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RESUMEN

El uso de plaguicidas como agentes quimicos efectivos y especificos para proteger los
cultivos es de caracter globalizado en nuestra época y debido a la continua necesidad de
producir alimentos existe una demanda creciente. La evidencia cientifica indica que la mayoria
de ecstas sustancias quimicas sintéticas, o sus productos de degradacién, independientemente
de su uso, eventualmente llegaran a los ambientes acuaticos. En el caso de aguas subterrineas
puede transcurrir mucho tiempo antes de que un contaminante liberado en la superficie
terrestre sea detectado en el agua del acuifero; ademaés, debido al movimiento de éstas, el
proceso de contaminacién puede hacerse extensivo a sitios alejados de los puntos de descarga.
La dimensién y extension de los efectos de la contaminacién estaran relacionadas con Ia
capacidad del suelo y del sistema hidrico subterraneo de degradar o diluir estas sustancias. Si
bien los acuiferos se encuentran mas protegidod que las aguas superficiales, una vez que el
contaminante se incorpora a dicho medio, es mas dificil de eliminar, dando lugar a un proceso

de contaminacion irreversible.

Puesto que una parte considerable de la agricuitura en Chile se desarrolla en suelos
derivados de cenizas volcanicas y debido al riesgo permanente de contaminacién que
representa para el propio suelo y para los recursos hidricos de la zona, el uso continuo y
creciente de plaguicidas, es indispensable comprender y analizar el comportamiento de estos
compuestos, una vez que son incorporados al medio ambiente. Conforme a esta necesidad,
también resulta interesante y 1til para fines comparativos, estudiar el comportamiento de estas

moléculas en suelos de uso agricola cuya genesis no esté vinculada a material volcéanico.

El objetivo general de la presente tesis fue abordar en forma integral el estudio del
comportamiento fisico-quimico de dos herbicidas de amplio espectro de aplicacién,
pertenecientes a dos importantes clases quimicas, en suelos volcanicos caracterizados por la
presencia de materia organica (MO), alofan y/u 6xidos amorfos y cristalinos en proporciones

variables y en suelos no alofanicos con predominancia de montmorillonita.




Los herbicidas estudiados fueron el é4cido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) vy
metabenzotiazuron (MBT, 1-(1,3-benzotiazol-2-il)-3-metilurea) y se seleccionaron como
matrices adsorbentes dos suelos pertenecientes al grupo de los Trumaos (Cunco y Hualpin, del
orden Andisol), ricos en materia organica, alofin y éxidos amorfos y uno correspondiente al
grupo de los Rojo Arcillosos (Galvarino, orden Ultisol), con bajo contenido de materia
organica, abundante contenido de éxidos cristalinos y dominancia de arcillas del tipo 1:1.
Asimismo y con la intencidn de diferenciar las propiedades de adsorcién segin la naturaleza y
composicion del suelo, se selecciond un suelo de la Regién Metropolitana de la serie Mapocho

(orden Inceptisol}, dominado por arcillas del tipo 2:1.

Con el propdsito de identificar con mayor claridad las fierzas intermoleculares que
actiian en la interfase sdélido-solucién y que permiten la retencidn de las moléculas de soluto
en la superficie adsorbente también se utilizaron superficies individuales modelo que
representan a los distintos constituyentes del suelo. De esta forma se empled un acido hiimico
comercial y una montmorillonita saturada con sodio y ademas se sintetizaron ferrihidrita y
alofan; simultdneamente se prepararon asociaciones binarias y ternarias de estos componentes

individuales.

Los equilibrios de adsorcién-desorcion de 2,4-D y MBT en disolucion se describieron
de acuerdo al modelo de Freundlich y para evaluar la reversibilidad del proceso se utilizé el
coeficiente de histéresis (H). Los coeficientes empiricos Koc y Kge permitieron explicar el
papel de la materia orgéanica y la efectividad de los recubrimientos férricos en la adsorcion,

respectivamente.

Del comportamiento de adsorcion observado en todas las superficies anteriores se
logré extraer conclusiones acerca del fendmeno que ocurre en los suelos y del aporte de cada
componente. En este sentido el 4dcido hiimico se comporté como la superficie individual mas
adsorbente de MBT, mientras que la ferrihidrita lo fue para el 2,4-D. En el caso de los suelos,
aquellos con mayor contenido de materia orgénica resultaron siempre con una mayor

capacidad de adsorcién de ambos herbicidas. De la informacidn obtenida también se dedujo
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que la fraccion arcilla (montmorillonita) tiene un papel relevante en la adsorcién de MBT en

suelos con bajo contenido de materia organica.

En cuanto a la cinética de adsorcion, ésta se ajusté a un modelo hiperbodlico, donde la
forma diferencial de la ecuacion permitid el célculo de la constante de velocidad y del orden

de reaccion del proceso global.

Para caracterizar termodinamicamente el sistema superficie-plaguicida se utilizé un
método empirico que permiti6 el calculo de los parmetros AG®, AH® y AS® a partir de la
variacion de la constante que define la condicion de equilibrio (Kg) del soluto distribuido entre
la solucion y la matriz de suelo. La influencia del grado de recubrimiento molecular sobre la
energia de adsorcién se caracterizd mediante el calor isostérico (AH;). Los parimetros
termodinamicos calculados indicaron la direccion de la adsorcién, la fuerza de las uniones
presentes, el grado de interaccién de las moléculas de soluto con el solvente y con otras

moléculas, asi como el reordenamiento molecular del sistema.

También se tuvo como objetivo del trabajo y teniendo como base el conocimiento del
comportamiento de adsorcion de los herbicidas en los suelos, establecer la probabilidad de
lixiviacién de éstos mediante la aplicacion de un modelo simple de prediccién de lixiviacién
(PESCOL) que utiliza como pardmetros de entrada las propiedades hidrodinamicas de la
columna de suelo, la constante de degradacion del compuesto y las constantes de adsorcién de
Freundlich. Para los experimentos de lixiviacidon se utilizaron colwmnas empacadas de suelo
sometidas a un flujo constante de agua. Por otra parte se realizaron experiencias de incubacién
en diferentes condiciones de temperatura y humedad para establecer la cinética de degradacion
de los compuestos. Segun los resultados encontrados el 2,4-D es un compuesto altamente
lixiviable en suelos montmorilloniticos, a diferencia del MBT, con menores probabilidades de
lixiviacidon especialmente en suelos de alto contenido de materia organica, que ademas por su

marcada capacidad de adsorcién impusieron limitaciones en la aplicacién del modelo.
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El célculo de los pardmetros termodinimicos y el estudio en superficies modelo
permitié una mejor aproximacion a la interpretacion integral del proceso de adsorcion de estos
compuestos en €l suelo, un sistema donde la evidencia de mecanismos especificos es escasa y
normalmente esta planteada a partir de las propiedades quimicas del compuesto, la
composicion mineraldgica de la superficie y un coeficiente que sélo da cuenta de su capacidad
de adsorcion. El enfoque utilizado en esta investigacidon asumié como eje central las
interacciones especificas que se desarrollan en una superficie més pura y menos compleja que
los suelos, sin desconocer las limitaciones de los modelos matematicos aplicados, por lo que
las caracteristicas particulares de cada fendémeno asociado con la retencién de los dos

herbicidas en estudio han sido descritas con mayor pertinencia.

La relevancia ambiental de este estudio es inherente a la demanda que plantea el
cuidado de nuestro entorno natural y sus recursos. Fiel a sus postulados como ciencia de la
materia y sus cambios, la Quimica ha llevado gran parte de sus principios y fundamentos para
tratar de consolidar el conocimiento sobre el comportamiento de adsorcién de dos herbicidas

en una matriz reconocidamente compleja y heterogénea como el suelo.




ABSTRACT

The use of pesticides as effective and specific chemical vehicle for crops protection has
a global character in the present time, an increasing demand existing in response to the need of
food production. Research indicates that a large number of these synthetic chemicals, or their
degradation products, despite uses, eventually will reach the aquatic environments. In the case
of ground waters many time after application can elapse before a contaminant can be detected
in the aquifer; in addition, contamination can be extended to sites localized far away from the
discharge point, because of the motion of subsurface waters. Lengthening and extent of the
contamination effects will be related with the soil and water capacities to degrade or dilute
pesticides. Even though aquifers are more protected than surface waters, when the
contaminants reach them, is more difficult to eliminate it, producing an irreversible

contamination process.

Taking into account that most of agricultural activities in Chile are developed in
volcanic-ash derived soils and in view of the permanent contamination hazard of soils and
hydric resources, due to the continuous and increasing use of pesticides, is fundamental to
understand and analyze the behavior of these contaminants once they are incorporated into the
environment. Thus, attempting to make comparisons is also useful and interesting to study the

behavior of these molecules in soils which origin is not associated with volcanic ashes.

The general objective of this work was to study the physico-chemical behavior of two
herbicides belonging to different chemical families in allophanic soils, volcanic-ash derived,
and characterized by variable amounts of organic matter (OM), allophane, and amorphous and
crystalline oxide, and one non-allophanic soil with montmorillonite as the dominant clay

' fraction.

The herbicides under study were the 2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D), and the
urejc derived methabenzthiazuron (MBT, 1- (1,3-benzothiazol-2-yl)-3-methylurea), Two soils
of the Trumaos group (Cunco and Hualpin, Andisol order), with high organic matter,

allophane and amorphous oxide contents, and one belonging to the Rojo Arcillosos group




(Galvarino, Ultisol order), with low organic matter content, substantial amounts of crystalline
oxides and a clay fraction dominated by 1:1 type minerals were selected as sorbent surfaces.
To establish sorption differences related to the origin and soil composition, a soil from the
Mapocho series (Inceptisol order) in the central region was selected, having a 2:1 type mineral

like dominant clay fraction.

Model surfaces simuiating the main active soil components were used. to elucidate the
nature of intermolecular forces acting in the solid-solution inter-phase and leading to the
solute retention To this end, four sorbents were used: a commercial humic acid, a sodinm-
saturated montmorilionite, ferrihydrite and allophane, the two latter synthesized;

simultaneously binary and ternary associations of these single components were prepared.

Sorption-desorption equilibriums in solution were described according to the
Freundlich model whereas the reversibility of the process was evaluated through the hysteresis
coefficient (H). The empirical coefficients Koc and Kp, were used to explain the organic

matter contribution and the effectiveness of ferrihydrite coating in sorption, respectively.

From the sorption behavior found in all surfaces under study conclusions about
phenomena taking place in soils and the contribution of each constituent were obtained. In this
way humic acid resulted the more adsorbent single surface for MBT, whereas ferrihydrite was
for 2,4-D. Soils with the highest amounts of OM always showed the major sorption capacity
of both herbicides. From experimental data it was deduced that montmorillonitic clay fraction
has a significant influence in MBT sorption on soils with low organic matter content.
Experimental kinetic data were fitted to a hyperbolic model using the differential form of the

equation to estimate the global reaction rate constant and the reaction order.

To characterize thermodynamically the pesticide-sorbent surface system an empirical
method based in the temperature dependence of the equilibrium constant (Ko), which represent

the solute distribution between solution and soil matrix, allowed the calculation of the

thermodynamic parameters AG®, AH" and AS®. The isostheric heat of sorption (AH;
P Ip

characterized the influence of the molecular coverage on sorption energetics. Thermodynamic
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parameters were useful in assessing interactions driving the sorption process (solute-sorbent,
solute-solvent and solute-solute), the strength of the forces involved and the molecular

rearrangement of the system.

Another aim of this work taking into account the knowledge of herbicides sorption
behavior was to establish the leaching probability of these chemicals through the soil by
applying a simple leaching model (PESCOL) based in the hydrodynamics characteristics of a
packed soil column, the degradation constant of the respective compound and the Freundlich
empirical coefficients. During leaching experiments packed soil columns were irrigated under
water constant flux. On the other hand, herbicides degradation rate were determined through
incubation experiments at different temperature and moisture conditions. Results showed that
2,4-D is a highly lixiviable herbicide in montmorillonitic soils, conversely to MBT, which
exhibit less significant leaching possibilities especially in soils rich in organic matter, where

the high sorption capacity imposed some limitations to the model application.

The computation of thermodynamic parameters and the sorption studies nsing model
surfaces allowed a better approximation and a more comprehensive interpretation of the
processes associated to the phenomena in soils, a natural system where sorption specific
mechanisms evidence is scarce and frequently derived just from the chemical pesticides
properties, soil mineralogical composition and a coefficient describing the sorption capacity.
The present investigation was focused in specific interactions taking place in more pure and
simple surfaces than soils and the intrinsic limitations of the mathematic models applied were
considered, so the phenomena associated with the herbicides retention have been properly

evaluated.

The environmental implication of this work is inherent to the concern about our natural
resources. Consequent with its principles as the science of the matter and the changes that
undergoes, Chemistry has lead us to use several of its fundamentals to consolidate the
knowledge about the sorption behavior of two herbicides on a markedly complex and

heterogeneous environmental matrix.
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I. INTRODUCCION

Alrededor de todo el mundo, la invasién de malezas e insectos, asi como las
enfermedades de las plantas, provocan la pérdida de un gran porcentaje de los cultivos, ast
como también de los productos de las cosechas que son almacenados para su distribucién. Se
afirma que si no se usaran plaguicidas (insecticidas, fungicidas y herbicidas) las pérdidas
serian aun mayores.

El uso de plaguicidas como agentes quimicos efectivos y especificos para proteger los
cultivos es generalizado en nuestra época, pues la continua necesidad de producir alimentos
hace que su demanda aumente. La evidencia cientifica indica que la mayoria de estas
sustancias quimicas sintéticas, o sus productos de degradacién, independientemente de su uso,
eventualmente llegaran a los ambientes acuéticos.

El agua subterrdnea constituye cerca del 97% del agua dulce del mundo y puede ser
encontrada debajo de la tierra casi en cualquier sitio, variando su calidad y cantidad de un
lugar a otro. Con frecuencia es considerada una fuente inagotable, sin embargo, las
ciréunstancias actuales indican que es muy vulnerable a la contaminacién y por lo tanto, al
agotamiento. Las formaciones geoldgicas en que se acumula el agua subterranea sirven como
conductores de transmisién, transportando el agua subterrinea de las 4reas de recarga, hacia
los lagos, pozos, manantiales y ofras estructuras de captacién. Como depdsitos de
almacenamiento, los acuiferos actiian suministrando agua de sus reservas para ser utilizada
cuando la extraccién exceda la recarga y, a la vez, almacenando agua durante los perfodos en
que la recarga resulta mayor que la extraccién. Las formaciones geolégicas que constituyen
los acuiferos se agrupan en depdsitos no consolidados y rocas consolidadas; los acuiferos
formados por depésitos no consolidados estdn compuestos por materiales tales como arenas,
gravas o mezclas de ambas, y constituyen el mayor porcentaje de los acuiferos en explotacién
en el mundo (Karvonen, T, 2001).

'El agua subterrinea se contamina cuando algunas sustancias toxicas se disuelven en el
agua superficial y son acarreadas o lixiviadas a los acuiferos junto al agua percolada. Debido a
que ¢l agua subterrinea se mueve lentamente, puede transcurrir mucho tiempo antes de que un
contam{nante, liberado en la superficie de la tierra, sea detectado en el agua del acuifero a

cierta distancia del sitio de descarga (fuente de contaminacién no puntual). Algunas veces la

contaminacién ocurre en forma natural, pero los procesos méas agudos son usualmente el




resultado de las actividades humanas, entre ellas, el uso de plaguicidas en la produccién
agricola. La dimensién y extensién de los efectos de la contaminacién estaran relacionadas
con la capacidad del suelo y del sistema hidrico subterrdneo de degradar o diluir estas
sustancias. Si bien los acuiferos se encuentran més protegidos que las aguas superficiales, una
vez'que el contaminante se incorpora a dicho medio, es mas dificil de eliminar, dando lugar a
un proceso de contaminacion irreversible.

" Cuando un plaguicida es incorporado al ecosistema, inicia su movimiento y
distribucién entre los distintos compartimentos del ambiente, incluyendo el suelo, donde la
aplicacién frecuentemente se realiza en forma directa. Entre los procesos fisicos, quimicos y
microbiolégicos que se consideran como responsables de la dindmica de estos compuestos
orginicos en el ambiente, se encuentran los procesos de adsorcién y desorcién, degradacion y
conversion quimica, descomposicién fotoquimica, volatilizacion, lixiviacién, degradacién
microbiol6gica, absorcién por plantas y asimilacién por microorganismos.

Al depositarse cualquier plaguicida sobre el suelo, las miltiples asociaciones orgénico-
minerales que constituyen éste, se convierten en las principales superficies que participan en la
adsorcién y también en el transporte de dichas moléculas. Generalmente, los procesos de
adsorcién y desorcién se han evaluado investigando el comportamiento del compuesto en el
suelo completo o examinando los cambios de adsorcién que se producen después que se han
eliminado del suelo algunas de sus fracciones, mineral u organica. En el tltimo tiempo, no
obstante, la investigacién se ha orientado hacia la utilizacién de superficies adsorbentes
individuales, que son modelo de los distintos componentes del suelo y de las asociaciones
entre ellas. De esta manera se ha logrado mejorar la comprensién de los procesos moleculares
que ocurren durante la interaccién suelo-plaguicida, elucidando, al mismo tiempo, los
mecanismos a través de los cuales ocurren dichas interacciones, que definen el
comportamiento de adsorcién y desorcion.

Por otro lado, para valorar el movimiento de un plaguicida a lo largo del perfil del
suelo, hay que describir procesos tales como la difusion, dispersién y lixiviacién molecular,
siendo este wltimo el factor mas importante para la evaluacién del movimiento, ya que esta

ligado a la dindmica del agua, a la estructura del suelo y a las propiedades fisicas y quimicas

del plaguicida.




Los compuestos aplicados al suelo tienden a desplazarse con el agua y lixiviar a través
del perfil, alcanzando las capas més profundas y el acuifero, que en consecuencia resultara
contaminado.

Puesto que una parte considerable de la agricultura en Chile se desarrolla en suelos
derivados de cenizas volcinicas (Andisoles y ﬁltisoles) y debido al riesgo permanente de
contaminacién que representa para el propio suelo y para los recursos hidricos de la zona, el
uso continuo y creciente de plaguicidas, es indispensable comprender y analizar el
comportamiento de estos compuestos, una vez que son incorporados al medio ambiente.
Conforme a esta necesidad, también resulta intéresante y util para fines comparativos, estudiar
el comportamiento de estas moléculas en suelos de uso agricola cuya génesis no esté
vinculada a material volcénico. Estas cualidades particulares las retinen los suelos de la zona
central (Inceptisoles), que aunque ocupan una menor extensién que los alofinicos, tienen un
desarrollo intimamente ligado al contenido elevado de arcillas. Desde la perspectiva de su
comportamiento quimico, hay que considerar que la actividad y el destino de cualquier
especie estan relacionados directamente con la naturaleza del sustrato.

Establecidas las diferencias y definidos los sistemas frente a los cuales resulta valioso

y oportuno estudiar el comportamiento fisico-quimico de los plaguicidas, en la presente
investigacion se seleccionaron dos herbicidas de distintas familias quimicas, icidos y ureas
sustituidas para examinar los procesos de su adsorcién, degradacidn y transporte a través de
suelos alofénicos y no alofénicos. Se puede suponer, en funcién de sus propiedades fisicas y
quimicas diferentes, que el acido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) y el metabenzotiazuron
(MBT, 1-(1,3-benzotiazol-2-il)-3-metilurea), tendrdn muiltiples y variadas posibilidades de
interaccion con las superficies activas de los suelos.

Aunque los mecanismos que determinan la adsorcion pueden diferir y conducir a una
retencion intensa del compuesto o bien a su lixiviacién hacia las aguas subterraneas, con su
concomitante contaminacion, es necesario definir los mismos con mucha precisién.

Para dilucidar de forma completa, dentro de los limites que establece una trama

bastante compleja, cuéles son las rutas méas probables que siguen los compuestos después de
incorporarios al suelo, se emplearon argumentos y paradigmas tedricos, asi como un
; desarrollo experimental que en las tltimas décadas se han consolidado dentro del campo de la

Quimica de suelos.
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Una aproximacion al sistema en estudio fue de cardcter reduccionista y consistié en la
sintesis de superficies modelo individuales, es decir, materiales considerados como una
simplificacién de los constituyentes del suelo que permiten conocer el tipo de interaccidén mas
probable entre éste y el herbicida retenido. La complejidad del sistema real se abordd
mediante la preparacion de asociaciones binarias y ternarias de los materiales sintéticos, las
cuales se utilizaron en las experiencias de adsorcion con la intencién de deducir el papel de
cada superficie, individualmente y cuando estd en asociacidn, para luego extrapolarlo al gran
entramado orgénico-inorganico que conforma el suelo.

Paralelo a las experiencias en las superficies modelo y sus asociaciones, se estudi6 el
efecto producido en la adsorcién debido a la modificacién de los suelos naturales. Para ello,
se elimino una fraccién considerable de los componentes activos del suelo, que con frecuencia
aparecen fuertemente asociados con la retencién de plaguicidas. La caracterizacién de la
cinética de los procesos de adsorcién y degradacion se efectué medjante experimentos que
permitieron determinar las constantes respectivas, utiles para predecir ¢l destino de cada
compuesto en el medio.

La descripcién de los cambios energéticos asociados con las moléculas que eran
adsorbidas se logré mediante la determinacién de los pardmetros termodindmicos, muy poco
empleados en este tipo de estudios, pero muy valiosos si se desea comprender mejor el
proceso a escala molecular, es decir, con respecto al efecto que producen el niimero creciente
de moléculas adsorbidas o con relacién al reordenamiento molecular que tiene lugar cuando
las moléculas de agua abandonan los sitios de adsorcidn para permitir la fijacidn del soluto.
La informacién termodinimica también penﬁite explicar la fuerza de las interacciones
existentes y como éstas pueden causar una mayor o menor retencién molecular.

Finalmente, se abordé el estudio de los fendmenos de transporte de los dos plaguicidas
en condiciones de laboratorio, a través del uso de columnas empacadas de suelos, sometidas a
irrigacién continua. Los resultados se inteipretaron mediante un modelo matemético
especifico para estudios en columna, que es alimentado con los valores de las propiedades
fisicas de las mismas y con las constantes de adsorcién y de velocidad de degradacién del
herbicida en los suelos empleados. Esta informacién constituye una primera aproximacién
experimental al establecimiento del potencial de lixiviacion de los compuestos investigados y

de las probabilidades de contaminacién de aguas subterréneas asociadas.
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1.1. HIPOTESIS DE TRABAJO

Atendiendo a la composicion natural de los suelos se producirén interacciones fisicas o
quimicas con el 2,4-D y MBT, que controloran los procesos especificos de adsorcién a escala
molecular y que definiran la intensidad de ésta y los riesgos ambientales potenciales asociados

al uso de estos compuestos.

En suelos con una carga estructural negativa permanente, la capacidad de lixiviacién
de un compuesto ureico del tipo MBT es funcién del nimero y caracteristicas de los grupos
funcionales presentes en la molécula, los cuales le confieren mayores posibilidades de
interaccién con las superficies minerales o con la materia orgénica, si se le compara con un
herbicida 4cido del tipo 2,4-D, con un bajo pKa y cuyas posibilidades de retencién y
lixiviacién son gobernadas por la existencia de la especie, ya sea en forma molecular o en

forma disociada.

~ La adsorcion de 2,4-D en los suclos volcanicos depende del desarrollo de la carga
superficial neta, la que varfa segtin el contenido de materia orgnica, alofin y oxidos amorfos
en suelos del orden Andisol y de los minerales de arcilla en aquellos del orden Ultisol. En
suelos no alofanicos, Inceptisoles, su adsorcidn esta controlda por la fraccion arcilla. En el
caso de MBT la adsorcion depende de los contenidos de materia orgénica y de minerales de
arcilla,

.

+ La adsorciéon en superficies adsorbentes puras ocurre a través de interacciones
especificas que dan cuenta de las fuerzas de retencién responsables del proceso. Las
interacciones de los herbicidas con las superficies modelo individuales no corresponden
necesariamente a aquellas que se establecen cuando cada componente individual entra a

formar parte de asociaciones binarias o ternarias.




1.2. OBJETIVO GENERAL

El objetivo general de la presem;e tesis es abordar en forma integral el estudio del
comportamiento fisico-quimico de dos herbicidas de amplio espectro de aplicacién,
pertenecientes a dos importantes clases quimicas, en suelos volcéanicos caracterizados por la
presencia de materia orgénica (MO), alofin y/u éxidos amorfos y cristalinos de hierro en

proporciones variables y en suelos no alofanicos con predominancia de montmorillonita.

1.3. OBJETIVOS ESPECIFICOS

% Caracterizar la cinética y los: equilibrios de adsorcién-desorcién de 2,4-D y

MBT en suelos pertenecientes a los grupos Trumaos y Rojo Arcillosos, entre
los derivados de materiales volcanicos y en un suelo montmorillonitico de la
zona central de Chile.

% Estimar la contribucién de minerales de arcilla, 6xidos y materia organica del
suelo en la adsorcion de estos compuestos, modificando los suelos naturales
por remocién de sus componentes (MO y déxidos de hierro y aluminio) y por
medio del empleo de superficies modelo naturales (montmorillonita y 4cido
himico) y de sintesis (ferrihidrita, alofin) y sus asociaciones binarias y
ternarias. '

%+ Identificar los mecanismos dominantes en la adsorcidn relacionando ios
pardmetros fisico-quimicos obtenidos con las caracteristicas fisicas y quimicas
de las superficies modelo y de los suelos y con los resultados de la
caracterizacidn de complejos herbicida-adsorbente mediante espectroscopia IR
y difraccién de Rayos-X.

% Estudiar a través de ensayos de laboratorio los procesos de degradacion y
transporte de los herbicidas a través del suelo, obteniéndose las respectivas
constantes de transformacién y los parametros que describen la lixiviacidn de

éstos en columnas,

e

*

Validar la aplicacién de un modelo de prediccién de lixiviacién en columna
mediante el empleo de las constantes cinéticas y de equilibrio de los procesos

antes mencionados




1. ANTECEDENTES BIBLIOGRAFICOS

2.1, COMPOSICION DEL SUELO
2.1.1. Solucién de suelo

El suelo como sistema forma parte de una comunidad simbidtica que permanece en
medio de procesos complejos y perpetuamente dindmicos, desarrollados principalmente en
una interfase conformada por una fina pelicula acuosa que rodea las particulas y que se
conoce como la solucién de suelo. En este sistema disperso coexisten tres fases: sélida,
liquida y gaseosa y dentro de la fase solida, las fracciones coloidales, arcillas y materia

organica son las de mayor significacion.

2.1.2. Minerales de arcilla

Su nombre obedece al tamafio pequeiio que presentan, el cual es del orden de las
arcillas (< 2pm de didmetro efectivo). Se han originado por descomposicién directa de los
minerales primarios o por una recombinacién de éstos, después que han sido transformados;
en este 1ltimo caso, la sintesis puede conducir a la formacién de compuestos simples, como
los éxidos metélicos, u otros més complejos, como los silicatos. Los cambios que sufren estos

minerales incluyen reacciones de oxidacién-reduccién, hidratacién, hidrélisis € intercambio

de cationes. Entre los silicatos, algunos poseen estructuras cristalinas bien definidas, mientras
que otros constituyen materiales amorfos o con un grado de cristalinidad muy bajo. Como
minerales secundarios se pueden agrupar en filosilicatos laminares, silicatos fibrosos y
silicatos sin estructura cristalina. Del grupo de minerales laminares destacan las esmectitas o
minerales montmorilloniticos, con una alta capacidad de expansién y un 4rea superficial muy
extensa. Los silicatos sin estructura cristalina o minerales amorfos incluyen el alofin, la
hissingerita y la imogolita. El alofdn natural (Al;Si;0snH;0) se forma en condiciones de
concentraciones medianas a altas de H3O" en sistemas hiimedos o muy mojados, mediante la
intemperizacién rapida de las cenizas volcanicas, o hasta un punto limitado, por la

intemperizacion rapida de los feldespatos.
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2.1.3. Materia orgdnica (MO)

Se define como la fraccién que incluye residuos vegetales y animales en diferentes
estados de descomposicién, tejidos y células de organismos que viven en el suelo y sus
productos metabodlicos. Esta fraccion se determina en general en suelos que pasan por un
tarniz con malla de 2.0 mm,

La MO, aunque constituye una pequefia parte de la fase sélida total del suelo, participa
activamente en procesos fisicos, como la formacién de agregados, donde enlaza las particulas
del suelo, disminuyendo su plasticidad, o quimicos, como el control de la acidez. Otras
propiedades fisicas de interés, que son afectadas por la presencia de la MO, incluyen el color,
muy importante en el balance térmico y el uso eficiente del agua, que influye en la capacidad
de infiltracién, la pérdida por evaporacidn y en el drenaje del suelo,

La fraccién més estable de Ja MO se denomina humus y es aquella producida después
que se ha descompuesto la mayor parte de las sustancias vegetales o animales afiadidas al

suclo,

2.1.4. Oxidos, hidréxidos y oxi-hidréxidos

" Los 6xidos, hidréxidos y oxi-hidréxidos metélicos (Fe, Al, Ti y Mn) surgen de los
procesos de meteorizacion, en los estados avanzados de desarrolio de los suelos, como es el
caso de aquellos del orden Oxisol y Ultisol; a este iiltimo pertenece uno de los suelos
utilizados en este estudio. Dichos 6rdenes corresponden al Sistema Completo de Clasificacién
de Suelos de Estados Unidos, basado en los ‘procesos de formacidn, que se definen por la
presencia o la ausencia de horizontes importantes de diagnéstico (Buol y col., 1998).

La estructura de los 6xidos es mas simple que la de los silicatos y el empaquetamiento
de los aniones O% y/o OH puede ser hexagonal o ciibico, con los 4tomos de Fe**, Al**, Mn**
o Mn*" ocupando los sitios octaédricos. Cada 6xido individual se caracteriza por un arreglo
particular, donde las unidades octaédricas pueden compartir los 4tomos de O a través de sus
esquinas, bordes o caras. La goetita y hematita son ejemplos de éxidos de Fe encontrados en
los suelos (empaquetamiento hexagonal), magnetita y maghemita (empaquetamiento ciibico)

y la ferrihidrita (estructura desordenada).




2.1.5, Carga superficial

' La presencia y predominio de una carga superficial permanente o dependiente del pH,
dependera de la composicion de los coloides del suelo y del medio idnico circundante. La fase
sélida del suelo contiene grupos funcionales capaces de generar una carga dependiente del pH
en los silicatos laminares, la materja orginica, en los dxidos, hidréxidos y oxi- hidréxidos
metalicos y en alumino-silicatos no cristalir(os.

En las estructuras de los silicatos laminares (figura 2.1), los cationes pueden sustituir a
otros cationes coordinantes; si un catién de valencia mas baja sustituye a uno de valencia mas
alta, como Mg®* al A" o AI** al §i*, las cargas negativas de los iones de O* y OH en la
estructura del mineral quedan sin balancear, produciendo una carga negativa neta permanente
en la superficie del mineral. Esta carga es permanente ¢ independiente del medio y permite la

retencion de cationes en la pelicula de agua que rodea al coloide.
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" Figura 2.1. Componentes estructurales y moleculares de los silicatos de arcilla.

Por otro lado, Ia carga que depende del pH en los silicatos laminares (figura 2.2) se
encontrarfa mas ligada a la protonacion y desprotonacion reversible de los grupos OH
expuestos (SiOH;", pKa1<2; AIOH,*, pKq~5-7.5).
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Figura 2.2. Generacién de carga en silicatos laminares.

En cuanto a la MO, descrita como un polimero condensado de compuestos arométicos
y aliféticos, el origen de la carga dependiente del pH esta asociada a la ganancia o pérdida de
H', es decir la capacidad de protonacién o desprotonacién de sus grupos funcionales:
hidroxilo (-OH), carboxilo (-COOH), fendlico (-CsH4OH) y amino (-NH,); para los grupos
carboxilico (pK, ~ 3), fenolico (pK, ~ 9) y las bases nitrogenadas (pKa ~ 8), Ia carga estara en
furicién del pH de la solucién, que regularé el grado de disociacién de cada grupo.

Finalmente, el desarrollo de una carga en los éxidos de los metales (Fe**, Mn®*, Mn*",
AP"y Si*™) estara determinado por la coexistencia de las formas protonada y no protonada del
6xido (FeOH,", pK;~6.5), al pH de la solucién (figura 2.3). Las reacciones de intercambio de
ligando, por ejemplo, ocurriran por el desplazamiento de moléculas de H,O o grupos OH"
ligados al catidn. A bajos pH, los grupos hidroxilo se protonarén, facilitando el proceso, pues

el agua es un ligando més débil.
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Figura 2.3. Generacion de carga en 6xidos de hierro



Aunque la mayoria de los suelos tienen una carga negativa debida a los silicatos
laminares y a la materia organica, los suclos altamente intemperizados, dominados por el
alofan y los 6xidos hidratados pueden tener una carga positiva neta a pH bajo. En el caso del
alofan, la carga superficial que se genera estara fuertemente influenciada por la razén Al:Si,
siendo las diferencias de acidez entre los grupos aluminol y silanol responsables del
comportamiento, aunque también puede deberse a la sustitucidon de Al en los sitios
tetraédricos, Io que genera una carga negativa permanente. Esta sustitucién aumenta a medida
que la razén Al:Si disminuye en algunos alofanes naturales y en materiales sintéticos (Su y
col., 1992).

2.2. ADSORCION E INTERACCIONES EN EL SUELO
2.2.1. ADSORCION

La retencién de compuestos orginicos se basa en la tendencia de estas moléculas a
distribuirse entre las fases gaseosa, acuosa y s6lida organica e inorganica del suelo. El proceso
de atraccién o repulsién entre la superficie sélida y el vapor o la disolucién sera producto de
las fuerzas de interaccién que emanan de la superficie del adsorbente y las moléculas o iones
del adsorbato. La distribucién de este tltimo, dependerd de su volatilidad, peso molecular,
composicion quimica, estructura fisica y solubilidad en la solucién de suelo. Generalmente, la
concentracidn de iones y moléculas en la solicién de suelo estd gobernada por una serie de
reacciones de equilibrio 4cido-base, oxidacién-reduccion, intercambio idnico, precipitacién y
disolucién de sélidos, formacién de complejos con ligantes orgénicos e inorganicos v
adsorcién. La superficie mineral del suelo y un contaminante particular pueden reaccionar
covalentemente (quimisorcién) o establecer interacciones electrostaticas de corto alcance

(adsorcién fisica).

2.2.2. Aluminosilicatos y 6xidos

‘ El grupo funcional de los aluminosilicatos es el siloxano (figura 2.4; Sposito, 1989),
una cavidad hexagonal (~0.26 nm de didmetro) que ocurre a intervalos regulares y que estd
definida por el arreglo de las laminas tetraédricas de Si en la superficie externa del mineral.
De esta forma los anillos hexagonales presentardn una distribucidn de carga electrénica con

una reactividad dependiente de la sustitucidn isomoérfica en la estructura.
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Figura 2.4. Cavidad hexagonal siloxano

Las interacciones mds importantes donde intervienen los minerales de arcilla
corresponden a:
1. Puentes cati6nicos o puentes de agua de grupos polares (X) con las superficies basales de la
arcilla (=).

R—X + (H,0) M™" = - R—X (H,0) M™ =
2. Pﬁentes de H con la cavidad siloxano o con las ldminas del AI{OH);.
3. Atrapamiento en los poros de las estructuras cristalinas minerales.
4. Adsorcién en los espacios intercapa,
5. En los bordes de las arcillas, los grupos silanol (pK;~6-7) pueden disociar iones H',
=Si~-OH — =8i-0" + H,
después de lo cual logran atraer iones metalicos electrostiticamente,
=Si-0" + M(Hz0),"" - =8i-0" ..... M(H,0),™

6. La protonacidn sobre la superficie de la arcilla se admite para un gran niimero de
compuestos que pueden adquirir una carga positiva. Las fuentes posibles de protones son los
iones ' de intercambio, que se encuentran como cationes compensadores y las moléculas de
agua adsorbidas en la superficie de la arcilla, que pueden suftir disociacion.
7. La adsorcién mediante enlaces por puentes de hidrogeno se explica en funcién de los
cationes hidratados fijados a la arcilla, ya que éstos al retener fuertemente el agua, permiten su
polarizacion y el establecimiento de puentes de H con las moléculas organicas. En este tipo de

enlaces participan los grupos >NH y —OH, fundamentalmente,
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En general, las superficies de los 6xidos de Fe aparecen hidroxiladas [-Fe-OH,"
(PK2~9)], estructuralmente o por hidratacién de los itomos de Fe y adsorben aniones o
cationes, dependiendo del pH del medio.

1 >Fe-OH,]"! + A" - >Fe-A®D- + 11,0
De producirse la disociacién, a elevado pH,
>Fe—OH,]"! — >Fe-OH]® + H',
los sitios creados son capaces de complejar metales con tendencia a formar uniones
covalentes,
>Fe~OH]° + M(H;0),"™ — >Fe-0-M(H,0) . @ + H*
Estos complejos pueden ser de esfera interna o de esfera externa, siendo este tiltimo menos
estable y dominado por mecanismos de interaccion electrostatica.

El hidréxido de Al [-Al-OH," (pK~8-10)] es un poderoso adsorbente de aniones
fosfato y sulfato y también se ha descrito a los 6xidos de Al como agentes que contribuyen a
la estabilizacién de los agregados del suclo, es decir, al ensamble de las particulas primarias
(arena, limo y arcilla). E]l Mn forma déxidos e hidréxidos insolubles con estructuras cristalinas
octaédricas que tienen una gran superficie especifica y poseen una carga negativa apreciable

que les permite adsorber elementos pesados.

2.2.3. Interacciones con Ia materia orginica

Las interacciones més importantes donde interviene la MO se pueden describir asi:

1. Formacién de puentes de H con moléculas organicas, a través de los grupos
funcionales, presentes en proporciones distintas (COOH > Ar-OH > OH alcohélico >
C=0 (quinonas y cetonas) > NH, > SH).

2. Formacién de complejos con metales pesados, a través de los grupos que contienen
oxigeno, principalmente,

3. Los sitios de unién en la MO pueden aceptar protones (H") y/o cationes, por lo que se
produce una competencia entre estas especies por dichos sitios.

4. Los cationes asociados a las sustancias himicas también pueden ser fijados por los
grupos hidroxilo (OH) de éxidos o aquellos de los bordes de las arcillas,

produciéndose una competencia entre estas tres superficies.
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5. Algunos jones metalicos blandos compiten con iones metalicos duros por grupos

funcionales orgénicos.

6. Las sustancias Ihiimicas son capaces de atrapar moléculas al interior de sus

microestructuras porosas, asi como de establecer interacciones hidrofébicas con

compuestos poco polares.

:2.2.4. Interacciones materia orginica-arcillas
' Generalmente las sustancias hiimicas (>S) se encuentras asociadas y formando complejos
coil los minerales de arcilla (=) a través de diferentes mecanismos (Stevenson, 1972:
Evangelou, 1998): '
1. Atrapamiento en los poros de los cristales de las arcillas y por adsorcién en los
espacios intercapa de estas.
2. Intercambio anidnico en los bordes de la arcilla
=B"™+>SOH," A™ — >SOH,  B" +=A"
3. Intercambio catidnico entre protones disociables del humus y cationes (M') de
intercambio de las arcillas
>SH(s) + = M'(ac) = >SM = + H'(ac)
4. Intercambio de ligandos entre grupos carboxilato y 6xidos de Al y Fe
= MOH(s) + H'(ac) » = MOH;" (ac)
= MOH;(ac) + >8—C00" — = MOOC—S<(s) + H,O(l)

?\Si/
.---...._..--..: / \
0--HO, Q {0

R C/ \FI |\Si/

- - ¥ |
\0___§_H0/ 5 ;0/ AN
tOlaho |\3i/
YR
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5. Formacién de puentes de H con el grupo siloxano o aluminol.

/0———H o\|
R—C —  +|- Al-
\0___H /|

6. Formacion de puentes catiénicos o puentes de agua con la supeficie basal de la arcilla.

?\Si/
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2.3. DEGRADACION Y TRANSPORTE DE PLAGUICIDAS EN EL SUELO
2.3.1. Degradacion

Los compuestos adsorbidos inicialmente sobre las particulas de suelo pueden sufrir
degradacién microbiolégica, descomposicién fotoquimica o degradacién quimica mediante
oxidacién o hidrélisis, principalmente. La mineralizacién microbiana representa,
probablemente, la ruta més importante para la detoxificacién del suelo, pues los procesos de
fotodegradacidn, estin mas limitados a su superficie (Helling y col., 1971). Los compuestos
organicos con grupos polares son mucho més susceptibles a la degradacién, por su mayor
solubilidad en agua y por la facilidad con que los sistemas enzimaticos acttian sobre ellos
(McBride, 1994). Algunas reacciones, como la reduccién, isomerizacién, deshalogenacion,
desalquilacién y reacciones con radicales libres también son importantes para determinados
compuestos. Todos estos procesos son catalizados en menor o mayor grado por la superficie
de las arcillas y de las sustancias hiimicas o por iones metélicos y sus éxidos. La cantidad de
metabolitos o productos de reaccién es variada y algunos productos pueden sufrir

simultineamente reacciones conjuntas o ser disipados muy rdpidamente.
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i.3.2. Transporte

Un plaguicida no se distribuir4 uniformemente a través del suelo al entrar en contacto
con éste y su movimiento se realizara segin los procesos de difusién, dispersién, lixiviacién,
volatilizacién, absorcién por la planta y asimilacion por microorganismos, para
posteriormente ser redistribuido en el perfil, como soluto en una fase acuosa o no polar, en
forma gaseosa o adsorbido sobre coloid‘eé u otras particulas. La difusion resulta del
movimiento al azar de las moléculas de soluto, con un flujo de materia desde las zonas mas
concentradas a las menos concentradas. Este flujo se expresa mediante el coeficiente de
difusion, que depende tanto de las caracteristicas de la molécula que difunde, tamafio vy
temperatura, como de la viscosidad del medio por el cual difinde. Otra forma habitual de
movimiento, que es similar al desplazamiento de tipo difusivo, se produce por dispersién del
soluto a través de los caminos torfuosos que rodean las particulas del suelo y que establecen
flujos preferenciales. Por otra parte, la lixivi‘acién constituye el pardmetro més importante de
evaluacion del movimiento de un soluto en €l suelo y esté ligado a la dinimica del agua, a la
estructura del suelo y a factores propios del plaguicida. Este proceso es muy frecuente a través
de los suelos debido a la disponibilidad de disolucién y lavado por la ltuvia y al efecto del
ﬁego sobre ellos. La magnitud de la liXiviacion dependerd fundamentalmente de las
posibilidades de adsorcién del compuesto y de su solubilidad en agua.

En relacién con la tasa de pérdida de plagnicidas por volatilizacidn, esta dependera de
la temperatura del medio y de la presién de vapor, solubilidad en agua, volatilidad intrinseca y
velocidad de difusidn de las moléculas del compuesto hacia la superficie. En condiciones
reales, el plaguicida puede adsorberse parciaimente en la fase s6lida del suelo o ser disuelto
en la solucién de suelo, lo cual reduce su presién de vapor, con respecto al valor del
compuesto puro en equilibrio. En fase gaseosa, la densidad del vapor y la concentracién en
solucién se relacionan segin la ley de Henry: d = he, donde d es la densidad ycesla
concentracién de la solucién (ambas en mg I'') y h es el coeficiente de Henry. La adsorcion
del vapor en la superficie del suelo reducira la tasa de volatilizacién del compuesto, mientras
que un aumento en la humedad producird una disminucién de la cantidad de vapor adsorbido,

incrementando la tasa de volatilizacidn.
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2.4. SUELOS CHILENOS

En la zona centro-sur de Chile predominan suelos con rasgos que indican una falta de
madurez edafolégica, derivados de materi'ales volcanicos y clasificados como Andisoles. Se
caracterizan porque poseen altos contenidos de alofén, materia organica (MO) y 6xidos de Fe.
Esta composicion les confiere una carga superficial dependiente del pH, originada por la
disociacién de grupos funcjonales presentes en la MO y por grupos inorgénicos (A10H, FeOH
y SiOH) de caricter anfotérico; siendo de escasa importancia la carga estructural. La mayoria
de estos suelos se conocen como Trumads, aunque existen otros similares con problemas de
drenaje, denominados Nadis. También corresponden a la zona centro-sur los Ultisoles, con un
mayor desarrollo de los procesos pedogenéticos y conocidos cominmente como Rojo
Arcillosos. Se caracterizan por la presencia de minerales cristalinos del tipo haloisita-

caolinita, bajo contenido de MO y un predominio de la carga variable. Los componentes

activos de los Andisoles muestran una actividad fisico-quimica que afecta procesos como la
nutricién de las plantas y la retencion de agna y de algunos iones. Por esta razén, resulta
indispensable estudiar dichos constituyentes para optimizar las funciones de produccién y
productividad, debido principalmente a que gran parte de la agricultura de la zona centro-sur
del pais se desarrolla sobre ellos (Besoain, 1985).

La evaluacién mineraldgica en los Andisoles es mas dificil que en otros suelos debido
a la formacién de asociaciones complejas entre especies no cristalinas, paracristalinas y
cristalinas de la fraccién arcilla (Besoain y Sepiilveda, 1991). Esta situacién no permite
discriminar y cuantificar ficilmente las relaciones de dependencia entre las propiedades del
suelo y la composicién. Se considera que las propiedades de estos suelos volcanicos estan
relacionadas principalmente con alofin, para-alofdn, imogolita y complejos drgano-
alofénicos, con una participacién menor de las capas de silicatos. Sin embargo, minerales de
tipo 1:1, 2:1 y 2:2, y sus formas interestratificadas, han sido identificados, incluso en
proporcién elevada, en Andisoles de Japén, Kenia, Estados Unidos, Nueva Guinea y Chile, La
presencia de clorita, vermiculita o esmectita con intercapas de hidréxido constituye una
verdadera constante de composicién en las arcillas de los Andisoles chilenos (Besoain y
Sepiilveda, 1991).

En varios suelos bien desarrollados de la zona central de Chile, de los érdenes Vertisol

| e Inceptisol, predomina la montmorillonita, una arcilla reticular dilatable de superficie
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especifica muy grande y que exhibe gran capacidad de adsorcién de sustancias organicas e
inorgénicas. Estos son suelos recientes o jévenes, con un buen desarrollo del horizonte
superficial; tienen un contenido de MO de 1 a 3%, requieren un periodo del afio de bastante
humedad y, debido a la baja permeabilidad asociada cuando estén hiimedos, son convenientes
para cultivos que requieren retencién del agna superficial, fundamental para la creacién de
una solucidén de suelo con alto contenido catiénico que puede interaccionar con la carga
negativa permanente que presenta el mineral. El predominio de las esmectitas en estos suelos
*les confiere una adsorcién de aniones despreciable, por lo que al estudiar la adsorcidn de
fosfato, Ahumada y Schalscha (1995) atribuyeron ésta a la presencia tanto de dxidos de Al, Fe

y posiblemente Mn, quienes estén presentes como recubrimiento en las superficies de arcillas.

2.5. ESTUDIO DE LOS PROCESOS DE ADSORCION Y DEGRADACION DE MBT
Y COMPUESTOS UREICOS

La informacién mas relevante que existe en Chile, con respecto a la contaminacién de
suelos con residuos de plaguicidas, da cuenta de la presencia de productos de reconocida
persistencia. El mayor riesgo ambiental se ha asociado en el pasado a los plaguicidas
organoclorados (OC), pues los factores de deterioro, especificidad de accidn, fuerte toxicidad
para mamiferos superiores y prolongada persistencia ambiental, manifiestan una maxima
expresién favoreciendo su acumulacién 'y un maximo potencial de bio-magnificacién.

Entre 1982 y 1984 se efectué una prospeccién sobre la ocurrencia, identidad y
contenido de residuos de plaguicidas OC en el horizonte A, en suelos del Valle Aconcagua, V
Regién de Valparafso. Entre 1987 y 1989 Ia prospeccion fue ampliada entre la IV Regidn de
Coquimbo y la XI Regién de Aysén del General Carlos Ibafiez del Campo. En general, el
porcentaje de ocurrencia regional de residuos OC disminuy6 consistentemente hacia el sur,
con valores extremos de 88% (V Regi6n) y 27% (XI Regién). Paralelamente, se detecté una
gama de residuos variables de acuerdo a la ocurrencia. Asi, la mayor cantidad de residuos se
identificé en la V Regidn, mientras que la menor correspondi6 a la XI Region (Gonzélez,
2003).

El estudio y desarrollo de las metodologfas analiticas adecuadas, para la identificacién
y cuantificacién, ha permitido detectar los niveles de algunos plaguicidas, entre ellos MBT, en

aguas superficiales del Valle de Aconcagua (Baez y col., 1996). La adsorcién de este
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herbicida se estudié en suelos agricolas no alofinicos (1.7-3.8% MO) y en uno alofinico
(21.6% MO), con las muestras en condiciones naturales y enmendadas con una turba. Se
encontré que la materia orgénica era el principal componente responsable de la adsorcidn,

pues la cantidad de MBT adsorbido aumenté con la enmienda; al mismo tiempo, se observé

una disminucién de las constantes de velocidad, las cuales describieron procesos de adsorcion
lentos en todos los casos estudiados (Baez, M. y col., 2001).
En suelos calcareos de Espafia (1.1-2.1% MO), Romero y col. (1997) estudiaron la
persistencia y el destino del MBT, realizando experimentos de adsorcién, incubacién y de
lixiviacion en columna. Sus resultados mostraron una fuerte correlacidn entre los coeficientes
.de adsorcién, Ky, y los contenidos de arcilla y esmectita y el 4rea superficial. Durante el
periodo de estudio no se observd degradacién alguna del herbicida, considerando las
condiciones experimentales empleadas; tampoco se detect el compuesto en los eluatos de las
columnas de suelo. Sobre estas bases, concluyeron que la lixiviacién de MBT era poco
probable en los suclos, mientras que su'acumulacion si era posible.

En cuanto a la degradacidén del M_BT, algunos autores han sefialado que su velocidad
de descomposicién en el suelo es muy lenta. Por ejemplo, Witte y col. (1998), empleando ¢l
compuesto marcado, encontraron en un éstudio de campo que después de 245 dias de su
aplicacién el 86% del herbicida se mantenia inalterado y era retenido en los primeros 20 cm
del suelo. Por su parte, Mittelstaedt y ccul.ia (1977) encontraron que aun después de 16 meses,
la fraccion de metabolitos no excedia el 1(3_% det total de MBT inicialmente aplicado. En otro
estudio, Brumhard y col. (1987) encontraron que entre 0.4 y 1.0% del MBT era mineralizado
a 'CO, durante su incubacién por 105 dias en suelos con un bajo contenido de carbono
orgénico (0.7-1.3%), mientras que después de las experiencias de lixiviacién, mas del 99% del
compuesto aplicado en la columna de suelo era retenido en los primeros 6 cm de ésta,
iﬁdependientemente del tiempo de incubacién de la muestra. Este conjunto de resultados
experimentales permitié sugerir la ocurrencia de una translocacién regular del herbicida a
través del perfil del suelo, en condiciones de campo, por lo que la contaminacién de las aguas

subterrdneas por pequefias cantidades de residuos de MBT no quedé excluida.

En relacién con la determinacion de los metabolitos del MBT, el empleo de técnicas
cromatogréficas y de espectrometria de masas confirmé la presencia de residuos unidos al

suelo (Mittelstaedt y col., 1977; Rouchaud y col., 1988), siendo los compuestos 1-metil-1-(2-
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benzotiazolil) urea, 2-aminobenzotiazol y 2-metil aminobenzotiazol los productos principales.
También se ha descrito que un hongo de la clase Ascomiceto es capaz de metabolizar el MBT
y se han identificando seis productos de degradacién (Goettfert y col., 1978). Como la ruta
inicial de detoxificacién de este herbicida se ha propuesto la N-demetilacién microbiana, con

una etapa previa de hidroxilacién del grupo N-CH; (figura 2.5) .

N
> I?IH metilamino-2-benzotiazol
S  cu,

T Degradacién Microbioldgica

H_
N Q Hidroxilacidn N Oy
}—1}1—-0—1}1—0}13 —_— >_;Iq_c_1ﬁ/ 2
S CH; H S CHy H
N, N'-dimetil-N-(2-benzotiazelyl) urea N-metilhidroxi-N'-metil-(2-benzotiazolyl) urea

/ J N demetilacién

O O
N>—N & N—cH N>——N O NH
I | 3 g | 2

S H H CH,

N-metil-N'-{2-benzotiazelyl) urea N-metil-N-(2-benzotiazolyl) urea

Figura 2.5. Vias de degradacion de metabenzotiazuron en suelos.

Los mecanismos de adsorcién de algunos herbicidas de la familia de las ureas se han
estudiado en una variedad de minerales y suelos, determinéndose que €l proceso de adsorcién
era afectado por la extension y la naturaleza de los grupos sustituyentes en el atomo de N
(Hance, 1965). Mediante analisis por espectroscopia IR y difraccién de rayos X, Farmer y

Ahlrichs (1969) investigaron los complejos de urea, metil-urea, 1,1-dimetil-urea y fenil-ureas
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con montmorillonita y encontraron que en los complejos con las fenil-ureas (fenurén,
monurén y diurdn) estas moléculas no se adsorbian en el espacio intercapa del mineral, a
diferencia de lo que ocurria con las moléculas més simples. Como mecanismo mas probable
de adsorci6n sugirieron la formacién de compuestos de coordinacidn entre el adsorbato y el
catién de intercambio en la arcilla, excepto para los cationes 4cidos (H*, Fe**, AP*"), en cuyo
caso ocurriria la protonacion del grupo amino y la reaccién posterior con la superficie del
silicato (Bailey y col., 1968). La protonacién preferente del grupo amino y no del carbonilo
. resultd contraria al mecanismo previamente descrito por Mortland y Meggitt (1966).
Estudiando la adsorcion de diurén, [3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea] en suelos,
Liu y col. (1970) determinaron que el proceso producia un cambio de entalpia ligeramente
-, negativo. Peck y col. (1980}, por su parte, evaluaron la adsorcién de diurén a 5, 25 y 40°C en
tres sedimentos distintos y enconiraron una disminucién de la retencién con el incremento de
la temperatura. También observaron una correlacién significativa entre la capacidad de
adsorcién y el contenido de C orgénico de los sedimentos. Sus resultados les permitieron
concluir que las fiierzas responsables de la adsorcién eran débiles (2.3-3.0 keal mol™) y muy
similares a las que afectan la adsorcién de este herbicida en el suelo. i
Sobre materiales hiimicos extraidos del suelo, Senesi y Testini (1980) estudiaron ia
"adsorcién de monurén [3-(p-clorofenil)-1,1-dimetilurea] y diurén. Los resultados mostraron
‘que el proceso de retencién ocurria mediante interacciones por puentes de hidrogeno, fuerzas
de van der Waals y posiblemente por la formacién de complejos de transferencia de carga.
Informacién posterior proveniente del analisis térmico diferencial, espectroscopia IR y
resonancia de espin electrénico corroboraron la existencia de interacciones especificas entre
seis fenil-ureas sustituidas y Acidos hiimicos, con los sitios presentes en los radicales quinona
actuando como aceptores de los electrones provenientes del carbonilo ureico (Senesi y
Testini, 1983). Spurlock y Biggar (1994) también han determinado la existencia de
interacciones especificas entre fenil-ureas y 4cidos hiimicos, particularmente a bajas
" concentraciones de soluto. Segiin los datos obtenidos, las concentraciones del adsorbato (mg
kg™ se correlacionaron fuertemente con el contenido de C organico de los adsorbentes en
soluciones diluidas (1.0 mg soluto 1), Sin embargo, no se observéd la misma correlacién con

el contenido de arcilla.
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A partir de los datos de adsorcién de fenurén, monurén y diurén en suelos (1.03-3.42
%C), Spurlock (1995) calculd la entalpia molar parcial de cada uno de estos compuestos y
determiné valores que resultaron de acuerdo con aquellos informados para la entalpia de
formacién de procesos dominados por interacciones por transferencia de carga y por la
_ formaci6n de puentes de H, es decir, hasta -24 kcal mol”; ademés dichos valores eran
menores a las energfas quimicas de enlace cominmente determinadas (-36 a - 96 kcal mol™),
por lo que concluyé que existian interacciones especificas entre la MO y las fenil-ureas a
" bajas concentraciones (1pg ml”) y que, aunque los valores de la entalpia molar parcial eran

" céleulos aproximados, servian para ‘definir el caracter exotérmico de las interacciones, a
medida que se producia una disminucién de la concentracién del soluto en la fase adsorbida.
Finalmente, Spurlock estableci6 que la no-linealidad de las isotermas estaria relacionada con
las interacciones especificas descritas. f’or otro lado, Chiou y Kile (1998) y Chiou y col.,
(2000) estudiaron las isotermas de adsorcién del diurdn y otros solutos polares en materiales
- adsorbentes ricos en C orgénico (46.3-51.4%) y establecieron la existencia de interacciones
especificas entre estos compuestos y los grupos funcionales de la MO, concluyendo que
dichas interacciones serian responsables de la gran desviacion de la linealidad mostrada por
las isotermas, especialmente a bajas concentraciones de los adsorbatos.

Continuando con la familia de las ureas, Cox y col. (1995) estudiaron la adsorcién de
tiazaflurén [1,3-dimetil-1-(5-trifluorometil-1,3,4-tiodiazol-2-iljurea] sobre tres esmectitas,
ilita, caolinita, ferrihidrita, un suelo ilitico y otro montmorillonitico. El compuesto no se
adsorbié ni en la caolinita ni en el 6xido de Fe y el valor de K; de la ilita resulté menor que el
de las esmectitas. Para las montmorillonitas homoi6nicas utilizadas, encontraron que el
herbicida se adsorbia en los espacios intercapa, posiblemente por el desplazamiento de
moléculas de agua y por la formacién de puentes de H entre el grupo carbonilc y el § del
ileterociclo y las moléculas de agua restantes, asociadas a los cationes de intercambio;
también se incluiria la formacién de puentes de H entre el grupo NH de la amida y el agua
asociada al O basal de 1a montmorillonita. En relacién con los suelos utilizados, aquel rico en
ilita mostré una mayor capacidad de adsorcién que el montmorillonitico, un comportamiento
distinto al que exhibieron las arcillas puras, 1o que se interpretd en términos de una alteracion

o una asociacién de estas fracciones minerales cuando estin presentes en el suelo. Por otra
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parte, Celis y col. (1997), al investigar la adsorcién de tiazaflurén sobre una montmorillonita
recubierta con especies de Fe y con 4cido himico, encontraron que dichos recubrimientos
alteraban la naturaleza de la superficie expuesta y por consiguiente, el proceso de adsorcién

sobre las particulas coloidales.

2.6. ESTUDIOS DE ADSORCION Y DEGRADACION DE 2,4-D Y FENOXIACIDOS

Durante décadas se le ha prestado especial interés al 2,4-D, debido a su uso
generalizado en todo el mundo. De esta forma, se han efectuado estudios de equilibrio y
cinética de adsorcién, degradacion y lixiviacién del herbicida (Weber y col., 1965; Khan,
1973; Grover y Smith, 1974; Grover, 1977), al mismo tiempo que se han ensayado diversas
metodologias para el andlisis de dichos procesos. En esta linea, los estudios han incluido
diversas superficies adsorbentes individuales, asi como muestras de suelos naturales. Junto
con el 2,4-D, también se han estudiado otros herbicidas acidos, entre ellos, el 2,4 5-T
(O’Connor y Anderson, 1974; Nkedi-Kizza y col., 1983), acido 3,6-dicloro-2-metoxibenzoico
(Murray y Hall, 1989) y el 4cido 4-amino-3,5,6-tricloropicolinico (Biggar y col., 1978;
Arnold y Farmer, 1979), que representan antecedentes valiosos en el intento de caracterizar la
adsorcion de moléculas 4cidas en distintos tipos de suelos.

En afios recientes se han desarrollado numerosos trabajos sobre la adsorcién de 2,4-D,
los cuales han mejorado la comprensién del comportamiento quimico de este herbicida.
Moreale y van Bladel (1980) establecieron una correlacién entre la adsorcién de 2,4-D y el
contenido de materia orgénica y Al intercambiable y pH de 42 suelos belgas (0.04-8.52%

- MQ). La incubacién del herbicida durante‘,l mes mostr6 un proceso extensivo de degradacion
. en los suelos neutros y una tasa més lenta en aquellos més 4cidos, mientras que los estudios
_&e lixiviacién indicaron que la movilidad del 2,4-D estaba inversamente relacionada con la
cantidad adsorbida. Ou (1984), examiné la influencia del contenido de agua del suelo y de la

temperatura en la degradacién de 14C-2,4-D y en la formacién de residuos no extractables, y

=

encontr6 que la tasa de crecimiento de microorganismos que degradaban el compuesto era
-menor cuando el suelo contenia un menor volumen de agua y que la velocidad de degradacion
y de formacion de residuos unidos también era significativamente menor, Asimismo, observé

que la velocidad de desaparicién de 2,4-D en suelos incubados a 35°C era generalmente

menor que en muestras incubadas a 25°C.
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Smith y Aubin (1991), estudiaron los metabolitos de '*C-2,4-D en suelos arciliosos
(2.4-4.0% MO} y concluyeron que de producirse cualquier cantidad de 2,4-diclorofenol como
* parte del metabolismo de este herbicida, tales residuos serian rapidamente disipados. Como
metabolitos identificaron “COz, 2,4-dicloroanisol y otra fraccién de residuos no extractables.

Hermosin y Cornejo (1993), investigaron el mecanismo de interaccién de 2,4-D con
diferentes tipos de arcillas orgénicas, empleando el anélisis por difraccién de rayos X y FT-
IR. Los resultados mostraron que las arcillas modificadas por adicion de grupos alquil-amonio
cuaternario podrian ser buenos adsorbentes y remover moléculas polares como el 2,4-D,
capaces de interactuar mediante puentes de H con el grupo -NH;". Por otra parte, Johnson y
Sims (1993) estudiaron la influencia de propiedades fisicas y quimicas del suelo facilmente
determinables, en la adsorcién de 2,4-D y otros plaguicidas de amplio uso en la agricultura.
Utilizando muestras superficiales y los respectivos horizontes de 6 tipos de suelo con muy
bajo contenido de MO (0.1-2.8 %) concluyeron que serfa posible utilizar propiedades, facil y
rapidamente medibles (MO, acidez intercambiable), junto con la informacién de la
" “clasificacién del suelo, para identificar dénde la adsorcién de un plagnicida serd minima y
cudl sera su potencial de lixiviacion. Considerando las propiedades del suelo, Johnson y col.
(19952) encontraron que la MO y el pH eran variables determinantes en la adsorcién de 2,4-
. D, pues obtuvieron un incremento de ésta con el aumento de la MO y la disminucién del pH
del suelo; también establecieron que la fraccion mineral participaba en el proceso y que a
 medida que la concentracién de 2,4-D se incrementaba, el porcentaje del compuesto
adsorbido disminuia, probablemente por la existencia de un nimero finito de sitios de
adsorcidn que se saturaban con el niimero creciente de moléculas. En los estudios de Johnson
y col. (1995a,b) también se demostré que las velocidades de degradacién de 2,4-D en los
suelos permanecian relativamente constantes en presencia y ausencia de la luz solar,
» sugiriendo que la foto-degradacién no era un proceso importante en el campo.
| Con respecto a su permanencia en el ambiente, se ha observado que el 2,4-D se disipa
‘mas rapidamente en suelos que fueron tratados previamente, debido al incremento de las
bacterias degradantes después de la primera aplicacién (Smith y Aubin 1994; Shaw y Burns

1998). Segiin Shaw y Burns (1998), las diferencias en la poblacién microbiana en los lugares
de estudio pueden originar las diferencias en los tiempos de vida media que se determinen

para el compuesto.
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En relacién a la cinética de adsorcién de 2,4-D, se han realizado experimentos en
suspensiones acuosas, donde simultdneamente se investigaba el comportamiento de adsorcion
"y desorcién del compuesto sobre materia orgénica con distintos grados de humificacién
(Benoit y col., 1996). En este tiltimo aspecto, los resultados mostraron diferencias en el grado
de histéresis entre los distintos adsorbentes, las cuales fueron atribuidas a interacciones
i6nicas, puentes de H o interacciones 7-n. De esta forma, se concluyé que la naturaleza de Ia
MO del suelo influia fuertemente en la extension de Ja adsorcién y en el tipo de interaccién,
controlando, por lo tanto, la desorcién y la posible transformacion de la especie adsorbida.

A través de las experiencias de incubacién de 2,4-D se evalué cémo la naturaleza del
adsorbente ejercia influencia sobre la disponibilidad de las moléculas adsorbidas para la
degradacién. Durante el estudio, el 2,4-D era previamente adsorbido en superficies organicas
con distintos grados de humificacién (43.7-52.7 %C) y luego aplicado a una muestra de suelo
fresco (1.8 %C). Los resultados permitieron concluir que la adsorcién previa del compuesto
no representaba, en términos generales, una forma de proteccién contra la biodegradacion,
puesto que en la mayoria de los casos se observé un aumento de Ia tasa de mineralizacién. A
partir de las experiencias realizadas, también se infiri6 que la materia orgénica no
descompuesta tendria impactos significativos en la inmovilizacién y transformacién de todas
las moléculas organicas que se investigaron.

Estudios del comportamiento de z;dsorcién—desorcién y de la velocidad de degradacién
de "C-2,4-D en 10 suelos, alofanicos y no alofénicos, de Nueva Zelanda (1.4-16.7% C),
incluyendo sus diferentes horizontes, mostraron que el coeficiente de distribucion, K,
aumentaba con el incremento del contenido de C (Bolan y Baskaran, 1996). De igual manera,
se observé que la velocidad de degradacién, expresada en funcién de la vida media (t;5),
.disminufa al producirse un incremento ligero del contenido de C orgénico. Sin embargo,
cuando éste era superior al 12%, tanto la adsorcién como la tasa de degradacién aumentaban,
obedeciendo el incremento de la velocidad al aumento de la actividad biolégica del suelo.
Baskaran y col. (1996) también compararon la adsorcién de “C-2,4-D con los contenidos de
arcilla de los suelos y observaron que la capacidad de adsorcién era mayor en los suelos ricos
en alofin y que esta decrecia con la profundidad del horizonte. El anélisis de regresién

multiple entre Kq y las propiedades fisico-quimicas de los suelos indicé que el contenido de C
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_orgénico y el Al extractable con oxalato, asf como el pH eran las propiedades responsables de
la variacidn en la adsorcién de 2,4-D. Cuando se removié parte de la MO, los valores de K
disminuyeron, mientras que el coeficiente Koc aumenté en los distintos horizontes,
comportamiento que fue atribuido a la participacién de los éxidos de Fe y Al presentes en el

" subsuelo.

Veeh y col. (1996) determinaron los efectos simultédneos de la profundidad del suelo y
la temperatura en la velocidad de degradacién de 2,4-D en suelos de Montana (44-106%C
orgénico). A raiz de sus resultados, sugirieron que cuando se utilicen modelos de transporte y
de lixiviacién de plaguicidas se incluyan las funciones apropiadas, que den cuenta del peso de
estas variables. Por otro lado, en un estudio de adsorcién-desorcién de 2,4-D sobre
montmorillonita pura y un complejo -del mineral con cantidades variables de A(OH),, se
establecié que dos factores estarfan co-ntrola_ndo la adsorcién de este herbicida en las arcillas:
las interacciones adsorbente-adsorbato y las interacciones adsorbente-solvente (Sannino y
.col., 1997). En este sentido, se propusieron que interacciones electrostéticas y el intercambio

* de ligandos serian los mecanismos més probables de adsorcién.

' Por otra parte, Celis y col. (1999), 'que seleccionaron el 2,4-D porque es un compuesto
retenido débilmente por la mayoria de los suelos y porque sus moléculas pueden existir en la
forma aniénica, consideraron las principales particulas coloidales del suelo, es decir, sus
superficies activas, e investigaron los cambios producidos en la adsorcién por las particulas
individuales (montmorillonita, ferrihidrita y 4icido hiimico) y sus asociaciones, binarias y
ternaria. Los resultados mostraron que el 2,4-D se adsorbia solo en la ferrihidrita y en el dcido
humico; ademés, la adsorcién era muy similar cuando ambas superficies se asociaban. En las
asociaciones binarias con montmorillonita, también se observé una adsorcién positiva, aunque
la exclusién de la forma anidnica del herbicida por la superficie mineral, cargada
negativamente, no permitié establecer con claridad el papel de cada constituyente. Por otra
parte, en la asociacion ternaria, el AH provpt:é una reduccion de la capacidad de adsorcion del
complejo montmorillonita-ferrihidrita, al bloquear los sitios de adsorcién. En esta
investigacién se concluyé que la cantidad y la naturaleza de la superficie que permanece

disponible después de la inter-asociacién de los constituyentes individuales, son parametros

criticos para determinar el comportamiento de adsorcién del agregado resultante.
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Cox y col. (2000) efectuaron un éstudio con el propdsito de seleccionar una superficie
natural que mostrara una gran capacidad adsorbente de 2,4-D y que ademas retardara su
lixiviacion. Los resultados revelaron que la aplicacién de 2,4-D en forma de un complejo con
montmorillonita férrica, en lugar del coinpuesto puro, reduciria el riesgo de lixiviacién y el
peligro potencial de contaminacién de las aguas subterraneas.

Por otro lado, la investigacién de Ia adsorcién de varios fenoxiacidos mostré que la
influencia de la estructura molecular, debido a un incremento de la demanda estérica vy a
cambios pequefios de la polaridad podrian afectar las propiedades de adsorcién del compuesto
(Haberhauer, 2000). En el caso del 2,4-D, se observé que su adsorcién en los suelos era
mayor con respecto al fenoxiacido con un grupo CHj en la posicién orto y a aquel con una

unidad derivada del 4cido propi6nico en lugar del acético.

2.7. MODELOS DE TRANSPORTE DE PLAGUICIDAS EN EL SUELO: USO DE
COLUMNAS
La presencia de residuos de plaguicidas, ademés de constituir un problema de
" contaminacién del propio suelo, representa un riesgo de contaminacién para los cuerpos de
agua, incluyendo los acuiferos. En ese sentido, el desarrollo de modelos matematicos de
lixiviacién se ha convertido en una herramienta muy ttil para evaluar el riesgo de
contaminacién de las aguas subterraneas. En general, un plaguicida tendra mayor probabilidad
de lixiviar cuando sea muy persistente y su adsorcién en el suelo sea débil.

Actualmente, son muchos los modelos (LEACHP, PESTLA, PESTFADE) gue se
utilizan para la prediccion de la movilidad y el destino de agentes contaminantes, tales como
los plaguicidas y, generalmente, la modelacién del transporte se ha basado en el principio de
desplazamiento miscible de las sustancias solubles. Si bien los modelos representan una
simplificacién del mundo real, han tenido un impacto significativo en los campos de la
investigacion, manejo y regulacién y en la educacién. Todos estos modelos presentan la
misma estructura general y estan centrados en tres aspectos:

a) Descripcion del fenémeno: la parte central del modelo esta constituida por el agua y

las ecuaciones de transporte del soluto, acopladas con ecuaciones de procesos como

adsorcién y degradacion
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" b) Compartamentalizacién del perfil del suelo: éste es dividido en varias capas para
considerar los diferentes horizontes

c) Informacién de salida: en general, los modelos entregan la distribucién del
compuesto en el perfil del suelo y simulan las cantidades de éste que son transferidas

a la atmosfera, al agua superficial y al agua subterrinea.

El potencial de movilidad de un plaguicida se puede establecer indirectamente
" midiendo su adsorcién y velocidad de degradacién en diferentes suelos, bajo condiciones
 controladas de laboratorio; sin embargo, su movimiento se puede investigar en una forma més
directa mediante estudios de lixiviacién en una columna de suelo. En dicho procedimiento, sc
determina el comportamiento del agua que fluye a través del suelo, usando un trazador que se
transporta disuelto en el agua, mientras es desplazado de la columna. Este desplazamiento
miscible resulta en una distribucién del trazador, que dependera de la tortuosidad y geometria
del material poroso y de la velocidad de difusidn del trazador, asi como de la interacciones
fisicas y quimicas que ocurran entre el soluto y el medio sélido, ya que este iltimo condiciona
el paso de los iones, pues consta de diferentes secuencias de poros. Se ha utilizado una
variedad de aniones (bromuro, cloruro, nitrato) como trazadores, pues al no ser adsorbidos por
los suelos facilitan la descripcién de la velocidad y direccién del flujo de agua a través de
ellos. El tritio también presenta ciertas ventajas como trazador, debido a su presencia en las
‘aguas naturales y a que puede detectarse en cantidades muy pequefias.

Aunque las condiciones de laboratorio difieren de las de campo, los resultados
obtenidos se pueden comparar entre los distintos suelos y plaguicidas; ademss, esta
informacién es fundamental para el desarrollo y verificacién de los modelos de simulacién y
prediceién de lixiviacion.

Los estudios de lixiviacién en columnas de suelo, con la posterior aplicacién de un

modelo, han sido empleados para determinar la movilidad del tiazafluron, clopiralid,

metamitron (Cox y col., 1996), bentazona y MBT (Romero y col., 1996, 1997), entre otros.




2.8. METODOLOGIAS DE ANALISIS DE MBT Y 2,4-D EN SUELOS

Las mayores dificultades en el'-anélisis de los dos compuestos para el estudio de su
comportamiento fisico-quimico en el suelo se plantean en el ambito de los métodos de
extraccidn, especialmente si se tiene en cuenta la formacién de residuos “unidos” resultantes
- de prolongados tiempo de permanencia y del grado de interaccién del compuesto y
metabolitos con los componentes del suelo, dando lugar a recuperaciones parciales. Por otra
parte las técnicas de deteccién y cuantificacién méas empleadas en Ia actualidad, que incluyen
la cromatografia liquida de alta resolucién con detectores UV-Vis y més especificamente
" DAD (detector de arreglos diodos), facilitan enormemente la determinacién instrumental,

Diversos métodos complejos han sido desarrollados para extracr MBT desde el suelo.
Rouchard y col. (1988) describen un método para la extraccién de MBT y sus metabolitos
basado en la extraccion a reflujo con acetona-agua, repetidas extracciones y concentracién de
los extractos, para finalmente re-extraer con acetato de etilo y volver a concentrar. Los
. . porcentajes de recuperacién variaron entre 80-88% al nivel de 10.1 pg ml™. Cheng y Fithr
(1976) combinan una serie de solventes, entre ellos, agua, acetato de etilo, acetona,
cloroformo, a través de sucesivos pasos, recuperando entre 95 y 99% del compuesto en suelos
recientemente contaminados. Dichas experiencias se llevaron a cabo con el compuesto
marcado con '“C. Paralelamente estudiaron la extraccién del compuesto en muestras
envejecidas durante seis meses, lograndose una extraccién de '*C de 70%, del cual un 90%
. correspondia a MBT inalterado. Filhr y Mittelstaedt (1980) mediante el mismo sistema de
extraccién logran la recuperacién un 56.4 % del compuesto marcado, del cual 98 %
correspondia a MBT, después de una preincubacién de 111 dias.

En la actualidad se han incorporado sistemas basados en la aplicacién de otras formas
(de energfa tales como microondas o ultrasonido para la extraccién de compuestos orgénicos
desde matrices complejas, o bien en la aplicacién de técnicas basadas en el uso de fluidos
supercriticos, especialmente en la extraccion de compuestos no-polares. Este tipo de técnicas
se han convertido en una alternativa a las complejas técnicas de extraccién liquido/liquido
tradicionales, Para MBT se desarrollé recientemente un método de extraccién con solventes

basado en el uso de energia de microondas (MASE), habiéndose validado mediante el uso de

suelos con propiedades fisico-quimicas variadas y muy diferentes capacidades de adsorcién




del compuesto. Las recuperaciones alcanzaron un 88 y 97% en dos suelos (11.4 y 1.4% de
MO), utilizando un nivel de concentracién de 0.15 pg g', después de un periodo de
envejecimiento de las muestras de 105 dias. En el estudio del método se emplearon diferentes
superficies modelo derivadas del suelo, estableciéndose que la eficiencia estaba altamente
correlacionada con la capacidad de ‘adsorcién de cada matriz representada por los
correspondientes valores de Ky y/o por el contenido de materia orgénica. Las mas bajas
- recuperaciones se obtuvieron para el mineral ilita (67-79%) y para un 4cido himico (67-78%)
extraido de un suelo volcénico con alto contenido de MO, presentando ambas superficies los
valores de Ky mas elevados, 678 y 345 cm® g, respectivamente (Baez y col. 2003).

En cuanto a las metodologias mas recientes de extraccion de 2,4-D, Rochette y col,
(1996), bajo condiciones de fluido supercritico (CO;), investigaron algunas superficies
minerales, entre ellas gel dé silice, humato sédico y 4cido hiimico y establecieron que el
contenido de MO era la principal limitante en la recuperacién cuantitativa del compuesto. El
" solvente empleado fue modificado con 4cido benzoico/metanol y se observé que el alcohol
producia un incremento del porcentaje de recuperacién. De igual manera, investigando el
.efecto del pH y del contenido de MO en Ia extraccién de 2,4-D desde suelos naturales (1.1-4.8
% C), encontraron que una disminucién del pH producia un incremento en la recuperacion,
aun en suelos con un alto contenido de C orgénico; sin embargo, notaron que una disminucion
en la recuperacion también se produciria si los protones eran consumidos por los grupos
‘ carboxilicos de la MO (Rochette, 1998). El analisis multiresiduo de pesticidas acidicos en
| cuatro tipos de suelos realizado por Hogendoorn y col. (2001) utilizando diclorometano-TFA-
metanol mostré que las recuperaciones entre 20 u 200 pg kg™ alcanzaban entre 47 y 119%
para el 2,4-D, dependiendo de los contenidos de materia orgénica y del tiempo de residencia
de los analitos en el suelo. .

Recientemente, Patsias y col. (2002) desarrollaron un método analitico para la
determinacién simultinea de 5 herbicidas 4cidos (2,4-D, MCPA, 2,4,5-T, diclorprop vy 2,4-
DB) vy dos productos fendlicos de degradacién (2,4-diclorofeno] y 2,4,5-triclorofenol), a
niveles de ng/g, en dos suelos mediterrdneos (1.5 y 3.5 % MO). El método se basé en la

extraccién con solventes asistida por microondas, utilizando una mezcla de un amortiguador

de fosfato 10mM (pH 7) y metanol (50:50, v/v) como agente extractante. Después de 1a etapa




, con Jas microondas, los extractos se acidificaban a pH 3 y mediante extraccion en fase solida
(SPE) en linea los solutos retenidos se elufan hacia la columna cromatografica, para su
" andlisis por HPLC con detector de arreglo de diodos. En la investigacion también se incluyd
el analisis de residuos envejecidos, los cuales se analizaron cada semana durante 1 mes. Los
herbicidas se aplicaron a los suelos en un nivel de 0.5 pg g™ y fueron almacenados a 4°C. La
‘ recuperacion de 2,4-D fue eficiente después de 1 mes, mientras que la del 2,4-diclorofenol se
redujo en 12%. Bajo las condiciones de refrigeracion la actividad microbiana se reduce por lo
tanto la pérdida de la eficiencia de la extraccién debe ser atribuida a interacciones suelo-
analito que facilitan la incorporacién de éste en la matriz del suelo y/o a la pérdida por

evaporacion, especialmente de productos fendlicos de alta volatilidad.
Los autores concluyeron que el método desarrollado seria 1til para el andlisis de los
" herbicidas acidos y sus metabolitos, ya sea que se encuentren en suelos contaminados o como
trazas en suelos agricolas. No obstante, hay que considerar que parte de la validacion del
método en este estudio estd basada en la utilizacién de un suelo considerado rico en materia
orgénica (3.5%), que fue enmendado con una turba, condicién que difiere enormemente de los
suelos volcanicos chilenos que pueden alcanzar contenidos de materia orgéanica > 20%, como

" es ¢l caso del suelo Hualpin, empleado en la presente investigacién.

De Amarante y col. (2003) desarrollaron un método para la determinacién simultanea
de 2,4-D y su principal producto de transformacién 2,4-DCP. La extraccién se realizé dos
* veces acidificando la muestra a pH 1 con H,SO4 y agregando diclorometano para someter
"durante una hora a la accién de ultrasonido. Posteriormente se realizé una evaporacion a
sequedad en atmdsfera de N, para reconstituir finalmente en 1 ml de metanol, Las
determinaciones se llevaron a cabo mediante HPLC-UV a 230 nm. Las recuperaciones se

obtuvieron desde muestras contaminadas a entre 0.1 y 4.0 mg kg v los resultados variaron

entre 85 y 111% para 2,4-D y 95 a 98% para 2,4-DCP. La muestra de suelo empleada
contenia un 6.7 % de MO.




2.9. USO DE SUPERFICIES MODELO EN ESTUDIOS DE ADSORCION

| Los muiltiples constituyentes del suelo, estrocturados en asociaciones organominerales,
« conforman las principales superficies coloidales naturales que se erigen como las principales
responsables de la adsorcién y el transporte de plaguicidas y otros contaminantes organicos
que afectan e] ambiente, degradandolo. En el caso de los minerales de arcilla, su superficie
est4 recubierta usualmente con 6xidos metélicos y oxihidréxidos y la naturaleza hidrofébica
que presenta puede modificarse hacia un mayor caracter organofilico mediante el reemplazo
de los cationes inorgénicos de intercambio por ciertos cationes organicos (Hermosin y
"Comejo, 1993). Por lo tanto, la materia orgénica es capaz de modificar el cardcter
hidrofilico/hidrofébico de las superficies minerales, haciéndolas més hidrofobicas vy,
consecuentemente, mas reactivas hacia compuestos organicos hidrofébicos. Asimismo, la
- naturaleza de la materia organica influye fuertemente en la extensién de la adsorcién y el tipo
_cie interacciones que ocurren; por gjemplo, Benoit y col. (1996) han sefialado que las ligninas
del tejido de las plantas o los compuestos alifiticos de origen microbiano contribuyen a
incrementar la adsorcion de compuestos fendlicos, mientras que los taninos solubles la
disminuyen.

Cual es el efecto de las interacciones entre los distintos constituyentes del suelo sobre
la adsorcién de plaguicidas es un tema que no estd lo suficientemente comprendido ni
desarrollado, por lo que se hace necesario conocer cémo esas interacciones que definen y
controlan el mecanismo de adsorcién, junto con la naturaleza del plaguicida, actfian en un
momento determinado. Algunos autores sostienen que los procesos de inter-asociacién
pueden bloquear los sitios de adsorcién de las superficies activas donde existen grupos
funcionales especificos; sin embargo, también resulta cierto que los diferentes constituyentes
del suelo pueden complementarse e incrementar la adsorcién por parte del agregado
resultante,

La importancia y el papel de los constituyentes individuales del suelo en la adsorcién
de plaguicidas y otros compuestos se ha estudiado, generalmente, investigando el
comportamiento de adsorcion en ciertas fracciones del suelo o investigando los cambios en la
adsorcién después de remover algunos constituyentes, como los éxidos de Fe y la materia
organica (Biggar y col.,, 1978; Nkedi-Kizza y col., 1983; Singh, 1984; Baskaran y col., 1996;

Benoit y col., 1996; Haberhauer y col., 2000). Con el transcurso del tiempo, se ha extendido
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otro tipo de enfoque para esta clase de estudios, que consiste en la utilizacién de adsorbentes
modelo, es decir, superficies bastante puras, tanto naturales como sintéticas, que incluyen
minerales de arcilla, dxidos metélicos y 4cidos humicos, a través de las cuales se puede
evaluar el papel de cada componente individual del suelo durante la adsorcién y también,

establecer con mayor claridad el mecanismo de interaccién que controla el proceso (Armold y
. Farmer, 1979; Kung y McBride, 1989; Dios Cancela y col., 1990; Hermosin y Comejo, 1993;
Cox y col., 1995; Moreau-Kervévan y Mouvet, 1998; Cox y col., 2000; Leone y col., 2001;
Hundal y col; 2001; Sheng y col., 2001). Con respecto al trabajo de Kung y McBride (1989)
sobre la adsorcién de 4cidos benzoicos sustituidos en un éxido de Fe no cristalino y en
goetita, los resultados mostraron que a mayor pK, del icido, mayor resultaba su adsorcién
desde la solucion. Con respecto al mecanismo, propusieron la formacién de un complejo de
coordinacion de esfera interna, con el anién carboxilato participando en una reaccién de
intercambio de ligandos, segiin las siguientes etapas:

RCOOH + >Fe-OH — >Fe-OH," + "O0C-R
También el CO; adsorbido desde la atmésfera como carbonato, posibilitaria que
RCOOH + (>Fe);- CO3 — + (>Fe),-HCO;" + 'O0C-R
.- En esta etapa, el anién orgénico seria retenido en la superficie positiva del 6xido,
| posiblemente por fuerzas electrostéticas. Transcurrido el tiempo de exposicién, se produciria
el intercambio de ligandos donde el carboxilato reemplazaria moléculas de agua y/o iones
carbonato y entraria en la esfera de coordinacién de la superficie del 6xido:
RCOOQ' + >Fe-OH," - Fe-O0C-R + H,0
2 R-COOH + (>Fe);- CO; - 2 >Fe-0O0C-R + H,0 + CO,
Hermosin y Cornejo (1993), en su investigacion sobre la interaccién del 2,4-D con una

montmorillonita y una vermiculita tratadas con cloruro de decilamonio obtuvieron resultados,
. a partir del andlisis por IR-FT y rayos-X, que mostraron que la adsorcién ocurria en las
superficies externas de la montmorillonita, mediante uniones débiles entre el anillo aromatico
y la cadena alquilica. Sin embargo, en el caso de la vermiculita el complejo con el herbicida
revelé que ademas de las interacciones liofilicas y idnicas, la adsorcién en los espacios
intercapa del mineral tenfa lugar a través de la formacién de puentes de H entre el grupo

carbonilo del 4cido y el grupo amonio del catién orgénico.
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En los estudios de adsorcion sobre superficies modelo individuales se ha probado que
las condiciones existentes difieren bastante de las condiciones naturales, donde existe una
asociacién intima entre los constituyentes individuales del suelo, lo que puede causar ciertas

" .modificaciones de las propiedades adsortivas. Por ejemplo, Cox y col. (1995), estudiando la
adsorcidn del herbicida ureico tiazaflurén sobre esmectitas, ilita, caolinita, ferrihidrita y Ia
* fraccién de arcilla de un suelo ilitico y otro montmorillonitico, encontraron que la capacidad
. de adsorcién de las esmectitas era mucho mayor que la de la ilita pura, mientras que en el
suelo ilitico la adsorcidn resultaba mayor que en el suelo rico en montmorillonita. El
comportamiento observado permitié sugerir que tanto la ilita como la montmorillonita
contenidas en los suelos pueden presentar modificaciones, con respecto a los minerales puros,
- que producen una variacion en la capacidad de adsorcién. Por otra parte, las muestras de
montmorillonitas homoionizadas que se utilizaron en los estudios de adsorcion del tiazaflurén
_' produjeron valores de K¢ de 79.8, 80.6, 114.4, 121.5 y 149.9 mmol kg! para Ca**, Mg®*, Fe**,
. Na" y K*, respectivamente, lo que permite atribuir a los cationes de intercambio un papel
relevante en el proceso. Al considerar la informacién especiroscopica y de difraccién de
rayos-X, de los complejos del herbicida con las superficies montmorilloniticas, se encontré
" que la adsorcién ocurria en los espacios intercapa del mineral, principalmente mediante la
" sustitucion de moléculas de agua asociadas a los cationes de intercambio, a través del grupo
carbonilo amidico, y mediante la formacién de puentes de H o puentes de agua entre el grupo

" NH de la amida y los O basales de la montmorillonita.
: Algunos estudios sobre el comportamiento de adsorcién de plaguicidas dan cuenta del

‘creciente interés en considerar no sélo las superficies coloidales modelo individuales sino sus

interasociaciones, de modo que se obtenga una aproximacién més completa de lo que ocurre
en las condiciones reales del suelo. De esta forma, se ha descrito en la literatura que algunas
propiedades, como pH, 4rea superficial especifica y disponibilidad de grupos funcionales,
sufren cierta variacion cuando ocurren’ los procesos de asociacidon entre los distintos
constifuyentes individuales (Sannino, 1997; Celis y col., 1997, 1999).

En el estudio de Sannino y col. (1997), se investigaron las caracteristicas de adsorcién-
desorcion del 2,4-D en montmorillonita pura y en complejos obtenidos mediante el
recubrimiento de este mineral con diferentes cantidades de Al(OH),. A pH 5.6 vy en un

amortiguador de acetato, se produjo una adsorcidn negativa del compuesto, incrementandose
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la adsorcién conforme aumentaban las especies de Al(OH)y depositadas sobre la superficie.
Cuando el experimento se realizé en iguales condiciones de pH, pero en un amortiguador de
fosfato, se produjo una drastica reduccién, tanto de la cantidad de herbicida adsorbido como
de la afinidad de éste por los sitios de adsorcion; obedeciendo este comportamiento a la fuerte
competencia entre los aniones fosfato y la forma anidnica del 2,4-D presente en solucion. Sin
embargo, la montmorillonita pura. adsorbié el herbicida en niveles considerables,
atribuyéndose a impurezas del mineral. Con respecto al mecanismo responsable, se postuld
una adsorcidn fisica, mediada por fiterzas coulémbicas, y una adsorcién quimica a través del
" intercambio de ligandos. Los grupos COO™ del 2,4-D no solo podrian interaccionar con los
grupos positivos Al(OH)** que recubren la arcilla, sino que podrian intercambiarse con el -
OH o con moléculas de H,O y crear un puente con dos atomos de Al adyacentes en la
superficie adsorbente.
Celis y col. (1997), investigaron la adsorcion de tiazaflurén sobre una montmorilionita
" recubierta con dos tipos de dxidos de Fe, un oxi-hidréxido amorfo y una especie de
policationes de Fe, y con écidos hiimicos, comercial y extraido del suelo. En el caso de la
asociacion arcilla-6xidos de Fe amorfos, se produjo una disminucién del espacio basal,
indicando la presencia del oxihidréxido en los espacios interlaminares de la arcilla, lo que
' _produjo el bloqueo de los sitios activos_ y el acceso del herbicida a estos. La adsorcién de
‘., tiazaflurén en las asociaciones montmorillonita-acidos hiimicos fue menor que en ¢l mineral
- puro, debido a las fuertes interacciones entre el material hiimico y la arcilla, especialmente en
el caso del acido hiimico extraido del suelo. La presencia de este recubrimiento organico
*también produjo un aumento en la irreversibilidad del proceso. Finalmente, después de
" remover el 6xido de Fe amorfo y la materia organica de la superficie montmorillonitica, la
adsorcidn se incrementd. Los resultados de este trabajo muestran cémo el recubrimiento de
- una arcilla con especies de Fe o material hiimico puede alterar la naturaleza de la superficie
' expuesta para la retencién de plaguicidas, afectando la capacidad de adsorcién de las
particulas coloidales del suelo.
Considerando que el 2,4-D es un compuesto retenido débilmente por la mayoria de los
suelos y que sus moléculas pueden existir en la forma anidnica, Celis y col. {1999),

seleccionaron este herbicida y las principales particulas coloidales del suelo, es decir, sus

superficies activas, para investigar los cambios producidos en la adsorcién por las particulas
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* individuales (montmorillonita, ferrihidrita y 4cido hiimico) y sus asociaciones, binarias y

" ternaria. Los resultados mostraron que el 2,4-D se adsorbia solo en la ferrihidrita y en el 4cido

himico; ademés, la adsorcidn era muy similar cuando ambas superficies se asociaban. En las

+ asociaciones binarias con montmorillonita, también se observd una adsorcién positiva, aunque

la exclusion de la forma anidnica del herbicida por la superficie mineral, cargada
negativamente, no permitid establecer con claridad el papel de cada constituyente. Por otra
parte, en la asociacion ternaria, el AH provocd una reduccién de la capacidad de adsorcidn del
complejo montmorillonita-ferrihidrita, al bloquear los sitios de adsorcién. En esta
investigacién se concluyé que la cantidad y la naturaleza de la superficie que permanece
disponible después de la inter-asociacién de los constituyentes individuales, son parametros
criticos para determinar el comportamiento de adsorcién del agregado resultante. En otro

estudio, Cox y col. (2000), trataron de seleccionar una superficie natural que mostrara una

gran capacidad adsorbente de 2,4-D y que ademés retardara su lixiviacién. Para ello,

prepararon una montmorillonita homoionizada en Fe®* (FeSWy) y estudiaron la adsorcién del

- compuesto en dos rangos distintos de concentracién. Los resultados mostraron que la

retencion del compuesto se favorecia fuertemente a concentraciones mas aitas (ImM), debido

* .que las interacciones atractivas adsorbato-adsorbato eran favorecidas; al mismo tiempo, el pH

mds bajo contribuirfa a la adsorcién de la forma molecular del herbicida. El espaciamiento

. _'basal de la FeSWy no sufrié modificacion después del tratamiento con el 2,4-D, mientras que

* el analisis por espectroscopia IR mostrd una banda correspondiente al grupo COOH. De la

forma de las isotermas de adsorcidn, a bajas concentraciones, se dedujo que el proceso era

". altamente reversible. El estndio de lixiviacién en una columna empacada de suelo, produjo

“ na curva de ruptura con un pico maximo de concentracién que fue menor cuando el 2,4-D

* era aplicado como complejo que cuando se aplicaba en forma pura; de igual forma, los

lixiviados acumularon menor cantidad de 2,4-D. Las conclusiones del estudio indicaron que la

aplicacién de 2,4-D en forma de un complejo con montmorillonita, en lugar del compuesto

, puro, reduciria el riesgo de lixiviacion y el peligro potencial de contaminacidn de las aguas

subterrdneas.
Los plaguicidas en el suelo mantienen condiciones dindmicas desde que son
incorporados a éste y desde hace varias décadas se ha intentado conocer y explicar su

comportamiento de adsorcidn, estudiando los cambios energéticos durante el proceso, aunque
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la heterogeneidad del sistema ha dificultado la tarea de interpretacién principalmente. En
sistemas mds simples, como materia orgénica purificada y montmorillonita, la determinacién
de estos pardmefros termodindmicos, no obstante, ha permitido extraer informacion
mecanistica, obviando la mayor complejidad del suelo con respecto a la superficie adsorbente
individual (Dios-Cancela y col., 1990, 1992: Borisover y Graber, 1998).

A pesar del mimero creciente de trabajos donde se utilizan superficies modelo para
estudiar la adsorcién de plaguicidas, ha sido poca la atencién que se ha prestado a los aspectos
cinéticos del proceso, aun cuando se cuenta con los procedimientos experimentales y los
métodos mateméticos que permiten explicar el fenémeno y mejorar la comprensién de los
mecanismos a través de los cuales ocurre. Como superficies individuales se han utilizado
fcidos himicos extraidos del suelo (Khan, 1973), turba saturada con Ca?* y Mg®* (Dios-
Cancela y col., 1990), turba saturada con Mg** y Cu®* (Dios-Cancela y col., 1992). En el
trabajo de Khan se estudié la cinética de adsorcién del picloram y del 2,4-D, determinindose
que habia una tasa de adsorci6n inicial répida, seguida por velocidades mas lentas, a tiempos
mas prolongados, donde el transporte intraparticula era el proceso dominante y determinante
de la velocidad. Las constantes fueron del orden de 6.53 x 10 > y 10.13 x 10 ° s a 25°C,
para el 2,4-D y picloram, respectivamente.

Por su parte, Dios-Cancela estudié la cianazina (triazina) y la carbendazima
(carbamato), determinando constantes de velocidad del orden de 2.85 x 10 "% y 3.07 x 10 ~°
(ug g")'" 5! para la cianazina yde1.3x 107 y3.9x 10 % (ugg')' ™ s para la carbendazima.
En este ultimo caso, atribuyeron la diferencia a que distintos mecanismos de adsorcion
podrian estar operando. Otros estudios cinéticos se han efectuado, pero en el suelo natural
(Biggar y col., 1978; Moreale y van Bladel, 1979, Baez y col., 2001), sin que se pueda definir
con precisién cuiles son los fenémenos que determinan la velocidad. De alli, que las
superficies modelo resulten muy valiosas en los estudios cinéticos para caracterizar mejor los
procesos que pueden estar ocurriendo, ya sea en las superficies internas o externas de las
arcillas o al interior de la materia orgénica, y que tengan una influencia significativa en la

velocidad de la adsorcién,
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III. MATERIALES Y METODOS
3.1. MATERIALES

3.1.1. Materiales de laboratorio

Membrana GV (Durapore) 0.22 pm de poro, 25 mm de dismetro, Millipore
Membrana HV (Durapore) 0.45 pm de poro, 47 mm de didmeiro, Millipore

Pipetas con cojin de aire para pipeteado de soluciones, Brand

Auxiliar de macropipeteado, Brand

Puntas de pipetas

Material de vidrio Clase A

Desecadores

Papel filtro de celulosa Whatman 45

Parafilm

Columna Waters Nova Pack C;3 60 A, 3.9 x 300 mm, 4-pum tamafio de particula con una
pre-columna pBondapack ™ Cyqg 120 A, 3.9 x 20 mm, 10-pm de tamafio de particula

3.1.2. REACTIVOS

AlCl;

AgNO;

BaCl,.2H,0

CaCl,

Eter monometilico del etilén glicol (CH,OHCH;OCH3), Etanol (CH,CH;0H)
Fe(NO);.9H,0, FeS0,4.7H,0

Gel de Silice (0.063-0-20 mm)

HCI, HNO;, H,804, H3PO4, HF, HC,H;0

H,0; '

KCl, KxCr;0;

La(NO3);.6H,0

NaOH, NaCl, Na;S;04, NaHCO;, NaCH3COO, Na3CsHsO4
NH;, NH4CH;COO, NH4C,04, N(CH,CH,0H),
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Soluciones estindares de Ca, Mg, Na, K, Al, Si, Fe (Titrisol Merck p.a.)

Papel indicador de NO;

Solventes grado HPLC, J.T. Baker, Estados Unidos: CH;CN, CH3;0H, CH;CH(OH)CH,,
CH,Cl,

Herbicidw

CsHeC103, 4cido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D): se utilizé un estandar de 100.1 % pureza
(validacion de la CIPAC, por HPLC). El compuesto se obtuvo de A.H. Marks and Company

Limited, Inglaterra. Es un sélido blanco cristalino de olor ligeramente fenélico y soluble en
agua (620 mg/L a 25°C; Worthing and Hance, 1991), con un pKa = 2.64 y presién de vapor =
1.4 x 107 mmHg a 25°C.

CioH11N30S, [1-(1,3-benzotiazol-2-il)-1,3-dimetilurea] (MBT): el estandar con pureza > 99%
se obtuvo de Riedel de Hien, Alemania. Es un compuesto ureico ligeramente soluble en agua
(59 mg/L. a20°C, Worthing and Hance 1991).

3.2. EQUIPOS

HPLC Waters (Milford, MA, USA) con una bomba de gradiente cuaternaria Modelo 600,
un muestreador automatico Modelo 717 Plus y un detector Modelo 996 PDA

Balanza Precisa 40 SM-200A, PAG Oerlikon AG, Suiza

Medidor de pH, pMX 3000 WTW

Electrodo selectivo de Cloruro (Cl 500, WTW)

Sistema de filtracién al vacio SM 16309, Sartorius

Ultrasonido, Transsonic Digital, Elma

Agitador REAX 2, Heidolph

Incubadora Gallenkamp

Agitador magnético y calefactor Heidolph MR 3000

Destilador por rotacién VV 2011 Heidolph VV 2011 (Heidolph Elektra GmbH & Co. K6,
Kelheim, Germany)

Centrifuga Heraeus, Sepatech

Estufa de precision WTB, serie FED/EED con regulador de multifuncién RD2
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* Homo de microondas Milestone (Sorisole, Bergamo, Italy) modelo MLS-1200 Mega,
configurado con un carrusel MDR-1000/6.

¢ Sistema de desionizacién para H;O NANOpure, tipo D4700, Bamstead

¢ Equipo Zeta Meter ZM-77 (Universidad de Santiago de Chile; Lab. de Fisicoquimica de
suelos, Dr. M. Escudey).

¢ FT-IR Bruker IFS55

o Analizador elemental total Vario El




3.3. MUESTRAS DE SUELO

Se recolectaron muestras frescas, a distintas profundidades (0-20 cm y/o 20-40cm), de
tres suclos alofénicos de la IX Regidn: Cunco (Ashy, mesic, Hydric Dystrandept), Galvarino
(Fine, mesic, Palehumult) y Hualpin (sin clasificacién) y un suelo no-alofanico de la Region
ceniral, Mapocho (Clayey, mixed, thermic, Vertic Xerochrepts). Las muesiras se secaron al
aire y fueron tamizadas a través de una malla de 2 mm de didmetro. Con el propésito de
determinar el efecto de la remocién de la materia orgénica y de los 6xidos de Fe en la
adsorcion de los herbicidas, los suelos fueron modificados mediante oxidaciones sucesivas
con H,0,, seguida por varios lavados con agua desionizada para remover las sales solubles
(Black, 1965). A continuacién, se realizé la remocidn de los 6xidos de Fe mediante extraccién

con una solucion tampdn ditionito-citrato-bicarbonato (DCB) a pH 5 (Sadzawka y col., 2000).

3.4. PREPARACION DE LAS SUPERFICIES ADSORBENTES

" 3.4.1. SUPERFICIES INDIVIDUALES

' Alofan: Se preparé un alofén sintético por coprecipitacién, de acuerdo al procedimiento
descrito por Mora y col. (1994). En un vaso de teflén de 1 L se mezclaron voliimenes
apropiados de soluciones de AICl; 1M y Na;SiOy4 1.5M, bajo agitacién permanente. Ef pH se
mantuvo en 5 mediante la adicién controlada de HCI o NaOH y la suspension resultante
contenia 90% de agua,

Acido hiimico (AH): Se preparé disolviendo en agua una cantidad de la sal sédica de un
material hiimico comercial, del inventario de la EPA (Aldrich, grado técnico, 44.0% C). Se

acidific6 con HCI 1.0 M hasta pH 3.0 y 1a suspension resultante se lavé con agua destilada, se

. centrifugé y finalmente se seco a 30°C. Se verifico la ausencia de compuestos de bajo peso

molecular dializando la sal disuelta contra agua destilada.

- Ferrihidrita: Se obtuvo el éxido pobremente cristalizado mediante la precipitacion de

Fe(NOs); 0.3M con NH,OH, a pH 7.5. El precipitado se lavé con agua desionizada hasta
quedar libre de NOs™ y luego se secé a 30°C.

Montmorillonita sédica (NaSWy): Las particulas > 2 um se removieron por sedimentacion
desde una cantidad (12g I'") de montmorillonita de Wyoming (INIA; donado por el Dr. E.

Besoain). Una vez fraccionada la arcilla, se saturé 10g de la misma con Na' mediante 5
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tratamientos sucesivos con NaCl 1.0M (50mL}, permitiendo equilibrar la suspensién por 24 h.
En cada etapa de saturacién se lavé el producto con una mezcla HyO/CH;OH (60:40) hasta
que las soluciones del lavado estuvieran libres de CI'. Posteriormente, 1a muestra se secéd en

una estufa a 60°C.

3.4.2. ASOCIACIONES BINARIAS Y TERNARIAS

NaSWy-Fe: La montmorillonita sédica (NaSWy) se recubri6 con ferrihidrita, agitando 2.0 g
de ]a arcilla con 100 mL de Fe(NO;); por 10 min y llevando la suspensién resultante a pH 7.5
con NaOH 0.5M, con agitaciéon permanente durante 16 horas. Se emplearon dos niveles de
concentracion (9 y 60 mM) del compuesto férrico y ambas suspensiones se lavaron con agua
desionizada, se centrifugaron y secaron a 60°C.

NaSWy-Fe-AH: La asociacion ternaria con la materia organica se obtuvo afiadiendo 2.5 g de
" NaSWy-Fe a 500 mL de una solucién de AH 500 mg 1" (0.01M NaCl, pH 6.5). Después de

-+ agitar por 24 h, el material se sec6 a 30°C durante la noche.

Alofan-Fe: La asociacion alofén-ferrihidrita se preparé por el método de impregnacién
himeda (Escudey y col., 1995). Se afiadieron a 10 g de la suspension de alofén, 5.0 g de Fe
{NO;); x 9H;0 previamente disuelto y se completd con agua hasta 300 mL. El solvente se
removié por evaporacion bajo vacio en un evaporador rotatorio a 30°C en un bafio de agua;
" durante este proceso el pH se mantuvo en 3.0. El producto final se centrifugd y lavé, usando
consecutivamente sonicacién y centrifugacién a 12000 rpm, con KC1 1.0M v, finalmente, con

.agua desionizada (pH 8.0) hasta obtener una prueba negativa de CI” en las soluciones del

". lavado. Este material se mantuvo como una suspensién acuosa, con un contenido de agua de

70%.
. Alofan-Fe-AH: Se disolvieron 300 mg de Ia sal sédica del acido hiimico en 250 ml de agua;
la soluci6n se dejé en contacto con 5 g de la suspensién acuosa de Alofan-Fe. Después de
reposar por 24 h, el solvente se evapord bajo vacio como se sefialé anteriormente, El producto
se lavo con KC1 1.0M vy, finalmente, con agua desionizada a pH 4-5, hasta quedar libre de CI",
La suspensién resultante contenia 92% de agua.
Complejos herbicida-superficie: Se saturaron 100 mg de NaSWy y NaSWy-Fe con MBT y

2,4-D, respectivamente, mediante tratamientos sucesivos con una solucién 1mM del
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respectivo compuesto. La muestra control (blanco de reactivos) y la muestra saturada se

lavaron dos veces con agua desionizada, se secaron al aire y se analizaron por FT-IR.

3.5. CARACTERIZACION DE LOS ADSORBENTES

pH de suelos: Se prepar6 una suspensién de suelo con agua en una proporcién suelo:solucién
de suelo 1:2,5, y en el sobrenadante se determind el valor de pH-H,0.

Contenido de C: se determiné C total en el analizador elemental; el contenido de C residual
de los suelos modificados también fue determinado.

Capacidad de intercambio catibnico’ (CIC): se calculd como la suma de las bases
intercambiables (Ca™, Mg, Na*, K*) extraidas con NH,CH;COO a pH 7.0, més la acidez
extraible con una solucién amortiguadora (BaCl;-TEA) a pH 8.2, determinada mediante
titulacién con HCI 0.1M, de acuerdo a los criterios recomendados para el analisis de suelos de
carga variable, (Sadzawka y col., 2000),

Fe y Al activo: fueron extraidos de los suelos con NH4C,04 y DCB, y cuantificados por
espectrofotometria de absorcién atémica (EAA).

Area superficial de los sueles y las superficies adsorbentes: se determind en base a la
retencion de] éter monometilico del etilén glicol, EGME (Carter y col., 1965). En una camara
" de desarrollo cromatogréfico se colocaron 100g de CaCl, anhidro y se le afiadieron 20 g de

. EGME, creando una atmésfera saturada del éter, en cuyo interior se depositd una capsula de

* . platino con 1 g de muestra y 3 mi de EGME, pesando la muestra a intervalos de 2 a 4 horas

- hasta obtener un peso constante, Todo el sistema cerrado, se mantuvo en un desecador sellado
al vacio.

Fe total: Los contenidos totales de Fe en la ferrihidrita, NaSWy-Fe y NaSWy-Fe-AH se
determinaron por EAA después de la digestién acida de las muestras (3 ml HCI 35%, 1ml
“HNOj3 65% y 1 ml HF 40%). Los contenidos de Si y 'Al de las superficies alofénicas se
 determinaron por EAA, mediante una disolucién previa-de la muestra con una mezcla acida
(HF:HNO;=5:2) y asistida con microondas.

Punto isoeléctrico (PIE): se determin6 en una suspensién de KCI 0.001M por la técnica de

movilidad electroforética (Galindo y col. 1992).
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3.6. EXPERIMENTOS DE ADSORCION-DESORCION

Las isotermas de adsorcién de 2,4-D y MBT se obtuvieron utilizando el método de
equilibrio en “batch”. 100 mg de adsorbente se trataron con 10 mL de soluciones (5, 10, 15,
20 y 25 pg mlI™) con CaCl, 0.01M como electrolito; en el caso de las muestras de suelo, se
pesaron 2.0 g para el procedimiento. Las suspensiones se agitaron por 14 h y se centrifugaron
por 5 min a 4000 rpm; posteriormente, se determinaron las concentraciones de equilibrio en el
sobrenadante mediante anélisis por HPLC-DAD. Las isotermas se obtuvieron a distintas
temperaturas (10°C, 20°C, 30°C) con la finalidad de permitir el esiudio termodindmico del
proceso de adsorcidn en las distintas superficies consideradas.

El comportamiento de desorcion se determind inmediatamente después de ocurrida la
adsorcién y, generalmente, a partir de la concentracién de equilibrio mas alta; esto se hizo
para los suelos y algunas de las superficies seleccionadas. En cada ciclo, se removieron 5 niL,
del sobrenadante para el andlisis de adsorcién y se reemplazaron con 5 mlL de CaCl, 0.01M.

- Después de agitar a 30 £ 1°C por 2 h, las suspensiones se centrifugaron y nuevamente se
~ procedié a la remocién y reemplazo de 5 ml de sobrenadante repitiéndose el ciclo de

- desorcion tres veces. Todos los estudios de adsorcion y desorcién se realizaron en duplicado.

’ Generalmente, la adsorcién de un plaguicida se caracteriza mediante una constante de
particién, Kq, que representa la distribucién del compuesto entre las distintas superficies
activas del suelo. Asumiendo que todo el plaguicida removido de la solucidn (x) es adsorbido
por cierta cantidad de suelo (1), el valor de K4 se calcula como Ky = (x/ms)/C,, donde C, es la

* concentracién en equilibrio, considerando que se alcanza esta condicién durante el

experimento en “batch”. Bajo estas circunstancias, la desviacién més frecuente que se
produce en Ky, se ve reflejada en una isoterma no lineal (x/m = Ks G, ") con una curvatura
caracteristica. Dicha isoterma se ajusta, en la mayoria de las ocasiones, a una linea recta,
mediante una regresién de minimos cuadrados, que utiliza una transformacién log-log de los
datos (isoterma de Freundlich).

En este estudio se utiliz6 la forma lineal de la ecuacién de Freundlich para ajustar los
datos de adsorcién y desorcién, obtenidos en los experimentos en “batch” con las distintas

superficies. La forma de la ecuacién es:

log(x/m)= logK, +n,logC,
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donde x/m (1g/g) corresponde a la cantidad de 2,4-D o MBT adsorbida a la concentracién de
equilibrio C. (ug ml™") y K¢ y ny (0 Ky y 1y para las isotermas de desorcién) son constantes
empiricas.
Los coeficientes de adsorcién normalizados al contenido de C (Koc) v al contenido de Fe
(Kre) se calcularon como el cociente entre Ky y el porcentaje de C o Fe del adsorbente x 100.
El porcentaje de adsorcién se definié como:

Yoads = (C, ~C, )/ C,x100
donde C; es la concentracién inicial del herbicida en la solucién (pg mLY) y C. su
concentracion en equilibrio.
El porcentaje de 2,4-D desorbido en cada etapa se calculd como:

%des = {[(x/ m),  —(x/ m), /(x/ m), _, 1x100

donde (x/m), es la concentracién de adsorbato que permanece unida al sélido en la etapa
- considerada, y (x/m),.; la concentracién unida al sélido en la etapa previa.
El coeficiente de histéresis (H) se calculé como el cociente entre las pendientes de las

isotermas de desorcién y adsorcidén, H =n w/n; (Coxycol, 1997).

~ 3.7. DETERMINACION DE PARAMETROS TERMODINAMICOS
' _ La constante de equilibrio, K, y los valores de AG®, AH® y AS® asociados con la adsorcién de
2,4-D y MBT en los suelos, AH, ferrihidrita y NaSWy-Fe fueron calculados de acuerdo con el
" método descrito por Biggar y Cheung (1973), el cual también ha sido usado por algunos otros
autores (McCloskey y Bayer, 1987, Dios Cancela y col., 1990, 1992).
La entalpia isostérica de adsorci6n, AH,, se calculé a partir de

AH; =-RTT, /T, -T, x In(a,, lag)

xim

donde R es la constante universal de los gases, a,, ¥ ar son los coeficientes de actividad del
soluto en la solucién y se consideran equivalentes a las concentraciones de equilibrio C,; y
Cei, 2 las temperaturas absolutas T y T). Se calcularon cinco concentraciones utilizando la

ecuacién de Freundlich de cada isoterma y para un mismo recubrimiento superficial (x/m),

que estuviera dentro del intervalo de adsorcién estudiado.




3.8. ESTUDIOS CINETICOS

En experimentos separados, se tomaron alicuotas de 10 mL de las soluciones acuosas
(25.0 ug mI™") de cada herbicida y se afiadieron a 2.0 g de suelo; en el caso de los materiales
adsorbentes se usé 50.mg de cada uno (AH y NaSWy-Fe). Para cada compuesto, el estudio
cinético se realizé a 10°C y 30°C, simultdneamente, agitando continuamente por periodos que
vartaron desde 5 minutos hasta 4 horas, removiéndose las primeras muestras a los 5 min y las
- siguientes a los 10 min, 20 min, 30 min, 45 min, 60 min, 90 min, 120 min yalas 4 h,
respectivamente, Cada muestra se centrifugé a 4000 rpm por 5 min y las concentraciones de
MBT o 2,4-D se determinaron en el sobrenadante.

Los datos experimentales fueron ajustados al modelo hiperbdlico propuesto por Biggar
et al. (1978) y empleado por Jamet (1988) para UKJ-1506 y Dios Cancela et al. (1990, 1992),
para cianazina y carbendazima.

En la ecuacion hiperbélica:

X, .t

max

‘T B+t
donde X, es la cantidad adsorbida al tiempo ¢, X4 es la cantidad maxima adsorbida, ¢ es el
tiempo de contacto s6lido-solucién y B es una constante. Los valores de X4, se calcularon
ajustando los datos experimentales a la forma lineal de la ecuacién anterior:

1 B 1

= +
X, X, X

t

A partir de la forma logaritmica de la ecuacion potencial descrita por Moreale y van

Bladel (1979),
dX,/d, =k(X_, - X,)"

donde £ es la constante de velocidad y n el orden de la reaccidn, se determiné el diferencial
dX;/dt para las distintas superficies, a diferentes tiempos.

La energia de activacion aparente, que incluye los calores de adsorcién de reactantes
y/o productos, fue evaluada a partir de las constantes de velocidad observadas. Para dos
constantes de velocidad, k; y 4, correspondientes a las temperaturas absolutas T) y Ty, la
ecuacion para la energia de activacién basada en las constantes de velocidad esta dada por:

In(k, /k,) = ~AE{RQ/T, ~1/T))
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3.9. EXPERIMENTOS DE DEGRADACION

Las experiencias de degradacién se realizaron a 30°C y 20°C, contaminando 60 g de
suelo seco con el herbicida hasta obtener una relacién pg herbicida/g suelo seco = 10; las
muestras se homogeneizaron por agitacién durante 4 horas y después se repartieron en
porciones de 10 g en recipientes plasticos. Para la incubacién también se consideraron dos
condiciones de humedad, en funcién de la capacidad méxima de absorcién de agua de cada
suelo, determinada por saturacién y sobre la base de la humedad natural del suelo; de esta
forma hubo muestras que se incubaron con un contenido de agua correspondiente al 100% y
50% de su capacidad maxima de absorcién. Al tiempo inicial se analiz6 el contenido de MBT
y 2,4-D, que correspondia a la cantidad originalmente aplicada.

A partir de alli, las muestras se analizaron periddicamente, previa extraccién con
' solvente asistida por microondas, para determinar la variacién en la concentracion del
herbicida. En el caso del 2,4-D el estudio se sigui6 dia a dia, durante una semana; para el
MBT se efectuaron analisis cada 5 dias por 2 meses. La cantidad de agua evaporada se
reponia diariamente en las muestras incubadas.

Se establecié la velocidad de degradacién, a partir de la concentracién del herbicida
que permanece en el suelo en funcion del tiempo de incubacién, evaluando el ajuste de los
datos a un modelo cinético de primer orden. En dicho modelo:

C, = C, exp(—k,t)
donde C; y C; son las concentraciones de herbicida en el suelo a los tiempos 0 y 1,
respectivamente, ¢ es el periodo de degradacién (dias) y k» es la constante de velocidad de
degradacion (1/dfa). El tiempo (dias) transcurrido para reducir a la mitad la concentracién
inicial del herbicida (#2) se calculd a partir de:

_0.693

1w =
k,
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3.10. ESTUDIOS DE MOVILIDAD
Se realizaron estudios en columnas de suelo, siguiendo un procedimiento que
permitiera obtener un empaquetamiento lo mas uniforme posible. En el fondo de un cilindro
plastico transparente se colocé un filtro de arena para permitir el paso de los lixiviados; éste
consistié en un ordenamiento en capas de diferente granulometria (gruesa, intermedia, fina y
muy fina, 450 g en total). Sobre esta capa firmemente asentada se colocd una malla plastica
*de 10 cm de didmetro y a continuacién se puso una capa de suelo de aproximadamente 700 g
(exactamente pesados) y 10 cm de altura. Finalmente, se coloc6 una capa de arena gruesa
(100g) para mantener la estructura integral de Ia columna, reducir la evaporacién y mejorar la
distribucién del agua y del herbicida. Se prepararon columnas con los suelos Hualpin y

Mapocho. Para comprobar que el material empleado no retenia el herbicida, se preparé una

. columna sin suelo, pero con el resto del material. Una vez preparadas, las columnas fueron

introducidas en agua y saturadas por capilaridad durante 3 dias, permitiéndose tras ese

. periodo un drenaje de las mismas para eliminar el exceso de solucion acuosa. De este modo

también se consigue retirar el aire y con ello la formacién de flujos preferenciales.

La irrigacién de Ias columnas se realizé con un simulador de lluvia colocado a unos 10
cm por encima de la dltima capa de arena (figura 3.1). Este simulador se alimenté con agua
destilada desde un depdsito colocado en la parte superior. La irrigacion se reguld a un flujo
entre 25 y 30 mi nt.

Previa a la adicién del trazador, la columna se mantuvo bajo irrigacidn durante 2 dias
con el fin de lograr un flujo estacionario dentro de ella. Al tiempo inicial cero, se
distribuyeron uniformemente 5 ml de CaCl, 0.1M con una pipeta volumétrica, sobre la
superficie de la columna. Debido a las diferentes magnitudes de los fendmenos de conveccion
o difusién y demés procesos quimicos que ocurren en las distintas secuencias de poro, el
camino de todos los iones no ser el mismo, por lo que la curva de distribucién del trazador
(CI') proporcionara informacién acerca del comportamiento del agua que fluye a través del

suelo.
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Figura 3.1. Lixiviacién en columna empacada de suelo.

Una vez iniciada la irrigacion, se procedi6 a la recoleccion de los eluatos en intervalos
de 30 min, durante 10 horas durante 1 dia en el caso del suelo Mapocho y cada 1 hora, 6

horas al dia durante 3 dias en el caso del suelo Hualpin. La concentracién de Cl se determiné

" utilizando un electrodo selectivo de cloruro acoplado a un milivoltimetro. Después de eluido

el trazador, se acondicioné cada columna por adicidn de agua y se procedié de la misma

forma con la lixiviacién del herbicida, empleando 5 ml de una solucién de concentracion 40
pg/mL. Los lixiviados fueron recogidos a intervalos de 30 min, 10 horas al dia durante 1 dia
en ¢l caso de 2,4-D y cada 30 minutos, 5 horas al dia durante tres dias y cada 1 hora, 6 horas
al dia, durante dos dias adicionales en el caso de] MBT.

La distancia que viaja un soluto a través del suelo estd determinada por la tortuosidad
.de todo el camino a recorrer, Biggar y Nielsen (1962) concluyeron que la distribucién de un

trazador desde su origen hasta una distancia especifica, dependerz de la geometria del

+ material poroso y de las interacciones de tipo fisico y quimico del trazador con el medio,

durante el flujo. Para un soluto de concentracién Cy, la fraccidn de éste en el efluente al
tiempo t, serd C/Cy. Una representacién grafica de C/Cy vs VIVy (volumen de

efluyente/volumen de poro de la columna), se conoce como curva de ruptura y describe el
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tiempo relativo que demora el fluido portador en fluir a través del medio poroso. En la curva

de ruptura el punto inicial de ruptura se define como la fraccién del volumen de poro donde Ia

concentracion del soluto alcanza el valor de C=0.05 C,. El volumen de poro (Vo) se calcul
por diferencia de peso entre la columna saturada de agua y la columna de suelo seca.

Para la modelizacién del transporte se utilizé el modelo PESCOL basado en el
PESTLA (PESTicide Leaching and Accumulation) descrito por Boesten y van der Linden
(1991), un modelo determinista que permite predecir el comportamiento del sistema y en el
cual no se consideran las incertezas en los valores de los pardmetros de entrada. En este
modelo, se caracteriza un flujo uniforme vertical y unidireccional a través de la columna de
suelo, por lo cnal fue necesario saturarla con agua antes de aplicar el herbicida. El programa
funciona en MS-DOS y los parimetros (geomeétricos) y propiedades hidrailicas que se
determinaron para alimentar el modelo fueron:

- ' TCOM: espesor de cada uno de los 40 compartimentos que contempla el modelo. Se calcula
dividiendo la longitud de Ia columna (10 cm) / N° de compartimentos; el nimero de capas
pretende caracterizar las propiedades de los diferentes horizontes y su cantidad varfa entre los
modelos, dependiendo de su complejidad.

VFL: define la fraccién volumétrica de agua en la columna y se calcula dividiendo el
Volumen de poro / Volumen de la columna.

“FLIQ: es el flujo de la fase liguida y corresponde al volumen total eluido (cm3) / (area x dias
de elucién, cm? dia), se expresa en unidades de m/dfa;

INVN y Kom: corresponden a las constantes de Freundlich, ny y Ky, respectivamente.

. Co: es la concentracién de la solucién del herbicida, expresada en kgm™.

To: es la razén entre el volumen de eluato y el drea de la columna multiplicada por FLIQ,

‘ expresada en dias.

KTR: constante de degradacién (k) obtenida a partir del ajuste de los datos de los ensayos de

‘incubacién al modelo lineal de primer orden.

L dis: es el coeficiente de dispersién (flujo de masa del plaguicida a través del suelo) y
depende de la longitud de la columna; su valor se varia en el programa hasta lograr el mejor

ajuste,
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3.11. METODOLOGIA ANALITICA

3.11.1. Determinacién Cromatografica

Se seleccionaron y optimizaron las condiciones cromatogré.ﬁcaé para efectuar las
determinaciones analiticas de cada uno de los herbicidas. En el analisis cromatografico del
MBT se usé como fase mévil una mezcla CH;0H:H,0=50:50% y una longitud de onda de
225 nm para la deteccién. En el caso del 2,4-D se empleé como fase mévil una mezcla de
CH;0H:H;0 =60:40%, con el agua Hevada a pH 2.0 con 4cido fosforico diluido; la deteccién
se realizo a una longitud de onda de 230 nm. La velocidad de flujo se fiiden 1.1 mlmin™ yla

temperatura de la columna se mantuvo a 35°C en ambos casos.

3.11.2. Control de blancos
Se utilizaron blancos en todas las etapas de los diferentes anlisis, para evitar
interferencias debidas a la presencia de contaminaciones en los reactivos, en los materiales
adsorbentes (suelos y superficies) o en los utensilios de laboratorio. En ausencia de los
materiales adsorbentes, no se observaron productos de degradacién de ninguno de los
+ compuestos y tampoco aparecieron nuevos picos en los cromatogramas en presencia de
dichos materiales adsorbentes. Por otro lado, en los blancos de suelos y de las superficies
modelo nunca se advirtieron interferencias por picos muy cercanos o superpuestos al pico de
cada uno de los analitos de interés. El detector de arreglo de diodos (DAD) permite evaluar la
co-clucién de compuestos con el analito de interés, asi como también identificar en un
cromatograma todos los compuestos, disponiendo para ello de una biblioteca de espectros
construida a partir de los compuestos puros, dentro de un intervalo amplio de longitudes de
‘ onda (190-600 nm),. También es posible controlar la sensibilidad del analisis simultineo de
todos los componentes de interés en una muestra. La verificacién de la pureza de los picos se
realiza mediante la técnica de igualacién de espectros a través del uso de vectores, que
permiten calcular los correspondientes angulos de igualacién. El espectro de adsorcidn se
adquiere repetidamente (en este caso cada 1 s) durante todo el tiempo de elucién para,
finalmente, hacer la evaluacién. La identificacién se realiza a partir del espectro recogido en
el apice del pico para luego ser comparado con los espectros que han sido previamente

almacenados en la libreria del software.
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3.11.3. Calibracién Instrumental

Cada experiencia fue acompafiada siempre de una curva de calibracién, las cuales
sirvieron para verificar la respuesta del equipo y prever cambios producidos a consecuencia
del uso. Las curvas de calibracién también permitieron verificar la estabilidad del herbicida
durante los experimentos de adsorcidn, ya que éstas se obtenian a partir de soluciones frescas
de los compuestos, filtradas e inyectadas directamente en el cromatografo, asi como de
soluciones que previamente eran sometidas a las mismas condiciones experimentales que las

muestras, es decir, agitacion en los tubos de ensayo durante 14 h, centrifugacién y filtracidn.

| El cilculo de la ecuacién de calibracién lineal (R = a+be, donde R es la sefial
instrumental; ¢ es la concentracidn; a es el intercepto y b es la pendiente), se hizo aplicando el
modelo estadistico de regresion lineal que, junto con la ecuacién, permite tener una medida

de la imprecision asociada a las mediciones experimentales.

3.11.4. Parametros de calidad analitica

La cuantificacién de los herbicidas se hizo mediante curvas de calibracién externa,
empleando soluciones estindar en el intervalo de 0 a 25 pug mi”, que corresponde a los niveles
de concentracién usados para obtener las isotermas; al mismo tiempo, se estudié la respuesta
lineal del detector. Generalmente, la linealidad se expresa por el coeficiente de correlacion, r,
o el coeficiente de determinacién, r*, aunque también se considera que la desviacidn estandar
relativa de la pendiente (Sy) puede utilizarse como una medida de la linealidad, calculindose
ésta como la diferencia [1- (Sy)/b].

Por otra parte, la sensibilidad, el limite de deteccién (LOD) y el limite de cuantificacién
(LOC)) del método se calcularon a partir de una curva de calibracién lineal en el intervalo de
0.030-0.120 pg mL™? para el MBT y de 0.15- 1.25 pg ml” para el 2,4-D. Estos parametros se
calcularon segtin Cuadros y col. (1993).

Sensibilidad analitica: los valores de la pendiente (b) y de la desviacién estandar de la

regresion (Src ) se utilizaron para establecer la sensibilidad, (Sgc/b).
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LOBD: se determiné segin la ecuacién

LOD=3ﬁ _'?__2
b Vn-1

LOC: se calculd colocando 10 en lugar de 3 en la ecuacién anterior.

3.12. Métodos de Extraccion

Para realizar los estudios de degradacién de los herbicidas, se debié desarrollar un
método analitico que garantizara la recuperacién de estos desde el suelo, con la mayor
eficiencia. Como se sefialé en el capitulo de antecedentes bibliograficos, los métodos
existentes actualmente para el andlisis de 2,4-D en suelos han sido validados en matrices con
. contenidos relativamente bajos de MO. Atendiendo a la variedad en la composicién de los
- suelos en estudio, conformando algunos matrices de gran complejidad y debido al

comportamiento de adsorcién experimentado por el 2,4-D en ellos, se evalué la extraccién

© con solvente asistida por microondas (MASE) como método de recuperacién del herbicida y

sus posibles metabolitos. En el procedimiento, inicialmente se evaluaron factores tales como
cantidad de suelo (1, 2 y 3 g), volumen de agua (1, 2 y 3 ml) y la proporcién de exiractante,
teniendo como base los pardmetros instrumentales establecidos previamente para la
extraccién de MBT (Bédez y col. 2003). Posteriormente y, con fines de optimizacién, se
probaron los siguientes extractantes: CaCl; 0.01M, metanol, metanol:agua (50:50, viv),
metanol:dcido nitrico dilnido, pH 3.0 (50:50, v/v), metanol:acetonitrilo (50:50, viv), 2-
propanol, 2-propancl:agua (50:50, 80:20, 20:80, v/v), acetonitrilo:2-propanol (50:50, v/v),
acetonitrilo:agua:acido acético glacial (80:20.2.0; 80:20:1.0; 50:50:2; 50:50:1.0, viviv) y 2-
propanol:diclorometano (75:25; 85:15; 95:5).

Durante los ensayos, cada muestra contaminada con el herbicida se extraia en
duplicado y siempre se realizaron 10 extracciones simulténeas, ocupandose todos los vasos
del rotor del equipo de microondas. También se analizaron blancos de los distintos suelos para
evaluar componentes de estos que pudieran ser co-extraidos e interferir en la determinacion
del analito. Al investigar la eficiencia de los distintos solventes y mezclas de extraccién,

también se hicieron modificaciones de los pardmetros del programa de microondas (potencia
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y tiempo), a fin de optimizar las condiciones que permitieron, finalmente, seleccionar el
extractante o mezcla extractante mas efectiva.

Por 1ltimo, el procedimiento general empleado para las extracciones en los estudios de
degradacion consistié en lo siguiente: Se pesé 2 g de muestra y se agrego 2 ml de agua en los
suelos con una humedad equivalente a un 50% de Ia capacidad de campo, en el caso de los
suclos con un 100% dichas cantidades fueron 3 g y 1 ml de agua. Una vez completado el
programa de extraccion, el rotor con todas las muestras se enfri6é con agua circulante en el
sistema destinado para tal fin durante 15 minutos. Después de Ia extraccién las suspensiones
resultantes se centrifigaron a 4000 rpm por 15 min y se filtraron a través de una membrana
Durapore de 0.22 pm en un vial, para su inyeccién directa en el equipo de HPLC.

Los resultados relativos al método de extraccién de 2,4-D se presentarin en el capitulo de

resultados y discusion.




1V. RESULTADOS Y DISCUSION
4.1. METODOLOGIA ANALITICA
4.1.1. ANALISIS CROMATOGRAFICO

Los parametros de calidad analitica para la determinacién cromatografica, sensibilidad
analitica, limite de deteccién (LOD) y limite de cuantificacién (LOC) se calcularon a partir de:
una curva de calibracién con cuatro niveles de concentracion, parael 2,4-D (0.15, 0.31, 0.62 y
1.25 ug ml™) y cuatro niveles de concentracién para el MBT (0.030, 0.060, 0.090 y 0.120 pg
ml™"). Para el 2,4-D se obtuvieron los valores 0.0085, 0.024 y 0.079 pg mi' para Ia
sensibilidad, LOD y LOC, respectivamente. En el caso del MBT los valores correspondientes
fueron 0.00170, 0.00472 y 0.0157 ug mi’. La respuesta del detector fue lineal a través de
todo el intervalo de calibracién conun 1* de 0,9996 para 2,4-D y 0.9999 para MBT.

La cuantificacién de los analitos en las experiencias de adsorcién-desorcion y cinética
se realiz6 mediante una curva de calibracién externa utilizando soluciones estindar de ambos
herbicidas en un intervalo de concentracién de 5.00, 10.00, 15.00, 20.00 ¥ 25.00 pg ml’. La
respuesta cromatografica resulté lineal con r° de 0.9999 para MBT y 0.9998 para 2,4-D.

4.1.2. METODO DE EXTRACCION DE 2,4-D MEDIANTE MASE
Los estudios de extraccion con solventes asistida con microondas se realizaron en el
suelo de mayor contenido de materia orgénica (Hualpin) donde se produjo la més elevada tasa
de adsorcion entre los suelos y utilizando 10 ml de metanol como agente extractante, teniendo
“en consideracién la naturaleza polar del 2,4-D. Por otra parte, los resultados obtenidos para
MBT mediante MASE, ademis de los encontrados por otros autores para otros analitos
- (Molins y col., 1997, 2000; Budzinski y col., 1999), han demostrado que para la obtencidn de
" recuperaciones apropiadas deben considerarse factores tales como la cantidad de agua que se
‘incorpora en el medio y su relacién con la cantidad de suelo, ademds de la cantidad del mismo
sometida a extraccidn. En la tabla 4.1 se encuentran los resultados de recuperacion de 10 pg
de 2,4-D adicionados a diferentes cantidades del suelo, utilizando tres diferentes volimenes
de agua y tres programas de calentamiento, a través de los cuales se aumentéd progresivamente

la energia de microondas aplicada,
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Estos consistieron en un primer paso de dos minutos de duracién a 350 W de potencia y un
segundo de tres minutos a 500W (programa 1), aumentandose en el segundo paso la energia
a 650 W (programa 2) para finalmente modificar el primer programa afiadiendo un tercer paso
de 4 minutos a 650 W (programa 3). Los ensayos se realizaron en el propio vaso de
extraccion, sometiendo a agitacién durarite 2 horas (tiempo suficiente para lograr el equilibrio
segun los estudios cinéticos desarrollados) el suelo junto con el plaguicida y la cantidad de
agua adicionada. En dicha tabla también se encuentran los resultados de extracciones donde
se emplearon como solventes una mezcla de CH;OH:H,0 (pH 3) = 50:50 (v/v) y AcN:
Hy0:HAc=80:20:2.5 (v/v/v).

De los resultados obtenidos con metanol se desprende la clara influencia de la cantidad
de agua y de la concentracién del plaguicida expresada en pg g? suelo seco. Frente a una
cantidad constante de herbicida ofrecido cabe esperar que la extraccidn sea menos eficiente
desde una mayor cantidad de suelo, donde existe una mayor disponibilidad de sitios que
favorecerén la retencion. En el caso de la menor cantidad de muestra se veran favorecidas las
recuperaciones por una mayor redistribucion del 2,4-D en la fase acuosa. A pesar de lo
anterior y del uso de programas mas energéticos no se superé el 60 % de recuperacion.
Considerando el pKa del 2,4 D se opté por emplear dos mezclas 4cidas con el fin de que la
disminucién del pH favoreciera la forma molecular, perturbando los equilibrios existentes y

. promoviendo otro tipo de interacciones que facilitaran la extraccién. Ello se logré con ambas
mezclas, no obstante, la mas exitosa fue la basada en el uso de 4cido acético, lograndose
alcanzar porcentajes de recuperacidn cercanos al 100 % cuando se empled un gramo de
muestra y disminuyendo éstos ligeramente al emplear cantidades mayores de la misma. A
pesar de los buenos porcentajes de recuperacion, los cromatogramas obtenidos presentaban
importantes cantidades de impurezas, atribuibles al cido, por lo cual se descartd su uso.

Considerando el alto contenido de materia organica del suelo y teniendo en cuenta que
la difusién intra-particula juega un papel dominante en la'adsorcion de algunos compuestos, la
extractabilidad también podria verse dificultada por la lenta difusién a través de la matriz
htmica, con dificil acceso del solvente a los poros y microporos. De acuerdo a esto se cambid
a un solvente que presentara caracteristicas fisicas diferentes al metanol, tales como
viscosidad, constante dieléctrica y polaridad, considerando ademas su miscibilidad con el

agua presente en el material y necesaria para la extraccién, En la tabla 4.2 se presentan los
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resultados obtenidos con diferentes mezclas de 2-propanol-diclorometano. Ambos solventes
presentan una constante dieléctrica muy baja, al igual que su indice de polaridad, por lo cual
tienen una menor capacidad de acoplamiento con la energia de microondas respecto a metanol
y agua. Las recuperaciones con 2-propanol puro alcanzaron un 70%; considerando su mayor
viscosidad (2.35 cP a 20°C) se agregaron cantidades crecientes de diclorometano (0.44 cP a
20°C), para lograr que con una disminucién de ésta, el acceso a los multiples sitios activos de
la materia orgénica fiera més ficil, obteniéndose efectivamente un impacto muy significativo

en la optimizacion de las condiciones de extraccidn.

Tabla 4. 2. Porcentajes de recuperacién en mezclas 2-propanol-CH,Cls.

Cantidad { Volumen 2,4-D Solvente |Recuperacién | Recuperacién | Recuperacion
de de agua (ugg' | 2-propanol: (%) (%) (%)
muestra (ml) suelo seco) CH,Cl; Programa3 | Programa4 | Programa 5

(2)
i 2 6.5 75:25 88 98 96
| 2 6.5 85:15 87 91 99
1 2 6.5 95:5 71 77 85
1 2 13 75:25 98 100 95
1 2 13 85:15 96 96 100
1 2 13 95:5 83 84 89
1 2 26 75:25 89 100 100
1 2 26 85:15 87 100 98
1 2 26 95:5 80 83 92

La disminucién de la capacidad de acoplamiento de los solventes empleados con la
energia de microondas fue compensada mediante la aplicacién de programas mds energéticos
y sometiendo a un mayor tiempo de extraccién (tres minutos a 400 W, cinco minutos a 650
W y cuatro minutos a 750 W, Programa 4 y tres minutos a 400 W, cinco minutos a 750 W y

cuatro minutos a 850 W, Programa 5).
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De lo anterior puede sefialarse que el mecanismo a través del cual es retenido un soluto
polar del tipo del 2,4-D en una matriz organica puede resultar decisivo en la eleccion del
solvente de extraccién. En una primera instancia se esperarfa que solventes con un marcado
comportamiento polar resultaran efectivos en funcién de la naturaleza del adsorbato, Rochette
y col. (1996) aplicaron esta aproximacién en la extraccion de 2,4-D con fluidos supercriticos
desde suelos y en superficies modelo, empleando una mezcla 4cido benzoico/metanol como
modificador, logrando las recuperaciones més bajas en materiales porosos tales como 4cido
himico y gel de silice, en comparacién con otras superficies minerales tales como gibbsita,
goetita e ilita.

Frente a la gran cantidad y variedad de sitios activos de naturaleza poco polar
presentes en el suelo empleado para realizar este estudio de optimizacién, es esperable una
importante interaccién entre 2,4-D y dichos sitios poco hidrofilicos, resultando asi los
solventes de naturaleza apolar, los mas efectivos con fines de extraccion.

Después de realizados los estudios las condiciones éptimas de extraccién resultaron
aquellas establecidas en el programa 4, junto con el empleo de 1.00 g de suelo, 2 ml de agua y
10 ml de una mezcla 2-Propanol-diclorometano (85:15, v/v). En el caso de MBT, las
condiciones fueron 1.00 g de suelo, 1 ml de H,O y 10 ml de metanol, usando como

condiciones instrumentales las descritas en el trabajo de Béez y col. (2003).

59




4.2. CARACTERIZACION FiSICO-QUIMICA DE LOS SUELOS Y SUPERFICIES
ADSORBENTES EMPLEADOS EN LOS ESTUDIOS DE 2.4-D

Las propiedades fisico-quimicas mas importantes de los suelos y las superficies estudiadas se
presentan en la tabla 4.3. En ésta se indica el contenido global de para-alofin, alofin e
imogolita, estimado segfin la relacién: [(Si ox x 2.8)/14} x 100, donde se considera un
contenido de Si = 14% en el alofén (Sadzawka y Porte, 1985). Los contenidos de alofan que
aparecen en la tabla 4.3 se encuentran dentro de los intervalos informados para suelos
volcanicos chilenos (Besoain, 1991). Los valores entre paréntesis de PIE y CIC corresponden
a valores obtenidos de la literatura (Galindo y col., 1992; Evangelou, 1998). La sclucién de
oxalato de amonio acido extrae parcialmente Al y Fe unido a la MO, Al de para-alofan, Fe de
oxidos no cristalinos, Al y Fe de alofan e imogolita y Si de para-alofan, alofin e imogolita. La
solucién de DCB extrae mayoritariamente Al y Fe unido a la MO, Al de para-alofan y Fe de
oxidos cristalinos. Todas estas especies son consideradas formas activas de dichos elementos
(Sadzawka y Porte, 1985),

Como se sefialé anteriormente, Jos suelos Cunco y Hualpin, ambos originados a partir
de cenizas volcénicas, pertenecen a1 grupo de los Trumaos (Andisoles), mientras que el
Galvarino, también de origen volcanico, pertenece al grupo de los Rojo Arcillosos (Ultisoles).
El suelo Mapocho (Inceptisol) pertenece a la serie del mismo nombre. En los suelos Trumaos
resulto caracteristico el alto contenido de C organico y la presencia de alofan (Al-Si) y dxidos
de Fe mientras que en el Rojo Arcilloso se observé un bajo contenido de MO y un alto
contenido de éxidos de Fe cristalinos, propiedades que son consistentes con lo informado por
Sadzawka y Porte (1985) y por Galindo y col. (1992) para suelos derivados de cenizas
volcéanicas. Por otro lado, las propiedades mineraldgicas del suelo Mapocho resultaron de
acuerdo a los datos informados por Ahumada (1990), donde se sefiala el predominio de la
- montmorillonita entre los minerales de arcilla, de acuerdo a los coeficientes de frecuencia de
Tyler y Marden. El pH-H,O vari6 entre 5 y 6 para los suelos volcnicos, mientras que fue
mayor para el suelo Mapocho (pH = 6.7). El método de la suma de cationes bésicos y la
acidez extraible permitié determinar la CIC obviando los problemas que generan la carga
variable y la concentracién de electrolitos; éste valor generalmente resulta mayor que la CIC
medida al pH natural del suelo (Sadzawka y Carrasco, 1985), por lo que su uso es muy

limitado al intentar establecer algin tipo de correlacién con la adsorcidn, sin embargo es
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importante como parte de la caracterizacién de estos suelos volcanicos, El 4rea superficial,
medida por retencién de EGME, resulté mayor para los suelos més ricos en MO y con un
contenido de alofin elevado; pudiendo apreciarse cémo la superficie organica influye sobre el
area total del suelo provocando una disminucién significativa después del tratamiento con

H,0,.
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La razén molar Si0;:A)l;05 en el alofan sintético fue 3.2, determindndose un PIE =
3.3, que cae dentro del intervalo definido para alofanes enriquecidos en Si {Escudey y coli.,
1995} y que indica el desarrollo de una carga superficial negativa, originada principalmente
por la disociacién de grupos SiOH (pK, 6-7). El recubrimiento del alofin con ferrihidrita
produjo un ligero aumento en la razén molar inicial (3.6), en respuesta a la solubilizacién
parcial del aluminio. El PIE de esta asociacién fue 6.0, lo que confirma la presencia del
depésito férrico sobre la superficie alofinica y, consecuentemente, de especies FeOH
protonadas. Después del recubrimiento con el AH comercial, la asociacion ternaria resultante
produjo un PIE = 3.0, valor que refleja una reduccién significativa de la carga superficial
positiva que se produce durante el depdsito anterior con especies de Fe**. Esta modificacién
de 1a carga obedece principalmente a la disociacién de los grupos COOH (pKa ~ 3).

Los datos de la tabla 4.3 muestran una disminucién progresiva del area superficial
hidratable del alofén cuando éste se recubrié con ferrihidrita y posteriormente con AH. Con
relacion a la montmorillonita homoiénica (NaSWy), se observa que el area superficial se
increment6 ligeramente después de su recubrimiento con ferrihidrita. No obstante, posterior a
la adicién del AH sobre esta asociacién binaria, se aprecia una disminucién del 4rea, lo que

sugiere el bloqueo de sitios activos de adsorcion.
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4.3 ADSORCION-DESORCION DE 2,4-D

Todos los datos de los experimentos de adsorcién se ajustaron al modelo de
Freundlich, con 2 > 0.9917; en el caso del Alofan-Fe-AH se obtuvo un r* = 0.9424. Los
coeficientes de Freundlich, tanto en suelos como en las distintas superficies, se muestran en la
tabla 4.4. Las isotermas de adsorcién fueron del tipo L, de acuerdo a la clasificacién de Giles
y col. (1960) y se muestran en la figura 4.1.

La adsorcién o la carencia de adsorcién de 2,4-D por parte de los suelos y de las
superficies adsorbentes estuvo condicionada principalmente por la disociacién del grupo
carboxilico de este compuesto (pKa=2.8), el cual predomina en su forma anidnica en
suspensiones acuosas con pH > 4.5, como las estudiadas.

Los suelos ricos en MO mostraron fa mayor capacidad de adsorcién, segtin los valores
de Ky determinados a partir del modelo de Freundlich. Cuando se compara la adsorcién de
2,4-D en dos profundidades del suelo Hualpin (figura 4.2), se observa que hay una
disminucién de ésta a2 mayor profiundidad, donde el contenido de C organico era menor y las
formas de Al y Fe activo similares.

El coeficiente de Freundlich (Ky), como una medida de la capacidad de adsorcion de
2,4-D en los suelos naturales y modificados (H;Os), reveld que el contenido de C organico era
una propiedad fundamental en la adsorcion de 2,4-D. El anilisis de regresién simple entre K,
y el % C produjo un coeficiente de correlacion muy alto (r =0.9691), confirmando una
relacion fuerte entre ambas variables (figura 4.3). El Ky para un pesticida determinado varia
de un suelo a otro debido a una modificacién en la cantidad y la composicién de los
constituyentes del suelo, primordialmente la MO. Con la finalidad de reducir esta variabilidad
y establecer un coeficiente méas bien indépendiente del tipo de suelo, es que se ha definido
Koc (igual a K¢ /C orgénico x 100), un coeficiente que asume que la materia orgénica se
comporta de manera similar en todos los suelos y que a ella se debe gran parte de Ia
adsorcidn. A partir de esta estimacidn, se deduce que un aumento en Koc, después de remover
parte del C, sera producto de la participacion de componentes distintos a la MO, tal como se
observa en la retencién de 2,4-D en el suelo Hualpin (20-40 cm) natural y tratado con H,O,.

Baskaran y col. (1996) también obtuvieron valores de Koc mayores para suelos alofinicos

tratados con H,0,, explicandolos en funcién del pH y el contenido de éxidos amorfos de Fe y




Al en el caso del suelo Hualpin (20-40 cm) también resulté relevante el alto contenido de las
formas activas de Al para explicar el aumento en Koc.

Considerando la estructura de los inter-agregados en los suelos volcanicos,
conformada por alofin asociado con los éxidos de hierro amorfos y recubierto por la materia
orgénica, se puede inferir que una remocién de esta ultima conducira a la exposicion de sitios
activos que estdn disponibles para la adsorcién y que son distintos a los de la materia
organica. En el caso del suelo Hualpin 0-20 ¢cm no se produce dicha situacién, probablemente
por el mayor contenido de materia organica residual luego del tratamiento de oxidacién. La
adsorcidn en el suelo Galvarino fue muy baja, consecuente con su pobre contenido de MO
con respecto al resto de los suelos. En general, los Ultisoles poseen un alto contenido de Fe
cristalino, que deberfa influir aumentando el PIE hacia los valores del 6xido de hierro, lo que
debiera favorecer la interaccién con especies ani6nicas; sin embargo, la evidencia
experimental ha mostrado un intervalo estrecho de PIE para estos suelos (Galindo y col,,
1992), estableciéndose que los bajos valores son producto del desarrollo de una carga
superficial negativa proveniente de los filosilicatos cristalinos y de la MO presentes. Las
interacciones repulsivas que promueve esta situacién significaria una disminucién de la
capacidad de adsorcién de la materia orgénica. De esta manera y en las condicions de pH
existentes, a la cual predomina la forma aniénica del 2,4-D, cabria esperar una nula adsorcion
o, existiendo ésta, estar restringida a interacciones fisicas débiles mediadas por fuerzas de van

der Waals, puentes de hidrégeno e interacciones hidrofdbicas.

05




99

(1007 “100 £ Sooyg) 3] us Tepur)sa Joua [ap Insed e ope[najes ..

JEPUBISA JOLId F IO[BA |

LYy +8°L91 SYOF 1°THT yere'o U0+ 0L0 'S+ 161 HV-3;-ugjory
SEF0TCE - 66660 100+ 160 VOo+L9¢ o-ugjory
- - - 0 ueIory
§'6FSC6l1 [T1FL¥%92C 9L66°0 T00+8L0 6'1+68¢ HV-3d-AMSeN
CTIF6ELe 68660 C00FT60 STFLI9 o-A M SEN
ECF 8LV 66660 100 708°0 FIF0LL] BJLIPIYLIIO, |
- 6'CTF98¢Ll 96660 I0°0 F €60 ELF19 HY
- 6’8V + 0'85S 67660 100 F+5°0 CIFLET “OtH Wo op-0g wdenyy
- VITE+ 1°L0E 9%66°0 v0°0 +0L70 TIFTLY ZOH o 0Z-0 urdrengy
- ['8 FTSCE $866°0 SI00F 590 80+7TTE w Of-07 urdiengy
- 9EFI71SE ¥666°0 100 #9570 SOF88Y un oz-0 urdenyg
- - - - 0 oydodepy
- LLFESIL L1660 0°0+ 08°0 I'0Fs1 OULIBATEL)
N - - - 0 g o)
- SOFVLLE $666'0 100 F 680 CTOFLTI ¢ty ooun))
. ST+OTY 66660 Y000 F IL0 COF8eE oouny)
(.8 ;)
ALY nooM A Ju Ry | UDQIOSPY

(*43]) 24 op opruauoa [e 4 (203)) ootueSio O ap OprusajuoD [ SOPEZI[eULIOU 43 ‘YoI[punaL] ap SSIULI0I0)) b BIQR L




L9

BLIEWIS) A BLIBUI] UQIORIO0SE US A SO[ENPIAIPU] o[apow sa1omiadns £ sojons us ugroIospe ap SBULIS}OS] *['f eAndny

(,Jw Bri) a9
gl

Zl 8 ¥ 0
1 | : ! N ] . 0
.\\\\. L
) o— _.\- - 001
HY-24-UBJ0]y —e— i 002
94-UBjopy —m— | .
vy —x—| . 7 - 00€
" oo
(,.Iw Br) 80 L =
02 9 2 8 ¥ 0O [ oos &
| T | L L a1 e 1 . 0 6..l
— 7 0 F._E Br) 89 ~
-~ ¢ m-002
s KRR NRY
v \. \._ - 00% -——o—o—o—* |
. I
yd \. - 009 \\u - 0r %
L L \N m:
\ \- - 008 W uidienp| —a— Y Log &
* o -~ 0oUND —y— P S S
~ 004G ouneAleD —s—| ¥ oz
HV-84-KMSEN —v— s Ao
94-AMS BN —e— N ) ™

BUPIYLIS ] —m—




§ .
60+ // —~u—0a20cm
40 | oy’ —e—20a40cm
20 L [| | L

0 2 4 6 0 12 14

% CO

Figura 4.3. Analisis de regresion entre K¢ y % de CO.
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En la figura 4.4 se muestran las isotermas de adsorcién de 2,4-D en los suelos Cunco y
Hualpin, naturales y después de remover una fraccién considerable de la MO
(aproximadamente el 60%), procedimiento que no provocé un cambio significativo del pH de
equilibrio de la suspensién suelo-herbicida. En los suelos Cunco y Hualpin (0-20cm) tratados
con H;O; se produjo una leve disminucién de Koc, con respecto al suelo natural, reflejandose
el papel primario de la MO. Por otro lado, al comparar los coeficientes de adsorcion (Ky) de
los suelos Cunco y Hualpin (8.1 y 13.9% C), con aquellos obtenidos por Baskaran y col.
(1996); para tres suelos alofanicos de Nueva Zelanda (5.8, 8.7 y 16.7% C), se aprecia que los
suelos chilenos exhiben una mayor capacidad de adsorcién de 2,4-D, segiin se desprende de
los valores méximos de Ky determinados en los dos suelos que contenian una mayor cantidad
de C orginico, Ky = 18.84 para el suelo Papakauri, 16.7% C, ricé en arcillas, caolinita,

vermiculita, alofdn y gibsita y con pH 5.96 y K¢= 48.8 para el suelo Hualpin.

£~160 -
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Figura 4.4. Efecto de la remocién de C orgénico en los Andisoles
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En cuanto a las interaccionés que ocurren a distintos pH, Benoit y col. (1996)
estudiaron la adsorcién de 2,4-D sobre materiales orgénicos de distinta naturaleza y sugirieron
interacciones entre la forma aniénica del 4cido y el catidn dominante en la superficie
orgénica, ademés de la adsorcién de la forma protonada, a un pH préximo al pKa, mediante
puentes de H con los grupos carbonilo o amino del humus. Otras interacciones, asociadas con
la forma anidnica del herbicida, incluirfan interacciones no especificas del tipo m - 1 con
estructuras aromadticas, fuerzas superficiales de van der Waals o por efectos hidrofébicos,
debido a la atraccién entre la superficie hiimica y Ia fraccién no polar del 4cido. En los suelos
volcanicos chilenos, el catién dominante en el complejo de intercambio es el Ca** y se ha
indicado que la fuerza de adsorcién de este catidn es diez veces mayor que la de los cationes
monovalentes (Sadzawka y Carrasco, 1985). En los suelos volcénicos estudiados el contenido
de Ca®* resulté con valores cercanos a 10 cmol (#) kg'. Ademas, en todas las experiencias
de adsorcién y desorcién se utilizé una sal célcica como electrolito. De las observaciones
anteriores se puede deducir que la presencia de Ca® como catién de intercambio, contribuye a
la adsorcién de especies con carga (-), como el 2,4-D anidnico, con el cual establece una
asociacién mediante la formacidn de pares idnicos, un tipo de complejo débil donde cada ion
retiene su esfera de hidratacion.

Después de la remocién de los 6xidos de Fe (DCB), el suelo Cunco no adsorbi6 2,4-D,
aun cuando permanecié 1.6% de C en la muestra. Este comportamiento se explica por el
anmento del pH de equilibrio de la suspension, que al producir un predominio de la forma
anionica del 2,4-D, provoca su repulsién desde las superficies minerales del suelo cargadas
negativamente. Otro efecto a considerar y, que contribuye a generar una carga negativa
adicional sobre el suelo tratado, es la adsorcion de iones citrato que se produce durante el
tratamiento con DCB y que desplaza el PIE a valores més bajos (Escudey y col., 1986).

En muestras de un suelo alofinico (Egmont 8.7% C, pH 6.07, bajo contenido de
arcillas, alofén y haloisita) y otro no alofinico (Tokomaru 2.2% C, pH 5.80, rico en mica
hidratada, ilita y caolinita) que fueron enmendados tanto con HCI (hasta pH 3) como con Ca
(OH); (hasta pH 8) durante 4 semanas, Baskaran y col. (1996) estudiaron el efecto del pH
sobre la adsorcion de 2,4-D. Encontraron que se producia un aumento del coeficiente de
distribucidn (Kq) a medida que el pH disminuia, especialmente en el suelo Egmont, El estudio

estableci6 que a raiz de la disminucion del pH, se produce un aumento del porcentaje de la
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forma molecular del 2,4-D, lo que incrementa su adsorcién. Asimismo, se sefiala que la
disminucién del pH en el suelo de carga variable incrementa la carga positiva neta sobre la
superficie, de manera que la fraccién de 2,4-D que atin permanezca en la forma anidnica se
adsorber4 en estos sitios positivos, a través de interacciones electrostaticas. A pH mas altos, la
proporcién de 2,4-D en la forma aniénica aumenta, mientras que los sitios positivos de
adsorcién disminuyen, produciéndose asi una menor adsorcién del compuesto.

Johnson y Sims (1993) investigaron la adsorcién de 2,4-D en seis suelos y sus
respectivos horizontes, que presentaban susceptibilidad de lixiviacién de herbicidas. Cinco de
ellos, procedentes de la misma zona, se caracterizaron por bajos contenidos de MO, arcilla y
oxidos de Fe y Al, mientras que el sexto (Matapeake) presentaba un elevado contenido de
MO, arcilla y de éxidos de Fe y Al; sus horizontes Ap y B, mostraron la mayor CIC (4.8-5.7
cmol(+) kg™?) y ¢l mayor contenido de Al y Fe amorfos (1.8-1.6 g kg' y 2.8-5.5 g kg,
respectivamente), de todos los suelos estudiados. Los mayores coeficientes de distribucién
(Kdy, 0.98 a 1.20 1 kg™) se obtuvieron para el suelo Kalmia y sus cinco horizontes, cuyos pH
fueron los mas bajos (4.2 a 4.5) y presentaron la mayor acidez intercambiable (hasta 2.6 cmol
kg!), ademés de tener el horizonte superficial con el mayor porcentaje de MO (2.8%). Por
otro lado, en el suelo Matapeake (1.7% de MO), el pH de los cuatro horizontes varié entre 5.5
y 5.9 y se obtuvieron coeficientes de adsorcion mas bajos (Kdy, entre 0.28 y 0.47 1 kg'') que
en el suelo Kalmia. La diferencia de comportamiento se atribuyé al pH moderadamente 4cido
y a la baja acidez intercambiable del suelo Matapeake (< 0.2 cmol kg), a pesar de sus
elevados contenidos de 6xidos de Al y Fe. Después de realizar el andlisis de regresion
muiltiple, considerando todos los suelos estudiados, se encontré una correlacién significativa
(R? = 0.78) entre los coeficientes de adsorci6n {Kdm) y el contenido de MO y la acidez
intercambiable.

Utilizando una montmorillonita modificada, Sannino y col., (1997) estudiaron la
adsorciéon de 2,4-D sobre complejos AI(OH),-montmorillonita y describieron el
comportamiento observado como un proceso dependiente del pH, con la presencia de
interacciones electrostiticas entre el grupo COO™ del 4cido y los grupos AI(OH)Y*
superficiales, asi como de mecanismos de intercambio de ligandos con grupos -OH o

moléculas de agna.
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La reversibilidad de la adsorcién de 2,4-D se estudid mediante ensayos de desorcién
con una solucién de CaCl, procediendo a remover cada dos horas 5 ml de la solucién de
equilibrio, los cuales se reemplazaban con igunal volumen de la sal de calcio. En el caso del
suelo Cunco, la isoterma de desorcidn se representa en la figura 4.5, junto con la isoterma de
adsorcién. A partir del punto de equilibrio més alto se efectuaron las 3 desorciones sucesivas
del 2,4-D, el cual fuie adsorbido en un 70% de la cantidad disponible inicial. Las constantes de
Freundlich para la desorcion, K¢y y nr, fueron 44.0 + 2.7 y 0.61 + 0,04, respectivamente Y,
utilizando los valores de n;y ng, se calculd el coeficiente de histéresis, H=0.86, que da cuenta
de la existencia del efecto e indica, ademds, un proceso de adsorcién reversible y mediado por
fuerzas de retencién débiles. De acuerdo a los datos experimentales obtenidos, un 32% del
2,4-D adsorbido inicialmente se desorbié después de las tres extracciones que se hicieron con
CaClp. Al calcular la cantidad de 2,4-D que se adsorbié irreversiblemente, ésta resultd
alrededor del 34%, lo que hace suponer que con etapas adicionales de extraccién se habria
incrementado la cantidad de 2,4-D desorbido. Cuando se efectud la desorcion desde otro
punto de equilibrio, el porcentaje de desorcién no varié significativamente. En ese sentido,

Benoit y col., (1996) concluyeron que la facilidad del 2,4-D para ser desorbido dependia mas

de la naturaleza de la superficie orgénica que de la cantidad total inicialmente adsorbida o de

la forma de la isoterma de desorcidn.
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Figura 4.5, Isotermas de adsorcion-desorcién de 2,4-D en el suelo Cunco

' 72




Por otro lado, para observar la influencia que el tiempo de equilibrio pudiera tener
sobre la cantidad de 2,4-D que era desorbida y verificar que el efecto de histéresis persistia en
los suelos volcanicos estudiados, se realizé una experiencia simultanea de desorcién en los
suelos Cunco y Hualpin (0-20 cm y 20-40 cm) extendiendo cada etapa de desorcién a 4
horas. Después de poner en contacto 2 g de cada suelo con 80 ug del herbicida en solucién
durante dos horas, los suelos Cunco y Hualpin (0-20 cm) adsorbieron un 70%, mientras que el
suelo Hualpin (20-40 cm) adsorbi6 un 66%. Tras 4 etapas de extraccién, se logré desorber un
30% de 2,4-D desde el suelo Cunco, 28% del suelo Hualpin en su profundidad 0-20 cm y un
60% en la profundidad 20-40 cm. Estos resultados muestran el efecto pronunciado de
histéresis, asi como un patrén de desorcién similar para el horizonte superficial de los suelos
Cunco y Hualpin, lo cual sugiere que interacciones de naturaleza semejante, relacionadas
probablemente con la orientacién especifica de los iones fenoxiacetato en las proximidades de
la superficie organica, son las que dificultan el acceso de los iones Ca®* hidratados o de las
moléculas de agua que actian como desorbentes del 2,4-D. La difusién lenta del extractante a
través de los componentes de la materia orgénica se ha sefialado como el factor limitante en la
extraccion de 2,4-D en los suelos (Rochette y col., 1996, 1998).

En el suelo Hualpin (20-40 cm) la desorcién resulté mucho mas facil que en la muestra
superficial, posiblemente porque los 6xidos amorfos de Fe y Al, al existir un menor contenido
de MO, contribuyeron marcadamente a establecer interacciones débiles, de tipo
electrostticas. Como se vi anteriormente, la participacion de las superficies activas de estos
oxidos en la adsorcién se puede deducir al comparar los coeficientes Koc determinados en el
suelo natural y después de que se removié una fraccién considerable de la MO.

Los resultados anteriores contribuyen a explicar las dificultades encontradas en Ia
extraccién de 2,4-D mediante MASE, permitiendo al mismo tiempo poner de manifiesto la
influencia de la naturaleza de las interacciones en la extractabilidad de las moléculas
retenidas, e inferir que en suelos donde existan interacciones importantes con la fraccién
mineral este tipo de extraccion presentara una menor dificultad.

Los pardmetros termodindmicos, asociados a los cambios energéticos que dan cuenta
de las diversas interacciones que definen el mecanismo del proceso de adsorcién de 2,4-D en

las muestras seleccionadas, se calcularon segin Biggar y Cheung (1973) y se muestran en la
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tabla 4.5. Las isotermas obtenidas a las diferentes temperaturas para suelos y superficies se
encuentran en la figura 4.6.

El cambio de energia libre (AG®) result6 negativo para todas las superficies estudiadas,
tal como esta definido para procesos que ocurren esponténeamente. De la tabla se aprecia que
el valor mas alto de AG® correspondié a la superficie con la mayor capacidad de adsorcidn de
2,4-D. Asimismo, se observa que el coeficiente de adsorcién (Ky) y 1a constante de equilibrio
termodindmico (Ko) aumentaron en los suelos Cunco y Hualpin cuando se incrementd la
temperatura; esto significa que el equilibrio de adsorcién se ve favorecido, siendo el proceso
global endotérmico. Al considerar las superficies modelo, ferrihidrita y NaSWy-Fe, se
observa que un incremento en la temperatura produjo una disminucién de la adsorcién y de
Ko, correspondiente con un proceso global exotérmico.

El cambio de entalpia estindar (AH®) positivo, en los suelos Cunco y Hualpin, indica
que la difusion molecular del 2,4-D hacia y en los coloides del suelo, las interacciones
laterales entre las moléculas adsorbidas, asi como la posible desorcién de moléculas de agua
desde los sitios de adsorcion, fueron los procesos que determinaron la naturaleza global
endotérmica del proceso, tal como lo han sefialado algunos autores (Moreale y van Bladel,
1979; McCloskey y Bayer, 1987).

Entre los pardmetros termodindmicos, la entalpia isostérica (AH;) permite definir la
influencia que tienen las interacciones soluto-solvente en la incorporacion y adsorcién del
primero desde la solucién acuosa haéia la fase adsorbida, a una determinada cobertura de
moléculas; de esta forma comprende findamentalmente la energia de adsorcién y la energia
derivada por interacciones laterales entre las moléculas adsorbidas. A bajas concentraciones
de soluto AH; refleja solamente la interaccién adsorbato-adsorbente, ya que por definicién su
magnitud no incluye el calor requerido para desorber las moléculas de agua desde los sitios de
adsorcion ni el calor involucrado en la solvatacion de las moléculas del soluto (Moreale y van
Bladel, 1979); asimismo, se establece que si la incorporacién y adsorcién del soluto desde la
solucidn hacia el sitio reactivo donde es retenido no afecta la energia de adsorcidn, la entalpia
isostérica debe ser igual a la entalpia estandar (AH?). La entalpia isostérica determinada para

la adsorcién del 2,4-D en los suelos Cunco y Hualpin se muestra en 1a tabla 4.6.
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Tabla 4.6. Calor isostérico de adsorcién en funcién de la cantidad de 2, 4-D adsorbido (x/m)

en los suelos Cunco y Hualpin

x/m Cunco Cunco HuaIpi'n
pg g’ 102 20°C 20 a 30°C 20a30°C
AH; (cal mol™)? AH; (cal mol™) ® AH; (cal mol) ?
30.0 3065 £ 151 4605 + 132 7709 + 285
60.0 3477 £ 180 3722+ 124 4322 £ 69
90.0 3674 £ 179 3493 + 98 2188+ 109
120.0 3889192 3281+ 95 759 £ 42
150.0 4087 + 199 2876 £ 81 -371 21

* calculado a partir del error esténdar en K¢ (Skoog y col., 2001)

En la tabla 4.6 se observa que AH; resulté positivo para la adsorcion de 2,4-D; al
mismo tiempo se aprecia cémo en el intervalo de 10°C a 20°C su magnitud aumenta segin el
mimero de moléculas que son adsorbidas. Esta tendencia obedece a que a bajas temperaturas
habra un acceso més restringido a los sitios mas energéticos y reactivos, ocupandose primero
los de menor energia; al mismo tiempo y considerando que el proceso est4 condicionado por
difusién, se advierte que la adsorcién de mas moléculas incrementd el calor de adsorcién
producto de interacciones intermoleculares atractivas. Por otro lado, en el intervalo de
temperatura de 20°C a 30°C en los suelos Cunco y Hualpin, el aporte energético parece
favorecer la ocupacién inicial de los sitios mas energéticos y con ello la difusién de las
moléculas hacia las microestructuras hiimicas, un proceso altamente endotérmico,
especialmente cuando hay gran cantidad de MO en el suelo. Esta tendencia de los valores de
AH; también sugiere un incremento de interacciones laterales adsorbato-adsorbato repulsivas, .
lo que incide en las interacciones especificas del soluto con los sitios de la MO y finalmente
se traduce en una disminucién de la energia de adsorcién, Esto podria explicar la variacidn
mas abrupta del calor de adsorcion en el suelo Hualpin donde existe una mayor probabilidad

de interacciones especificas con el 2,4-D por su mayor contenido de MO.
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Al analizar la influencia que tienen la temperatura y las interacciones adsorbato-
adsorbato en AH;, se puede deducir que hay una relacién importante entre un recubrimiento
molecular creciente y el proceso de difusién intraparticula que ocurre en un suelo rico en
materia orgénica. En estas superficies porosas se ha demostrado que ciertos fendmenos de
transporte gobiernan la transferencia de moléculas organicas hacia los sitios de adsorcién
(Moreale y van Bladel, 1979, Pignatello y Xing, 1996) y que la retencién fuerte y, en
ocasjones irreversible, de dichas moléculas podria deberse a su penetracion y atrapamiento en
el interior de la estructura expansible de las sustancias hiimicas. Valores positivos de AH; en el
intervalo de temperatura inferior se han informado para la adsorcién de fluridona en un suelo
arcilloso con bajo contenido de MO, donde el proceso fue controlado principalmente por
difusién en las regiones intercapa de la esmectita, interacciones laterales entre moléculas
adsorbidas y en menor grado por la desorcién de moléculas de agua, todos procesos de
naturaleza endotérmica. En el intervalo més elevado, se observé un aumento en la energia de
adsorcion con el aumento del recubrimiento superficial, como resultado de un acceso mds
fécil hacia los sitios de adsorcién (McCloskey y Bayer, 1987). Al mismo tiempo, la reaccién
adquiri6 un caricter exotérmico, sugiriendo que interacciones especificas llegaron a ser
dominantes sobre ofros procesos que consumen energia.

En relacién a las interacciones responsables de la adsorcién del compuesto, la
magnitud de AH® sugiere interacciones electrostaticas entre la forma anidnica del 24-D vy
cationes polivalentes unidos a la MO, asi como la formacién de puentes de H (4-5 kcal mol™")
con los multiples grupos funcionales de ésta. Otras interacciones débiles incluyen las fuerzas
superficiales de van der Waals y aquellas atractivas, mediadas por fuerzas hidrofébicas (0.5-2
keal mol™). Las fuerzas electrostticas establecidas entre la forma aniénica del 2,4-D y los
cationes de intercambio de las superficies coloidales son poco energéticas (2 keal mol™) y han
sido propuestas como las fuerzas responsables de la adsorcién del 2,4-D en suelos de carga
variable (Baskaran y col., 1996).

El cardcter positivo y la magnitud de AS® sugieren que el cambio de entropia fue la
fuerza que dirigié el proceso de adsorcién del herbicida en los Andisoles. Este
comportamiento se asocia al cambio en el ordenamiento de las moléculas de agua, las cuales

presentan una distribucién aleatoria y con un mayor mimero de grados de libertad cuando se
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encuentran en solucién que cuando estin adsorbidas en los sitios o solvatando las moléculas
de soluto. Se han informado cambios de entropia positivos en la adsorcién de otras ilmoléculas
orgénicas y también se han asociado a un incremento en los grados de libertad translacional y
rotacional de las moléculas de agua (McCloskey y Bayer, 1987). ‘

Los parémetros termodindmicos (AG®, AH® y ASY vy 1a capacidad de adsorcion
determinados en el suelo Hualpin (0-20 cm) resultaron mayores que los del suelo Cunco
(tabla 4.3). Considerando el mayor contenido de C orgénico y de 6xidos de Al en el suelo
Hualpin, este comportamiento de adsorcién resulta razonable, asi como también los cambios
energéticos asociados; no obstante, las magnitudes de los pardmetros examinados ne sugieren
que mecanismos de adsorcién diferentes operen en cada caso. Por ejemplo, los valores de
AH' (9.7, Hualpin y 4.4 kcal mol™, Cunco), reflejan un mayor niimero de interacciones en el
suelo Hualpin, producto de la mayor cantidad de grupos funcionales de Ia MO y de las formas
activas de Al. La elevada 4rea superficial de este suelo, con su efecto concomitante sobre el
reordenamiento de moléculas de solvente, etapa necesaria para que ocurra la adsorcion,
resulta una variable de mucha consideracion al explicar el cambio de entropia elevado que se
obtuvo.

El suelo Galvarino, con muy poca MO y alofin, pero rico en éxidos cristalinos,
exhibi6 una capacidad de adsorcién de 2,4-D muy baja, hasta 30 veces menor, comparada con
aquella mostrada por los suclos Andisoles, tanto naturales como modificados. En cuanto al
Koc del suelo Galvarino, su valor resulté muy parecido al obtenido por Baskaran y col. (1996)
en tres horizontes superficiales de suelos alofénicos ricos en C orgénico y dxidos de Fe y Al
Sin embargo, cuando en esos suelos se elimind parte de la MO, el valor de Koc auments,
mientras que el suelo Galvarino no mostré adsorcidn, lo que indica la ausencia de cargas
superficiales positivas, promovidas por los 6xidos de Fe libres, que permitieran la interaccion
con los aniones fenoxiacetato.

El suelo Mapocho, con la montmorillonita como componente principal de las arcillas,
no adsorbi¢ 2,4-D, lo que obedece a la presencia de una carga negativa permanente sobre su
superficie, la cual provoca interacciones repulsivas con la forma aniénica del herbicida,
especie dominante al pH de equilibrio de la suspensién. Aunque este Inceptisol contenia 2.3%

de C organico, el pH de la suspensién favorecié la disociacién de los grupos funcionales
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carboxilicos de la MO, los que incrementaron la carga negativa y las interacciones repulsivas.
El pH de equilibrio de las suspensiones de montmorillonita sédica (NaSWy) y de la
montmorillonita recubierta con Fe(NOs); 15 mM (NaSWy-Fe) fueron 7.6 y 6.6,
respectivamente. Estas superficies tampoco presentaron adsorcién, debido a que sobre ellas
predomin6 una barrera de carga pegativa tan intensa que impidié cualquier tipo de
interacciones atractivas con la forma anidnica del compuesto.

El alofén no adsorbié el 2,4-D y durante los experimentos de adsorcién se encontrd
que Ias conceniraciones de 2,4-D en el equilibrio eran mayores que las concentraciones
inicialmente aplicadas. Este fenomeno de adsorcion negativa se ha descrito en experiencias de
adsorcién de 2,4-D sobre superficies minerales que adsorben preferentemente agua,
conduciendo a un incremento en la concentracién del compuesto en la solucién (Celis y col.,
1999). El comportamiento de adsorcién del alofén se puede explicar en funcién del pH de
equilibrio (pH= 6.6), en el cual este material enriquecido en Si expone una carga superficial
negativa, que impide interacciones atractivas con el herbicida.

Entre las superficies modelo utilizadas, la ferrihidrita mostré la mayor capacidad de
adsorcidn, debido fundamentalmente ;1 que sobre su superficie, con grupos FeOH protonados,
se desarrolla una carga positiva, qﬁe favorece interacciones electrostaticas con la forma
aniénica del 2,4-D, predominante al pH de equilibrio (pH= 4.6); la adsorcién también es
favorecida por el 4rea superficial hidratable de este 6xido, bastante extensa. En la figura 4.7 se

propone un diagrama con las interacciones con la superficie férrica.

80




%
O
MI'*‘

ey
Vd

77, edanoaxo 777" adaa oaxo’
(=)
m:l:'i'
7. @
Ci

L,
R
P

=) o 9
=
+ STk o N F
(]
0-CHy O-CH2- C-
ct cl S

Figura 4.7. Interacciones electrostaticas 2,4-D-Ferrihidrita

En estudios de adsorcién sobre dos ferrihidritas, pobremente cristalizada y bien
cristalizada, Celis y col. (1999), obtuvieron isotermas del tipo S, pero en sus experimentos
utilizaron concentraciones mayores y dentro de un intervalo mas amplio (2.21-221 ug mi™)
que las empleadas en el presente trabajo. En tales condiciones, Celis y col. explicaron que la
adsorcion progresiva de moléculas de 2,4-D seria posible siempre y cuando la cantidad
creciente de moléculas adsorbidas promoviera interacciones intermoleculares adsorbato-
adsorbato atractivas y muy fuertes, En cuanto a la estereoquimica del proceso, dicho estudio
sefiala que las moléculas del herbicida se adsorben seglin una orientacién definida, con los
grupos COO" hacia la superficie del 6xido cargada positivamente y con los anillos aromaticos
dirigidos hacia la solucién. Otras interacciones, mediadas por fuerzas débiles de van der
Waals también contribuirian a la adsorcién.

Con respecto a la desorcién, los autores observaron el efecto de histéresis y sugirieron,
a partir de la forma de la isoterma, que con ciclos adicionales de extraccién la mayor parie del
2,4-D seria desorbido desde la ferrihidrita bien cristalizada. Sin embargo, en sus experiencias

utilizaron ciclos de desorcién de 24 horas, lo que supone que la histéresis no se deberia al
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efecto de un tiempo de equilibracién insuficiente. Segim ellos, la irreversibilidad responderia
a un aumento de la energia de activacién durante la desorcién, debido al impedimento estérico
en el interior de los microporos del éxido de Fe y a la atraccién intermolecular del 2,4-D
adsorbido, factores que harian mas lenta la tasa de desorcion.

Con el proposito de examinar la desorcién del 2,4-D desde 1a ferrihidrita, se efectuaron
extracciones sucesivas cada 4 horas con CaCl,, desde el punto de equilibrio de la isoterma
correspondiente a una concentracién inicial de 10 pg ml? del compuesto. Después de 16
horas todo el 2,4-D adsorbido fue removido, confirmandose que las interacciones
responsables del proceso eran débiles y mediadas principalmente por interacciones idnicas. Al
comparar este resultado con el comportamiento de desorcién descrito por Celis y col. (1999)
es posible sugerir alguna dependencia entre la tasa de desorcidn de 2,4-D desde la ferrihidrita
y el nlimero creciente de moléculas adsorbidas, que promueve interacciones que dificultan
una mayor desorcién.

De acuerdo a los valores de AH® y AHj, la adsorcion de 2,4-D en la ferrihidrita fue un
proceso exotérmico, con el calor isostérico disminuyendo con el incremento del niimero de
moléculas adsorbidas, segin se aprecia desde la tabla 4.7. Ello explica la ficil desorcion
teniendo en cuenta equilibrios logrados a bajas concentraciones.

En general, cualquier proceso de adsorcién, donde se involucran principalmente
interacciones adsorbato-adsorbente, en ausencia de interacciones adsorbato-adsorbato
significativas, as{ como de los procesos de difuisién y de desorcién de moléculas de agua,
debiera mostrar una naturaleza exotérmica, como ocurrié con la ferrihidrita. En cuanto a la
tendencia mostrada por AH; con la cobertura molecular superficial, dicho comportamiento
sugiere que se ocupan primero los sitios de adsorcién de mayor energia. La diferenciacién
energética de los sitios da cuenta de la disminucién de AH;, a medida que el mimero de

moléculas adsorbidas se incrementa.
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Tabla 4.7. Calor isostérico de adsorcién en funcién de la cantidad de 2, 4-D adsorbido (/)
en la ferrihidrita y en la NaSWy-Fe

x/m Ferrihidrita NaSWy-Fe

(hg/e) 15 a30°C 20 2 30°C
AH; (cal mol™)? AH; (cal mol™)®

200.0 3951 +217 -1905 £ 114
300.0 3114+ 171 -1994 + 129
400.0 2520 + 138 2047 # 111
500.0 2059 112 -2082 £ 113
600.0 - -1683 £ 92 -2099 + 114

* calculado a partir del error estindar en K (Skoog y col, 2001)

Con la saturacién gradual de los sitios disponibles, las interacciones repulsivas
adsorbato-adsorbato debieron incrementarse, produciendo la disminucién de la energia de
adsorcién. Por ofra parte, la magnitud del cambio de entalpfa estandar (AH®) sugiere que
interacciones electrostaticas y fuerzas de van der Waals son las responsables de la adsorcidn;
no obstante, hay que considerar que a concentraciones muy elevadas, como las utilizadas por
Celis y col.(1999), las interacciones atractivas adsorbato-adsorbato también contribuyen a la
adsorcién. Debido a la naturaleza fisica de todas las interacciones, segiin se desprende del
anélisis de los datos obtenidos, se descarta que interacciones mucho mas energéticas, del tipo
de intercambio de ligandos, que previamente se han sefialado como parte del mecanismo de
adsorcién de 2,4-D en 6xidos de Fe (Mc Bride, 1994), hayan tenido lugar.

Con respecto al cambio de entropia negativo, el complejo ferrihidrita-2,4-D se
presenta como un sistema estable, en el cual las moléculas de 2,4-D adsorbidas tienen un
menor grado de libertad translacional y rotacional respecto a las moléculas en solucién.
Considerando las magnitudes de AH® y AS° se puede decir que el cambio de entalpia fue la
fuerza que dirigié la adsorcién en la ferrihidrita.

La NaSWy adsorbié 2,4-D cuando se recubrié con Fe(NOs); 0.060 M, io que provoco
una disminucién significativa del pH de equilibrio de la suspensién del mineral, desde 7.6 en

la NaSWy pura a 5.2 en la asociacién binaria. De esta forma, las superficies protonadas del
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6xido de Fe depositado sobre la arcilla permitieron interacciones electrostaticas con los iones
fenoxiacetato, venciendo las interacciones repulsivas. Otras interacciones mediadas por
fuerzas débiles, como las de van der Waals y aquellas debidas a la formacidn de puentes de H,
a través del C=0 carboxilico del 2,4-D y el oxigeno basal de la montmorillonita, también
contribuirian al proceso. Todas estas interacciones fueron poco energéticas por lo que la
adsorcion resulté un proceso altamente reversible, tal como se desprende del coeficiente de
histéresis, que fue cercano a la unidad (H= 0.93), de la forma de la isoterma de desorcién y
del hecho de que después de tres ciclos de desorcion, el 64.0% del herbicida adsorbido habia
sido removido. Las isotermas de adsorcién-desorcién de 2,4-D en la NaSWy-Fe se muestran
en la figura 4.8, determinéndose que los coeficientes de desorcién K, np, v 1* eran 80.2 +
3.9, 0.86 £ 0.02, y 0.9984, respectivamente.

El cambio de entalpia, AH’ indicé un proceso exotérmico lo que sugiere que la
difusién molecular del herbicida hacia los espacios intercapa de la arcilla, un proceso
esencialmente endotérmico, no es probable, pues el consumo de energia en este fendmeno de
transporte se reflejarfa en el cambio global de la energia de la reaccién. La magnitud de (AH;)
fue mas bien constante, conforme se incrementé el mimero de moléculas adsorbidas (tabla
4.7), resultando equivalente a AH? (tabla 4.5). Este comportamiento confirma el transporte
hacia los espacios intercapa de la arcilla como un proceso poco factible.

La montmorillonita sodica neutra, NaSWy, es una arcilla con carga estructural
negativa permanente, debido principalmente a la sustitucién isomérfica, a la presencia de
enlaces insaturados en las superficies externas y en los bordes y a la disociacion de los grupos
OH estructurales més accesibles. En los ensayos realizados, se necesitaron dos tratamientos
con cantidades diferentes de Fe’* (FeNO; 15 y 60 mM) para obtener un depdsito sobre la
arcilla, que fuera suficiente para neutralizar la carga negativa presente y a partir de alli,
generar sobre la superficie, centros férricos positivos que permitieran la adsorcion de la forma

aniodnica del 2,4-D.
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Figura 4. 8. Isoterma de adsorcién-desorcion de 2,4-D en NaSWy-Fe

El érea superficial de la NaSWy-Fe fue mayor que la correspondiente a la NaSWy, lo
que sugiere que las particulas de Fe depositadas en los bordes externos de la arcilla
contribuyeron al aumento del érea y se convirtieron en los sitios mas probables de adsorcion,
bloqueando, ademas, el acceso al interior de la regién intercapa del mineral. El analisis por
difraccién de rayos X del complejo 2,4-D-NaSWy-Fe (figura 4.9) no mostré cambios en el
espaciamiento basal de la NaSWy-Fe pura, por lo que, definitivamente, no hubo adsorcién en
los espacios intercapa. Hermosin y Cornejo (1993) en una montmorillonita modificada con la
molécula organica cloruro de decilamonio también encontraron que la adsorcidn de 2.4-D
ocurria en las superficies externas, sin modificacién del espaciamiento basal, aun cuando se
emplearan dos niveles de recubrimiento con el herbicida. En muestras de vermiculita en
cambio se produjo una expansién de los espacios intercapa, producto del arreglo inicial de los
iones alquilamonio en este mineral el que por su mayor densidad de carga de capa negativa
(originada en la sustitucion en la capa tetraédrica de silicio por aluminio) permite que éstos
logren un mayor grado de empaquetamiento generando una gran capa organocatiénica (12 a

17 nm de ancho).
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Figura 4.9. Difractogramas de NaSWy-Fe y del complejo con 2,4-D

Habiendo una gran cantidad de moléculas de 2,4-D en las superficies externas se promueve su
entrada en los espacios intercapa mediante interacciones liofilicas (anillo aromatico-cadena
alquilica) y idnicas, en el caso de la forma ionizada del compuesto. Por tltimo, de acuerdo a
Cox y col. (2000), el espaciamiento basal de una montmorillonita saturada con FeCly 1M,
permanecié inalterado al tratar con una solucién acuosa de 2,4-D 2.0 mM, a diferencia de lo
ocurrido con otro herbicida, simazina, donde el espacio intercapa aumentd desde 10.18 a
12.70 después de la adsorcién de 400 pmoles g

Los espectros FT-IR del 2,4 D y su complejo con NaSWy-Fe (figura 4.10 ). revelaron
la presencia de bandas correspondientes al 2,4-D, por ejemialo la del C=C aromatico (1476
cm™') demostrando la incorporacién de éste sobre la superficie montmorillonitica. Esta banda
no esta presente en el blanco de la superficie adsorbente. También se aprecia la ausencia de la

banda del grupo carboxilico protonado (1734 cm’™), la que demuestra la participacion del
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anién como especie adsorbida Celis y col. (1999) describen la desaparicién de la banda del
grupo COOH y la aparicién de bandas correspondientes al anidn a 1559 y 1339 cm™ para la
adsorcién del 2,4-D sobre ferrihidrita, sin participacion de la forma molecular; estas bandas
no fueron observadas en la presente experiencia. En los espectros obtenidos por dichos
autores también se observa la banda correspondiente al C=C aromatico, la que tampoco
aparece en los correspondientes blancos,

Se puede colegir de los valores de AS? mostrados en la tabla 4.5, que al igual que para
el sistema ferrihidrita-2,4-D, el complejo 2,4-D-NaSWy-Fe tiende a una estabilidad mucho
mayor que los complejos 2,4-D-suelo natural. De acuerdo a los pardmetros termodinidmicos
analizados, las fuerzas de adsorcion relacionadas con los cambios de entalpia juegan el papel
fundamental en el proceso global de adsorcién, tanto en la ferrihidrita como en la superficie
montmorillonitica.

La magnitud de Kp, considerada una medida de la efectividad del Fe* asociado con la
arcilla, fue menor en la NaSWy-Fe que en la ferrihidrita pura; en base a esto, se puede
establecer que aunque todo el hierro depositado sobre la arcilla provocé un aumento del area
expuesta, su efectividad en la adsorcion disminuyod, posiblemente porque una parte debid
neutralizar primero la carga negativa existente en la montmorillonita, tal como se explicéd
anteriormente. Por otra parte y considerando que el pH de la asociacion fue mayor, tampoco
hubo una contribucién importante al desarrollo de carga positiva que condujera a una mayor
efectividad de los grupos férricos protonados que actiian como sitios reactivos.

Mediante estudios de difraccién de rayos X y espectroscopia IR, Cox y col. (2000),
determinaron que la adsorcién de 2,4-D en una montmorillonita saturada con Fe se producia
en la superficie externa mas accesible o en los espacios exteriores intercapa. Asimismo,
describieron la desorcién del herbicida como un proceso altamente reversible, a bajas

concentraciones de soluto (< 2ug ml").
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Figura 4.10 . Espectros IR de 2,4-D y del complejo NaSWy-Fe-2,4-D
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Para el AH comercial, las constantes de Freundlich ( K¢ y ny) resultaron comparables a
aquellas obtenidas por Benoit y col. (1996) cuando estudiaron la adsorcién de 2,4-D sobre un
material hiimico extraido del suelo fque contenia igual cantidad de C organico. Aunque el Ky
del AH comercial fire menor que el del material extraido del suelo (K¢ = 101 em’ g1), hay que
considerar que los AH comerciales, segin se ha informado, presentan un caracter mas
hidrofébico que las sustancias hiimicas del suelo, debido a una acidez total mas baja y a un
pobre contenido de carbohidratos y de grupos funcionales (Celis y col.,, 1997). En la figura

4.11 se plantean algunas de las interacciones del 2,4-D con el 4cido hiimico.
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89




Investigando la adsorcién -de 2,4-D sobre un écido himico comercial y un material
extraido del suelo, Celis y col. (1999), describieron isotermas del tipo L, con valores de Ky de
14 y 60 cm® g, respectivamente; no obstante, las concentraciones empleadas abarcaron un
intervalo tan amplio (0-221 ug ml™) que resulta dificil hacer consideraciones mecanisticas en
funcion de interacciones especificas adsorbato-adsorbente, las cuales se definen mejor a bajas
concentraciones, en virtud del niimero limitado de sitios de adsorcién. Las condiciones de pH
(pH = 2.9) en ese estudio, fueron muy cercanas al pKa del herbicida, lo que favorecid las
interacciones hidrofébicas y polares entre la forma molecular del herbicida y el acido himico
extraido del suelo; asimismo, las moléculas de agua ligadas a grupos funcionales polares
favorecieron que desde estos sitios de adsorcién ocurriera la penetracidn de moléculas de
adsorbato hacia el interior de la estructura expansible de las sustancias hiimicas. Segun los
autores, las condiciones de acidez del medio también pudieron permitir la protonacién parcial
del grupo carboxilico del 2,4-D, permitiendo su posterior adsorcién sobre la superficie
orgénica, a través de puentes de H con grupos NH; o C=0. Finalmente, sefialaron que la
adsorcién del pequefio porcentaje de moléculas en la forma aniénica se debid a interacciones
i6nicas con los cationes de intercambio hidratados o por la formacién de puentes de agua.

Algunos investigadores han descrito la adsorcién del 2,4-D sobre dcidos humicos
como un proceso altamente reversible (Benoit y col., 1996, Celis y col., 1999), donde la
sustitucién de las especies adsorbidas sobre la superficie es favorecida por el ordenamiento
que poseen las moléculas, previo a su desorcién y reemplazo por moléculas de agua o iones
de calcio hidratados. En materiales organicos sometidos a humificacién, donde existen pocos
grupos funcionales, pero hay un nimero importante de estructuras hidrofobicas, el mecanismo
de adsorci6n més probable depender4 considerablemente de la orientacién adecuada del anillo
aromético cuando se aproxima a la superficie organica, mientras mantiene el grupo acetato
orientado hacia la fase acuosa. En tales condiciones, la presencia de fuerzas dispersivas, asi
como los efectos hidr6fobos dificultan la accesibilidad de las moléculas de agua o de los iones
de calcio hidratados, haciendo el proceso de adsorcién menos reversible (Benoit y col., 1996).

La asociacién de la NaSWy-Fe con el AH comercial provocd una disminucidn de la
capacidad de adsorcién de 2,4-D, aunque el AH puro mostrd un valor de Ky cercano al del
gistema binario. La disminucién del area superficial con el depésito hiimico sugiere que, a

pesar de que el recubrimiento logrado no fue muy alto en C organico (1.7% C), resultd
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suficientemente efectivo para permitir que grupos carboxilicos del material huimico,
disociados al pH del medio se asociaran en algiin grado con los sitios férricos positivos en la
NaSWy-Fe y disminuyeran su efectividad, como se refleja en el valor del Kre. La condicion
resultante que provocé un bloqueo parcial de sitios de adsorcion 1levo, por consiguiente, a una
reduccién de la accesibilidad de las moléculas de 2,4-D. En todo caso, las fuerzas
coulémbicas de atraccién, entre la forma aniénica del acido y los centros de Fe** protonados,
se mantendrian como las interacciones dominantes en la adsorcion del herbicida. Los modelos
de asociaciones binarias y ternarias que contienen montmorillonita, ferrihidrita y acido
hiimico han sido utilizados para mostrar que la cantidad y la naturaleza de la superficie que
permanece disponible después de la interasociacién de los constituyentes individuales del
suelo son parémetros criticos en la determinacién del comportamiento de adsorcion del
agregado resultante, para sustancias fonizables y contaminantes como el 2,4-D.

En el presente estudio, la adsorcién de la forma molecular del compuesto, presente en
cantidades muy pequefias al pH de equilibrio de las suspensiones de NaSWy-Fe y NaSWy-
Fe-AH, se limitaria a interacciones hidrofdbicas débiles o a la formacién de puentes de H. En
las proximidades de la superficie de la montmorillonita, cuya acidez infrinseca puede generar
un pH bastante menor que €l pH de la suspensién (Bailey y col., 1968), ef 2,4-D se podria
presentar en su forma molecular para ser adsorbido.

La hidrofobicidad en cierto tipo de arcillas se puede incrementar de acuerdo a lo
informado por Hermosin y Cornejo (1993). Estudiando el sistema vermiculita-decilamonio
encontraron que durante la adsorcién de 2,4-D estas moléculas eran retenidas fuertemente,
tanto en su forma disociada como no disociada, mediante interacciones por puentes de H,
interacciones idnicas con los grupos amonio y por uniones liofilicas a la cadena alquilica.

Los coeficientes de Freundlich para los suelos Cunco y Hualpin (20-40cm) y para la
asociacién NaSWy-Fe-AH fueron bastante similares. De acuerdo a la forma de las isotermas
se sugiere una competencia minima entre las moléculas de adsorbato y las moléculas de agua
por los sitios de adsorcién, un comportamiento que generalmente ocurre cuando existe un
ntimero limitado de sitios activos muy energéticos; en ellos, la adsorcién se incrementara
mientras exista un nivel bajo de moléculas de adsorbato, ya que con su incremento gradual se

produciré la saturacion de los sitios (Cox y col., 1997, Celis y col., 1999).
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El coeficiente ny de una isoterma de Freundlich se relaciona con su linealidad o con
una desviacién de ésta. Para solutos polares, como €l 2,4-D, un coeficiente nr « 1, podria
sugerir que ciertas interacciones especificas con grupos funcionales de la materia orgéanica
(uniones hidrofébicas) estarian ejerciendo un efecto muy pronunciado en el comportamiento
de adsorcién. Bajo esta premisa, seria posible ilustrar porque la mayor desviacién de la
linealidad observada en las muestras, ny = 0.56, se obtuvo para el suelo mas rico en MO
(Hualpin 0-20 cm). Se ha reconocido que en algunas superficies adsorbentes heterogeneas,
tales como los materiales hiimicos, existe un nimero limitado de sitios donde pueden tener
lugar las interacciones especificas antes mencionadas (Spurlock, 1995). De ia informacion
experimental se aprecia que los coeficientes ny de las isotermas de los suelos Cunco y Hualpin
(0-20 cm) tratados con H,O, fueron mayores que aquellos obtenidos para los suelos naturales,
lo que se puede interpretar en términos de que la remocién de MO conduce en efecto a un
aumento en la linealidad.

Otra propiedad de los suelos volcanicos con la cual se ha correlacionado la adsorcion
de 2,4-D es la acidez intercambiable con una solucién 1.0M de KCI. Johnson y Sims (1993)
informaron correlaciones significativas entre Kg y la acidez intercambiable y plantearon
ecuaciones de regresién multiple, asignando a esta variable un gran peso en la prediccion del
comportamiento de adsorcién de 2,4-D en los horizontes superficiales y sub superficiates de
los sueclos estudiados. En los suelos Cunco y Hualpin, la evaluacion de la acidez
intercambiable dio cuenta de valores dentro de los intervalos informados para suelos
volcanicos con horizontes ricos en MO, en los cuales el Al intercambiable (Al KCI) se
encuentra en cantidades apreciables formando complejos Al-humus. Los valores en ambos
Andisoles fueron 0.6 y 1.6 meq/100g, respectivamente, lo que supone su participacion en la
generacion de sitios con carga positiva. Se ha establecido que el Al intercambiable también
puede aparecer en horizontes con predominio de minerales cristalinos, tales como filosilicatos
2:1 vy 1:1 (Sadzawka y Porte, 1985).

Las especies de Fe** depositadas sobre el alofan sintético originaron una nueva
superficie, con caracteristicas mas propias del éxido. El pH de equilibrio de Ia suspensién fue
4.7 y se determiné un PIE mayor al del alofan puro, lo que significa que el recubrimiento
actud creando una barrera de carga (+), que ademds disminuye la accesibilidad a los sitios

microporosos del alofén.
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Al analizer las propiedades quimicas de los grupos constituyentes del alofan, se
observa que los grupos SiOH son mis acidicos que los grupos AlOH, por lo que una
disminucién del pH permitiria la protonacién de estos 1ltimos (AIOH,"), permitiendo a la
superficie alofénica interactuar con especies anionicas. Sin embargo, al pH de la suspension
del alofin enriquecido en Si sintetizado (pH=6.6), los grupos SiOH se encuentran como SiC’,
generando una alta carga negativa sobre la superficie, tal como se evidencia por el valor del
PIE = 3.3. El comportamiento aqui descrito se asemeja al modelo de carga variable
establecido para un alofén sintético (Su y col., 1992).

La presencia de grupos FeOH superficiales expuestos en el alofan-Fe permitié la
adsorcién de la forma anidnica del 2,4-D a través de interacciones electrostaticas,
produciendo una isoterma donde el coeficiente ny fue muy cercano a la unidad, como ocurrié
con el AH y la NaSWy-Fe. Por su parte, el K. del alofan-Fe resultd similar al de la NaSWy-
Fe (tabla 4.2), sugiriendo una efectividad del depésito férrico también semejante, aunque los
contenidos eran distintos, al igual que las dreas superficiales. En base a las observaciones
anteriores, se puede notar cémo la modificacién del 4rea y de la carga de una superficie, se
pueden convertir en factores que determinen que un material no adsorbente (NaSWy y alofan)
llegue a constituir una superficie adsorbente efectiva (NaSWy-Fe y alofan-Fe) de 2,4-D.
Después de recubrir el alofan-Fe con el AH, el PIE se desplazé a un valor menor (PIE = 3), lo
que significa el predominio de carga (-) sobre la superficie, producto de la disociacion de
grupos carboxilicos himicos, al pH de la suspensién en equilibrio; este cambio en la
distribucién de carga, al mismo tiempo que reduce la accién de los grupos Fe-OH,
incrementando las interacciones repulsivas con la forma aniénica del herbicida. Hay que
considerar que como resultado del alto grado de recubrimiento alcanzado con el acido himico
(7.9 % C), la superficie especifica del alofin-Fe-AH resulté menor que la del alofan-Fe,
limitAndose también asi el acceso hacia los sitios de adsorcion.

En relacién con la forma de las isotermas de adsorcién de las superficies alofdnicas
(figura 4.1), la asociacién alofin-Fe-AH muestra una isoterma con una curvatura muy
pronunciada y con el menor valor de ny entre las superficies empleadas como modelo. Tal
comportamiento se puede interpretar en funcién de la ocupacién creciente de un nimero
limitado de sitios de adsorcién, donde existe mayor afinidad por el 2,4-D a bajas

concentraciones. Con el incremento y acumulacién de moléculas, se producirfa una
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disminucién del espacio libre y de 1a disponibilidad de los sitios, dificultandose la adsorcion a
concentraciones mas elevadas, debido a interacciones adsorbato-adsorbato repulsivas. En
cuanto a la linealidad de la isoterma, la adicién del material hiimico provocé, al igual que en
]a NaSWy-Fe, una mayor desviacién de la linealidad, por el aumento de la heterogeneidad de
la superficie adsorbente.

El coeficiente Kg. del alofian-Fe-AH fue menor que el de la asociacién binaria,
indicando una disminucién de la efectividad del Fe depositado, debido principalmente a la
reduccién de la accién de los grupos FeOH, por la presencia de grupos funcionales disociados

del AH y a la disminucion del drea superficial.

4.4. CINETICA DE ADSORCION DE 2,4-D

Los datos obtenidos del estudio cinético de adsorcion, realizado en el suelo Cunco y en
dos de las superficies adsorbentes modelo, se ajustaron al modelo potencial descrito por
Moreale y van Bladel (1979). La cinética de adsorcidn de 2,4-D en el suelo Cunco y en la
NaSWy-Fe y AH se muestra en la figura 4.12. En todos los casos, la velocidad del proceso
resulté de segundo orden. La constante de velocidad, £, fue 7.88 x 10° (ug gy st a 30°C
en el suelo Cunco. La velocidad total del proceso, efecto combinado de la difusidn molecular
y 1a adsorci6n, fue ms rapida en el suelo Cunco y en la asociacion NaSWy-Fe (k=3.3 x 107
a 10°C, 3.8 x 10° 2 30°C) que en el AH puro (k= 5.1 x 107 a 10°C, k = 8.0 x 107 a 30°C),
donde la velocidad, relativamente lenta, sugiere un proceso controlado principalmente por
difusién molecular al interior de los poros del material hiimico adsorbente. La energia de
activacién (Ea) para la adsorcidn del 2,4-D sobre el AH y la NaSWy-Fe fue de 4.34 y 1.30
kcal mol™, respectivamente. En cuanto a su magnitud, se ha establecido que una Ea <10 keal
mol” indica reacciones controladas por difusion, mientras que valores superiores
corresponden a reacciones quimicas (Evangelou, 1998). Las magnitudes de la Ea calculadas
mostraron una barrera energética baja para la adsorcidn, con niveles de energia que

involucran sélo interacciones fisicas.
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Figura 4. 12. Cinética de adsorcién de 2,4-D

el atrapamiento del herbicida en las micro estructuras himicas porosas.
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Las diferencias en el orden de magnitud de las constantes de velocidad de las
superficies modelo sugieren que, aunque el proceso de adsorcidn es lento en ambos casos, la
retencién sobre la NaSWy-Fe ocurmre principalmente en las superficies externas, mas

accesibles, y no en los espacios intercapa, donde la difusién hacia ellos puede compararse con




4.5. CINETICA DE DEGRADACION DE 2,4-D

La velocidad de degradacién de 2,4-D se aproximo a una cinética de primer orden,
segtin lo indicaron los coeficientes > > 0.9845. En el suelo Hualpin (Figura 4.13), se
obtuvieron valores de t;» de 3.3 y 2.9 d, a 20°C y 30°C, respectivamente, empleando una
humedad correspondiente al 100% de la capacidad méxima de retencion de agua det suelo. En
los experimentos realizados a 20°C y 30°C, pero con una humedad del suelo menor (50% de
la capacidad maxima), se observé un aumento de ]a tiz2, con valores de 5.4 y 6.5d,a20°Cy
30°C. La ty; de los pesticidas varia dependiendo de la naturaleza del compuesto orgénico y de
las condiciones del suelo y del clima. Para el 2,4-D se han informado valores de ti; muy
variables: 3.9 a 9.4 dias para un suelo con un contenido de carbono orgénico de 0.9%,
incubado durante 28 dias a 25°C, con diferentes contenidos de agua (Ou, 1984); 1,3,7 y 9
dias para cnatro suelos de Saskatchewan. (%MO entre 2.5-4.0 %), incubados a 20°C durante
24 dias (Smith y Aubin, 1991); 17.5 a 38.3 dias en suclos de Nueva Zelanda con contenidos
de C orgénico de 1.4-16.7 % ¢ incubados a una temperatura de 20°C por 60 dias (Bolan y
Baskaran, 1996). También se ha estudiado cémo el contenido de agua del suelo y la
temperatura influencian la actividad microbiana, factor principal de degradacién de este
herbicida (Smith y Aubin, 1991; Veeh y col., 1996). En el presente estudio, la velocidad de
degradaci6n del 2,4-D en el suelo Hualpin resulto directamente proporcional a la humedad de
la muestra, semejante a los resultados obtenidos por Ou (1984).

A 30°C, los valores de k fueron 0.23834 y 0.10055 d', correspondiendo este itltimo
valor a la muestra con menor contenido de agua; las magnitudes de & fueron muy similares a
aquellas obtenidas por Qu (1984). Bolan y Baskaran (1996) informaron valores de & un orden
menor, entre 0.018 y 0.030, para suelos con C orgénico > 5.8 % empleando una concentracion
de 20 pg ¢! de suelo y relacionaron el incremento en la degradacion con un aumento de la
actividad biolégica de los suelos més ricos en MO, contrarestando la disminucion del efecto
inhibitorio del 2,4-D sobre la actividad microbiana debida a la concentracién del herbicida.

En el caso del suelo Mapocho (figura 4.14), que no mostré adsorcién de 2,4-D, se
determing un valor de & = 0.1591 d"' y una t; de 4.3 dias a30° C y un 100 % de la
capacidad de méxima retencion de agua, valores muy semejantes a los obtenidos para el suelo
Hualpin, lo que sugiere que la degradacién del 2,4-D es independiente de las propiedades del

suelo y de su capacidad de adsorcién. Con una tasa de adsorcién nula, el suelo Mapocho no
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provee ninguna proteccién contra la degradacién, incrementando asi el riesgo de la
contaminacion hacia aguas subterraneas.

En cuanto a los metabolitos del 2,4-D, el 2,4-diclorofenol (2,4-DCP) y el 2,4-
dicloroanisol (2,4-DCA) se han identificado en cantidades muy pequefias en algunos
experimentos de laboratorio (Smith y Aubin, 1991). No obstante, en el presente estudio, bajo
las condiciones experimentales de incubacién, no se logrd detectar ninguno de estos
compuestos, empleando HPLC-DAD como técnica analitica. La literatura sefiala que el 2,4-
DCP es disipado rapidamente en el suelo, por mecanismos biologicos y no bioldgicos, de
modo que resulta poco probable que sus residuos se acumulen en condiciones de campo; por
otra parte, también se menciona que el 2,4-DCA en el suelo nio tiene un destino definido, pues
su alta presién de vapor acelera su pérdida por volatilizacién hacia el medio, aun cuando se

emplean sistemas cerrados (Smith y Aubin, 1991).
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30°C, 100% humedad
r’= 0.9845, k= 0.15908 + 0.00547
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Figura 4.14. Cinética de degradacion de 2,4-D en suelo Mapocho

4.6. ESTUDIOS DE LIXIVIACION DE 2,4-D EN COLUMNA

Las experiencias de movilidad contemplaban el estudio de uno de los suelos alofanicos
de alto contenido de materia organica, en este caso el suelo Hualpin. Del comportamiento de
degradacién encontrado, podrian predecirse sin embargo las escasas posibilidades de
movilizacién de 2,4-D, considerando también sus propiedades como adsorbato frente a este
suelo. A pesar de ello se ensayd con este suelo la distribucion del trazador con el fin de
describir las propiedades hiodrodinamicas de una columna, encontrindose que las
interacciones del CI con el suelo retardaron enormemente la elucidn de éste, descartandose de
plano la experiencia de movilizacion del compuesto a través de ese suelo.

Las caracteristicas fisicas e hidrodindmicas de la columna del suelo Mapocho
empleada en el estudio de movilidad del trazador y del 2, 4-D y que se aplicaron para predecir

el movimiento tedrico de los solutos fueron:
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Longitud, cm 10

Area, cm” 78.54
TCOM 2.5%107
Volumen de Poro, cm’ 271

Fraccién Volumétrica cm’cm™ |0.345

(VFL en el modelo)

Flujo de agua, m dia™ para CI 0.167
{FLIQ en el modelo)

Flujo de agua, m dia™ para 2,4-D |0.151
(FLIQ en el modelo)

To para CI” (dia) 0.0038
Tp para 2,4-D (dia) 0.0043
Co para Cl' kg m™ 7.09
Co para 2,4-D kg m” 0.04
Irrigacién para CI°, cm’cm™ 6.6

Irrigacion para 2,4-D, cm’em™ 6.2

Como se sefialé anteriormente, €l transporte se simulé utilizando el modelo PESCOL,
basado en ¢l modelo descrito por Boesten y van der Linden (1991) para estudios de
lixiviacién de herbicidas en campo (PESTLA). Las variables necesarias para su aplicacion
incluyen las constantes de adsorcidn, obtenidas a partir del ajuste de las isotermas y de
degradacién, mientras que el coeficiente de dispersion (L dis) se calculd por ajuste del modelo
a los datos experimentales del trazador (CI'). En este caso se aplicé un L dis = 1 mm.

En la figura 4.15 se muestra la curva de ruptura de CI” en el suelo Mapocho. Esta
curva representa las concentraciones acumuladas del trazador en la medida que se van
recolectando las diferentes fracciones de eluatos, expresadas en funcidn de la concentracién
inicial y del volumen de poro, respectivamnete (C/Cy y V/Vy). El punto de ruptura se obtuvo
en 0.4 Vj, observandose que la cantidad total de Cl eluyo una vez alcanzado
aproximadamente en 1.6 Vg, lo que generalmente ocurre con los iones inertes (Biggar y

Nielsen, 1962). La aproximacién gradual de la curva a C/Cg=1 da cuenta de la difusion
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molecular causada por el gradiente de concentracion, asi como del mezclado mecénico que
genera la dispersion del fluido en el medio poroso durante el arrastre que produce. La curva
de ruptura para el 2,4-D se muestra en la figura 4.16, apreciandose que el punto de ruptura

aparecid en 0.3 Vo y que la mayor cantidad del compuesto eluyo cerca de 1.2 V.

’[ -
i et o
0,8 ..QO
S 06 1 o*
o 0,4 - .0
0,2 - .o
0 Leseet : ; ; x
0 0,5 1 1,5 2 2,5
Vivo

Figura 4. 15. Curva de ruptura de CI” en el suelo Mapocho

0,6 -
0,5 - o*
0,4 - .

0,3 - .

02 - S

0,1 - .

CiCo

ViVo

Figura 4.16. Curva de ruptura de 2,4-D en €l suelo Mapocho

101




El ligero desplazamiento de la curva de lixiviacién del 2,4-D a la izquierda de la del
trazador (figura 4.17) indica que no existen procesos de adsorcién entre la molécula del
herbicida y el suelo. En la figura la curva de 2,4-D aparece amplificada en un factor de 100
en concentracion, con el objeto de poder comparar. La falta de simetria y el ensanchamiento
de las curvas de lixiviacién reflejan la existencia de procesos de no-equilibrio, por la elevada
velocidad de flujo de agua aplicada y el efecto combinado de los procesos de difusién y

dispersion hidrodinamica.

—a—Cl
o 2,4-D
E
o
=
\“‘-.
h
1 1
15 2

Figura 4.17. Curvas de lixiviacién de Cl' y 2,4-D

Asimismo, la translacion del maximo de concentracion de ambos solutos en los
lixiviados, a la izquierda de 1 Vo, obedece a la lixiviacién que ocurre primeramente a través
de los poros mas grandes, con el paso de una fraccidn significativa en el agua contenida en la
columna, sin lograrse las condiciones de equilibrio. El 2,4-D existe en la forma anidnica en
las condiciones de pH del suelo, por lo que tiende a emerger mas temprano desde la columna
como resultado de la repulsién con las particulas de arcilla cargadas negativamente, de
manera que el volumen efectivo para el movimiento del anién puede ser apreciablemente
menor que el volumen total de poro de la columna saturada. El valor de recuperacion en los
lixiviados fue de 60%, aunque este compuesto no mostré adsorcién en el suelo Mapocho. De
existir pérdida del herbicida, obedeceria a una degradacién, producto de la humedad elevada

en que se lleva a cabo el experimento, situacidn que tiende a incrementar la actividad
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microbiana que es la ruta primaria de degradacion del 2,4-D. Otra posibilidad es la difusién
hacia los poros que provocan la formacién de una fase fluida estancada, lo que hard mas lenta
la difusion de esta fraccion hacia la fase acuosa més mdvil. Este fendmeno ha sido descrito
en estudios de lixiviacion de pirimicarb, utilizando como trazador ion bromuro, explicando
con ello especialmente el “tailing” en la curva del eluyente (Taboada y col, 1994). La
recuperacion de CI” alcanzé a un 87.7 %, dando cuenta de la participacion de los fendmenos
antes mencionados, excluyendo fendomenos de degradacién. Ping y col.(1975) realizaron
estudios de lixiviacion del herbicida acido picloram, cuya forma anidnica predominaba al pH
de los suelos utilizados y a pesar de que dicho compuesto no mostraba adsorcidn en ninguno
de los suelos, se obtenia una recuperacion baja (56%) después de lixiviado en la columna del
suclo con el mayor porcentaje de arcilla. Este comportamiento se atribuyd a procesos de
intercambio anidnico que podrian ocurrir debido a la elevada concentracién de picloram que
se utilizo (1%), pero principalmente obedeceria a la difusion en los microporos dentro de los
agregados del suelo y su retencidn en las paredes de éstos. En el caso del suelo Mapocho, sus
contenidos de limo y arcilla (52 y 40%) sugieren la presencia de agregados estables que
podrian influenciar significativamente el movimiento del 2,4-D a través de este suelo. Tal
situacién se puede mejorar, probablemente, utilizando un flujo de agua menor, de modo que
junto con el equilibrio, se permita la difusidon mas completa del herbicida desde los
microporos de los agregados, una vez que se ha alcanzado el pico maximo. En la figura 4.18
se muestra la curva tedrica de lixiviacion del trazador en el suelo Mapocho obtenida con el

modelo de prediccidn,
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Figura 4. 18. Curvas tedricas y experimentales de lixiviacién de CI. C/Cq vs VIV y C/Cy vs

tiempo, expresado en horas de elucién

El maximo de la curva tedrica simulada para la lixiviacion del ion cloruro en la
columna de suelo utilizando un L dis de 1 mm, coeficiente que generd la mejor descripeion
de los datos experimentales respecto a otros valores, aparece levemente retrasado
(aproximadamente una hora) respecto al de la curva experimental. Esto es concordante con el
proceso de exclusién anidnica descrito previamente para el movimientto de 2,4-D. El grado de
ajuste logrado permite sefialar que el trazador utilizado en este caso fue apropiado para
describir el comportamiento hidrodinamico de la columna. El fenémeno de exclusién anionica
como responsable de una salida temprana del trazador ha sido descrito en estudios de

lixiviacién de bentazona, en suelos de composicion variable, pobres en materia organica (0.5-
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2.5%), bajos, medianos y altos contenidos de arcilla, atribuyéndose a lo ultimo la rapida
elucién y al asimetria de la curva (Romero y col., 1996).

Respecto del 2,4-D aparece en el percolado aproximadamente después de una hora y
media de irrigacién alcanzando su concentracion méxima a las tres horas. La simulacién de la
curva de lixiviacién utilizando L dis de 1 mm (valor 6ptimo obtenido después de ajustar la
curva del trazador) provee una peor descripcién que la obtenida para el trazador, obteniéndose
priacticamente el total de la elucién al alcanzar un volumen de poro. Tempranamente se
obtiene la salida del compuesto, al igual que ocurriera con el trazador, a la misma velocidad
de flujo de agua. En este caso el fendmeno de exclusién anidnica es el mismo y la mas
pronta salida del 2,4-D se puede explicar principalmente por dos efectos: la menor
concentracion en la columna de suclo y fendmenos fisicos relacionados con la formacion de
agregados de particulas més homogéneos (teniendo en cuenta que previamente ha eluido el
trazador) debido a la abundancia de la fraccidn arcilla. En este dltimo caso, una molécula de
mayor tamafio como el 2,4-D veria dificultada su entrada a la red porosa de la matriz del
suelo, eluyendo prontamente. A través de estos datos, ademas de los encontrados en la
literatura respecto al uso del modelo, se deduce que la existencia de fendmenos que no son
contemplados en éste, diferentes de la adsorcién y/o degradacién, se transforman en una
limitante en su aplicacién. En la figura 4.19 se muestra la curva tedrica de lixiviacion del 2,4-

D en el suelo Mapocho obtenida con el modelo de prediccidn.
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Figura 4. 19. Curvas tedricas y experimentales de lixiviacion de 2,4-D. C/Cq vs V/V y C/Cy

vs tiempo, expresado en horas de elucidn,
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4.7. CARACTERIZACION FiSICO-QUIMICA DE LOS SUELOS EMPLEADOS EN
1.OS ESTUDIOS DE MBT

Aunque para los estudios de adsorcién de MBT se emplearon los mismos suelos que
en el caso de 2,4-D, en el suelo Mapocho se usaron las fracciones oxidadas y libres de éxidos,
debido al comportamiento de adsorcion diferente de MBT. Ademas se obtuvieron resultados
positivos con superficies modelo que no adsorbieron 2,4-D. Para facilitar la discusion se han
separado los adsorbentes en suelos y superficies modelo, presentandose en la tabla 4.8 las

propiedades fisicas y quimicas de los suelos naturales y de las muestras modificadas.

4.8. ADSORCION-DESORCION DE MBT

En la figura 4.20 se muestran las isotermas de adsorciéon a 30°C en los suelos
naturales; también se muestran las isotermas a 20°C en los dos suelos con el mayor contenido
de MO. Se aprecia que la forma de la isoterma resulté siempre convexa o del tipo L (n¢ < 1),
de acuerdo a la clasificacién de Giles y col. (1960). Todos los datos experimentales se
ajustaron al modelo de Freundlich, con r* > 0.9938,

Las isotermas obtenidas a partir de los suelos tratados con H;Q, y DCB se muestran en
la figura 4.21, ajustandose al modelo de Freundlich con r* > 0.9923. Desde la figura se aprecia
el efecto que la remocidn parcial de la MO y de las formas activas de Al y Fe tuvieron sobre
la capacidad de adsorcién. Las formas también corresponden al tipo L.

La pendiente de una isoterma convexa disminuye uniformemente con el cambio en la
concentracién, lo que muestra una dependencia importante de la adsorcidn de ta
concentracién inicial de la solucién. Esta situacion responde al hecho de que durante la
retencion del compuesto en los suelos naturales y tratados, los sitios de adsorcidén van
disminuyendo con el creciente recubrimiento molecular, dificultando asi el acceso de mas
moléculas.

Los coeficientes de Freundlich, tanto en suelos como en las distintas superficies, se
muestran en la tabla 4.9 El suelo con mayor contenido de MO mostrd la mayor capacidad de

adsorcidn, segin los valores de Ky determinados.

107




801

iHen) us uorsuadsns ef ap 1d 1e spuodsatios Hd [,

- - - - - - €0 €8 gD oyoode

- - - - - - L0 ¥'S  OFH oydodep

LTl Tee - 90  SI0/S0  S190 €T Al oyoodey[

- - - - - - Lo €8 g0 oulrA[eD

- - - - - - 60 9y YQFH OULEA[ED)

o<t $'8CT v 0 S0/S0  TS/IT  SE€l T OULIEA[ED)

082 0'$8 0¢ 1 €6 CIM0  6El ¥P urdjengy

- - - - - - ¢ €L g0 0dun)

- - - - - - I'¢ 0'S ZOPH 0oun)

oyl 6L 4! 90  TTLT 9Tl 18 9y oouny)
@rw)  (Si(Hewd  ugiofy  XQ €2d/X0  €2d/X0

Bary e8] % 1S% V% 2% 0% «Rd o[ang

sopejen A sa[eInjeu so[ous sof ap seatunnb A seoisyy sopepsidoid ‘g'y ejqe L




Xm (pg ')

1680 ~ a
0] / —=—Cunco
1 1 F |-+ Galvarino
120 - _/ - «— Mapocho
wl/ s
= g
60 - / rd
- -
30"‘l ." ./“/./
15
0 T T 1 v 1] B 13
0 5 10 15 20
Ce (ug mi™)
{+]
210,20°C
b »
1804 /
160 ] * 7 *
/

1204

90 |
] —=— Cunco
60 —»— Hualpin
304
0 | i [ L]
0 1 2 3 4 5,
Ce (wgml’)

Figura 4.20. Isotermas de Adsorcién de MBT en suelos naturales

Cuando se comparan las isotermas de los suelos Cunco (8.1% C) y Hualpin (13.9 %C)

a 20°C, se aprecia claramente la influencia del contenido de MO en la adsorcion de MBT,

resultando los coeficientes de Freundlich 65.1 y 81.1 cm® g, respectivamente.

109




Cunco ~ 80 Mapocho
= en ] o] "
"o 150 e o
2 0. .f é"— 80 //
= 120 / £
® g ~ '
i / 40 - ,_.»"
60 b 1 ~
20] —n—sin MO 204 W —m—sin MO
o e gin Oxidos 1° —e—-sin 6xldos
T T Ot—rr—rrrr1
o 3 6 9 12 0 2 4 &8 & 10
Ce (ug mi") Ce (ug mr")
Galvarino
< 50
o |
2 0- /-/ -
';Ei 30-: - I
1 » R
04
0l 7 —=— sln MO
: »— sin Oxidos
1] T T ' 1 17 1
a 5 10 15 20
Cefugml)

Figura 4.21. Isotermas de adsorcion en suelos tratados
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Tomando en cuenta que la capacidad de adsorciéon de MBT se describe en funcion de
los coeficientes de Freundlich y considerando las similitudes en la forma de las isotermas, la
capacidad de adsorcion de los suelos se compard cuantitativamente, estableciéndose el orden
siguiente a 20°C: Hualpin > Cunco > Mapocho > Galvarino.

El contenido de C organico de los suelos después de ser tratados con H,O; y DCB
consecutivamente, se muestra en la tabla 4.8. En los suelos Cunco y Mapocho el coeficiente
de adsorcién disminuy6 con la remocién de MO; sin embargo, en el suelo Galvarino, se
" produjo un ligero incremento en la adsorcién. Al considerar el pobre contenido de MO de esta
muestra, asi como las diferencias poco significativas del contenido de C después de cada
tratamiento, se puede inferir que otro componente de este suelo, activo para la adsorcién de
MBT, tendria una contribucién importante; en este caso, la fraccién arcilla dominante. Tal
afirmacién se refleja por el aumento del coeficiente Koc.

En el suelo Cunco, después del tratamiento con DCB se produjo un ligero aumento de
los coeficientes Kr y Koc, lo que indica que ademés de la MO y las formas activas de Al y Fe,
otros constituyentes activos del suclo, fundamentalmente minerales de arcilla, contribuyen a
la adsorcidn del herbicida. El anilisis de regresion lineal simple entre K¢ y el contenido de C
organico se ilustra en la figura 4.22 a y b, donde se representan dos conjuntos de datos, el
primero correspondiente a los suelos naturales y tratados con H;O, y DCB (excluyendo los
datos del suelo Cunco natural por su elevado peso estadistico frente al resto de los datos); €l
segundo corresponde sdlo a los suelos naturales y a las superficies orgénicas, turba y acido
hiimico. Del gréfico donde aparecen los suelos tratados se deduce que el contenido de MO no
explica por si solo la adsorcién, mientras que la influencia de ésta se magnifica cuando se

consideran solamente los suelos naturales y superficies.
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Figura 4.22. Correlacidon entre Kry % de CO. a) r*=0.3142; b) i* = 0.9783

Por otro lado, al eliminar parte de la MO y de las formas activas de Al y Fe en el suelo
Mapocho, se obtuvieron valores de Koc mucho mayores que el Koc del suelo no tratado. Este
comportamiento estd de acuerdo con el papel atribuido a la fraccion arcilla en la adsorcién de

MBT en suelos con bajos contenidos de MO (1.1-2.1 %) y contenidos variables de esmectita
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(Romero y col., 1997). Durante la adsorcién de compuestos organicos, la contribucion de los
minerales de arcilla puede ser significativa, o incluso dominante, dependiendo de la polaridad
del adsorbato o de un contenido de C orgénico bajo del adsorbente, coincidiendo con un alto
contenido de arcilla (Celis y col., 1999). Conforme a esto y de acuerdo a la caracterizacion
mineralégica de los suelos también participan como superficies activas en la adsorcion de
MBT componentes no cristalinos, minerales cristalinos e interestratificados 2:1 como la
montmorillonita. Segfin Sheng y col. (2001), la existencia de mltiples mecanismos de
adsorcion parece favorecer la adsorcidon de pesticidas por las esmectitas, permitiendo, por

gjemplo, la formacion de puentes de agua con los cationes de intercambio o interacciones
| hidrofébicas con la superficie siloxano.

Los datos de desorciéon de MBT en el suelo Cunco se ajustaron a la forma linealizada
de la ecuacién de Freundlich. En la figura 4.23 se representa la isoterma de adsorcién junto
con la isoterma de desorcién, obtenida por dilucidn con CaCl; desde el punto de
concentracion mas elevado (25 ug ml™), donde el compuesto fue adsorbido en un 85%.
También se efectuaron desorciones a partir del resto de las concentraciones en equilibrio, 5 a
20 ug ml”, sin que se observara alguna relacién entre la cantidad que se adsorbia y el
porcentaje de herbicida recuperado en cada etapa de desorcién. En todos los casos, el
porcentaje de desorcidn total siempre fue de alrededor del 9%.

Las constantes de Freundlich para la desorcion, Ky y g, fueron 141.9 £2.7 y 0.18
0.001, respectivamente y utilizando los valores de n; y ng, se calculd el coeficiente F=0.30,

cuya baja magnitud da cuenta de un efecto de histéresis muy marcado, implicando con ello un

bajo grado de reversibilidad del proceso y una retencidon muy fuerte del compuesto.




xm (pag’)
]

g

80 -~n— Adsorcion
= Desorcién

40

1 2 3 4
Ce (naml’}

Figura 4.23. Isotermas de adsorcién-desorcion de MBT en el suelo Cunco

Las isotermas obtenidas a las diferentes temperaturas para los suelos se encuentran en la
figura 4.24. Desde dicha figura se observa que la adsorciéon de MBT en los suelos Hualpin,
Cunco y Galvarino aumenta cuando se incrementa la temperatura, lo que significa que
procesos endotérmicos involucrados en la adsorcion son favorecidos. En el caso del suelo
Mapocho, no obstante, el aumento de la temperatura produjo una leve disminucién de la
adsorcién, imprimiendo un caracter exotérmico a un proceso que generalmente ha mostrado
dicha naturaleza en suelos y ciertas arcillas (Biggar y Cheung, 1973; Moreale y van Bladel,

1979, Dios-Cancela, G., 1950).
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Figura 4.24, Efecto de la temperatura sobre la adsorcion de MBT

Para el estudio de adsorcién de MBT sobre superficies modelo se emplearon muestras
de femrihidrita, turba y 4cido htimico comercial (AH), montmorillonita sédica (NaSWy) y
alofan; las asociaciones binarias fueron de montmorillonita sddica recubierta con ferrihidrita
(NaSWy-Fe) y alofan recubierto con ferrihidrita (alofin-Fe); como sistemas ternarios se
utilizaron montmorillonita férrica recubierta con AH (NaSWy-Fe-AH) y alofan férrico
recubierto con AH (alofan-Fe-AH). En la tabla 4.10 se muestran algunas propiedades fisicas y

quimicas de las superficies utilizadas como modelo.
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Tabla 4.10. Propiedades fisicas y quimicas de superficies adsorbentes modelo

Adsorbente pH % C % Fe PIE Area
(m'/g)
Ferrihidrita 4.7 - 37.1 (6-8) 202
AH 3.3 44.0 - - 20
Turba | 2.8 29.0 - - -
NaSWy 7.6 - - (2.5) 594
NaSWy-Fe (6.6%) 6.2 - 6.6 - 646
NaSWy-Fe (20%) 5.5 - 20.0 - 729
NaSWy-Fe-AH 5.4 1.7 20.0 - 557
Alofan 6.8 - - 3.3 425
Alofén-Fe 4.8 - 11.4 6.0 350
Alofan-Fe-AH 5.2 7.9 114 3.0 275

*El pH corresponde al pH de la suspensién en CaCl,

Las isotermas de adsorcién obtenidas a 30°C para las distintas superficies se muestran
en la figura 4.25. Las isotermas concavas de las superficies montmorilloniticas, con valores
de n; > 1 son del tipo S de acuerdo a la clasificacién de Giles y col. (1960). Se observa que
con el incremento gradual de MBT en la solucion de equilibrio, se produce un aumento muy
pronunciado de la cantidad de herbicida que es adsorbido. Generalmente este comportamiento

se atribuye a la fuerte competencia entre las moléculas de agua y las moléculas del compuesto
por los sitios de adsorcién, proceso que se intensifica con el incremento del nimero de
moléculas de adsorbato en la fase acuosa, favoreciendo la adsorcidn. Isotermas con ng> 1 se
han obtenido en estudios de adsorcién de fenantreno sobre hectorita y montmorillonita, donde
se sugirid la existencia de sitios unicos, con gran afinidad y capacidad para adsorber este
. compuesto desde soluciones acuosas (Hundal y col., 2001). Yaron y col. (1967) también
describieron isotermas del tipo S para la adsorcidén de un compuesto altamente hidrofobico en

una montmorillonita sédica, sugiriendo al mismo tiempo que dicho compuesto era incapaz de

entrar en los espacios intercapa del mineral.
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Figura 4.25. Isotermas de adsorcién de MBT en superficies modelo individuales y en

asociaciones binarias y ternarias,

Atendiendo a la magnitud de Kr y la forma de las isotermas, las superficies
montmorillonfticas presentaron el siguiente orden de adsorcion: NaSWy-Fe (60mM) >
NaSWy-Fe-AH > NaSWy-Fe (15mM) > NaSWy. Para el resto de las superficies modelo
estudiadas, que mostraron isotermas del tipo L, €l orden establecido resulté: AH > Turba >
Alofén-Fe-AH > Alofan-Fe. Desde la tabla 4.9 se puede observar un aumento significativo en
la retencién de MBT producido por el recubrimiento del alofan con &cidos htimicos y por el
éxido de Fe®* sobre la montmorillonita. En el caso del dxido puro [Fe(OOH)] hay que
destacar que éste no adsorbié el herbicida. Reconociendo que el area superficial del 6xido es
considerable y que su superficic adquiere una carga positiva al pH del medio (pH 4.7), es de
esperarse que las interacciones mas importantes sean de tipo electrostitica con aniones
organicos, como en el caso del 2,4-D; sin embargo, en ¢l caso de un compuesto como el
MBT, la formacién de una especie cargada negativamente es nula. Asumiendo que a un pH

més acido podria ocurrir la protonacién de la molécula, la existencia de esta especie protonada
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(HMBT") tampoco favoreceria interacciones atractivas con una superficic netamente positiva.
Finalmente y, considerando cierta la posibilidad de que ocurra adsorcién de MBT sobre una
superficie cuya carga depende del pH, aparece como probable que a un pH préximo a la
neutralidad la presencia de centros férricos con grupos OH permitiera algiin tipo de
interaccidn, al menos por puentes de H. Las aproximaciones predictivas anteriormente
descritas reflejan cémo puede influir una superficie cuya carga depende del pH sobre la
capacidad de adsorcién de moléculas neutras o que llevan carga. La adsorcién en 6xidos
metalicos ocurre generalmente en sitios especificos de coordinacién, por lo que el pobre grado
de cristalinidad del material empleado podria haber limitado el acceso del soluto, que ademas
pudo verse impedido estéricamente o por falta de orientacion adecuada para alcanzar el sitio
reactivo. Por tiltimo y, atendiendo al caracter altamente hidrofilico de la ferrihidrita también
podria sefialarse que esta superficie no favorecerfa interacciones con una molécula como el
MBT, de naturaleza mas bien lipofilica, un perfil que demostrd por su adsorcién en la
montmorillonita.

Todas las superficies montmorilloniticas mostraron una gran capacidad de adsorcién de
MBT, seglin se deduce de los valores de K¢ presentados en 1a tabla 4.9. El pH de la suspension
de la NaSWy fue 7.6, lo que indica que el compuesto fue retenido principalmente como la
especie neutra, con el grupo -NH en interacciones por puentes de H con los dtomos de O de la
red de silicato; este tipo de comportamiento se ha descrito para ureas sustituidas con un
caricter basico y con el grupo -NH participando en las interacciones (Bailey y col., 1968). En
cuanto a la adsorcién de la forma neutra de la molécula, ésta ha sido sefialada como la especie
que se adsorberia en soluciones de suelos con pH entre 7.8 y 8.2 y bajo contenido de MO
(Romero y col., 1997). No obstante, cuando se emplea la montmorillonita pura hay que
considerar que una molécula orgéanica también puede establecer interacciones por puentes de
agua con el catién adsorbido en el silicato y dependiendo del grado de polarizacion de las
moléculas de agua. Por lo general, se producird una interaccién mas intensa cuanto mayor sea
la densidad de carga del catién, induciendo un mayor grado de polarizacion e intensificando
con ello 1a acidez del agua. Asi, es muy probable que interacciones por puentes de agua
ocurran entre el —CO del MBT vy el silicato saturado con Na® en los sitios de intercambio
(figura 4.26). Los 4tomos de N y S del anillo tiazol, aunque menos electronegativos que ¢l O

también pueden participar en la formacién de estos puentes de agua.
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Figura 4.26. Interacciones de MBT con la cavidad siloxano

En la literatura se ha sefialado que dependiendo del catidén de intercambio y su potencial
.iénico (valencia/radio idnico) se producirdA un aumento de acidez en la superficie
. montmorillonitica, por lo que el pH medido en la suspensidn acuosa no representa

p'ropiamente el de la superficie (Frenkel, 197'.4). Esto significa que el pH cercano a esta zona
puede ejercer una influencia en la adsorcién mucho mas importante que aquella deducible a
‘partir del pH de la molécula en solucién; de esta forma se vera aumentada, cuando exista, la
probabilidad de protonacién del soluto, mediada por la disociacion de protones desde el agua
de:solvatacién. Tratandose del Na* como catién de intercambio, esta situacién se estima poco
probable por su bajo poder ionizante, descartandose entonces la posibilidad que el MBT se
protone e intercambie en la NaSWy.

Partiendo de la estructura molecular y de las propiedades de solubilidad del MBT y

conociendo las caracteristicas de la superficie siloxano y del agua adsorbida es posible
deducir cémo sera dirigido el proceso de adsorcion de estas moléculas desde su salida de la
solucién hasta alcanzar los sitios reactivos. La superficie siloxano esta limitada por el plano
que definen las laminas tetraédricas encadenadas hexagonalmente en las esmectitas y se ha
indicado como una zona de adsorcidn activa altamente hidrofdbica (Sheng y col., 2001) donde

la reactividad estd en funcién de la distribucidn de carga electronica generada por la
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sustitucion isomorfica en las laminas tetraédricas y en el octaedro. Esta ultima lamina inmersa
entre los dos tetraedros forman una capa que conserva una estructura cristalina gracias a
uniones débiles 0-O y M*-0, donde M" es el catién de intercambio que se ubica en la
superficie externa y en la region intercapa junto con moléculas de agua que forman una
pelicula inmévil a muy pocos nm de la superficie siloxano. Con base a esta descripeidn, es un
‘hecho que en la superficie de la NaSWy se genera una carga negativa, como lo demostro la
adsorcién negativa del 2,4-D, que hace que la cavidad siloxano actiie como un gran grupo
dador de electrones. En efecto, la adsorcién de compuestos aromaticos con grupos nitro
aceptores de electrones y algunos dinitrofenoles en esmectitas ha sido atribuida a
interacciones especificas del tipo dador-aceptor (Haderlein y Schwarzenbach, 1993, Haderlein
y col.,1996), entre otros mecanismos. Coordinada a los cationes de intercambio, las moléculas
de agua que se organizan en las proximidades de la superficie siloxano y en los espacios
intercapa mediante enlaces de hidrégeno débiles, producen la disminucién de la constante
dieléctrica del agua con respecto de las moléculas en el resto la solucién (Sposito, 1989).
Dada su baja solubilidad en agua, fundamentalmente por la presencia del anillo aromatico, se
ésperaria que las moléculas de MBT en solucidn acuosa exhibieran interacciones soluto-
solvente mas débiles que aquellas que se dan entre las moléculas de solvente, una situacion
que favoreceria su salida desde la solucion hacia la superficie siloxano altamente hidrofébica.

La informacion mas sobresaliente en el espectro IR del complejo MBT-NaSWy, con
respecto al compuesto puro (figura 4.27 ), debiera ser un desplazamiento de la banda —NH

l(VNH) a una frecuencia mayor (desde 3375 a airededor de 3500 cm"), sin embargo la

existencia en esta zona de una gran banda correspondiente al agua asociada al catién de
intercambio de la montmorillonita impidié identificar con certeza aquella banda. En el caso
del grupo C=0 la identificacion de la banda a la misma frecuencia de vibracion (1671 em™)
en el compuesto y en el complejo no indicarfa participacion del grupo o, si la hay, es muy
débil para producir el desplazamiento. También se¢ observa un desplazamiento hacia

frecuencias mayores de las bandas atribuidas a los modos de vibracion del anillo tiazol (vs.c.n

a 1494 y 1479 em™), lo que puede obedecer a interacciones por puentes de hidrégeno con los
dtomos de S y N del anillo y las moléculas de agua coordinadas al catién de intercambio. Por

dltimo, se observa el desdoblamiento de la banda 6 y.x a 1548 cm™ en dos bandas a 1558 y
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1542 cm’', confirmando el papel de este grupo en la unién del MBT a la superficie; en el
MBT se identificé la banda vy a 1334 cm™, pero no su desplazamiento, esperado alrededor

de 1340 em™.
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Figura 4.27. Espectros IR de MBT (superior) y del complejo con la NaSWy (inferior,

donde también aparece ¢l blanco sin herbicida)
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La adsorcién de algunos compuestos organicos en los espacios intercapa se facilita en
.esmectitas de carga de capa pequefia y con cationes de intercambio con un bajo potencial
i6nico (Cox, 1995). Como la adsorcién en la intercapa ocurre por sustitucién de las moléculas
de agua de los cationes de intercambio también es importante considerar el grado de polaridad
del adsorbato, ya que solutos més polares respecto del MBT se veran més favorecidos, como
sucedié con el tiazaflurén, una molécula polar no cargada que se adsorbe en la intercapa de la
montmorillonita (Cox y col., 1995).

La mayor adsorcion de MBT en la NaSWy recubierta con dos niveles de F e’ puede
explicarse a través de las modificaciones que induce este recubrimiento en las propiedades
4cidas de la superficie, Alguna evidencia sefiala que durante el proceso de sintesis in situ las

" especies férricas podrian penetrar y polimerizar o precipitarse en los espacios intercapa de la
montmorillonita (Celis, 1997), peto esto produciria una modificacién del espaciamiento basal
del mineral, situacién que no se aprecié en este caso, pues tanto la NaSWy como la NaSWy-
Fe presentaron igual espaciamiento, confirmando que el depdsito del oxi-hidréxido se produjo
sobre la superficie mineral externa, que ademds incrementd el 4rea total. Previo a la
precipitacién del 6xido, la montmorillonita sédica es puesta en contacto con una solucion
acuosa donde existen iones Fe®" capaces de actuar como iones de intercambio y promover con
ellc; un aumento de la acidez superficial. En este trabajo el efecto final del recubrimiento con
6xido de Fe™* que se observé fue la disminucién del pH de la suspensién en equilibrio, que
fue mas pronunciado al recubrir con una mayor concentracion. Esto responderia a la

liberacién de H* desde la esfera de solvatacién del catién de intercambio y con ello un

aumento de la acidez sobre la superficie de la NaSWy-Fe, ya que el Fe** posee un mayor
poder polarizante que el Na" (Frenkel, 1974, Celis, 1997).
' Ante el escenario antes descrito y, definidas las condiciones de acidez intrinseca en las

proximidades de la superficie de la arcilla, se hizo mas probable la adsorcidn de MBT

mediante el mecanismo que implica la protonacién inicial de la molécula y luego su adsorcion
en los bordes externos del mineral, donde puede intercambiarse con el catién compensador de
carga. La adsorcion de MBT en la NaSWy se duplicé con el primer recubrimiento, con un
contenido de hierro de 6,6 %. Al triplicarse éste, se produjo un aumento de apenas 2,6 veces
del valor del K; y ello se ve claramente reflejado en los propios valores de Ky, donde la

disminucién de la eficiencia del recubrimiento obedece a la mayor cantidad de Fe’* que puede
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ocupar los sitios de intercambio, limitando que mas moléculas de MBT protonadas puedan
alcanzarlos e intercambiarse. De acuerdo a lo anterior se puede afirmar que tal como ocurrié
con la ferrihidrita pura (37% de Fe), su precipitacién in situ sobre la superficie de la NaSWy
no tuvo efecto per se en la adsorcion.

_ La informacidn obtenida a partir del analisis por difraccién de rayos X del complejo
MBT-NaSWy no mostré cambios en el espaciamiento basal de la arcilla, descartandose la

adsorcion del herbicida en los espacios intercapa (figura 4.28).
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Figura 4.28. Difractogramas de la NaSWy y del complejo NaSW-MBT

Mediante estudios por IR, Farmer y Ahlrichs (1969), sefialaron que algunos herbicidas
de la familia de las fenilureas (fenilurea, fenurén, monurén y diurén), no tenian acceso a los

espacios intercapa de montmorillonitas saturadas con Ca**, AI* y Ni** y por lo tanto no se

adsorbian en ellos. Seglin sus observaciones, la adsorcidn se producia en las superficies




externas mediante un enlace de coordinacion entre el grupo carbonilo del herbicida que actia
como dador de electrones y los cationes de intercambio. Cox y col. (1995) estudiaron la
adsorcién de tiazaflurén, un herbicida ureico muy soluble en agua (2.1 g kg'[ a 20°C) y
encontraron que esta molécula se adsorbia en los espacios intercapa de montmorillonitas
homoiénicas (Na*, K*, Ca*’, Mg?* y Fe’*) mediante la sustitucién de moléculas de agua de la
esfera de solvatacion de los cationes de intercambio. En el caso de la montmorillonita férrica,
a pesar que el Fe’* presenta un potencial i6nico 4 veces mayor al resto de los iones utilizados
también se produjo una adsorcién considerablemente alta que coincidié con observaciones
previas donde se sefiala que ciertos metales de transicién incrementan la capacidad de
adsorcion de montmorillonitas (Cox y col., 1994), pues permiten la formacién de enlaces de
poordinacién entre grupos dadores de electrones de las moléculas organicas y el ion metalico
(Khan, 1974; Saltzman y Yariv, 1975). Para el tiazaflurén, la protonacién del grupo —NH
también contribuiria al incremento de la adsorcién, especialmente cuando el efecto
polarizante del catién es muy grande y como se ha informado para compuestos similares
(Tahoun y Mortland, 1966, Cox y col., 1994). Segiin el mecanismo propuesto por Cox y col,,
(1994) al pH de la suspensién (pH 2.0} las moléculas de tiazafluron se protonaron cerca de la
superficie de la arcilla y la adsorcién de esta forma catiénica fue la responsable del alto grado
de retencién.

La presencia del pesticida 4cido picloram y de parathion en los espacios intercapa de
una montmorillonita sédica se demostré por difraccién de rayos X (Biggar y col., 1978), asi
cdfno también se ha informado que durante la adsorcién de compuestos que se comportan
como bases débiles la capacidad adsortiva se incrementa con una disminucién del pH,
producto de la retencién mediante mecanismos de intercambio catidnico de especies
protonadas (Weber, 1970; Celis, 1997). Senesi y Testini (1980), estudiaron la adsorcién de
fenurén y monurdn en acidos humicos naturales y sugirieron que la presencia de grupos
polares en estos derivados ureicos, facilita su retencién por interacciones a través de puentes
de hidrégeno o por fuerzas de van der Waals, ya que Ia naturaleza basica de estas moleculas
no favorece su adsorcién por mecanismos de tipo idnicos.

El incremento del 4rea superficial de la montmorillonita con el recubrimiento de
ferrihidrita es consecuente con lo descrito por varios autores, que han informado un

incremento del area de los minerales de arcilla cuando se asocian con o6xidos y/o
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oxihidréxidos de Fe (Celis, 1997). Los resultados obtenidos ilustran cémo una superficie
modelo que no adsorbi6 MBT (ferrihidrita), al asociarse con otra fraccion mineral que fue
adsorbente (NaSWy) modifica las propiedades superficiales de esta ultima y potencia la
adsorcién del compuesto por interacciones atractivas que para el MBT se favorecen
fﬁndamentalmente de acuerdo al cambio que se pueda inducir en la acidez del medio,
resultando evidente que una superficie mas acida promovera un mecanismo a fravés de la
protonacién de la molécula.

La capacidad de adsorcién de MBT de la NaSWy-Fe disminuy6 levemente después del
recubrimiento con acidos hiimicos. Sin una variacién del pH de la suspensién, el hecho
anterior demuestra que el depdsito de material himico (1.7% C) no tuvo influencia en el
proceso global, aun cuando se encontré que como superficie individual dichas especies
himicas tenian una enorme capacidad de adsorcion. La forma de la isoterma se mantuvo con
valores de n superiores a 1 y muy diferentes del valor del 4dcido himico comercial. El
contenido de Fe de la NaSWy-Fe no varié con el recubrimiento de AH y tampoco el valor de
Kr. se modifico significativamente, lo que indica que el efecto positivo que ejercio el depdsito
férrico en la adsorcion de MBT se mantuvo. Por otra parte, el valor de Koe, bastante
sobredimensionado, no da cuenta de una total participacién de la materia orgénica. Por lo
general, se reconoce que la asociacidn entre materiales hiimicos y minerales de arcilla parece
inhibir el acceso del adsorbato a la superficie mineral (Spurlock y Biggar, 1994-b). Algunos
autores han sefialado ademés que gran parte de la superficie de los minerales de arcilla en el

suelo, especificamente en el espacio intercapa de la montmorillonita, no esta recubierta por

materia orginica; sin embargo, existen ejemplos que dan cuenta de la presencia de algunos
4cidos fillvicos y alifaticos en las intercapas de las arcillas del suelo (Schnitzer, M. y col,,
1988; Celis y col., 1997).

El 4cido htimico comercial mostré la mayor capacidad de adsorcion de MBT, segin se
aprecia en la tabla 4.9 Al analizar este comportamiento, hay que considerar que generalmente
los AH comerciales presentan un cardcter méas hidrofobico que las sustancias himicas del
suelo, como se sefiald antriormente. La gran capacidad de adsorcién de MBT en estos acidos
htimicos puede explicarse en funcion de la elevada organofilicidad de la superficie y/o las
fases dentro de la matriz himica. En relacion a los bajos valores de area superficial medidos

para 4cidos himicos purificados, tal como ocurri6 para el material comercial empleado, €stos
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han sido explicados en términos de un érea superficial libre baja (Chiou y col., 1990), aunque
;ﬂ:e reconoce la existencia de un area superficial interna que participa activamente en los
procesos de adsorcién y que muestra un ambiente electronico y estérico variable (Spurlock,
1995). El MBT es retenido en el suelo por la fraccién himica, preferentemente (Witte y col.,
1998), sin embargo, su adsorcién también se ha correlacionado con el contenido de arcilla y
con el 4rea superficial de suelos calcareos (Romero y col.,, 1997). Considerando el papel
fundamental que juega la MO en la retencién de MBT, en el presente trabajo se estudio su
adsorcién en una turba comercial, encontrandose un Ky también muy alto (tabla 4.9), lo cual
confirma la gran influencia de la MO en la adsorcion de MBT. Algunos autores han sugerido
que la hidratacién influencia la configuracién de las sustancias himicas, facilitando el acceso
de- las moléculas de soluto hacia su interior, por lo que la retencion fuerte y en ocasiones
irreversible de pesticidas podria explicarse por la penetracién y oclusién de estas moléculas en
la estructura interna expansible de las sustancias himicas. Los cationes de intercambio
hidratados y algunos grupos funcionales disociados, asi como moléculas de agua unidas a
grupos himicos polares, también constituyen sitios de adsorcién. Algunas interacciones
especificas se han observado entre fenilureas sustituidas y 4cidos htimicos (Senesi y Testini,
1980), entre las cuales se mencionan puentes de hidrégeno e interacciones de transferencia de
carga entre grupos dadores y aceptores de electrones. Este tipo de interacciones especificas
han mostrado tener un papel significativo en la obtencién de isotermas de adsorcién no
lineales, a bajas concentraciones de soluto (0.1 mg I, tal como lo ha informado Spurlock

(1995) al estudiar algunas fenilureas sustituidas.

Teniendo como base su estructura molecular, se puede esperar que la adsorcién de
compuestos ureicos resulte de interacciones hidrofébicas en solucion y de interacciones de van
der- Waals e interacciones especificas en la fase adsorbida. La adsorcion de fenilureas
sustituidas en suelos ha producido coeficientes de correlacién muy altos con el contenido de
materia orgénica, mientras que no han resultado significativos con respecto al contenido de
arcillas (Peck y col., 1980; Nkeddi-Kizza y col., 1983; Spurlock y Biggar, 1994-b). Spurlock y
Biggar (1994) observaron un comportamiento de adsorcién no lineal para ureas sustituidas
polares utilizando bajas concentraciones y encontraron que el coeficiente de adsorcion

aumentaba cuando la concentracién de soluto disminuia. Un comportamiento similar
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describieron Chiou y col. (2000) y propusieron que interacciones especificas con los grupos
activos de la MO son las responsables de la adsorcion no lineal de solutos polares.

Una molécula de MBT contiene grupos con caricter polar, como el amino y el grupo
carbonilo, que constituyen sitios de unién disponibles para interacciones por puentes de H
con los grupos carboxilicos, fenolicos y alcohélicos, que forman parte de los muitiples sitios
presentes en los &cidos humicos. En la figura 4.29 se propone un diagrama de estas

interacciones con la participacién de las moléculas hidratadas.

COCH COOH— --- (HC-OH),

i
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Figura 4.29. Interacciones de MBT con el 4cido hiimico

Witte y col. (1998), realizaron estudios por espectroscopia de BC-NMR de los aductos
obtenidos a partir de un 4cido hiimico y los metabolitos del MBT, 2-amino-benzotiazol (ABT)
y 2-(metilamino)-benzotiazol (MABT). La informacién espectroscopica reveld que tanto el
ABT como el MABT se enlazan parcialmente mediante interacciones no covalentes, como los
puentes de H, interacciones de transferencia de carga u oclusion al interior de la matriz
macromolecular del 4cido humico. De igual manera sugirieron que una fraccién de las

moléculas fijadas se pueden unir covalentemente al cido hiimico formando enlaces amidicos,
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donde participan el grupo amino de los metabolitos y los grupos carboxilicos del material
himico.

En el caso de Andisoles chilenog, las particulas de suelo estarian conformadas, a
grandes rasgos, por un centro alofénico recubierto con 6xidos de Fe y Al y sobre este
recubrimiento se encontraria interactuando la MO (Galindo y col., 1992). La composicién
quimica de alofanes naturales corresponde aproximadamente a la férmula Al;Si,05-nH,0, con
un-a razén Si:Al variable, desde 1:1 a 2:1. Debido al tamafio de particula excesivamente
pedueﬁo (35-50 A) y al contacto intimo entre el alofan y otras arcillas en el suelo (esmectitas,
imogolita, [hidr]éxidos Fe y Al no-cristalinos y silice) ha resultado muy dificil determinar la
composicidn exacta de este material, por lo que las razones Si:Al indicadas son aproximadas.

El material alofinico sintético utilizado en este estudio no adsorbié MBT. Sin
embargo, después de recubrirlo con ferrthidrita si se produjo adsorcion del herbicida. Se ha
descrito que este tipo de recubrimiento produce una disminucién del pH de la suspensién
alofénica y crea una barrera de carga (+) que disminuye la accesibilidad a los microporos con
carga (-} del aluminosilicato (Escudey y col, 1995). Los resultados obtenidos con el alofin
destacan la importancia del estudio de superficies modelo individuales y sus asociaciones,
pﬁes se observa como la inter-asociacién de dos superficies que no resultaron adsorbentes de
MB, individualmente, dieron lugar a una superficie con propiedades y capacidad de adsorcidn

distintas. Los alofanes con alto contenido de Si, como el obtenido en el presente trabajo,

presentan una estructura microporosa de silicatos polimerizados, con 4tomos de Al
principalmente en coordinacion octaédrica (Parfitt y col., 1980), pero que también pueden
ubicarse en sitios tetraédricos, condicién que favorece el desarrollo de una carga negativa
permanente sobre la superficie. Esta situacion ha sido descrita por Su y col. (1992) para
alofanes sintéticos, en donde se observd que la adsorcién de iones Na' ocurria por la
existencia de un mimero considerable de grupos Si-O", Dos posibles interpretaciones podrian
explicar la adsorcion de MBT en el alofan-Fe: i) segiin se ha definido en algunas
investigaciones, una vez que se produce el recubrimiento con ferrihidrita, la forma esférica del
aluminosilicato se mantiene, pero éste adquiere un comportamiento superficial més propio del

oxido, el cual durante su depdsito sufre una interaccion inicial del tipo Si-O-Fe, (Mora y col.,

1994), lo que explica la disminucién del PIE por una neutralizacién de la carga negativa

inicial. Con esta disminucion de la densidad de carga seria posible la unidn de la molécuia
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nentra de MBT a través de puentes de H con el OH en el borde del silicato o por puentes de
agua, tratindose de una superficie enormemente hidratada; ii) en funcion del pH observado, es
posible que la hidrélisis de especies de Fe¥* presentes en la suspensién favorezca la
protonacion del MBT para luego ser adsorbidas a través de una interaccion de tipo idnica con
los grupos Si-O en la superficie externa del alofan, mucho mas accesible que la superficie
interna, asignada a los microporos y que resulta bloqueada con las particulas del 6xido.

Aun cuando la molécula de MBT posee el grupo -NH capaz de formar puentes de H
con una superficie mineral conteniendo atomos de O expuestos, no mostré adsorcién en su
estado neutro, en el cual permanece al pH de la suspensién alofanica. Esta retencién nula
obedece, entre otros factores, al ordenamiento molecular pobre y de corto alcance del material
amorfo que no define sitios especificos, a la marcada naturaleza hidrofilica de] alofan, en
oposicién al cardcter més hidrofébico del adsorbato y, probablemente a la imposibilidad de
éstt.; para penetrar al interior de los diminutos microporos disponibles en el adsorbente.

El posterior recubrimiento del AlofanFe con el cido hiimico comercial no provoco
un cambio significativo del pH de Ia suspension. Se ha establecido que el material lmimico
acttia reduciendo el rea superficial del Alofin-Fe y también restringe la accién del Fe**
hiﬁratado, ademas de generar una carga superficial negativa (Escudey y col., 1995), originada
en la disociacién de los grupos carboxilicos, que se hizo evidente por el valor del PIE de la
asociacién Alofan-Fe-AH. A partir de la expeériencia de adsorcion, se obfuvo un coeficiente de
Freundlich, Ky 20 veces mayor al obtenido con el Alofan-Fe, lo que demuestra el papel
relevante que la MO ejerce en la adsorcion del MBT, principalmente a través de interacciones
entre los multiples sitios del AH y los grupos funcionales del compuesto.

El contenido de Fe permanecio constante tanto en el Alofan-Fe como en la asociacién
con el AH, de manera que el aumento observado en K responde fundamentalmente a la
incorporacién del acido himico. En este caso Koc representa un valor bastante mas
aproximado a las inferacciones reales con el 4cido himico, favorecidas por el caricter
hidrofébico que se ha sefialado para este material; también se observé un valor de ny <1, Con
respecto al recubrimiento con MO, este fue mucho mayor que el logrado en el material

montmorillonitico, alcanzando el contenido de C a un 7.9 %.
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La desorcién de MBT del AH mediante dilucién de la solucion en equilibrio con
CaCl, se ajustd a la forma linealizada de la ecuacién de Freundlich. La isoterma de adsorcion

y desorcidn se aprecia en la figura 4.30.
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Figura 4.30. Isotermas de adsorcion-desorcion de MBT en AH
Los coeficientes de Freundlich para ambas isotermas aparecen en la tabla 4.11, junto
con el coeficiente de histéresis (H) y se comparan con los datos obtenidos para el suelo

Cunco,

Tabla 4.11. Coeficientes de adsorcién-desorcion y coeficientes de histéresis de MBT en suelo

Cunco y AH
Superficie K ads Nf ds Kides Nf-des H
Cunco 82.3%03 0.60+0.003 ]141.9%0.2 0.18 £ 0.001 0.30
AH 848.6 £8.5 0.83 £ 0.01 1360103  |0.52+0.03 0.63

En ambos casos se observd una histéresis positiva (Krges > Keats ¥ Npads > Diges;

Gonzalez y Ukrainczyk, 1996), indicando que una fraccién de MBT permanece retenida
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después de las tres etapas sucesivas de desorcion realizadas, El mayor grado de histéresis
(menor coeficiente H) se produjo en el suelo Cunco, la matriz de mayor complejidad, por la
heterogeneidad de sus sitios y por la multiplicidad de posibles interacciones, que hacen el
proceso de desorcion menos favorable. El fendmeno de histéresis se ha atribuido para un gran
niimero de sistemas pesticida-suelo a transformaciones bioldgicas o quimicas del compuesto y
condiciones de no equilibrio, que representan en realidad un control experimental indebido.
Sin embargo, otros factores tales como una velocidad de difusién limitada desde los
microporos, enlazamiento fisico o quimico a la superficies adsorbentes o interacciones
hidrofébicas qgue conducen a un acceso mucho mas profundo en las microestructuras de la
materia orgdnica, son atendibles para explicar con mayor claridad el fendmeno. En el
desarrollo del experimento no existio evidencia cromatografica de degradacion del MBT vy se
considerd un tiempo de equilibrio de acuerdo con la cinética de adsorcion mostrada por el
compuesto, de manera que los residuos unidos responden a una adsorcion inicial irreversible,
especialmente en las superficies ricas en MO, como se deduce de los valores de H.

Después de 3 ciclos de desorcidn desde la mayor concentracion de equilibrio se logrd
desorber 14 % del MBT adsorbido por el AH y 43% del compuesto adsorbido en la NaSWy-
Fe, 1o que indica el alto grado de reversibilidad del proceso en esta tltima. La desorcion desde
un punto de equilibrio inferior produjo resultados similares. Las isotermas de desorcion en la
NaSWy-Fe no se ajustaron al modelo de Freundlich. También se efectué la desorcion desde la
NaSWy-Fe utilizando NaOH 0.1M en lugar de CaCl, y en dos etapas sucesivas se logrd
recuperar el 83% del compuesto, lo que sugiere que Ia adsorcion no estuvo exenta de algun
tipo de interaccién que involucrara la protonacidn inicial de la molécula, tal como se ha
sugerido. ‘

En resumen, en las superficies orgdnicas el proceso de desorcidn parece controlado
principalmente por la oclusién de las moléculas en los micro-poros, produciendo una barrera
energética mayor que la correspondiente solo a las interacciones débiles antes descritas,
haciendo con ello que la desorcién sea un proceso cinéticamente menos favorable, El caso
contrario se produce en los sustratos minerales donde el proceso queda limitado a las

superficies mas externas.
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4.9. TERMODINAMICA DE ADSORCION DE MBT

La entalpia isostérica determinada para la adsorcion del MBT en los suelos Cunco,

Hualpin, Galvarino y Mapocho se muestra en la tabla 4.12.

Tabla 4.12. Calor isostérico de adsorcion en funcién de la cantidad de MBT adsorbido (x/m)

en los suelos Cunco, Hualpin, Galvarino y Mapocho

x/m Cunco Cunco Hualpin
(ug/g) 10 a20°C 20 a30°C 10a20°C
AH; (cal/mo])® AH; (cal/mol)*? AHj; (cal/mol)?
50.0 7349.0 £ 301.3 6610.4 £39.7 7101.9 £ 78.1
75.0 6113.2+201.7 6877.6 £ 20.6 6690'.0 * 66.9
100.0 5404.7 £189.2 6882.0 +21.0 6426.3 + 57.8
125.0 4514.9 £ 153.5 6888.0 £ 13.8 6261.5 £ 54.5
150.0 3888.7 £ 128.3 6892.0 £ 20.7 6047.3 £ 44.1
x/m Galvarino x/m Mapocho
ng/g 20a30°C ng/g 20a30°C
AH; (cal/mol)® AH; (cal/mol)®
10.0 2275.8 £55.75 20.0 -1799.5+£22
20.0 2522.8 +66.6 40.0 -1446.7 £ 1.7
‘ 30.0 2664.0 +74.3 60.0 -1217.3 £ 1.2
40.0 2805.1 + 82.75 80.0 -1040.9 £ 1.0
50.0 2858.0 +84.3 100.0 9174 £0.7

* calculado a partir del error estandar en K; (Skoog y col, 2001}

El calor isostérico (AH;) resulté positivo, mostrando un proceso de adsorcion de

naturaleza endotérmica para todos los suelos, excepto para el Mapocho. Generalmente este

caracter endotérmico se asocia a un predominio exclusivo de procesos que consumen energia,

tales como las interacciones laterales entre las moléculas adsorbidas o la difusidon molecular

hacia y en el adsorbente, que favorece la penetracidén progresiva de las moléculas de MBT
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hacia las microestructuras expansibles de. las sustancias himicas presentes en grandes
cantidades en los suelos Cunco y Hualpin.

Con respecto a la tendencia en los valores de AHj, se aprecia que en ¢l suelo Cunco en
el intervalo de temperatura mas bajo (10 a 20°C) se produce una disminucion de la energia de
adsorcion con la carga creciente de niéléculas de adsorbato sobre la superficie, un
comportamiento que inicialmente respon&eria a interacciones especificas con un namero
limitado de sitios. Con el nimero progresivo de moléculas que son adsorbidas en estos sitios
se producird una compresion del volumen disponible en ellos, promoviéndose interacciones
intermoleculares repulsivas que dan cuenta de la disminucién en la fuerza de adsorcién. En el
intervalo de 20 a 30°C la magnitud de la-energia de adsorcidn practicamente se mantuvo
constante, lo que significa que el soluto tuvo una mayor facilidad para acceder a los sitios mas
energéticos y establecer interacciones especificas que fueron dominantes sobre otro tipo de
interacciones de menor alcance. Al comparar la variacion de AH; de una cobertura (x/n) a otra
en los suelos Cunco y Hualpin en el intervalo de 10-20°C, las diferencias encontradas pueden
atribuirse a un mayor nimero de sitios energéticamente homogéneos que estarian disponibles
en el suelo mas rico en materia organica, incrementando con ello Ia ocurrencia de uniones
especificas antes de que se produzcan inferacciones adsorbarto-adsorbato repulsivas que
provocan la drastica disminucién del calor de adsorcion.

En el caso del suelo Galvarino se aprecia un aumento de AH; con la cobertura
molecular, con magnitudes inferiores a las obtenidas en los suelos volcanicos Cunco y
Hualpin, lo que refleja en parte su menor capacidad de adsorcion debida al pobre contenido de
C organico y la escasez de sitios reactivos. La ocupacién inicial de los sitios menos
energéticos, la saturacion gradual de éstos y un papel poco significativo de interacciones
adsorbato-adsorbato repulsivas explicarian el ligero incremento del calor de adsorcion.

Para el suelo Mapocho, el cardcter exotérmico de AH; da cuenta de un proceso de
adsorcién dominado por las interacciones adsorbato-adsorbente, con una menor influencia de
aquellos procesos mas demandantes de energia, como la difusidn del soluto hacia y en las
estructuras porosas del suelo. Aun cuando el suelo Mapocho posee un contenido de materia
orgénica apreciable (4%), los resultados experimentales muestran que su composicién

mineraldgica montmorillonitica también influyé en la adsorcidn, resultando un proceso global
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energéticamente distinto a lo que generalmente se preve para la adsorcién en suelos maés
orgénicos. Respecto a la tendencia con la cobertura molecular superficial, la saturacioén de los
sitios reactivos trac consigo interacciones adsorbato-adsorbato repulsivas que explicarfan ia
disminucién gradual del calor de adsorcién.

Para la NaSWy-Fe, el calor isostérico también dio cuenta del caricter exotérmico del
proceso, mientras que la tendencia en las magnitudes de los valores mosiré un
coi‘nporta.miento con caracteristicas similares a las sefialadas para el suelo Mapocho donde
inicialmente ocurre la ocupacion de los sitios mas energéticos y mas disponibles.

La unién de un soluto a una superficie adsorbente se ha sefialado como un proceso
generalmente exotérmico. En la adsorcién de fluridona, McCloskey y Bayer (1987)
encontraron que la energia de adsorcion de este herbicida era exotérmica en la mayoria de los
casos y que AH; generalmente disminuia con el nimero de moléculas adsorbidas.

A partir del comportamiento mostrado por las isotermas de adsorcién de derivados
ureicos, Spurlock (1995) encontrd que el coeficiente de actividad de estas moléculas variaba
de acuerdo a su concentracion en la fase adsorbida. De alli, sugirié que la forma no lineal de
las isotermas de las fenil-ureas sustituidas obedece a una modificacion en las interacciones
especificas entre las moléculas y los sitios hiimicos, las cuales se hacen menos dominantes
conforme las interacciones adsorbato-adsorbato aumentan producto de una mayor
concentracion inicial de soluto. Deducen que el estudio del calor diferencial, andlogo a AH,, vy
de-la entalpia molar parcial de adsorcién requiere considerar ¢l efecto de la temperatura en los
coeficientes de actividad y por lo tanto en la no linealidad de las isotermas. Se conoce que la
actividad de un soluto en solucién es mas o menos dependiente de su solubilidad y como ésta
es afectada por la temperatura y el solvente, Mills y Biggar (1969) consideraron que los
cambios en la actividad del soluto en solucién eran fundamentales y permitian explicar cémo
la fuerza conductora del proceso de adsorcion puede deberse a Ia diferencia entre la actividad
del soluto en solucidén y en la fase adsorbida. En sus isotermas se observé un incremento en la
adsorcién con un aumento de la temperatura, estableciéndose que el incremento de calor
influia directamente en la solubilidad del soluto. Por otra parte, Moreale y van Bladel (1979)
estudiaron la adsorcién de anilina y p-cloroanilina considerando la actividad del soluto en

funcién de la solubilidad y encontraron que el proceso se hacia marcadamente mas
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~ endotérmico con el aumento de la temperatura, Esta situacion les permitié concluir que la

adsorcion de esas moléculas desde la solucidn era influenciada por las interacciones soluto-

solvente,

Tabla 4.13. Calor isostérico de adsorcién en funcioén de la cantidad de MBT adsorbido (x/m)

en el AH, Turba y NaSWy-Fe

x/m AH Turba NaSWy-Fe
ng/g 20 a 30°C 20 a 30°C 20 a 30°C
AH; (cal mol)® AH; (cal mol™h? AH; (cal mol™)?
500.0 4604.6 + 23.0 43752+ 49.9 -5804.3 + 133.5
750.0 3934.2 £ 17.7 3281.4+29.2 -4763.4 £ 90.5
1000.0 3493.1 £ 14.7 2664.0 + 20.5 -4075.3 + 61.1
1250.0 3069.7 + 11.4 2152.3 £13.8 -3652.0 £ 54.8
1500.0 2875.7 + 10.3 1746.6 £ 9.2 -3369.6 + 43.8

? calculado a partir del error estindar en Ky (Skoog y col., 2001)

En las superficies organicas, AH y turba comerciales, la energia de adsorcion resultd
comparable y en ambos casos también disminuyé con el incremento de la cobertura molecular,
obedeciendo a un proceso de naturaleza endotérmica, como en el caso de ios suclos alofanicos
de mayor contenido de materia organica, lo que confirma un predominio de los procesos
demandantes de energia antes definidos, previa adsorcién de las moléculas.

La constante de equilibrio termodinamico (Ko) y los cambios de entalpia estandar
(AH"), energia libre (AG®) y entropia (AS®) fueron determinados para la adsorcion de MBT,
segiin el modelo de Biggar y Cheung (1973). Los valores correspondientes aparecen en la
tabla 4.14.
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El cambio de energfa libre, AG®, para la adsorcién de MBT result6 negativo en todas
las superficies estudiadas, tal como cotresponde a procesos que ocurren espontineamente
(Biggar y Cheung, 1973; McCloskey y Bayer, 1987; DiVincenzo y Sparks, 2001). En la
mayoria de los casos el aumento de AG® con el incremento de la temperatura es consistente
con procesos endotérmicos.

Los valores de AH® para la adsorcion de MBT en el intervalo de 20 a 30°C en los
diferentes suelos estuvieron en un rango desde 1.1 kcal mol™ para el suelo Galvarino hasta 3.5
kcal mol” para el suelo Cunco. Estos valores se encuentran en el rango informado para los
cambios de entalpia asociados a la adsorcion de pesticidas en suelos (Biggar y Cheung, 1973;
McCloskey y Bayer, 1987; DiVincenzo y Sparks, 2001). En el suelo Cunco se observa un
aumento de AH® en el intervalo de temperatura mas bajo, sin embargo, esta variacién de
entalpia no significa que un mecanismo de adsorcion diferente esté operando, sino que
describe la influencia de los diversos fendmenos demandantes de energia que determinan el
proceso. Para las superficies modelo estudiad.as, Jos valores de AH” estuvieron entre 4.4 kcal
mol” para el AH y -8.7 keal mo]™ para la NaSWy-Fe. La magnitud de AH® aparece dentro del
intervalo para la adsorcién de pesticidas sobre superficies montmorilloniticas (Dios-Cancela,
1990, 1992). El caracter exotérmico de la adsorcidn en esta superficie también coincide con lo
qué sefiala la literatura y con el comportamiento mostrado por el suelo Mapocho, cuya
fraccién arcilla esta dominada por la montmorillonita.

La magnitud de AH® para la adsorcién de MBT en los suclos y en las superficies
modelo investigadas sugiere uniones mediante interacciones fisicas, que se caracterizan
generalmente por energias de disociacién por debajo de 12 kecal mol”, a través de fuerzas de
van der Waals (0-2 keal mol') y mediante la formacién de puentes de H (4-5 kcal mol™). Otra
posibilidad que se puede considerar implica un mecanismo en dos etapas, con la protonacion
inicial de la molécula de MBT a través del grupo carbonilo y su posterior adsorcién por
intercambio catiénico; en procesos de esta naturaleza se considera que la energia involucrada
es similar o ligeramente mayor a aquella que s'e atribuye a la adsorcién por fuerzas fisicas
(Dios-Cancela y col., 1992). Utilizando fenilureas sustitnidas (fenurén, monurén y diurdn)
Spurlock (1995) estudid Ia adsorcion en suelos con 1.0 y 3.4% de C organico y determind el

cambio de entalpia molar parcial y el calor diferencial de adsorcién, con la finalidad de
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conocer €l cambio energético producido durante interacciones especificas que ocurren entre el
adsorbato y el material polimérico humico del suelo, a bajas concentraciones. Encontrd
magnitudes promedio del orden de -12 keal mol” correspondientes a concentraciones de
soluto en la fase adsorbida de alrededor de 10 mg g C organico en el caso del fenurdn y que
se ubican dentro del intervalo informado para interacciones especificas por transferencia de
carga (dador-aceptor de electrdn) y puentes de H, pero que son menores que las energias
tipicas de un enlace gquimico (-36 a -96 kcal mol™). Las energias descritas fueron
sig;liﬁcativamente menos exotérmicas a medida que aumentaba la concentracién de soluto en

. la fase adsorbida y la informacién termodinimica resulté de acuerdo a lo informado sobre la
existencia de interacciones especificas entre fenil ureas sustituidas y las sustancias humicas.
Estudiando la adsorcidn de pentaclorofenol en suelo, DiVincenzo y Sparks (2001) informaron
valores de AH® entre -0.5 y -2.2 kcal mol’, que también atribuyeron a interacciones
superficiales especificas, como puentes de hidrdgeno y transferencia de carga.

En todos los suelos y en las superficies organicas, los valores de AS® fueron positivos,
lo que sugiere un reordenamiento molecular que resulta fundamental para el proceso de
adsorcién y que involucra bésicamente a las moléculas de agua estructuradas alrededor del
adsorbato y a aquellas que se encuentran en los sitios reactivos, desde donde son removidas
cuando las moléculas de MBT se aproximan a estas superficies. En estas condiciones, el
n:ﬁmero de grados de libertad aumenta debido al paso de las moléculas de agua hacia el seno
de la solucién. Los valores mas altos de AS® correspondieron a Jos suelos y superficies ricas
en MO, lo que refleja la multiplicidad de interacciones del adsorbato cuando se aproxima a los
distintos sitios de adsorcidn, con el consecuente desplazamiento y movilizacidén de moléculas
de agua después que interacciones atractivas retienén el soluto a la superficie. Tales
consideraciones estan en concordancia con lo expuesto por Biggar y col. (1978), McCloskey y
Bayer (1987) y DiVincenzo y Sparks (2001).

Con respecto al efecto de la temperatura sobre ASY, en el suelo Cunco se obtuvo un
cambio de entropia mayor en el intervalo de temperatura mas bajo (tabla 4.14). Al establecerse
la naturaleza endotérmica del proceso de adsorcidon de MBT, queda implicito que éste no sera

favorecido con una disminucién de la temperatura, por lo que una entropia mayor y positiva a
i

F bajas temperaturas, que refleja una mayor cantidad de moléculas en solucion que en la fase
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adsorbida, resulta consistente con los hechos, tal como se ha informado para la adsorcién de
fluridona en suelos (McCloskey y Bayer, 1987).

En el caso de la NaSWy-Fe, el cambio de entropia negativo se produce debido a que
las moléculas de MBT adsorbidas sobre la superficie del mineral, alcanzan un estado mas
ordenado que aquel que presentaban en solucién, dando lugar a interacciones mdés dirigidas,
producto de la menor complejidad de la superficie y del hecho que no se produce adsorcion en
los espacios intercapa del mineral. En estas circunstancias se produce una disminucion en los
grados de libertad translacional, rotacional y vibracional de la molécula, que conlleva a un
cambio de entropia negativo, tal como se ha informado para la adsorcién de cianazina en

montmorillonita (Dios-Cancela y col., 1950).

4.10. CINETICA DE ADSORCION DE MBT
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Figura 4.31. Cinética de adsorcion de MBT en AH
La cinética de adsorcién de MBT en el AH se muestra en la figura 4.31. Se aprecia
una rapida adsorcion durante los primeros minutos, seguida por un proceso mas lento que

alcanza un equilibrio aparente dentro de las 2 horas. Los datos se ajustaron al modelo

hiperbélico propuesto por Biggar y col., (1978) para la adsorcién de picloram y paration en
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suelos y que ha sido utilizado por Jamet (1988), Dios-Cancela y col (1990, 1992) y Baez y col.
(2001).

La reaccién fue de segundo orden, con una constante de velocidad, k, que da cuenta de
un proceso de adsorcion lento, segiin se desprende de los valores a 10°C y 30°C, 5.678 x 107
y 8.532 x 107 (ug g " s, respectivamente. La difusion de las moléculas del herbicida hacia
el interior de la matriz polimérica porosa del acido hiimico controla la retencion del MBT.
Procesos lentos y controlados por difusién hacia el interior de la MO han sido atribuidos a la
adsorcién de compuestos como la anilina (Moreale y van Bladel, 1979) y la cianazina (Dios-
Cancela y col., 1990). La adsorciéon de MBT en suelos alofdnicos y no alofanicos entregd
constantes de velocidad consideradas bajas (0.27-1.5 x 10 [ug g'1 '™ s, y que se
atribuyeron al efecto combinado de procesos lentos de difusién y adsorcién (figura 4.32)
(Baez y col., 2001).

Figura 4.32. Cinética de adsorcién en suelo alofinico

4.11. DEGRADACION DE MBT

El MBT tiene un tiempo de residencia muy prolongado después de ser aplicado en el
suelo, resultando estable y resistente a la descomposicion (Fithr y Mittelstaedt, 1980; Cheng vy
Fiihr, 1976). Se han informado vidas medias de 1 a 2 meses, sin embargo también se ha

descrito que cantidades variables del compuesto son mineralizadas a '*CO, después de 4
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meses, dependiendo de factores tales como la textura del suelo, contenidos de MO y posibles
enmiendas orgénicas que influyen sobre los procesos microbianos a los que se atribuye la
degradaci6n.

Durante el periodo de 55 dias de incubacién y bajo las condiciones experimentales de
este trabajo no se observé ninguna evidencia de degradacion del MBT en los dos suelos
estudiados (Hualpin y Mapocho). Se trabajo a dos temperaturas de incubacién, 20 y 30°C y
dos condiciones de humedad, 50 y 100% de la capacidad méaxima de retencion de agua de
cada uno de los suelos. En la literatura citada para la aplicacion del modelo de prediceidn de
lixiviacion PESCOL la obtencion de las constantes de degradacidn se realiza a través de
éxperiencias de incubacién muy similares a las desarrolladas en el presente trabajo. Sin
embargo, teniendo en cuenta que las condiciones que promueven la degradaciéon de un
compuesto tan estable como ¢l MBT son de naturaleza muy variada, probablemente este tipo
de estrategia presente algiin inconveniente, sobretodo debido a una simulacién inexacta de las
condiciones que se encontraran en una columna. Sobre esta base se realizd una experiencia
que permitiera comprobar si efectivamente la degradacién de MBT estaba influenciada por las
caracteristicas de flujo continuo de agua, como las que ocurren en las experiencias de
lixiviacién. Para ello se usaron tres columnas con suelos de diferente contenido de materia
organica, incluyendo los suelos Mapocho y Hualpin, ademas de un suelo de la V Regidn
tPocuro, 1.7 % MO, K= 6.5} las que fueron irrigadas durante 20 dias. Posteriormente se
procedié al corte de las columnas en tres secciones para su analisis mediante HPLC-DAD. En
el suelo Mapocho se detectaron dos productos de degradacion (Deg-1 y Deg-2) en las tres
secfc_iones de la columna, siendo de mayor importancia un producto de caricter menos polar
que el MBT aun cuando ambos migraron hasta el dltimo tercio de la columna. En el suelo
Hualpin ambos fueron completamente retenidos en el corte superior. Por ultimo, en el suelo
Pocuro fue mas relevante la apariciéon de un compuesto de naturaleza mas polar, sin exclusion
del otro producto, y con la mayor migracién de los tres compuestos hacia el extremo de la

columna. Los resultados se ilustran en la figura 4.33.
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Estos resultados se presentan con un caracter solo ilustrativo no permitiendo el calculo
de la constante de degradacién de MBT pues el seguimiento del proceso dia a dia implicaria la
destruccién de una columna en cada ocasién y ademds estd implicito el fendmeno de la
' lixiviacion, Al realizar un balance de masas se recuper6 un 76% en el suelo Pocuro, un 66 %
en el suelo Mapocho y un 77 % en el suelo Hualpin. En este dltimo practicamente todo el
ME.ST se encontro en la capa superior, situacion que ha sido también descrita para otros suelos
con contenidos de materia organica muy inferiores (Romero y col., 1997). A partir de Ia forma
como se desplazo el MBT se puede concluir que su movilidad estuvo directamente relacionada
con la capacidad de adsorcidn descrita para cada suelo.

Los antecedentes anteriores permiten sefialar que para este compuesto se pueden dar
las condiciones que permitan su lixiviacion, especialmente en suelos que muestren una baja
capacidad de adsorcion.

Ante el inconveniente de calcular una constante de degradacidn til para la aplicacion
del modelo PESCOL, se procedi6 a calcular el indice de prediccién de lixiviacion de GUS
(Groundwater Ubiquity Score) (Gustafson, 1989), definido en funcién de la vida media del
compuesto en dias y del valor de Koc (GUS=log t 1/2 x (4 -log Koc). Para ello se emplearon
los valores extremos de Koc encontrados para los suelos estudiados en el presente trabajo
(477, para el suelo Galvarino y 1016 para el suelo Cunco) y se consideraron dos valores de
vida media, el primero descrito en la literatura (135 dias) y el segundo, el valor aproximado
que se obtendria de la experiencia de lixiviacién antes mencionada (50 dias). Combinando el
valor mas bajo de Koc con el mayor valor de vida media, la condicién més favorable para la
lixiviacidn, se obtiene un indice de 2.8. Al combinar el més alto valor de Ko¢ y el menor valor
de vida media el indice alcanzado es 1.7. EI primero se encuentra en el limite a partir del cual
se considera a2 un compuesto como lixiviable. El segundo se encuentra cerca del limite inferior
para considerar un compuesto como de transicidén entre los lixiviables y no lixiviables. La
distribucién de datos de frecuencia de deteccion de diferentes compuestos empleando el
criterio de clasificacién segiin este indice ha mostrado que existe un grado razonable de
exactitud de la regidn de transicidn entre pesticidas con frecuente deteccidn y aquellos cuya
deteccidn en aguas no es comin (Jury y col., 1987).

Finalmente, al tratar de obtener una curva de lixiviacidn tedrica a través del modelo

PESCOL, con una constante de degradacién = 0 y el K¢y ny del suelo Mapocho (0.77 vy 17,
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respectivamente), junto a los pardmetros que definian la columna de suelo ya caracterizada en
la experiencia de 2,4-D, se verifico la limitacion en la prediccién cuando los valores de Ky
exceden el valor 5. En las experiencias de aplicacién del modelo descritas en la literatura, si
bien no se sefiala esta limitacién, los valores de K¢ empleados siempre han sido de un orden
muy inferior (0.035-2.30) (Taboada y col, 1994, Romero y col. 1996) a los encontrados en

cualquiera de los suelos utilizados en este trabajo.
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CONCLUSIONES

> Los suelos chilenos utilizados en este estudio mostraron una capacidad de adsorcion
mayor para MBT que para 2,4-D. Asimismo, las constantes de adsorcién fueron
mucho mayores que las que aparecen en la literatura para suelos de origen volcanico.
En el suelo con mayor contenido de materia organica se produjo la méxima adsorcién

de ambos herbicidas.

> La participacion de la fraccion arcilla en la adsorcion de MBT quedo confirmada en los
suelos Mapocho y Galvarino, con los contenidos de materia organica més bajos y con

altos contenidos de arcilla del tipo 2:1 y 1:1, respectivamente.

» El analisis de correlacién simple entre la capacidad de adsorcién evaluada segin la
constante de Freundlich y el %C demostrd la gran influencia que ejerce un contenido

elevado de materia organica en la adsorcion de MBT y de 2,4-D.

> Como coeficientes empiricos Koc ¥y Ky brindan una informacién restringida que
puede ser significativa siempre que se interprete con cuidado y en funcion de evidencia
experimental adicional, sobre todo cuando existen contenidos muy bajos de materia
orgéanica, a la que generalmente se asigna el papel mas preponderante en la adsorcién

de plaguicidas en los suelos.

> El MBT se adsorbié en la montmorillonita sédica, no asi el 2,4-D. Por su parte, este
herbicida acidico si se adsorbié en la ferrihidrita, mientras que no ocurrid igual con el

MBT. Ninguno de los dos se adsorbié en el alofan sintético enriquecido en silicio.

» El 4cido himico exhibid la mayor capacidad de adsorcion de MBT entre las
superficies, resultando el proceso altamente irreversible segiin la experiencia de
desorcion. En el caso del 2,4-D la ferrihidrita mostré la mayor capacidad de adsorcion,

con un grado de reversibilidad total.
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Un pesticida aniénico como el 2,4-D se adsorberé en una superficie mineral de carga
variable a un pH en el cual ésta contenga sitios reactivos cargados positivamente. Una
disminucion del pH del medio producird una variacién en la proporcién de las formas

disociada y no disociada del 4cido, aumentando la adsorcién.

El recubrimiento del alofan férrico con Acidos htimicos tuvo un efecto contrario al
comparar la adsorcién de ambos herbicidas: provocd una disminucion en el caso del

2,4-D y un aumento en el MBT.

Las isotermas de adsorcion de MBT en todas las superficies montmorilloniticas
exhibieron coeficientes ny > 1. Con el 2,4-D, la montmorillonita férrica mostré un
coeficiente proximo a la unidad. En los suelos con mayor contenido de materia

orgénica se observa una tendencia al aumento de ny con la destruccion parcial de ésta.

El uso de la NaSWy pura fue significativo para confirmar la nula adsorciéon de 2,4-D
en el suelo Mapocho, dominado por una fraccion arcilla montmorillonitica. Con esto se
manifiesta el papel relevante que puede tener la incorporacién de modelos de los
componentes individuales de un suelo para elucidar el papel que pueden tener en la
adsorcidn. Asimismo, la adsorcion de MBT en la montmorillonita sédica confirmé la
participacion activa de esta fraccién arcilla en el proceso, previéndose una contribucién
més relevante en la medida que el contenido de materia organica del suelo sea menor,
Esta situacién tuvo una notable influencia cuando se probd el grado de ajuste a un
modelo lineal para correlacionar el contenido de materia organica y la capacidad de

adsorcién,

El valor del pH real en una superficie adsorbente, como ocurre en las proximidades de
la montmorillonita, permite una mejor interpretacion de los mecanismos de adsorcidn,

incluyendo procesos quimicos que conducen al aumento de la misma.

La adsorcién en superficies montmorilloniticas es funcidn de su gran area superficial y

de su estructura laminar (2:1), la que expone una mayor cantidad de grupos reactivos
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silanol. También son relevantes las propiedades de solubilidad y de polaridad del
adsorbato, pues definiran interacciones mas especificas o menos especificas con una

superficie siloxano descrita como altamente hidrofébica.

Las interacciones que fueron comunes a la adsorcion de MBT y 2,4-D son de
naturaleza fisica y mediadas por fuerzas débiles del tipo puentes de H, puentes de agua,
puentes catidnicos, fuerzas de van der Waals y atracciones hidrofébicas. También se
concluyé respecto a la posibilidad de adsorcion de MBT por protonacién e
intercambio cationico y se hizo evidente un papel preponderante de las interacciones

electrostaticas en la retencion de 2,4-D.

El estudio por difraccion de rayos-X reveld que ninguno de los dos herbicidas se
adsorbe en los espacios intercapa del mineral montmorillonitico. Por otra parte, la
informacién espectroscopica por IR fue valiosa para confirmar, mediante el
desplazamiento o la desaparicion de las bandas de grupos funcionales, la participacién

activa de estos en la adsorcion.

La velocidad total de reaccién para el 2,4-D en la montmorillonita férrica fue mayor
que en el acido hitmico. Sin embargo, los valores describieron procesos relativamente
lentos tal como ocurrid con la adsorcién de los plaguicidas en los suelos. Igualmente
con el MBT, donde la velocidad global del proceso fue menor en el acido hiimico,

comparado con los valores obtenidos en suelos.

La importancia de la estructura de la materia organica en la formacidén de residuos
unidos de 2,4-D a través de su intrincada red porosa quedd de manifiesto por las
limitaciones encontradas al usar diferentes mezclas extractantes durante el desarrollo

del método de extraccion, para el estudio de su degradacion en suelos.

La resistencia a la desorcion esté influenciada directamente por el tipo de interaccién
presente en el mecanismo de retencidén de la molécula. Asi, interacciones fisicas

débiles con la superficie, como las descritas para el MBT y 2,4-D, facilitardn la
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desorcién. No obstante, hay que considerar las caracteristicas de cada adsorbente, en
términos de su naturaleza hidrofobica, porosidad y estructura laminar, cualidades que

pueden concederle sitios de adsorcion inaccesibles al agente desorbente,

El cambio de energia libre (AG®) para la adsorcién de ambos herbicidas fue negativo
en todos los suelos y superficies estudiadas, como ocurre para los procesos
espontaneos. El cambio de entalpia (AH) solo resulté negativo para la adsorcién del
MBT en el suelo Mapocho, conduciendo al cambio de entropia (AS") mas bajo entre
los suelos. En cuanto a las superficies, AH fue negativo para la adsorcién de 2,4-D en
ferrihidrita y montmorillonita férrica, mientras que para el MBT solo fue negativo en
esta iltima. Esto condujo a valores de entropia negativos para el 2,4-D en la ferrihidrita
y MBT en la montmorillonita férrica, describiéndolos como los sistemas mas estables.
Considerando las magnitudes de AH? en todos los sistemas estudiados, estas oscilaron

entre 1.1 y 9.7 keal mol”' en los suelos y entre 2.0 y 8.7 keal mol™ en las superficies.

Todo ello indica una adsorcién mediada por interacciones fisicas débiles.

La entalpia isostérica proveyd un argumento confiable con respecto a la influencia que
las interacciones soluto-solvente pueden ejercer en la salida del soluto desde la
solucion, pues se observé un efecto distinto de la variacién de la energia de adsorcién
(AH; positivos y negativos) con el ntimero de moléculas que dejaban el seno de la
solucién para alcanzar los sitios de adsorcidn. Al comparar la tendencia de AH; en
suelos y superficies modelo se puede destacar que en estas tltimas, a partir de los
recubrimientos mas bajos la entalpia isostérica reflejé6 mas concretamente las
interacciones adsorbato-adsorbente, como lo demuestra la naturaleza exotérm‘ica de las

interacciones ferrihidrita-2,4-D y montmorillonita férrica-MBT.

La degradacion de 2,4-D fue descrita adecuadamente por un modelo cinético de primer
orden. Por otra parte, aunque para el MBT no se produjo degradacion en las
condiciones experimentales usadas, si se comprobé su degradacion en columnas, bajo

condiciones de flujo constante de agua.
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> Segin el experimento de lixiviacién de 2,4-D en el suelo Mapocho, este compuesto
presenta una gran movilidad y por lo tanto mayor probabilidad de alcanzar las aguas
subterraneas. El modelo computacional aplicado para explicar Ia lixiviacion de 2,4-D y
MBT en columnas de suelo, con una velocidad de flujo de agua uniforme, parece ser
adecuado solo cuando se trata de suelos con una capacidad de adsorcion relativamente
baja, no asi en suelos con un elevado contenido de materia organica y una lenta tasa de

degradacidn.

» Las aproximaciones a los mecanismos que se presentan y que ayudan a precisar cdmo
ocurre la adsorcién representan un promedio del conjunto de fendmenos que ocurren
simultineamente en una superficie como el suelo, cuya propiedad mas sobresaliente es

su gran heterogeneidad.

» El calculo de algunos parametros termodindmicos y el estudio en superficies modelo
permitié una mejor aproximacion a la interpretacion integral del proceso de adsorcion
de estos compuestos en el suelo, un sistema donde la evidencia de mecanismos
especificos es escasa y normalmente estd planteada a partir de las propiedades
quimicas del compuesto, la composicién mineraldgica de la superficie y un coeficiente
que sbélo da cuenta de su capacidad de adsorcion. El enfoque utilizado en esta
investigacion asumid como eje central las interacciones especificas que se desarrollan
en una superficie mas pura y menos compleja que los suelos, sin desconocer las
limitaciones de los modelos mateméaticos aplicados, por lo que las caracteristicas
particulares de cada fenémeno asociado con la retencién de los dos herbicidas en

estudio han sido descritas con mayor pertinencia.
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