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I. Introducción. 

 

El agua juega un papel primordial en el desarrollo de los seres vivos 

sobre la tierra, pudiéndose decir que es la base de la vida, ya que la mayor 

parte de estos organismos, y por lo tanto también de los seres humanos, está 

formado por agua. Además de su función biológica, el agua es utilizada por los 

hombres en multitud de usos: doméstico, comercial, industrial, agrícola y 

público, entre otros, siendo por tanto primordial el controlar su calidad. 

En los últimos años, uno de los aspectos que ha tenido más importancia 

e incluso ha generado una cierta preocupación social, es la posible 

contaminación radiactiva de las aguas de consumo público. De entre los 

diversos tipos de recursos hídricos que abastecen a las poblaciones, uno que 

está en progresiva mayor utilización, debido a las características climatológicas 

de nuestro País, con la existencia de periodos prolongados de sequía, son las 

aguas subterráneas, que dependiendo de las características geológicas de los 

medios que atraviesen, pueden contener cantidades variables, en algunos casos 

muy significativas, de diferentes isótopos radiactivos pertenecientes éstos 

fundamentalmente a las series radiactivas del 238U y 232Th. Así, es conocido que 

los suelos pueden poseer altos contenidos radiactivos de origen natural (Wang, 

1993; Suarez 2000) y, que en este tipo de entornos geológicos, una parte 

relativamente significativa de dichos contenidos radiactivos pueden incorporarse 

a las aguas (Otton, 1994). Las aguas que más afectadas pueden estar por los 

contenidos radiactivos naturales, son pues las aguas de origen subterráneo. En 

este sentido, existen trabajos en los que se atestigua la existencia de niveles de 

radiactividad relativamente altos en dicho tipo de aguas (Hess, 1985; Orloff, 

2004). Por ello, y debido a la creciente demanda de agua que tienen los 

diferentes grupos de población (IAEA, 2003), y a través de los sistemas de 

abastecimiento público que éstas poseen, los citados contenidos radiactivos 
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pueden llegar finalmente al hombre, con el consiguiente efecto negativo que 

este hecho puede acarrear. 

En la bibliografía se recopilan diversos métodos que son utilizados para 

la eliminación de diferentes radionucleidos en las aguas así tratadas. Unos son 

aplicables a las plantas de potabilización para la eliminación de Uranio (Sorg, 

1990), mientras que otros están diseñados para la eliminación de diferentes 

radionucleidos, como Radio, Cesio, Estroncio, ya sea mediante la utilización de 

arcillas (Dyer, 1999), de carbones activados con o sin modificación, con 

reactivos muy específicos (Kalmykov, 1998), o mediante la combinación de 

diversas sustancias o tratamientos (Shuddhodan, 1999). Aunque con todos 

estos métodos se consiguen, en la mayoría de los casos, la eliminación efectiva 

de los radionucleidos objeto de nuestro estudio, adolecen de dos factores 

limitantes: la dificultad de su incorporación al método tradicionalmente seguido 

para el tratamiento con un coste asumible de las aguas y el no respetar las 

características físico químicas del agua así tratada, para que ésta pueda ser 

considerada como potable (BOE, 2003). 

Por otra parte, el agua una vez potabilizada, ha generado un fango, que 

es donde a priori estará la mayoría de los contaminantes que poseía 

inicialmente dicha agua. A este respecto, en la bibliografía se han realizado 

diversos estudios sobre los radionucleidos que se encuentran en los flóculos 

que están retenidos en los lechos filtrantes o en los materiales adsorbentes. 

Estos flóculos poseen una composición variable, encontrándose en ellos la 

mayoría de los contaminantes que presentan las aguas, tanto los de origen 

natural, como los procedentes de actividades humanas. Dentro de estos 

posibles contaminantes, unos que tienen gran interés, son los debidos a una 

posible contaminación radiactiva de las aguas, en las que se puedan encontrar 

diversos radionucleidos naturales o artificiales (OMS, 1979). Radionucleidos 

como 144Ce, 91Y, 32P, 89Sr y 131I, son eliminados de las aguas mediante la 

utilización de distintos coagulantes y/o ayudantes de coagulación, como sulfato 
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de aluminio, cloruro férrico, hidróxido sódico, carbonato sódico o fosfato sódico, 

siendo además estos procesos mejorados mediante la utilización de materiales 

adsorbentes como arcillas y carbones activados. Así, con la dosificación de 100 

ppm de arcilla, se obtiene una eliminación del 80% de 144Ce, del 46% de 91Y, 

del 34% de 32P, del 30% para 89Sr y del 29% para 131I, mientras que con 4 

ppm de carbón activado, se obtiene una eliminación adicional del 26% para el 
131I, siendo tanto la arcilla como el carbón activado adicionados en el proceso 

de coagulación, posteriormente retenidos en los flóculos generados (Straub, 

1951). En otros estudios de descontaminación radiactiva de las aguas, se hace 

notar que los radionucleidos que son eliminados se encuentran en los lodos que 

se forman y que, la descontaminación obtenida mediante el lecho filtrante de 

arena, se debe a la retención que en ella se produce de los flóculos más ligeros 

que no se han sedimentado en el proceso de coagulación, actuando la arena 

como un filtro convencional y no como un intercambiador iónico (Morton, 1955; 

Real, 2000). Así, se mejora la eliminación de radionucleidos como el 137Cs, 

hasta valores del 56% (Goossens, 1989). Por otra parte, después del accidente 

en de 1986 de la Central Nuclear de Chernobyl, cerca de Kiev, en Ucrania, se 

ensayaron procesos de descontaminación para las aguas del río Dnieper, 

mediante la utilización de reactivos como el sulfato de aluminio, las zeolitas y el 

carbón activado, encontrándose en los lodos que se generaron, una actividad 

de 10-8 CiL-1 para el índice beta total, con un contenido en agua de estos lodos 

del 97% (Tsarik, 1993). Todos estos trabajos adolecen de una explicación clara 

sobre como están asociados los radionucleidos a dichos fangos. 

En el presente estudio nos hemos marcado como objetivo general el 

mejorar la comprensión existente sobre los factores que afectan al proceso de 

potabilización, enfocado éste hacia la mejora de la eliminación de diversos 

radionucleidos naturales presentes en diferentes tipos de aguas. Para ello, 

hemos trabajado con las aguas y los fangos generados por éstas durante el 

proceso de potabilización. Así, hemos diseñado, probado y puesto a punto un 
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procedimiento de potabilización específico, de forma tal que con él se 

satisfagan las siguientes condiciones: 

 

a) Que se obtenga una eficiencia relativamente importante en la 

eliminación de los contenidos radiactivos naturales. 

b) Que sea compatible o complementario con el procedimiento de 

potabilización que se aplica en las poblaciones que se surten de las 

aguas objeto de nuestro estudio. 

c) Que sea fácil de implementar, además de económicamente asumible. 

d) Que proporcionen aguas con unas características físico químicas y 

organolépticas tales que permitan catalogarlas como potables. 

Para conseguir los objetivos marcados anteriormente, nuestro estudio lo 

hemos dividido en dos partes bien diferenciadas:  

1º)  Estudiar las mejoras que son viables incorporar al proceso de 

potabilización mediante ensayos en el laboratorio. Para ello, hemos 

analizado el comportamiento que tiene el principal proceso químico 

que se produce en la potabilización, la etapa de coagulación-

floculación. Así, hemos realizado distintos ensayos, con el fin de 

mejorar la descontaminación radiactiva de origen natural del agua, 

analizando la importancia que sobre la misma tiene el tipo de 

coagulante, su dosificación, el tipo y dosis de floculante, el pH, etc. 

Después, hemos intentado maximizar dicha descontaminación 

radiactiva, mediante el uso de reactivos complementarios a los 

sistemáticamente empleados en la coagulación, mediante el empleo 

de lechos filtrantes de arena y de lechos filtrantes de carbón vegetal, 

siempre teniendo en cuenta las características físico químicas de las 

aguas con las que se ensaya. 

2º)  Analizar como influyen las mejoras más exitosas obtenidas en el 

laboratorio, al aplicarlas en una planta potabilizadora piloto a escala. 
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Para ello, hemos adaptado dichas condiciones de trabajo del 

laboratorio a las de la citada planta piloto, analizando la eficiencia 

que poseen, en la descontaminación radiactiva de uranio y radio, los 

procesos ya optimizados en el laboratorio de coagulación-floculación 

y de filtración mediante arena. 

 

En la presente memoria hemos analizado, en un único capítulo, el proceso 

de potabilización en su conjunto, para después profundizar en las dos grandes 

áreas de trabajo anteriormente citadas. Así mismo, se presenta también un 

capítulo dedicado al cálculo de la dosis incorporada por ingesta de las aguas 

antes y después de su potabilización en la planta piloto. También se incluyen 

cuatro apéndices, en los que se describen detalladamente los equipos de 

medida, los procedimientos utilizados para el análisis de los parámetros 

radiactivos y no radiactivos y para detallar las características de los patrones 

radiactivos empleados durante el desarrollo de la parte experimental de este 

estudio. Por último, se presenta un capítulo destinado a recopilar de forma 

resumida los principales resultados obtenidos, destacando las principales 

conclusiones que de éstos se pueden extraer. 
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II. Tratamiento de potabilización de las aguas. 

 

El agua es el compuesto químico más importante de la Naturaleza, 

siendo un factor fundamental para el desarrollo de los seres vivos. En 

particular, su ciclo natural, se ve frecuentemente alterado por las actividades 

humanas, siendo en consecuencia imprescindible el disponer de medios 

adecuados para conseguir un aprovechamiento integral de los recursos hídricos 

existentes. Uno de estos medios, son los procesos de potabilización del agua, 

con el fin de dotarla de las características biológicas, físicas, químicas y 

organolépticas que las hagan aptas para el consumo. Así, según se especifica 

en la reglamentación técnico-sanitaria para el abastecimiento y control de 

calidad de las aguas potables de consumo público (BOE, 2003), un agua 

potable, para denominarse como tal, y poder ser consumida por el ser humano, 

ya sea directamente o indirectamente (industria alimenticia, limpieza de 

superficies que puedan estar en contacto con los alimentos, etc.) sin perjuicio 

alguno para su salud, es aquella que cumple una serie de prescripciones sobre 

sus características organolépticas, físicas, químicas, microbiológicas y 

radiactivas, entre otros. 

El agua, antes de su potabilización o bruta puede tener principalmente 

dos orígenes: subterráneo o superficial. Los sistemas de potabilización que 

poseen las distintas poblaciones están diseñados teniendo en cuenta el tipo de 

agua que éstas van a tratar. Así, existen multitud de poblaciones que disponen 

de aguas subterráneas para su abastecimiento público, siendo con frecuencia 

económicamente muy rentable, al no necesitarse de grandes infraestructuras 

para su extracción. En este caso, normalmente el proceso de potabilización 

suele ser una simple desinfección de los posibles agentes patógenos presentes 

en las aguas, debido a que suelen ser aguas de gran pureza. Por otra parte, 

existen otras poblaciones que tienen un gran número de habitantes y/o que no 

poseen aguas subterráneas suficientes para paliar la demanda pública de agua 
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potable. En estos casos, los responsables del abastecimiento a esas 

poblaciones, suelen recurrir a embalses en los cursos de los ríos, embalses 

artificiales o lagos, que se encuentran más o menos próximos a la población a 

abastecer. Los tratamientos que requieren las aguas superficiales, son mucho 

más complejos que en el caso de las aguas subterráneas, necesitándose 

normalmente aplicarles un proceso de potabilización que catalogaremos de 

completo. 

Sea cual sea el origen del agua a utilizar para el abastecimiento a cada 

población, es necesario estudiar y adaptar el proceso general de su 

potabilización con respecto a una serie de factores fundamentales, como son el 

pH, los coagulantes, los floculantes, la dosificación de todos estos reactivos, y 

en su caso, la de otros reactivos a utilizar, los periodos de duración de las 

distintas etapas, etc. También es muy importante a la hora de elaborar un 

estudio como el presente, el conocer los distintos factores que pueden afectar a 

un agua, para poder predecir e interpretar los resultados que se obtengan 

durante su potabilización. 

Por último debe tenerse en cuenta, que el conocimiento profundo del 

sistema de potabilización más comúnmente utilizado en las Estaciones de 

Tratamiento de Aguas Potables (ETAP), es una pieza clave en la adaptación y 

mejora de estos tratamientos, para conseguir la descontaminación radiactiva de 

origen natural de dichas aguas. Por ello, a continuación, se muestran los 

procesos comúnmente utilizados en la potabilización de las mismas. 

 

II.1. Procesos en el tratamiento de las aguas. 

 

Los procesos seguidos durante el tratamiento de las aguas, tal y como se 

describen en la bibliografía (Degremont, 1979), consideran que éstos deben 

seguir una serie de pasos generales, que se materializan de una forma u otra, 

dependiendo de las condiciones del agua a tratar. Estos pasos son: la captación 
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del agua, su pretratamiento, la precloración, la clarificación y, por último, la 

postcloración. También es posible, dependiendo del caso, la incorporación a los 

pasos anteriores de elementos complementarios que pueden requerirse en 

determinadas circunstancias, como pueden ser la aireación, el ajuste de pH o el 

ablandamiento del agua. Un esquema general de un  proceso de potabilización 

comúnmente utilizado se muestra en la figura II.1. 

 

II.1.1. Captación del agua. 

 

Aunque no existe una forma general aplicable a todo tipo de aguas, su 

captación debe hacerse de forma tal que se consiga el agua con la mayor 

facilidad posible, con el mínimo gasto económico y con el menor número de 

medios. Aunque, dicha captación del agua debe cumplir los requisitos 

anteriores, hay que considerar que ésta condicionará el proceso de su 

tratamiento posterior, por lo que cuanto mayor sea su pureza, menores 

tratamientos habrá que realizar sobre ella. Así, ésta se podrá tomar del fondo 

del abastecimiento, por su lateral, mediante sifonado, etc. 

 

II.1.2. Pretratamiento. 

 

Aunque hay muchas formas de realizar esta etapa (desbaste, 

dilaceración, desarenado, tamizado, etc), dependiendo de la carga de materia 

en suspensión que el agua lleve consigo, la más comúnmente utilizada es el 

desbaste. Éste tiene como finalidad el de proteger a la estación de tratamiento 

de la posible llegada de grandes objetos que puedan provocar obstrucciones en 

sus distintas unidades y, además, el de separar y evacuar las materias que 

podrían disminuir el rendimiento de los tratamientos que con posterioridad se 

realizan en la planta. Para efectuar dicha operación, se utiliza una serie de rejas 

que tienen distinta separación, según los materiales extraños que lleva 
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incorporados el agua, y se suele realizar en un tanque situado en el lugar de 

recepción del agua prepotable. 
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II.1.3. Precloración. 

 

Este tratamiento se utiliza cuando se quiere mejorar la eficacia del 

proceso potabilizador, debido a la presencia de sustancias químicas (iones 

ferrosos y manganosos, amoniaco, nitritos o materias orgánicas oxidables) y 

agentes patógenos (bacterias, algas, etc.). La dosificación del cloro, ya sea en 

forma de gas, líquido o sólido, debe controlarse de tal manera que no provoque 

la formación de compuestos cancerígenos, como son las cloroaminas, 

fácilmente evitables cuando se utilizan dosis ligeramente superiores a la del 

punto crítico, o dosis de cloro para la cual sólo queda en el agua cloro libre y 

trazas de cloroaminas. 

La precloración es utilizada por las plantas potabilizadoras, 

principalmente en las épocas del año en las que el proceso potabilizador 

estándar no es capaz de conseguir la calidad requerida para el agua. 

Por otra parte, es importante destacar que el proceso de precloración, en 

ocasiones es sustituido por la utilización de permanganato potásico, que 

presenta una acción más eficaz que el cloro frente al hierro y al manganeso. 

La introducción de la precloración en el proceso de potabilización, se 

suele ubicar antes del proceso de coagulación, dependiendo de la estructura de 

las instalaciones. 

 

II.1.4. Clarificación. 

 

En el proceso de potabilización de las aguas, la fase en donde se 

producen las principales reacciones químicas, se denomina clarificación. Este 

proceso consta de una serie de etapas como son la coagulación-floculación, la 

precipitación química, la decantación y la filtración. 

 

II.1.4.1. Coagulación-floculación del agua. 
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El agua bruta es el resultado de la disolución de las diferentes sales y 

materias solubles presentes en los suelos por los que ésta transcurre. Así, el 

agua prepotable posee pequeñas partículas coloidales cargadas, principalmente 

con carga negativa, que se caracterizan por su gran estabilidad en disolución. 

Mediante el proceso de coagulación de las aguas, se consigue la 

desestabilización de dichas partículas coloidales, a partir de la neutralización de 

sus cargas eléctricas, produciéndose la agrupación de estas partículas, 

mediante el contacto de unas con otras. A este último fenómeno se le 

denomina floculación. Tanto para la coagulación, como para la floculación del 

agua, se suelen utilizar, en las plantas de tratamiento de aguas, reactivos 

químicos denominados coagulantes y floculantes, respectivamente. 

Los coagulantes son sustancias que suelen caracterizarse por ser 

compuestos químicos en base hierro o aluminio. La elección de uno u otro tipo 

está regida por criterios tales como la naturaleza y calidad del agua, el 

tratamiento previsto después de la coagulación, etc. Para la estabilización de las 

partículas coloidales que posee el agua, estos reactivos actúan mediante la 

acción del catión de la sal metálica neutralizándolas, antes de precipitarse en 

forma del hidróxido correspondiente. Las posibles reacciones químicas que se 

producen en el agua, al igual que las especies intermedias que se forman 

utilizando estos reactivos son muy complejas, aunque de forma resumida, se 

muestran a continuación: 

 

2X3233X YsCapAl(OH))mCa(HCOY)(nAl +→+  

2X3233X YsCapFe(OH))mCa(HCOY)(nFe +→+  

 

en donde nAlx(Y)3 representa a los coagulantes en base aluminio, nFex(Y)3 

representa a los coagulantes en base hierro, mCa(HCO3)2 representa a una de 

las especies más comúnmente encontrada en el agua, pAl(OH)3 y pFe(OH)3 
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representa a los hidróxidos de aluminio y hierro que se forman tras la reacción 

química, respectivamente, y sCaxY2 a la especie resultante de calcio. 

Para que este proceso sea efectivo, el coagulante debe incorporarse al 

agua de tal forma que se difunda con la mayor celeridad posible, por lo que el 

proceso de coagulación, viene acompañado de una agitación rápida del agua a 

tratar. 

Por otra parte, cuando el espesamiento de los flóculos y su consiguiente 

decantación es ineficaz, se suelen utilizar reactivos denominados floculantes o 

ayudantes de la coagulación. Estos reactivos aglomeran las partículas ya 

formadas en el proceso de coagulación, pudiendo ser éstos de muy diversos 

tipos, aunque en la actualidad, con los que se obtienen los mejores resultados 

son con sustancias denominadas polielectrolitos, que son polímeros orgánicos 

de cadena larga y que se clasifican atendiendo a su carga eléctrica en aniónico, 

catiónico ó neutro. Los floculantes, para ser eficaces, necesitan de un proceso 

de dispersión en el agua, aunque su agitación debe ser menor que la habida en 

el proceso de coagulación, con el fin de beneficiar el espesamiento de los 

flóculos que se están formando. 

 

II.1.4.2. Decantación. 

 

Después de que se hayan producido las reacciones químicas que 

eliminan de la disolución a las partículas coloidales, en el agua coexisten 

flóculos y agua tratada, siendo necesario separarlos para que el proceso de 

potabilización resulte efectivo. Es por ello que en la fase de decantación, el 

agua con los flóculos es conducida a unos decantadores, que pueden ser 

fundamentalmente de dos tipos: estáticos y por contacto de fangos. En todos 

los decantadores se intenta que la fuerza gravitatoria, que ayuda a la 

sedimentación, sea mayor que las otras que puedan estar presentes, como las 

fuerzas de rozamiento, las debidas a las turbulencias, etc. 
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II.1.4.3. Filtración. 

 

No obstante lo anterior, en los procesos de coagulación-floculación-

decantación se han formado flóculos que pueden no haber sido decantados, ya 

sea por su pequeño tamaño o por ser éstos muy ligeros, manteniéndose en la 

superficie del agua. Así, la última etapa de la clarificación, es la filtración, que 

consiste en la captura de los flóculos que han escapado al proceso de 

decantación. Ésta puede ser de dos tipos, lenta ó rápida. La filtración lenta, se 

utiliza normalmente para aguas superficiales, sin coagulación ni decantación 

previa. Por otra parte, la filtración rápida, es un tratamiento de acabado y de 

seguridad, necesario para que el agua pueda considerarse como de consumo 

público, siendo este tipo de filtración el mas comúnmente utilizado en las 

plantas potabilizadoras. 

 

II.1.5. Desinfección. 

 

El agua, una vez que ha sido filtrada, ya debe reunir los parámetros 

físicos y químicos que la legislación requiere, sin embargo, para que el proceso 

de potabilización sea completo, es necesario eliminar del agua los posibles 

agentes patógenos, por lo que al agua se le suele dosificar con un 

desinfectante como cloro, ozono, etc. Normalmente, se suele utilizar cloro, ya 

sea en estado líquido, sólido o gaseoso, debido principalmente a razones 

económicas. En cualquier caso, el agua debe contener un máximo de 1 mgL-1 

de cloro libre residual, para poder considerarse como potable (BOE, 2003). 

 

II.1.6. Tratamientos complementarios. 

 

En este apartado se incluyen los procesos que no son aplicados 

mayoritariamente pero que, en ocasiones, son fundamentales para garantizar la 
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eficacia del proceso de potabilización. Como ya se indicó al inicio del capítulo, el 

uso de un tratamiento u otro, dependerá de las características concretas del 

agua con la que se trabaja. 

 

II.1.6.1. Aireación. 

 

El agua procedente del subsuelo, del fondo de lagos, de embalses 

estratificados, o de ríos contaminados, contendrá en ocasiones muy poco 

oxígeno disuelto. Si se permite el paso de un agua anaerobia a la planta de 

tratamiento, perjudicará a algunas de las etapas del proceso, como la de 

coagulación, por lo que la eficacia del tratamiento disminuirá. Por esta razón, 

estos tipos de agua bruta necesitan airearse antes de aplicarle cualquier 

proceso posterior, por lo que normalmente se la suele poner en contacto con el 

aire, mediante la formación de una cascada. 

 

II.1.6.2. Ajuste de pH. 

 

El pH final del agua puede necesitar ser ajustado de forma que no sea 

demasiado ácida, lo cuál podría corroer las conducciones metálicas de 

distribución y las cañerías domésticas, o demasiado alcalina, lo cual provocaría 

la deposición de sales en el sistema de distribución, originando una reducción 

del caudal. La regulación del pH puede requerirse en alguna de las etapas del 

proceso de potabilización, siendo muy importante en la de coagulación, para la 

que un pH demasiado ácido disminuirá su eficacia. Los álcalis más comúnmente 

utilizados para incrementar el pH son la cal, el carbonato sódico o la sosa 

cáustica, mientras que para disminuirlo se suele utilizar el ácido clorhídrico. 

 

II.1.6.3. Ablandamiento del agua y otros procesos. 
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El tratamiento convencional del agua, es incapaz de eliminar de ésta 

numerosas sustancias inorgánicas y orgánicas no biodegradables. La materia 

inorgánica soluble se elimina por precipitación, reduciendo la dureza del agua 

mediante el uso de sustancias como la cal o mediante intercambiadores iónicos, 

como pueden ser las resinas. Por otra parte, las sustancias orgánicas que no se 

degradan biológicamente, se pueden eliminar por la adsorción en diversos tipos 

de sustancias, como son los carbones activados. 

 

II.2. Tratamientos que realizamos a las aguas estudiadas. 

 

Para la realización de nuestro estudio, hemos seleccionado un agua 

prepotable, que identificaremos como P1 y que es la que se utiliza para el 

abastecimiento de una de las grandes poblaciones existentes en la Comunidad 

Autónoma de Extremadura. Dada sus características radiactivas naturales, que 

serán mostradas más adelante en la tabla III.2.3.1b., las experiencias las 

llevaremos a cabo tras adicionarle diversos trazadores radiactivos, con el fin de 

evaluar la eficacia de la descontaminación radiactiva que tiene el proceso de 

potabilización que hemos ensayado con dicho recurso hídrico. Más tarde, los 

resultados obtenidos, se compararán con los conseguidos para otras aguas 

brutas de distintos puntos de la comunidad extremeña. Estos últimos puntos de 

muestreo se seleccionaron tras el análisis de los resultados y conclusiones, 

proporcionados por una serie de estudios previos (Baeza, 1995), en los que se 

caracterizaron radiológicamente la gran mayoría de las aguas de consumo de la 

Comunidad Autónoma de Extremadura. Además, también se tuvo en cuenta las 

características geológicas de las zonas geográficas contempladas en dichos 

trabajos y los parámetros físico químicos de las aguas en ellos analizadas. En 

definitiva, en dicho estudio previo, se concluyó que existía una serie de 

poblaciones, en las que los niveles de radiactividad natural de sus aguas eran 

significativamente elevados, al compararlos con los de referencia establecidos 
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por las autoridades competentes (BOE, 2003). Por ello, se llegó a la conclusión 

de que las aguas de especial interés para nuestro estudio, dado sus 

relativamente elevados contenidos radiactivos naturales, son las que hemos 

denominado como aguas P2, P3, P4 y P5, todas ellas de origen subterráneo. 

A continuación se indican los procesos de potabilización que actualmente 

se utilizan con las mencionadas cinco aguas, antes de su distribución a sus 

respectivas poblaciones. 

 

Agua P1. 

 

El agua que utiliza la estación de tratamiento de aguas potables, o ETAP, 

para el abastecimiento de la población P1, es un agua superficial procedente de 

un embalse situado a 6 Kilómetros de la planta potabilizadora. En periodos 

prolongados de sequía, se recurre al trasvase de agua desde un río algo más 

alejado. Los procesos que se llevan a cabo en dicha planta potabilizadora, se 

ajustan de forma general a los ya mostrados en la figura II.1. Para llegar hasta 

la planta, el agua es bombeada desde el embalse hasta un primer estanque de 

la misma, en donde se deja decantar, para separar los sólidos más pesados que 

ésta posee. A continuación, se realiza el proceso de coagulación del agua 

mediante el uso de sulfato de aluminio con agitación rápida. Más tarde, es 

transportada por gravedad a otra vasija en la que se realiza la floculación del 

agua a una menor velocidad de agitación, usándose como reactivo un 

polielectrolito aniónico. Después, el agua es conducida, también por gravedad, 

hacia unos decantadores en los que se separa la fase sólida del agua ya 

tratada. Posteriormente, es filtrada mediante el uso de filtros de arena, para 

más tarde, desinfectarla por cloración. Por último, el agua potable es 

almacenada en un depósito para ser distribuida a la población. En la tabla II.2. 

se muestran los principales procesos de potabilización que en ella se realizan. 
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Agua P2. 

 

El agua que esta población utiliza para el abastecimiento público, es de 

tipo superficial, siendo el agua subterránea que hemos estudiado, la que dicha 

población emplea de forma complementaria en periodos largos de sequía. 

Como se puede apreciar en la tabla II.2., el único tratamiento que utiliza esta 

población para la potabilización de este último tipo de agua, es una 

postcloración previa a su almacenamiento en un depósito, para su posterior 

distribución. Así, el agua es extraída mediante bombas de sondeo desde 

distintos pozos relativamente próximos entre sí, hasta un depósito en donde se 

procede a su cloración. 

 
Agua P3. 

 

El proceso de potabilización que se sigue con este agua, previo a su 

distribución y consumo en la correspondiente población, consiste en la simple 

postcloración de la misma, una vez que ésta se extrae de los pozos de los que 

se surte. 

 

Agua P4. 

 

El agua que en la actualidad utiliza esta población, tiene un origen 

superficial, estando situada la planta potabilizadora a 20 kilómetros de dicha 

población, poseyendo el agua objeto de nuestro estudio como refuerzo o 

alternativa, a partir de una infraestructura de pozos subterráneos ubicados en 

la misma zona, que pueden abastecer a dicha población en condiciones 

excepcionales (sequía, averías, etc.). Para ello, el agua subterránea se extrae 

mediante bombas de sondeo, y posteriormente es conducida a un depósito en 

el que se le somete a un único proceso de postcloración, antes de ser utilizada 

para el consumo humano, ver tabla II.2. Hemos utilizado para el presente 
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estudio el agua subterránea anteriormente citada, debido a su relativamente 

elevado contenido radiactivo natural, estos niveles se detallan en el apartado 

III.3. 

 
Agua P5. 

 

Esta población utiliza para su abastecimiento de agua potable, una red 

de pozos subterráneos situados todos en torno a la misma zona. Así, el agua 

procedente de estos pozos, es conducida a un depósito desde el cual se 

distribuye a la población, previa poscloración.  
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CAPÍTULO III 
 

 

Estudio a escala en el 

laboratorio. 
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III. Estudio a escala en el laboratorio. 

 

III.1. Ensayos preexperiencias tipo. 

 

Los procesos que se llevan a cabo en una planta potabilizadora son 

complejos y dependen principalmente de las características concretas de la 

Estación de Tratamiento de Aguas Potables que posea la población objeto del 

estudio, como ya se ha destacado en el apartado II. Para la realización en el 

laboratorio de procesos que emulen a los que se efectúan en las plantas 

potabilizadoras, se suelen utilizar una serie de ensayos denominados Jar-test o 

de coagulación-floculación. Este tipo de ensayos vienen recogidos en la norma 

ASTM D2035-80 (ASTM, 1980). Con ellos se puede encontrar las mejores 

condiciones de trabajo para el proceso de coagulación-floculación. Para ello, 

debe seleccionarse el tipo de coagulante a utilizar, en base hierro o en base 

aluminio, el tipo de floculante, así como la dosis más adecuada de ambos. 

También, debe encontrarse los mejores valores para los parámetros físicos 

como el pH, la turbiedad y la temperatura del agua, o para variables 

experimentales como, velocidad y tiempo de agitación o el tamaño del flóculo, 

con el fin de maximizar la eliminación de los agentes indeseables presentes en 

el agua. 

Mediante la realización de una serie de preexperiencias tipo o ensayos 

que hemos llevado a cabo de forma previa a las experiencias desarrolladas con 

el agua natural P1 una vez trazada radiactivamente, hemos pretendido, además 

de encontrar la mejor dosificación de los reactivos a utilizar, tener una visión 

general y una primera aproximación del comportamiento del agua frente a las 

distintas variables con las que comúnmente se trabaja en las plantas 

potabilizadoras. 

Dado el presumible bajo contenido radiactivo natural que posee el agua 

prepotable P1, como mostraremos más adelante en la tabla III.2.3.1b., 
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despreciable a efectos prácticos al compararlos con las actividades que se 

utilizan al trazar radiactivamente un agua, y que ésta es la única agua que está 

sometida rutinariamente a un proceso de potabilización calificable de completo, 

la hemos utilizado para llevar a cabo las citadas preexperiencias tipo. 

 

III.1.1. Procedimiento experimental. 

 

La recolección del agua prepotable P1 se efectuó en el mismo punto de 

muestreo en el que lo hace la planta potabilizadora. A este agua le sometimos a 

un pretratamiento, consistente en su desbaste, mediante la filtración con papel 

de filtro de laboratorio. A continuación, el pH del agua fue regulado mediante 

hidróxido sódico y ácido clorhídrico, hasta conseguir los pHs iniciales de 4 y 10, 

valores extremos para los que pretendemos analizar la evolución de este 

parámetro en el proceso de coagulación-floculación. Seguidamente, efectuamos 

los ensayos jar-test según se detalla en la norma ASTM D-2035-80 (ASTM, 

1980). En estos ensayos hemos utilizado dos coagulantes en base hierro 

(sulfato férrico y cloruro férrico) y otros dos en base aluminio (sulfato de 

aluminio y polihidroxiclorosulfato de aluminio o WAC), comúnmente empleados 

en las plantas potabilizadoras. Las dosis usadas, fueron las concentraciones 

límites que comúnmente se suelen manejar en dichas plantas, evaluándose así 

los dos posibles casos extremos que nos podemos encontrar en la práctica. Por 

otra parte, los floculantes utilizados fueron un copolímero de acrilamida de 

ionicidad débilmente aniónico y un homopolímero de acrilamida de ionicidad no 

iónica. Las concentraciones empleadas fueron también las dos extremas 

comúnmente usadas en las plantas potabilizadoras. Todas las condiciones de 

trabajo, anteriormente citadas, se muestran resumidamente en la tabla III.1.1. 
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Coagulantes Floculantes 
Concentración 

(mgL-1) 
pHinicial 

Sulfato férrico - 20 250 4 10 

Cloruro férrico - 5 150 4 10 

Sulfato de aluminio - 20 150 4 10 

Polihidroxiclorosulfato 
de aluminio - 10 100 4 10 

- Polímero no iónico 0.05 0.5 4 10 

- Polímero débilmente 
aniónico 0.05 0.5 4 10 

 

Tabla III.1.1. Condiciones de trabajo utilizadas en los ensayos denominados 

preexperiencias tipo. 

 

Con estos ensayos, pretendemos encontrar el valor óptimo para variables 

tan importantes como son el tiempo y la velocidad de agitación, el tiempo de 

coagulación y de floculación, el tiempo de aparición de los primeros flóculos 

(TFF), el tamaño del flóculo, el tiempo de decantación, la conductividad 

eléctrica (CE) y los pHs finales del agua. 

 

III.1.2. Análisis de los Resultados. 

 

Para facilitar el análisis de los resultados obtenidos en las 

preexperiencias tipo, hemos escogido aquellos que son más relevantes del 

proceso de coagulación-floculación. Así, hemos seleccionado el tiempo en el 

que se produce la aparición del primer flóculo, la conductividad eléctrica final 

del agua y su pH final. El TFF indica si se produce la reacción buscada y el 

tiempo que ésta tarda en apreciarse por el investigador. La CE muestra la 

cantidad de sales y sólidos disueltos, siendo este parámetro un buen indicador 

general del comportamiento de las sales disueltas en el agua. Por último, se 
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muestra el pH final del agua, ya que éste es fundamental para que las 

sustancias que se encuentran en disolución puedan permanecer en ella o 

precipitar y pasar a formar parte del fango generado en el proceso de 

coagulación-floculación. 

Es importante tener presente que el agua prepotable utilizada en todos 

estos ensayos, inicialmente poseía una conductividad eléctrica de 472 μScm-1 y 

un pH de 7.7. 

Por otra parte, aunque la sedimentación de los flóculos producidos es 

calificable de buena y rápida, al menos para las mejores condiciones de trabajo, 

siempre existen flóculos relativamente muy ligeros que permanecen en la 

superficie del agua, siendo por tanto necesario efectuar una filtración posterior. 

 

III.1.2.1. Coagulantes en base hierro. 

 

III.1.2.1.1. Sulfato férrico. 

 

 Para trabajar con este coagulante, inicialmente hemos realizado una 

mezcla rápida de los reactivos durante 5 minutos a 100 revoluciones por 

minuto. A continuación, para la mezcla lenta hemos empleado unos 20 minutos 

agitando a 20 r.p.m, y finalmente para el proceso de decantación, sin agitación, 

hemos invertido un tiempo de 120 minutos. 

Los resultados más importantes obtenidos en la utilización de sulfato 

férrico como coagulante, se muestran en la tabla III.1.2.1.1a. Como puede 

observarse para las dos concentraciones ensayadas, (20 y 250 mgL-1), se 

producen diferencias en los tres parámetros en ella mostrados. La velocidad de 

reacción es mayor a pH 10 que ha pH 4, siendo de hecho prácticamente 

instantánea para el primer valor citado del pH, t=0 minutos en la tabla, 

enmascarándose este efecto cuando aumentamos la concentración de este 

reactivo. En efecto, en las reacciones con coagulantes que se fabrican en base 
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hierro, es conveniente, para que se produzca la máxima eficacia en dicha 

reacción, que la concentración de iones Fe3+ en el agua esté dentro del mínimo 

de solubilidad, que se consigue para pHs superiores a 5 (Degremont, 1979). La 

conductividad eléctrica se ve afectada por las distintas concentraciones 

utilizadas de coagulante, que aporta una gran cantidad de iones al agua, 

aumentando consecuentemente dicha conductividad, cuando se utilizan altas 

dosis, siendo más apreciable este efecto a pH ácido, por estar más dificultada la 

precipitación de las sales y de los sólidos disueltos en el agua. El pH final del 

agua sistemáticamente disminuye, siendo este efecto más notable para las altas 

concentraciones de reactivo, debido a la neutralización de las cargas negativas 

de las partículas coloidales presentes en el agua. 

Por otra parte, respecto a los floculantes utilizados, el que tiene carácter 

débilmente aniónico, muestra un mejor comportamiento a la hora de aglomerar 

y decantar los flóculos formados, consiguiéndose una mayor velocidad en la 

formación y decantación de éstos, cuando se utiliza la mayor de las 

concentraciones ensayadas de floculante. 

 

III.1.2.1.2. Cloruro férrico. 

 

Para este reactivo, inicialmente hemos efectuado su mezcla rápida 

durante 5 minutos a 100 r.p.m. A continuación, para la mezcla lenta hemos 

empleado unos 20 minutos agitando a 20 r.p.m, y finalmente para el proceso 

de decantación, sin agitación, hemos invertido un tiempo de 120 minutos. Para 

el caso de la concentración de 5 mgL-1 de reactivo, hemos probado a aumentar 

el tiempo de la mezcla rápida hasta los 10 minutos y el tiempo de mezcla lenta 

hasta los 40 minutos, sin que por ello se aprecie que se produzca la reacción. 

Los principales resultados obtenidos en los ensayos de coagulación-

floculación realizados, utilizando como coagulante al cloruro férrico, se 

muestran en la tabla III.1.2.1.2a. El comportamiento de este reactivo, es similar 
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al del sulfato férrico, destacando el hecho de no producirse reacción apreciable 

para pH 4, cuando se utiliza la menor de las concentraciones de coagulante 

ensayadas, 5 mgL-1, confirmándose este resultado por el hecho de ser el valor 

del pH final del agua prácticamente el mismo que poseía inicialmente. 

Por otra parte, para el pH inicial 10 y la antes citada concentración de 

coagulante, aunque no se produce la reacción de coagulación-floculación en el 

agua, ya que no se observan flóculos en su seno, sin embargo si que disminuye 

el pH final del agua. Esta modificación en el pH indica que se produce la 

neutralización de las partículas coloidales existentes en la misma, aunque este 

hecho no es suficiente como para que se formen precipitados claramente 

visibles. 

Para la concentración máxima de 150 mgL-1, observamos, al igual que 

ocurría con el sulfato férrico, diferentes comportamientos dependiendo del pH. 

Para pH 4, la conductividad eléctrica es mayor que para pH 10, debido a la gran 

presencia de iones en disolución existentes a pH ácido, produciéndose una 

disminución acusada en el pH final del agua, cuando se utiliza grandes 

concentraciones de este coagulante. 

Respecto a los floculantes utilizados, se aprecia un comportamiento muy 

parecido para los dos polielectrolitos ensayados, siendo ligeramente mejor los 

resultados obtenidos con el polielectrolito aniónico. Además, se obtienen los 

mejores resultados cuando se utiliza la mayor de las concentraciones de los 

floculantes ensayados. El proceso de decantación se produce más eficazmente 

en este último caso, no dejando permanecer a los flóculos de menor peso en la 

superficie del agua. 
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III.1.2.2. Base aluminio: Sulfato de aluminio y polihidroxiclorosulfato de 
aluminio. 
 
III.1.2.2.1. Sulfato de aluminio. 

 

Para este reactivo, inicialmente hemos realizado una mezcla rápida de 

los reactivos durante 5 minutos a 100 r.p.m. A continuación, para la mezcla 

lenta hemos empleado unos 20 minutos agitando a 20 r.p.m, y finalmente para 

el proceso de decantación, sin agitación, hemos invertido un tiempo de 120 

minutos. Para el caso de pH 4, hemos probado a aumentar el tiempo de la 

mezcla rápida hasta los 10 minutos y el tiempo de la mezcla lenta hasta los 40 

minutos, sin que por ello se aprecie una mejora en la reacción. 

 

Los resultados más importantes obtenidos en los ensayos de 

coagulación-floculación utilizando como coagulante al sulfato de aluminio, se 

muestran en la tabla III.1.2.2.1a. Como anteriormente hemos mencionado, 

para el pH inicial 4, no se produce coagulación, independientemente de las 

condiciones de trabajo ensayadas, observándose que el pH final del agua es 

similar al inicial. Este comportamiento se debe a que el aluminio tiene un 

mínimo de solubilidad a partir del pH 6.3, por lo que para pHs inferiores, el 

aluminio se encontrará en forma soluble y estable (Al3+), no asociándose a los 

coloides presentes en disolución (Degremont, 1979; AWWA, 2002). Por otra 

parte, cuando efectuamos los ensayos a un pH inicial 10, se producen dos 

resultados con diferencias significativas, para las dos concentraciones utilizadas, 

20 y 150 mgL-1. Concretamente, el tiempo necesario para que se produzca la 

reacción de coagulación es mayor para la menor de las concentraciones, y la 

conductividad aumenta para la mayor de las concentraciones. Esto es debido, al 

igual que ocurría para los reactivos en base hierro, a que en el último caso se 

introducen una mayor cantidad de iones en disolución. 
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Respecto a los floculantes empleados, cabe destacar que se produce una 

mejora en la decantación a medida que se aumenta la concentración de 

polielectrolito, produciéndose una mejor floculación y decantación, cuando se 

utiliza el polielectrolito débilmente aniónico. 

 

III.1.2.2.2. Polihidroxiclorosulfato de aluminio o WAC. 

 

Para este reactivo, la mezcla rápida de los reactivos la hemos realizado 

durante 5 minutos, para la concentración de coagulante de 100 mgL-1, y de 10 

minutos, para la concentración de reactivo de 10 mgL-1, siempre con una 

velocidad de agitación de 100 r.p.m. A continuación, para la mezcla lenta 

hemos empleado unos 20 minutos, para la mayor de las concentraciones y 40 

minutos para la menor de éstas, agitando en ambos casos a 20 r.p.m. 

Finalmente para el proceso de decantación, sin agitación, hemos invertido un 

tiempo de 120 minutos. 

Los principales resultados obtenidos al utilizar como el coagulante 

polihidroxiclorosulfato de aluminio se muestran en la tabla III.1.2.2.2a. En ella 

puede observarse, que se produce la coagulación tanto para la concentración 

de 10 mgL-1, como para la de 150 mgL-1, siendo ésta reacción más lenta 

cuando se usa la menor de las concentraciones. Cabe destacar dos resultados 

diferenciales con respecto a todos los otros coagulantes ensayados: no se 

introduce en el agua gran cantidad de iones en disolución, siendo comparables 

las conductividades eléctricas para las dos concentraciones de coagulantes 

utilizadas; y se produce una mínima influencia del polímero de aluminio 

empleado sobre el pH inicial del agua, resultando pHs finales del mismo orden 

que los iniciales. Este comportamiento se atribuye a las propiedades 

excepcionales que poseen este tipo de compuestos (Degremont, 1979). A la 

hora de comparar este reactivo con el sulfato de aluminio, se aprecia que con el 

polímero de aluminio se produce la reacción de coagulación-floculación del agua 
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incluso a pH 4, hecho que no sucedía con el sulfato de aluminio. Por ultimo, 

analizando los ensayos realizados con los dos floculantes utilizados, observamos 

que con el polielectrolito débilmente aniónico se consiguen los mejores 

resultados en la floculación y posterior decantación. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



III. ESTUDIO A ESCALA EN EL LABORATORIO 35

pH
fi

n
al

 

8.
8 

8.
7 

8.
3 

8.
5 

8.
3 

8.
4 

8.
4 

8.
4 

C
E f

in
al

 

54
0 

52
8 

51
7 

57
9 

62
7 

62
9 

62
8 

61
8 

pH
 1

0
 

TF
F 

25
 

20
 

25
 

20
 

0 0 0 0 

pH
fi

n
al

 

4.
1 

3.
7 

4.
1 

4.
1 

3.
9 

4.
0 

3.
9 

3.
9 

C
E f

in
al

 

56
7 

59
7 

57
3 

57
9 

65
6 

68
6 

67
7 

68
9 

pH
 4

 

TF
F 

N
o 

N
o 

N
o 

N
o 

N
o 

N
o 

N
o 

N
o 

0.
05

 

0.
5 

0.
05

 

0.
5 

0.
05

 

0.
5 

0.
05

 

0.
5 

Fl
oc

u
la

n
te

 (
m

gL
-1

) 

D
éb

ilm
en

te
 

an
ió

ni
co

 

N
o 

ió
ni

co
 

D
éb

ilm
en

te
 

an
ió

ni
co

 

N
o 

ió
ni

co
 

20
 

15
0 

C
oa

gu
la

n
te

 (
m

gL
-1

) 

Su
lfa

to
 d

e 
al

um
in

io
 

Ta
bl

a 
II

I.
1.

2.
2.

1a
. 

R
es

ul
ta

do
s 

ob
te

ni
do

s 
pa

ra
 l

os
 e

ns
ay

os
 d

e 
co

ag
ul

ac
ió

n-
flo

cu
la

ci
ón

 u
til

iz
an

do
 c

om
o 

co
ag

ul
an

te
 

su
lfa

to
 

de
 

al
um

in
io

. 
Co

nc
re

ta
m

en
te

, 
el

 
tie

m
po

 
de

 
ap

ar
ic

ió
n 

de
l 

fló
cu

lo
 

(T
FF

),
 

ex
pr

es
ad

o 
en

 
m

in
ut

os
, 

la
 

co
nd

uc
tiv

id
ad

 e
lé

ct
ric

a 
fin

al
 (

CE
fin

al
) 

en
 μ

Sc
m

-1
, y

 e
l p

H
 f

in
al

 d
el

 a
gu

a 
(p

H
fin

al
) 

en
 u

ni
da

de
s 

de
 p

H
. 



III. ESTUDIO A ESCALA EN EL LABORATORIO 36

pH
fi

n
al

 

9.
4 

9.
5 

9.
4 

9.
5 

9.
1 

9.
0 

8.
6 

8.
6 

C
E f

in
al

 

52
3 

51
4 

52
5 

51
6 

53
4 

52
7 

53
5 

52
9 

pH
 1

0
 

TF
F 

40
 

40
 

40
 

40
 

5 5 5 5 

pH
fi

n
al

 

4.
6 

4.
5 

4.
4 

4.
4 

4.
2 

4.
2 

4.
5 

4.
4 

C
E f

in
al

 

52
0 

53
0 

52
5 

53
4 

55
0 

56
1 

67
2 

55
0 

pH
 4

 

TF
F 

45
 

45
 

45
 

45
 

7 7 7 7 

0.
05

 

0.
5 

0.
05

 

0.
5 

0.
05

 

0.
5 

0.
05

 

0.
5 

Fl
oc

u
la

n
te

 (
m

gL
-1

) 

D
éb

ilm
en

te
 

an
ió

ni
co

 

N
o 

ió
ni

co
 

D
éb

ilm
en

te
 

an
ió

ni
co

 

N
o 

ió
ni

co
 

10
 

10
0 

C
oa

gu
la

n
te

 (
m

gL
-1

) 

Po
lih

id
ro

xi
cl

or
os

ul
fa

to
 

de
 a

lu
m

in
io

 

Ta
bl

a 
II

I.
1.

2.
2.

2a
. 

R
es

ul
ta

do
s 

ob
te

ni
do

s 
pa

ra
 l

os
 e

ns
ay

os
 d

e 
co

ag
ul

ac
ió

n-
flo

cu
la

ci
ón

 u
til

iz
an

do
 c

om
o 

co
ag

ul
an

te
 

Po
lih

id
ro

xi
cl

or
os

ul
fa

to
 d

e 
al

um
in

io
. 

Co
nc

re
ta

m
en

te
, 

el
 t

ie
m

po
 d

e 
ap

ar
ic

ió
n 

de
l f

ló
cu

lo
 (

TF
F)

, 
ex

pr
es

ad
o 

en
 m

in
ut

os
, 

la
 c

on
du

ct
iv

id
ad

 e
lé

ct
ric

a 
fin

al
 (

CE
fin

al
) 

en
 μ

Sc
m

-1
, y

 e
l p

H
 f

in
al

 d
el

 a
gu

a 
(p

H
fin

al
) 

en
 u

ni
da

de
s 

de
 p

H
 



III. ESTUDIO A ESCALA EN EL LABORATORIO 37

Los ensayos preexperiencias tipo nos han servido para poder seleccionar 

las mejores condiciones de trabajo, que serán las que sistemáticamente 

aplicaremos a los restantes ensayos de coagulación-floculación que efectuemos, 

pudiéndose concluir que: 

 

• Aun cuando los tiempos, empleados de manera estándar para 

realizar las experiencias han sido de 5 minutos para la fase de 

“mezcla rápida” y 20 minutos para la fase de “mezcla lenta”, hemos 

visto que es necesario hacer modificaciones en los mismos, cuando 

las concentraciones de coagulante o el pH ácido del ensayo 

perjudicaban a la velocidad de la reacción. 

 

• Los valores de los pH iniciales de ensayo con el agua, de 4 y 10, 

disminuyeron sistemáticamente tras la reacción de coagulación-

floculación. Esta acidez adicional aportada por los reactivos hace que 

a veces sea necesario la utilización de correctores de pH, mediante 

los comúnmente utilizados en las plantas potabilizadoras, según el pH 

de coagulación con el que se quiera trabajar. 

 

• Los dos coagulantes en base hierro ensayados tienen un 

comportamiento muy parecido, siendo sus principales diferencias las 

derivadas de las distintas concentraciones utilizadas. Concretamente 

recomendamos utilizar para aguas como la aquí ensayada, una 

concentración mínima de cloruro férrico 10 mgL-1, ya que para la 

concentración de 5 mgL-1 no se produce de manera visible la reacción 

de coagulación. 

Por otra parte, los dos reactivos en base aluminio utilizados, se 

comportan de forma diferente debido, principalmente, a su 

estabilidad y a las propiedades excepcionales que poseen los 
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polímeros de aluminio, siendo el sulfato de aluminio para el que más 

se dificulta la reacción de coagulación a valores ácidos del pH. 

 

• Los dos floculantes utilizados en los ensayos, el polielectrolito no 

iónico y el débilmente iónico, mostraron comportamientos parecidos 

en alguno de los casos, aunque cabe destacar el mejor 

comportamiento general del floculante con una ionicidad débil. Éste 

proporciona unos flóculos de mayor tamaño, que benefician a la 

etapa posterior de decantación. En cualquier caso, el aumento de la 

concentración del floculante, favorece la aglomeración de los flóculos, 

pudiendo compensar el uso de concentraciones más bajas de 

coagulante. 

 

• En el proceso de decantación, el tiempo máximo necesario para 

que ésta se produzca, fue en todos los casos de dos horas, no 

consiguiéndose mejores resultados al aumentar el tiempo para los 

casos en los que se formaba una gran cantidad de flóculos dispersos 

en suspensión, principalmente cuando se efectúa el ensayo a pH 4. 

Por otra parte, siempre se producen una serie de flóculos ligeros 

en el agua, que permanecen en su superficie, siendo necesaria para 

su eliminación una etapa posterior de filtración. 

Los fangos generados, en todos los ensayos, fueron de carácter 

acuoso y fácilmente acumulables, debido a su drástica reducción de 

volumen tras un proceso de deshidratación. 
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III.2. Ensayos con agua natural trazada. 
 

Una vez que hemos estudiado la influencia de las principales variables 

que afectan a los ensayos de coagulación-floculación, al igual que el 

comportamiento de los reactivos a utilizar, vamos a analizar cómo estos 

procesos afectan a una serie de radionucleidos cuya eliminación del agua es el 

objetivo final de esta memoria. A lo largo del presente estudio, hemos 

efectuado una serie de experiencias, con las que pretendemos determinar la 

influencia que tienen las distintas concentraciones de reactivo y los valores del 

pH de coagulación utilizados, sobre los radionucleidos con los que hemos 

trabajado, dos variables éstas que como hemos puesto anteriormente de 

manifiesto, son limitantes de la eficacia de los procesos de coagulación-

floculación en las aguas. Para ello, nos fue necesario seleccionar unas 

condiciones de trabajo, que basadas en las conclusiones a las que llegamos en 

las preexperiencias tipo, determinaron la forma de actuar en esta etapa 

experimental. Para poder efectuar todas estas experiencias, al igual que para el 

caso de las preexperiencias tipo, los ensayos los llevamos a cabo mediante la 

aplicación de la norma ASTM D2035-80 (ASTM, 1980). 

También fue necesario seleccionar los trazadores más adecuados para 

emular una posible elevada concentración radiactiva natural que pueden poseer 

algunas aguas, así como efectuar la caracterización físico química y radiológica 

de las aguas con las que trabajar, con el fin de poder interpretar los resultados 

obtenidos en las presentes experiencias. 

Así pues, pretendemos desarrollar y poner a punto un conjunto de 

procedimientos que nos permitan hacer frente a una posible elevada 

concentración radiológica de origen natural de un recurso hídrico. Para ello, 

dichos procedimientos radioquímicos deben ser tales que, se puedan integrar 

fácilmente como una etapa más del tratamiento de las aguas afectadas por los 

ya citados altos contenidos de radionucleidos naturales. Es por ello que, en la 
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presente etapa de nuestro estudio hemos intentado abarcar la mayor cantidad 

de variables posibles, con el fin de encontrar las condiciones óptimas para las 

que se maximiza la eliminación de los radionucleidos con los que hemos trazado 

el agua ensayada. 

 

III.2.1. Selección de las condiciones de trabajo. 
 

III.2.1.1. Agua de trabajo. 
 

Inicialmente nos planteamos, el definir el tipo de agua a estudiar y las 

características físico químicas que ésta debería tener. En principio, el agua 

objeto de nuestro estudio podría ser artificial o natural. Tanto una como otra 

presentaban ventajas e inconvenientes. Un agua artificial, sería un agua creada 

en el laboratorio, en la que estableceríamos a priori, sus condiciones físico 

químicas, siendo los resultados que se obtuviesen fácilmente reproducibles. La 

principal desventaja de este agua sería su propio carácter artificial, no pudiendo 

estar en principio seguro que algunos de los componentes no mayoritarios del 

agua así fabricada, pudiera en casos reales ser clave en el proceso de 

eliminación de los radionucleidos en la misma. Por otro lado, la utilización de un 

agua natural presenta las ventajas e inconvenientes contrarios a los descritos 

para la artificial. Entre sus ventajas destaca el que un agua natural es más 

representativa de los procesos que se pueden dar en la naturaleza, por lo que 

finalmente seleccionamos este tipo de agua para realizar esta fase del estudio, 

ayudándonos de sus características físico químicas concretas, para interpretar 

los resultados que obtengamos. 

El agua seleccionada para efectuar este estudio es el agua superficial, 

denominada P1. Se eligió esta agua por las razones ya apuntadas en el 

apartado II.2., y además por ser ésta la que ya utilizamos para la ejecución de 

las preexperiencias tipo, lo que constituye una continuación natural de nuestro 

estudio. 
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III.2.1.2. Reactivos químicos. 
 

Los reactivos utilizados en estas experiencias, fueron los mismos que los 

empleados para las preexperiencias tipo, trabajando dentro del rango 

habitualmente usado en las plantas potabilizadoras. Así pues, para el 

coagulante sulfato férrico, su rango de ensayo fue de 10-250 mgL-1 de reactivo 

comercial Fe2(SO4)39H2O. Para cubrir este intervalo de concentraciones usamos 

en nuestras experiencias las siguientes: 20, 40, 70, 110, 160 y 250 mgL-1. 

Seleccionamos el valor de 20 mgL-1 como concentración mínima de trabajo, 

debido a que en las preexperiencias se observó que con la concentración de 10 

mgL-1 no se producía coagulación en el agua P1. El segundo de los coagulantes 

utilizados, fabricados en base hierro, es el cloruro férrico. Con él hemos 

analizado todo el rango de concentraciones comúnmente utilizado en las 

plantas de tratamiento de aguas potables, 10-150 mgL-1 de reactivo comercial 

FeCl36H2O. Para cubrir este intervalo, diseñamos la realización de experiencias 

para las siguientes concentraciones: 10, 20, 30, 70, 100 y 150 mgL-1. Por otra 

parte, los coagulantes en base aluminio que hemos empleado son el sulfato de 

aluminio y un polímero de aluminio, el polihidroxiclorosulfato de aluminio. Para 

el sulfato de aluminio, el rango de concentraciones comúnmente utilizado en la 

potabilización del agua, está entre 20-150 mgL-1, por lo que hemos 

seleccionado para nuestros ensayos las concentraciones de: 20, 30 50, 75, 110 

y 150 mgL-1. Por último, para el polihidroxiclorosulfato de aluminio, o WAC, 

hemos ensayado las concentraciones de: 10, 20, 40, 70 y 100 mgL-1, las cuales 

están dentro del intervalo normalmente utilizado para este reactivo, 10-100 

mgL-1. 

En cuanto al floculante empleado para la ejecución de las presentes 

experiencias, fue el polielectrolito débilmente aniónico, copolímero de 

acrilamida, al ser éste el que nos proporcionó los mejores resultados en las 

preexperiencias tipo. La concentración a emplear en las actuales experiencias, 
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hemos decidido que sea intermedia entre los límites comúnmente utilizados en 

las plantas potabilizadoras 0.05-0.5 mgL-1, es decir, 0.25 mgL-1. El motivo es 

que como vimos anteriormente, la utilización de una mayor concentración de 

floculante beneficia en la mayoría de los casos a la decantación, pero también 

es necesario llegar a un equilibrio entre el coste del reactivo empleado y el 

beneficio obtenido en la floculación. 

Para determinar la influencia que tiene el pH del agua sobre la 

eliminación de los radionucleidos naturales presentes en la misma mediante los 

ensayos de coagulación-floculación, hemos abarcado un amplio rango de 

valores del pH, seleccionando por ello, los pHs de coagulación: 4, 6, 8 y 10. 

Para variar el pH del agua original, utilizamos reactivos denominados 

correctores de pH, como el ácido clorhídrico (HCl) y el hidróxido sódico (NaOH). 

Para abarcar todas las anteriores citadas variables, el número de 

experiencias a efectuar lo fijamos en 92, aunque se reservó un volumen de 

agua para repetir o duplicar las posibles experiencias fallidas. Un resumen de 

todas las condiciones de trabajo utilizadas en esta parte de nuestro estudio, se 

muestra en la tabla III.2.1.2a. 

 

III.2.1.3. Trazadores radiactivos. 
 

Dado el gran número de radionucleidos naturales que en principio se 

pueden encontrar en las aguas, debemos focalizar el estudio en unos pocos 

elementos radiactivos. Concretamente, hemos seleccionado para nuestro 

estudio el uranio y el radio, debido a que sus isótopos, de forma general, son 

de entre los que en mayor proporción se suelen encontrar de forma natural en 

las aguas, además de ser considerados de interés, según los criterios de riesgo 

establecidos por la Organización Mundial de la Salud (OMS, 1979) y en la guía 

editada por el Consejo de Seguridad Nuclear (CSN, 1994). 
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Condiciones de trabajo 

pH Coagulantes (mgL-1) 
Floculantes 

(mgL-1) 

Nº de 

experiencias 

totales 

 

4, 6, 

8 y 

10 

 
Sulfato 
férrico 

 
 

C1 =20 
C2 =40 
C3 =70 
C4=110 
C5=160 
C6=250 

 
Cloruro 
férrico 

 
 

C1 =10 
C2 =20 
C3 =30 
C4 =70 
C5=100 
C6=150 

 
Sulfato 

de 
aluminio

 
C1 =20
C2 =30
C3 =50
C4=75 
C5=110
C6=150

 
WAC 

 
 
 

C1 =10
C2 =20
C3 =40
C4 =70
C5=100

 

Polielectrolito 

débilmente 

aniónico (0.25) 

 

92 

 

Tabla III.2.1.2a. Principales condiciones de trabajo empleadas en los ensayos 

de coagulación-floculación para un agua natural radiactivamente trazada. 

 

En un principio, se pensó en medir por espectrometría gamma el 

contenido de uranio presente en el agua natural trazada. Para ello, 

consideramos en primer lugar la posibilidad de incorporar al agua una sal de 

uranio, de la que determinaríamos la emisión gamma del fotopico 235U (185.7 

keV e intensidad de 57.2%), ya que las otras emisiones razonablemente 

intensas son de extremadamente baja energía. El 235U, forma parte del uranio 

natural, cuya composición en abundancia isotópica es del 99.28% para el 238U, 

0.71% para el 235U y del 0.0054% para el 234U. En caso de utilizar el 235U, y 

considerando que lográsemos conseguir descontaminaciones muy altas, 99%, 

habría que añadir aproximadamente 94 BqL-1 de 235U para poder efectuar su 

medida por espectrometría gamma, lo que supondría aproximadamente 1 mgL-1 

de 235U que iría acompañado de unos 140 mgL-1 del isótopo 238U, cantidad que 
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alteraría significativamente el equilibrio natural de los constituyentes presentes 

originariamente en el agua. 

La solución más aceptable fue pues la de utilizar la emisión alfa del 

uranio, ya que el límite de detección de esta técnica es muy inferior al que se 

tiene en espectrometría gamma, por lo que se pueden adicionar actividades 

mucho más bajas. El radionucleido que hemos utilizado es el 233U, de periodo 

1.59x105 años y que emite partículas alfa a 4824.2 keV (84.4%). Dada la 

característica artificial de este radionucleido, está garantizado su inexistencia de 

forma natural en el agua a ensayar, siendo, como hemos verificado, su 

recuento inicial en nuestros espectrómetros alfa nulo a todos los efectos, salvo 

por una contaminación posterior de los mismos, como consecuencia de su uso. 

La actividad a adicionar se obtiene como resultado del compromiso entre que 

sea lo suficientemente grande, para reducir los tiempos de contaje y lo 

suficientemente pequeña, para que su incorporación al agua natural a analizar 

no modifique sus características iniciales. 

Para seleccionar el trazador de radio, tuvimos que elegir entre los 

isótopos 226Ra y 228Ra. El 228Ra emite fotones de muy baja energía (13.5 keV), 

por lo que para su medida se suele utilizar un método indirecto mediante la 

determinación por espectrometría gamma del 228Ac, que emite fotones para la 

energía de 911.2 keV (29.4%), para lo cuál hay que esperar unas 100 horas, 

tras el proceso de su eliminación del agua. El 226Ra, forma parte de la cadena 

natural del 238U, con una emisión gamma a 186.44 keV (3.28%), que está 

interferida por la emisión gamma del 235U a 185.7 keV (57.2%). También, el 
226Ra se puede medir por espectrometría gamma mediante un método 

indirecto, a partir de las fotoemisiones de sus hijos 214Pb, a la energía de 351.9 

keV (35.8%) y 214Bi, a la energía de 609.3 (44.8%). En definitiva, los dos 

isótopos posibles a utilizar en este estudio, 226Ra o 228Ra, se pueden medir con 

facilidad por espectrometría gamma, siendo el coste del trazador, el que ha 
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decidido el uso de uno frente al otro. Concretamente, la adquisición de 226Ra es 

mucho más económica que la de 228Ra. 

Para determinar las características del trazador a utilizar, se exigieron 

que éste cumpliera una serie de requisitos: 

 

1º) Que las actividades que se manejasen estuviesen exentas, según 

los límites establecidos por las autoridades competentes (BOE, 1999). 

 

2º) Que pudiéramos detectar la actividad remanente en el agua, tras 

una descontaminación de un 99%, para el tamaño de muestra que 

previsiblemente íbamos a obtener, y en un tiempo de medida 

calificable de razonable. 

 

3º) Que el área mínima del fotopico a medir por espectrometría 

gamma (226Ra) debía ser de 500 cuentas, para un tiempo de medida 

de 48 horas y un volumen de muestra de 0.25 litros. 

 

4º) Que el área mínima del pico a medir en espectrometría alfa (233U) 

debía ser de 300 cuentas, para un tiempo de medida de 14 días y un 

volumen de muestra de 0.25 litros. 

 

5º) Que la adición de los aniones existentes en el trazador no 

deberían alterar significativamente la composición físico química del 

agua natural utilizada en los ensayos. 

 

Tras establecer las condiciones anteriormente citadas, hemos empleado 

unas disoluciones trazadoras, Patrón 1 y 2 del apéndice D, que fueron 

proporcionadas por el Centro de Investigaciones Energéticas, Medioambientales 

y Tecnológicas (CIEMAT), que contenían 0.2862±0.0023 Bqmg-1 de 233U y 
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2.747±0.058 Bqmg-1 de 226Ra, respectivamente, ambas en una disolución ácida 

mezcla de HCl y HNO3. Estas disoluciones contenían la cantidad necesaria de 

cloruros (<19.5 mg) y nitratos (<19.5 mg) para que a la vez de garantizar la no 

precipitación, y la no adherencia a las paredes del contenedor de los precitados 

radionucleidos, no alterasen tras su adición las características físico químicas del 

agua natural P1. Esto se consigue con las cantidades de aniones que 

adicionamos a esta agua durante su trazado ya que éstas son el 9% de los 

nitratos y el 0.2% de los cloruros existentes de forma natural en la misma, 

como se verá más adelante en la tabla III.2.3.1a. 

 

III.2.2. Procedimiento experimental. 
 

Para la ejecución de la parte experimental de este estudio, hemos 

recolectado un volumen de 220 litros del agua natural P1, en el mismo punto 

de donde la planta potabilizadora bombea el agua hasta sus instalaciones de 

potabilización. De este volumen de agua bruta, 40 litros los utilizamos para su 

caracterización físico química y radiológica, mientras que los restantes 180 litros 

los destinamos para llevar a cabo las experiencias de coagulación-floculación, 

tras haberle incorporado los precitados trazadores radiactivos, además de para 

otro tipo de experiencias que se analizarán en detalle en el apartado III.4. 

Como pretratamiento de dicha agua, hemos filtrado mediante papel de 

filtro convencional un volumen de 180 litros del agua natural bruta, emulando 

con este proceso al de desbaste que se realiza en la correspondiente estación 

de tratamiento de aguas potables. Al agua natural resultante, le adicionamos la 

disolución ácida trazadora que contenía a los dos radionucleidos a estudiar (233U 

y 226Ra). La actividad incorporada al agua, fue calculada experimentalmente 

mediante el análisis de cuatro réplicas de la misma, resultando ser de A0 = (6.0 

± 0.2 (D.S.)) BqL-1 para el 233U y de A0 = (47±4 (D.S.)) BqL-1 para el 226Ra, siendo 

D.S. la desviación estándar sobre el valor medio. La mezcla fue homogeneizada 
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durante aproximadamente 12 horas, mediante agitación rápida, y, a 

continuación, se fueron extrayendo alícuotas de 1.5 litros cada una, para la 

ejecución de los ensayos de coagulación-floculación. 

Las experiencias de coagulación-floculación, al igual que las 

preexperiencias tipo, se realizaron basándonos en la norma ASTM D2035-80, y 

consistieron en tres etapas bien diferenciadas. En la primera etapa a cada 

alícuota del agua a ensayar se le adicionó el correspondiente coagulante en 

base hierro o en base aluminio, seguido del corrector de pH (ácido clorhídrico o 

hidróxido sódico), todo ello manteniendo la muestra con una agitación rápida a 

100 r.p.m., durante 5 minutos. A continuación, en la segunda etapa, se 

adicionó el polielectolito débilmente aniónico y el agua se mantuvo en agitación 

lenta de 20 r.p.m., durante 25 minutos. En la última etapa de este proceso, se 

dejó decantar cada alícuota de agua mediante la ayuda de la gravedad y sin 

agitación, durante un tiempo máximo de dos horas. Un instante del proceso de 

coagulación-floculación se muestra en la figura III.2.2a. 

La realización efectiva de las experiencias de coagulación-floculación se 

organizó de forma tal que el tiempo máximo que se invirtió fue de 3 días. De 

esta forma se garantiza que las características físico químicas de las diferentes 

alícuotas del agua ensayada no varían de forma significativa durante dicho 

intervalo, para estar seguros de que la respuesta obtenida con cada ensayo, es 

independiente del momento en que se trata cada alícuota de la muestra acuosa 

objeto de estudio. Para verificar esta afirmación, hemos medido las 

características físico químicas del agua antes de efectuar las experiencias y 

después de haber finalizado las mismas. Además, hemos cuidado de que 

ningún reactivo o concentración de los mismos, se ensayara exclusivamente 

durante uno de los tres citados días. Para tener en cuenta esta última 

condición, diseñamos un organigrama de trabajo en el que las muestras son 

ensayadas de manera aleatoria. Un esquema del procedimiento experimental 

utilizado se muestra en la figura III.2.2b. 
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A continuación, 0.25 litros de cada muestra de agua ya tratada se 

destinaron para la medida del 226Ra por espectrometría gamma, y otra parte, 

0.25 litros, se destinó para el proceso radioquímico de extracción selectiva del 
233U y su posterior medida por espectrometría alfa. 

Los procedimientos y equipos utilizados para la caracterización físico 

química y radiológica del agua, se detallan en el apartado VIII, “Apéndices”. 

 

 

Figura III.2.2a. Ensayos de coagulación-floculación utilizando coagulantes en 

base hierro y en base aluminio. 
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III.2.3. Análisis de los resultados. 

 

III.2.3.1. Características físico químicas y radiológicas del agua. 

 

En un agua, se pueden analizar multitud de parámetros, según el 

objetivo que se persiga en el estudio que con ella se realiza. Así, hemos 

seleccionado una serie de características que nos pueden ayudar a entender los 

resultados radiológicos que más adelante se obtienen. Por este motivo, hemos 

elegido parámetros como la conductividad eléctrica o el residuo seco, que 

definen, de forma general, la cantidad de sólidos y de sales disueltas en el 

agua. Por otra parte, el pH juega un papel fundamental en las aguas, ya que su 

valor determinará el que se beneficie o no la formación de determinados 

precipitados. También, hemos seleccionado el cuantificar la presencia de los 

metales alcalinotérreos calcio y magnesio que, junto con los bicarbonatos y 

carbonatos, son los principales responsables de la dureza de las aguas. Por otro 

lado, el control de las concentraciones en agua del sodio y del potasio, se debe 

principalmente a los efectos dañinos que sus altas concentraciones pueden 

provocar a ciertas partes de nuestro organismo, como pueden ser los riñones 

(Gray, 1996). La presencia en el agua de aniones como los nitratos y nitritos, 

proporcionan información sobre las posibles aportaciones al acuífero de nitratos 

procedentes de la descomposición natural de la materia orgánica o de 

fertilizantes utilizados en exceso en agricultura. Otros aniones, como los 

cloruros y los sulfatos, tienen su importancia al contribuir a la salinidad de las 

aguas. Por último, los metales como hierro, manganeso y aluminio, presentes 

en suelos y rocas, pueden disolverse y llegar de forma excesiva a las aguas, 

siendo su estudio de gran importancia para el agua de bebida, debido al 

desagradable sabor que éstos pueden llegar a proporcionar, además de las 

correspondientes consecuencias nocivas para la salud. 
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Por todo ello, se han medido las principales características físico químicas 

en dos alícuotas del agua natural ensayada P1, que fue recolectada en verano: 

la primera antes de efectuar las experiencias jar-test, denominada P1V(a); y la 

segunda, tres días después, al haber finalizado los citados ensayos, 

denominada P1V(b), ver tabla III.2.3.1a. También se muestra en dicha tabla la 

caracterización físico química y radiológica de esta agua P1 recolectada en otra 

época del año, concretamente en invierno, y que denominamos P1I, de la que 

más adelante, en el capítulo III.4., se describirá su utilización en otro conjunto 

de experiencias. Dicha caracterización fue realizada gracias a la colaboración 

del laboratorio agrario de la Junta de Extremadura, y se utilizaron los métodos 

que se detallan en el Apéndice B de esta memoria. La observación de dicha 

tabla indica que no se produce variación físico química significativa durante 

todo el tiempo en el que se desarrollaron las experiencias, que hemos 

identificado como con agua natural trazada. En esta agua destaca su 

significativa concentración de sulfatos, los cuales son responsables, en gran 

medida, de su conductividad y de su residuo seco. Por ello se la puede 

clasificar, atendiendo a los valores de su conductividad, como un agua de 

salinidad media, conductividad comprendida entre 250-750 μScm-1, según la 

United States Salinity Laboratory Staff (Catalán, 1990). Así mismo, y según las 

concentraciones de sus principales cationes y aniones, al agua P1 se la puede 

catalogar también como un agua mixta (Catalán, 1990). 

Por otra parte, existe una diferencia apreciable entre sus características 

físico químicas para las dos épocas del año en que se muestreó dicha agua P1: 

P1I y P1V. De hecho, los valores indicativos de su contenido en sales y sólidos 

en disolución, representados por los parámetros conductividad y residuo seco, 

así como la concentración de la mayoría de iones presentes en la misma, fueron 

apreciablemente inferiores en las aguas recolectadas en el invierno. La razón 

principal de estas diferencias se debe a la gran dilución de sales que provocan 

las precipitaciones habidas durante el otoño y el invierno. 
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Así mismo, hemos obtenido las características radiológicas propias del 

agua P1, con el fin de comprobar que ésta no contiene radionucleidos en 

proporciones tales que pudieran interferir con los que se van a adicionar en los 

ensayos, 226Ra y 233U, de forma que alteren significativamente los resultados 

que obtengamos para los valores de la eficiencia de la descontaminación 

radiactiva de esta agua natural tras ser trazada radiactivamente. Para ello, 

realizamos un análisis espectrométrico gamma del agua P1, para obtener el 

valor de la actividad que ésta posee de forma natural para el 226Ra. En este 

mismo sentido, efectuamos un análisis por espectrometría alfa del uranio 

natural presente, y por último, realizamos una medida del contenido global en 

emisores alfa y beta, mediante un contador proporcional de flujo de gas. Los 

resultados se muestran en la parte inferior de la tabla III.2.3.1a. De su lectura 

se deduce que el agua ensayada posee una baja concentración de emisores alfa 

y beta, siendo consecuentemente también poco significativas las actividades 

encontradas para los isótopos de uranio y radio existentes normalmente en la 

naturaleza, pudiendo considerar por lo tanto que a todos los efectos es 

prácticamente nula la presencia natural del 233U y del 226Ra en el agua a 

ensayar. 

 

III.2.3.2. 233U y 226Ra. 

 

III.2.3.2.1. Influencia de la concentración de coagulante. 

 

Los resultados obtenidos para el agua natural, una vez trazada con 233U 

y 226Ra, los expresamos en tantos por cien, como la relación, R, entre la 

actividad remanente en el agua, AR, después de la ejecución de los ensayos de 

clarificación, frente a la inicialmente incorporada, A0. A la hora de cuantificar la 

incertidumbre asociada a estos resultados, hemos considerado que la mayor 

contribución a la misma es la debida a la dispersión en la medida de la actividad 
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de la muestra original trazada, la cual se calculó a partir de la medida de cuatro 

alícuotas de dicha agua natural trazada. Así pues, y como vimos en el apartado 

III.2.2., la incertidumbre de dispersión es del orden del 6% para el 233U y del 

9% para el 226Ra. 

Los resultados obtenidos para las citadas relaciones, R, en el caso del 

uranio y del radio, tras el proceso de coagulación-floculación-decantación del 

agua, se muestran en las tablas III.2.3.2.1a. y III.2.3.2.1b., respectivamente, 

para los distintos valores del pH y las diferentes concentraciones de los 

coagulantes empleados. Las incertidumbres totales asociadas a R, que en ellas 

aparecen, son el resultado de la propagación de las incertidumbres de contaje y 

de las antes citadas de dispersión. 

Como fácilmente puede desprenderse de la lectura de las precitadas 

tablas, los resultados obtenidos tanto para el 233U como para el 226Ra respecto a 

la dosis de coagulante usada, no presentan una dependencia clara con las 

concentraciones de coagulante utilizadas. 
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Parámetros P1V (a) P1V (b) P1I Normativa
pH 8.8 8.8 7.0 6.5-9.5 

C.E. a 20 ºC (mScm-1) 0.544 0.544 0.113 <2.5 

R. S. a 110 ºC (mgL-1) 394 396 135 <1500 - 

Carbonatos (mgL-1) 17 17 <1 - 

Bicarbonatos (mgL-1) 37 39 35.4 - 

Cloruros (mgL-1) 67 70 14.2 <200 

Sulfatos (mgL-1) 125 113 1 <250 

Nitratos (mgL-1) 1.20 0.99 9.62 <50 

Nitritos (mgL-1) 0.03 0.03 0.17 <0.1 

Sodio (mgL-1) 45.4 45.2 11 <150 

Potasio (mgL-1) 4.69 4.67 1.93 <12 

Calcio (mgL-1) 44.81 46.55 7.24 <100 

Magnesio (mgL-1) 15.84 15.99 3.73 <50 

Dureza (mgL-1 CaCO3) 177.15 181.89 33.4 - 

Hierro (mgL-1) 0.03 0.02 0.24 <0.2 

Manganeso (mgL-1) 0.02 <0.003 <0.002 <0.05 

Aluminio (mgL-1) 0.04 0.04 0.30 <0.2 
226Ra (BqL-1) <0.006 <0.004 - 
234U (BqL-1) 0.050±0.003 - 
235U (BqL-1) 0.0019±0.0002 - 
238U (BqL-1) 0.038±0.002 - 

Alfa total (BqL-1) 0.017±0.004 0.1 

Beta total (BqL-1) 0.076±0.004 1 

Tabla III.2.3.1a.Características físico químicas y radiológicas del agua 

prepotable recogida en verano P1V, (a), antes de realizar las experiencias, y (b) 

después de realizar éstas, y del agua P1I recogida en invierno. También se 

muestran los valores máximos permitidos para aguas potables según legislación 

española (BOE, 2003). 
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III.2.3.2.2. Influencia del pH de coagulación. 

 

Al no existir una dependencia significativa entre la actividad remanente 

en el agua para los isótopos del uranio y del radio empleados y la dosis de 

coagulante utilizada, para estudiar si existe alguna dependencia entre la 

actividad de los ya citados radionucleidos y el pH de coagulación, hemos 

considerado para cada valor del pH, el valor medio de la correspondiente 

relación entre la actividad remanente y la inicial, <R>, obtenido para todas las 

concentraciones utilizadas en los ensayos. A partir de estos valores, hemos 

calculado la eficiencia de la eliminación media producida, EF(%), para cada 

valor del pH y el conjunto de las concentraciones ensayadas por coagulante, 

mediante la expresión: 

 

100)R1((%)EF ×〉〈−=    (III.1.) 
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pH Concentración 
(mgL-1) 

Sulfato 
férrico  
R (%) 

Cloruro 
férrico  
R (%) 

Sulfato de 
aluminio  

R (%) 

WAC 
R (%) 

C1 31.7±2.2 45.8±3.1 23.0±1.6 37.0±2.5 
C2 40.0±2.7 41.7±2.9 23.5±1.6 35.0±2.4 
C3 51.3±3.5 51.2±3.5 9.0±0.6 30.2±2.1 
C4 65.8±4.5 52.0±3.6 11.3±0.8 37.5±2.6 
C5 33.8±2.3 75.3±5.2 25.0±1.7 17.3±1.2 

4 

C6 55.8±3.8 78.3±5.4 29.2±2.0 - 
 <R>±SD 46.4±13.5 57.4±15.6 20.2±8.1 31.4±8.4 

C1 20.3±1.4 15.0±1.0 16.0±1.1 1.0±0.7 
C2 19.2±1.3 23.7±1.6 17.2±1.2 28.2±1.9 
C3 9.8±0.7 18.8±1.3 8.2±0.6 24.8±1.7 
C4 3.7±0.3 6.7±0.5 8.0±0.5 18.2±1.2 
C5 30.0±2.1 5.0±0.3 8.3±0.6 22.5±1.5 

6 

C6 17.0±1.2 4.2±0.3 15.2±1.0 - 
 <R>±SD 16.7±9.1 12.2±8.1 12.1±4.4 20.7±7.0 

C1 80.2±5.5 75.0±5.1 39.2±2.7 2.2±0.1 
C2 40.0±2.7 54.0±3.7 50.3±3.5 29.2±2.0 
C3 60.5±4.2 77.0±5.3 24.2±1.7 56.7±3.9 
C4 36.7±2.5 9.0±0.6 27.0±1.9 46.2±3.2 
C5 49.5±3.4 4.5±0.3 2.2±0.1 8.8±0.6 

8 

C6 50.8±3.5 3.3±0.2 2.0±0.1 - 
 <R>±SD 52.9±15.8 37.1±35.5 24.1±19.5 28.6±23.4

C1 67.5±4.6 66.8±4.6 61.0±4.2 67.2±4.6 
C2 65.0±4.5 72.5±5.0 14.7±1.0 78.3±5.4 
C3 62.5±4.3 - 13.5±0.9 75.2±5.2 
C4 60.0±4.1 55.3±3.8 24.3±1.7 17.5±1.2 
C5 38.3±2.6 35.2±2.4 13.5±0.9 73.3±5.0 

10 

C6 42.2±2.9 35.3±2.4 19.0±1.3 - 
 <R>±SD 55.9±12.4 44.2±26.6 24.3±18.4 62.3±25.4
 
Tabla III.2.3.2.1a. Relación R en % de la actividad residual, AR, de 233U en el 

agua, frente a la inicialmente incorporada A0, tras el correspondiente 

tratamiento de potabilización ensayado, para las condiciones de pH y 

concentración Cn de coagulante que se detallan. Las concentraciones de cada 

reactivo vienen expresadas como C1-C6, (ver Tabla III.2.1.2a.). 
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pH Concentración 
(mgL-1) 

Sulfato 
férrico 
R (%) 

Cloruro 
férrico  
 R (%) 

Sulfato de 
aluminio  

R (%) 

WAC 
R (%) 

C1 100.3±12.8 89.3±11.4 99.6±12.7 95.3±12.1 
C2 103.6±13.2 108.6±13.8 86.3±11.0 102.1±13.0 
C3 84.7±10.8 100.6±12.8 72.8±9.3 97.7±12.4 
C4 103.4±13.2 99.5±12.7 90.4±11.5 105.6±13.4 
C5 93.2±11.9 99.6±12.7 93.1±11.9 97.4±12.4 

4 

C6 102.6±13.1 97.2±12.4 107.5±13.7 - 
 <R>±SD 97.1±8.1 99.5±6.8 88.4±10.0 99.6±4.1 

C1 101.0±12.8 99.3±12.6 101.3±12.9 70.4±9.0 
C2 96.5±12.3 92.3±11.7 88.7±11.3 81.4±10.4 
C3 91.2±11.6 96.8±12.3 71.1±9.0 106.3±13.5 
C4 63.0±8.0 99.6±12.7 102.4±13.0 70.9±9.0 
C5 109.0±13.9 102.4±13.0 86.7±11.0 104.7±13.3 

6 

C6 71.3±9.1 99.8±12.7 85.2±10.8 - 
 <R>±SD 88.7±17.9 98.4±3.4 89.2±11.6 86.7±17.7

C1 61.9±7.9 66.8±8.5 88.4±11.3 78.4±10.0 
C2 94.0±12.0 100.1±12.7 83.9±10.7 75.6±9.6 
C3 108.2±13.8 78.2±10.0 101.7±12.9 86.6±11.0 
C4 62.0±7.9 100.2±12.8 97.6±12.4 109.7±14.0 
C5 109.0±13.9 92.6±11.8 99.6±12.7 78.0±9.9 

8 

C6 105.1±13.4 101.2±12.9 91.4±11.6 - 
 <R>±SD 90.0±22.4 89.9±14.3 93.8±7.0 85.6±14.1

C1 77.6±9.9 62.5±.0 91.0±11.6 63.1±8.0 
C2 76.3±9.7 55.3±7.0 78.4±10.0 84.1±10.7 
C3 68.5±8.7 - 62.3±7.9 82.7±10.5 
C4 35.3±4.5 57.2±7.3 65.3±8.3 61.3±7.8 
C5 44.6±5.7 42.8±5.5 80.1±10.2 60.4±7.7 

10 

C6 32.6±4.1 42.6±5.4 66.4±8.4 - 
 <R>±SD 55.8±20.7 52.1±8.9 73.9±11.1 70.2±12.0

 
Tabla III.2.3.2.1b. Relación R en % de la actividad residual, AR, de 226Ra en el 

agua, frente a la inicialmente incorporada A0, tras el correspondiente 

tratamiento de potabilización ensayado, para las condiciones de pH y 

concentración Cn de coagulante que se detallan. Las concentraciones de cada 

reactivo vienen expresadas como C1-C6, (ver Tabla III.2.1.2a.). 
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En la figura III.2.3.2.2a, se muestran los valores porcentuales medios de 

la eficiencia de eliminación para el 233U, EF(%), para el agua utilizada en los 

ensayos, P1, en función del valor del pH al que se llevó a cabo la coagulación. 

Como vemos, éstos muestran una gran dependencia con el pH utilizado durante 

la coagulación, de forma que independientemente del coagulante concreto que 

hemos empleado, las mayores eliminaciones para este radionucleido, se 

producen a pH 6, encontrándose para todos los coagulantes, eliminaciones 

iguales o superiores al 80%. 

 

Figura III.2.3.2.2a. Representación gráfica de valores medios de la eficacia de 

eliminación EF(%) del 233U frente al pH de coagulación, para los diferentes 

coagulantes ensayados. 
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Con el fin de explicar el significado de los citados resultados para el 233U, 

que se muestran resumidamente en la tabla III.2.3.2.1a. y en la figura 

III.2.3.2.2a., es necesario tener en cuenta las especies químicas que más 

frecuentemente forma el uranio en disolución. Éste posee distintos estados de 

oxidación: U3+, U4+, UO2
2+(+5) y UO2

2+(+6). De todos ellos, las especies U3+ y 

UO2
2+(+5), son inestables, y la especie U4+ tiene tendencia a oxidarse y pasar 

al estado de máxima oxidación (+6). Consecuentemente, en el agua existirá 

fundamentalmente la especie UO2
2+, que se combina fácilmente con los aniones 

mas comúnmente presentes en las aguas como son Cl-, NO3
-, SO4

2- y CO3
2-, 

algunos de ellos relativamente abundantes en el agua utilizada en el presente 

estudio, véase tabla III.2.3.1a. De entre todos ellos, es generalmente con el 

anión carbonato con el que se forman los complejos más comunes presentes en 

el agua de bebida. Las principales especies de uranio que se pueden encontrar 

en el agua en función del pH, se muestran en la parte superior de la figura 

III.2.3.2.2b. Este diagrama de especiación lo hemos realizado utilizando las 

bases de datos EQ 3/6 (Wolery, 1992) y WATEQ4F (Ball and Nordstrom, 1991). 

De su observación se deduce que en las disoluciones acuosas con pH < 2, el 

anión uranilo es muy estable y predominante en forma catiónica. A partir de 

este pH, la especie dominante pasa a ser el UO2SO4(aq), debido a la gran 

cantidad de sulfatos existentes en el agua estudiada. Por otra parte, para pH 6, 

las especies dominantes son UO2CO3(aq) y UO2(OH)2(aq). Para pH 8, la especie 

predominante es UO2(CO3)2
2-. Finalmente, para pH 10, las especies que se 

encuentra en mayor porcentaje en el agua son UO2(CO3)3
4- y UO2(OH)3 

-. 

En definitiva, la especie dominante del uranio en disolución para el pH 6, 

son los complejos neutros de uranilo UO2CO3(aq) y UO2(OH)2(aq). Éstos son 

adsorbidos eficientemente por el precipitado de Al(OH)3 o Fe(OH)3 que se está 

formando, dependiendo del tipo de coagulante usado. Este comportamiento se 

debe principalmente a que para estos valores del pH, se produce una 

neutralización efectiva de las partículas coloidales presentes en disolución, 
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favorecida por los compuestos intermedios de hierro o aluminio que forman los 

respectivos coagulantes utilizados, previamente a la formación final de los 

correspondientes hidróxidos, ya que éstos aportan a los coloides las cargas 

necesarias para su neutralización (Degremont, 1979). 

Para el pH 4, al igual que para el pH 6, no existen interacciones 

electroestáticas atractivas entre las correspondientes especies dominantes en 

disolución y la capa superficial del precipitado, siendo la gran diferencia de 

entre ambos, el que la estabilidad de dicho precipitado a pH 4 es menor que a 

pH 10, como ya se puso de manifiesto en el capítulo III.1. Por el contrario, para 

los pHs 8 y 10, el fenómeno de adsorción está perjudicado por la presencia de 

fuerzas repulsivas de naturaleza electroestática. 
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Figura III.2.3.2.2b. Principales formas químicas en las que el uranio (parte 

superior) y el radio (parte inferior) se encuentran en el agua natural P1 en 

función del pH. 
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Por otra parte, los resultados obtenidos para la eliminación media de 
226Ra frente al pH de coagulación se muestran en la figura III.2.3.2.2c. En ella 

se observa que las eliminaciones para el radio, al igual que ocurría con el 

uranio, son dependientes con el pH de coagulación, aunque en este caso las 

eficiencias de la descontaminación son mucho menores, consiguiéndose los 

mejores resultados a pHs muy básicos. Estos resultados son coherentes con los 

obtenidos por Valentine y colaboradores (1985), en los que el radio fue 

adsorbido por el precipitado, de forma que dicha adsorción se incrementaba 

paulatinamente hacia pHs básicos. Las especies de radio que podemos 

encontrar en el agua ensayada P1 en función del pH, se representan en la parte 

inferior de la figura III.2.3.2.2b. Se puede apreciar que las especies 

predominantes son: para pH 4, Ra2+ y RaSO4(aq); para pH 6 y 8, la especie 

RaHCO3
+; y finalmente para pH 10 la especie RaCO3(aq). A la vista de los 

resultados obtenidos, el proceso de adsorción es más efectivo para RaCO3(aq) 

que para el resto de las especies dominantes, para valores del pH menos 

básicos. 

Por último, a diferencia de lo ya apuntado con anterioridad para el caso 

del 233U, en donde no se apreciaban grandes diferencias en su eliminación del 

agua al utilizar coagulantes en base aluminio o en base hierro, esto no ocurre 

así para el 226Ra. De hecho, podemos observar en la figura III.2.3.2.2c, que 

para el pH 10 la descontaminación es claramente más eficiente con los 

coagulantes fabricado en base hierro, consiguiéndose para éstos coagulantes 

eliminaciones cercanas al 50%, que para el caso de los fabricados en base 

aluminio, ya que para estos últimos se obtienen eliminaciones máximas 

inferiores al 30%. 
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Figura III.2.3.2.2c. Representación gráfica de valores medios de la eficacia de 

eliminación EF(%) del 226Ra frente al pH de coagulación, para los diferentes 

coagulantes ensayados. 
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III.3. Ensayos con aguas naturales. 

 

III.3.1. Antecedentes: selección de las aguas de trabajo. 

 

Las autoridades competentes se plantean, cada vez más frecuentemente, 

la necesidad de responder a los problemas que el entorno plantea al ser 

humano y viceversa. Uno de los campos, dentro de la salud medioambiental 

que tiene influencia en la relación hombre-entorno, es el relativo a las 

radiaciones ionizantes y a las aguas. Es conocido que los suelos pueden poseer 

altos contenidos de radiactivos de origen natural y, que en este tipo de 

entornos geológicos, una parte relativamente significativa de dichos contenidos 

radiactivos pueden incorporarse a las aguas. De esta forma y mediante los 

sistemas de abastecimiento público que poseen las diferentes poblaciones, los 

citados contenidos radiactivos pueden llegar finalmente al hombre. 

Por ello, estimamos conveniente realizar una revisión de los datos de que 

disponíamos en el Laboratorio de Radiactividad Ambiental de la Universidad de 

Extremadura, sobre las características radiológicas naturales de las aguas que 

utilizan las distintas poblaciones del área de estudio seleccionada que, para 

nuestro caso fue la Comunidad Autónoma de Extremadura. Durante los años 

1994 a 1997, se llevaron a cabo por diversos miembros de nuestro laboratorio, 

diferentes estudios a este respecto. Estos estudios son consecuencia de 

distintos convenios de colaboración suscritos en su día con la Consejería de 

Sanidad de la Junta de Extremadura, bajo el título de “Estudio de los niveles 

radiológicos del agua potable en diversos ecosistemas de la comunidad 

autónoma de Extremadura” (Baeza, 1997). En éstos, mediante la aplicación de 

la normativa española, entonces en vigor, sobre aguas potables de consumo 

público (BOE, 1990), se muestrearon aguas de consumo correspondientes a 

147 poblaciones de la Comunidad Extremeña, pertenecientes a 159 acuíferos 

diferentes, desde donde se nutren los citados núcleos de población. Para estos 
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puntos de muestreo, los autores analizaron las actividades alfa total y beta total 

de las aguas, además de otros parámetros no radiactivos como el pH, la 

conductividad, el contenido de cationes y aniones estables, etc. Los resultados 

mostraron que ocho núcleos de población poseen en alguno de los acuíferos de 

los que se abastecen o en las propias aguas de consumo, índices radiactivos 

alfa total que superaban el correspondiente al nivel guía de 0.1 BqL-1, 

establecido por la citada legislación. El hecho de que existan en éstas aguas 

unas relativamente elevadas emisiones radiactivas alfa, unido al relativamente 

bajo valor del índice de actividad beta en las mismas, permite prácticamente 

afirmar que los radionucleidos que originan este tipo de presencia radiactiva 

son de origen natural. También, mediante investigaciones paralelas efectuadas 

al respecto, se pudo afirmar que estos resultados están íntimamente ligados a 

las características geológicas de los suelos del entorno en donde se localizaban 

dichos acuíferos (Baeza, 1996). 

Entre los citados ocho abastecimientos con significativos contenidos 

radiactivos de origen natural, hemos seleccionado los cuatro que presentaban 

los mayores valores de actividad. En lo que sigue, a estos puntos de muestreo 

les denominaremos P2, P3, P4 y P5, y son todas ellas aguas de origen 

subterráneo. 

Con el presente estudio, pretendemos aplicar y, en su caso, adaptar, las 

condiciones encontradas como más adecuadas en el tratamiento del agua 

natural P1 trazada con uranio y radio, a estas cuatro aguas que presentan una 

problemática radiológica de origen natural. 

 

III.3.2. Cuestiones previas. 
 

Hemos realizado un análisis exhaustivo de las características físico 

químicas que poseen las citadas cuatro aguas, con el fin de interpretar y 

analizar comparativamente los resultados radiológicos obtenidos para cada una 
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de ellas. De esta forma, cada agua viene definida por una serie de parámetros 

que son el resultado de diversos procesos (erosión, disolución, etc.), que se 

llevan a cabo en el transcurrir de las mismas por la superficie o el interior 

terrestre. 

También resulta interesante destacar que, hemos efectuado un análisis 

de los procesos de potabilización que se utilizan actualmente en cada una de 

las cuatro poblaciones seleccionadas, con el fin de valorar los efectos que 

tienen estos tratamientos sobre la eliminación radiactiva de los radionucleidos 

naturales que poseen incorporadas sus aguas. Los resultados obtenidos, que se 

mostrarán más adelante, vienen dados en forma de porcentajes de eliminación 

de los radionucleidos estudiados en cada caso, EF (%), calculados éstos 

mediante la ecuación III.1., véase capítulo III.2. 

Por otra parte, ha de indicarse que los ensayos efectuados sobre el 

proceso de clarificación con estas cuatro aguas, al igual en que los otros 

estudios previos, los realizamos mediante la técnica del jar-test (ASTM, 1980). 

La regulación del pH de coagulación la hemos efectuado mediante la adición de 

ácido clorhídrico y/o hidróxido sódico. 

 

III.3.3. Aguas naturales estudiadas. 
 

Después de contactar con los responsables del abastecimiento de las 

aguas potables en cada una de las poblaciones seleccionados para nuestro 

estudio, ya sean los ayuntamientos o las empresas encargadas del suministro 

de cada agua, éstas se recogieron utilizando como punto de muestreo la 

entrada del agua a la planta potabilizadora o el lugar de donde se extrae ésta 

antes de realizarle los correspondientes tratamientos para su potabilización. Es 

por ello que, en lo que sigue, a estas aguas las denominamos prepotables. 

El objetivo que pretendemos con la utilización de aguas naturales con 

contenidos de radionucleidos naturales relativamente altos, es la mejora de los 
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procesos que se llevan a cabo en las poblaciones seleccionadas, para producir 

una reducción significativa de dichos contenidos. Para ello, hemos realizado una 

comparación entre la eficacia que posee el procedimiento potabilizador que 

realiza cada población y el método propuesto por nosotros, cuyo diseño está 

enfocado a maximizar la eliminación de la radiactividad de origen natural 

existente en esas aguas. A continuación, se muestran los resultados obtenidos 

para las distintas poblaciones estudiadas. 

 

III.3.3.1. Procedimiento experimental. 

 

Como ya indicamos en el capítulo II., las poblaciones que utilizan las 

aguas subterráneas P2 y P4, poseen como abastecimiento principal, aguas de 

origen superficial. Sin embargo, cuando se producen periodos largos de sequía 

o en aquellos momentos en los que por un especialmente elevado consumo, 

normalmente durante el verano, se requiere un aporte extra de aguas, se 

utilizan sus recursos subterráneos como un abastecimiento complementario al 

primero. Por otra parte, las aguas P3 y P5 son de origen subterráneo, siendo 

estas dos aguas, objeto de nuestro estudio, las que los respectivos 

ayuntamientos disponen en la actualidad para el consumo público. 

Los procedimientos que se les aplica a las aguas P2 a P5, para su 

potabilización, así como la optimización de los mismos para la mejora en la 

eficiencia de la eliminación de su contenido radiactivo, se muestran 

esquematizados en la figura III.3.3.1. Como se puede apreciar, el único 

tratamiento que se les aplica a las aguas subterráneas de estas poblaciones 

para su potabilización, es una postcloración previa a su almacenamiento en un 

depósito y posterior distribución del agua. Por otra parte, en el procedimiento 

que hemos ensayado para mejorar la eliminación de los radionucleidos de 

origen natural que estas aguas contienen, hemos utilizado los procesos de 
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clarificación y postcloración. Éstos los hemos llevado a cabo en las siguientes 

etapas: 

 

- Clarificación. 

 

• Coagulación, en la que basándonos en la experiencia adquirida, 

según las pautas desarrolladas en los apartados anteriores de la 

presente memoria, hemos seleccionado las concentraciones de 110 

mgL-1 de sulfato férrico para el agua P2, y de 30 mgL-1 de sulfato 

férrico para las aguas P3, P4 y P5, tras realizar diversos ensayos 

previos de optimización de dichas dosis. Para ello, hemos llevado a 

cabo una serie de experiencias utilizando los rangos normalmente 

empleados en los procesos de potabilización de las aguas, de 20-

250 mgL-1 (Degremont, 1979). Los valores del pH de coagulación 

ensayados con el agua P2, fueron de 6 y 10, para los que 

respectivamente hemos obtenido las mejores eliminaciones de 

uranio y radio, respectivamente, véase el capítulo III.2. de ensayos 

con aguas naturales trazadas. Por otra parte, para las aguas P3, P4 

y P5, como pHs de coagulación se utilizaron, además de los pHs 6 y 

10, el pH 7.5, ya que es el pH que aproximadamente poseen 

inicialmente estas aguas, coincidiendo por lo tanto con el pH del 

agua que beben las respectivas poblaciones. La selección de este 

último valor de pH nos ha parecido adecuado para estudiar las 

características radiactivas con las que quedarían dichas aguas tras 

la aplicación del proceso de potabilización propuesto, sin producir 

modificación alguna en su pH.  

Toda esta etapa la hemos llevado a cabo con una agitación 

rápida de 100 r.p.m. 
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• Floculación, para la cual hemos utilizado un polielectrolito 

aniónico, copolímero de acrilamida. La selección de la concentración 

más adecuada la hemos establecido tras la observación de los 

resultados obtenidos en los ensayos previos llevados a cabo para 

distintas concentraciones, los cuales nos han permitido fijar la 

misma en 0.25 mgL-1. 

Esta etapa se realiza con una agitación lenta de 20 r.p.m. 

 

• Decantación. En ella se dejan precipitar a los flóculos formados 

mediante la ayuda de la gravedad. 

 

• Filtración, en la que obtenemos dos partes bien diferenciadas, 

mediante la retención con un papel de filtro convencional. Por una 

parte, los flóculos más ligeros, que no se han podido separar del 

agua en la etapa previa de decantación, y por otra el agua limpia de 

partículas coloidales. 

 

- Postcloración. El agua una vez clarificada, la desinfectamos de posibles 

agentes patógenos, para así cumplir la normativa de aguas potables (BOE, 

2003). Este paso coincide con el único tratamiento de potabilización que 

sistemáticamente se efectúan en las respectivas poblaciones con estas 

aguas. El desinfectante que hemos utilizado en este proceso ha sido el 

hipoclorito sódico, con una concentración de cloro residual de 0.2 mgL-1. 
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Figura III.3.3.1. Esquema general del tratamiento realizado por las poblaciones 

que utilizan para su abastecimiento a las aguas P2, P3, P4 y P5, 

respectivamente, y del tratamiento por nosotros ensayado. X: Proceso que no 

se realiza. 

 

III.3.3.2. Características físico químicas y especiación química del uranio y radio 

de las aguas naturales estudiadas. 

 

Las principales características físico químicas de las aguas prepotables 

P2, P3, P4 y P5 se muestran en la tabla III.3.3.2a. Estas aguas de origen 

subterráneo, presentan un pH que se enmarca dentro de los que comúnmente 

se encuentran en la naturaleza, y más concretamente, dentro del margen de 

pHs permitidos según la legislación española para las aguas de consumo. Por 

otra parte, en lo que respecta a la conductividad y al residuo seco, destaca el 

agua P2, cuyos valores nos indican, la gran cantidad de sales y sólidos disueltos 

que ésta posee, como nos lo confirma la abundante presencia de cationes y 

aniones existentes en dicha agua, estando, aun así, dentro de los límites 
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permitidos para ser calificada como un agua potable. Las demás aguas poseen 

menor cantidad de cationes y aniones en disolución, siendo el agua P4 la que 

menor concentración posee de todas ellas. Atendiendo a los valores de su 

conductividad, el agua P2 se clasifica como de salinidad alta, es decir, con una 

conductividad comprendida entre 750-2250 μScm-1, mientras que las aguas P3, 

P4 y P5 son de salinidad media, o lo que es lo mismo, presentan unas 

conductividades comprendidas entre 250-750 μScm-1, clasificación ésta 

establecida por la United States Salinity Laboratory Staff (Catalán, 1990). 

De entre los aniones más abundantes en estas aguas, destaca 

principalmente los iones bicarbonato, presentándose los iones cloruro y sulfatos 

de forma más minoritaria. Por otra parte, de las especies catiónicas analizadas, 

destacan principalmente la concentración que poseen para los metales 

alcalinotérreos, calcio y magnesio, cuyos mayores valores se encuentran en el 

agua P2. Otras especies, como los metales alcalinos, los nitratos, los nitritos, el 

hierro, el manganeso y el aluminio, presentan valores que se encuentran dentro 

de los niveles normales que nos podemos encontrar en la naturaleza para un 

agua subterránea, cumpliendo, en todos los casos, la normativa de aguas 

potables, si exceptuamos al manganeso. Para éste, es necesario decir que, las 

aguas P2 y P5 presentan valores superiores a los permitidos, por lo que sería 

necesario para el estricto cumplimiento de la anteriormente citada ley, disminuir 

dicha concentración mediante el uso de una concentración adecuada de 

permanganato potásico (Degremont, 1979). Así mismo, atendiendo a las 

concentraciones de los principales cationes (sodio, potasio, magnesio y calcio) y 

aniones (cloruros, sulfatos y carbonatos) que poseen las aguas anteriormente 

analizadas, al agua P2 se la puede catalogar como un agua carbonatada sódico-

magnésica, a la P3 como un agua carbonatada cálcica y a las P4 y P5 como 

aguas carbonatadas mixtas (Catalán, 1990). 

A partir de las características físico químicas de las aguas anteriormente 

citadas, podremos deducir las diferentes especies de uranio y radio que 
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existirán disueltas en las mismas, dependiendo del pH que éstas posean. Para 

ello, hemos realizado la especiación química del uranio y el radio, determinando 

cuales son los complejos inorgánicos que predominan en disolución, 

dependiendo del pH del agua. Para realizar esta especiación hemos utilizado las 

bases de datos EQ3/6 (Wolery, 1992) y WATEQ4F (Ball, 1991). 

La especiación química del uranio, para las aguas P2, P3, P4 y P5, se 

muestra en las figuras III.3.3.2A., III.3.3.2B., III.3.3.2C. y III.3.3.2D., 

respectivamente. Con el fin de facilitar el análisis comparativo de dichos 

resultados, en la tabla III.3.3.2b. mostramos un resumen de las especies 

predominantes de uranio para las cuatro aguas, en función de un conjunto 

discreto de distintos valores del pH. De la observación conjunta de las figuras y 

de la tabla III.3.3.2b., destaca el hecho de que las especies predominantes en 

disolución son las mismas para los pHs 6, 8 y 10, siendo para el pH 4 la especie 

predominante para el agua P2 diferente que para el resto. Este hecho es debido 

a la mayor presencia de sulfatos en el agua P2 que en las demás aguas. 

Por otra parte, la especiación química del radio para las aguas P2, P3, P4 

y P5 se muestra en las figuras III.3.3.2E., III.3.3.2F., III.3.3.2G. y III.3.3.2H., 

respectivamente. Al igual que para el uranio, y con el fin de facilitar su 

entendimiento, hemos realizado un análisis comparativo de dichos resultados. 

En la tabla III.3.3.2c. mostramos resumidamente las especies dominantes de 

radio para las cuatro aguas, en función de un conjunto discreto de distintos 

valores del pH. De su lectura puede fácilmente deducirse que aunque la 

concentración de sulfatos influye en la mayor o menor presencia de la especie 

Ra2+, para pH 4, las especies dominantes en disolución son las mismas para 

todas las aguas aquí estudiadas. 
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Agua prepotable 
Parámetros 

P2 P3 P4 P5 
Normativa

pH 7.2 7.7 8.0 7.5 6.5-9.5 

C. E. (20 ºC) (mScm-1) 1.32 0.615 0.455 0.696 <2.5 

R.S. (110 ºC) (mgL-1) 1010 411 298 439 <1500 

Carbonatos (mgL-1) <1 <1 <1 <1 - 

Bicarbonatos  

(mgL-1) 
380.8 329.5 236.8 336.8 - 

Cloruros (mgL-1) 89.4 32.6 18.4 53.9 <200 

Sulfatos (mgL-1) 159.83 22.31 25.69 40.58 <250 

Nitratos (mgL-1) 15.27 29.15 26.10 <0.01 <50 

Nitritos (mgL-1) 0.03 <0.01 0.02 <0.01 <0.1 

Sodio (mgL-1) 80.20 25.8 30.40 55.80 <150 

Potasio (mgL-1) 4.33 2.2 1.35 1.61 <12 

Calcio (mgL-1) 73.69 74.22 45.57 46.47 <100 

Magnesio (mgL-1) 90.96 30.56 22.65 43.90 <50 

Dureza (mgL-1 

CaCO3) 
557.87 310.84 206.83 296.45 - 

Hierro (mgL-1) 0.03 0.01 0.02 0.04 <0.2 

Manganeso (mgL-1) 0.45 0.01 0.01 0.37 <0.05 

Aluminio (mgL-1) 0.05 0.02 0.03 0.02 <0.2 

 

Tabla III.3.3.2a. Características físico químicas de las aguas prepotables P2, P3, 

P4 y P5, así como los valores máximos permitidos para aguas potables según 

legislación española (BOE, 2003). C.E.: conductividad eléctrica; R.S.: residuo 

seco. 
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Figura III.3.3.2A. Especiación química del uranio respecto al pH para el agua 

P2. 

 

Figura III.3.3.2B. Especiación química del uranio respecto al pH para el agua 

P3. 

Agua P2 

Agua P3 
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Figura III.3.3.2C. Especiación química del uranio respecto al pH para el agua 

P4. 

 

Figura III.3.3.2D. Especiación química del uranio respecto al pH para el agua 

P5. 

Agua P5 

Agua P4 
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Figura III.3.3.2E. Especiación química del radio respecto al pH, para el agua P2. 

 

Figura III.3.3.2F. Especiación química del radio respecto al pH para el agua P3. 

 

Agua P2 

Agua P3 



III. ESTUDIO A ESCALA EN EL LABORATORIO 77

 

 

Figura III.3.3.2G. Especiación química del radio respecto al pH para el agua P4. 

 

Figura III.3.3.2H. Especiación química del radio respecto al pH para el agua P5. 

Agua P4 

Agua P5 
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Aguas pH 4 pH 6 pH 8 pH 10 

P2 UO2SO4 UO2CO3 y −2
232 )CO(UO - −2

232 )CO(UO −4
332 )CO(UO  

P3 UO2 
2+ Idem Idem - Idem 

P4 Idem Idem Idem - Idem 

P5 Idem Idem Idem - Idem 

 

Tabla III.3.3.2b. Especies de uranio dominantes en disolución en función del 

valor del pH para las cuatro aguas, P2 a P5, analizadas. 

 

Aguas pH 4 pH 6 pH 8 pH 10 

P2 Ra2+ RaHCO3
+ RaHCO3

+ RaCO3 

P3 Idem Idem Idem - Idem 

P4 Idem Idem Idem - Idem 

P5 Idem Idem Idem - Idem 

 

Tabla III.3.3.2c. Especies de radio dominantes en disolución en función del 

valor del pH para las cuatro aguas, P2 a P5, analizadas. 

 

III.3.3.3. Análisis de los resultados. 
 

Los valores de la eficiencia porcentual de descontaminación de uranio y 

radio obtenidos para las aguas P2, P3, P4 y P5, tras la aplicación del 

procedimiento de potabilización antes descrito, ver apartado III.3.3.1., se 

muestran en la figura III.3.3.3a., indicados mediante A, B, C y D, 

respectivamente. 
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Estos resultados indican que, para la eliminación de uranio, las mejores 

descontaminaciones se producen a pH 6. Para las aguas P2 y P3, los resultados 

son muy similares entre sí (≈65%) y ligeramente menores a los conseguidos 

con el agua P5 (≈75%). Todos ellos son inferiores a los obtenidos para el agua 

natural trazada P1, (≈80%). Este hecho se puede explicar basándonos en las 

distintas características de las aguas P1, P2, P3 y P5. En las aguas P2, P3 y P5, 

existe para el citado pH 6, un menor porcentaje de especies con carga 

superficial neta nula, UO2CO3(aq) y UO2(OH)2(aq), que en el caso del agua P1, por 

lo que la eliminación del uranio está más perjudicada que en esta última, como 

se puede apreciar en la tabla III.3.3.3a., en la que se muestran de forma 

comparada el porcentaje de las especies de uranio más importantes presentes 

en todas las aguas estudiadas, para pH 6. 

 

Aguas 

estudiadas 
UO2CO3(aq) (%) UO2(OH)2(aq) (%) UO2(CO3)2

2-(%)

P1V 45 37 11 

P1I 39 48 6 

P2 35 4 60 

P3 38 5 56 

P4 44 8 46 

P5 38 5 56 

 

Tabla III.3.3.3a. Porcentaje de las especies más importantes presentes en 

disolución a pH 6, para las distintas aguas estudiadas. P1V y P1I, son el agua P1 

recogida en verano e invierno, respectivamente. 

 

Por otra parte, para el agua P4, se obtienen unas elevadas eliminaciones 

de los isótopos del uranio, del orden del 90 %, para pH 6. Son los mejores 

resultados de eliminación conseguidos para todas las aguas estudiadas. Este 
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hecho coincide con la mayor presencia de especies con carga superficial neta 

nula, la menor dureza, y la menor concentración de bicarbonatos presentes en 

ese agua prepotable, con respecto a las demás aguas subterráneas ensayadas, 

ver tablas III.3.3.2. y III.3.3.3a. 

Estas mejores eliminaciones para pH 6, son debidas a que las especies 

predominantes en el agua sin carga superficial, son más fácilmente eliminables 

de ésta que las especies cargadas positiva o negativamente, ya que en el 

complejo proceso de formación de los correspondientes precipitados de Al(OH)3 

y Fe(OH)3, sus especies intermedias (Al3+, +2Al(OH) , Fe3+, +
2Fe(OH) , Fe (OH)2+) 

neutralizan a las especies negativamente cargadas presentes en el agua 

(AWWA, 2002), mientras que las especies no cargadas están en disposición de 

ser adsorbidas por el precipitado. A pH 6, la especie negativamente cargada de 

uranio, −2
232 )CO(UO , está en disposición de ser neutralizada por las precitadas 

especies intermedias de hierro y aluminio, pero al ser el uranio un componente 

minoritario del agua, dicha neutralización estará perjudicada por las otras 

especies más abundantes presentes en dicha agua.  

Por otra parte, los resultados obtenidos para la eliminación de uranio 

para los otros valores de pH ensayados, pH 7.5 y 10, en todas las aguas objeto 

de nuestro estudio son los que cabría prever; es decir, peores que para el pH 6 

e indiscernibles unos respecto a los otros, a excepción de los resultados 

obtenidos para el 234U, en el agua P4, en los que si se produce una 

diferenciación estadísticamente significativa entre ambos valores del pH. 

Nosotros atribuimos este resultado a un posible problema experimental puntual 

en estas experiencias que conlleva una infravaloración de la incertidumbre final 

del porcentaje de eliminación. Las eliminaciones obtenidas para pH 7.5 y 10, se 

deben a la adsorción de los compuestos de uranio presentes mayoritariamente 

en disolución, −2
232 )CO(UO y −4

332 )CO(UO , respectivamente. La adsorción por el 

precipitado de dichas especies está perjudicada, ya que para valores de pH 

básicos, los productos de hidrólisis para el aluminio y el hierro, previos a la 
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formación de los correspondientes precipitados son también de carga negativa, 
-
4Al(OH)  y -

4Fe(OH)  (AWWA, 2002), produciéndose consiguientemente 

repulsiones electroestáticas entre las mismas. 

Respecto a las relaciones existentes entre las eficiencias de eliminación 

para los dos isótopos del uranio, 234U y 238U, cabe destacar que aunque en 

algunos casos se aprecia un ligero incremento de este valor para el 234U con 

respecto al 238U, estadísticamente dichos resultados son indiscernibles, tal y 

como se puede apreciar en la tabla III. 3.3.3b., en la que se muestra la razón 

entre eficiencias de eliminación para dichos radionucleidos. Resultado este que 

es coherente con el hecho de que la mayor o menor eficiencia de eliminación 

del agua, depende de las características químicas del elemento a eliminar, en 

este caso del uranio, y no de sus propiedades físicas, como es su composición 

isotópica nuclear. 

 

 pH Agua P2 Agua P3 Agua P4 Agua P5 

6 1.03±0.01 1.03±0.01 1.00±0.01 1.01±0.01 

7.5 - 1.20±6.00 1.75±3.06 0.93±0.44 
Eficiencias 
234U/238U 

10 1.19±0.01 2.11±2.82 1.57±0.33 1.21±0.77 

 

Tabla III.3.3.3b. Relación existentes entre las eficiencias de eliminación para los 

radionucleidos 234U y 238U, para los distintos pHs y aguas de estudio. 

 

Por otra parte, los resultados obtenidos para el 226Ra, indican que se 

produce una mayor eficiencia de eliminación para el pH 10, que para los valores 

de pH inferiores ensayados, pH 6 y 7.5. Este hecho es debido a que la especie 

RaCO3(aq) es la que más eficazmente se adsorbe en el precipitado a pH 10, ya 

que para los otros dos pHs, se producen repulsiones electroestáticas entre las 

especies intermedias cargadas positivamente de aluminio e hierro y la especie 

de radio presente en disolución a estos pHs, fundamentalmente el RaHCO3
+. 
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Los mejores resultados se obtienen para el agua P2 (≈90%), siendo las 

eficiencias de eliminación del mismo orden para las aguas P3 y P5 (≈80%), 

mientras que para el agua P4, conseguimos similares valores a los encontrados 

en el estudio realizado con el agua natural trazada, P1, (≈50%). Los resultados 

anteriormente citados nos indican que la eliminación de este radionucleido 

viene condicionada por la presencia de cationes alcalinotérreos (calcio y 

magnesio) en el agua, al igual que de aniones como el sulfato, bicarbonato y 

carbonato, que intervienen en los procesos de adsorción y/o de coprecipitación 

del radio. Las anteriores relaciones, entre parámetros físico químicos y el 

porcentaje de eliminación obtenido para el radio serán estudiadas en el 

apartado siguiente. 

Por último, en la tabla III.3.3.3c. se resumen los resultados más 

importantes encontrados en el estudio llevado a cabo para las aguas P2, P3, P4 

y P5. En ella se muestra, en la columna de “antecedentes”, los índices 

radiactivos globales alfa total y beta total, así como los niveles de actividad para 

los isótopos más importantes de uranio y radio que poseían dichas aguas 

cuando se realizó un primer estudio sobre las mismas, entre 1994 y 1997 

(Baeza, 1995). En la columna de “agua prepotable”, se muestran los niveles 

radiactivos que poseen las aguas antes de aplicarles los dos procesos de 

potabilización ensayados. Al comparar estos con sus valores previos 

(antecedentes), observamos que éstos son muy parecidos para el caso de las 

aguas P3 y P5, mientras que para el agua P2 se ha producido una disminución 

bastante acusada en todos los valores de actividad de los radionucleidos 

naturales estudiados, debido según nuestra opinión, a efectos de dilución 

habidos por aportes de lluvia pocas fechas antes de realizar su muestreo. En 

esta tabla también se puede apreciar la efectividad, que en términos de 

porcentaje de eliminación tienen los tratamientos que hemos aplicado a las 

diferentes aguas. Como conclusión debemos destacar que la introducción 

exclusiva de hipoclorito sódico en el proceso de postcloración, para las aguas 
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estudiadas, no influye en la disminución de la actividad especifica de las 

mismas, por lo que las aguas prepotables y las aguas ya potabilizadas para su 

uso corriente por la correspondiente población, presentan la misma actividad 

específica. 
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III.3.3.4. Influencia de los parámetros físico químicos en la descontaminación 

radiactiva del agua. 

 

Para clarificar el significado de los resultados obtenidos en el estudio 

sobre la eliminación de los contenidos radiactivos naturales presentes en las 

aguas anteriormente analizadas, hemos establecido una serie de correlaciones 

entre algunos de los parámetros físico químicos, que hemos ido mencionando 

en el citado estudio, frente al porcentaje de eliminación radiactiva lograda para 

los radionucleidos estudiados, a los pHs en los que se maximiza el porcentaje 

de eliminación de éstos, pH 6 para el caso del uranio y pH 10 para el caso del 

radio. 

Así pues, hemos analizado las relaciones existentes entre el residuo seco 

y el porcentaje de eliminación y entre la conductividad y el porcentaje de 

eliminación, obteniéndose los valores que se muestran a continuación: 

 

)III.4(736.0)mgL(seco residuo)006.0018.0()783(.lim%
)III.3(527.0)mgL(seco residuo)012.0021.0()1583(.lim%

)III.2(760.0)mgL(seco residuo)013.0045.0()1652(.lim%

1-234

1-238

-1226

−=×±−±=
−=×±−±=

=×±+±=

rUE
rUE
rRaE

 

)III.7(769.0)mScm(dadConductivi)516()885(.lim%
)III.6(547.0)mScm(dadConductivi)1019()1786(.lim%

)III.5(801.0)mScm(dadConductivi)1040()1846(.lim%

1-234

1-238

-1226

−=×±−±=
−=×±−±=
=×±+±=

rUE
rUE
rRaE

 

 

Como se puede observar en las expresiones anteriores, de forma general 

la eliminación del 226Ra esta beneficiada por la presencia de sales y sólidos 

disueltos en las aguas, mientras que para los radionucleidos 238U y 234U, dicha 

presencia les afecta negativamente. Así, la ordenada en el origen de todas 

estas ecuaciones nos está indicando la mínima eliminación capaz de 

conseguirse para el caso del radio, que se encuentra en torno al 50%, y la 

máxima eliminación esperable para el uranio, aproximadamente un 85%. Estas 

deducciones son necesarias corroborarlas a partir del análisis de otros 
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parámetros más singulares, ya que la conductividad y el residuo seco son 

indicativos generales de la presencia de sólidos y sales disueltas, pudiendo 

estar enmascarándose la presencia de otros factores importantes. Es por ello 

que, hemos así mismo estudiado la influencia que sobre la eliminación de los 

radionucleidos 226Ra, 238U y 234U ejercen las concentraciones de calcio y 

magnesio, expresando éstas en forma de dureza (mgL-1 de CaCO3), mediante 

un ajuste lineal según las siguientes expresiones:  

 

)III.10(818.0)CaCO de mgL(dureza)010.0042.0()887(.lim%
)III.9(641.0)CaCO de mgL(dureza)023.0055.0()1791(.lim%
)III.8(824.0)CaCO de mgL(dureza)025.0103.0()1841(.lim%

3
1-234

3
1-238

3
-1226

−=×±−±=
−=×±−±=
=×±+±=

rUE
rUE
rRaE

 

Como se puede apreciar, las eliminaciones de los radionucleidos están 

correlacionados con la dureza del agua que se está tratando, influyendo ésta de 

una forma positiva para el radionucleido 226Ra, y negativa para la eliminación de 

los radionucleidos 238U y 234U, siendo de nuevo deducibles a partir de estas 

ecuaciones, los resultados de eliminación mínima para el radio y máximas para 

el uranio antes citados. 

Por otra parte, hemos también realizado un ajuste lineal de los 

porcentajes de eliminación obtenidos con respecto a la concentración de 

bicarbonatos existentes en las aguas analizadas, obteniéndose las ecuaciones 

que se muestran a continuación: 

 

)III.13(987.0)mgL(osbicarbonat)007.0120.0()4111(.lim%
)III.12(850.0)mgL(osbicarbonat)038.0172.0()24127(.lim%

)III.11(999.0)mgL(osbicarbonat)005.0293.0()317(.lim%

1-234

1-238

-1226

−=×±−±=
−=×±−±=
=×±+±−=

rUE
rUE
rRaE

 

Los resultados de estas correlaciones lineales son de una relativamente 

alta calidad, lo que nos indica que la concentración de los bicarbonatos es el 

parámetro limitante a la hora de obtener las mejores o peores eliminaciones de 

los radionucleidos aquí sistemáticamente estudiados. Concretamente, la 
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presencia de bicarbonatos ayuda a la eliminación del 226Ra y perjudica a la 

eliminación de los radioisótopos del uranio, 238U y 234U. 

Se puede pues concluir, que la presencia de sales y de sólidos en el 

agua, así como de los aniones bicarbonato y de cationes como el calcio y el 

magnesio benefician la eliminación del radio de las mismas. De hecho, para pH 

10, la presencia en el agua de los compuestos de carbonato cálcico (CaCO3(aq)) 

y de carbonato magnésico (MgCO3(aq)), juegan un papel fundamental en la 

adsorción de la especie minoritaria de radio (RaCO3(aq)). Esta relación entre las 

citadas especies es principalmente debida a la similitud química que existe para 

los diversos cationes alcalinotérreos. 

Por otra parte, para el uranio, a pH 6, hemos simulado en la tabla 

III.3.3.4., utilizando las bases de datos EQ3/6 (Wolery, 1992) y WATEQ4F (Ball, 

1991), la influencia que la mayor o menor presencia de los bicarbonatos en las 

aguas tienen sobre el equilibrio existente entre las diferentes especies de 

uranilo, UO2CO3(aq), UO2(OH)2(aq) , UO2(CO3)3
4-y UO2(CO3)2

2-, presentes en el 

agua, asumiendo que todos los demás parámetros físico químicos permanecen 

constantes. Así, en ella se puede apreciar como a medida que aumenta la 

concentración de bicarbonatos en el agua, también lo hace la presencia 

porcentual de las especies cargadas negativamente. Consecuentemente, las 

especies neutras están en menor proporción que las de carga superficial 

negativa, y por lo tanto la adsorción está progresivamente perjudicada. 
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% de especies predominantes Bicarbonatos 

(M) UO2CO3(aq) UO2(OH)2(aq) UO2(CO3)2
2- UO2(CO3)3

4-

5x10-4 35 52 5 1.5x10-3 

5x10-3 40 6 53 0.2 

5x10-2 0.7 0.1 90 3 

0.5 0.6 8.3x10-3 75 24 

5 1.8x10-2 2.6x10-6 23 76 

 

Tabla III.3.3.4. Influencia de la concentración de bicarbonatos en el porcentaje 

de las especies predominantes de uranilo en un agua. 

 

III.3.3.5. Desequilibrio isotópico entre el 234U y el 238U. 

 

Para finalizar el estudio sobre las cuatro aguas naturales que hemos 

analizado con profundidad en este apartado, hemos creído conveniente poner 

de manifiesto el hecho que se produce en algunas de ellas, referente al 

desequilibrio isotópico existente entre los radioisotopos 234U y 238U. Este 

fenómeno es muy frecuente en las aguas subterráneas, presentándose con 

mayor o menor intensidad dependiendo de una serie de factores, como la 

litología de la zona, la profundidad del acuífero, la temperatura del agua, etc. 

Aunque el 234U y el 238U pertenecen a la misma serie radiactiva, la serie 

radiactiva del uranio (figura III.3.3.5.), y deberían encontrarse en presumible 

equilibrio secular, dado sus periodos de semidesintegración, existe un 

fenómeno, denominado retroceso alfa, que favorece el desequilibrio. Este se 

origina cuando el 238
92 U, se desintegra en 234

90 Th, mediante la emisión de una 

partícula alfa. Debido al cumplimiento de la conservación de la energía, durante 

la citada emisión alfa, se puede producir el abandono del 234
90 Th de la roca en 

donde se alojaba el 238
92 U, y su incorporación al agua, de manera que finalmente 
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se transforma en este último medio en 234
92 U. Así, se produce el enriquecimiento 

de este tipo de aguas en 234U frente a su contenido en 238U (Laul, 1992). Este 

fenómeno ha sido estudiado extensamente por Osmond y Cowart (Osmond, 

1976) estableciendo una relación entre este desequilibrio y el contenido de 

uranio en las aguas. 

Concretamente en nuestro caso, se muestra en la tabla III.3.3.5. la 

razón isotópica 234U/238U, para las distintas aguas estudiadas, antes de realizar 

las experiencias de tratamiento de las mismas, y después de haberles aplicado 

el procedimiento de potabilización optimizado para su eliminación radiactiva. Se 

puede observar la existencia de desequilibrios isotópicos en tres de ellas, P3, P4 

y P5, siendo dicho cociente, para el agua P2, prácticamente la unidad. Aunque, 

en el agua P2 la relación isotópica obtenida es prácticamente uno, existen casos 

descritos en la bibliografía, para los cuales dicho cociente es inferior a la 

unidad, siendo todos éstos para aguas con altas concentraciones de uranio 

(Ivanovich, 1982), como de hecho es el caso del agua P2. 

Atendiendo a los resultados obtenidos se puede afirmar que, el proceso 

de potabilización realizado mediante ensayos de coagulación-floculación en el 

laboratorio, no afecta al equilibrio o desequilibrio isotópico existente entre 

ambos isótopos del uranio. 

 

 pH Agua P2 Agua P3 Agua P4 Agua P5 

Original 0.95±0.18 4.68±0.28 8.10±0.73 5.40±0.66 

6 0.95±0.10 4.48±0.30 7.86±0.60 5.22±0.62 

7.5 - 4.64±0.50 7.50±0.71 5.43±0.43 

Actividades 
234U/238U 

10 0.90±0.21 4.15±0.48 6.70±0.78 5.17±0.60 

 

Tabla III.3.3.5. Razón isotópica 234U/238U para las actividades de las aguas 

prepotables estudiadas. 

 



III. ESTUDIO A ESCALA EN EL LABORATORIO 91

 

 Fi
gu

ra
 I

II
.3

.3
.5

. S
er

ie
 r

ad
ia

ct
iv

a 
de

 d
es

in
te

gr
ac

ió
n 

de
l u

ra
ni

o 
(4

n+
2)

. 



IV. ESTUDIO A ESCALA EN PLANTA PILOTO 92

III.4. Estudio de diversas mejoras incorporables al proceso de 

potabilización. 

 

Hasta este apartado, hemos realizado una serie de experiencias en las 

que hemos tratado de mejorar el proceso de coagulación-floculación para 

maximizar la eliminación radiactiva del uranio y radio, utilizando aguas 

naturales trazadas con dichos radionucleidos o con una presencia natural 

relativamente importante de los mismos. A continuación, y partiendo de las 

condiciones encontradas, como más adecuadas, hemos llevado a cabo un 

conjunto de experiencias del mismo tipo, pero en las que hemos introducido 

reactivos o tratamientos complementarios, con el fin de incrementar aún más, 

si eso era posible, la eficacia en la eliminación ya obtenida para dichos 

elementos radiactivos. 

En este capítulo, se pretende pues, buscar y en su caso proponer 

mejoras incorporables al proceso de potabilización de las aguas. Dichas mejoras 

deben suponer una mayor eficiencia en la descontaminación radiactiva del agua 

y además, han de ser compatibles, fácilmente incorporables y económicamente 

viables con el proceso potabilizador calificable de estándar, logrando en 

cualquier caso, que las características físico químicas del agua, finalmente 

obtenida, se encuentren dentro de los rangos establecidos por las autoridades 

competentes (BOE, 2003), para poder considerar a dicha agua como química y 

organolépticamente potable. 

Para conseguir los objetivos anteriormente señalados, hemos actuado en 

dos etapas fundamentales del proceso de potabilización: en la coagulación-

floculación, fase química del proceso y en la etapa de filtración, mediante la 

utilización de distintos tipos de lechos filtrantes. Por ello, en esta parte de 

nuestro estudio, describimos diversos ensayos tendentes a mejorar la 

eliminación del uranio y radio de las aguas, empleando complementariamente 

el reactivo permanganato potásico (KMnO4), manejado frecuentemente en el 
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pretratamiento de las aguas y con el uso de lechos filtrantes de arena y de 

carbón vegetal. 

 

III.4.1. Utilización de reactivos químicos complementarios. 
 

III.4.1.1. Permanganato potásico. 

 

Para la extracción de determinados radionucleidos de las aguas, existen 

sustancias y métodos que, aunque se muestran muy efectivos, no son utilizados 

habitualmente en las plantas de potabilización. Este es el caso de las resinas 

intercambiadoras de cationes, el sulfato de bario, etc. 

Dentro de los posibles reactivos a emplear, nos ha parecido interesante 

ensayar el uso de permanganato potásico, reactivo éste que a diferencia de los 

antes citados, es frecuentemente utilizado en la fase de pretratamiento del 

proceso de potabilización, para la eliminación del manganeso disuelto en el 

agua. De hecho, se ha visto que este reactivo posee una mayor eficiencia en la 

eliminación del manganeso y del hierro que la que tienen otros reactivos, tales 

como el cloro, siendo además ésta independiente del contenido de estos dos 

metales en el agua (Degremont, 1979). El proceso de eliminación consiste en la 

oxidación del manganeso bivalente a estado de oxidación tetravalente, 

mediante la siguiente reacción química: 

 

3 Mn2+ + 2 MnO4- + 8 H2O  5 MnO2(s) + 16 H+ 
 

Con tal fin, hemos realizado nuevos ensayos de coagulación-floculación 

con las aguas naturales P2, P3, P4 y P5, todas ellas como se recordará, con 

contenidos radiactivos naturales relativamente importantes. 

 

III.4.1.1.1. Procedimiento experimental. 
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A las aguas P2, P3, P4 y P5, les hemos sometido a los procesos de 

potabilización que ya se detallaron en el apartado III.3, usando, en este caso 

además, permanganato potásico, con el fin de mejorar la eficiencia de la 

eliminación radiactiva. Este proceso se muestra de manera esquemática en la 

figura III.4.1.1.1. En la tabla III.4.1.1.1., se resumen las principales condiciones 

de trabajo utilizadas para las distintas experiencias realizadas con el uso del 

permanganato potásico como coadyuvante a la coagulación. La concentración 

de este reactivo se seleccionó a partir de los correspondientes ensayos previos 

llevados a cabo para cada una de las citadas aguas. 

 

 

Figura III.4.1.1.1. Esquema general del tratamiento aplicado sistemáticamente 

a las aguas P2, P3, P4 y P5, y del tratamiento por nosotros ensayado. X: 

Proceso que no se realiza. 

 

 

 

Agua 
prepotable Pretratamiento

Agua 
potableClarificación Desinfección 

Procedimiento 
utilizado para 
las aguas P2, 
P3, P4 y P5 

Procedimiento 
optimizado 

postcloración 

- Coagulación 
(KMnO4)-  
floculación. 

- Decantación. 
- Filtración. 

postcloración 

X 

X 

X 
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III.4.1.1.2. Análisis de los resultados. 

 

Los resultados obtenidos para el proceso de potabilización aquí 

ensayado, con el cual hemos intentado mejorar el rendimiento de la extracción 

de uranio y radio, utilizando como reactivo complementario el permanganato 

potásico, se muestran, para cada una de las aguas, en las figuras III.4.1.1.2a., 

III.4.1.1.2b., III.4.1.1.2c. y III.4.1.1.2d. También se muestran los resultados 

que se obtuvieron en el capitulo III.3., con el fin de comparar ambos conjuntos 

de datos experimentales. 

 

Proceso de  

potabilización 
Agua P2 Agua P3 Agua P4 Agua P5 

KMnO4 

(0.15 mgL-1)

KMnO4 

(0.30 mgL-1) 

KMnO4 

(0.15 mgL-1) 

KMnO4 

(0.20 mgL-1) 

Fe2(SO4)3 

(110 mgL-1)

Fe2(SO4)3 

(30 mgL-1) 

Fe2(SO4)3 

(30 mgL-1) 

Fe2(SO4)3 

(30 mgL-1) 

Coagulación 

(100 r.p.m.) 

pH 6 y 10 
pH 6, 7.5 y 

10 

pH 6, 7.5 y 

10 
pH 6, 7.5 y 10

Floculación 

(20 r.p.m.) 
Polielectrolito aniónico (0.25 mgL-1) 

Decantación Gravedad 

C
la

ri
fi

ca
ci

ón
 

Filtración Papel de filtro convencional 

Postcloración 0.2 mgL-1 Cloro residual 

 

Tabla III.4.1.1.1. Resumen de las condiciones empleadas en el proceso de 

mejora en la eliminación de los isótopos radiactivos de uranio y radio presentes 

en las aguas. 

 

En todas estas figuras se pone de manifiesto que las dosis de KMnO4 

empleadas se muestran ineficaces para incrementar significativamente la 
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eliminación de los radionucleidos objeto de nuestro estudio, siendo de hecho 

los nuevos resultados del mismo orden de magnitud que los encontrados para 

el proceso de potabilización, ya ensayado en el capítulo III.3., sin la utilización 

de dicho reactivo. Esta afirmación se muestra de forma numérica en la tabla 

III.4.1.1.2. para todas las aguas estudiadas. En ella vemos el cociente entre la 

actividad remanente sin utilizar permanganato potásico y el obtenido 

empleando éste reactivo para los radionucleidos 238U, 234U y 226Ra. Como de su 

lectura se deduce, se produce una mejora o incluso a veces un aparente 

empeoramiento en la eliminación de los antes citados radionucleidos, que de 

ser estadísticamente significativa, no supera el 20%, lo cual nos reafirma en la 

conclusión de la prácticamente nula contribución obtenida para las dosis de 

permanganato potásico ensayadas, ver tabla III.4.1.1. 

 

Tabla III.4.1.1.2. Razón entre las actividades remanentes cuando no se utiliza 

permanganato potásico y utilizando éste, para las agua estudiadas a los 

distintos pHs de ensayo. 

Aguas pH 234U 238U 226Ra 

6 1.28±0.15 1.18±0.14 1.06±0.15 
P2 

10 1.22±0.13 1.22±0.20 1.10±0.24 

6 1.31±0.08 1.30±0.14 0.90±0.15 

7.5 0.87±0.07 1.00±0.15 1.15±0.21 P3 

10 0.97±0.07 0.91±0.12 0.96±0.17 

6 0.97±0.09 0.80±0.17 1.33±0.25 

7.5 1.07±0.07 1.06±0.14 1.10±0.34 P4 

10 1.14±0.10 1.32±0.25 0.81±0.19 

6 0.92±0.06 0.92±0.13 1.09±0.23 

7.5 1.04±0.06 1.03±0.10 0.85±0.61 

Razón 

4R

4R

KMnOconA
KMnOsinA  

P5 

10 1.16±0.08 1.22±0.14 1.18±0.19 
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Es conocido que el dióxido de manganeso que se forma (MnO2), cuando 

se utiliza permanganato potásico, adsorbe al radio existente en disolución 

acuosa, a pHs básicos (Sorg, 1990). Es más, éste es el método más 

comúnmente utilizado para la separación radioquímica del radio (Baeza, 1998), 

auque es importante destacar que en tales procedimientos es necesario que 

exista el suficiente manganeso, para que se produzca como precipitado óxido 

de manganeso. Así, para la precipitación de éste, en el método de separación 

radioquímica del radio, se utiliza una concentración de aproximadamente 11 

mgL-1 de manganeso, en forma de permanganato potásico y 17 mgL-1 de 

manganeso, en forma de cloruro de manganeso. Sin embargo, para las dosis 

del citado reactivo comúnmente empleadas en la potabilización del agua, la 

cantidad formada de este precipitado y el tiempo de contacto MnO2⎯226Ra son 

insuficientes para que se produzca una mejora apreciable en la eliminación de 

ninguno de los radionucleidos estudiados. La introducción de dosis mayores de 

permanganato, e incluso la adición de cantidades mayores de manganeso, para 

ayudar la precipitación del dióxido de manganeso, conllevaría el peligro de que 

el agua así tratada tendría en disolución cantidades significativas de manganeso 

residual, el cual es perjudicial para el ser humano, siendo de hecho 

estrictamente controlada su presencia, según la legislación existente para las 

aguas potables (BOE, 2003). 
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Figura III.4.1.1.2a. Resultados obtenidos para el agua P2, mediante la 

utilización complementaria, en el proceso de potabilización, de permanganato 

potásico. También se muestran, a modo comparativo, los resultados que se 

obtuvieron sin este reactivo (capítulo III.3.). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.1.1.2b. Resultados obtenidos para el agua P3, mediante la 

utilización complementaria, en el proceso de potabilización, de permanganato 

potásico. También se muestran, a modo comparativo, los resultados que se 

obtuvieron sin este reactivo (capítulo III.3.). 
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Figura III.4.1.1.2c. Resultados obtenidos para el agua P4, mediante la 

utilización complementaria, en el proceso de potabilización, de permanganato 

potásico. También se muestran, a modo comparativo, los resultados que se 

obtuvieron sin este reactivo (capítulo III.3.). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.1.1.2d. Resultados obtenidos para el agua P5, mediante la 

utilización complementaria, en el proceso de potabilización, de permanganato 

potásico. También se muestran, a modo comparativo, los resultados que se 

obtuvieron sin este reactivo (capítulo III.3.). 
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III.4.2. Utilización de lechos filtrantes. 

 

Cuando se lleva a cabo la potabilización de un agua, los principales 

fenómenos químicos que pueden modificar su composición físico química, se 

producen durante el proceso de clarificación, y más concretamente, en la etapa 

de coagulación-floculación. Seguidamente, en el proceso de decantación, se 

produce la separación entre el agua tratada y los flóculos formados. Aunque 

este proceso es bastante eficaz, es inevitable que los flóculos más ligeros no 

decanten por gravedad, siendo necesario para su eliminación un proceso 

posterior de filtración. Esta etapa de la clarificación, se suele realizar mediante 

un lecho filtrante de mayor o menor espesor que comúnmente suele ser de 

arena, de carbón activo granulado, de arcillas o una mezcla de éstos. Se suele 

utilizar la filtración sobre este tipo de lechos, cuando la cantidad de materia que 

debe retenerse es grande y la dimensión de sus partículas es relativamente 

pequeña. 

Efectivamente, para que una filtración de este tipo sea eficaz, es preciso 

que los materiales a eliminar puedan penetrar profundamente dentro del lecho 

y no bloquearlo en su superficie. Por otra parte, es muy importante que el o los 

materiales que componen el lecho, se elijan cuidadosamente tanto por su 

granulometría, como en su altura de capa, de forma que el filtrado produzca la 

calidad deseada para el agua. 

Para asegurar una buena filtración, el filtro debe reunir numerosas 

condiciones. Por ello, no existe un filtro universal, sino filtros especialmente 

adaptados a cada uno de los problemas que se plantean. 

En el presente apartado, hemos analizado la influencia que poseen, 

sobre determinados radionucleidos característicos de una presencia radiactiva 

anómala de origen natural en un agua, dos de los principales tipos de lechos 

filtrantes que se suelen utilizar en las plantas potabilizadoras: los de arena y los 

de carbón. 
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III.4.2.1. Lechos filtrantes de arena. 

 

El método más extendido para la filtración del agua tratada procedente 

de la etapa de decantación, es la utilización de lechos filtrantes de arena. La 

arena es un material relativamente fácil de conseguir y resulta más económica 

que otro tipo de material poroso. La arena silícea fue el primero de los 

materiales utilizados en la filtración y continúa siendo hoy día el material base, 

en la mayor parte de los filtros que se utilizan en las plantas potabilizadoras. 

Así pues, hemos pretendido comprobar el efecto que produce la 

utilización de la arena en el proceso de potabilización, sobre los radionucleidos 

naturales sistemáticamente estudiados en la presente investigación. 

 

 

III.4.2.1.1. Procedimiento experimental. 

 

Para simular en el laboratorio el funcionamiento de un filtro de arena, 

como los comúnmente empleados en las plantas de tratamiento de aguas 

potables, hemos utilizado una columna de diámetro 4.45 cm. Ésta la hemos 

rellenado con arena de sílice, de 1.2 mm de tamaño efectivo, hasta alcanzar 

una altura de 30 cm. A través de la misma hemos hecho fluir dos aguas: agua 

bidestilada y una de las aguas objeto de nuestros ensayos a lo largo de la 

presente investigación, el agua P2. Con el agua bidestilada hemos pretendido 

analizar la influencia físico química y radiactiva que ejerce la arena sobre un 

agua blanco como ésta. Por otra parte, el agua P2 la seleccionamos porque es 

la que mayor contenido de radionucleidos naturales posee, de todas las que 

hemos estudiado, por lo que se facilita la medida de sus actividades, y 

eventuales alteraciones en las muestras resultantes tras los ensayos. A ambos 

tipos de aguas las hemos hecho fluir por el lecho filtrante de arena, 

previamente acondicionadas a los valores de pH 6 y 10. Estos dos pHs se 
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seleccionaron con el objetivo de estudiar la influencia que ejerce el pH del agua 

sobre el filtro de arena y, consiguientemente, en la adsorción de los 

radionucleidos de uranio y radio analizados. El flujo de salida del lecho filtrante 

se fijó a 0.82 Lh-1, caudal comúnmente utilizado en plantas potabilizadoras, 

adaptado a nuestras condiciones de trabajo. Un esquema general del 

procedimiento experimental utilizado se muestra en la figura III.4.2.1.1. 

Las alícuotas obtenidas con el agua P2, para cada pH ensayado fueron: 

dos de 0.5 litros, y otra de 1 litro, mientras que para el agua DD (agua 

bidestilada), las alícuotas fueron una de medio litro y otra de 1.5 litros, tanto 

para pH 6 como pH 10. El objetivo de coger distintas alícuotas, cuando se hace 

pasar el agua por el lecho filtrante de arena, ha sido el intentar distinguir la 

influencia que ejerce la arena sobre el agua, por la aportación de las impurezas 

que posee la arena en su seno. 

 

Figura III.4.2.1.1. Proceso experimental realizado con las aguas P2 y DD, en los 

ensayos con lechos filtrantes de arena. 
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III.4.2.1.2. Análisis de los resultados. 

 

Inicialmente hemos efectuado un análisis físico químico del agua 

bidestilada antes de su paso por el lecho filtrante de arena y después del 

mismo, para los distintos pHs ensayados, ver tabla III. 4.2.1.2a. En esta tabla 

se puede apreciar que no existen diferencias significativas entre estas tres 

alícuotas para este tipo de agua, siendo las pequeñas diferencias encontradas 

debidas a la alteración experimental del pH de trabajo, debido sin duda a la 

pequeña disolución de materias que están contenidas en la arena. 

 

Los resultados obtenidos para el contenido radiactivo natural del agua 

bidestilada (DD), tras su paso por el lecho filtrante, se muestran en la tabla 

III.4.2.1.2b. Estos resultados se expresan en forma de actividades presentes en 

el agua tras su paso por la columna de arena, para los radionucleidos 234U, 238U 

y 226Ra. Estos resultados nos indican que la arena aporta al agua una muy 

pequeña cantidad de uranio y radio, que es más significativa cuando se analiza 

la primera alícuota que fluye por la misma, ya que es cuando se produce la 

mayor limpieza superficial de la arena. Por otra parte, vemos que el 

acondicionamiento del agua a distintos valores del pH no produce una 

diferencia significativa en los citados resultados. Por ultimo, aunque parece 

existir en algunos casos, un aparente desequilibrio entre los isótopos de uranio, 

no puede afirmarse estadísticamente su existencia, ya que las incertidumbres 

asociadas a dichas actividades están claramente solapadas. 
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Parámetros 
Agua DD 

(original) 

Agua DD 

(pH 6) 

Agua DD 

(pH 10) 

pH 7.5 6.5 8.0 

C.E. a 20 ºC (μScm-1) 3 6 9 

R. S. a 110 ºC (mgL-1) <1 <1 <1 

Carbonatos (mgL-1) <1 <1 <1 

Bicarbonatos (mgL-1) 7 7.3 7.3 

Cloruros (mgL-1) 7 2.8 4.3 

Sulfatos (mgL-1) <0.1 0.93 0.53 

Nitratos (mgL-1) <0.1 1.09 0.02 

Nitritos (mgL-1) <0.02 <0.01 0.02 

Sodio (mgL-1) 2 0.3 4.0 

Potasio (mgL-1) 0.04 0.14 0.06 

Calcio (mgL-1) 5.9 2.28 0.42 

Magnesio (mgL-1) 1.17 0.78 0.05 

Hierro (mgL-1) <0.02 <0.012 0.02 

Manganeso (mgL-1) <0.002 0.01 <0.002 

Aluminio (mgL-1) 0.04 <0.02 0.01 

 

Tabla III. 4.2.1.2a. Características físico químicas del agua bidestilada antes y 

después de haber atravesado el lecho filtrante de arena. C.E: conductividad 

eléctrica; R.S.: residuo seco. 
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 Actividad (mBqL-1) 

 
pH

Alícuota  

muestreada (L) 238U 234U 226Ra 

0.5 1.41±0.40 2.17±0.44 1.29±0.36 
6 

1.5 0.58±0.20 0.81±0.20 0.59±0.20 

0.5 0.96±0.20 1.25±0.20 2.36±0.78 
Agua DD 

10 
1.5 0.77±0.20 0.85±0.20 0.61±0.20 

 

Tabla III.4.2.1.2b. Resultados obtenidos para el agua DD tras su paso por el 

lecho filtrante de arena. 

 

Los resultados obtenidos para el agua P2, se muestran en la tabla 

III.4.2.1.2c. Estos resultados vienen expresados en forma de porcentajes de la 

actividad retenida por la arena, para los radionucleidos 234U, 238U y 226Ra. 

Para el caso del uranio, se aprecia que a pH 6 se produce una relativa 

retención inicial de éste, que desaparece inmediatamente al aumentar el 

volumen de agua que atraviesa el lecho filtrante de arena. Sin embargo, para 

pH 10, en ningún momento se produce una retención significativa de uranio por 

parte de la arena. Estos resultados indican que la arena tiene una pequeña 

afinidad, rápidamente saturable, por alguna o todas las especies de uranio 

presentes en el agua a pH 6, UO2CO3(aq) y −2
232 )CO(UO , mientras que para la 

especie dominante a pH 10, −4
332 )CO(UO , los poros que posee la arena no 

presentan el tamaño adecuado para su retención. 

El comportamiento del radio a su paso por el lecho filtrante es bien 

diferente al del uranio, ya que se produce una elevada retención de éste para 

todas las alícuotas muestreadas a los valores de pH de 6 y 10. Este hecho 

indica que el proceso de adsorción es muy eficaz, independientemente del pH, 

para cualquiera de las dos especies de radio existentes de forma prioritaria en 

cada caso en el agua: RaHCO3
+ o RaCO3(aq). Este resultado nos está indicando 
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que el paso del agua por el lecho filtrante de arena es un buen complemento al 

proceso de coagulación-floculación, para incrementar la descontaminación 

radiactiva del radio, para el valor de pH 6 en el que está desfavorecida dicha 

eliminación durante la citada fase de la potabilización. 

 

 % Retención en la arena

 
pH 

Alícuota  

muestreada (L) 238U 234U 226Ra 

0.5 31±7 34±7 94±1 

0.5 27±9 27±9 90±1 6 

1 5±10 5±10 87±2 

0.5 2±11 2±11 98±1 

0.5 7±11 4±11 96±1 

Agua P2 

10 

1 11±12 14±12 95±1 

 

Tabla III.4.2.1.2c. Resultados obtenidos para el agua P2 tras su paso por el 

lecho filtrante de arena. 

 

III.4.2.2. Lechos filtrantes de carbón. 

 

Los materiales adsorbentes se caracterizan por fijar en su superficie 

moléculas que se encuentran en disolución. La eficiencia de la adsorción 

depende de varios factores (Degremont, 1979): 

 

a) De la superficie específica del material adsorbente. 

b) De la concentración de la sustancia adsorbida. 

c) Del tiempo de contacto entre el adsorbente y el adsorbato. 

d) De la energía de enlace adsorbente-adsorbato. 
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La superficie específica de un material adsorbente, es una de las 

principales características que define el poder adsorbente de dicha sustancia. 

Los adsorbentes naturales (arcillas, zeolitas, etc.) tienen menores superficies 

(50 a 200 m2g-1) que otros adsorbentes, como los carbones activados que 

pueden llegar hasta 1000-1500 m2g-1. Estas grandes superficies específicas, se 

consiguen mediante técnicas apropiadas, de activación química o térmica, y 

explican el porqué de su utilización en el tratamiento de las aguas. Esta 

propiedad es la responsable de que, dependiendo del adsorbente que se esté 

utilizando, se produzca de forma más o menos rápida su saturación. Los 

carbones activados, son adsorbentes generales en los cuales se fijan la mayoría 

de las moléculas orgánicas y las menos polares. Además, se fijan bien las 

moléculas pesadas, los compuestos aromáticos, los hidrocarburos sustituidos, 

etc. 

En particular, el uso de adsorbentes como los carbones activados, en 

instalaciones de tratamientos de aguas, permiten obtener aguas de gran pureza 

(Degremont, 1979). Por ejemplo, este tipo de carbones se han empleado en la 

eliminación de compuestos orgánicos disueltos y metales pesados al nivel de 

trazas (Tai, 1999; Serpieri, 2000), así como en la eliminación de sustancias 

inorgánicas responsables de la eutrofización de las aguas (Ahsan, 2001). 

Para su utilización, el carbón activado se puede presentar de dos formas: 

en polvo y en grano. El uso de un tipo u otro depende principalmente de las 

necesidades del proceso en el que éstos se deban emplear. Así, el carbón en 

polvo se presenta en forma de partículas con tamaños comprendidos entre 10 y 

50 μm y, generalmente se aplica en combinación con los tratamientos de 

clarificación. Por otra parte, el carbón en grano, se dispone en forma de lecho 

filtrante, a través del cual fluye el agua a tratar. Ésta es limpiada de las 

impurezas que contiene mediante una extracción metódica, en la que el agua 

se va encontrando con las fracciones del carbón menos saturadas y por lo tanto 

las más activas. 
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Las distintas formas que existen de reducir la dosis que recibe una 

población debido a la ingesta de aguas, han sido analizadas exhaustivamente 

por Smith y colaboradores (Smith, 2002). Existen métodos y sustancias muy 

específicas para la eliminación de diversos radionucleidos del agua (Molero, 

1995; Smith, 1998), así como materiales adsorbentes que han sido 

tradicionalmente empleados en la eliminación de radioisótopos de aguas 

altamente contaminadas por su uso en centrales nucleares, o de lagos y ríos 

contaminados por un accidente como el ocurrido en Chernobyl (Harjula, 1994; 

Orechovska, 1999). 

También se ha utilizado el carbón activo en la eliminación de 

contaminantes radiactivos como, por ejemplo, el 60Co (Flores, 1998) 131I y 106Ru 

(Tsarik, 1983), consiguiéndose buenos resultados en la mayoría de los casos. 

Por otro lado, Rivera-Utrilla y colaboradores, estudiaron la adsorción de los 

radionucleidos cesio, talio, estroncio y cobalto sobre estos carbones (Rivera-

Utrilla, 1984; Rivera-Utrilla y Ferro-garcía, 1986), y Flores y colaboradores 

(1998) usaron un carbón vegetal tratado de diferentes formas, para eliminar 
60Co en disoluciones acuosas. En todos estos estudios se obtuvieron buenos 

resultados. 

Como hemos señalado, la principal propiedad relativa a la adsorción que 

presentan los carbones activados, está fundamentada en la elevada porosidad 

de este material, que le confiere su gran área superficial, destacando 

normalmente por el gran número de microporos que suelen poseer. Además, 

otra propiedad que interesa en este tipo de materiales, es su acción catalítica y, 

más concretamente, la reacción de oxidación del agua con el cloro libre, siendo 

su uso muy recomendado cuando existe un tratamiento de cloración excesivo, 

ya que así se evita la formación de compuestos clorados en disolución, que 

tienen carácter cancerígeno. 

En el presente apartado de nuestro estudio pretendemos valorar las 

cualidades que posee un carbón vegetal concreto, en la eliminación de 
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radioisótopos naturales presentes en disolución en el agua. Dicho carbón, fue 

fabricado en Extremadura (España), a partir de madera de eucalipto (Pastor-

Valle, 2000). Este tipo de carbón vegetal es un producto intermedio en la 

producción de carbón activado, mediante la posterior activación física y térmica 

de sus materiales lignocelulósicos, siendo por lo tanto este carbón vegetal más 

barato que el correspondiente carbón activado. Nuestro objetivo, ha sido 

comprobar la eficacia de descontaminación que proporciona el uso como 

adsorbente del carbón más elemental que se puede utilizar. Para ello, hemos 

realizado una serie de experiencias diseñadas para analizar las propiedades 

adsortivas de este carbón, en función distintas variables. Así, inicialmente 

hemos llevado a cabo diversos estudios sobre un agua natural trazada, para 

después, a partir de las conclusiones extraídas, aplicarlas a un agua con 

contenidos radiactivos de origen natural relativamente altos. 

 

III.4.2.2.1. Caracterización físico química y radiológica de las aguas de trabajo. 

 

Con el fin de controlar la mayor cantidad de parámetros posibles, para la 

mejor interpretación de los resultados que obtengamos, realizamos 

previamente la caracterización físico química y radiológica de las aguas a 

ensayar. Los resultados obtenidos para dichas características físico químicas de 

las dos aguas estudiadas, P1, agua de origen superficial, y P2, agua de origen 

subterráneo, se mostraron en las tablas III.2.3.1a. (apartado III.2.) y 

III.3.3.2a. (apartado III.3.), respectivamente. 

 

III.4.2.2.2. Caracterización del carbón. 

 

Se ha llevado a cabo una caracterización física, química elemental, 

química cuantitativa elemental y radiactiva del carbón. Dicha caracterización fue 

realizada gracias a la colaboración con el Departamento de Química Inorgánica 
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en la Facultad de Formación del Profesorado de la Universidad de Extremadura. 

En el apéndice B.2. se muestran los métodos de análisis que se utilizaron para 

realizar dicha caracterización. 

Los resultados obtenidos se muestran en la tabla III.4.2.2.2. A partir de 

ellos puede indicarse que el carbón utilizado posee un alto contenido de 

carbono (fijo y elemental), y un bajo contenido en cenizas y oxígeno. Dentro de 

su composición estructural, el oxígeno está formando estructuras tipo éter, del 

mismo tipo que los encontrados para carbonizados preparados a partir de jara 

(Pastor-Villegas, 1999). La estructura microporosa del carbón está 

principalmente formada por microporos estrechos (WDR(CO2) > WDR(N2)), siendo 

el volumen de éstos de WDR(CO2)= 0.225 cm3 g-1, y el volumen de microporos 

anchos de WDR(N2)= 0.165 cm3 g-1 . El área superficial equivalente tiene un 

valor de 387 m2g-1, estimada mediante la adsorción de N2 a 77 K. Este área es 

relativamente pequeña al compararla con las áreas que suelen poseer los 

carbones activados. Por último, la estructura no microporosa de este carbón 

destaca por su alto valor del volumen acumulado de macroporos (Vma = 0.661 

cm3g-1) y mesoporos (Vme = 0.203 cm3g-1). 

Al ser bajas las concentraciones de materia inorgánica, léase cenizas, y el 

contenido de oxígeno, la estructura microporosa va a ser la principal 

responsable de la adsorción de los radionucleidos por el carbón. 

 

III.4.2.2.3. Agua natural (P1) trazada. 

 

En este apartado hemos estudiado la influencia que ciertos parámetros 

tienen sobre la eliminación de los radionucleidos adicionados a un agua natural, 

cuando se utiliza un lecho filtrante de carbón. En todas estas experiencias cabe 

destacar que se utilizaron las disoluciones trazadoras descritas en el apartado 

III.2.1.3. 
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Materia volátil 6.89 

Cenizas 2.88 
Composición física básica 

(% en peso de base seca) 
Carbón fijado 90.23 

C 92.46 

H 0.74 

N 0.38 

Composición química elemental 

(% en peso de base seca) 

Odif 3.54 

WDR(CO2) 0.255 

WDR(N2) 0.165 

Vma 0.661 
Volumen de poros (cm3g-1) 

Vme 0.203 

Área superficial específica (m2g-1) SBET(N2) 387 
226Ra (214Pb, 214Bi) <3.8 
228Ac <5.6 

Composición de los principales 

radioisotopos naturales (Bqkg-1) 
40K 110±30 

Potasio 3848.0 

Sodio 1345.0 

Calcio 854.5 

Fósforo 322.1 

Magnesio 207.1 

Aluminio 133.9 

Litio 122.2 

Composición química cuantitativa 

elemental 

(PPM) 

Azufre 84.1 

 

Tabla III.4.2.2.2. Caracterización física, química elemental, química cuantitativa 

elemental y radiactiva del carbón vegetal estudiado. 
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III.4.2.2.3.1. Optimización del pH inicial del agua y de la masa de carbón. 

 

III.4.2.2.3.1a. Procedimiento experimental. 

 

A un volumen de 10 litros del agua natural P1V, le adicionamos las 

disoluciones ácidas trazadoras, denominadas Patrón 1 y Patrón 2 (ver apéndice 

D), que contenían los radionucleidos 233U y 226Ra, obteniéndose como resultado 

una actividad específica final de 6.0±0.2 y 47±4 BqL-1, respectivamente. La 

mezcla resultante, se dejó agitando durante 12 horas aproximadamente, para 

asegurarnos de su completa homogeneización. A continuación, se tomaron diez 

alícuotas de un litro cada una, a las cuales se les ajustamos su pH mediante la 

utilización de hidróxido sódico y/o ácido clorhídrico, hasta valores finales de: 4 

(a dos de ellas), 6 (a tres de ellas), 8 (a tres de ellas) y 10 (a dos de ellas). 

Cada una de estas alícuotas se hicieron fluir por una columna de carbón, de 

diámetro 4.45 cm, que se preparó añadiendo una cantidad conocida de carbón, 

15, 30 y 60 gramos, previo lavado del mismo con agua bidestilada. Cada 

alícuota de la muestra fluyó por la respectiva columna a un flujo constante de 

10.5 mLmin-1 (tcontacto= 95 min.), y la recogimos en su correspondiente 

recipiente de polietileno, previo paso por un filtro de papel de filtro de 

laboratorio, para eliminar del agua así tratada el posible incorporación de 

pequeñas partículas de carbón. Las muestras resultantes se analizaron por 

espectrometría gamma y alfa. Este proceso se describe de forma esquemática 

en la figura III.4.2.2.3.1a. 
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III.4.2.2.3.1b. Análisis de los resultados. 

 

Las alteraciones experimentadas por el pH inicial del agua P1V en función 

del valor de dicho pH y de la masa de carbón utilizada, se muestran 

resumidamente en la tabla III.4.2.2.3.1b1. A partir de ella podemos deducir que 

cuando el agua ensayada fluye por un lecho filtrante de carbón se altera, como 

en principio era esperable, el pH inicial del agua, debido a la adsorción por el 

carbón de diversos cationes presentes en la misma. Así, las aguas que tenían 

pHs ácidos, incrementaron su valor en una o dos unidades, mientras que para 

pHs básicos, las modificaciones de dicho pH inicial fueron prácticamente 

inapreciables. Este comportamiento muestra el carácter básico del carbón, cuyo 

pH es de 9.5. 

 

M1 (15 g) M2 (30 g) M3 (60 g) 

pH inicial pH final pH inicial pH final pH inicial pH final 

4 6.0-6.5 4 6.5-7 4 - 

6 7 6 7-7.5 6 7 

8 8 8 8 8 8 

10 10 10 10 10 - 

 

Tabla III.4.2.2.3.1b1. Modificaciones producidas en el pH inicial de la muestra 

tras su paso por el carbón. 

 

Por su parte, los resultados obtenidos en la eliminación efectiva para el 

isótopo del uranio estudiado, 233U, se muestran en la tabla III.4.2.2.3.1b2. En 

ella se resumen los valores experimentales obtenidos en forma de porcentajes 

de eliminación, en función del pH inicial del agua y de la masa de carbón 

utilizada. Todos los porcentajes de eliminación, EF (%), fueron calculados 

mediante la expresión III.1. (apartado III.2.3.2.2.) 
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Para facilitar el análisis de las contribuciones que sobre la eliminación del 

uranio tienen de forma independiente el pH y la masa de carbón, hemos 

representado gráficamente los resultados mostrados en la tabla III.4.2.2.3.1b2., 

para cada una de las precitadas variables: pH y masa de carbón. Véanse las 

figuras III.4.2.2.3.1b1. y III.4.2.2.3.1b2., respectivamente. 

 

 
                             pH 

 
masa de carbón (g) 

4 6 8 10 

15 78±2 89±1 30±5 10±8 

30 76±2 80±2 26±6 31±4 

60 - 92±1 13±8 - 

 

Tabla III.4.2.2.3.1b2. Porcentaje de eliminación de 233U del agua P1V para los 

distintos valores del pH y masas de carbón estudiados. 

 

Se puede apreciar en la figura III.4.2.2.3.1b1. que existen diferencias 

muy significativas en el porcentaje de uranio eliminado del agua, dependiendo 

del pH inicial del agua ensayada. Para interpretar estos resultados, tenemos 

que explicar las interacciones que pueden presentarse entre el carbón vegetal y 

las diferentes especies que se encuentran en disolución. 
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Figura III.4.2.2.3.1b1.Representación gráfica de las eliminaciones obtenidas 

para el 233U frente al pH inicial del agua utilizada. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.2.2.3.1b2. Representación gráfica de las eliminaciones obtenidas 

para el 233U frente a la masa de carbón utilizada. 
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Dichas interacciones pueden ser de tipo electroestático y de tipo no 

electroestático. Respecto a las primeras, hemos determinado la carga 

superficial del carbón en función del pH, encontrando que el pH de carga de 

punto cero (pHPZC) del carbón vegetal es 8.5, por lo que su carga superficial es 

positiva para pH<8.5 y negativa a pH>8.5. Es por ello que la adsorción de 

cationes mediante interacciones electroestáticas está perjudicada para pH<8.5 

y beneficiada para pH>8.5. 

Por lo que respectan a las interacciones no electroestáticas, los carbones 

tienen propiedades superficiales básicas. Algunos autores han relacionado esta 

basicidad con dos tipos de interacciones (León y León, 1992): 

a) La interacción debida a la formación sobre los planos basales del 

carbón del complejo electrón donor/aceptor. 

b) La interacción de los grupos tipo pirona, que predominan en carbones 

con altos contenidos en oxígeno. La formación de estas interacciones 

está limitada por efectos eléctricos, electrónicos y geométricos. 

Dado que el carbón objeto de nuestro estudio presenta poca 

concentración de oxígeno, la basicidad de dicho carbón vendrá dada por la 

protonación de los planos basales, según la ecuación: 

 

Cπ + H3O+ ⇔ Cπ-H3O+ 

 

En donde Cπ son los lugares del carbón ricos en electrones π.  

Según esto, la presencia en disolución de altas concentraciones de 

protones, perjudica la adsorción de cationes sobre las regiones del carbón ricas 

en electrones. Qadeer y Salem estudiaron este efecto para la adsorción de 

distintas especies de uranio en carbones activados, concluyendo que la 

adsorción competitiva entre H3O+ y UO2
2+ sobre el carbón depende del pH 

(Qadeer, 1997). Concretamente, para incrementos en el pH de la disolución de 
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1 hasta 4, se produce un aumento en la adsorción del UO2
2+ y una disminución 

en la adsorción de H3O+. 

Así, se puede suponer que las interacciones que se produzcan entre el 

carbón y los especies presentes en disolución, serán debidas a las interacciones 

entre los electrones π del sistema aromático del carbón vegetal y los complejos 

inorgánicos de uranio presentes en el agua. De forma resumida, estas 

interacciones se pueden expresar como: 

 

Cπ + (UO2X)n+
(aq) ⇔ Cπ -(UO2X)n+ 

 

en donde (UO2X)n+
(aq) representa a los complejos inorgánicos de uranio 

presentes en disolución. 

Para estudiar los citados complejos de uranio existentes en disolución en 

el agua P1V, dependiendo del valor de su pH, hemos elaborado el 

correspondiente diagrama de especiación a partir de las bases de datos EQ 3/6 

(Wolery, 1992) y WATEQ4F (Ball, 1991). Los resultados obtenidos se muestran 

en la figura III.4.2.2.3.1b3.. En ella vemos que la especie dominante depende 

estrechamente del pH de trabajo. Concretamente éstas son: el UO2SO4(aq), para 

pH 4; el UO2CO3(aq) y el UO2(OH)2(aq), para pH 6; el −2
232 )CO(UO , para pH 8; y el 

−4
332 )(COUO  y el −

32 OH)(UO  para pH 10. A pH 4 y a pH 6, el carbón adsorbe 

eficazmente a las especies UO2SO4(aq) y UO2CO3(aq), respectivamente, debido a 

que no existen interacciones repulsivas que lo perjudiquen. Las interacciones 

que se establecen entre estas especies y el carbón son del tipo no 

electroestático, siendo esta la explicación por la que el carbón elimina 

eficazmente al uranio a pHs débilmente ácidos. Por el contrario, para los valores 

de pH 8 y 10, se deben producir repulsiones electroestáticas entre el carbón y 

las especies negativamente cargadas de uranilo presentes en el agua, 

mayoritariamente a dichos pHs, perjudicando extraordinariamente su adsorción 

como vimos en la tabla III.4.2.2.3.1b2. y en la figura III.4.2.2.3.1b2. 
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Respecto a las distintas masas de carbón utilizadas, en la figura 

III.4.2.2.3.1b2. se puede apreciar que éstas no influyen de forma significativa 

en las eficiencias de eliminación obtenidas para el uranio. Este resultado indica 

que aunque lógicamente se produce un aumento del número de núcleos de 

adsorción en el carbón, Cπ, cuando aumenta su masa, lo cual debería por 

consiguiente incrementar la eliminación de las especies de uranio en disolución, 

sin embargo esto no sucede, pudiendo por lo tanto concluirse que es el valor 

del pH del agua el factor más influyente en la adsorción, llegando de hecho a 

enmascarar el antes citado efecto. 

Los resultados obtenidos para la eliminación de 226Ra, respecto al pH 

inicial y la masa de carbón utilizada se muestran en la tabla III.4.2.2.3.1b3., 

representándose en las figuras III.4.3.2.3.1b4. y III.4.3.2.3.1.b5 las relaciones 

existentes entre el porcentaje de eliminación de 226Ra frente al pH inicial del 

agua y frente a la masa de carbón, respectivamente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.2.2.3.1b3. Especiación química para el uranio existente en el agua 

P1V. 

Agua P1V 
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                             pH 
 

masa de carbón (g) 

4 6 8 10 

15 31±9 34±10 31±8 28±9 

30 41±8 63±7 79±6 85±5 

60 - 70±2 94±3 - 

 

Tabla III.4.2.2.3.1b3. Resultados obtenidos para la descontaminación radiactiva 

de 226Ra, expresados en porcentaje de eliminación, con respecto al pH inicial 

del agua y a la masa de carbón utilizada. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.2.2.3.1b4.. Representación gráfica de las eliminaciones obtenidas 

para el 226Ra frente al pH inicial del agua ensayada. 
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Figura III.4.2.2.3.1b5.. Representación gráfica de las eliminaciones obtenidas 

para el 226Ra frente a la masa de carbón utilizada. 

 

Los resultados obtenidos para la eliminación del 226Ra son radicalmente 

diferentes con respecto los antes mostrados para el 233U. En este caso, al 

analizar la dependencia con el pH inicial del agua, se observa que el pH básico 

beneficia la eliminación del 226Ra, excepto para la menor de las masas 

ensayadas, la masa de 15 gramos, para la cuál la eliminación se mantiene 

prácticamente constante, independientemente de dicho valor del pH inicial. 

En el caso del 226Ra, la especie dominante en disolución en función del 

pH del agua, se muestra en la figura III.4.2.2.3.1b6.. Este diagrama se ha 

realizado mediante el uso de las bases de datos EQ 3/6 y WATEQ4F. En él 

podemos observar como a medida que el pH se va haciendo paulatinamente 

más básico, se va formando la especie neutra RaCO3(aq), que no está 

perjudicada su adsorción por fuerzas electroestáticas repulsivas, por lo que es 

adsorbida más eficazmente por el carbón. Este tipo de resultado se ha puesto 
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de manifiesto en otros estudios, utilizando un diferente tipo de adsorbente 

(Baeza, 2004), y para la adsorción de 85Sr sobre carbón (Baeza, 2000). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.2.2.3.1b6 . Especiación química para el radio existente en el agua 

P1V. 

Análogamente a lo comentado anteriormente para la adsorción del 

uranio, las interacciones que se producen entre el carbón y los complejos 

inorgánicos de radio vienen dadas por la expresión: 

 

Cπ + (RaY)m+
(aq) ⇔ Cπ -(RaY)m+ 

 

en donde (RaY)m+
(aq) representa a los complejos inorgánicos de radio presentes 

en disolución. 

Por otra parte, en la figura III.4.2.2.3.1b5. se observa como se produce 

un aumento de la eliminación para el 226Ra, al variar la masa de carbón de 15 a 

Agua P1V 
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30 gramos, siendo este aumento muy ligero y casi inapreciable al pasar de 30 a 

60 gramos. El comportamiento de la adsorción observada para el radio, en el 

caso de la menor de las masas, lo interpretamos como una consecuencia de la 

saturación que se produce para este radionucleido de los lugares que el carbón 

posee activos para dicha adsorción. Es por ello que el incremento observado en 

el porcentaje de eliminación de este radionucleido, al hacerlo la masa, debe 

interpretarse como consecuencia de que simultáneamente se produce un 

aumento en los lugares Cπ del carbón, siendo por lo tanto también mayor el 

número de las posibles interacciones Cπ-(RaY)m+. 

 

III.4.2.2.3.2. Estudio del tiempo de contacto y del volumen de agua que 

atraviesa el lecho filtrante de carbón para el 226Ra. 

 

III.4.2.2.3.2a. Procedimiento experimental. 

 

A partir de los resultados del estudio anterior, hemos seleccionado el 

valor de los parámetros pH y masa de carbón que maximizan la eliminación del 
226Ra y 233U en disolución, para una vez fijados, poder analizar otras 

propiedades del carbón. Concretamente, el pH elegido fue de 6, debido a que 

con él obtenemos buenos resultados para los dos radionucleidos antes 

ensayados, y siendo además éste un pH que se encuentra dentro de los valores 

que suelen poseer las aguas naturales. Respecto a la masa de carbón a utilizar, 

con la que peores resultados hemos obtenido, es con la menor de todas ellas, 

lográndose, para las masas de carbón de 30 y 60 gramos, resultados muy 

parecidos, razón por la que hemos seleccionado la masa de 30 gramos. 

Una vez fijada la cantidad óptima de carbón y el pH que proporciona los 

mejores resultados en la eliminación de los radionucleidos objeto de nuestro 

estudio, hemos procedido a ampliar nuestro conocimiento sobre las 

propiedades y el comportamiento del carbón, estudiando su efectividad en la 
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citada eliminación en función del tiempo de contacto y del volumen de agua 

que pasa por la columna, limitando por el contrario dichos ensayos al 

radionucleido 226Ra. Hemos seleccionado únicamente al radio, con el fin de 

analizar las limitaciones que puede tener el uso de este carbón vegetal, para el 

radionucleido que nos ha proporcionado las menores eficiencias de eliminación. 

Para realizar los siguientes ensayos, hemos partido de un volumen de 27 

litros del agua natural P1I. Ésta fue filtrada mediante papel de filtro de 

laboratorio. A continuación, le adicionamos el radionucleido 226Ra (Patrón 3 en 

apéndice D), resultando una actividad de 127±9 BqL-1. Tras la agitación de la 

muestra durante 12 horas, para garantizar su homogeneización, 

acondicionamos la muestra al pH 6, mediante la adición de ácido clorhídrico. A 

continuación, hemos llevado a cabo dos tipos de experiencias: en primer lugar, 

se hicieron pasar diferentes volúmenes de agua por la columna de carbón con 

el mismo tiempo de contacto, 95 minutos; y en segundo lugar se hicieron pasar 

volúmenes de 1 litro de agua con diferentes tiempos de contacto. El diámetro 

interno de la columna de carbón fue sistemáticamente de 4.45 cm, y las 

preparamos añadiendo en todos los casos, 30 gramos de carbón vegetal. Las 

muestras de agua, tras su paso por la columna y previa filtración con papel de 

filtro de laboratorio, fueron recogidas en envases de polietileno. Las muestras 

resultantes se analizaron por espectrometría gamma. El proceso antes descrito 

se muestra de forma esquemática en la figura III.4.2.2.3.2a. 
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III.4.2.2.3.2b. Análisis de los resultados. 

 

Los resultados obtenidos para la citada eliminación de 226Ra frente a las 

variables, volumen de agua que ha pasado por columna y tiempo de contacto, 

se muestran en la tabla III.4.2.2.3.2b. En dicha tabla se aprecia que el valor 

obtenido para la eliminación de 226Ra, en las condiciones de V= 1L, m= 30 g y 

tcontacto= 95 min, es del mismo orden que el obtenido para el agua P1V, (63±7) 

%, lo que demuestra que el procedimiento experimental utilizado es 

reproducible para un agua natural en dos épocas del año diferentes (verano e 

invierno), aunque posean características físico químicas relativamente distintas. 

Para la mejor comprensión de estos resultados hemos realizado 

representaciones gráficas de los porcentajes de eliminación obtenidos frente a 

las dos variables estudiadas, éstas se muestran en las figuras III.4.2.2.3.2b1. y 

III.4.2.2.3.2b2. 

 

Volumen (L) tcontacto 

(minutos) 1 2 3 5 6 8 

286 80±5 - - - - - 

143 66±5 - - - - - 

95 64±5 50±4 45±3 30±5 32±5 24±5 

48 65±5 - - - - - 

24 38±4 - - - - - 

 

Tabla III.4.2.2.3.2b. Resultados obtenidos para la eliminación del 226Ra, para 

los diferentes volúmenes que han fluido por la columna y para los distintos 

tiempos de contacto. 
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Figura III.4.2.2.3.2b1 Representación gráfica del porcentaje de eliminación del 
226Ra frente al volumen de agua fluido por el lecho filtrante. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.2.2.3.2b2. Representación gráfica del porcentaje de eliminación del 
226Ra frente al tiempo de contacto del agua con el lecho filtrante. 
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Los resultados que se muestran en la figura III.4.2.2.3.2b1., indican que 

se produce una paulatina disminución en la eficiencia de la descontaminación 

radiactiva del agua al aumentar el volumen que ha pasado por la columna. Las 

eficiencias de descontaminación obtenidas van desde el 64% para el menor de 

los volúmenes (1L) hasta el 24%, cuando se utiliza el mayor de ellos (8L). Esta 

tendencia decreciente, se puede expresar como: 

 

952.0r)L(Volumen   )5.04.5()463(RaElim.  % 226 −=×±−±=
 

Por otra parte, los resultados obtenidos para la eliminación de 226Ra 

respecto a distintos los tiempos de contacto, se representan en la figura 

III.4.2.2.3.2b2. Como se puede observar, existe un aumento de la eficiencia en 

la descontaminación radiactiva al aumentar el tiempo de contacto, 

produciéndose la máxima eliminación (80%) para el mayor de los tiempos, una 

eliminación intermedia (65%) para tiempos de contacto también intermedios, 

como ocurre para 48, 95 y 143 min. y, finalmente se produce la peor de las 

eliminaciones para el menor de los tiempos de contacto (38%). Este aumento 

de la descontaminación radiactiva frente al tiempo de contacto, es un resultado 

esperado, ya que cuanto mayor sea dicho tiempo de interacción entre el 

adsorbente, el carbón, y el adsorbato, el 226Ra, mayor será la probabilidad de 

que el radionucleido sea localizado por el carbón y sea adsorbido por éste. La 

tendencia creciente observada se puede aproximar analíticamente mediante la 

siguiente expresión: 

 

81.0r)min(t)05.012.0()848(RaElim. contacto
226 =×±+±=
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III.4.2.2.3.3. Descontaminación del radionucleido 226Ra mediante la 

combinación del proceso de clarificación y del paso por un lecho filtrante de 

carbón. 

 

III.4.2.2.3.3a. Procedimiento experimental. 

 

Para finalizar el presente estudio con la ya descrita agua P1, hemos 

ensayado un proceso en el que hemos aunado los dos métodos que hemos 

venido utilizando a lo largo de este estudio: el proceso de clarificación y el paso 

por lechos filtrantes de carbón. Para ello, hemos realizado dicho proceso 

conjunto por triplicado, para poder estimar la incertidumbre experimental total 

asociada a la eficiencia de descontaminación que produce este nuevo 

procedimiento. Por la misma razón ya apuntada en el apartado anterior, hemos 

utilizado únicamente el radio para comparar las posibles mejoras obtenidas en 

la descontaminación, con las producidas en los anteriores experimentos. 

Es por ello que a tres alícuotas de 1 litro del agua P1I, les hemos 

adicionado una disolución trazadora (Patrón 3 en apéndice D) que contenía el 

radionucleido 226Ra. A continuación, tras su homogeneización durante 12 horas, 

les hemos aplicado un ensayo de coagulación-floculación, utilizando las 

condiciones que se muestran en la tabla III.4.2.2.3.3a. Dichas condiciones de 

trabajo, se seleccionaron tras su correspondiente optimización, mediante el 

oportuno estudio previo. El pH 6, se seleccionó porque, aunque no se 

corresponde con el valor para el que se obtiene la mejor eliminación para el 

radio, que como se recordará es el pH 10, aquél es sin embargo un valor del pH 

más próximo que este último, al que con mayor frecuencia poseen las aguas en 

la naturaleza. 
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Condiciones de trabajo para los ensayos de  

coagulación-floculación con el agua P1 

Coagulante Sulfato férrico (70 mg·L-1) 

Floculante Polielectrolito aniónico (0.25 mg·L-1) 

pH 6 

Mezcla rápida 100 r.p.m. / 5 minutos 

Mezcla lenta 20 r.p.m. / 20 minutos 

Decantación 30 minutos 

 

Tabla III.4.2.2.3.3a. Condiciones utilizadas para los ensayos de coagulación-

floculación en el proceso combinado llevado a cabo con el agua P1. 

 

Una vez realizado el proceso de clarificación, al agua se la hizo pasar por 

un lecho filtrante de carbón, introducido este último en una columna de 

diámetro de 4.45 cm, utilizando un tiempo de contacto de 95 minutos y 30 g de 

carbón. Las diversas muestras de agua resultantes fueron recogidas en 

recipientes de polietileno y, tras su filtrado con papel de filtro de laboratorio, 

fueron medidas por espectrometría gamma. Un esquema general del 

procedimiento experimental utilizado se muestra en la figura III.4.2.2.3.3a. 
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III.4.2.2.3.3b. Análisis de los resultados. 

 

Los resultados obtenidos se muestran esquemáticamente en la figura 

III.4.2.2.3.3b., representándose en ella los valores medios, de los tres ensayos 

llevados a cabo para cada condición experimental, teniendo como incertidumbre 

asociada a su desviación estándar. Además, en ella se muestra a efectos de 

comparación los resultados que obtuvimos, para esta misma agua, utilizando 

los procesos individuales de clarificación (apartado III.2.) y el paso por un lecho 

filtrante de carbón (apartados III.4.2.2.3.1 y III.4.2.2.3.2.). Se puede apreciar 

como el método combinado produce una eficacia de eliminación equivalente a 

la suma de los dos procesos aplicados individualmente, compensándose así, 

mediante la utilización del lecho filtrante de carbón, los bajos resultados 

obtenidos en la eliminación de 226Ra, a pH 6, durante el proceso de 

clarificación. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.4.2.2.3.3b. Resultado obtenido para el método combinado de los dos 

tratamientos aquí ensayados: Clarificación y paso por el lecho filtrante de 

carbón. También se muestra de forma comparativa los resultados obtenidos en 

los estudios anteriores. 
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III.4.2.2.4. Agua Natural P2 con contenidos relativamente elevados de 

radionucleidos naturales. 

 

III.4.2.2.4.1. Procedimiento experimental. 

 

Para finalizar esta parte de nuestro estudio, destinado a valorar la 

eficacia que posee el carbón vegetal ensayado en la eliminación de los 

radionucleidos estudiados, hemos utilizado por último un agua natural sin 

trazar, con unas características físico químicas muy diferentes a la anterior, 

véanse las tablas III.2.3.1a. (apartado III.2.) y III.3.3.2a. (apartado III.3.), 

respectivamente. Con ella, hemos analizado la eficacia en la descontaminación 

producida para el uranio y el radio presentes de manera natural en el agua P2, 

al hacerla fluir a través de un lecho filtrante de carbón. 

Hemos empleado sistemáticamente las mejores condiciones encontradas 

en el estudio antes descrito para un agua natural trazada, véase apartado 

III.4.2.2.3. Es decir, a un volumen de un litro del agua natural P2, se le hizo 

fluir a través de un lecho filtrante de carbón. El pH inicial del agua se fijó en 6, 

la masa de carbón utilizada en 30 gramos, el tiempo de contacto en 95 min., y 

la columna empleada posee las mismas características que la que hemos venido 

utilizando en todas las anteriores experiencias. El agua tras fluir por la columna, 

se recogió en un recipiente de polietileno, previa filtración con papel de filtro de 

laboratorio. Esta experiencia se realizó por triplicado, para valorar la dispersión 

de los resultados individuales.  

La cuantificación de los niveles de actividad de los radioisótopos de 

uranio y radio existentes en el agua tras su tratamiento con el carbón, se 

llevaron a cabo tras la aplicación a dichas muestras de los correspondientes 

procedimientos de separación radioquímica, para finalmente medir los citados 

radionucleidos por espectrometría alfa. 
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III.4.2.2.4.2. Análisis de los resultados. 

 

Los resultados obtenidos se muestran resumidamente en la tabla 

III.4.2.2.4.2. Se puede apreciar que los porcentajes de eliminación ahora 

obtenidos para los isótopos de uranio, 234U y 238U, son menores que los que se 

obtuvieron para el agua natural trazada con 233U (≅80%). Este hecho se puede 

explicar basándonos en las muy diferentes características físico químicas de las 

dos aguas. De hecho, el agua P2 con respecto a la P1, contiene una mayor 

cantidad de sólidos y de materia en suspensión, como lo confirma el parámetro 

residuo seco, y una mayor cantidad de cationes y aniones en disolución, como 

de hecho se deduce del valor de su conductividad, véanse las tablas III.3.3.2a. 

y III.4.2.2.1. El carbón vegetal es un adsorbente muy poco específico, no 

siendo por ello capaz de diferenciar de forma tan selectiva como lo hacen otro 

tipo de adsorbentes (intercambio catiónico o aniónico, arcillas, etc.), entre los 

radionucleidos que nos interesan, que están en forma de trazas y otros 

elementos que están de forma mayoritaria en el agua. Así, puede concluirse 

que, para el caso del uranio, la presencia de otras especies en el agua, le afecta 

negativamente a su eliminación. 

Por otra parte, la eliminación obtenida para el radio es muy parecida a la 

obtenida para el agua trazada (≅60%), lo que indica que las características 

físico químicas de las aguas influyen en menor medida en las eliminaciones 

obtenidas para el radio que para el uranio. 

Estos dos resultados vienen a confirmar lo que ya se mostró en el 

apartado III.3.3.4., al respecto de que cuando aumentaba el valor de algunos 

parámetros físico químicos, tales como la concentración de bicarbonatos o la 

dureza, se afectaba negativamente a la eficiencia de eliminación del uranio en 

el proceso de potabilización, mientras que para el radio el aumento de éstos 

mismos parámetros, beneficiaba su eliminación del agua. 

 



IV. ESTUDIO A ESCALA EN PLANTA PILOTO 135

Radionucleidos % Eliminación ± Incertidumbre (Agua P2) 

238U 33±12 
234U 28±11 

226Ra 44±15 

 

Tabla III.4.2.2.4.2. Resultados obtenidos en la eliminación de 234,238U y 226Ra, 

para el agua P2, a pH 6, tras su paso por el lecho filtrante de carbón. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

CAPÍTULO IV 
 

 

Estudio a escala de planta 

piloto. 
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IV. Estudio a escala de planta piloto. 

 

Los resultados, que se obtienen en un proceso industrial, pueden ser 

bastante diferentes de los proporcionados a partir de lo ensayado previamente 

en el laboratorio, ya que intervienen una serie de parámetros que en el 

laboratorio son más fácilmente controlables, tales como el diseño, la cantidad 

de reactivos, la economía, etc. 

En los procesos que hasta ahora hemos experimentado en el laboratorio, 

con los resultados que hemos obtenidos sólo podremos garantizar que tendrán 

una validez al nivel de procesos industriales de potabilización de aguas, siempre 

que podamos finalmente corroborarlos a gran escala. Este es precisamente uno 

de los objetivos del presente apartado de nuestra investigación, el ensayo para 

las mejores condiciones obtenidas, tras las oportunas experiencias en el 

laboratorio, a una planta piloto. 

En este apartado, y con el objeto de verificar la validez de los resultados 

obtenidos en el laboratorio, describimos las experiencias que hemos llevado a 

cabo, en colaboración con el Departamento de Ingeniería Nuclear y Mecánica 

de Fluidos en la Escuela Superior de Ingenieros de la Universidad del País 

Vasco, las cuales nos han permitido ensayar los procesos diseñados para la 

descontaminación de los radionucleidos naturales presentes en muestras de 

agua en una planta piloto. Con este tipo de experiencias, hemos pretendido 

simular lo más fielmente posible un modelo general de estación de tratamiento 

de aguas potables. 

 

IV.1. Procedimiento experimental. 

 

Para llevar a cabo, entre otras, las experiencias que seguidamente 

describiremos, se ha construido en la Escuela de Ingenieros Técnicos 

Industriales de Bilbao, una planta piloto que consta de dos bidones de 200 litros 
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cada uno, en donde se almacena el agua que alimenta al sistema. Éste consta 

de un decantador cilíndrico-cónico, en donde se realiza el proceso de 

coagulación-floculación y de un filtro de arena que finaliza el proceso de la 

clarificación del agua. 

La dosificación, tanto del coagulante como del floculante, es efectuada 

mediante bombas dosificadoras de émbolo, regulándose el pH mediante un 

sistema automático provisto de un electrodo de medida y de una bomba 

dosificadora, también de émbolo. Las condiciones de trabajo para las que 

hemos efectuado este tipo de experiencias han sido: sulfato férrico, 114 ppm, 

como coagulante, el Prosedim ASP25 a 0.26 ppm, como floculante y los valores 

de pH de trabajo 6 y 10. Aunque para cada agua se encontró en el laboratorio 

sus mejores valores para las concentraciones de los reactivos utilizados, 

también hemos puesto de manifiesto que no se apreciaba una dependencia 

clara entre la eficacia en la eliminación de los radionucleidos objeto de nuestro 

estudio, y la dosis de coagulante utilizada. Por ello y con el fin de efectuar un 

estudio comparativo de la eficiencia conseguida para las distintas aguas 

ensayadas en la planta piloto, hemos aplicando a todas ellas las mismas 

concentraciones de los precitados reactivos. 

La filtración es realizada mediante un filtro de arena de sílice de 1.2 mm 

de tamaño efectivo, y de 30 cm de espesor. 

El diseño del decantador cilíndrico-cónico, fue realizado por personal 

especialista del Departamento de Ingeniería Nuclear y Mecánica de Fluidos, de 

la Escuela Superior de Ingenieros de la Universidad del País Vasco, utilizando a 

tal fin el código Fluent de dinámica de fluidos computacional, para un caudal 

máximo de tratamiento de 35 Lh-1 y con una velocidad ascensional de 0.5 mh-1. 

En el presente estudio experimental, hemos empleado un caudal de 15 Lh-1, 

para el que hemos observado que se logra una adecuada separación de los 

flóculos. En la fotografía IV.1, se muestra una visión general de la planta piloto 

antes descrita. 
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Las aguas para las que hemos desarrollado este estudio de eliminación de 

radionucleidos de origen natural, fueron las identificadas sistemáticamente a lo 

largo de la presente memoria como P2, P3, P4 y P5, todas ellas con contenidos 

relativamente elevados, para los citados radionucleidos naturales. 

Para que la planta piloto funcione en estado estacionario de decantación, 

previo a llevar a cabo el correspondiente ensayo con cada una de las aguas 

naturales objeto de nuestro estudio, se la hizo funcionar durante 3 días en 

continuo con agua corriente de Bilbao ciudad. Transcurrido ese tiempo el agua 

de alimentación pasa a ser, respectivamente, el agua P2, P3, P4 ó P5, 

ajustando, para cada una de ellas, su pH de trabajo a 6 o a 10. Durante las 

primeras tres horas y media de funcionamiento con cada una de dichas aguas, 

tiempo necesario para efectuar casi 2 renovaciones completas del volumen del 

decantador, no se recolecta ninguna muestra, para estar completamente 

seguros de que se ha renovado en su totalidad el agua existente en el mismo. 

Una vez pasado ese tiempo, se empiezan a recoger diferentes alícuotas del 

agua ya tratada. Ésta se muestrea durante las tres siguientes horas de 

funcionamiento, a razón de una muestra cada 15 minutos, es decir, 12 

muestras en total. En este sentido, tanto hemos recogido muestras a la salida 

del filtro de arena, como a la salida del decantador, es decir, previo al paso del 

agua por el citado proceso de acabado mediante filtración. 

A continuación, se modifica el pH de coagulación del proceso a pH 10 ó 6, 

y se repiten los mismos pasos que anteriormente hemos detallado: tres horas y 

media de funcionamiento para renovar el agua del decantador y con 

posterioridad, recogida de la muestra ya tratada cada 15 minutos durante las 

tres horas siguientes. De nuevo, estas muestras se recogen de forma 

alternativa tras el decantador o tras el filtrado. Por último, también se recoge 

una muestra de agua bruta al principio de y tras finalizar todo el experimento, 

con objeto de, entre otros aspectos, tener la absoluta seguridad de que no se 

ha producido ninguna alteración significativa de las características del agua 
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ensayada, que conlleve una modificación apreciable, por adsorción o 

decantación, de la actividad específica de los radionucleidos que ésta contiene. 

 

 

Fotografía IV.1. Vista general de la planta potabilizadora a escala utilizada en 

las experiencias. 

 

IV.2. Análisis de los resultados. 

 

Los resultados obtenidos en el ensayo realizado con la planta piloto para 

los radionucleidos 226Ra, 234U y 238U, los cuantificamos para su análisis en forma 

de porcentajes de eliminación, EF(%), en función del momento, expresado en 

minutos, en el que se obtuvieron las distintas alícuotas, las cuales corresponden 

a muestras recolectadas después de su paso por la arena y algunas antes de 

dicho filtrado, con el fin de estudiar la posible influencia que la filtración tiene 
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sobre los porcentajes de eliminación obtenidos. Su cuantificación se efectúa 

mediante la ecuación III.1. 

 

IV.2.1. Influencia del proceso de potabilización realizado en la planta piloto 

sobre las características físico químicas de las aguas. 

 

Hemos estudiado la influencia que los diferentes pHs de trabajo 

seleccionados, el pH de las aguas naturales prepotables y los valores de pH 6 y 

10 seleccionados para el estudio de dichas aguas, tienen sobre los parámetros 

más característicos de las mismas, una vez que han atravesado el lecho filtrante 

de arena. En la tabla IV.2.1. se puede apreciar que, para las cuatro aguas 

estudiadas, se producen las mismas tendencias. Así, con respecto a su 

contenido en calcio y en magnesio, se produce una eliminación parcial de los 

mismos, que es siempre mucho mayor a pH 10 que a pH 6. Este resultado nos 

permite predecir que, como veremos más adelante, obtendremos una mayor 

eficacia en la eliminación del radio a pH 10 que a pH 6. La incorporación de 

sodio al agua, a pH 10, es debida al regulador de pH utilizado, NaOH, aunque, 

como puede observarse, la concentración finalmente resultante cumple los 

criterios establecidos por la normativa de aguas potables (BOE, 2003), para 

considerar a dichas aguas aptas para el consumo, por lo que a dicho catión se 

refiere. La eliminación de bicarbonatos del agua, se produce en mayor medida 

a pH 6 que a pH 10. Es importante este resultado, ya que el ión uranilo está 

frecuentemente asociado en el agua a los iones bicarbonatos (Sorg, 1990), 

produciéndose, como de hecho ya hemos visto en las experiencias llevadas a 

cabo en el laboratorio, sus mayores eliminaciones a pH 6 (capitulo III.3). Los 

sulfatos se incorporan al agua debido al coagulante empleado, el sulfato férrico, 

sin embargo, las concentraciones finalmente alcanzadas están dentro de los 

límites permitidos por la legislación. Por último, los cloruros sufren variaciones a 

pH 6, ya que dado el pH original de alguna de las aguas, es necesario 
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dosificarlas con ácido clorhídrico, para regular el pH final hasta 6. En cualquier 

caso, las concentraciones finales de este anión están de nuevo por debajo de 

las máximas legalmente permitidas. 

 

Aguas pH 
Calcio 

(mgL-1) 

Magnesio 

(mgL-1) 

Sodio 

(mgL-1) 

Bicarbonatos

(mgL-1) 

Sulfatos 

(mgL-1) 

Cloruros

(mgL-1) 

A 7.2** 66.2 50.5 74.5 327 114.5 153 

6 65.0 47.1 69.5 156 201 184 P2 
D 

10 26.5 41.7 140.8 264 197.5 139 

A 7.7** 92.5 37.2 23 346.6 21 39.7 

6 73.5 24.6 46.9 148.9 87.2 107.8 P3 
D 

10 12.7 13.2 132.1 190.4 99 26.4 

A 8.0** 50.8 32 30.8 227 15.2 26.9 

6 46.9 22.7 43.3 129.4 92.31 39.7 P4 
D 

10 18.7 9.7 114.2 166 93 18.4 

A 7.5** 50.5 61.9 55 329.5 47.7 56.7 

6 48.8 48.3 75.6 166 118.9 113.5 P5 
D 

10 21.64 25 147.7 275.8 136.2 52.5 

*Normativa 
6.5-

9.5 
<100 <50 <150 - <250 <200 

 

Tabla IV.2.1. Concentraciones de los principales parámetros analizados en las 

aguas que se especifican, antes (A) y después (D) del proceso de potabilización 

realizado en la planta piloto. * Normativa de aguas potables (BOE, 2003); ** 

pH original de las aguas naturales. 

 

IV.2.2. 226Ra. 

 

Los porcentajes de eliminación de este radionucleido tras el tratamiento 

de las aguas P2, P3, P4 y P5, por la planta piloto se muestran en la figura 
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IV.2.2., indicados mediante A, B, C y D, respectivamente. En la parte izquierda 

de las gráficas, se pueden observar las muestras a pH 6 ó a pH 10, y a la 

derecha las de pH 10 ó pH 6, existiendo una zona intermedia en la que se 

produce el acondicionamiento del pH. Hay que tener presente que aunque la 

planta piloto estuviera nominalmente operando a pH 6 ó pH 10, éstos no se 

corresponden de forma inmediata con los valores del pH que posee el agua de 

salida de la planta piloto, por lo que se podrá apreciar que existe una evolución 

inicial en los porcentajes de eliminación hasta el momento en el que se alcanza 

una situación estacionaria. Para el agua P2, la experiencia en planta piloto se 

inició a pH 6 y se terminó a pH 10. Por el contrario, para las demás aguas, P3, 

P4 y P5, el pH inicial fue de 10 y se finalizó con pH 6. Este cambio de orden en 

el pH de trabajo responde a las necesidades de diseño operativo que más 

adelante serán explicadas. 

Como podemos ver en las gráficas de la figura IV.2.2., existe una clara 

diferencia en la eficiencia de eliminación del 226Ra, según se trabaje con pH 6 o 

pH 10. Así, para pH 10, al igual que ocurría con las experiencias realizadas a 

escala de laboratorio, apartado III.3., se obtienen los mejores resultados para 

este radionucleido, siendo para las aguas P2, P3 y P5, para las que se obtienen 

las mayores eficiencias de descontaminación (>90%), mientras que para el 

agua P4 las eliminaciones son del orden del 80%. Al comparar estos resultados 

con los obtenidos en el laboratorio, cabe destacar que las tendencias son las 

mismas, es decir, también se obtuvieron las mayores eliminaciones con las 

aguas P2, P3 y P5, 80-90%, y la menor de ellas para el agua P4, que fue del 

orden del 50%. Las diferencias encontradas entre ambos conjuntos de ensayos, 

entendemos que deben atribuirse a las distintas composiciones físico químicas 

de cada agua, aspecto éste que ya fue analizado en detalle en el apartado III.3.  

Para las experiencias realizadas a pH 10, el paso de las aguas por el 

lecho filtrante de arena no produce una variación significativa en dicha 

eficiencia de eliminación para ninguna de las aguas ensayadas. En la tabla 
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IV.2.2. se muestran los valores de eliminación medios para las distintas aguas 

antes y después de su paso por la arena. Como se puede apreciar, para pH 10, 

no existe una diferencia significativa entre los resultados obtenidos, como lo 

demuestra el hecho de que los cocientes entre las eficiencias conseguidas, para 

los precitados pHs de trabajo, sean prácticamente la unidad. Este resultado nos 

indica que para el pH 10, la posible contribución positiva de la arena, en la 

eliminación del 226Ra, está enmascarada por los niveles tan altos que se 

consiguen para la eliminación de dicho radionucleido, durante el proceso de 

coagulación-floculación. 
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Aguas pH 〈EF(%)Después〉 〈EF(%)Antes〉 〉〈

〉〈

Antes

Después

EF(%)
EF(%)

6 95±6 72±3 1.32±0.10 
P2 

10 96±2 89±10 1.10±0.12 

6 58±15 20±17 2.94±1.30 
P3 

10 90±5 88±6 1.02±0.09 

6 42±10 21±6 2.00±0.75 
P4 

10 66±11 75±3 0.87±0.15 

6 89±3 26±3 3.45±0.46 
P5 

10 95±3 92±9 1.03±0.10 

 

Tabla IV.2.2. Valores medios para la eficiencia de eliminación del 226Ra después 

del paso del agua por la arena, 〈EF(%)Después〉, y antes de su paso por la arena, 

〈EF(%)Antes〉. Relación entre dichos valores medios, para las aguas estudiadas a 

los pHs 6 y 10. 

 

Por otra parte, para el pH 6, el paso de las aguas por la arena es 

determinante para el nivel de descontaminación que finalmente se obtiene. Así, 

cuando el agua no es filtrada por el lecho de arena, las eliminaciones de 226Ra 

conseguidas son del 20-30%, para las aguas P3, P4 y P5, desmarcándose de 

éstas el agua P2, con una eliminación de aproximadamente el 70%. Estos 

resultados son del mismo orden que los ya obtenidos a escala en el laboratorio, 

pudiendo ser la mayor eliminación encontrada para el agua P2 debida a que es 

ésta la que presenta mayor dureza de todas las aguas estudiadas, estando 

dicho parámetro químico muy relacionado con la mayor eficiencia de 

eliminación, como ya se puso de manifiesto en el apartado III.3. Por otra parte, 

cuando el agua analizada es la recogida tras su paso por el lecho filtrante de 

arena, a pH 6, se produce una mejoría general en la eficiencia de eliminación 

para todas las aguas, destacando el hecho de que las mayores eliminaciones se 
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producen para las aguas P2 y P5. Estos resultados eran en parte esperados, ya 

que en el apartado III.4. se demostró que la arena ayuda positivamente a la 

eliminación del 226Ra. De hecho, en la tabla IV.2.2. se puede apreciar que, para 

pH 6, los cocientes de las eficiencias de eliminación medias antes y después del 

paso de las aguas por el lecho filtrante de arena, son sistemáticamente 

mayores que la unidad, siendo a este pH, más influyente la contribución 

positiva del filtrado por la arena en la eliminación del radio de las aguas, que la 

que se obtenía para pH 10, debido a la menor eficacia que al pH 6 tiene el 

proceso de coagulación floculación. 

 

IV.2.3. 234U y  238U. 

 

Por lo que respecta al grado de eliminación obtenido para el uranio en 

las aguas P2, P3, P4 y P5 tras su ensayo en la planta piloto, cuantificado éste a 

partir de los niveles de actividad iniciales y remanentes para los isótopos 234U y 
238U, se muestran dichos resultados en la figura IV.2.3a., indicados mediante A, 

B, C y D, respectivamente. Al igual que para el caso del radio, en la parte 

izquierda de las gráficas, se pueden observar los comportamientos de las 

muestras a pH 6 ó a pH 10, y a la derecha las de pH 10 ó pH 6, existiendo una 

zona intermedia en la que se produce el acondicionamiento del pH. También se 

puede ver en la citada figura que existe una evolución en los resultados, debida 

a que existe un tiempo de tránsito hasta que se alcanza de forma estacionaria 

el pH 6 o 10.  

Se puede apreciar en la figura IV.2.3a. que se produce una alteración en 

el desequilibrio isotópico existente entre el 234U y el 238U para las aguas P3, P4 y 

P5 al atravesar el lecho filtrante de arena, mientras que para el agua P2, que 

como ya hemos indicado no posee desequilibrio isotópico, los valores de 

descontaminación encontrados, para los dos isótopos del uranio estudiados, se 

muestran visualmente indistinguibles tras el citado proceso de filtrado por la 
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arena. Este último hecho corrobora lo ya apuntado en los ensayos realizados en 

el laboratorio, con esta misma agua, en los que el proceso de potabilización 

realizado no afectaba a su razón isotópica 234U/238U. 

Por otra parte, en las citadas gráficas se puede ver que existe una 

diferencia significativa entre los resultados obtenidos cuando se trabaja con pH 

6 o con pH 10. Así, para pH 6 se producen las mejores eliminaciones para todas 

las aguas, estando éstas en torno al 90%, tanto para las aguas analizadas 

antes como después de la arena. El hecho de que la eficiencia de eliminación 

no se vea afectada de forma significativa cuando se hace pasar las aguas por el 

lecho filtrante de arena, se comprueba de forma cuantitativa cuando se realiza 

el cociente entre las eficiencias de eliminación después y antes del paso de las 

aguas por el lecho filtrante de arena, tanto para el 234U como para el 238U. Así, 

estos resultados, mostrados en la tabla IV.2.3a., son prácticamente la unidad 

en todos los casos, viniendo a confirmar lo ya apuntado en el apartado III.4., 

cuando realizamos, a escala de laboratorio, diversas experiencias utilizando el 

filtrado por la arena. De la observación de aquellos y estos resultados 

deducimos que no se produce una retención observable por parte de la arena 

para los dos isótopos del uranio estudiados. 

Por su parte, los resultados obtenidos para el pH 6, mejoran de forma 

significativa los niveles de descontaminación encontrados en los ensayos 

realizados en el laboratorio, que iban desde aproximadamente el 60% para el 

agua P3 hasta el 90% para el agua P4. Esta mejoría general observada en 

todas las aguas con las experiencias realizadas en la planta piloto, se debe a la 

ayuda complementaria de principalmente los siguientes dos factores: a) el 

mayor tiempo de contacto de las aguas con los flóculos que se están formando 

y los ya formados, y b) el que los procesos de precipitación y coprecipitación 

están beneficiados al haber una gran cantidad de precipitado previamente ya 

formado, que actúa como núcleo de condensación en la formación de los 

nuevos precipitados. 
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238U
⎭
⎬
⎫

⎩
⎨
⎧

〉〈

〉〈

Antes

Después

EF(%)
EF(%)

 234U
⎭
⎬
⎫

⎩
⎨
⎧

〉〈

〉〈

Antes

Después

EF(%)
EF(%)

 
Aguas 

pH 6 pH 10 PH 6 pH 10 

P2 1.12±0.05 0.63±0.18 1.11±0.05 0.63±0.18 

P3 0.87±0.06 0.28±0.11 0.96±0.04 0.82±0.12 

P4 0.99±0.13 0.47±0.20 1.07±0.11 1.03±0.18 

P5 0.94±0.08 0.34±0.08 1.01±0.04 0.79±0.27 

 

Tabla IV.2.3a. Valores medios para la eficiencia de eliminación del 234U y 

del 238U después del paso del agua por la arena, 〈EF(%)Después〉, y antes de su 

paso por la arena, 〈EF(%)Antes〉. Relación entre dichos valores medios, para las 

aguas estudiadas a los pHs 6 y 10. Las eficiencias medias se han calculado 

utilizando todos los valores de cada serie exceptuando aquellos para los que 

aún no se había alcanzado de forma estacionaria los valores de pH de trabajo, 

6 o 10. 

 

Por otra parte, para el pH 10 las eliminaciones resultantes para los 

isótopos de uranio en las aguas son bastante peores que las obtenidas con el 

pH 6. Para este valor básico del pH las eficiencias de eliminación del uranio 

están también muy condicionadas por el hecho de que exista o no desequilibrio 

isotópico entre 234U y 238U, en el agua ensayada. 

En el agua P2, que no presenta desequilibrio isotópico, el resultado 

obtenido para el agua antes de su paso por el lecho filtrante de arena es del 

70%, tanto para el 234U como para el 238U, mientras que cuando dicha agua se 

hace fluir por el lecho filtrante de arena se produce una redisolución de los 

flóculos presentes en la misma, ya que como se puede observar en la figura 

IV.2.3a., llega un momento en el proceso, en el que los resultados de 

eliminación después del paso del agua por la arena son inferiores a los 

obtenidos antes de su paso por el lecho filtrante de arena. Esta fue la razón, 
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por la que se cambió el orden de los pHs de trabajo para las aguas P3, P4 y P5, 

ver figura IV.2.3a. 

Por otra parte, en las aguas en las que existe desequilibrio isotópico 

U /U 238234 , puede verse en la figura IV.2.3a. que se producen diferencias, en 

algunas de ellas, muy significativas entre las eliminaciones antes y después del 

paso de las mismas por el filtro de arena. De hecho, antes de su paso por la 

arena, tanto para el 234U como para el 238U se puede decir que las eficiencias de 

descontaminación para las aguas P3, P4 y P5 son del orden del 50%. Por otra 

parte, a partir de los resultados obtenidos con las muestras de aguas analizadas 

después de la arena, obtenemos que las eliminaciones para el 234U de las aguas 

P3 y P5 son del orden del 40%, similares a los resultados conseguidos en los 

ensayos realizados en el laboratorio, y del 60% para el agua P4, mientras que 

las eficiencias de eliminación para el 238U en las aguas P3, P4 y P5 son del 

orden del 10 al 20%, las cuales coinciden en orden de magnitud con los 

resultados conseguidos en los ensayos realizados en el laboratorio. 

En la tabla IV.2.3a., se puede observar para el pH 10 que el cociente 

entre las eficiencias medias de eliminación después y antes del paso del agua 

P2 por la arena es significativamente inferior a uno, tanto para el 238U como 

para el 234U, mientras que para las aguas P3, P4 y P5 dichos cocientes indican 

un comportamiento desigual en cada uno de los dos isótopos de uranio. Así, 

para el 234U estos cocientes son prácticamente la unidad mientras que para el 
238U dichos coeficientes son notoriamente menores a la unidad. Aún cuando 

esta diferencia no tiene explicación desde un punto de vista químico, ya que los 

dos isótopos son químicamente indiscernibles, seguidamente ofreceremos una 

explicación para dicho comportamiento. 

Si los cocientes entre las eficiencias medias de eliminación para el 238U, 

después del paso del agua por el filtro de arena, con respecto a las de antes de 

efectuar este proceso de acabado, son menores de la unidad, quiere indicar 

que la actividad de dicho radionucleido después de su paso por la arena es 
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mayor que la existente antes de su filtración por la misma. Esto probablemente 

será debido a una redisolución del uranio presente en los flóculos retenidos por 

el lecho filtrante de arena, dado que como vimos en el capítulo anterior, el 

aporte de uranio desde la propia arena puede considerarse prácticamente 

despreciable. Por el motivo antes apuntado, para el 234U, el comportamiento 

debería ser el mismo, dada su identidad química con el 238U. Sin embargo, la 

actividad para este radionucleido es prácticamente la misma antes que después 

de su paso por la arena, en cualquier caso, se ha incrementado en menor 

medida que para el 238U. Este hecho nos indica que cuando el agua atraviesa el 

citado lecho filtrante, desaparece 234U, o mejor dicho, no llega a formarse ya 

que el 234Th, que produce el desequilibrio isotópico, es retenido en las arenas 

rompiéndose el valor que inicialmente existía para el citado desequilibrio 

isotópico 234U/238U. 

El anteriormente citado fenómeno, se vuelve a apreciar cuando 

calculamos las relaciones existentes entre las actividades 234U/238U, para las 

aguas P3, P4 y P5, que aparecen en la tabla IV.2.3b, siendo dicha razón entre 

las actividades después del paso de esas aguas por la arena inferior a las 

existentes antes del citado proceso de filtrado. Además, los valores de las 

mencionadas relaciones para las aguas antes de su paso por el lecho filtrante 

de arena son prácticamente los mismos que poseían estas aguas antes de su 

tratamiento, lo que nos está indicando que el proceso de coagulación-

floculación-decantación, no se altera el desequilibrio isotópico existente entre 

los isótopos del uranio para las citadas aguas, y que por lo tanto, no se altera 

su contenido en torio, en general y del 234Th en particular, durante esta fase del 

proceso de potabilización, a pesar de que lógicamente está también presente 

en el agua, independientemente del valor del pH al que éste se efectúe.  

También en la ya citada tabla IV.2.3b. podemos apreciar que todas las 

muestras analizadas del agua P2 presentan, al igual que en el agua bruta previa 

a su tratamiento, una relación isotópica cercana a la unidad, 
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independientemente de que el agua pase o no por el lecho filtrante de arena, lo 

que nos está indicando que en este caso, el torio no influye en los resultados 

obtenidos, o lo que es lo mismo, que la actividad del 234Th en el agua P2 debe 

de ser muy pequeña. 

Para validar el antes indicado comportamiento del torio en las diferentes 

aguas ensayadas, hemos realizado la especiación química de dicho elemento, 

mediante la base de datos EQ3/6 (Wolery, 1992). Ésta podemos verla en la 

representación que se muestra en la figura IV.2.3b, en la que se identifica las 

especies inorgánicas del torio que se encuentran presentes en las aguas, en 

función del valor de su pH. Dichas gráficas nos indica que tanto a pH 6 como a 

pH 10 la especie predominante en el agua es Th(OH)4(aq). Es por ello que la 

arena adsorbe con prácticamente la misma intensidad al 234Th, tanto para pH 6 

como 10, mostrando unos valores para las razones isotópicas 234U/238U similares 

entre sí para las aguas P3, P4 y P5 después de su paso por la arena, ver tabla 

IV.2.3b. 
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Relación entre actividades 234U/238U 
pH 

Tiempo 
(min) Agua P2 Agua P3 Agua P4 Agua P5 

original 0 0.97 ± 0.15 4.65 ± 0.58 8.33 ± 0.85 5.7 ± 0.7 
15 1.00 ± 0.08 2.69 ± 0.21 4.88 ± 0.61 6.1 ± 0.6 
30 1.02 ± 0.14 -  5.09 ± 0.54 2.2 ± 0.2 
45 0.95 ± 0.13 2.50 ± 0.24 4.63 ± 0.45 2.4 ± 0.3 

*45 -  4.68 ± 0.52 7.29 ± 0.84 -  
60 0.99 ± 0.13 2.38 ± 0.31 4.88 ± 0.55 2.2 ± 0.2 
75 1.04 ± 0.14 2.39 ± 0.32 4.23 ± 0.48 2.2 ± 0.2 
90 0.86 ± 0.11 2.56± 0.28 4.33 ± 0.44 2.3 ± 0.2 

*90 -  4.62 ± 0.50 8.13 ± 0.91 5.6 ± 0.5 
105 0.92 ± 0.23 2.54 ± 0.24 4.83 ± 0.47 2.4 ± 0.3 
120 0.87 ± 0.23 2.24 ± 0.23 4.88 ± 0.62 2.1 ± 0.3 
135 0.92 ± 0.17 -  -  -  

*135 0.94 ± 0.05 4.07 ± 0.44 -  5.0 ± 0.6 
150 0.89 ± 0.19 2.16 ± 0.26 4.50 ± 0.62 2.6 ± 0.3 
165 0.83 ± 0.15 2.24 ± 0.24 3.58 ± 0.43 2.7 ± 0.4 
180 -  2.42 ± 0.29 3.43 ± 0.38 2.1 ± 0.2 

6 

*180 -  3.88 ± 0.51 -  5.1 ± 0.8 
3.5 horas de acondicionamiento del pH 

15 0.99 ± 0.13 3.10 ± 0.33 3.15 ± 0.44 2.4 ± 0.3 
30 0.89 ± 0.09 3.42 ± 0.34 3.38 ± 0.38 3.2 ± 0.3 
45 0.94 ± 0.08 3.28 ± 0.20 3.27 ± 0.73 2.5 ± 0.4 

*45 0.93 ± 0.06 4.71 ± 0.42 6.91 ± 1.08 5.5 ± 0.6 
60 1.00 ± 0.08 3.41 ± 0.29 3.27 ± 0.31 2.3 ± 0.2 
75 0.99 ± 0.09 3.26 ± 0.29 3.84 ± 0.34 2.8 ± 0.3 
90 0.91 ± 0.09 3.23 ± 0.41 4.84 ± 0.51 3.2 ± 0.6 

*90 0.91 ± 0.06 4.85 ± 0.50 -  5.6 ± 0.8 
105 0.96 ± 0.07 3.22 ± 0.20 3.75 ± 0.34 3.5 ± 0.3 
120 0.95 ± 0.07 3.36 ± 0.19 4.31 ± 0.36 4.6 ± 0.2 
135 0.94 ± 0.09 -  -  -  

*135 0.92 ± 0.07 4.47 ± 0.54 7.30 ± 0.92 5.4 ± 0.8 
150 0.93 ± 0.12 3.38 ± 0.35 3.95 ± 0.39 4.6 ± 0.3 
165 1.00 ± 0.11 2.89 ± 0.30 4.52 ± 0.53 4.2 ± 0.5 
180 0.97 ± 0.11 3.51 ± 0.43 4.40 ± 0.43 4.4 ± 0.5 

10 

*180 0.91 ± 0.14 4.46 ± 0.32 7.80 ± 0.66 6.6 ± 0.5 
 

Tabla IV.2.3b. Relación entre las actividades 234U/238U para los resultados obtenidos en la planta 

piloto a pH 6 y 10, para las aguas P2, P3, P4 y P5, antes (*) y después de su paso por el lecho 

filtrante de arena. Para t=0 se muestra la relación isotópica 234U/238U, del agua natural original. 
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IV.3. Especiación química del fango generado con el agua P2. 

 
Como consecuencia de las relativamente importantes eliminaciones 

conseguidas para el uranio y el radio presentes en el agua P2, al aplicarle el 

proceso de potabilización antes ensayado, surge un nuevo problema, que es la 

transferencia de esos radionucleidos a los fangos generados durante dicho 

proceso. Es por ello que tiene una gran importancia conocer las formas 

químicas en las que se encuentran incorporados a éstos últimos, dichos 

radionucleidos, ya que éstas condicionarán en parte la peligrosidad del citado 

residuo y sobre todo, nos indicará el modo más adecuado para su tratamiento. 

La forma más sencilla de conocer como se encuentra un elemento en un 

medio, es a través de su especiación química, es decir, determinando el 

porcentaje del mismo que se encuentra o en forma soluble en el agua o en 

forma de compuesto soluble para un medio ligeramente ácido o soluble en un 

medio oxidante, etc. En este sentido, uno de los procedimientos de especiación 

más utilizados para la extracción selectiva y secuencial de los elementos 

químicos presentes en un fango, es el basado en el trabajo de Tessier y 

colaboradores (Tessier, 1979). Este método y sus variantes, se basan en el 

ataque sucesivo a la muestra problema mediante reactivos con grados 

crecientes de extractabilidad: agua, disoluciones salinas, ácidos débiles, agentes 

quelatantes, reductores, oxidantes, etc. 

Como el fango producido durante el proceso de potabilización tiene unas 

características especiales, ya que depende de diversos factores (tipo de agua, 

reactivos empleados, etc.) y debido a que no hemos localizado un método de 

especiación específicamente diseñado para los fangos de potabilizadoras, 

hemos decidido ensayar con el método de Tessier, realizando sobre él las 

modificaciones más frecuentemente propuestas en la bibliografía, en particular 

las realizadas por Salomons y Förstner (Salomons, 1980). 
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IV.3.1. Procedimiento experimental. 

 

La muestra a tratar es el lodo obtenido en la planta potabilizadora, 

correspondiente al tratamiento en la misma de un volumen de agua de 

aproximadamente 100 litros, para cada uno de los dos pHs de trabajo. Éste es 

filtrado mediante un papel de filtro, de los utilizados comúnmente en el 

laboratorio, y es finalmente desecado a 50 ºC.  

En la figura IV.3.1a. se muestra el procedimiento de especiación química 

que hemos aplicado a los ya citados fangos. Hemos utilizado unos 0.5 gramos 

de lodo seco para realizar la correspondiente especiación química. Inicialmente, 

obtenemos de él la denominada fracción soluble (1 en la figura), mediante la 

disolución parcial de la muestra en agua bidestilada. A continuación, el sólido 

resultante, es tratado con acetato amónico, el cual se encuentra a pH neutro, 

obteniéndose así la que identificamos como fracción intercambiable (2). La 

siguiente fracción la extraemos mediante la adición de acetato sódico a pH 

ligeramente ácido (pH 5), obteniéndose la fracción catalogada como fracción 

carbonatada (3). Después, se obtiene la fracción reducible, que se divide a su 

vez en dos: la fracción fácilmente reducible (4A), que es la que se extrae de la 

muestra mediante la utilización de hidroxilamina y la fracción moderadamente 

reducible (4B), que es la que se separa al utilizar, en este caso, oxalato 

amónico. El siguiente paso, en la especiación química, es aquel mediante el 

cual obtenemos la fracción orgánico/sulfhídrica (5), a partir de la utilización de 

peróxido de hidrógeno y acetato amónico a pHs ácidos (pH 2). Por último, la 

fracción residual (6), que es la resultante de atacar a la muestra con ácido 

nítrico al 40%. En la fotografía IV.3.1b., se muestra a modo de ejemplo, las 

fracciones obtenidas de la especiación química del fango generado para el agua 

P2, a pH 6. 
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Una vez separadas las distintas fracciones que integran el fango, se 

somete a cada una de ellas al proceso de separación radioquímica del uranio y 

del radio. Finalmente, las muestras son medidas por espectrometría alfa. 
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Figura IV.3.1a. Procedimiento experimental utilizado para la especiación 

química de los fangos.

MUESTRA 

- Agitar durante 1 hora en agua bidestilada. (1:100)
- Filtrar o centrifugar. 

FRACCIÓN SOLUBLE EN AGUA 

RESIDUO 

- Agitar durante 2 horas con acetato amónico 1M a pH 7. (1:20) 
- Filtrar o centrifugar. 

RESIDUO 

RESIDUO 

RESIDUO 

RESIDUO 

RESIDUO 

FRACCIÓN RESIDUAL 

- Agitar durante 5 horas con acetato sódico 1M a pH 5. (1:20) 
- Filtrar o centrifugar.

- Agitar 12 horas con hidrocloruro de hidroxilamina 0.1M a pH 2. (1:100) 
- Filtrar o centrifugar. 

- Agitar durante 24 horas con oxalato de amonio 0.2M a pH 3. (1:100) 
- Filtrar o centrifugar. 

- Agitar 5 horas con peróxido de hidrógeno 30% a pH 2, calentando a 85 
ºC. (1:10) 
- Enfriar y añadir acetato amónico 1M, agitando durante 12 horas (1:100). 
- Filtrar o centrifugar. 

- Agitar durante 2 horas con ácido nítrico concentrado 40% (1:5) 
- Filtrar o centrifugar.

FRACCIÓN INTERCAMBIABLE 

FRACCIÓN CARBONATADA 

FRACCIÓN FÁCILMENTE REDUCIBLE 

FRACCIÓN MODERADAMENTE REDUCIBLE 

FRACCIÓN ORGÁNICO/SULFHÍDRICA 

1

2

3

4A

4

5
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Fotografía IV.3.1b. Especiación química del fango generado para el agua P2, a 

pH 6. 

 

IV.3.2. Análisis de los resultados. 
 

Tras el proceso de filtración de los fangos y su posterior secado, se 

obtuvieron las masas finales de 6 gramos para el fango generado a pH 6 y de 

10 gramos para pH 10, ver figura IV.3.2a. La masa de fangos obtenida para el 

agua P2, nos indica que los inicialmente generados en la planta piloto poseen 

una gran cantidad de agua, reduciéndose extraordinariamente éstos a una 

pequeña cantidad de masa seca, al compararlos con la masa total inicial. Por 

otra parte, destaca la mayor masa seca obtenida para esta agua a pH 10, como 

reflejo de la mayor cantidad de sales que precipitan para este valor del pH, 

comparativamente hablando, con respecto al pH 6. 

Los resultados obtenidos para la especiación los cuantificamos como 

porcentajes de actividad encontrada en cada una de las fracciones del fango, 

AF, con respecto la actividad total del fango, AT, según la ecuación: 

 

100
A
A%A

T

F
F ×=  
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Figura IV.3.2a. Fangos resultantes de la filtración y secado, generados por el 

agua P2, en el proceso realizado en la planta piloto, para los pHs de trabajo 6 y 

10, respectivamente. 

 

Los resultados obtenidos, a pH 6 y 10, en la especiación de los fangos 

producidos para el 234U y 238U, se presentan en la figura 4.3.2b., parte superior 

y parte inferior, respectivamente. Lógicamente, los resultados proporcionados 

para los dos radioisótopos del uranio son idénticos, dentro de las 

incertidumbres experimentales. Estos resultados muestran que la cantidad de 

uranio presente en la fracción soluble (1) y en la fracción intercambiable (2) es 

prácticamente nula, por lo que se puede indicar que el uranio presenta una 

gran estabilidad en los lodos generados, de forma prácticamente independiente 

de pH de trabajo, siendo por lo tanto poco propenso a removilizarse con 

facilidad desde éste. 

Concretamente, en la fracción carbonatada (3) se encuentra una gran 

parte del uranio, en torno al 47 % de la actividad total existente en el lodo, 

para ambos valores del pH, lo que indica que este elemento será sensible a la 

acción de ácidos débiles. Este resultado es inicialmente previsible, ya que como 

pH 6 pH 10 
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hemos visto a lo largo de esta memoria, el uranio está presente en el agua 

fundamentalmente en forma de carbonatos y por lo tanto, en el fango parte de 

este uranio se encontrará también como carbonatos. Así pues, y como la acción 

de los ácidos débiles eliminan a dichos carbonatos de los fangos, por esta vía se 

extraerá consecuentemente también al uranio presente en los mismos. 

Por otra parte, un porcentaje significativo del uranio se localiza en la 

fracción identificada como reducible, compuesta a su vez por las fracciones 

fácilmente reducible (4A) y moderadamente reducible (4B). En ella se localiza la 

asociación de las especies del uranio con los distintos tipos de óxidos metálicos, 

principalmente de hierro y manganeso. Concretamente, como se puede apreciar 

en la figura, en esta fracción reducible se encuentra la otra gran parte del 

uranio existente en los fangos, en torno al 15-20% para la fácilmente reducible 

y del 26-36% para la moderadamente reducible, prácticamente independiente 

del valor del pH ensayado.  

Por último, podemos afirmar que el uranio presente en los lodos de 

potabilización está poco asociado a la fracción orgánico/sulfhídrica (5) y a la 

fracción residual (6), siendo la suma de estas dos fracciones inferior al 2% de la 

actividad total extraída de las aguas, para ambos valores de pH. 

Para el caso del 226Ra, los resultados de las distintas fracciones obtenidas 

en el análisis de la especiación química de los lodos generados, a los pH 6 y 10, 

se muestran en la figura 4.3.2c. Como se puede apreciar, aproximadamente el 

90% del radio se encuentra en la fracción reducible (4A y 4B), repartiéndose 

éste entre la fracción fácilmente reducible, 57-70%, y la fracción 

moderadamente reducible, 23-27%, para ambos pHs, siendo los contenidos 

para las demás fracciones muy bajos, exceptuando en todo caso a la fracción 

carbonatada (3), en la cual se encuentra, para el pH 6, un 9% de la actividad 

total existente en el fango y para el pH 10, tan sólo un 4%. Estos resultados 

nos indican que aunque el radio se presenta en el agua en forma de 

carbonatos, en el fango dicho radio está principalmente asociado a los óxidos 
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metálicos. De hecho, en la fracción 4B, ver figura IV.3.1b., se aprecia 

visualmente que todo el precipitado de hidróxido de hierro, característico por su 

color marrón, se disuelve al aislar dicha fracción. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.3.2b. Especiación química del fango generado por la potabilización del 

agua P2 para los radionucleidos 234U y 238U. 
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Figura 4.3.2c. Especiación química, a pH 6 y pH 10, del fango generado por la 

potabilización del agua P2 para el radionucleido 226Ra. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

CAPÍTULO V 
 

 

Dosis por ingesta. 
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V. Dosis por ingesta. 

 

Se agrupa bajo la denominación de radiación ionizante a aquellas 

partículas u ondas electromagnéticas de frecuencia igual o superior a 3x1015 Hz, 

y por lo tanto, con una energía tal que son capaces de ionizar directa o 

indirectamente la materia (BOE, 2001). Esta radiación puede interaccionar con 

los seres vivos produciendo en ellos efectos negativos para su salud. Las 

consecuencias en los seres vivos de dichas radiaciones, dependerán de multitud 

de factores (cantidad de radiación, tiempo de exposición, zona irradiada, etc.). 

Desde el año 2001, en España existe un nuevo reglamento para prevenir la 

aparición de los efectos negativos que producen dichas radiaciones. Esta 

reglamentación es consecuencia de la obligatoria transposición de la directiva 

europea 96/29/EURATOM y a su vez actualiza el anterior reglamento sobre 

protección sanitaria contra las radiaciones ionizantes (BOE, 1992). 

Para la población en general, se imponen unos principios básicos 

tendentes a propocionar la mayor protección posible de los individuos. Dichos 

principios son: 

 

• La exposición de la población en su conjunto, debida a las prácticas 

(actividades humanas que pueden aumentar el nivel de radiaciones 

ionizantes), deberán de mantenerse en los valores más bajos que 

razonadamente sea posible, teniendo en cuenta factores económicos y 

sociales. 

• El responsable de cada práctica realizará un estudio cuyo fin será 

evaluar el riesgo a la que la población será sometida, confirmando que 

dicho riesgo no es significativo desde el punto de vista de la protección 

radiológica. 

• Las prácticas deberán ser estudiadas para que se reduzca al máximo la 

evacuación al medio ambiente de los efluentes radiactivos. 
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• Deberá haber una vigilancia de las prácticas basada en la evaluación de 

las dosis que pudiera recibir la población. Así, las dosis que incorpore la 

población deberá de estar por debajo de ciertos límites, que se 

establecen teniendo en cuenta la relación profesional o no que exista 

entre cada persona y la radiación ionizante. 

El parámetro que más comúnmente se utiliza para relacionar directamente 

la energía que las radiaciones ionizantes depositan en los seres vivos con el 

efecto que producen, es la dosis efectiva (E), que es la suma de las dosis 

equivalentes ponderadas para todos los tejidos y órganos afectados por la 

irradiación, tanto interna como externa, y viene dado por la expresión: 

 

∑ ∑=
T

RT,RT DWWE  

 

en donde WT es el factor de ponderación tisular del tejido u órgano T, WR es el 

factor de ponderación de la radiación, y DT,R es la dosis absorbida promediada 

sobre el tejido u órgano T procedente de la radiación R. 

En base a dicha no definición de dosis efectiva, nuestra legislación 

establece que para los miembros del público ésta no puede superar el valor de 

1 mSv anual, descontado la debida al fondo radiactivo natural y la originada por 

exposiciones médicas (BOE, 2001). Para contrastar la dosis efectiva recibida 

con el precitado límite anual, deben computarse la totalidad de las diferentes 

vías por las que se puede incorporar una dosis efectiva, que de forma genérica 

se pueden agrupar mediante la ecuación: 

 

∑∑ ++=
j

inh j,inh j,
j

ing j,ing j,Externa IE(g)IE(g)EE  

 

en donde: EExterna es la dosis efectiva derivada de la exposición externa; E(g)j,ing 

y E(g)j,inh corresponden a las dosis comprometidas por unidad de incorporación 
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del radionucleido j, ingerido o inhalado por un individuo perteneciente a un 

grupo de edad g; Ij,ing y Ij,inh representan, respectivamente, la actividad 

incorporada por ingestión o inhalación del radionucleido j. 

Aunque evaluar las dosis incorporadas por ingesta puede resultar una 

tarea compleja, al tener que determinar la actividad incorporada por una dieta 

realista, el análisis de la dosis incorporada por el agua de bebida resulta un 

factor muy importante, debido a que su consumo es básico para todos los seres 

vivos. 

El Consejo de Seguridad Nuclear español estableció una serie de criterios 

y recomendaciones para garantizar la potabilidad del agua, desde la perspectiva 

de su contenido radiactivo (CSN, 1994). En dicha guía de seguridad fijaba los 

diferentes niveles de actuación, para el supuesto de una ingestión continuada 

de agua de bebida, que indujeran diferentes niveles de dosis efectiva. 

Concretamente, identificaba como nivel de investigación aquel que suponía 

incorporar una dosis efectiva (0.05≤ E(mSvaño-1)<0.5), el nivel de notificación 

para (0.5≤ E(mSvaño-1)<1) y el nivel de actuación (E(mSvaño-1) ≥1). 

Según la legislación española de aguas potables (BOE, 2003), el control 

radiológico del agua de consumo, debe realizarse a partir de la determinación 

de los índices de actividad alfa total y beta resto, debiendo ser éstos inferiores 

a 0.1 BqL-1 y 1.0 BqL-1 , respectivamente, y del contenido en tritio de las 

mismas, siendo su valor paramétrico de 100 BqL-1. Además, debe controlarse 

que la dosis indicativa total (DIT) sea inferior a 0.1 mSvaño-1. En el caso de 

superarse alguno de los valores anteriormente citados, se debe de analizar en 

mayor profundidad una serie de radionucleidos específicos que el agua potable 

puede haber incorporado. El objetivo es verificar si se satisface la ecuación que 

se muestra a continuación, ya que en tal caso se puede considerar que la DIT 

es inferior a 0.1 mSvaño-1: 
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∑
=

≤
n

1i i

i 1
(ref)C
(obs)C

 

 

en donde Ci(obs) es la concentración observada del radionucleido i, Ci(ref) es la 

concentración de la actividad de referencia del radionucleido i, y n es el número 

de radionucleidos detectados (Directiva 96/29/Euratom). 

 

V.1. Criterios para el cálculo de la dosis. 

 

Previo al cálculo de la dosis incorporada por la ingesta de las aguas objeto 

de nuestro estudio y de la disminución que en tal sentido supone aplicar a 

dichas aguas el tratamiento de potabilización que hemos puesto a punto, 

hemos establecido una serie de criterios que simplifican sensiblemente los 

cálculos a realizar: 

• No hemos realizado diferenciación alguna entre los posibles tejidos 

afectados del organismo. En sentido estricto, esta consideración no es 

correcta debido a que cada radioelemento tiene una afinidad 

característica para un tejido u órgano dado. 

• Según la ICRP (ICRP, 1975) el volumen total medio de fluidos que se 

incorporan en la nutrición es de 711.8 L año-1 para adultos y de 511.0 L 

año-1 para jóvenes. Nosotros hemos seguido la anteriormente citada 

consideración, aunque existan otras referencias, como la Directiva 

96/29/EURATOM, en la que no se hacen distinciones entre grupos de 

edades, estableciendo el consumo medio en 730 litros anuales per 

capita. 

• El factor de conversión de actividad a dosis lo hemos extraído de la 

actual legislación española (BOE, 2001), que está acorde con 

legislaciones internacionales (IAEA, 1994). Los coeficientes 

correspondientes a la dosis efectiva comprometida por unidad de 
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incorporación, mediante ingestión, para los distintos grupos de edades, 

se muestran en la tabla V.1a. 

 

Edad (años) 
Radionucleido 

1-2 2-7 7-12 12-17 >17 
234U 1.3x10-7 8.8x10-8 7.4x10-8 7.4x10-8 4.9x10-8 
238U 1.2x10-7 8.0x10-8 6.8x10-8 6.7x10-8 4.5x10-8 

226Ra 9.6x10-7 6.2x10-7 8.0x10-7 1.5x10-6 2.8x10-7 

 

Tabla V.1a. Dosis efectiva comprometida por unidad de incorporación mediante 

ingestión (SvBq-1), para los distintos radionucleidos considerados y grupos de 

edad (BOE, 2001). 

 

• Sólo hemos evaluado la dosis incorporada por la ingesta de los 

radionucleidos analizados en esta memoria, no incluyendo aquellos para 

los que desconocemos su actividad en las aguas ensayadas. 

 

Para simplificar aún mas si cabe los cálculos de las dosis efectivas 

resultantes para los diferentes grupos de edad, hemos agrupado los factores de 

conversión de actividad a dosis en dos grandes grupos, constituidos por 

individuos jóvenes (≤10 años) e individuos adultos (>10 años), tomando para 

cada grupo el coeficiente más elevado de los recopilados en la tabla V.1a. 

Con todos los anteriores criterios, el cálculo de la dosis incorporada por la 

ingestión de agua, la hemos realizado mediante la ecuación: 

 

∑=
i

a-j,iia-j
-1 )g(FIV)E(Svaño  

en donde Vj-a es el volumen anual medio de agua (Laño-1) ingerido por un 

individuo joven o adulto, Ii es la actividad (BqL-1) del radionucleido i en 
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disolución, F(g)i,j-a es el factor de conversión (SvBq-1) de actividad a dosis para 

cada radionucleido i, dependiendo de que el individuo considerado sea joven o 

adulto. 

 

V.2. Análisis de los resultados. 

 

Los resultados obtenidos para las dosis incorporada por ingesta (Svaño-1), 

por individuos jóvenes y adultos, que supuestamente han realizado el consumo 

sistemático de alguna de las diferentes aguas estudiadas, prepotables, 

potabilizadas por las diferentes poblaciones y potabilizadas por aplicación de 

nuestro procedimiento, a los valores de pH original de cada agua, 6 y 10, se 

muestran en la tabla V.2. En esta, se puede apreciar que según la legislación 

española, el agua P2 prepotable y ésta misma tras aplicarle el tratamiento 

convencional que se realiza en la correspondiente población, exclusivamente su 

postcloración, incumple el valor indicativo de 0.1 mSvaño-1, tanto para 

individuos jóvenes como para adultos. Además, como era de esperar, no se 

produce reducción alguna en la dosis incorporada por ingesta para todas las 

aguas estudiadas y que en la actualidad son tratadas mediante una simple 

postcloración antes de su consumo. 

La aplicación del método de potabilización puesto a punto por nosotros, 

produce en cada una de las aguas a las que lo hemos aplicado una gran 

reducción de la dosis, siendo en la mayoría de los casos mejor el resultado en 

tal sentido obtenido para el pH 6 que para el pH 10. La causa principal es que 

en dichas aguas existe una mayor concentración de uranio que de radio, siendo 

el pH 6, como hemos ido mostrando durante toda la memoria, donde mejores 

eliminaciones obteníamos para el de uranio. Así, con el método que hemos 

propuesto de potabilización, conseguimos reducir la dosis, a pH 6, hasta en un 

97% para individuos jóvenes y hasta en un 98% en individuos adultos. La 

citada reducción de la dosis, a dicho valor del pH, unido al hecho de que las 



V. DOSIS POR INGESTA 
 

172

características físico químicas en las que queda el agua así potabilizada, ya 

mostradas en la tabla IV.2.1. del capítulo IV, se ajustan a la normativa vigente 

(BOE, 2003), nos permite concluir su idoneidad para el tratamiento de aguas 

afectadas por elevados contenidos radiactivos de origen natural, con lo que 

podemos afirmar que logramos cubrir en gran medida el objetivo inicialmente 

propuesto en el planteamiento de la presente investigación. 
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VI. Conclusiones. 

 

En esta memoria, hemos presentado los resultados obtenidos al estudiar la 

influencia que el proceso de potabilización de las aguas ejerce sobre su 

concentración radiactiva de origen natural, intentando encontrar las mejores 

condiciones en las que llevar a cabo dicho tratamiento, con el fin de maximizar 

la eliminación de los citados contenidos radiactivos. Para abordar dicho estudio, 

hemos analizado en detalle los procesos de potabilización que se suelen aplicar 

a las aguas, para después ensayar en el laboratorio diferentes tratamientos 

concretos, con lo que deducir la capacidad de cada uno de ellos, en la 

eliminación de los radionucleidos naturales sistemáticamente analizados. Por 

último, hemos aplicado las mejores condiciones conseguidas a nivel de 

laboratorio, al ensayo de potabilización de diferentes aguas, llevado a cabo en 

una planta de potabilización a escala, para poder garantizar que el conjunto de 

condiciones que hemos encontrado que maximizan la eliminación de los 

radionucleidos naturales analizados, también lo harán en condiciones reales de 

potabilización de las aguas, previa a su distribución y consumo por la población. 

En el estudio en el laboratorio, hemos inicialmente realizado diversos 

ensayos de coagulación-floculación, con el fin de tener una visión general y una 

primera aproximación del comportamiento del agua frente a variables que 

comúnmente son ajustadas en las plantas potabilizadoras (pH, tiempos de 

agitación, decantación, etc.). A continuación, hemos trabajado con un agua 

natural trazada, con el fin de obtener el conjunto de valores, para variables 

como las concentraciones de reactivo, el tipo de reactivo, y el pH de 

coagulación, entre otros, que maximizan la eliminación radiactiva del uranio y 

radio incorporado a dicha agua. Por último, las condiciones que optimizan 

globalmente este proceso, lo hemos aplicado a una serie de aguas naturales 

con contenidos radiactivos relativamente elevados para los radionucleidos 

naturales, 234U, 238U y 226Ra. 
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Por su parte, con los ensayos realizados en la planta piloto a escala, 

hemos estudiado la influencia que los distintos procesos que se llevan a cabo 

en este tipo de instalación ejerce sobre la eliminación radiactiva del uranio y del 

radio, en las aguas con elevadas actividades naturales, para las que ya 

habíamos trabajado a nivel de laboratorio. Además, también hemos analizado la 

asociación existente entre el uranio y el radio y los fangos generados en el 

proceso de potabilización a escala. 

De todo lo expuesto anteriormente, destacamos a continuación los 

siguientes resultados y conclusiones: 

 

1.  Cuando analizamos la bibliografía consultada, concluimos que aunque existe 

un procedimiento general de potabilización, éste es necesario adaptarlo a 

las condiciones del agua a tratar, en base la problemática concreta que 

posea cada agua. 

 

2.  Con los resultados obtenidos en las experiencias realizadas en el laboratorio, 

se pueden desprender las siguientes conclusiones: 

 

2.1.  Las experiencias realizadas con el agua natural P1, trazada con 233U 

y 226Ra, muestran que no hay dependencia entre la eficiencia con 

que son eliminados del agua estos radionucleidos y las dosis 

empleadas para los diferentes coagulantes ensayados. Así mismo, 

que los mejores resultados para la descontaminación del uranio se 

obtienen a pH 6, debido a la mayor adsorción que se produce para 

las especies neutras existentes en el agua a este valor del pH, 

UO2CO3(aq) y UO2(OH)2(aq), por parte de los precipitados de hierro y 

aluminio que se están formando, Fe(OH)3 y Al(OH)3. Sin embargo, 

las mejores descontaminaciones para el radio se producen al pH 10, 

ya que la especie que predominantemente se adsorbe sobre los 
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citados precipitados, es la especie también neutra RaCO3(aq). Por 

último, de la globalidad de experiencias de este tipo llevadas a cabo 

puede genéricamente indicarse, que es más eficaz el uso de 

coagulantes fabricados en base hierro a los obtenidos en base 

aluminio. 

 

2.2.  Un análisis global de las aguas ensayadas a nivel de jar-test en 

laboratorio, nos permite señalar que las identificadas como, P1, P3, 

P4 y P5, presentan una salinidad de tipo medio, mientras que la P2 

es de tipo alto. Por otra parte, atendiendo a los principales cationes 

y aniones que éstas poseen, el agua P1 puede catalogarse como 

mixta, el agua P2 como carbonatada sódico-magnésica, el agua P3 

como carbonatada cálcica, y las aguas P4 y P5 son del tipo 

carbonatadas mixtas. 

 

2.3.  Por lo que a la descontaminación radiactiva del uranio contenido en 

todas esta agua se refiere, los mejores resultados los hemos 

obtenido para el pH 6, dependiendo el nivel concreto de dicha 

eliminación, de las características físico químicas de cada agua, 

pudiéndose establecer una graduación de la eficiencia en la 

descontaminación radiactiva producida para las aguas ensayadas, 

según el siguiente orden: 

P4>P1>P5>P2≅P3 

La razón por la que se produce la mayor adsorción del 

uranio, para el pH 6, en los precipitados de hidróxido de hierro y/o 

de aluminio, es la relativamente fácil adsorción de las especies 

neutras de uranilo, UO2CO3(aq) y UO2(OH)2(aq), que preferentemente 

se forman a dicho pH, mientras que para los pH 7.5 y 10, la 

presencia mayoritaria en las aguas de las especies −2
232 )CO(UO  y 
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−4
332 )CO(UO , respectivamente, producen repulsiones 

electroestáticas con los productos de hidrólisis del hierro y del 

aluminio, que se forman previamente a los correspondientes 

precipitados de -
4Fe(OH)  y -

4Al(OH) . 

 

2.4.  Por su parte, las mejores descontaminaciones obtenidas para el 

radio, se consiguen para el pH 10. La graduación en la eficiencia de 

la eliminación del citado radioelemento en las aguas ensayadas, 

sigue el siguiente orden: 

P2>P3≅P5>P4≅P1 

La causa por la que se produce esa mejor adsorción por el 

precipitado al pH 10, es la neutralidad eléctrica de la especie 

mayoritariamente presente a ese pH en las aguas, el RaCO3(aq). Por 

el contrario, las especies más abundantes en las aguas a los otros 

valores del pH ensayados, 6 y 7.5, el RaHCO3
+, sufre repulsiones 

electroestáticas al entrar en contacto con las especies intermedias 

cargadas positivamente de aluminio y hierro (Al3+, +2Al(OH) , Fe3+, 

+
2Fe(OH) , Fe (OH)2+) que se forman para dichos pHs. 

 

2.5.  Los parámetros físico químicos de las aguas, tales como 

conductividad, bicarbonatos y dureza, son determinantes de los 

resultados de descontaminación radiactiva obtenidos. Con las 

correlaciones lineales realizadas, entre el porcentaje de 

descontaminación de los radionucleidos analizados y dichos 

parámetros, se puede deducir que la presencia de sales en el agua, 

así como de bicarbonatos, calcio y magnesio, influyen 

negativamente en la eliminación de uranio. Sin embargo, para la 

descontaminación del radio existente en las aguas, es positiva la 
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presencia de citados parámetros. Así, la concentración de 

bicarbonatos juega un papel fundamental en la descontaminación 

radiactiva, tanto del uranio como del radio, debido a que éstos 

están implicados en la formación de las especies, UO2CO3(aq) y 

RaCO3(aq), que son los que preferentemente se adsorben sobre los 

precipitados de hidróxido férrico y/o de aluminio formados. 

 

2.6.  La utilización de permanganato potásico, en las dosis habitualmente 

empleadas durante la potabilización de las aguas, no mejora la 

eliminación de ninguno de los radionucleidos estudiados. 

 

2.7.  Los filtros de arena no aportan cantidades significativas de uranio ni 

de radio a las aguas, teniendo poca tendencia a adsorber al uranio 

presente en disolución, mientras que por el contrario, muestran una 

gran afinidad para la retención del radio. El pH no parece ser un 

factor decisivo en la eficiencia de dicha adsorción. 

 

2.8.  El carbón vegetal ensayado posee propiedades básicas, 

adsorbiéndose eficazmente el uranio a pH 4 y 6, debido a que para 

estos valores del pH, las especies dominantes del uranio en las 

aguas son neutras, UO2SO4(aq), UO2CO3(aq) y UO2(OH)2(aq). El 

carácter neutro de las mismas, es la causa por la que no se 

producen interacciones repulsivas con el carbón. La masa de carbón 

utilizada, no es un factor influyente en la eliminación de uranio, 

porque su efecto se ve enmascarado por el mas determinante valor 

del pH al que se realizan los ensayos. Las interacciones que se 

producen entre el carbón y las especies de uranio presentes en las 

aguas, vienen dadas por la ecuación: 

Cπ + (UO2X)n+
(aq) ⇔ Cπ -(UO2X)n+ 
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Por otra parte, a pH básico se beneficia la eliminación de 

radio, porque se adsorbe mejor la especie neutra RaCO3(aq), 

predominante a dicho pH, al no producirse fuerzas repulsivas entre 

el radio y el carbón. La mayor masa de carbón beneficia la 

eliminación de radio, aunque llega un momento que es poco 

apreciable dicho efecto. Las interacciones que se producen entre el 

carbón y la especie de radio dominante, vienen dadas por la 

ecuación: 

Cπ + (RaY)m+
(aq) ⇔ Cπ -(RaY)m+ 

La eficiencia de eliminación del radio se ve disminuida al 

aumentar el volumen de agua que fluye por el lecho filtrante de 

carbón, produciéndose un aumento de dicha eficiencia de 

eliminación, al aumentar el tiempo de contacto entre el carbón y el 

agua. 

El método combinado de clarificación seguido del de filtrado 

a través de un lecho de carbón, produce como resultado un efecto 

equivalente al obtenido como suma de los dos procesos antes 

citados, al ejecutarlos de forma individual, mejorándose 

globalmente la eficiencia de eliminación del radio a pH 6. 

El carbón vegetal es un adsorbente muy poco específico, y 

por ello, al trabajar con aguas con concentraciones significativas de 

cationes y aniones en disolución, la adsorción de los elementos 

minoritarios en las mismas, como el uranio y el radio, se ve 

afectada negativamente, más en el caso del uranio, que en el del 

radio, debido a que como antes hemos concluido, existe una 

correlación lineal negativa entre la eficiencia en la eliminación de 

dicho radioelemento y los parámetros físico químicos: 

conductividad, bicarbonatos y dureza. 
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A partir de lo anteriormente expuesto, se puede concluir 

finalmente, que la utilización de un carbón vegetal, junto con el 

proceso de coagulación-floculación, es efectiva para la eliminación 

de los radionucleidos estudiados, aunque tiene limitaciones que 

impiden su aplicación a grandes volúmenes de agua y para tiempos 

de contacto bajos, condiciones comúnmente requeridas para el 

correcto funcionamiento de las plantas de tratamiento de las aguas 

a escala real. 

 

3.  De los resultados obtenidos en las experiencias llevadas a cabo en la planta 

piloto a escala, destacamos las siguientes conclusiones: 

3.1.  Se produce una alteración del contenido en bicarbonatos de calcio y 

de magnesio, una vez que se aplica el proceso de potabilización, de 

tal forma que: 

[ ]
[ ] [ ]⎪⎭

⎪
⎬
⎫

⎪⎩

⎪
⎨
⎧

↓↓⇒

↓⇒
→

++ 22

-
3

Mgy  Ca   10 pH

HCO    6 pH
 natural pH  

Las disminuciones de dichos cationes y aniones coinciden con 

la mayor eliminación de uranio a pH 6 y la mayor eliminación de 

radio a pH 10. 

 

3.2.  Las mayores eficiencias en la descontaminación del radio se 

producen en todas las aguas a pH 10, reproduciendo los resultados 

ahora obtenidos prácticamente las mismas tendencias observadas 

en las experiencias realizadas con estas aguas a nivel de 

laboratorio. 

 

3.3.  Para el pH 10 no se produce una mejora significativa en la 

descontaminación del radio, cuando tras el proceso de coagulación 

y de floculación, se hacen pasar a las aguas por el lecho filtrante de 
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arena. Este resultado lo interpretamos como un efecto 

enmascarado, debido a las altas eficiencias de descontaminación 

que se obtienen durante la ya citada etapa de coagulación-

floculación. Sin embargo, para el pH 6, la arena contribuye 

positivamente en todas las aguas ensayadas, en la eliminación del 

radio, es decir: 

1
EF(%)

EF(%)
  6 pH1

EF(%)
EF(%)

  10 pH
antes

después

antes

después φ⇒≅⇒  

 

3.4.  Las mejores descontaminaciones para el uranio se producen a pH 6, 

al igual que ocurría en las experiencias realizadas en el laboratorio, 

mejorándose el valor concreto de la eficiencia de descontaminación 

obtenido en todas las aguas, debido a fundamentalmente dos 

factores: 

• El mayor tiempo de contacto que en la planta piloto 

existe entre los flóculos y el agua. 

• La mayor cantidad de precipitado que en este caso actúa 

como núcleo de condensación, lo que favorece 

extraordinariamente la formación de nuevos precipitados. 

 

3.5.  Considerando el valor medio de la eficiencia de eliminación obtenida 

en el caso del uranio, para cada uno de los dos valores del pH 

ensayados en la planta piloto, observamos que durante la etapa de 

filtración a través del lecho de arena, no se produce una variación 

significativa de dicha eficiencia a pH 6. Sin embargo, para pH 10, 

además de ser menores que a pH 6 los niveles de 

descontaminación obtenidos, se producen respuestas diferentes 

durante la citada etapa de filtrado, dependiendo de que el agua 
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tratada, posea o no desequilibrio isotópico para los radionucleidos 
234U y 238U, de acuerdo con el siguiente esquema:  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

3.6. El proceso de coagulación-floculación-decantación, no altera el 

desequilibrio isotópico entre los isótopos de uranio, y por lo tanto 

no influye sobre los niveles de torio en general que posea el agua 

ensayada y al 234Th en particular, que lógicamente también estará 

presente en la misma, independientemente del valor del pH al que 

aquél se efectúe. 

 

3.7. Con respecto a las relaciones isotópicas entre las actividades 
234U/238U, debemos destacar que para el agua P2, que no 

evidencia desequilibrio isotópico, la razón isotópica 234U/238U 

NO desequilibrio isotópico SI desequilibrio isotópico 

238Udespués > 238Uantes 

 
234Udespués > 234Uantes 

Aporte de uranio 
por parte de la 
arena (flóculos) 

238Udespués > 238Uantes 

 
234Udespués ≈ 234Uantes 

234U y 238U son químicamente 
indiscernibles, por lo que 
después de la arena hay 
menos 234U del que debiera. 
El 234Th se adsorbe en el 
lecho filtrante de arena, 
rompiéndose el desequilibrio 
isotópico 234U/238U. 
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permanece constante durante todo el tratamiento de su 

potabilización y más concretamente en la etapa de filtración a 

través del lecho de arena. Por su parte, las demás aguas 

ensayadas, P3, P4 y P5, que si presentan diversos grados de 

desequilibrio isotópico, observamos que dicha razón isotópica es 

menor después del paso del agua por el lecho filtrante de arena, 

que el valor que poseía antes de este proceso de acabado. La 

interpretación que damos a dichos resultados es que para el agua 

P2, el contenido en torio es lo suficientemente pequeño para que 

su retención no influya en la razón isotópica 234U/238U de la 

misma, mientras que para las aguas P3, P4 y P5, la adsorción por 

parte de la arena del torio, y más concretamente del 234Th, altera 

significativamente los valores del desequilibrio isotópico que 

poseen estas aguas. 

Las razones isotópicas 234U/238U, para las aguas P3, P4 y 

P5, después de su paso por la arena, presentan unos valores 

similares entre sí, lo que nos indica que la arena tiene un mismo 

comportamiento frente a la eliminación del 234Th, 

independientemente del pH de trabajo, tanto para pH 6 como 10, 

y del agua tratada. El causa es que todas ellas tienen, para ambos 

valores de pH, la misma especie dominante, el Th(OH)4(aq). 

 

3.8.  Los fangos generados durante el proceso de potabilización poseen 

una gran cantidad de agua, siendo fácilmente reducible su volumen. 

 

3.9.  Los resultados obtenidos para la especiación de los fangos 

generados en la planta piloto, se muestran indiscernibles con 

respecto a los valores de pH ensayados. 
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El uranio presente en dichos lodos es extraído de éstos, en 

las fracciones carbonatada y reducible, aproximadamente con la 

misma eficacia en ambas. Este resultado indica que el uranio no 

sólo está asociado al precipitado en forma de carbonatos, sino que 

también, una parte equivalente lo está en forma de óxidos 

metálicos. 

Por su parte, la práctica totalidad del radio es extraído del 

fango en la fracción reducible del mismo, lo que nos indica que éste 

está asociado principalmente a los óxidos metálicos. 

 

3.10.  La dosis incorporada por ingesta del agua, una vez que se le ha 

aplicado el proceso de potabilización propuesto por nosotros, para 

maximizar la eliminación de los radionucleidos naturales del agua 

sistemáticamente estudiados, logra reducir a pH 6 dicha dosis en 

más del 90% de la que se incorporaría de ser consumida sin dicho 

tratamiento. Esta reducción de la dosis, unida a las características 

físico químicas en las que queda el agua así potabilizada, hace que 

ésta cumpla en todos los casos, los requisitos legales para 

considerarla como apta para el consumo humano. 
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Apéndices. 

 

Apéndice A: Procedimientos utilizados para el análisis de las 

magnitudes radiactivas. 

 

La determinación de los diferentes isótopos radiactivos, emisores alfa, 

presentes en un agua requiere de su separación física y/o química de las demás 

especies presentes, ya que de lo contrario, se producen tal cantidad de 

interferencias energéticas entre los diferentes radioisótopos, que nos 

imposibilita su análisis individual. Este proceso implica el tener que destinar 

mayor tiempo y trabajo para la determinación de éstos a partir de dichas 

emisiones, que cuando se hacen a partir de emisiones gamma. 

Para el caso de la determinación de la actividad alfa total, beta total y 

gamma, no es necesario prácticamente ningún tipo de separación radioquímica, 

ya que para sus medidas, las interferencias energéticas no juegan ningún papel 

en los primeros dos casos, o son de relativamente fácil resolución en los 

espectrómetros gamma. En estos casos, la correspondencia entre los contajes 

experimentales y las actividades de las correspondientes muestras, se efectúa 

por comparación con un patrón de actividad bien conocida e idénticas 

características a las que posee la muestra analizada. 

 

A.1. Determinación de los índices de actividad alfa-beta total. 

 

El procedimiento seguido para la determinación de las actividades alfa-

beta total de las muestras de agua que hemos analizado en el estudio, se 

describe brevemente a continuación: 

El agua es acidulada con ácido nítrico concentrado, hasta que su pH es 

de aproximadamente 1.5. Se toma un volumen de agua tal, que basándonos en 

la relación existente entre la conductividad y el residuo seco (Jiménez, 1996), 
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se obtiene una la tasa de contaje que, siendo suficientemente alta, no produzca 

una excesiva pérdida de eficiencia debido a la autoabsorción en la propia 

muestra. Dicho volumen de agua se lleva a desecación total en una plancheta 

estriada de acero inoxidable de 5 cm de diámetro. Una vez que se ha 

determinado el residuo producido por gravimetría, se guarda la plancheta en 

una cápsula tipo petri, y se coloca en un desecador durante al menos tres días, 

con el fin de lograr la estabilización del radón y sus descendientes. Para 

finalizar, la muestra es medida en el contador de flujo de gas durante 1200 

minutos. 

El índice de actividad debida a los emisores alfa presentes en la muestra, 

viene dada por la expresión: 

V60

)
T
F

T
N(

A fm

α

αα

α ε

−
=  

en donde Nα son las cuentas registradas en el canal alfa, Tm es el tiempo 

de medida de la muestra en minutos, Fα son las cuentas del fondo medidas en 

el canal alfa, Tf es el tiempo de medida del fondo, εα es la eficiencia alfa para el 

espesor másico de la muestra, V es el volumen en litros al que se va a referir la 

actividad, y el factor 60 se introduce para expresar el resultado en Becquerel 

por litro. 

La incertidumbre asociada a esta medida, Δ (Aα), viene dada por la 

expresión: 
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en donde , Δ (εα), , Δ (V), son las incertidumbres asociadas a la eficiencia 

alfa y al volumen analizado, respectivamente y en donde k tomará un valor 

dado, en función del grado de confianza deseado. En nuestro caso utilizamos 
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sistemáticamente un nivel de confianza del 95%, de forma que su valor es de 

1.96. 

Por otra parte, para calcular el índice de actividad beta de la muestra, los 

cálculos a efectuar son análogos a los realizados para conocer el índice de 

actividad alfa, con la salvedad de que hay que considerar el llamado efecto 

crosstalk, Cα, por lo que este índice beta, Aβ, vendrá dado por la ecuación: 

 

V60
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La incertidumbre asociada a esta medida, Δ(Aβ), viene dada por la 

expresión: 
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A.2. Determinación de la actividad del 226Ra mediante espectrometría 

gamma. 

 

Para la medida del 226Ra mediante espectrometría gamma hemos 

seguido el siguiente procedimiento: 

El agua es acidulada con ácido nítrico concentrado, hasta que su pH es 

de aproximadamente 1.5. A continuación, un volumen de esta muestra (0.25 L) 

es desecado sobre una lámina de plástico, que se introduce en una cápsula 

cilíndrica de diámetro 9 cm y altura = 1.3 cm, tipo petri, geometría para la que 

hemos calibrado el detector de Germanio utilizado. El 226Ra es medido a la 

energía de 186.1 keV, como ya explicamos en el capitulo III.2. 
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Para el cálculo de la actividad de una muestra por espectrometría 

gamma, es necesario establecer unos criterios estadísticos, con el fin de 

conocer, con el nivel de confianza deseado, cuándo los valores de la actividad 

de la muestra están o no por encima del fondo ambiental. 

Los criterios estadísticos utilizados (Curie, 1968; Hartwell, 1975) son: 

 

1. Establecemos un umbral de actividad denominado Límite de decisión 

(Lc). Cuando la muestra lo exceda, indicará que la actividad que posee la 

muestra está por encima del fondo ambiental. 

 

2. Definimos la sensibilidad del método utilizado mediante el Límite de 

detección (Ld). Este valor nos asegura la mínima cantidad de actividad de 

la muestra que puede ser detectada. 

 

3. Definimos un límite superior, para el contenido radiactivo de las 

muestras, por debajo del cual, la actividad de éstas no podemos 

detectarla. Este valor se establece para un nivel de confianza 

determinado, en nuestro caso sistemáticamente el 95%. 

 

4. Establecemos un método sistemático para la expresión de los resultados, 

junto con sus incertidumbres asociadas, en base al conjunto de reglas o 

niveles de decisión antes descritas y que resumimos en la tabla A.2. 
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Nivel de decisión Cuentas netas 
detectadas 

Expresión del 
resultado 

1 Ns<0 Ns<(Nmax=Lc) 
2 0≤Ns≤Lc Ns<(Nmax=Ns+Kασs) 
3 Ns >Lc 

Kβσs>Ns 
Ns<(Nmax=Ns+Kβσs) 

4 Ns >Lc 

Kβσs≤Ns 
Ns=Ns±Kβσs 

 
Tabla A.2. Niveles de decisión y formas de expresión de los resultados 
obtenidos. 
Nmax = cota superior de contaje. 
Kβ = 1.96, correspondiente al nivel de confianza del 95% para ensayos de dos 
colas. 
σs = Desviación estándar 
Kα = 1.65, correspondiente al nivel de confianza del 95% para ensayos de una 

cola. 

 

Una vez definidos los criterios estadísticos, se define la actividad 

específica (Ae) de una muestra mediante la expresión: 

 

( )V tI
NA

s

s
e ε
=  

 

en donde Ns es el número de cuentas detectadas para un fotopico de 

energía determinada, I es la intensidad absoluta de la emisión gamma en 

tantos por uno, ε es la eficiencia del detector a la energía de emisión del 

precitado fotopico, ts es el tiempo de contaje en segundos y V es el volumen de 

la muestra en litros. 

Cuando como resultado de la medida nos encontremos con uno de los 

tres primeros niveles de decisión (tabla A.2.), la actividad específica será 

expresada como la correspondiente cota superior, que será función del nivel de 

decisión en que nos encontremos. Por el contrario, cuando el nivel de decisión 
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sea el 4, la actividad se expresará como la actividad específica ± Δ(Ae), siendo 

la incertidumbre asociada a la actividad: 
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en donde Δ(ε), Δ(I) y Δ(V) son las incertidumbres asociadas a la 

eficiencia, intensidad y volumen respectivamente. 

 

A.3. Determinación de la actividad de 226Ra y de 234U y 238U mediante 

espectrometría alfa. 

 

Los procesos de coagulación-floculación que hemos llevado a cabo a lo 

largo de este estudio, utilizan pequeños volúmenes de agua, máximo 2 litros 

para una muestra, por lo que para el análisis de la actividad de los 

radionucleidos 226Ra y del 234U y 238U presentes en la misma, hemos utilizado un 

método combinado para la extracción simultánea de dichos radionucleidos. 

Dicho método está basado en los propuestos por Baeza y otros autores para los 

radioisótopos de radio (Baeza, 1998), y por Dregge y Boden para los 

radioisótopos de uranio (Dregge, 1984). 

En la figura A.3a. se muestra el procedimiento radioquímico utilizado para 

la extracción selectiva de los radionucleidos 234U y 238U y 226Ra. Como puede 

observarse, se procede en primer lugar a acidular la muestra de agua con ácido 

nítrico concentrado hasta un pH aproximado de 1.5, se añaden los trazadores 

radiactivos 232U (denominado 010396-U232 en apéndice D) y 133Ba 

(denominado 010895-BA133 en apéndice D), utilizados para el cálculo del 

rendimiento radioquímico, y la mezcla se homogeneiza durante 

aproximadamente 12 horas. La muestra de agua es llevada hasta sequedad, 

siendo la cantidad de sales generadas relativamente pequeña, ya que el 
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volumen inicial de la muestra es como máximo de 2 litros. Dichas sales son 

disueltas con ácido clorhídrico 9M y les hace fluir por una resina Dowex 1x4, 

previamente acondicionada. De esta forma, el uranio es retenido en la resina, 

mientras que el radio es eluido y recogido en la fracción de HCl 9M. El uranio se 

extrae de la resina mediante ácido nítrico 8M. A continuación, por una parte el 

uranio es electrodepositado (Hallstadius, 1984) sobre una plancheta de acero 

inoxidable de 24 mm (submétodo A) o coprecipitado con fluoruro de neodimio 

en medio fluorhídrico (Sill, 1987) sobre un filtro de policarbonato 0.1 μm 

(submétodo B). El llevar a cabo esta última parte del proceso por las vías A o B, 

depende principalmente de la ausencia o presencia en el medio de hierro, 

respectivamente. Por otro lado, el radio es coprecipitado como MnO2, y 

posteriormente es separado, en medio HNO3 5M de los actínidos mediante 

extracción líquido-líquido con tributilfosfato (TBP). Por último, el radio es 

coprecipitado mediante portador de bario y ácido sulfúrico concentrado, como 

Ba(Ra)SO4 sobre un filtro de policarbonato 0.4 μm. 

La utilización de 133Ba como trazador se debe a su similitud química con el 

radio, por ser ambos elementos alcalinotérreos. El 133Ba es un emisor gamma, 

con un tiempo de semidesintegración de 10.52 años, siendo sus dos principales 

energías de emisión 302.85 keV (I = 18.33%) y 356.02 keV (I = 62.05%) 

(Firestone, 1996). 

Por otra parte el trazador de uranio utilizado ha sido el 232U (Apéndice D), 

que es un emisor alfa que tiene un periodo de semidesintegración de 68.9 

años, teniendo como principales emisiones alfa, las correspondientes energías 

de 5320.17 keV (I = 68.0%) y 5263.41 keV (I = 31.7%) (Firestone, 1996). 

Para asegurar la fiabilidad del procedimiento de separación radioquímica, 

anteriormente explicado, hemos participado, entre otros chequeos, en una 

intercomparación durante el año 2003, organizada por la IAEA. El objetivo de la 

misma era la determinación de las actividades de 234U y 238U (IAEA-1) y de 226Ra 

(IAEA-2), en sendas muestras de aguas proporcionadas por dicho organismo, y 
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cuyo valor nos era inicialmente desconocido como participante. Los resultados 

obtenidos para la separación radioquímica de los citados radionucleidos que 

estas muestras poseen, así como las actividades certificadas, posteriormente 

informadas por la IAEA, se muestran en la tabla A.3a. Como se puede observar 

los valores de referencia que nos proporciona este organismo, son 

perfectamente coherentes con los obtenidos por nosotros experimentalmente. 

 

Radionucleidos 
Valor Referencia 

(Bqkg-1) 
IAEA-1 IAEA-2 

A463±40 - 
234U 468±2 

B450±30 - 
A442±107 - 

238U 486±1.5 
B500±85 - 

226Ra 50200 ± 780  - 56000 ± 5000 

 

Tabla A.3a. Resultados obtenidos para dos muestras certificadas de la IAEA, 

utilizando la separación radioquímica descrita anteriormente. 
AUranio mediante el método de electrodeposición. 
BUranio mediante el método con NdF3. 
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Las actividades de los isótopos de uranio las calculamos mediante las 

siguientes ecuaciones: 

 

0
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2341-234 A 
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en donde I232, I234 e I238 son las integrales bajo los picos de 232U 

(5263.41+5320.17 keV), 234U (4722.4+4774.6 keV) y 238U (4151+4198 keV) 

respectivamente; A0 es la actividad de 232U adicionado como trazador expresado 

en Bq; y V es el volumen de la muestra expresada en litros. 

Las incertidumbres asociadas a dichas actividades vienen dados por las 

expresiones: 
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en donde, Δ(A0(232U)), Δ(I234) y Δ(I238) son las incertidumbres asociadas 

a A0(232U), I234 y I238 respectivamente. 

La actividad del 226Ra, presente en la muestra analizada, así como el 

rendimiento químico del proceso, vienen dados por las ecuaciones: 
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en donde I226 es la integral bajo la emisión alfa de 226Ra 

(4601.7+4784.38 keV), t1 y t2 es el tiempo, expresado en segundos, 

transcurrido desde el comienzo y hasta el final de la medida, ε es la eficiencia 

de detección, V es el volumen de la muestra expresada en litros, y Rq es el 

rendimiento químico del proceso calculado por espectrometría gamma. Éste 

viene dado como el cociente entre la actividad experimentalmente encontrada 

para el 133Ba en la muestra, Aexp(133Ba), con respecto a la actividad inicialmente 

añadida de trazador 133Ba, todo ello referido a la fecha de medida A0 (133Ba). 

Por otra parte, las incertidumbres de la actividad del 226Ra, Δ(A(226Ra), y 

del rendimiento químico del procedimiento, Δ(Rq), vienen dados por las 

expresiones: 
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en donde Δ(I226)), Δ( Rq), Δ(ε), Δ(A0(133Ba)) y Δ(Aexp(133Ba)) son las 

incertidumbres asociadas a la integral de la emisión alfa de 226Ra, al 

rendimiento químico, a la eficiencia, a la actividad de trazador añadida y a la 

actividad medida para el 133Ba, respectivamente. 
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Apéndice B: Procedimientos utilizados para el análisis de parámetros 

no radiactivos. 

B.1. Parámetros físico químicos de las aguas. 

 

En este apartado hemos querido destacar los procedimientos que se han 

utilizado para la determinación de los parámetros físico químicos. Dichos 

parámetros han sido analizados gracias a la colaboración del Laboratorio 

Agrario de Extremadura. Los métodos de análisis empleados se muestran en la 

tabla B.1. 

 

Parámetro Método de análisis 
pH PE E-310 

Conductividad eléctrica PE E-301 

Residuo seco BOE 1987, nº5 

Carbonatos y bicarbonatos Volumétrico p. 103 Rodier 

Cloruros BOE 1987, nº7 

Sulfatos Nefelométrico p. 199 Rodier 

Nitratos BOE 1987, nº18 

Nitritos PE E-302 

Sodio Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Potasio Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Calcio Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Magnesio Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Dureza BOE 1987, nº11 

Hierro Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Manganeso Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Aluminio Standard method APHA (PAI. 3120, p. 3-59)

Tabla B.1. Métodos de análisis utilizados para la determinación de los 

parámetros estudiados. 
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B.2. Composición física, química elemental, química cuantitativa elemental del 

carbón vegetal. 

 

Cabe destacar que para la caracterización del carbón vegetal utilizado en 

el presente estudio, se ha contado con la colaboración inestimable del 

Departamento de Química Inorgánica, en la Facultad de Formación del 

Profesorado, perteneciente a la Universidad de Extremadura. 

En la tabla B.2. se muestran los métodos que se han utilizado para la 

caracterización del citado carbón vegetal. 

 

Caracterización Método de análisis 

Composición elemental Espectroscopia de emisión inducida por plasma.

Cenizas Espectroscopia de emisión inducida por plasma.

Estructura microporosa 1Ecuación de Dubinin-Radushkevich. 

Estructura no 

microporosa 

Porosimetría de mercurio. 

Superficie equivalente 

BET 

2Ecuación de Brunauer, Emmett, y Teller. 

 

Tabla B.2. Métodos de análisis utilizados para la caracterización de del carbón 

vegetal estudiado. 
1Dubinin, 1989 
2Rouquerol, 1999 
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Apéndice C: Equipos de medida. 

 

C.1. Detector de flujo de gas. 

 

Los contadores proporcionales son aquellos que están formados 

básicamente por un recinto sensible a la radiación ionizante, constituido por un 

gas o mezcla de gases, en donde se crea un campo eléctrico variable. La 

relación entre el impulso generado y el campo eléctrico, determina las 

condiciones de trabajo para dicho detector. 

 

C.1.1. Descripción del equipo. 

 

El contador proporcional empleado, marca Canberra modelo 2401 

(Canberra, 1987), es un detector de flujo de gas y bajo fondo, que permite la 

detección de bajos niveles de actividad de emisores α y/o β en muestra 

ambientales. Los principales elementos que constituyen este sistema son: dos 

detectores, denominados detector principal y detector de guarda, encerrados 

en un blindaje de plomo, un conjunto de dos preamplificadores/amplificadores 

Canberra modelo 2403 y un controlador del sistema Canberra modelo 2404. 

El detector principal ha sido diseñado para utilizar planchetas estriadas 

de acero inoxidable de 5 cm de diámetro, en donde se ubica la muestra, de 

forma que el detector principal recoja las emisiones α y β procedentes de ésta. 

Dicho detector consiste en una cámara cilíndrica, llena de gas, con un orificio 

para su entrada y salida, un ánodo y un cátodo entre los que establece una 

diferencia de potencial, y una ventana de mylar de escaso espesor a través de 

la cual pasan las partículas α y β procedentes de la muestra. Al atravesar estas 

partículas la ventana, pueden ionizar el gas y los iones formados son acelerados 

por la diferencia de potencial existente, produciendo pulsos eléctricos discretos. 

El gas utilizado es el denominado gas PR, que consiste en una mezcla de argón 
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y metano en una relación 9 a 1. En la figura C.1.1. se muestra el contador de 

flujo de gas utilizado. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura C.1.1. Contador de flujo de gas utilizado. 

 

El detector de guarda es un contador de gas sellado, con un área de 

trabajo de 12.7 cm x 16.2 cm. Su función es la de reducir los efectos de los 

fotones γ y de la radiación cósmica sobre el detector principal, al estar 

conectado en anticoincidencia con éste, consiguiéndose de esta forma un 

sistema de contaje de muy bajo fondo. 

Los dos detectores se encuentran dentro de un blindaje de plomo de 

baja actividad de 10 cm de espesor con una configuración geométrica de 4π. 

Además, para evitar la interacción sobre el detector principal de los rayos X 

producidos por la radiación cósmica sobre el plomo, el blindaje lleva por su cara 

interior un recubrimiento de cobre de alta pureza, con un espesor de 3.2 mm. 

Las emisiones α y β procedentes de la muestra son registradas 

exclusivamente por el detector principal, ya que son detenidas por la ya citada 
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lámina de cobre del blindaje, antes de llegar al detector de guarda. La señal 

producida por el detector es procesada por la cadena electrónica y registrada. 

La radiación exterior altamente energética, que se considera como fondo o 

interferencia, puede atravesar el blindaje de plomo y llegar al detector principal, 

pero si esto ocurriera, habría tenido que pasar antes por el detector de guarda. 

Mediante un sistema de anticoincidencia se rechaza en tal caso la mayoría de 

estas señales pertenecientes al fondo del laboratorio. 

Las partículas α, de mayor carga y menor velocidad que las β, ionizan 

mucho más el gas del detector, lo que produce a la salida del conjunto 

preamplificador/amplificador unos pulsos de voltaje de altura mucho mayor que 

los originados por las partículas β, lo que permite distinguirlas. Estos pulsos son 

tratados por un analizador monocanal SCA, dotado de dos discriminadores. El 

discriminador de bajo nivel (LLD) permite establecer una altura de pulso 

mínima, por debajo de la cual todas las señales son consideradas como ruido 

electrónico e ignoradas. El otro discriminador, de alto nivel (ULD) se encarga de 

discriminar si se ha producido la detección de una partícula α o β según la 

altura del pulso registrado sea mayor o menor que el ULD, respectivamente. El 

rango del ULD se regula mediante la función WINDOW, y su rango va de 0 a 

1000 (equivalente a de 0 a 10 Voltios). Frecuentemente ocurre que una 

partícula β produzca en el detector una ionización del gas tal que sea registrada 

en el canal α. A este fenómeno se le denomina crosstalk β, Cβ. De la misma 

forma, puede ocurrir que sean registradas en el canal β pulsos producidos por 

partículas α degradadas en energía, por inducción de rayos X producidos por la 

excitación del gas o por imperfecciones en la recolección de carga por el 

detector. A este fenómeno se le denomina crosstalk α, Cα. 

Las condiciones de trabajo que hemos establecido como más adecuadas 

para nuestro contador proporcional de flujo de gas son: Voltaje =1500 V y 

WINDOW=700 (Paniagua, 1991). Para ellas, el crosstalk β es menor que el 1% 

y el crosstalk α es del 22.9%. 
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C.1.2. Calibrado en eficiencia. 

 

Para la calibración en eficiencias del contador proporcional de flujo de 

gas utilizado, hemos utilizado un patrón emisor alfa (241Am), y otro, emisor beta 

(90Sr+90Y en equilibrio), según lo especifica la legislación vigente (BOE, 1987). 

La detección de la radiación α y β de la muestra está influida por 

factores tales como la actividad y la geometría de la fuente, el rendimiento del 

detector para ese tipo de radiación, la autoabsorción de la muestra, la 

retrodifusión, la absorción en el medio entre la muestra y el detector, la 

absorción por parte de la ventana del detector, etc. Por ello, la actividad de una 

muestra no puede medirse directamente, sino comparando su tasa de contaje 

con la de una muestra patrón cuya actividad es bien conocida. Uno de estos 

factores que afecta de manera importante a la eficiencia de detección es la 

autoabsorción, haciendo disminuir la eficiencia de detección al aumentar el 

espesor de la fuente. Para establecer la relación existente entre la eficiencia del 

detector y el espesor másico de la muestra hemos preparado una serie de 

planchetas con una actividad conocida y distintas cantidades de Na2CO3, que 

actúa como sustrato (BOE, 1987), procurando incluir un amplio rango de 

espesores másicos, de forma que en él, previsiblemente se contenga a los 

espesores másicos típicos de las muestras, cuya actividad se pretenda 

determinar. A tal fin hemos asumido para la eficiencia de detección la siguiente 

forma funcional (Paniagua, 1991), en función del espesor másico de la muestra: 

Bx
e1A)x(

Bx−−
=ε  

 

en donde x es el espesor másico expresado en mgcm-2, B es el 

coeficiente de absorción másico expresado en cm2mg-1 y A es la eficiencia a 

espesor cero, que tiene en cuenta el resto de los factores no dependientes del 

espesor de la muestra. 
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Las eficiencias de detección para emisiones α de 241Am y para emisiones 

β de 90Sr+90Y, en función del espesor másico para el rango entre 0 y 18 mgcm-

2, se reproducen para los valores de los parámetros de ajuste que se muestran 

en la tabla C.1. 

 

Canal A (%) B (cm2mg-1) 

Α 22.8 ± 0.2 0.392 ± 0.011 

Β 34.3 ± 0.2 0.025 ± 0.001 

 

Tabla C.1. Valores de los parámetros de ajuste de las eficiencias de detección α 

y β para el detector de flujo de gas utilizado. 

 

C.2. Espectrómetro gamma. 

 

Para la detección de la radiación gamma hemos utilizado un 

semiconductor de germanio intrínseco como detector de la misma. Los 

semiconductores intrínsecos se denominan así por tener una muy pequeña 

cantidad de impurezas en la red cristalina de la que está formada el detector, 

que en los semiconductores tipo n producen un exceso de electrones, mientras 

que en los de tipo p, aportan un exceso de huecos. Cuando un semiconductor p 

y otro n se ponen en contacto, los electrones del tipo n se difunden a través de 

la zona de unión hacia el tipo p, combinándose con los huecos. La difusión de 

electrones producida en el semiconductor de tipo n provoca que éste deje 

ionizada positivamente la zona donadora, mientras que la zona receptora de 

electrones del semiconductor tipo p, queda ionizada negativamente, 

quedándose la zona de la unión (o región de deplexión) sin portadores libres de 

carga. De esta forma se crea una barrera de potencial entre ambas regiones, 

ensanchándose la región de deplexión cuando se aplica un potencial externo 

inverso a la unión. Cuando la radiación gamma incide sobre la región de 
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deplexión, puede  crearse un par electrón-hueco, incidiendo el electrón en el 

ánodo y el hueco en el cátodo, de manera que los electrones y huecos 

colectados forman un pulso eléctrico, cuya amplitud es proporcional a la 

energía de la radiación incidente (Krane, 1988). 

 

C.2.1. Descripción del equipo. 

 

El equipo de espectrometría gamma utilizado es un detector coaxial de 

germanio intrínseco, tipo n con ventana de berilio, marca Canberra modelo 

GR2520-7500SL, y eficiencia relativa del 25%. La resolución para el pico de 

1332 keV de 60Co es de 1.87 keV, la relación pico-Compton es de 57.5 a 1 y el 

volumen efectivo de 112.6 cm3 (figura C.1.1a.). Dicho detector, está alojado en 

un blindaje pasivo de hierro y plomo viejo, recubierto internamente por una 

lámina de cobre electrolítico. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura C.1.1a. Equipo de espectrometría gamma utilizado. 
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La cadena electrónica asociada al detector está compuesta por: una 

fuente de alta tensión Canberra 3105, que es la que nos proporciona una 

tensión de polarización inversa externa (–3500V), mediante la cual se amplia la 

zona de deplexión del detector de germanio; un preamplificador Canberra 2001 

FET, que convierte la carga de ionización, producida en el detector por la 

radiación gamma, en un pulso de voltaje; un amplificador Canberra 2021, que 

modula y mejora la señal procedente del preamplificador; y un ADC externo 

Canberra 8075, que mide la amplitud de los impulsos que llegan a su entrada y 

los convierte en números proporcionales a dicha amplitud. La señal procedente 

de la cadena electrónica es enviada a un analizador multicanal de 4096 canales. 

El análisis de los correspondientes espectros se realiza mediante una versión 

actualizada del programa ESPEC (Baeza, 1992).  

En la figura C.1.1b. se muestra las especificaciones técnicas del equipo 

de espectrometría gamma utilizado. 

Debido a que el detector de germanio es un semiconductor con una 

banda de energía prohibida relativamente pequeña, y con el fin de no generar 

térmicamente pares electrón-hueco, éste se mantiene a una temperatura de 

operación de 70 K mediante emplazamiento vertical en un criostato estándar de 

nitrógeno líquido. 

 

C.2.2. Calibrado en eficiencia. 

 

Para obtener el valor de actividad de una muestra por espectrometría 

gamma, es necesario conocer previamente la eficiencia de detección que posee 

el detector de germanio, en el rango energético de trabajo. 

Se define la eficiencia absoluta del fotopico εi, para la energía Ei, como la 

probabilidad de que un fotón gamma de esa energía, sea contabilizado en el 

fotopico correspondiente a esa energía: 
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)F(E
)C(E

i

i=iε  

donde C(Ei) es el número de cuentas registradas en el fotopico de 

energía Ei y F(Ei) es el número de fotones de dicha energía emitidos por la 

fuente en todas las direcciones. 
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Figura C.1.1b. Especificaciones del equipo de espectrometría gamma utilizado. 
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Dicha eficiencia, o relación entre fotones emitidos y detectados, depende 

de la composición y dimensiones del detector, de la geometría y sustrato de la 

muestra y de la disposición fuente-detector. 

Para el cálculo de la eficiencia experimental, hemos utilizado patrones 

secundarios fabricados a partir del cóctel QCY.48 de Amhersham, Apéndice D, 

compuesto éste por radionucleidos que cubre el rango energético de interés. 

Estas fuentes poseen actividades conocidas con precisión, y los hemos 

preparado con el mismo sustrato y geometría que las muestras que se han 

medido en este estudio. 

Para la determinación de la curva de calibrado hemos utilizado una 

función de calibrado lineal respecto a sus parámetros de ajuste (Gray, 1985), 

ofreciendo buenos resultados para un amplio rango de energías. De esta forma, 

se ajustaron las eficiencias experimentales según la ecuación: 

 
2

210 )E(lnAElnAAln ++=ε  

 

en donde ε es el valor de eficiencia obtenido experimentalmente, E es la 

energía de los diferentes fotopicos utilizados en el calibrado en eficiencias, y A0, 

A1 y A2 son los coeficientes de ajuste lineal. 

La curva de calibrado en eficiencias, en el rango energético 165,9-1836 keV, 

obtenidos para la geometría identificada como petri agua d = 9 cm, 

correspondiente al agua desecada en una lámina de plástico, e introducida en 

la citada cápsula, resulta ser: 

 

9817.0r)E(ln046.0Eln524.1034.4ln 22 =+−=ε  

 

Cabe destacar, que para la calibración en eficiencias del espectrómetro 

gamma para el 133Ba, utilizado para obtener el rendimiento químico de la 

separación radioquímica del 226Ra, hemos empleado la geometría de plancheta 
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de 24 mm. Para ello, hemos preparado tres patrones secundarios de 133Ba, con 

esta geometría, a partir de un patrón certificado de 133Ba (Apéndice D). De este 

modo se obtienen unas eficiencias para el bario de (7.64±0.13)% para el 

fotopico de 302.85 keV y (6.61±0.10)% para el fotopico de 356.02 keV. 

 

C.3. Espectrómetro alfa. 

 

Entre los detectores de semiconductor empleados para la detección de 

radiaciones ionizantes, el de barrera de superficie de silicio constituye el más 

empleado para la realización de medidas de partículas cargadas. Estos 

detectores se basan en la unión formada entre un semiconductor y ciertos 

metales, normalmente silicio tipo n con oro, o bien, silicio tipo p con aluminio. 

Esta unión metal-semiconductor origina una situación similar a una unión tipo 

n-p, creándose una zona de deplexión que se extiende por la totalidad del 

semiconductor, lo cual permite la detección de partículas cargadas. 

 

C.3.1. Descripción del equipo. 

 

El equipo de espectrometría α que hemos utilizado (figura C.3.1a.) está 

compuesto por cinco detectores de silicio, instalados en el interior de sus 

respectivas cámaras espectrométricas, donde se practica el vacío mediante una 

bomba rotatoria, la cual lleva acoplada un manómetro (figura C.3.1b.) El vacío 

practicado en las cámaras es necesario para evitar la colisión de las partículas α 

emitidas por las muestras a analizar con los átomos de la capa de aire que 

existe entre la fuente y el detector, con la consiguiente degradación del 

espectro. Dicho nivel de vacío se ha situado entre 0.1 y 0.2 mm de Hg, ya que 

un nivel de vacío superior facilitaría la posible retrodispersión del núcleo emisor 

α y su implantación en el detector. Las cámaras empleadas son de la marca 

Tennelec modelo TC 256, con capacidad de alojar detectores de hasta 44.5 mm 
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de diámetro. La fuente se dispone sobre una lámina metálica deslizable sobre 

varios compartimentos, permitiendo variar la distancia entre la fuente y el 

detector en un margen comprendido entre 0.5 mm y 52.5 mm. Cada una de 

dichas cámaras posee un emisor de impulsos simulados con un rango 

energético de 3 a 8 MeV, así como una fuente de voltaje para la polarización 

del detector con voltajes de hasta ±150 V, y un conjunto 

preamplificador/amplificador de alta ganancia. Las cámaras espectrométricas α, 

cada una dispuestas como un módulo NIM doble, están situadas, tres en un 

rack Ortec 4001A, a las que identificamos como cámaras 1, 2 y 3 

respectivamente, y las otras dos en un rack Canberra Modelo 2100, a las que 

denominamos cámaras 7 y 8. Los detectores utilizados se denominan por el 

número de la cámara en la que se alojan, y son de las siguientes marcas: 

 

• Marca Eurisys Mesures, modelo IPC 600-100-22 EM: en las cámaras 1, 7 

y 8. 

• Marca Eurisys Mesures, modelo IPN 450-25 EM: en la cámara 2. 

• Marca EG&Ortec, modelo Ba-18-450-100: en la cámara 3. 

 

Las señales analógicas emitidas por cada cámara son recogidas por un 

módulo multiplexor (Nucleus Model DMR 108), dispuesto como un módulo NIM 

simple y alojado en un rack Tennelec TB 3, el cual permite distinguir la 

procedencia de cada señal, enviándolas a la tarjeta multicanal PCA3, de Oxford 

Instruments, alojada internamente en un ordenador PC compatible, que es el 

que realiza la recolección de los espectros mediante el software asociado (PCA3 

versión 2.35), pudiéndose recolectar, los cinco espectros distintos 

simultáneamente en sus correspondientes regiones de 1024 canales cada una. 

Debido a los extremadamente bajos niveles de actividad normalmente 

existentes en las muestras ambientales, y con el fin de evitar la transferencia de 

posibles contaminaciones entre las diferentes cámaras/detectores, hemos 
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optado por emplear un criterio selectivo en la utilización de las mismas, de 

modo que en cada una de ellas se miden siempre el mismo tipo de fuentes, 

según el siguiente esquema: 

• Uranio: cámaras 1, 7 y 8. 

• Radio: cámaras 2 y 3. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura C.3.1a.- Vista del dispositivo experimental del equipo de espectrometría 

α empleado. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura C.3.1b. Bomba rotatoria y manómetro acoplado que realiza vacío en las 

cámaras alfa utilizadas. 

1 2 3

7 8
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C.3.2. Calibrado en eficiencia. 

 

La eficiencia de detección para partículas α la hemos evaluado mediante 

una fuente espectrométrica triple, denominada 090200-Triple α, en el apéndice 

D, constituida por 233U, 239+240Pu y 241Am, ver tabla C.1.2a.y figura C.1.2a., de 

138.2 Bq de actividad total, depositados por electrolisis sobre una plancheta de 

acero inoxidable de 24 mm de diámetro.  

 

Radionucleido T1/2 Energía (keV) Intensidad (%)

4824.0 83.3 
233U 1.592 x 105 

4782.3 14.1 

5156.6 73.3 

5144.3 15.1 239Pu 2.411 x 104 

5105.8 11.5 

5168.1 73.51 
240Pu 6563 

5123.5 26.39 

5544.5 0.36 

5485.6 85.1 241Am 432.2 

5442.8 13.3 

 

Tabla C.1.2a.- Tabla de isótopos, período de semidesintegración, energías e 

intensidades de cada emisión de los radionucleidos que forman parte de la 

multifuente empleada en la calibración en eficiencia del equipo de 

espectrometría α. 
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Figura C.1.2a.- Espectro de la multifuente de 233U, 239+240Pu y 241Am empleada 

en el calibrado en eficiencias del equipo de espectrometría α. 

 

Para el cálculo de la eficiencia, no hemos considerado la dependencia 

con la energía de emisión, ya que hemos aplicado la hipótesis de que la 

eficiencia del detector es del 100% una vez que una partícula α lo ha 

alcanzado. Así pues la eficiencia de detección viene dada por la expresión: 

 

0

241240239233

A
Am)A(Pu)A(U)A( ++

=
+

ε  

 

en donde A(233U), A(239+240Pu) y A(241Am) son las áreas de los picos de los 

respectivos radionucleidos y A0 la actividad total de la muestra. En la tabla 

C.1.2b se muestran los valores de la eficiencia y de la resolución de los 

detectores empleados, cuantificadas estas últimas como la anchura de pico a 
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mitad de su altura (FWHM), así como la distancia fuente-detector empleada en 

cada caso. 

 

 

Cámara/Detector Distancia (mm) Eficiencia (%) Resolución 

(keV) 

1 12 16.78±0.18 48±4 

2 14 12.62±0.10 265±23 

3 14 7.63±0.09 212±29 

7 15 11.48±0.11 28±3 

8 15 10.96±0.14 31±2 

 

Tabla C.1.2b.- Condiciones de trabajo utilizadas con los detectores alfa para la 

medida de las muestras. 
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Apéndice D: Patrones radiactivos utilizados. 
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