méme dans
les sites a pH alcalin [7]. Il n'est pas clair si la réaction
d’oxydation sera compléte ou si des molécules intermé-
diaires, encore complexantes, persistent. Une meilleure
compréhension de ces phénomenes sera utile pour toutes
les situations de stockage profond ou en surface.

4. Retour d’expérience et approche de
modélisation

Il n’est pas nécessaire de pronostiquer I’évolution dans
I'espace et le temps des différentes espéces micro-
biennes capables d’influer sur les processus clés qui se
produiront dans les systémes de stockage. Différentes
situations peuvent étre analysées sur base de parameétres
globaux, tels que les cinétiques des réactions redox. Deux
approches scientifiques sont proposées. Un exercice de
modélisation de transfert et de réactivité “biogéochi-
mique” (1) aidera a quantifier les concentrations des
accepteurs d’électrons clefs (i.e. les oxyanions et le Fe')
avec évaluation d’un potentiel redox. Une approche de
bilan massique (2) permet de connaitre une situation finale
possible, celle basée sur une réactivité complete de tous
les composants redox clef. Les deux approches sont
applicables pour une situation de stockage de déchets
MAVL bitumineux avec relachement de nitrate et
présence de Fe!' et de sulfates dans les bétons et la roche
héte, respectivement. Les exemples sont décrits a titre
illustratif avec I'objectif de synthétiser et de conclure un
sujet qui est en pleine évaluation scientifique.
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4.1 Calcul de transfert et de spéciation

Une illustration d’un retour d’expérience peut étre
réalisée par le biais d’'une modélisation de transfert et de
réactivité simplifiée. Nous utilisons pour cet exercice le
modeéle SAMM [106], un modéle permettant la considéra-
tion des flux advectifs et diffusifs, ainsi qu’une réactivité
de premier ordre. La zone depuis le colis de stockage a la
roche héte non-perturbée est discrétisée en 15 comparti-
ments de 0,05 m d’épaisseur avec a la source le colis de
déchets permettant de stabiliser une concentration de
nitrates a 0,1 M pendant 10 000 ans et une baisse linéaire
pour arriver a zéro en 5000 ans. Les pertes en nitrates
sont liées soit a leur transfert par diffusion, soit a la réac-
tion chimique (i.e. dénitrification par oxydation de matiére
organique ou de H,, considérés non limitant dans le
systéme). Les cinétiques dans le ciment et dans le COx
non perturbé sont trés lentes (T2=1 000 ans) avec une
réactivité plus rapide dans les deux zones d’interfaces
entre colis/ciment et ciment/COx : T%2=100 ans (Fig. 3).
Pour une telle situation, la concentration des nitrates dans
les argilites non perturbées du COx a 1,5 m des colis est
de 7mM (Fig. 5, partie principale). Pour une situation
d’augmentation de la réactivité par un facteur 10, la
concentration des nitrates baisse considérablement a
0,25mM au sein du COx (Fig. 5, encart). Une telle concen-
tration peut encore avoir un impact sur la spéciation du
Se, mais pas sur I'U ou le Tc (Fig. 4). La présence de
nitrates dans I’alvéole ne reste significative que quelques
centaines d’années apres la fin du relachement depuis les

déchets. Déja 500 ans apres I’épuisement de la source
(t=15 500 ans), la concentration dans le COx a 1,5 m n’est
plus que de 0,02 mM.

Sur la base des concentrations modélisées, il est possible
de calculer le potentiel redox. Il est élevé (~700 mV) en cas
de présence de nitrates supérieure a la valeur seuil, mais il
retombe a sa valeur naturelle, ~50 mV, contrélée par le
couple Fe(lll)/Fe(ll)) dans les ciments et -300 mV par le
couple S(VI)/S(-I) dans le COx (Fig. 6).

4.2 Approche par bilan de masse

Une approche plus simple est d’effectuer des calculs de
bilan de masse en supposant une catalyse microbienne
pour toutes les réactions possibles. Nous allons a
nouveau utiliser 'exemple d’une alvéole de stockage de
déchets bitumeux, considérant par simplicité que la
réduction des nitrates en azote gazeux :

2NO; +5H, +2H" = N_+6H.O
et la réduction des sulfates en sulfure d’hydrogene

SO +4H, +2H" — H,S+4H,0

Dans les deux cas, le gaz hydrogene est utilisé comme
donneur d’électrons, formé par la réaction de corrosion
anaérobie classique

3Fe+4H,0 — Fe 0, +4H,
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Fig. 5 - Evolution de la concentration des nitrates (constante a proximité du colis de stockage pendant 10 000 ans, puis
allant a zéro de maniére linéaire en 5 000 ans) dans une alvéole de stockage a composante cimentaire et argi-
leuse pour le cas d’une réactivité de nitrate lente (figure principale) et 10 fois plus rapide (encart).
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mentionnées ci-dessus et compte tenu
que la plupart des stockages de
déchets a faible et moyenne activité,
vie courte et vie longue sont caracté-
risés par la présence massive de
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La compréhension du sujet déve-
loppé dans ce manuscrit a profité des
multiples échanges avec les parte-
naires francais de I’Andra comme le
BRGM Orléans (H. Pauwels), le CEA
Cadarache (M. Libert), les Universités
de Toulouse (A. Bertron, B. Erable, G.
Berger), de Bordeaux (C. Sergeant) et
de Nancy (L. Truche), avec les collegues
de I'expérience “Bitumen — Nitrate —
Clay Interaction” en cours au Mont Terri
(http://www.mont-terri.ch/), avec les
membres du consortium britannique
“Biogeochemical Gradients and Radio-
nuclide Transport” (http://www.bigra
dnerc.com/) et avec les collegues du
Service Transferts d’Andra. Je les
remercie sincérement.
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Fig. 6 - Modélisation du potentiel rédox dans une alvéole de déchets bitumineux

(cf. Fig. 2 et Fig. 3) en fonction du temps, a I'interface colis/ciment
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Toutes les masses utilisées dans I’exercice du bilan de
masse sont basées sur les composants présents dans
une alvéole de déchets de 250 m de long [107] avec un
inventaire des déchets bitumineux associé [108]. Corroder
la masse totale de I'acier (estimée a 1,1 x 10° kg de Fe ou
de 2,0 x 107 moles) fournirait 2,6 x 10”7 moles de H,. La
réduction des 1,2 x 105 kg de nitrate (2,0 x 10® mol)
nécessite 5,0 x 10° moles de H,. Pour les 2,6 x 10° kg de
sulfate (2,70 x 108 moles) 1,1 x 107 moles H, sont néces-
saires. Par rapport a la quantité initiale d'H, (2,6 x 107- 5,0 x
10%- 1,1 x 107 =), 1,0 x 107 mol restent et sont alors suscep-
tibles d’'étre utilisés par des bactéries autotrophes, qui
produiront du méthane ou de I'acétate par la réduction des
carbonates (methanogenese ou acétogenese).

Le systeme pourra donc parcourir toute la cascade des
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