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RESUMEN

La liberacion de substancias xenobioticas derivadas de procesos quimicos y de la produccion
forestal constituye una fuente importante de contaminacion medioambiental, ya que muchos
de estos compuestos son tdxicos y resistentes a la biodegradacion. En el suelo, el destino de
los contaminantes es gobernado por sus interacciones con los coloides del suelo. Las
caracteristicas fisicas y quimicas del suelo, asi como las propiedades quimicas del
contaminante, controlan su disponibilidad y transporte, afectando futuros procesos de

remediacion.

El objetivo general de esta investigacion fue estudiar los mecanismos fisico-quimicos de

interaccion de compuestos organoclorados de bajo peso molecular con un suelo alofanico.

Se evaluo el efecto del pH, fuerza idnica, temperatura y contenido de materia organica en la
adsorcion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF, como también, el efecto de compuestos organicos de
bajo peso molecular sobre la adsorcion de clorofenoles en el suelo alofanico. Los resultados
permitieron evaluar y caracterizar la influencia que ejercen los parametros dentro del sistema.
Los mecanismos de adsorcion en el suelo fueron evaluados mediante el modelo de la triple
capa (MTC), lo cual fue apoyado con el calculo de pardmetros termodinamicos. Finalmente, se
realiz6 un estudio de remocion de clorofenoles por accion combinada de luz UV vy la arcilla
extraida del suelo alofénico.

El suelo alofanico demostré ser un buen adsorbente de clorofenoles. La adsorcién de
clorofenoles fue influenciada por el pH, fuerza i6nica del medio y contenido de materia
orgénica. La adsorcion de clorofenoles disminuy6 al aumentar el pH en el orden 2,4-DCF <
2,4,6-TCF < PCF; solamente la adsorcion de PCF fue afectada por la fuerza ionica del medio,
debido principalmente a su naturaleza i6nica. Un aumento en la fuerza ionica incremento la
adsorcion de PCF debido a una reduccién de la repulsion electroestatica con la superficie
mineral. Los estudios de adsorcién a diferentes profundidades del suelo indicaron que la
capacidad de adsorcion y el grado de afinidad por las superficies del suelo estuvieron en

estrecha relacién al contenido organico.



Los compuestos organicos de bajo peso molecular mostraron un efecto diferencial en la
adsorcion de los clorofenoles por el suelo alofanico. A medida que aument6 el grado de
sustitucion por cloros en el anillo aromatico, la adsorcion disminuyd. En presencia de acido
benzoico, catecol y acido lactico, aumento la adsorcion de 2,4-DCF, mientras que la adsorcion

de 2,4,6-TCF se mantuvo casi invariable y la de PCF disminuyd en aproximadamente 10%.

El uso del MTC permitié determinar que 2,4-DCF formd mayoritariamente complejos de
esfera interna en el rango de pH evaluado. Por otra parte, a bajos valores de pH, 2,4,6-TCF y
PCF, formaron predominantemente complejos de esfera externa, mientras que a medida que

aumento el pH de la suspensidn, se formaron principalmente complejos de esfera interna.

De acuerdo al MTC y a la magnitud de los parametros termodindmicos, se sugiere que la
adsorcion de clorofenoles puede ser inducida por la formacion de un enlace puente de
hidrogeno con la superficie neutra, seguido de una reaccion de intercambio de ligandos, con

una posterior desprotonacion del compuesto.

La remocion de clorofenoles por la accién combinada de la arcilla extraida desde el suelo
alofanico y la luz UV procedio6 de acuerdo a una cinética de primer orden. La presencia de la
arcilla aceler6 la fotdlisis y dependiendo del grado de sustitucion con cloros, la velocidad de
fotodescomposicion decreci6 en el orden: PCF > 2,4,6-TCF > 2,4-DCF. La arcilla demostr6
ser més efectiva en la remocion de los clorofenoles menos sustituidos. No hubo diferencias
significativas en la fotodegradacion de PCF bajo radiacion UV directa 0 en presencia de

arcilla.



SUMMARY

The release of xenobiotic substances derived from chemical processes and forest production
constitutes an important source of environmental contamination, because many of these
compounds are toxic and resistant to biodegradation. In the soil, the fate of such contaminants
is governed by their interactions with soil colloids. The physical and chemical characteristics
of the soil, as well as the chemical properties of the contaminant, control its availability and

transport, affecting further remediation processes.

The general objective of this research was to study the physical-chemical mechanisms of

interaction of chlorinated organic compounds of low molecular weight with an allophanic soil.

The effect of pH, ionic strength, temperature and organic matter content on the 2,4-DCP,
2,4,6-TCP and PCP adsorption was evaluated, as well as, the effect of organic compounds of
low molecular weigh on the chlorophenols adsorption by the allophanic soil. The results
allowed to evaluate and to characterize the influence that the parameters exert inside the
system. The adsorption mechanisms in the soil were evaluated by the triple layer model
(TLM), which was supported by the thermodynamic parameters calculation. Finally, a study
of chlorophenols removal was carried out through the combined action of UV light and the

clay extracted from the allophanic soil.

The allophanic soil demonstrated to be a good sorbent of chlorophenols. The chlorophenols
adsorption was influenced by pH, ionic strength and the organic matter content. The
chlorophenols adsorption diminished when increasing the pH in the order 2,4-DCP <2,4,6-
TCP <PCP; only the PCP adsorption was affected by the ionic strength, due mainly to its ionic
nature. An increase in the ionic strength increased the PCP adsorption due to a reduction of the
electrostatic repulsion with the mineral surface. The adsorption studies within the soil depth
indicated that both the adsorption capacity and the affinity grade of the soil surface were in
close relationship to the organic content.,



The organic compounds of low molecular weight showed a differential effect over the
chlorophenols adsorption by the allophanic soil. As the substitution grade for chlorines in the
aromatic ring was increased, the adsorption was decreased. In presence of benzoic acid,
catechol and lactic acid, the adsorption of 2,4-DCP was increased, while the adsorption of

2,4,6-TCP remained almost invariable and that of PCP decreased in approximately 10%.

The use of TLM allowed to determine that 2,4-DCP formed mainly inner sphere complexes in
the range of pH evaluated. On the other hand, at low pH, 2,4,6-TCP and PCP formed mainly
outer sphere complexes, while as the suspension pH increased, mainly inner sphere complexes

were formed.

According to both the TLM results and the magnitude of the thermodynamic parameters, it is
suggested that the clorophenols adsorption may be induced by the formation of a hydrogen
bridge binding with the neutral surface, followed by a ligand exchange reaction, with a further

compound deprotonation.

The chlorophenols removal by the combined action of the clay extracted from the allophonic
soil and the UV light obeyed to a first order kinetics. In the presence of clay, the photolysis of
the chlorinated compounds was accelerated and, depending on the chlorines substitution
degree, the photodecomposition rate was in decreasing order: PCP> 2,4,6-TCP> 2,4-DCP. The
clay demonstrated to be more effective to remove the less substituted chlorophenols. There
were not significant differences in the PCP photodecomposition under direct UV radiation or

in the presence of clay.
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1. INTRODUCCION

1.1. Antecedentes Generales

En las tltimas décadas el uso y la liberacion de sustancias xenobioticas en el medio ambiente
ha incrementado drasticamente. Algunos de estos compuestos como pesticidas o sus
derivados, los cuales presentan efectos adversos en el ecosistema, han sido aplicados y
generados en grandes cantidades y niveles peligrosos, y se encuentran acumulados en los
ambientes terrestre y acuatico. En particular, los compuestos organoclorados han atraido
considerable atencion debido a su tendencia a la acumulacion en organismos vivientes. Gran
cantidad de estos compuestos sirven como intermediarios en la produccion de pesticidas o
como preservantes de la madera. Ademdas pueden ser originados de forma natural por
biosintesis microbiana, como también producto de actividades antropogénicas, siendo estas
ultimas, a través de varias rutas indirectas; en la cloracion de aguas residuales tratadas, en la

incineracion de basuras municipales o producto de actividades industriales.

Los clorofenoles son los principales compuestos organoclorados generados por actividades
industriales que se encuentran en suelos y acuiferos contaminados. Una de las fuentes mas
importantes de estos compuestos ha sido la fabricacion de pulpa y papel, en su etapa de
blanqueo con cloro (Kookana y Rogers, 1995; Diez et al., 1999). Si bien es cierto, la industria
de celulosa, ha incorporado mejoras tecnologicas ambientalmente reconocidas en sus procesos
productivos, el deterioro ambiental ocasionado requiere la implementacion de procesos para la
remediacion de suelos y acuiferos donde los efluentes de ésta y otras industria fueron

descargados por afios.

En este sentido, se ha investigado y evaluado diferentes métodos para la remediacion de sitios
contaminados con compuestos organoclorados. Se han utilizado procesos fisicos, quimicos y
biologicos para este fin, los cuales han demostrado ser altamente dependientes de parametros
fisicos y quimicos del suelo y del tipo y concentracion del contaminante. Dependiendo del
valor de pH del medio, algunos de estos compuestos organoclorados pueden encontrarse

presentes en el medio ambiente terrestre o acudtico, tanto en su forma molecular como su



forma i6nica o ambas, afectando su disponibilidad y transporte y por ende limitando la

aplicacion de uno u otro proceso de remediacion.

Los compuestos organoclorados una vez presentes en ambiente suelo, pueden ser adsorbidos,
inmovilizados o bien ser transformados. Es importante destacar que la magnitud de la
adsorcion en suelos de compuestos organicos en general, radica fundamentalmente en sus
caracteristicas fisico-quimicas, lo que determina su capacidad para ser adsorbidos. La union de
contaminantes organicos al material humico es mediado por el efecto catalitico tanto de
microorganismos (Bollag et al., 1980) o mediante la accion fraccion inorganica del suelo
(Pizzigallo et al., 1995, Selig et al., 2003). En este sentido, los minerales de arcilla presentan
un alto espectro de reactividad, contribuyendo fuertemente en la formacion del material
htmico del suelo y a su vez, sirviendo como catalizadores de la oxidacién y condensacion de

compuestos fenodlicos simples en la materia orgénica del suelo.

Por otro lado, aunque en menor grado, las moléculas orgéanicas presentes en la superficie del
suelo son susceptibles a degradacion fotoquimica. Los minerales de arcilla presentes en los
suelos pueden activar las moléculas para una posterior fotodescomposicion por reacciones de

complejacién superficial.

De lo anteriormente expuesto se deduce que el entendimiento de los mecanismos involucrados
en la retencion de compuestos organoclorados en suelos, serda de gran utilidad a la hora de

implementar procesos depurativos de sitios contaminados.

Dada la amplia gama de compuestos organoclorados generados, el estudio se focaliza en tres
compuestos fenodlicos clorados modelo, representativos de grupos frecuentemente encontrados
en los efluentes de la industria de celulosa (Kookana y Rogers, 1995). Como compuestos
modelo se escogieron 2,4-Diclorofenol (2,4-DCF), 2,4,6-Triclorofenol (2,4,6-TCF) y
Pentaclorofenol (PCF).



1.2.  Hipdtesis de Trabajo

La adsorcion de los clorofenoles en el suelo alofanico serd dependiente del pH y de la fuerza
ionica del medio. La capacidad de adsorcion de clorofenoles sera mayor a valores de pH
inferiores a sus correspondientes pKa. La fuerza i6nica solo afectara la adsorcién cuando los

clorofenoles estén en su forma ionica.

La interaccion que existe entre la materia organica y la fraccion mineral del suelo hara que la
adsorcion de los compuestos fenolicos clorados disminuya, debido al bloqueo de los sitios de
adsorcion en las arcillas, como también a la repulsion generada por los grupos funcionales de
la materia organica humificada. Sin embargo, la presencia de material organico disuelto, como
compuestos simples de bajo peso molecular, disminuird las repulsiones electrostaticas

favoreciendo la adsorcion de los clorofenoles en la superficie del suelo.

Los clorofenoles seran retenidos en el suelo mediante la formacién de puentes de hidrogeno
con sitios neutros del suelo y por un mecanismo de intercambio de iones hidroxilos

superficiales y el i6n fenolato.

La remocidn de los clorofenoles se vera incrementada por la accion combinada de la arcilla del
suelo alofdnico y la radiacion UV. Siendo mayor en compuestos con menor nivel de

sustitucion en el anillo aromatico.



1.3.  Objetivos

1.3.1. General

Estudiar los mecanismos fisico-quimicos de interaccion de compuestos organoclorados de

bajo peso molecular con un suelo alofanico.

1.3.2. Especificos

Evaluar el efecto del pH, fuerza ionica, temperatura y contenido de materia organica en la

adsorcion de compuestos fendlicos clorados de bajo peso molecular.

Evaluar el rol que cumplen algunas estructuras organicas de bajo peso molecular (catecol,

acido benzoico y acido lactico), presentes en el suelo, en la adsorcion de los fenoles clorados.

Identificar los mecanismos fisico-quimicos en la adsorciéon de compuestos fenolicos clorados

(PCP, 2,4,6-TCF y 2,4-DCF) en el suelo.

Evaluar la remocion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCP sensibilizada por luz UV en la fraccion

arcilla del suelo alofanico.



2. ANTECEDENTES BIBLIOGRAFICOS

2.1.  Compuestos organoclorados en el medio ambiente

La presencia de compuestos fendlicos clorados en el medio ambiente es debida principalmente
a actividades antropogénicas. La produccion total de clorofenoles a finales de 1970 fue de
aproximadamente 200.000 toneladas, de las cuales aproximadamente 23.000 toneladas fueron
producidas en USA (DiVincenzo, 1996).No obstante, cerca de 2000 compuestos clorados y
otros halogenados son también descargados en nuestra biosfera por plantas, organismos
marinos, insectos, bacterias, hongos, mamiferos y por otros procesos naturales (Gribble,
1994). Eisner y Orlov (1991) sugirieren que la razén por la cual estos organismos secretan

estas sustancias, es por que cumplen una funcion de defensa frente a organismos antagdonicos.

Sin embargo, la produccion natural de compuestos fendlicos clorados es comparativamente
muy pequefa a la generada por actividades antropogénicas. En relacion a esto, la industria de
la celulosa se ha convertido en una actividad economica relevante, pero también es una
industria que tiene potenciales impactos nocivos para el ambiente y la salud humana. En los
Estados Unidos, la industria del papel estd reconocida como una de las industrias mas
contaminantes de la nacion. La Agencia de Proteccion Ambiental (EPA) en su Preliminary
Report: Pulp, Paper, and Paperboard Detailed Study (2005) sefiald6 que tales instalaciones
generaban las mayores cantidades de sustancias contaminantes en un nivel mayor al de

cualquier otro sector industrial.

Con el objetivo de producir celulosa blanca pura, en las tecnologias convencionales de
blanqueo de la pasta quimica, la lignina se degrada y remueve con la ayuda de gas cloro (Cl,)

o de dioxido de cloro (ClOz). El cloro y el didxido de cloro, si bien son efectivos para remover

la lignina y fortalecer la pulpa, reaccionan con compuestos organicos presentes en la pulpa,
dando lugar a cientos de contaminantes organoclorados, incluyendo las dioxinas. Del total de
compuestos organoclorados formados durante el proceso de blanqueo y presentes en los
efluentes de una fabrica de pasta, apenas se han identificado unos 300 incluyendo dioxinas,

furanos, clorofenoles y bencenos clorados (GreenPeace, 2006). Kookana y Rogers (1995)



informaron que el efluente de la industria de pulpa y papel contenia una alta cantidad de
compuestos organicos toxicos tales como fenoles clorados, guaiacoles clorados, catecoles
clorados, entre otros en cantidades que fluctuaban entre 1,4 — 4,8 g ton pulpa. No obstante,
desde el descubrimiento de compuestos altamente toxicos como las dioxinas, en las descargas
de las plantas de pulpa de papel, ha habido enormes esfuerzos para reducir la toxicidad de las
descargas liquidas de las plantas. Esto produjo que durante la década de los '90 se reemplazara
el uso del cloro elemental o gas cloro por el blanqueo con didxido de cloro (ECF). También
durante esos afios hicieron su aparicion las tecnologias de blanqueo en base a oxigeno, ozono

o peroxido de hidrégeno (TCF) (GreenPeace, 2006).

Las aguas descargadas de las plantas continuan dafando los ecosistemas circundantes. Las
pruebas de laboratorio muestran que los efluentes de las plantas causan deterioros
reproductivos en el zooplancton, los invertebrados y los moluscos. Otros estudios muestran
dafios genéticos y reacciones en el sistema inmune de los peces (Easton et al, 1997). Por otra
parte, estos efluentes han sido descargados al suelo, no s6lo como un método alternativo de
disposicion, sino que también como una fuente de agua y nutrientes para los cultivos. En
relacion a esto, Kannan y Oblisami (1990), sefialaron que el efluente represent6 una fuente de
materia organica, nitrégeno, fosforo, calcio, magnesio y elementos trazas, que aportd
nutrientes al suelo, pero a la vez también significo una severa contaminacion a los suelos por

la presencia de compuestos clorados.

2.2.  Suelo alofanico

Una caracteristica distintiva de estos suelos es que son derivados de materiales volcanicos,
dominados por minerales no cristalinos entre los que se incluye alofan, imogolita, silice,
opalina y ferrihidrita. La formacion de estos materiales no cristalinos amorfos a rayos X,

resulta de la rdpida intemperizacion de los vidrios volcanicos (Dahlgren et al., 1993).

Los procesos de formacion de los suelos volcanicos en Chile (Andisoles) han sido
influenciados tanto por la composicion quimica de las cenizas parentales, asi como también

por el clima del hemisferio sur mas alla de la latitud 35° Sur, caracterizado por un alto régimen



de precipitaciones (1500-3000 mm) y bajas temperaturas (12-15°C) (Besoain, 1985).

En general, es posible distinguir dos tipos de Andisoles: uno vitrico y uno andico. El vitrico es
aquel suelo muy joven, relativamente poco intemperizado y constituido por mas de un 60% de
vidrios volcanicos, mientras que los Andisoles andicos que estan fuertemente intemperizados
se distinguen por su riqueza en alofanes o complejos humus-Al. El Al presente en los
materiales volcanicos se solubiliza a través de los procesos de intemperizacion y forma
complejos estables con la materia organica. Esos complejos inmovilizados se localizan en la
superficie del suelo y forman un horizonte oscuro y rico en humus (horizonte A). La solucion
del suelo también puede contener altas cantidades de Si disuelto, el cual, al contacto con el Al
conduce a la formacioén de minerales secundarios (como el alofdn). El alofan presenta una alta
area especifica (310-672 ng'l) la cual le confiere una elevada capacidad para remover
compuestos fendlicos y color, comparable a la eficiencia del carbon activado (Diez et al.,
1999, Navia et al., 2003). Ademas de poseer una gran area superficial, tiene la capacidad para
desarrollar carga variable dependiente del pH, la cual proviene de la disociacion de los grupos
hidroxilos de los 6xidos de Fe y Al, alofan, imogolita, asi como de los grupos -COOH y -OH
de la materia orgéanica (Wada, 1980). A valores de pH elevado presentan una alta capacidad de
intercambio cationica y a pH dacidos, una alta capacidad de retencion y fijaciéon de aniones
como fosfato (Mora et al., 1994). Ademas, se caracterizan por su alta capacidad de retencion
de agua y su microestructura rica en poros estables, consideradas como un excelente soporte

para el crecimiento vegetal.

Diez et al. (1999) evaluaron por primera vez la capacidad de adsorcion de suelos volcénicos
chilenos y compuestos alofanicos sintéticos con compuestos fenolicos y color presentes en
efluentes provenientes del proceso de producion de pulpa y papel, encontrando que el suelo
fue capaz de remover mds de un 80% de estos contaminantes. Por otro lado, al utilizar
alofanes sintéticos determinaron que a pH 4,5 la adsorcion incrementaba notablemente. En
estudios posteriores, Vidal et al. (2001), al utilizar suelo alofdnico natural y activado
(calcinacion y acidificacion) para la remocion de color y compuestos fenolicos de un efluente
anaerobio proveniente del proceso Kraft, demostraron que la capacidad de adsorcion de los

suelos activados fue mayor a la del suelo natural, con una capacidad de adsorcion 3,5 veces



superior. La menor capacidad de adsorcion del suelo natural fue atribuida al bloqueo de sitios
activos en la superficie mineral por parte de materia organica del suelo. Con respecto a la
eficiencia del suelo activado se ha reportado que el suelo alofanico acidificado es el mejor
removedor de compuestos fendlicos y color desde efluentes del proceso Kraft tratados
biologicamente (Navia et al., 2003; Navia el at., 2005a). Por otro lado, Diez et al. (2005)
informaron remociones entre 24-30%, 54-96% y > 99% de 2,4-DCF 2,4,6-TCF y PCF
respectivamente, desde efluentes aerobios y anaerobios del proceso Kraft utilizando un suelo

alofanico.

2.3. Factores influyentes en el proceso de adsorcion

La extension de la adsorcion, reversibilidad y subsecuente movilidad de clorofenoles en el
suelo estd principalmente regulada por la naturaleza y composicion coloidal del suelo, las
caracteristicas fisicas y quimicas de los compuestos y el pH, si se trata de suelos que presenten

carga variable.

Se ha establecido que las fracciones coloidales arcillas y humus son las responsables de la
capacidad que tiene el suelo de retener contaminantes organicos. En el caso de los coloides
organicos la adsorcion de clorofenoles se ha relacionado con la interaccion con los grupos
funcionales que poseen carboxilos ((COOH) e hidroxilos (~OH) los cuales presentan carga
dependiente del pH (Peuravuori et al., 2002; Hyun y Lee, 2004; He et al., 2006). Las
reacciones de adsorcion en los coloides inorgénicos son también atribuidas a las superficies
cargadas (Hyun y Lee, 2004). Existen variados tipos de superficies en los coloides inorganicos
del suelo entre los que se incluye: siloxano, oxihidroxi, silanol, aluminol y ferrol; cada uno
posee diferentes tipos de carga que dependen del pH (Tan, 1998). Es importante destacar que
la adsorcion no es solo dependiente de la carga superficial de los coloides del suelo, sino que
también la cantidad de soluto adsorbido se encuentra en directa relacion al area especifica del

material adsorbente, resultando mayor a medida que ésta aumenta (Diez et al., 1999).

Las siguientes son las principales caracteristicas fisico-quimicas de los contaminantes

organicos relacionadas con la capacidad para ser adsorbidos (Navarro-Garcia et al., 1992):



e La naturaleza de los grupos funcionales, tales como carboxilo, carbonilo, hidroxilo y

amino, ya que pueden determinar cuando un compuesto es acido, basico o anfétero.

e La naturaleza de los grupos sustituyentes, los que pueden alterar el comportamiento de

los grupos funcionales, aumentando o impidiendo su adsorcion.

e La presencia y magnitud de insaturaciones en la molécula, pudiendo afectar el balance

liofilico/liofébico y en consecuencia su solubilidad en agua.

e La carga caracteristica del contaminante organico, ya que ella puede ser débil,
produciéndose entonces una simple polaridad de la molécula, pero si es relativamente
fuerte, se originard una disociacion de la molécula y por lo tanto una mayor adsorcion,

siempre proporcional a su densidad de carga.

e El tamafio molecular tiene también un notable efecto sobre la magnitud de la adsorcion
y sobre la posibilidad de ser adsorbido en las superficies internas de arcillas

expandibles. Moléculas de gran tamafo seran menos fijadas que las de menor tamao.

La adsorcion de compuestos fenolicos clorados es dependiente del grado de sustitucion por
cloro y su consecuente hidrofobicidad. La capacidad que tienen estos compuestos para
disociarse de acuerdo a su pKa hace que al pH que comunmente se encuentra el suelo, la
mayoria de los clorofenoles se encuentren en su forma molecular o parcialmente ionizados,
afectando su solubilidad, transporte y biodisponibilidad (Kookana y Rogers, 1995; Czaplicka,
2004). El pKa de los clorofenoles varia en el rango entre 4,7 y 9,4, decreciendo a medida que
aumentan las sustituciones con cloro (Tabla 1). El grado de hidrofobicidad de estos
compuestos se ve reflejado en los valores de log Kow (coeficiente de particion octanol/agua),
donde el PCF se presenta como el clorofenol mas hidrofobico y por lo tanto, tiene una gran

afinidad con la materia orgéanica.



Tabla 1. Propiedades fisico-quimicas de algunos clorofenoles (Adaptado de *Shiu et al., 1994;
y "Westall et al., 1985).

Compuesto Peso molecular”  Solubilidad ** log Kow" pKa®
(gmol™) (mgL™)

2-Clorofenol 128,6 2,3x 10" 2,17 8,52

2,4-Diclorofenol 163,1 4,5 x 10° 2,75 7,85

2,4,6-Triclorofenol 197,5 7,1 x 10° 3,38 5,99

Pentaclorofenol 266,3 1,8 x 10! 5,01 4,75

*en agua a 25°C en su forma molecular.

You y Liu (1996) indicaron que la adsorcion de clorofenoles en el suelo se ve favorecida con
el aumento de la hidrofobicidad del adsorbente. Por otro lado, Dentel et al. (1995) en su
estudio de adsorcion de fenol, 2,4,5 triclorofenol y acido tdnico en montmorillonita tratada con
surfactantes catidnicos orgéanicos, obtuvieron como resultado una adsorcion en orden creciente
de hidrofobicidad del adsorbato. La retencion de clorofenoles se ha visto favorecida cuando la
adsorcion es realizada a bajos valores de pH, donde existe un predominio de especies
protonadas (Diez et al., 1999; Peuravuori et al., 2002; Amiri et al., 2004; Amiri et al., 2005).
Bhandari et al. (1996) informaron de la capacidad presentada por clorofenoles para formar
enlaces covalentes catalizados por reacciones tanto quimicas como biologicas. Lee et al.
(1990) observaron un incremento de la adsorciéon de pentaclorofenolato (PCF’) con el
incremento de la fuerza idnica del solvente, sugiriendo que la adsorcion de PCF fue
influenciada por especies cationicas. En la investigacion realizada por Lee et al. (1991) se
concluyd que la adsorcion y transporte de clorofenoles en suelo depende del grado de
ionizacion del compuesto, solubilidad y la formacion de pares ionicos. Por otro lado, se ha
reportado que la adsorcion de clorofenoles y compuestos fendlicos en general se ve afectada
por la concentracion del soluto (DiVincenzo y Sparks, 1997; Diez et al., 1999; Diez et al.,

2005).
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Numerosos trabajos han tratado de concretar la influencia que la temperatura puede ejercer
sobre la adsorcion. Los resultados obtenidos son muy variables, ya que dependen en alto grado

de la naturaleza del adsorbente y de la molécula del contaminante (Tabla 2).

Tabla 2. Influencia de un aumento de temperatura sobre la adsorcion de contaminantes en

diferentes soportes.

Compuesto Adsorbente Efecto Referencia

Fluoridona (herbicida) Suelo arcilloso Aumento Mc Closkey y Bayer , 1987
Fluoridona (herbicida) Suelo arenoso Disminucion ~ Mc Closkey y Bayer , 1987
Linuron (herbicida) Suelo arcilloso Aumento Briicher y Bergstrom, 1997
Linuron (herbicida) Suelo arenoso Disminucion  Briicher y Bergstrom, 1997
Pentaclorofenol Compuestos Disminucion ~ Marouf-Khelifa et al., 2004

sintéticos de Al

p-Clorofenol Bentonita Disminucion  Akgay, 2004
Pentaclorofenol Suelo limoso Disminucion ~ DiVincenzo y Sparks, 2001
Clorofenoles Lodo rojo* Aumento Gupta et al., 2004

*Residuo de la industria del Al.

No so6lo las caracteristicas de los adsorbentes, de los adsorbatos o el pH pueden influenciar
sobre la adsorcion de un contaminante organico; existen algunos estudios en donde se ha
encontrado que materiales orgédnicos disueltos (MOD) naturalmente presentes en el medio
ambiente suelo influyen de alguna manera la adsorciéon de compuestos organoclorados. En
este sentido, Benoit et al. (1996) reportaron que la adsorcion de 4-clorofenol, 2,4-diclorofenol
y acido 2.4-diclorofenoxiacético (2,4-D), en compuestos organicos representantes de
diferentes estados de humificacion en el suelo presentaba un cierto grado de irreversibilidad,
ya que una pequefia proporcion de 2,4-D logro ser desorbida, presentando baja afinidad por la
materia organica fresca. 2,4-DCF fue adsorbido casi en su totalidad en paja, sin embargo, la
adsorcion fue altamente reversible, lo que indica la existencia de mecanismos de interaccion
muy débiles. En lo que respecta a la adsorcion del 4-clorofenol, comparado con el 2,4-

diclorofenol, el proceso fue bastante mas irreversible. Tam et al. (1999) encontraron un efecto
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similar de la MOD en la adsorcion de pentaclorofenol en suelo, observando un aumento en la
adsorcion en presencia de compuestos organicos simples tales como: catecol, 4cido benzoico y
acido lactico. De su estudio dedujeron que un posible mecanismo para la adsorcion de PCF en
presencia de este tipo de compuestos es via interacciones electrostaticas del acido organico
con la superficie del suelo y la adsorcion de PCF via interacciones hidrofobicas en la

superficie parcialmente neutralizada.

Un caso contrario a lo anteriormente expuesto fue presentado por Ding y Wu (1997), quienes
establecieron que el transporte de pesticidas organoclorados en presencia de MOD en
columnas de suelo aumenta significativamente para contaminantes orgdnicos hidrofobicos,
comprobandose que la MOD se comporta como un transportador. Por otro lado, la MOD

también puede competir por los sitios activos de la superficie (Xing y Pignatello, 1998).

Lafrance et al. (1994) informaron que la MOD no afecta la adsorcion de PCF en columnas de
suelo a bajas concentraciones del contaminante (PCF < 0,4 nmol mL'l), sin embargo, a
concentraciones superiores (0,4 nmol mL™' < PCF < 3 nmol mL™"), la MOD puede incrementar
la retencion. En un principio, la asociacion MOD-clorofenol puede producirse, no obstante, de
acuerdo a los resultados obtenidos por Amiri et al. (2005), las constantes de complejacion

entre ellos son demasiado pequefias como para afectar la retencion del clorofenol en el suelo.

Queda claro que la asociacion MOD-contaminante puede afectar positiva o negativamente la
adsorcion y el comportamiento en medio acuoso del contaminante, pero los mecanismos
siguen siendo ignorados, suponiéndose solamente que dependen del cardcter hidrofobico del

contaminante y la reactividad de la MOD.

2.4.  Modelos aplicados a la descripcion de la adsorcion

El equilibrio de adsorcién se establece cuando la concentracion de contaminante remanente en
la solucién se encuentra en equilibrio dinamico con la concentracion presente en la superficie
del solido. Las relaciones de equilibrio entre adsorbente y adsorbato se describen mediante las
isotermas de adsorcion; la capacidad de adsorcion de un determinado adsorbente se puede

estimar a partir de los datos de isotermas.
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2.4.1. Modelos empiricos de adsorcion

Los modelos empiricos, describen la adsorcion de las especies en las superficies coloidales, a
través de las isotermas de adsorcion. Existen dos métodos disponibles en la utilizacion de
isotermas de adsorcion para estudiar el comportamiento de las reacciones de adsorcion, las

cuales se detallan a continuacion:

Isoterma de Langmuir: Esta isoterma ha sido desarrollada bajo las siguientes hipotesis: Existe
un numero fijo de puntos accesibles en la superficie adsorbente, todos los cuales poseen la

misma energia y la adsorcion es reversible. Esta se expresa mediante la ecuacion [1]:

X, bC,
X=_——"" [1]

1+56C,
donde, x corresponde a la cantidad adsorbida por peso unitario de adsorbente, X,, y b son
constantes empiricas y C, corresponde a la concentracion de equilibrio de adsorbato en

solucion después de la adsorcion.

Isoterma de Freundlich: La isoterma de Freundlich viene expresada por la ecuacion [2]:
1/n
x=K,C 2]

donde x y C. tienen el mismo significado que en la isoterma de Langmuir, K, y n son
constantes que dependen de varios factores ambientales. La ecuacion de la isoterma de
adsorcion de Freundlich, a diferencia de Langmuir, implica sitios de adsorcion heterogéneos.
Sin embargo, la isoterma de Freundlich es valida solo para adsorciones que ocurren en

suspensiones diluidas (Sposito, 1984).
Modelo lineal: Cuando 1/n =1 de la ec. [2] la isoterma de adsorcion es lineal, y Ky= K; donde

K, es el coeficiente de particion del adsorbato en el adsorbente y puede ser normalizado al

contenido de carbono orgéanico presente en el perfil del suelo. El coeficiente de distribucion
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normalizado al contenido de carbono organico del suelo, representado por la siguiente

ecuacion:

Koc :(Kd /fuc) [3]

Donde K, es el coeficiente de particion en funcion del contenido de carbono organicoy f, la

fraccion de carbono organico en el suelo.

El segundo método de estudio de los procesos de adsorcion es a través de la identificacion de
la forma de la curvatura de la isoterma y los modelos empiricos. La isoterma tipo S (//n >1)
sugiere que la interaccion adsorbato — adsorbato es mas fuerte que la interaccion adsorbato -
adsorbente, esta condicion favorece la adsorcion de moléculas a la superficie debido a fuertes
enlaces con otras moléculas adsorbidas. La isoterma tipo L (//n < 1) refleja una alta afinidad
entre el adsorbato y el adsorbente y usualmente indica adsorcion quimica (Tan, 1998). La
isoterma tipo H es el caso extremo de la curva tipo L y sugiere una fuerte interaccion entre

adsorbato y adsorbente (McBride, 1994).

2.4.2. Modelos de complejacion superficial

Los modelos de complejacion superficial son modelos quimicos que entregan una descripcion
de un sistema quimico y sus propiedades. Estos modelos entregan una descripcion molecular
general del fendémeno de adsorcion utilizando una aproximacion del equilibrio. Estos modelos
estan disefiados para calcular matematicamente valores de las propiedades termodinamicas y
constituye un conjunto que presenta caracteristicas similares (Goldberg, 1992). Esta familia de
modelos incluye el de la capacitancia constante (Stumm et al., 1980), el de la triple capa
(Davis y Leckie, 1978), el generalizado de la doble capa (Dzombak y Morel, 1990) y el de
Stern (Bowden et al., 1980).

Estos modelos se sustentan en un balance de carga superficial. El grupo funcional superficial
es definido como SOH, donde S representa un i6n metdlico de la superficie mineral de un
oxido unido a un grupo hidroxilo reactivo. Ademas, todos los modelos contienen a lo menos

un factor de correccion couldmbico para considerar el efecto de la carga superficial en la
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complejacion superficial. Este factor de correccion toma la forma del término potencial

electrostatico,

—Fo; /| RT
e ?;i

[4]

donde ¢, es el potencial superficial (V) en el plano i superficial, F' es la constante de Faraday

(C mol. ™), R es la constante molar de los gases (J mol” K™') y 7' la temperatura absoluta (K) en

la expresion de equilibrio condicional (Goldberg, 1992).

Los modelos de complejacion superficial definen explicitamente expresiones de constante de
equilibrio para complejos superficiales. Ellos contienen ecuaciones de balance de masa para
cada tipo de sitio superficial y ecuaciones de balance de carga para cada plano de adsorcion en
la superficie. Todos los modelos tienen por tanto los siguientes parametros ajustables:
constantes de equilibrio (X;), capacitancia (C;) y numero total de grupos hidroxilo superficiales
reactivos ([SOH]r), pardmetros que son determinados por doble extrapolacion (James et al.,
1978), los que pueden ser ajustados mediante la utilizacion de programas computacionales

como el FITEQL 3.2 (Herbelin y Westall,1996).

Modelo de la triple capa (TLM): El modelo mecanistico mas general es el de la triple capa
(MTC), el cual supone que la doble capa eléctrica se divide en tres planos: i) el plano
superficial (plano-o), ii) el plano externo de Helmholtz (plano-d) donde comienza la doble
capa difusa y iii) el plano interno de Helmholtz (plano-$), el centro donde se localizan los

iones que forman complejos con los grupos superficiales.

La capa mas interna, capa superficial (plano-o), es la superficie del s6lido donde se localizan
los iones determinantes del potencial (H' y OH™ para 6xidos metalicos). La carga y el

potencial asociado con esta capa son designados como o, y ¢,, respectivamente.

El plano interno de Helmholtz es una capa compacta de contra-iones e iones fuertemente
enlazados (especificamente adsorbidos). La carga y el potencial son identificados como o3 y

@5, respectivamente. En la capa difusa se ubican los iones denominados indiferentes, los que
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son débilmente atraidos a la superficie del sélido. El plano mas cercano a la superficie del
solido es designado como el plano externo de Helmholtz. La carga y el potencial asociado con

la capa difusa son o,y ¢y, respectivamente (Figura 1).

4;
¢0 C1 C2
Dp
>
Oo op (o X
*r—>
Contraiones

Figura 1. Representacion esquematica de los planos medios de

adsorcion en el modelo de la triple capa.

Las posibles reacciones de equilibrio entre la superficie y las especies en solucion se describen

a continuacion (Goldberg, 1992):

MOH,; «<— MOH + H" [5]
MOH <—> MO~ + H” [6]
MOH +K" «<—> MO -K"+H" [7]
MOH + H* + Cl~ «— MOH, - CI" [8]
MOH + H'L? <— MOH; - L [9]
MOH + H" + L7 <—> ML” + H,0 [10]
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Las ecuaciones [5] y [6] representan las reacciones de acidez de los sitios superficiales, y las
ecuaciones [7] y [8] describen los complejos formados entre los iones del electrolito soporte y
la superficie, en este caso considerando KCIl como electrolito soporte. Los pares i6nicos son
formados en el plano-f (Ec.[9]), donde la adsorcion es no especifica y el producto de esta
reaccion son complejos de esfera externa, si el ion es L” el producto es similar al formado
entre el electrolito soporte con MOH. En cambio, si la adsorcion de L7 es una reaccion
quimica especifica, el producto puede ser expresado como un complejo de coordinacion de
esfera interna (Ec.[10]). La ecuacion [10] representa la reaccion de L” con la superficie

hidroxilada formando un complejo de esfera interna monodentado.

Las constantes de equilibrio condicionales intrinsecas para las reacciones previamente

mostradas se definen como:

it _ [H ] o, F

Ka = MOH2 X p( RT j 1]
w MO |[H"] o,F

K} —W P(Tj [12]
w Mo -k JH]  (lo,—0,)F

K = morlk] TP\ rr ]
[MOH+ Cl™ ] coo —%)F [14]
o “ ol lcr |7\ R
[M0H+ ~] (o, -20,)F

K, = monTlu|]° p( RT J ]
. ML o, F

K= [MOH|\H || j *P ( RT) [16]
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donde F es la constante de Faraday, R es la constante de los gases, T es la temperatura

absoluta, y @, y @, son los potenciales eléctricos en los o- y S-planos, respectivamente. Las

ecuaciones de equilibrio y balance de masa se resuelven simultdineamente en este modelo

donde el balance de masa estara dado por:
[MOH], = [MOH]+ |MOH |+ MO ||MO~ - K* |+ |MOH; - 1] [17]

La carga superficial estd compuesta de la carga neta protonica mas la carga proveniente de la

formacion de complejos de esfera externa e interna:
c=0,+0,+0, [18]

Como el modelo de la triple capa posee tres planos superficiales, existen 3 relaciones de

potencial-carga:

cS,C
0, =" (p, - 9,) [19]

s,C
0= 0, ~0y) [20]
o, = 5.Ce (8¢, DRTI)"*(Fg, / 2RT) [21]

donde F es la constante de Faraday (C mol.); ¢, es el potencial superficial (V); o se refiere al
plano de adsorcion de la superficie; R es la constante molar de los gases (J mol™ K™); is se

refiere a los complejos de esfera interna; [MOH ]T es relativo a la densidad de sitios
superficiales; N, por [MOH], = (SACPlolg)/ N, Ng, donde S, es el area de la superficie
m’ gy, C » s la densidad de suspension del solido (g L"), N , €s el nimero de Avogadro;
N tiene unidades de sitios nm?; @, representa la carga superficial (mol. L"; Ces la

. . 2 ., .
capacitancia (F m™); B se refiere al plano de adsorcion de complejos de esfera externa; os se
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refiere a la complejacion superficial de esfera externa; C/ y C2 son capacitancias; d se refiere

al plano de la capa difusa; ¢, es la permitividad del vacio; D es la constante dieléctrica del

aguay [ es la fuerza ionica.

2.5.  Mecanismos responsables del proceso de adsorcion

La adsorcion de compuestos organicos por los componentes del suelo ha recibido una
creciente atencidon, en especial la adsorcion de pesticidas (insecticidas y herbicidas). Las
superficies minerales u organicas activas de los suelos pueden adsorber moléculas organicas
débil o fuertemente, dependiendo de la fuerza de interaccion entre el adsorbato y el
adsorbente. Fuertes interacciones son indicativas de un tipo de adsorcion quimica o
quimiosorcion, en los cuales se forma un enlace covalente o un enlace electrostatico de rango
corto entre la molécula y la superficie. Por otro lado, una adsorcion débil es caracteristica de
una adsorcion fisica, en las cuales las interacciones son muy poco energéticas (McBride,

1994).

Los enlaces fisicos de atraccion, de London o van der Waals, se encuentran limitados a la
superficie externa de los adsorbentes. Los enlaces quimicos, con la ayuda de la protonacion,
pueden tomar lugar en la superficie externa e intermicelar. Superficies de esfera externa e
interlaminar son los lugares de reaccion mdas importantes en la adsorcion a través de

protonacion de aniones organicos que las superficies de esfera interna (Tan, 1998).

Los tipos de mecanismos de adsorcion dependeran del tipo de molécula que se adsorbe

(Loewy, 2000):

e Las uniones de van der Waals se presentan en la adsorcion de moléculas de polaridad

baja.

e Los enlaces hidréfobos corresponden a los compuestos apolares que se adsorben en las

zonas hidrofobas de la materia orgéanica del suelo.
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e Intercambio de ligandos, se da cuando los compuestos que contienen atomos de
nitrogeno, oxigeno o fosforo son potencialmente capaces de formar uniones
coordinadas con iones metalicos como Fe, Al, Mn y Cu, presentes en la mayoria de los

suelos.

e Enlace por puente de hidroégeno, principalmente para moléculas no i6nicas polares

adsorbidas en la arcilla.

e Intercambio i6nico, dado para compuestos catidnicos y en los que estdn cargados

positivamente, por protonacion.

e Interacciones i6n-dipolo inducido y dipolo-dipolo inducido entre moléculas de agua

que afecta a moléculas polares y ionicas.

Diaz et al. (1989) interpretaron el mecanismo de adsorcion de compuestos organicos simples
(catecol, acido salicilico y acido ftalico) sobre la carga de coloides sintéticos mediante el
modelo de la capacitancia constante. Los investigadores establecieron que la adsorcion ocurria
via formacién de un complejo superficial monodentado mediante una reaccion de tipo
electrostatica entre la superficie y las especies en solucion. La interpretacion fue apoyada en el
hecho que las curvas de titulacion potenciométrica reflejan un cambio de la carga superficial
importante. En todos los casos la adsorcion dependid del pH, lo que es muy importante cuando
existen especies cargadas que permiten interacciones electrostaticas, lo que se reduce
drasticamente cuando ello no ocurre. Diversas investigaciones han demostrado que la
adsorcion de muchos aniones organicos e inorganicos en suelo y arcillas puede ser descrita
mediante la utilizacion de modelos de complejacion superficial (Mora, 1992; Nelson and
Yang, 1995; Goldberg y Johnston, 2001; Lackovic et al., 2003). De hecho, tanto aniones
organicos como inorganicos pueden interaccionar con la superficie mediante mecanismos
especificos (intercambio de ligandos) como no especificos mediante débiles interacciones

electrostaticas (Sposito, 1989).
Hanudin et al. (2000) también estudiaron la adsorcion de compuestos organicos simples sobre

aluminosilicatos. A diferencia de Diaz et al. (1989), emplearon como técnicas el analisis

térmico diferencial y la espectroscopia IR. Como resultado encontraron que la adsorcion de
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acidos organicos y sus sales en aluminosilicatos amorfos es dependiente del pH, a bajos
valores es realizada mediante desprotonacion del 4cido oxalico y el acetato, mientras que a
valores mas altos el mecanismo de interaccidon involucra una deshidroxilacion. Un resultado
muy similar en relacion con la adsorcion en minerales amorfos fue obtenido por Yariv et al.
(1988), que estudiaron la reaccidon de acido estearico y alofan, encontrando que gran parte del

acido fue adsorbido por desprotonacion, resultando en la adsorcion del anion estearato.

Mediante el empleo del modelo de la capacitancia, y apoyados por estudios espectroscopicos,
Lackovic et al. (2003) demostraron que la adsorcion de 4cido citrico en caolinita se presenta
como complejos de esfera externa bidentados a bajos valores de pH y que a medida que

aumenta el pH, existe una predominancia de complejos de esfera externa monodentados.

Los parametros termodindmicos asociados a la adsorcion de fluridona, un herbicida utilizado
en suelos de California, evaluados por McCloskey y Bayer (1987) senalaron que las fuerzas
involucradas en la adsorcion de este herbicida en los suelos fueron principalmente de tipo van
der Waals de acuerdo a los valores obtenidos para el calor isostérico (AH;) y la entalpia de
cambio estandar (AH®). Baez et al. (2001) utilizaron pardmetros termodindmicos para describir
el proceso de adsorcion de methabenzulfuron en suelos Chilenos naturales y enmendados con
materia orgénica; en todos los casos obtuvieron valores de energia de Gibbs negativos como se
espera para reacciones espontaneas y los valores obtenidos de AH® sugirieron que en la union
de las moléculas al suelo participaron fuerzas de van der Waals, ademas de puentes de

hidrégeno en las mas energéticas.

Di Vicenzo y Sparks (2001) estudiaron la adsorcion de PCF en suelo, encontrando que existen
diferencias entre los mecanismos de adsorcion de las especies cargadas y neutras del PCF;
mediante calculos termodinamicos plantearon la existencia de una reaccion exotérmica en la
adsorcion de la especie cargada. Estos resultados sugieren una reaccidon especifica de
superficie y los posibles tipos de enlace segiin la magnitud de la entalpia serian mediante
puente de hidrégeno o bien transferencia de carga. Con respecto a la especie neutra, los
parametros termodinamicos sugieren procesos de enlazamiento hidrofébico, mecanismos que

mas tarde fueron reafirmados por He et al. (2006) mediante experimentos de adsorcidon y
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desorcién en suelos provenientes del sur de China, donde el PCF present6 un cierto grado de

reversibilidad en la adsorcion.

En un estudio espectroscopico realizado sobre la adsorcion de fenol en hectorita, un tipo de
esmectita, se ha encontrado que existen interacciones directas entre cationes presentes en la
superficie de la arcilla, como el caso de Cu-hectorita. Con otros cationes, el enlace del fenol se
realizé mediante puentes de agua. Tales asociaciones pudieron ser realizadas por donacion de
protones hacia el O del grupo hidroxilico fendlico. Se observaron ademas débiles
interacciones de electrones © con los oxigenos del Si-O-Si del plano, lo que fue inferido por la
desaparicion de la vibracioén del anillo aromatico (Fenn y Mortlan, 1973; citado por Yariv,

2002).

A partir de estudios sobre la adsorcion de 3,5-diclorofenol en esmectitas realizados mediante
espectroscopia termo-IR, se ha logrado inferir que existen dos tipos de asociaciones entre el
compuesto organico, el agua y cationes de intercambio presentes en las superficies de las
arcillas (configuraciones A y B). La vibracion del anillo a 1464 y 1585 cm™ no cambi cuando
la molécula fue adsorbida en cualquiera de los minerales, lo que indicd que no se produjeron
interacciones 7 entre los oxigenos del plano y el anillo aromatico, probablemente debido a la

presencia de los cloros sustituyentes (Ovadyahu et al, 1996; citado por Yariv, 2002).

C6H5-C|)....H-(|) ..... M™ (A)
H H
i
Ce¢Hs-O-H..... (l)....M“+ (B)
H
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2.6. Transformacion e inmovilizacion de compuestos fendlicos en el suelo

Los procesos que causan la inmovilizaciéon de compuestos fendlicos en el suelo son de gran
importancia medio ambiental debido a que pueden reducir considerablemente la disponibilidad
de estos compuestos. Resultados de algunas investigaciones previas indican que su union al
material hiimico es mediado por el efecto catalitico, tanto de microorganismos y enzimas de
plantas (Bollag et al., 1980; Czaplicka, 2004), como a través de la fraccion inorganica del

suelo (Pizzigallo et al., 1995; Selig et al., 2003).

Los 6xidos de Mn han demostrado ser poderosos causantes de la polimerizacion de variados
compuestos fenolicos; sin embargo, la tasa y grado de polimerizacion varia con el tipo de
oxido de Mn, las propiedades quimicas de los compuestos fenolicos y el pH del sistema
(Shindo y Huang, 1984). Birkel et al. (2000) investigaron la polimerizacion de compuestos
fendlicos simples sobre superficies de arcillas, concluyendo que el 6xido de Fe presente en las
superficies fue el principal responsable de la actividad catalitica de las arcillas. Los 6xidos de
Fe y Mn han demostrado ser capaces de disminuir la concentracion de clorofenoles en
sistemas naturales. De acuerdo a Pizzigallo et al. (1995) el orden de reactividad de los 6xidos
en relacion a su capacidad de oxidar los clorofenoles es birnesita>pirolusita>6xidos de Fe(III).
La reactividad de los 6xidos fue mayor a pH 4,0 y existieron diferencias en la reactividad con
los triclorofenoles, siendo mayor para 2,4,6-triclorofenol que para 2,4,5-triclorofenol. De este
estudio se sugiere la formacion de un complejo entre los 6xidos metalicos y los clorofenoles, y

una posterior generacion de un radical fenoxi.

Ureta-Zafartu et al. (2001) han informado que la via oxidativa de degradacion de clorofenoles
estudiada por medio de voltametria ciclica en electrodos de Au y carbon, sefala la posibilidad
de la formacion de polimeros organicos a partir de estos compuestos, a través de la via
radicalaria, en donde se encontrd la formacion de un radical fenoxi. Otra via posible a seguir
por estos radicales formados es producir especies con estructuras quindnicas. Los autores
afirman que las velocidades relativas de las dos vias dependen de la concentracion de
clorofenol, una alta concentracion favorece la polimerizacidon en la superficie del electrodo y

una concentracion baja, la oxidacion a especies quindnicas. La reactividad de los clorofenoles
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depende fundamentalmente del numero de 4&tomos de cloro, pero también de su posicion en el
anillo aromadtico; las sustituciones para producen menos isdmeros reactivos que las posiciones

orto.

Otro factor de gran importancia, que influye en la degradacion de compuestos organicos en
suelos es la radiacion UV. Los minerales presentes en los suelos pueden activar las moléculas
y llevar a procesos de fotodescomposicion por reacciones de complejacion superficial. El
complejo formado entre el compuesto orgédnico y el metal presente en la superficie del suelo
absorbe un foton de luz UV, formando una molécula organica eléctricamente excitada. La
molécula orgdnica entonces, cede un electron al metal, obteniéndose una molécula organica
oxidada (McBride, 1994). Ademas, se ha informado que las sustancias hiimicas pueden influir
sobre la fotodegradacion de compuestos organicos en suelos, actuando como
fotosensibilizadores o precursores para la produccién de especies de vida corta altamente
reactivos, tales como: electroén solvatado, oxigeno singlete 102, anion superdxido 02', radicales
peroxi, peroxido de hidrégeno y especies activas-redox, incluyendo el estado excitado de la

molécula humica y su radical (Senesi y Miano, 1995).

En relacion a la degradacion de clorofenoles por efecto de la luz, Puplampu y Dodoo (2000)
sugirieron que el mecanismo de degradacion en medio ambiente acudtico comienza con un
rompimiento de las uniones C-Cl y luego una formacion de uniones C-OH. En su estudio,
Boule et al. (1982) encontraron que por efecto del oxigeno y los radicales hidroxilos sobre la
posicion 2- en 2-clorofenol irradiado con 254 nm de luz, se formo6 1,2-benzosemiquinona
como un producto inestable generado en esta reaccion. Ademas, dependiendo de la forma
(molecular o disociada) de 2-clorofenol, se formaron como producto final dimeros de

pirocatecol o acido ciclopentadiénico.

Otro producto propuesto en la fotodegradacion de clorofenoles es el pirocatecol, el cual es
generado principalmente de moléculas no disociadas. Sin embargo, diversos autores (Boule et
al., 1982; Ku et al., 1996; Liu et al., 2002) han demostrado que la velocidad de
fotodegradacion de clorofenoles depende de la forma en la cual se encuentre el compuesto (en

su forma molecular o disociada), pH de la reaccion y estructura del compuesto (especialmente

24



de la posicion de los atomos de cloro en relacion al grupo hidroxilo). Varios son los productos
formados de la fotodegradacion de clorofenoles. Por ejemplo, Rao et al. (2003) sefialaron que
durante la irradiacion de una solucion de 2-clorofenol, se identificaron el 2-
hidroxibenzaldehido y 1,1-bifenil-2,2-diol. Por otro lado, Bandara et al. (2001b), proponen
que la fotodegradacion de clorofenoles procede mecanisticamente a través de para-

hidroxilacion del compuesto inicial.
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3. MATERIALES Y METODOS

3.1. Suelo

Para los estudios de adsorcion se utilizo suelo Alofanico derivado de materiales volcanicos de
la serie Temuco, Chile, extraido desde diferentes profundidades 0-20 cm, 20-40 cm y 40-60
cm en el “Centro Experimental Las Encinas” de la Universidad de La Frontera. El suelo fue

tamizado (<2 mm), secado al aire y almacenado en envases plésticos para su uso posterior.

Para los estudios de remocion de clorofenoles por accion combinada de arcilla y luz UV, se
utiliz6 la fraccion de arcilla extraida del suelo alofanico profundidad 20-40 cm. Para obtener
esta fraccion se utilizdo un método de sedimentacion, basado en la ley de Stokes. El suelo fue
sometido a tratamiento con H,O, al 30% de acuerdo con Escudey et al. (1986) para eliminar la
materia organica presente, posteriormente 20 g de suelo lavado con agua desionizada fue
suspendido en probeta (1L) a temperatura ambiente, al cabo de 24 h fue sifoneada desde la

parte superior de la probeta la fraccion <2 um.

3.2. Compuestos organicos

Se utiliz6 como compuestos modelo: pentaclorofenol (PCF), 2,4,6 triclorofenol (2,4,6-TCF) y
2,4 diclorofenol (2,4-DCF) Sigma Chemical Co., con un grado de pureza >95%. Para los
ensayos propuestos en la evaluacion del rol que cumplen los compuestos orgéanicos en la
adsorcion de los fenoles clorados, se utilizo acido benzoico (Merck p.a.), acido lactico (Merck

p.a.) y catecol (Sigma).

3.3. Cinéticas de adsorcién

Se peso 1 g de suelo profundidad 20-40 cm en tubos de centrifuga de policarbonato de 50 mL,
se adiciond KC1 4,0 mol L'l, de modo que la concentracion en un volumen final de 20 mL fue
de 0,1 mol L. Debido a la alta capacidad de adsorcion de compuestos fendlicos que ha

presentado este tipo de suelo a pH 4,5 (Diez et al., 1999) se realiz6 el estudio a este valor de
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pH. Para el ajuste de pH se adicioné 900 uL de HCI 0,1 mol L, cantidad de 4cido necesaria
para alcanzar un valor de pH inicial de 4,5 en todas las muestras. Posteriormente se adiciond
PCF, 2,4,6-TCF o 2,4-DCF de manera de obtener una concentracion inicial de 10 pmol L' en
un volumen final de 20 mL. Finalmente, los tubos fueron colocados en un agitador orbital a
una velocidad de 100 rpm. Los tiempos empleados fueron: 5, 15, 30, 45 minutos y 1, 2, 4, 6, 8,
24, 48, 72 y 96 horas. Las cinéticas se llevaron a cabo a temperatura constante utilizando un
bafio termorregulado a 25, 35 y 45°C. En cada uno de los tiempos seleccionados se determin6
la concentracion de clorofenoles (PCF, TCF y DCF) en solucion, mediante cromatografia

liquida de alta resolucion (HPLC).

3.4. Isotermas de adsorcion

3.4.1. Efecto del pH y de la fuerza ionica

Para evaluar el efecto del pH y de la fuerza i6nica en la adsorcion de clorofenoles, se coloco 1
g de suelo profundidad 20-40 cm en tubos de centrifuga de policarbonato y se equilibr6 con 20
mL de KCI 0,01 o 0,1 mol L' conteniendo una concentracién inicial de clorofenol (PCF,
2,4,6-TCF y 2,4-DCF) de 10 umol L. El pH de las suspensiones fue ajustado con cantidades
conocidas de HCI o KC1 (0,1 mol L) para obtener valores de pH inicial en un rango de 4 a 8.
Los tubos fueron colocados en un agitador orbital a 25°C. Después de 24 h, las muestras
fueron retiradas, el pH fue medido y luego fueron centrifugadas a 10.000 rpm, por 15 minutos.
El sobrenadante fue filtrado por membrana de 0,45 um y el contenido de clorofenoles fue
analizado mediante cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC). Los datos

experimentales obtenidos a partir de estas isotermas fueron modelados mediante el MTC.

Se realizaron isotermas en un rango variable de concentraciones de modo de evaluar el efecto
del pH mediante la aplicacion de modelos empiricos. Para ello se coloco 1 g de suelo en tubos
centrifuga de policarbonato de 50 mL, en duplicado. Las isotermas se realizaron a pH 4,5, 5,5
y 6,5; fuerza idnica 0,1 mol L'en KCl, a una temperatura de 25 °C y volumen final de 20 mL.
El rango de concentraciones fue fijado en 2, 4, 6, 8, 10, 20, 40, 60, 80 y 100 pmol L! para 2,4-
DCP y 2,4,6-TCP y 1, 2, 4, 6, 8 y 10 umol L para PCP. Después de 24 h el pH de las

muestras fue medido y luego fueron centrifugadas a 10.000 rpm por 15 minutos. El
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sobrenadante fue filtrado por membrana de 0,45 um y analizado mediante cromatografia

liquida de alta resolucion (HPLC).

3.4.2. Efecto de la temperatura

Para evaluar el efecto de la temperatura se colocé 1 g de suelo profundidad 20-40 cm en tubos
de centrifuga de policarbonato de 50 mL, en duplicado. Las isotermas se realizaron a pH 4,5,
fuerza i6nica 0,1 mol L™ en KCl, temperaturas de 25, 35 y 45°C y volumen final de 20 mL.
Las concentraciones de clorofenoles utilizadas fueron de 2, 4, 6, 8, 10, 20, 40, 60, 80 y 100
pmol L™ para 2,4-DCF y 2,4,6-TCF y 1,2, 4,6, 8 y 10 umol L™ para PCF. Después de 24 h se
retiraron las muestras, se midi6 el pH y luego fueron centrifugadas a 10.000 rpm, por 15
minutos. El sobrenadante fue filtrado por membrana de 0,45 um y el contenido de clorofenoles

analizado mediante cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC).

3.4.3. Adsorcidn en diferentes profundidades del suelo alofanico

Se evaluo la adsorcion de 2,4 DCF y PCF en las diferentes profundidades del suelo. Para ello
se coloco 0,5 y 0,1 g de suelo profundidad (0-20, 20-40 y 40-60 cm) para evaluar la adsorcion
de 2,4-DCF y PCF en tubos de centrifuga de policarbonato de 50 mL, respectivamente. Las
isotermas se realizaron a valores de pH 4,5, 6,0 y 7,5, fuerza idnica 0,1 mol L' en KCl, a una
temperatura de 25°C y volumen final de 20 mL, conteniendo 0, 30, 60, 90 y 120 pmol L™ de
24-DCFy 0, 11, 15, 19 y 23 umol L' de PCF. Después de 24 h se retiraron las muestras, se
midi6 el pH y luego fueron centrifugadas a 10.000 rpm, por 15 minutos. El sobrenadante fue
filtrado por membrana de 0,45 um y el contenido de clorofenoles analizado mediante

cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC).

3.4.4. lIsotermas de adsorcion de sistemas binarios

Se evalud el efecto de compuestos organicos de bajo peso molecular presentes en el sistema
suelo sobre la adsorcion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF. Para ello se emplearon acido
benzoico, 4cido lactico y catecol como compuestos modelo. Se utilizd6 una concentracion
equimolar de clorofenoles y compuestos organicos de 10 umol L. El pH de las suspensiones

fue ajustado con cantidades conocidas de HCI o KCI (0,1 mol L") para obtener valores de pH
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inicial en un rango de 4 a 8 en los sistemas: clorofenol-acido benzoico, clorofenol-acido
lactico y clorofenol-catecol. Las muestras fueron incubadas en un agitador orbital con
agitacion de 100 rpm a temperatura constante 25°C. Después de 24 h se retiraron las muestras,
se midid el pH y luego fueron centrifugadas a 10.000 rpm, por 15 minutos. El sobrenadante
fue filtrado por membrana de 0,45 um y el contenido de clorofenoles analizado mediante

cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC).
3.5. Modelos empleados

3.5.1. Modelo cinético

El modelo cinético empleado para describir la adsorcion de clorofenoles en el suelo

profundidad 20-40 cm fue la ecuacion de Elovich:

g, =4q, +(1/B)In(apB)+(1/ B)Int [22]

Donde « es la velocidad de adsorcion (umol kg™ h™) y £ es la constante de desorcion (pmol
kg' h™"), g0 y ¢: son las cantidades del compuesto adsorbido a tiempo cero, maxima cantidad

(umol kg™) a tiempo cero y 7 (h), respectivamente (Arora y Chahal, 2002).

3.5.2. Modelos empiricos de adsorcion

Los modelos empiricos de adsorcion utilizados en el desarrollo de esta tesis fueron el
desarrollado por Freundlich y el modelo lineal. Ademas fue determinado el coeficiente de

particion en en funcién del contenido de carbono organico.

3.5.3. Modelo de complejacion superficial

Los datos experimentales obtenidos a partir de las isotermas en funcion del pH (3.4.1), y de la
fuerza idnica fueron modelados mediante el MTC Los parametros requeridos por el MTC
fueron: area especifica del suelo (S, = 148 m” g'), capacitancia interna C;= 1.70 Fm™
(determinada graficamente utilizando el método de doble extrapolacion y los datos de

titulacion potenciométrica del suelo, optimizados mediante el empleo del programa FITEQL
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3.2); la capacitancia externa fijada en C, = 0.2 Fm™ valor generalmente supuesto (He et al.,
1997; Goldberg and Johnston, 2001; Dyer et al., 2003) densidad de sitios superficiales (Ns) =

1.14 sitios nm™. La concentracidn de sitios N, (mol L) fue calculada como sigue:

N,=S ,N,C1.66x107° [23]
donde Cs, corresponde a la concentracion de solidos (g L.

Para determinar los valores de las constantes de complejacion superficial se usaron dos
metodologias: 1) técnica de la doble extrapolaciéon (James et al., 1978; Goldberg, 1992)
seguido por ii) optimizacion usando el programa FITEQL 3.2 (Herbelin y Westall, 1996). Este
fue utilizado para ajustar los valores de las constantes superficiales por optimizacion. El
programa contiene el MTC y utiliza pardmetros de optimizacion no lineal por medio de
minimos cuadrados para ajustar los valores de las constantes experimentales a partir de los

datos de titulaciones potenciométricas.

Para cada optimizacion convergente, FITEQL 3.2 entrega un criterio de buen ajuste para un
grupo de constantes superficiales. El criterio de buen ajuste V), es la sumatoria de los residuos
cuadrados (SOS), dividido por el grado de libertad (DF), el cual puede ser calculado usando la
siguiente ecuacion (Herbelin y Westall, 1996):

, _sos_X/s,)
" DF N,N,-N,

[24]

donde Y; es el balance de masa residual calculado a partir de la desviacion entre el balance de
masa experimental y calculado para el componente j, S es el error calculado para Y, desde
los errores experimentales estimados, N ,€8 el nimero de datos, N, es el nimero de
componentes para los cuales la concentracion total y libre son conocidos y N, es el nimero de

parametros ajustables. El valor de V' depende de los valores de errores estimados, si son altos
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los valores de ¥, son bajos. En general, para un grupo dado de errores estimados, los valores
mas bajos de ¥ indican mejor concordancia entre los datos experimentales y de ajuste del

modelo.

3.5.4. Parametros Termodinamicos

Los parametros termodinamicos de adsorcidon como cambio de entalpia (AH ), el cambio de
energia libre de Gibbs (AG,, ) y cambio de entropia (AS, ) fueron estimados a partir de las

constantes de complejacion superficial determinadas a las diferentes temperaturas, mediante el

MTC.
El cambio de la energia libre de Gibbs fue determinado mediante la siguiente ecuacion:

AG, =-RTInK, [25]

El cambio de entalpia fue determinado a partir de la ecuacion de Van’t Hoff:

eq

AH
InK, =—"—a 4p [26]
RT

Donde R corresponde a la constante molar de los gases, T a la temperatura absoluta, K., es la

constante de complejacion superficial determinada mediante el MTC y B es constante.
La entropia de adsorcion fue calculada mediante la siguiente ecuacion:

AGads = AHads - TASads [27]

3.6. Estudio de remocion de clorofenoles por accion combinada de luz UV y la

fraccion arcilla del suelo alofanico

Se realizaron incubaciones de PCF, 2,4,6-TCF y 2,4-DCF a una concentracion de 50 pmol L!

sobre arcilla extraida del suelo alofanico serie Temuco profundidad 20-40 cm en una
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concentracién de arcilla de 1 mg mL™. El estudio fue realizado a pH 5,5, en un volumen final
de 6 mL. Los tubos se colocaron bajo lampara UV (Cole Parmer, 9815 series stands de 30 W)
y se trabajo a 254 y 365 nm. Los tiempos de incubaciéon empleados fueron: 3, 6, 18 y 24 horas.
Las cinéticas se llevaron a cabo a temperatura ambiente. Después de cada periodo de
exposicion, los tubos fueron filtrados por membrana de 0,45 um y las soluciones analizadas
por HPLC y determinado la concentracion de clorofenol remanente. La aparicion de nuevos
picos fue indicativa de productos de degradacion. Parte de estas soluciones fue almacenada

para su posterior analisis por GS-MS.

3.7. Métodos analiticos

3.7.1. Analisis quimico

El andlisis quimico del suelo fue realizado mediante la metodologia descrita por Sadsawka et
al. (2000). Se determind humedad, pH y contenido de carbono organico. El contenido de Fe,
Si y Al de las muestras fue realizado posterior a la disolucion en bombas de teflon, para lo
cual se agregd 1 mL de agua regia, 6 mL de HF 48% y se dejo en reposo por 2 horas a 105°C.
La disolucion se transfirid a un vaso de PVC, se agreg6 5 g de acido borico y se calentd hasta
su completa disolucion, luego se filtro y afor6 a 100 mL y se determinaron las concentraciones

de Al, Siy Fe por espectroscopia de absorcion atomica (EAA).

3.7.2. Area superficial

Se determiné el area superficial del suelo profundidad 20-40 cm por el método gravimétrico

basado en la retencion de éter monoetilico del etilen glicol (Heilman et al., 1965).

3.7.3. Determinacion de la carga superficial

La carga superficial de la muestra de suelo profundidad 20-40 cm se determind mediante
titulacion potenciométrica. El método consistiéo en suspender la muestra (3 g suelo) en una
solucién de KCI (0,1, 0,01 y 0,001 mol L") obteniendo un volumen final de 100 mL. La

suspension se equilibré por una hora y entonces se titulé desde su pH original mediante la
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adicion de 0,1 mol L' de KOH o HCI cada 20 minutos; las titulaciones se llevaron a cabo a

25°C en ambiente de nitrogeno.

3.7.4. Determinacion del nUmero méaximo de sitios de intercambio

Se estimd mediante un método similar al propuesto por Holtzclaw y Sposito (1979). En un
matraz Erlenmeyer se colocaron 0,4 g de muestra a la que se le agregd 5 mL de acetato de
calcio 1 mol L™, Se mantuvo en agitador orbital por 24 horas, después de lo cual se procedi6 a
realizar una destilacion por arrastre con vapor de agua. Se recogieron alrededor de 400 mL de
destilado y se enrasaron a 500 mL, muestras y blanco fueron valoradas con KOH 0,084 mol

L—l

3.7.5. Determinacion de clorofenoles por HPLC

La concentracion de clorofenoles en medio liquido fue determinada por cromatografia liquida
de alta resolucion (HPLC) utilizando un equipo dotado de una bomba Merck-Hitachi modelo
L-7100, acoplado a un inyector de Rheodyne, modelo 77251 con un loop de inyeccion de 20
uL. La columna utilizada fue una columna de fase reversa Lichrosphere 60RP select B (5 um),
250 mm de longitud y 4 mm de diametro. El flujo del sistema fue mantenido en 1 mL min™ y
la deteccion se hizo con un detector de arreglo de diodo Merck-Hitachi modelo L-7455, 2.,4-
DCF y 2,4,6-TCF fueron detectados a 205 nm y PCF a 215 nm. La fase mévil consistié en una
mezcla acetonitrilo-4cido fosférico acuoso (1%) en mezcla 1:1. La cuantificacion se realizo
mediante la construccion de una curva de calibracion de cada uno de los clorofenoles por

separado disuelto en metanol en un rango de concentracién de 0-10 mg L™.

3.7.7. ldentificacion de productos de degradacion

Los productos de reaccion de clorofenoles y arcillas sintéticas presentes en fase acuosa fueron
extraidos en fase solida para su posterior inyeccion en un GC-MS. Las muestras fueron
analizadas usando un cromatédgrafo gaseoso (Hewlett-Packard model 5890) con una interfase
capilar directa conectada a un espectrometro de masas (Hewlett Packard 5972). Los espectros
de masas desde 50-500 Da fueron obtenidos usando ionizacidon de electron a 70 eV. 1uL de

muestra fue inyectado en el equipo en modo splitless, la separacion fue alcanzada en una
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columna capilar de 30 m, 0,250 mm didmetro interno con una fase estacionaria de fenil
polisiloxano 5% (DB-5, J y W Scientific, Inc.). La temperatura fue programada desde 60 a
260°C a 8°C/min con 1 min de retencion final. Como gas transportador se utilizo helio a un
flujo de 1,2 mL min™. La identificacién del producto de degradacion encontrado se realizd por

comparacion con la libreria del equipo.
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4, RESULTADOS Y DISCUSION

4.1. Caracterizacion Fisico-Quimica del suelo y arcilla y carga neta del suelo

Tabla 3. Caracterizacion fisico-quimica suelo y arcilla extraida del suelo profundidad 20-40

cm (valores promedio de 2 determinaciones)

Parametro Unidades Suelo Arcilla

0-20 cm 20-40 cm 40-60 cm

pH (H,0) 5,9 6,4 6,8 a
Carbono Orgénico % 8,5 4.6 2,6 0,9
CICE* cmol kg 6,5 6,1 52 a

CIA* cmol kg’ 2,7 1,6 0,5 a

PIE 3,1 3,5 5,9 8,4
AlLOs % 18,6 20,8 21,6 26,0
Fe,03 % 10,5 11,7 12,4 13,0
Si0, % 41,6 43,7 45,0 18,0

CICE: capacidad de intercambio cationica efectiva, CIA: Capacidad de intercambio anidnico, PIE: Punto
isoeléctrico, a: no determinado.

El contenido de carbono organico disminuye en profundidad, y con ello se produce un
aumento en el pH del suelo, debido a que el recubrimiento con materia organica disminuye el
punto isoeléctrico (PIE) del suelo, desplazandolo a valores de pH cercanos a 4 y donde un
enriquecimiento en 6xidos de Fe y Al incrementa el PIE a valores entre 6 y 8 (Sposito, 1984).
Una relacion inversa entre carbono organico y PIE fue informada por Galindo et al. (1992) en
Andisoles chilenos. En la Tabla 3 se observa que el PIE en el suelo incrementa desde la

profundidad 0-20 cm a la de 40-60 cm.

La capacidad de intercambio catidnica efectiva (CICE) y capacidad de intercambio anidnico
(CIA) son parametros que permiten evaluar la capacidad de adsorcion de estos suelos. Tanto la
CICE como la CIA decrecen en profundidad desde 6,5 y 2,7 (0-20 cm) a 5,2 y 0,5 (40-60 cm),

respectivamente. La CIA es un parametro importante so6lo cuando se trata de suelos de carga
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variable, ya que los suelos que poseen minerales de carga permanente (como zeolitas)

presentan mayormente superficies negativas, siendo la CICE el pardmetro predominante

(Navia et al., 2005b).

La carga superficial del suelo profundidad 20-40 cm se determind mediante titulaciones

potenciométricas. En la Figura 2 se presentan las curvas de titulacion potenciométrica

obtenidas a tres distintas fuerzas i6nicas, utilizando KCIl como electrolito soporte. El punto de

efecto salino cero (PESC), dado por la interseccion de las tres curvas de titulacion realizadas,

en el cual no existe un efecto de la concentracion del electrolito sobre la carga neta del suelo,

alcanzo un valor de 5,75 indicando un predominio de carga negativa al pH que presenta este

suelo (6,39).

4 A A «cl 10" molL*
* @ @ KcCl 10%mol L™
* @& % KCI 10°mol L™
L 24 *Oh
2 oA
S LY
5 o yren
* o *
S o %
5 21 o %
© A o x
A9 X
4 A
2 2 6 : 10
pH

Figura 2. Curvas de titulacion potenciométrica del suelo

Andisol profundidad 20-40 cm a distintas concentraciones de

KCly temperatura de 25°C.
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4.2. Cinética de adsorcion de clorofenoles en el suelo

La cinética de adsorcion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF, en un periodo de tiempo de 0 a 96
horas ajustadas a la ecuacion de Elovich, se presentan en las Figuras 3, 4 y 5. Diversos
estudios reportados en la literatura, relacionados a la adsorcion de clorofenoles en el tiempo,
indican la existencia de dos etapas necesarias para alcanzar el equilibrio en la adsorcion, con
una primera etapa muy rapida, donde se ocurre alrededor de un 20-70% de la adsorcion total y
luego una segunda etapa mucho mas lenta (DiVincenzo y Sparks, 1997; DiVincenzo y Sparks,

2001; Peuravuori et al., 2002).

En el caso de PCF, en los primeros 5 minutos se llevo a cabo el 60% de la adsorcion (Figura
3). Posteriormente, la adsorcién continu6 lentamente hasta alcanzar un equilibrio aparente a
las 24 horas con un 92% del PCF adsorbido a final del periodo seleccionado (96 h). Estos
resultados concuerdan con los reportados por DiVincenzo y Sparks (2001) en su estudio
cinético en condiciones similares, donde el PCF fue adsorbido en un 78% en el suelo. La
diferencia encontrada con respecto al estudio de DiVincenzo y Sparks (2001) puede ser
atribuida a que el suelo utilizado en aquel estudio contenia un porcentaje de materia organica
menor (1,7%) en comparacion al suelo profundidad 20-40 cm (7,9). Se ha informado que la
materia orgénica juega un rol fundamental en la adsorcion de compuestos altamente

hidrofébicos como el PCF (You y Liu, 1996; Czaplicka, 2004).

DiVincenzo y Sparks (2001) consideran la existencia de dos tipos de sitios de adsorcion,
donde una rapida adsorcion ocurre en los sitos denominados como tipo 1 (etapa 1) y luego, en
una segunda etapa, ocurre una difusion del contaminante a los sitios tipo 2. Al respecto,
Peuravuori et al. (2002) concluyen que la lenta adsorcion observada en la segunda etapa es
debida a la formacién de enlaces mas fuertes y la rapida adsorcién dada en una primera etapa

corresponde a débiles enlazamientos del contaminante con la superficie.
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Figura 3. Cinética de adsorcion de PCF en el suelo profundidad 20-40 cm
modelada a través de la ecuacion de Elovich a una concentracion inicial de
10 pmol L™, pH 4,5 a temperaturas de 25, 35 y 45°C, utilizando KC1 0,1

mol L' como electrolito soporte.
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Figura 4. Cinética de adsorcion de 2,4, 6-TCF en el suelo profundidad 20-
40 cm modelada a través de la ecuacion de Elovich a una concentracion
inicial de 10 pmol L', pH 4,5 a temperaturas de 25, 35 y 45°C, utilizando

KC10,1 mol L' como electrolito soporte.
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Se observo que la adsorcion de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF fue comparativamente mas lenta que la
de PCF, llegando a un 60% de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF al cabo de 7 horas (Figuras 4 y 5).
También se observéd una segunda etapa de adsorcion mas lenta para estos clorofenoles y una
situacion de equilibrio a las 48 horas, con un 90% de la adsorcion total a las 96 horas. Para
fines practicos, se selecciond un periodo de incubacion de 24 h para realizar los estudios de
adsorcion de clorofenoles, ya que, para el caso de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF, a este tiempo, la

adsorcion correspondio a un 85% de la total.
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Figura 5. Cinética de adsorcion de 2,4-DCF en el suelo profundidad 20-
40 cm modelada a través de la ecuacion de Elovich a una concentracion
inicial de 10 pmol L', pH 4,5 a temperaturas de 25, 35 y 45°C, utilizando

KC10,1 mol L como electrolito soporte.

Una variedad de ecuaciones ha sido utilizada para la descripcion de los procesos quimicos en
suelos. Asi como los modelos de primer orden han sido ampliamente utilizados en la cinética
de reacciones quimicas en materiales naturales, otras ecuaciones tales como orden-cero, orden-
dos, orden-fraccional, Elovich, funcion Power y modelos de difusién parabdlica han sido

utilizadas con el mismo fin (Ho y McKay, 1988; Karaca et al., 2004).
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La ecuacion de Elovich, utilizada en este estudio, fue desarrollada originalmente para describir
la cinética de adsorsion quimica heterogénea de gases en superficies solidas. Esta ecuacion
describe variados mecanismos, entre los que se incluyen difusion superficial y activacion y
desactivacion de superficies catalizadoras (Sparks, 1999). En suelos, la ecuacion de Elovich ha
sido utilizada para la descripcion de cinéticas de adsorcion y desorcion de variadas sustancias
inorganicas como K (Dimirkou, 1994; Ioannou et al., 1994), Cd (Cheung et al., 2000) y
fosfato (Karaca et al., 2004). La ventaja en la utilizacion de esta ecuacion es que, a partir de
los pardmetros obtenidos por ajuste, oy 5, es posible obtener el valor de la K, en el proceso

de adsorcion, donde:

K, =alp [27]

Las Figuras 3, 4 y 5 y los valores presentados en la Tabla 4 indican que las cinéticas de
adsorcion de PCF, 2,4,6-TCF y 2,4-DCF fueron bien descritas por la ecuacion de Elovich, con
valores de R’ que fluctian entre 0,90 y 0,98. De acuerdo a las constantes obtenidas, la
velocidad inicial de adsorcion (&) de PCF fue marcadamente superior en comparacion a los
otros dos compuestos. La velocidad de adsorcion sigue la secuencia PCF>2,4,6-TCF>2.4-
DCF; en cambio, el parametro relacionado con la desorcion (f) fue s6lo 1,6 veces superior
para PCF en relacion a 2,4-DCF y 2,4,6-TCF a 25 °C, diferencia que aument6 2,6 veces con la
temperatura. No se observo diferencia del parametro S entre las tres temperaturas estudiadas
para 2,4-DCF y 2,4,6-TCF. So6lo para PCF existe una variacién en el parametro S, el cual
aumenta a medida que aumenta la temperatura. Un aumento en la temperatura afecta la energia
de enlace de la molécula, haciendo que la interaccion ocurra pero, favoreciendo enlaces
energéticamente mas débiles, y por lo tanto una mayor probabilidad de desorcion. Esto se debe
a que el aumento de la temperatura genera una contraccion de la doble capa eléctrica,
disminuyendo el potencial eléctrico, por ende, haciendo menos negativa la superficie,

favoreciendo asi interacciones de tipo electroestaticas con el anion (Barrow, 1999).
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Tabla 4. Parametros de la ecuacion de Elovich para la adsorcion de clorofenoles (10 pmol

L") en el suelo perfil 20-40 cm a pH 4,5, fuerza idnica 0,1 mol L en KCl a diferentes

temperaturas.
Temperatura Clorofenol o p R’ log Keq
(°C) (umol kg h™)  (umol kg™ hh)
25 2,4-DCF 448 0,05 0,92 3,92
2,4,6-TCF 567 0,05 0,95 4,02
PCF 2,11x107 0,08 0,90 8,41
35 2,4-DCF 656 0,05 0,97 4,09
2,4,6-TCF 862 0,05 0,98 4,22
PCF 2,21x10" 0,12 0,92 12,34
45 2,4-DCF 872 0,05 0,96 4,21
2,4,6-TCF 2389 0,05 0,93 4,65
PCF 3,16x10" 0,13 0,96 13,39

A partir de los resultados obtenidos se evidencié una adsorcion de tipo endotérmica. Con el
aumento de la temperatura, la energia cinética de las moléculas se incrementa, aumentando la

probabilidad de choque con la superficie y por ende mayor posibilidad de adsorberse.

En lo que respecta a las constantes de equilibrio en el proceso de adsorcion, se encontrd que el
valor de log K, de PCF, fue 2,1 a 3,2 veces mas alta que para 2,4-DCF y 2,10 a 2,9 veces mas
alta que para 2,4,6-TCF, en el rango de temperaturas estudiadas. Estos resultados muestran
que PCF presenta una mayor afinidad con la superficie en comparacion a los otros dos
clorofenoles en estudio. Tal diferencia puede ser atribuida principalmente que el caracter
hidrofébico de PCF lo hace mas afin con la superficie, en especial debido a la presencia de
materia organica y al valor de pH en que se realiz6 el estudio cinético (4,5), el cual es inferior
al valor determinado de PESC (5,75) para este suelo, indicando la existencia de cargas
positivas que facilitarian la adsorcion principalmente de PCF (pKa 4,75) por encontrarse

aproximadamente un 50% en forma de anion.
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4.3. Isotermas de adsorcion

4.3.1. Efecto del pH y fuerza ionica sobre la adsorcion de clorofenoles

La adsorciéon de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF en funcion del pH de la suspension de suelo se
presenta en la Figura 6. Los valores de adsorcidon son presentados en funcion del pH final de la
suspension, donde la variacion entre pH inicial y final de cada experiencia no sobrepas6 0,1

unidades de pH.

Se observo que la adsorcion de 2,4-DCF en relacion a la concentracion inicial (10 pmol L),
presentd una leve disminucion a valores de pH elevados, alcanzando a una diferencia en
adsorcion entre valores de pH extremos de un 20%. La maxima adsorcion de 2,4,6-TCF y PCF
se produjo a valores de pH entre 4 y 5,5, disminuyendo rapidamente con el incremento de pH

desde un valor de 6.

La disminucion de la adsorcion de 2,4,6-TCP fue de un 42% al comparar los valores de pH
extremos, a diferencia de PCF, donde la adsorcion a valor de pH mads alto es practicamente
nula y por tanto alcanzando diferencias entre valores de pH extremos de un 100%. Al
respecto, es importante destacar que, la magnitud de la adsorcion de compuestos orgéanicos
esta influenciada principalmente por la naturaleza y composicion coloidal del suelo, las
caracteristicas fisicas y quimicas de los compuestos y el pH, si se trata de suelos que presentan

carga variable o compuestos que puedan disociarse.

Los resultados obtenidos indicaron que el pH es un factor significativo que influye en la
adsorcion de los clorofenoles principalmente de PCF, tal como fue informado por Diez et al
(1999) para la remocion de color y compuestos fendlicos por un suelo alofanico natural y
sintético. A pH 4,5 la capacidad de adsorcion del suelo alofanico aumenta considerablemente,
debido a que a ese valor de pH, la carga predominante del suelo es positiva (pH < PESC)

favoreciendo la interaccion del i6n pentaclorofenolato.

Como se mensiond anteriormente, la adsorcion de PCF (pKa 4,75) fue la mas afectada por la

variacion de pH, lo que se debe principalmente a que este compuesto se presentd en forma
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16nica a través de todo el rango evaluado. Por otra parte, la baja influencia de la variacion de
pH sobre la adsorcion de 2,4,6-TCF y 2,4-DCF fue debido a que, de acuerdo a los valores de
sus respectivos pKa, 5,99 y 7,85, estos compuestos se presentaron principalmente en su forma
molecular en el rango de pH evaluado. En general, en suelo a valores de pH mayores que el
pKa de compuestos acidicos, la forma anidnica es dominante y la adsorcion decrece
significativamente (Bengtsson et al., 1993). Por otra parte, Lagas (1988) demostré que la
adsorcion en sedimentos de la especie totalmente disociada (fenolato) fue de 15-30 veces

menor que la de la forma no disociada.

Peuravuori et al. (2002) afirman que a valores de pH mayores que una unidad sobre el pKa del
clorofenol la contribucion del i6n fenolato es despreciable en la adsorcion. Sin embargo,
claramente se observa en la Figura 6 que la adsorcion a valores de pH iguales a (4,75 + 1 para
PCF y 5,99 + 1 para 2,4,6-TCF), tanto PCF como 2,4,6-TCP alcanza valores aproximados de
110 pmol kg™ y 55 umol kg™ respectivamente, correspondiendo a un 50% de lo adsorbido en
ambos casos a pH 4,5. Por lo tanto a partir de los resultados se deduce que tanto el anion como
la especie protonada juegan un rol fundamental en la adsorcion. En relacion a la adsorcion de
2,4-DCF no se presentan valores experimentales que puedan demostrar la existencia de

adsorcion a pH superiore a su pKa.

Es importante considerar que la variacion de pH de la suspension de suelo genera sobre la
interfase un cambio en las propiedades de carga superficial de suelos de carga variable. La
disminucién en la adsorcion producto del incremento en el pH, se atribuye al aumento de la
carga negativa de la superficie. Este incremento de carga negativa, genera repulsion entre el
ion fenolato y la superficie. Al contrario, a valores bajos de pH, existe un predominio de
cargas positivas, favoreciendo interacciones de tipo electrostatica entre el i6n fenolato y la

superficie aumentando la adsorcion.
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Figura 6. Adsorcion de clorofenoles en funcion del pH (4 a 8) a 25 °C,

en KC10,1 mol L' como electrolito soporte.

En general, las formas anidnicas de las moléculas organicas presentan un bajo grado de
adsorcion, tanto en la materia orgdnica como en la arcilla, debido a la repulsion electroestatica
entre moléculas y la carga negativa de las particulas del suelo (Mc Bride, 1994). Por otra
parte, la forma neutra de estos compuestos organicos puede ser retenida, debido al
particionamiento en la materia organica del suelo, de forma analoga al particionamiento en
una fase orgénica como octanol. La materia orgdnica del suelo es el adsorbente maés
importante de compuestos organicos ionizables presentes en su forma molecular. Sin embargo,
ha sido informado que los 6xidos de Fe y en menor magnitud los 6xidos de Al también son
capaces de adsorber estos compuestos (McBride y Kung, 1991; Kung y McBride, 1991;
Bandara et al., 2001a).
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Solamente la adsorcion de PCF fue afectada por la fuerza ionica del medio (Figura 7c¢),
principalmente debido a su naturaleza i6nica. Un aumento en la fuerza ionica desde 0,01 a 0,1
mol L' increment6 la adsorcion de PCF, aumento presumiblemente debido a una reduccion de
la repulsion electroestatica con la superficie mineral. Mc Bride (1997) senala que el aumento
de la adsorcion por efecto de la fuerza i6nica, evidencia la formacién de complejos de esfera
interna, lo cual es debido a la contraccion de la doble capa eléctrica, lo que permite que el
anion fenolato se aproxime a la superficie negativamente cargada y forme este tipo de
complejos. Por otra parte, cabe destacar la posible formacion de un par idnico entre el
compuesto organico y un cation presente en la suspension del suelo, posibilitando la adsorcion

del par i6nico neutro (Lee et al., 1990; Lee et al., 1991).

En las isotermas de clorofenoles a tres valores de pH (4,5, 5,5 y 6,5), la adsorcion fue descrita
adecuadamente por el modelo empirico de Freundlich (Figura 8). El parametro K, disminuyo
con el incremento del pH para todos los clorofenoles, en cambio, el valor del pardmetro que
tiene relacion con la energia de enlace (//n) del adsorbato con la superficie, aument6 en la

adsorcion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF a los diferentes pH estudiados (Tabla 5).

Tabla 5. Parametros del modelo de Freundlich para la adsorcion de
2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF a diferentes valores de pH en suelo
alofanico profundidad 20-40 cm, a 25 °C en KC1 0,1 mol L!

pH 2,4-DCF 2,4,6-TCF PCF
R?=0,995 R?=0,999 R?=0,994
Ks 1/n K 1/n Ks 1/n
4,5 46 0,73 34 0,85 110 0,73
5,5 26 0,87 17 0,95 33 0,93
6,5 21 0,86 16 0,92 21 1,02

Datos modelados con la ayuda del programa computacional Origin 7.5

Isotermas con //n < 1 (tipo-L) indican una fuerte afinidad del adsorbente por el adsorbato, al
contrario, isotermas con //n > 1 (tipo-S) indican competencia entre agua de solvatacion y

adsorbato por los sitios de union (Benoit et al., 1996). Todas las isotermas fueron de tipo-L a
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excepcion de la isoterma de PCF realizada a pH 6,5 que representaria de acuerdo a su valor de
I/n = 1,02 una isoterma de tipo-S, interpretandose de acuerdo a lo anteriormente expuesto

como una de competencia entre PCF y moléculas de agua por los sitios de adsorcion.

La capacidad de adsorcion en términos del paramentro K de PCF a pH 4,5 fue
comparativamente superior a la presentada por 2,4-DCF y 2,4,6-TCF, siendo 2,4 veces
superior a la de 2,4-DCF y 3,2 a la de 2,4,6-TCF (Tabla 5). Sin embargo, a medida que se
aument6 el pH de la suspension, las diferencias encontradas fueron disminuyendo
notablemente. Este comportamiento en la adsorcion puede ser explicado por las diferencias
existentes en el peso molecular, solubilidad, grado de disociacion y reactividad del anillo. Un
incremento en la sustitucion con cloros del anillo incrementa la polaridad de la molécula,
decrece el pKa del clorofenol, y aumenta la hidrofobicidad del anillo sustituido (Shellenberg
et al., 1984). Esto puede explicar la mayor adsorcion observada para PCF en comparacion a
los otros compuestos, mediante interacciones polares o bien mediante interacciones
hidrofobicas con la materia orgénica del suelo. Peuravuori et al. (2002) atribuyen este
fenomeno de interaccion hidrofobica a un efecto inductivo causado por los atomos de cloro
sustituyentes haciendo mas favorable la formacion de enlaces hidrofobicos a través del anillo
aromatico, compensando el efecto del grado de desprotonacion del compuesto. Se observa que
la superficie del suelo presenta una mayor afinidad por 2,4-DCF que por 2,4,6-TCF, .lo que se
justifica en la magnitud del coeficiente //n, donde los valores obtenidos a partir de las
isotermas de adsorcion de 2,4-DCF son mucho menores a los presentados para la adsorcion de

2,4,6-TCF (Tabla 5).
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4.3.2. Adsorcion a diferentes profundidades del suelo alofanico

Se estudid la adsorcion de 2,4-DCF y PCF en el suelo alofanico en las profundidades de 0-20
cm, 20-40 cm y 40-60 cm. Las isotermas de adsorcion de 2,4-DCF y PCF son presentadas en
las Figs. 9 y 10, respectivamente. El suelo presentd mayor capacidad de adsorcion que la
previamente observada para 6xidos de Fe y Al bajo condiciones de pH similares (Kung y
McBride, 1991). Todas las isotermas fueron adecuadamente descritas por el modelo de
Freundlich, con R’ > 0.96 y > 0.89 para 2,4-DCF and PCF, respectivamente (Tabla 6). Sin
embargo, la capacidad de la ecuacion de Freundlich para describir el comportamiento en la
adsorcion no entrega informacion definitiva respecto a los mecanismos que controlan la
adsorcion (Sposito, 1984). Los parametros de sorcioén para el modelo lineal de adsorcion, es
decir, Ky, y el coeficiente de particion normalizado al carbono organico calculados a partir de
la Ecuacion [3], K,., son presentados en la Tabla 7. Los altos valores de R? (RZ >095y>0.97
for 2,4-DCP and PCP, respectivamente) sugieren que el modelo lineal se ajusta
adecuadamente a los datos experimentales, y en muchos casos mejor que el modelo de

Freundlich.

En lo que respecta a el valor de (//n), relacionado con la energia de enlace sorbato/sorbente
indicé una disminucion de la afinidad por la superficie de los compuestos 2,4-DCF y PCF en
funcion de la profundidad. Se presentdé un aumento considerable de //n a medida que se

aumentaba en profundidad (Tabla 6)
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Tabla 6. Parametros de Freundlich obtenidos de las isotermas de adsorcion de 2,4-DCF y PCF

en las diferentes profundidades del suelo alofanico, en funcién del pH a 25 °C en KCl1 0,1 mol

L-l

pH 0-20 cm 20-40 cm 40-60 cm

Ké  1n R’ Ké  1/n R’ Ké  1/n R’

24DCF 45 131 072 099 50 085 099 24 092 0098
60 139 0,65 097 64 0,75 097 37 0,78 0,96

7,5 74 084 098 20 1,03 098 18 096 0,99

PCF 4,5 339 097 099 293 0,86 099 242 0,80 0,99
6,0 352 0,84 099 209 0,87 0,99 144 0,93 094
7,5 207 0,86 0,96 129 0,88 0,99 50 1,10 0,89

*Parametros obtenidos por regresion no lineal de los datos experimentales mediante el uso del programa

computacional Origin 7,5.

A bajos valores de pH (4,5) donde los clorofenoles existen principalmente en forma neutra, el
suelo fue capaz de adsorber mayor cantidad comparado a valores de pH mas altos como 7,5,
donde los clorofenoles se encuentran principalmente en forma i6nica, fendmeno que ya habia
sido estudiado en el punto 4.3.1. Cambios en los coeficientes de adsorcion también fueron
observados debido a que el contenido de materia organica se reduce con la profundidad,
observandose una disminucién gradual de la adsorcion de ambos clorofenoles. Como
consecuencia de la reduccion en contenido de materia organica, la adsorcion de 2,4-DCF, en
términos del coeficiente de distribucion (Ky), disminuy6 aproximadamente entre un 35% a un
40% en el siguiente orden: 0-20 cm > 20-40 cm > 40-60 cm para los tres valores de pH en
estudio, siendo consistente con la disminucién del contenido de materia organica del suelo
(Tabla 3). Un comportamiento similar presentd PCF, sin embargo, la variabilidad de K, fue
mucho menos pronunciada, entre un 35% a un 38% en el orden: 0-20 cm > 20-40 cm > 40-60
cm a pH 4,5, 38% a pH 6,0 entre 0-20 cm y 20-40 cm disminuyendo a un 20% entre 20-40 cm
y 40-60 cm. El valor de K; a pH 7,5 disminuy6 en un 35% entre 0-20 cm y 20-40 cm y 25%
entre 20-40 cm y 40-60 cm (Tabla 7). En la Tabla 7 se demuestra un hecho bien conocido a

cerca de la magnitud de los coeficientes de distribucion, la cual varia en funcion del pH
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cuando se trata de compuestos orgéanicos ionizables (Peuravuori et al., 2002, Amiri et al.,

2004).

Para evaluar el efecto de la concentracion del adsorbato y adsorbente en la adsorcion de
clorfenoles, las condiciones experimentales en los ensayos a diferentes profundidades del
suelo fueron modificadas en relacion al punto (4.3.1) La relaciéon suelo solucion fue
aumentada de 1:20 a 1:40 para 2,4-DCF y de 1:20 a 1:200 para PCF. Las concentraciones
iniciales de compuesto organico se fijaron en el rango de 0-120 umol L™ para 2,4-DCF y 0-23
pmol L En las Tablas 5 y 6 profundidad 20-40 cm pH 4,5 se observa que un aumento en la
relacion de masas adsorbato/adsorbente increment6 los valores del Ky de Freundlich. Los
valores de Ky obtenidos a pH 4,5 profundidad 20-40 cm para la adsorcion de 2,4-DCF y PCF
(Tablas 5 y 6) demuestran que la disminucon de concentracion de suelo influy6 positivamente
en la capacidad de adsorcion Ky ( 46 a 50 para 2,4-DCF y 110 a 293 para PCF). Este
fenomeno ha sido denominado como “soil effect concentration” Servos y Muir (1989)
afirmaron que este efecto se debe a la existencia de coloides en la fase acuosa, sobre los cuales
el soluto puede ser adsorbido conduciendo a una sobre estimacion del contamianate en la fase
acuosa. Por su parte, Chang y Chen (2003) postularon que una baja concentracion de suelo
favorece la interaccion con el contaminante. Considerando la relacion existente entre fuerza y
presion de un sistema donde, una superficie con area pequefia puede ejercer una alta presion,
Chang y Chen (2003) interpretaron el aumento en la capacidad de adsorcion de 4-clorofenol y
2,4,6-TCF a bajas concentraciones de suelo en suspension como sigue: cuando la
concentracion de suelo es menor (4rea superficial pequefia), la capacidad de adsorcion
aumenta (alta presion), debido a que en sistemas suelo-agua, la hidrofobicidad de estos

compuestos produce una fuerza idéntica desde la fase acuosa al suelo.
Por otro lado, se observa una disminucion de la afinidad de la superficie por los compuestos

en términos de la constante //n. Esta constante aument6 en ambos casos (0,73 a 0,85 para 2,4-

DCF y 0,73 a 0,86 para PCF).
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Tabla 7. Parametros lineales obtenidos de las isotermas de adsorcion de 2,4-DCF and PCF en

diferentes profundidades del suelo alofanico en funcion del pH a 25 °C en KC1 0,1 mol L™.

pH 0-20 cm 20-40 cm 40-60 cm

K& R° Kee K& R° Kee K& R Koc

24DCP 45 44 0,99 412 26 099 379 17 099 294
6,0 35 095 360 22 097 318 14 097 235

7,5 39 099 38 23 099 348 15 0,99 271

PCP 4,5 314 0,99 3577 204 0,99 3093 139 0,98 2304
6,0 239 0,99 3088 150 0,99 2274 120 0,99 1754
7,5 139 0,99 1724 90 0,99 1364 67 0,97 1020

*ParAmetros obtenidos por regression lineal de los datos experimentalesmediante el uso del programa

computacional Origin 7,5.

Una vez mas se confirma que el pH del suelo es un factor extremadamente importante en la
adsorcion de acidos débiles como lo son 2,4-DCF y PCF. En general, a medida que el pH se
acerca al pKa de los compuestos, la adsorcion aumenta debido a la hidrofobicidad de su forma
molecular, la que hace que la molécula tienda a adsorberse mas fuertemente que en su forma
anionica (Cleveland, 1996). Sin embargo, puede existir un grado de adsorcion de la molécula
ionizada a valores de pH bajos, ya que el cardcter hidrofobo del anidon organico hace posible
su interaccion con superficies hidrofobicas orientando su terminal polar hacia la fase acuosa
(Kookana y Rogers, 1995). Por otro lado, en suelos de carga variable, una disminucién en el
pH conlleva un aumento en la carga neta positiva de la superficie (Sposito, 1984). A valores
de pH bajos, los clorofenoles cargados negativamente son adsorbidos mediante interacciones

de tipo electroestaticas.
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Figura 9. Isotermas de adsorcion de 2,4-DCF a (a) pH 4,5; (b) pH 6,0 y
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ajustadas al modelo Freundlich.
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En la Tabla 8 se presentan las correlaciones obtenidas entre los valores promedio de los
coeficientes de distribucion (K;) obtenidos en las diferentes profundidades y algunas
propiedades del suelo alofanico. Las propiedades seleccionadas para ser correlacionadas con
los K; obtenidos fueron: contenido de carbono organico (C.O), capacidad de intercambio
anionico (CIA) y pH. Como resultado se obtuvo una significativa correlacién entre las
propiedades del suelo seleccionadas y los coeficientes de distribucion, resultados que son
consistentes con aquellos reportados en literatura. Por ejemplo, Hyun et al. (2003)
desmostraron que la adsorciéon de PCF presenté una buena correlacion con los sitios de
intercambio anidnico en suelos de carga variable como también con el pH del suelo. Al igual
que en el estudio de Hyun et al. (2003) el K;de 2,4-DCF y PCF aumenta con el decenso del

pH y el aumento de la capacidad de intercambio anidnico.

Tabla 8. Correlacion obtenida entre los coeficientes de distribucion (Kj) de

2,4-DCF y PCF obtenidos y algunas propiedades del suelo alofanico.

Compuesto Cc.O CIA pH
2.,4-Diclorofenol 0,999%* 0,990%* -0,996*
Pentaclorofenol 1,000%* 0,979* -0,988%*

** Significativo a un nivel de 0,01 (1-cola)
* Significativo a un nivel de 0,05 (1-cola)

Para describir la adsorcion de 2,4-DCF y PCF mediante el empleo de ecuaciones de regresion
multiple se selecciond la mejor combinacion entre el coeficiente de distribucion (K,) y
propiedades del suelo alofanico. Los resultados indicaron que las propiedades del suelo que
mejor describieron la adsorcion de ambos compuestos fueron carbono orgénico y pH,
presentando valores de R’ igual a 1,00 para ambos compuestos. Los valores predichos
mediante la utilizacion de las ecuaciones generadas por regresion multiple coincidieron con
los coeficientes de distribucion promedio determinados a partir de los datos experimentales

(Tabla 9).
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He et al. (2006) encontraron que la adsorcién y desorcion de PCF en suelos correlacionaban
con el pH, la capacidad de intercambio catidnico, el contenido de nitrégeno total y contenido
de carbono organico; no obstante, al igual que en el presente estudio, ellos determinaron que la
adsorcion puede ser muy bien predicha solo utilizando los parametros de pH y carbono

organico.

Tabla 9. Valores del coeficiente de distribucion (K,) determinados a partir de las ecuaciones

de regresion multiple.

Compuesto  Ecuacion de Regresién Multiple  R? Kq medido Kq Predecido

(L kg™
2,4-DCP Y = 63,717 + (2,8110C) - (8,239pH) 1,00 39,24, 15 39,24, 15
PCP Y =-106367 + (24,1030C) + (22,456pH) 1,00 231, 148,109 230, 148, 109

Tanto las correlaciones realizadas como las ecuaciones de regresion multiple indicaron que la
variacion de la adsorcion entre las diferentes profundidades estudiadas podria ser explicada
principalmente por la variacion en contenido de carbono organico y pH del suelo. El hecho de
que la capacidad de intercambio anionico no haya sido considerada por el programa
estadistico utilizado, no significa que este pardmetro no sea relevante en la adsorcion de
clorofenoles, ya que dentro del desarrollo de esta investigacion, se vislumbra el mecanismo de
interaccion electrostatica como responsable de la adsorcion de los compuestos a bajos valores

de pH.

Los datos de adsorcion de muchos compuestos organicos no ioénicos y débilmente polares son
presentados en la literatura en términos del coeficiente de distribucion normalizado al cabon
organico (K,.) (Gao et al., 1998a; Cleveland, 1996; Businelli et al., 1992). Este parametro
cuando se combina con el contenido de carbono organico del suelo es utilizado para la
estimacion del coeficiente de distribucion Ky, y por esta razon ha sido considerado por muchos
investigadores en la modelaciéon del movimiento de pesticidas en el suelo. De acuerdo a

Loewy (2000), esta constante de adsorcion es dependiente s6lo del plaguicida y esencialmente
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independiente del tipo de suelo, sin embargo, en suelos con bajo contenido de materia
organica y para plaguicidas idnicos o ionizables, el uso de K,. podria estar sujeto a errores

(Cleveland, 1996).

La validez de K,. esta basada en el supuesto que puede ser considerado como una constante
similar a otras propiedades de los pesticidas. Lo antes expuesto estd basado en considerar la
adsorcion dependiente principalmente del contenido de materia orgéanica del suelo y que el
efecto de otras propiedades del suelo tales como; el tipo y cantidad de arcilla, pH del suelo, etc

ejercen un minimo efecto en el proceso (Garcia-Valcarcel et al., 1998).

Los K,. determinados para ambos compuestos disminuyeron en profundidad y en funcion del
pH, a medida que se aument6 el pH de la suspension de suelo, se observd una disminucion del
valor de K,. (Tabla 7). Los resultados obtenidos demuestran que no solo la materia organica es
la responsable de la adsorcion de 2,4-DCF y PCF. El coeficiente de variacion del K,
calculado para PCF fluctta entre 42% a pH 4,5, 17% a pH 6,0 y 20% a pH 7,5 confirmando la
existencia de interacciones no solo con la materia organica del suelo sino que también con la
fraccion mineral del suelo y la cual serd dependiente del pH. A medida que el pH aumenta, las
interacciones de PCF con el suelo se dificultan debido a la repulsion electrostatica generada
entre grupos funcionales tanto de la materia orgénica como de superficie mineral cargadas
negativamente y el anion pentaclorofenolato, tornandose la adsorcion més dependiente de las
posibles interacciones de tipo hidrofobicas con la materia organica del suelo. Para el caso de
2,4-DCF ocurre lo contrario, a valores de pH bajos (4,5) el coeficiente de variacion alcanza
solo a un 14% aumentando a medida que se incrementa el pH de la suspension suelo-solucion

siendo de un 28% a pH 7,5.

Por otro lado, la variabilidad de K. reportada es muy alta; de acuerdo a Peuravuori et al.
(2002) el valor de este pardmetro depende de los metodos analiticos utilizados, la naturaleza
de la materia organica, acidez, fuerza idnica, etc. Los valores de K,,. presentados en la Tabla 7
para la adsorcion de PCF se encuentran dentro del rango reportado en literatura (Wu et al.,
2000; Peuravuori et al., 2002; Hyun y Lee, 2004; Amiri et al., 2004) y los obtenidos para 2,4-

DCEF son coincidentes con valores reportados por Backhaus et al. (2001) y Peuravuori et al.
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(2002), es importante destacar, que los valores de K,., mas aun, una fuerte influencia sobre el

valor de K, en relacion al pH fue encontrado por estos investigadores.

4.3.3. Efecto de estructuras orgéanicas simples en la adsorcion de clorofenoles

En cuanto al efecto de materia organica disuelta (MOD) sobre la adsorcion de contaminantes
en el suelo, los resultados obtenidos de éste estudio preliminar indican que la presencia de
estructuras organicas simples favorece la adsorcion de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF (Figuras 11a-b) y

desfavorece la adsorcion de PCF.

Se observd que la adsorcion de 2,4-DCF a valores de pH inferiores como superiores al PESC
(5,75) del suelo, aumentd en aproximadamente 22 y 15% en presencia de acido benzoico y
catecol respectivamente, en cambio en presencia de acido lactico la adsorcion aumentd en
aproximadamente un 15 y 20% a valores de pH inferiores y superiores al PESC del suelo
respectivamente. Al contrario, a valores de pH cercanos al PESC del suelo, el aumento en
adsorcion de 2,4-DCF correspondi6é a aproximadamente un 13 % en presencia de los tres

compuestos organicos (Figura 11a).

La adsorcion de 2,4,6-TCF aumentd en promedio un 10% en presencia de los compuestos
organicos a valores de pH inferiores al PESC. No se observo aumento de la adsorcion de

2,4,6-TCF a valores de pH mayores o iguales al PESC (Figura 11b).

La adsorcion de PCF en presencia de los compuestos organicos fue desfavorecida en todo el
rango de pH estudiado, aumentando el efecto negativo a valores de pH superiores al PESC del
suelo. Bajo y sobre el PESC del suelo la disminucion de la adsorcion fue en promedio 10% en
presencia de todos los compuestos organicos. Los resultados obtenidos difieren de los
informados por Tam et al. (1999) quienes observaron un aumento en la adsorciéon de PCF en
presencia de acido benzoico, acido lactico y catecol, en un suelo calcinado (700°C), a pH 6,0 y
cuya composicion mineraldgica correspondia principalmente a fosfatos de Ca y Mg. Es su

estudio la adsorcion se vio fuertemente favorecida con la adicion de acido benzoico, el cual, es
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relativamente mas hidrofobico que el acido lactico. De lo anterior se deduce que un posible
mecanismo para la adsorcion de PCF en aquel suelo en presencia de estos compuestos
organicos fue via interacciones electrostaticas del &4cido organico (ej. fosfato-cation-
ac.benzoico) con la superficie y entonces la adsorcion de PCF fue via interacciones
hidrofobicas con el compuesto adsorbido. Tam et al. (1999) advierten que no fue posible
observar cambios en la adsorcion de PCF en presencia de compuestos organicos simples al
realizar experimentos con suelo natural (materia organica original 40%), debido a la alta

afinidad que presenta PCF por la materia organica del suelo.

En la Figura 11 se observa que a medida que el cardcter hidrofobico del compuesto aumento,
2,4-DCF (K,,, = 3,08) <2,4,6-TCF (K, = 3,69) < PCF (K, = 5,01), la adsorcién en presencia
de MOD disminuy6. En relacion a esto, se ha demostrado que la MOD incrementa la
solubilidad aparente en agua y consecuente movilidad de compuestos organicos altamente
hidrofobicos y que al contrario, no afecta la movilidad de los compuestos menos hidrofobicos
(Lafrance et al., 1994). Este aumento de la solubilidad se atribuye a la interaccion del
contaminante y la MOD, en la que esta tltima actia como un seudosolvente, facilitando el
transporte de los contaminantes hacia el medio ambiente acuatico (Gao et al., 1998b). En este
sentido, Ding y Wu (1997) informaron que Aldrin, pesticida organoclorado altamente
hidrofobico, migrd lentamente a través de un suelo limo arcilloso, sin embargo, en presencia
de acidos humico, como materia organicoa disuelta la velocidad de lixiviacion de éste

compuesto aumento considerablemente.

Por otro lado, la disminucion de la adsorcion en presencia de MOD ha sido atribuida por Xing
y Pignatello (1998) a cierto tipo de competencia generado por los sitios de adsorcion en la
superficie. Xing y Pignatello (1998) observaron adsorcion competitiva entre 2,4-DCF y acidos
orgénicos de bajo peso molecular encontrados en el suelo, tales como acido cumarico y acido
p-hidroxibenzoico en dos diferentes tipos de suelo, una turba y un suelo limo arenoso con
contenidos de 93 y 3% de materia orgéanica, y a valores de pH iguales a 5,0 y 5,6,
respectivamente. La adsorcion de 2,4-DCF disminuy0, situacion que se vio reflejada en la

disminucidn del coeficiente de distribucion K.
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Contrario a lo encontrado en esta investigacion, Lafrance et al. (1994) en su estudio de
transporte de PCF en columnas de suelo arenoso, encontraron que para concentraciones de
PCF < 0,4 umol L™ la presencia de 4cidos himicos y fillvicos disueltos no afecté la adsorcion
de este compuesto a valores de pH igual a 5,4 y 6,3 y solo afect6 levemente los valores de los
parametros de Freundlich y lineales a valores de pH igual a 5,2; 5,4 y 6,1. Sin embargo, estos
mismos investigadores indican que a concentraciones de PCF mayores (< 3umol L), la
adsorcion de PCF aumenta con la presencia de materia organica disuelta. Amiri et al. (2005)
informaron que la movilidad de 2,4,6-TCF y PCF a través de columnas rellenas con materiales

arenosos, no se vio afectada con la incorporacion de MOD.

Los factores que definiran el grado de influencia de la MOD en la adsorcion de contaminantes
en el suelo son: la naturaleza del adsorbente y la concentraciéon u origen de la MOD.
Aparentemente, la naturaleza del adsorbente presenta un mayor efecto en la adsorcion de
contaminantes en el suelo, ya que, si se trata de materiales arenosos (Lafrance et al., 1994;
Amiri et al., 2005) o con alto contenido de carbono organico (Tam et al., 1999) no se informa
efecto de la MOD en la adsorcion, al contrario, si se trata de un suelo con alto contenido de
arcillas (Ding y Wu, 1997) la movilidad en presencia de MOD aumenta. Al contrario, las
caracteristicas de la MOD, como fue observado la presente investigacion no es relevante, ya
que el efecto en la adsorcion de clorofenoles fue el mismo a pesar de que se trabajé con

compuestos organicos de estructuras diferentes.

4.4.  Mecanismos propuestos para la adsorcion de clorofenoles

Los datos de adsorcion de clorofenoles en funcidén del pH y fuerza idnica presentados en el
punto 4.3, fueron evaluados utilizando el modelo de complejacion superficial de la triple capa

(MTC), determinandose constantes de formacion de complejos de esfera interna y externa.
Para modelar la adsorcion de los clorofenoles sobre el suelo profundidad 20-40 cm, fueron

tomadas una serie de consideraciones que fueron descritas en el punto 3.5.3. Para el ajuste del

modelo fue necesario considerar los valores de las constantes de acidez superficial y de

61



complejacién del electrolito soporte con la superficie, ademas de los valores de las constantes

de equilibrio de las especies presentes en solucion (Tabla 10).

Las siguientes reacciones genéricas de complejacion superficial fueron propuestas para la

adsorcion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF:

SOH 4+ H*+CLF~ & SOH; —CLF s [28]
SOH g +H*+CLF~ < SOH - HCLF, [29]
SOH 4 +H" +CLF~ < SCLF+H,0 [30]

Las expresiones de las constantes de equilibrio para las reacciones de complejacion superficial

estan dadas por:

os (nt) [SO[‘[;r —CLF~ ]
eI soH | #* ][ cLF~

] explF( v —y, )/RT ][31]

os G |[SOH — HCLF]
e T [soH|\H ||cLF- |

[32]

s G [SCLF]

ner T [soH " ||cLF| 53]

donde SOH representa los grupos hidroxilos superficiales en ¢xidos, arcillas minerales y

materia organica del suelo.

El balance de masa para los grupos funcionales reactivos de la superficie es:

[sor], =[sor]+|somH; |+[so |+[soH - HCLF]+[soH; - CLF" |

+[scLF)+[soH; - i +[so- -k *] [34]

donde [SOH]r esta relacionado a la densidad de sitios superficiales.
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Tabla 10. Reacciones y constantes de equilibrio utilizadas en el
TLM para la descripcion de la adsorcion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y
PCF en suelo profundidad 20-40 cm.

Reaccion log K

Equilibrio en fase acuosa

H0 < H' (aq) + OH (ag) 14,00
CeHsCLOH < H' g+ CeH3CLO 4 -7,85
CeH,CLLOH < H aq)+ CeHaCliO g -5,99
CeClsOH < H'ag+CeClsO (g -4,75

lonizacion Superficial
SOHs) + H'(ag) < SOH; ' 3,51
SOH(S) = SO-(S) + H+(aq) -8,15

Constantes de complejacién del electrolito soporte
SOH(s) + I<+(aq) - SO-—K+(S) + H+(aq) -5,31
SOH) + H g+ CI' < SOH,'-Cl 6,45
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La capacidad del MTC para describir la adsorcidon de clorofenoles en el suelo es presentado en
la Figura 12. Las constantes de complejacion superficial fueron obtenidas a partir del ajuste de
los datos experimentales a fuerzas iénicas dadas en KCI 10" mol L' y 107 mol L™ por
separado y en forma simultanea. El desarrollo del modelo de complejacion superficial requirid
la optimizacién del nimero de sitios SOH disponibles para la adsorcion de clorofenoles
mediante la utilizacion del programa computacional FITEQL 3.2. Los sitios fueron limitados a
0,11% (PCF), 14% (2,4,6-TCF) y 90% (2,4-DCF) del total de sitios. Aparentemente, el
aumento en sustituciones del anillo aromatico limita la interaccion entre el clorofenol y la

supeficie, reduciendo el nimero de sitios disponibles para la adsorcion.

La adsorcion de clorofenoles involucra la interaccion de los grupos funcionales superficiales
genéricos >SOH, , >SOH , > SOy las especies HCLF y CLF~ que existen en solucion.

Especificamente, se sugiere que los clorofenoles y la superficie del suelo interactian a través
de la formacion de un complejo de esfera interna monodentado del i6n fenolato, donde el
fenolato es intercambiado con un grupo hidroxilo de la superficie (Ec. [30]) y dos complejos
de esfera externa por adsorcion a sitios de intercambio anionico (Ec. [28]) y por formacion de
un complejo superficial neutro (Ec. [29]). Estas ecuaciones son consistentes con informes
sobre adsorcion de clorofenoles por formacién de complejos de esfera interna con 6xidos de
hierro y aluminio (Kung y McBride, 1991; Bandara et al., 2001a), adsorcion del i6n fenolato a
los sitios cargados positivamente en suelos de carga variable (Hyun et al., 2003) y dos tipos de

adsorcion fisica, por puente de hidrégeno y condensacion (McBride y Kung, 1991).

La modelacion de la adsorcion en funcion del pH utilizando las ecuaciones propuestas, entrego

una a descripcion decuada de los datos experimentales, mediante ambos tipos de complejos
esfera interna y externa (Figura 12). SOH, —CLF~ y SOH — HCLF son las especies

dominantes a valores de pH bajos, comenzando a ser dominante la especie SCLF a valores de
pH superiores a 5.0. Esto concuerda con lo reportado por Hanudin et al. (2000), quienes
estudiaron el comportamiento de adsorcion de varios &cidos organicos (citrato, oxalato y
acetato) sobre aluminosilicatos mediante analisis termodiferencial y espectroscopia infrarroja.
Ellos sugirieron que la donacidon de protones ocurre a valores de pH bajos (Ec. [29]), y la

deshidroxilacion de la superficie a valores de pH altos (Ec. [30]). Un resultado muy similar en
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relacion con la adsorcion en minerales amorfos fue obtenido por Yariv et al. (1988), quienes
estudiaron la reaccion de acido estéarico y alofan, encontrando que gran parte del acido fue
adsorbido por deprotonacion, resultando en la adsorcion del anion estearato. Esto debido a que
el alofan, presenta una superficie basica. El acido y su anion fueron unidos a la superficie de
esta arcilla via puentes de agua. Sin embargo, estos investigadores establecieron que cuando el
alofan se encuentra deshidratado, el 4cido y su anién son unidos directamente a la arcilla por

coordinacion al aluminio presente en los ejes de la particula.

Tabla 11. Constantes de complejacion superficial estimadas mediante el MTC para la

adsorcion de clorofenoles en el suelo profundidad 20-40 cm.

Adsorbato pKa LS log K Varianza®
Esfera-Interna Esfera-Externa WSOS/DF
SCLF SOH,"-CLFF  SOH-HCLF

2,4-Diclorofenol 7,85 0,1 2,26 7,34 5,79 0,04
0,01 2,13 7,52 6,23 0,06

Ambas 2,39 7,46 5,12 0,05

2,4,6-Triclorofenol 5,99 0,1 3,08 8,05 7,71 1,46
0,01 3,08 8,13 7,68 1,58

Ambas 3,08 8,19 7,25 1,10

Pentaclorofenol 475 0,1 6,29 10,93 11,05 0,58
0,01 5,75 9,21 10,76 0,25

Ambas 591 10,93 11,57 0,71

*Valores de Varianza entre 0.1 and 20 indican buen ajuste de datos (Herbelin and Westall, 1996)

Todas las reacciones fueron escritas en términos del ligante orgdnico con carga formal
negativa (-1) para poder realizar comparaciones entre las constantes de complejacion
superficial obtenidas. En la Tabla 11 se presentan los valores de las constantes de
complejacion superficial optimizadas y sus grados de ajuste. Valores de varianza entre 0,1 y

20 son indicativos de un buen ajuste de los datos experimentales al modelo (Herbelin y
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Westall, 1996). En todos los casos, las constantes de complejacion superficial para complejos
de esfera externa son mas altas. Sin embargo, la complejacion superficial via intercambio de

ligandos demostré ser el mecanismo dominante para la adsorcion de clorofenoles en el suelo.

Las interacciones electrostaticas comienzan a jugar un rol importante en la adsorcién a medida
que el pKa del compuesto decrece y las moléculas se presentan mayoritariamente en forma
i6nica. Se observa que el valor de las constantes de complejacion incrementa con la

hidrofobicidad de las moléculas.

Los resultados de la modelacioén en la adsorcion de 2,4-DCF (Figura 12a), sugieren que este
compuesto se adsorbe principalmente a través de la formacion de un complejo de esfera
interna en los sitios superficiales de carga variable. Para el caso de los complejos de esfera
externa, una porcion de las especies adsorbidas de 2,4-DCF se encuentran unidas a los sitios
positivamente cargados (protonados) superficiales. Este resultado concuerda con otros
previamente reportados sobre la adsorcion de 2,4-DCF en oxidos amorfos de Fe y Al por
Kung y McBride (1991) y Bandara et al. (2001a), quienes han sugerido la formacién de

enlaces débiles como puente de hidrégeno.

El MTC describe adecuadamente la adsorcion de 2,4,6-TCF en funcidon del pH (Figura 13b),
excepto a valores de pH altos (6 a 8), donde la forma disociada de la molécula es dominante, y

la adsorcion del i6n fenolato es desfavorecida (Hyun y Lee, 2004).

Un ajuste optimo fue encontrado para la adsorcion de PCF (Figura 13c) mediante complejos
de esfera interna y externa en funcion del pH demostrando que las reacciones de complejacion
superficial propuestas pueden describir muy bien el comportamiento de adsorcion de este
compuesto en suelos de carga variable. En relacion al mecanismo de adsorcion de PCF,
DiVincenzo y Sparks (2001) encontraron que existen diferencias entre los mecanismos de
adsorcion de las especies cargadas y neutras del PCF en suelo. Mediante calculos
termodinamicos encontraron la existencia de una reaccion exotérmica en la adsorcion de la
especie cargada. Estos resultados sugieren una reaccion especifica de superficie y los posibles

tipos de enlace segin la magnitud de la entalpia serian mediante puente de hidrogeno o bien
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transferencia de carga. Con respecto a la especie neutra, los parametros termodinamicos
sugieren procesos de enlazamiento hidrofobico. Por otro lado, Tam et al. (1999) sugirieron que

la adsorcion de PCF en suelo se produce mediante particionamiento hidrofobico.

Es importante destacar que aunque el modelo muestra la existencia predominante de fuertes
enlaces entre 2,4-DCF vy la superficie (complejo de esfera interna), menor fue la adsorcion en
comparacion a los otros clorofenoles a valor de pH bajos. Fue sugerido por Kung y McBride
(1991), que la aparente discrepancia entre la cantidad adsorbida y la fuerza de enlace en la
superficie es debida a, que el grado de deprotonacion del ligante organico es un factor
limitante, debido a su elevado valor de pKa. De acuerdo a McBride y Kung (1991), la
adsorcion de clorofenoles en la superficie de 6xidos involucra la disociacion del compuesto
organico y la formacion de un enlace metal-anion superficial por desplazamiento de una
molécula de agua ligada al metal. Por otro lado, si la deprotonacién del compuesto organico
no es un factor limitante, es decir, a valores de pH > pKa, la cantidad de clorofenol adsorbido

sera funcion de la fuerza de enlace con la superficie.

Como una manera de verificar lo propuesto con anterioridad, acerca de la formacion de
complejos tanto de esfera interna como externa entre clorofenoles y el suelo se realizaron
titulaciones potenciométricas en presencia de los clorofenoles. Las curvas de titulacion
potenciométrica del suelo obtenidas en presencia de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF a diferentes
concentraciones y fuerza idnica constante se presenta en la Figura 13. Como resultado del
proceso de adsorcion de clorofenoles, la carga neta disminuye y en todos los casos, el punto de
carga cero (PCC) fue desplazado hacia valores de pH inferiores, con el incremento de la
concentracion del clorofenol, indicando la posibilidad de formacién de complejos de esfera
interna (Mora, 1992; Goldberg y Johnston, 2001). No obstante, si no se presenta
desplazamiento del PCC no puede ser inferido un mecanismo de adsorciéon mediante la
formacion de un complejo de esfera externa, ya que la formacién de complejos de esfera

interna, no necesariamente son acompanados por un cambio en la carga superficial.
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El PCC del suelo no fue desplazado en presencia de bajas concentraciones de clorofenoles,
pero un leve desplazamiento fue observado a las dos concentraciones estudiadas de PCF,
posiblemente indicativo de la formacion de ambos complejos o solamente la formacion de un

complejo de esfera interna, (Ec. [30]) donde la carga de la superficie no cambia (Figura 13c¢).

La magnitud del desplazamiento del PCC puede ser causado por: (1) la liberacion de iones
OH" como consecuencia de la adsorcion de los clorofenoles, (2) el requerimiento de base por
el clorofenol en solucion y (3) de acuerdo a Stumm et al. (1980), para aniones protonados, el
intercambio de ligandos puede venir acompafiado por una deprotonacion en la superficie. En
el presente estudio, el desplazamiento del PCC estuvo directamente relacionado al valor de la
constante de disociacién (pKa) de los clorofenoles (Tabla 1) y por lo tanto, indicativo de

liberacion de protones en la superficie.

45. Parametros Termodinamicos

El calculo de los parametros termodindmicos contribuye a elucidar los mecanismos de
adsorcion. Esto es posible a través de la realizacion de isotermas en funcion de la temperatura.
Existen varios trabajos en la literatura donde utilizan esta aproximacion para la interpretacion
de la adsorcion de compuestos orgéanicos en la superficie del suelo (DiVincenzo y Sparks,
2001; Gupta et al., 2004; Akcay, 2004; Marouf-Khelifa et al., 2004). Dependiendo del
adsorbente y el adsorbato, un aumento de la adsorcién por efecto de un incremento de la
temperatura puede ser esperado (Gupta et al., 2004) o una disminucion (Brucher y Bergstrom,

1997; DiVincenzo y Sparks, 2001; Akgay, 2004; Marouf-Khelifa et al., 2004).

Los parametros termodindmicos de adsorcidon como cambio de entalpia, cambio de energia
libre de Gibbs y el cambio de entropia fueron estimados usando las constantes de
complejacion superficial obtenidas a partir de la utilizacion del MTC, mediante el uso del

programa computacional FITEQL 3.2.
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Los datos obtenidos de las isotermas realizadas a diferentes temperaturas (Figura 14) a pH 4,5,
fueron ingresados al programa tomado en consideracion la formacion de tanto de complejos de
esfera interna como externa, los cuales ya fueron descritos en el punto (4.4.) Los valores
obtenidos de las constantes de complejacion para los tres compuestos en estudio son

presentados en la Tabla 12.

Tabla 12. Valores de las constantes de complejacion (expresadas como log K) modeladas con

el MTC en funcion de la temperatura.

Clorofenol Complejo 25°C 35°C 45°C
2,4-DCF S-DCF 2,35 2,60 3,88
SOH? — DCF~ 9,01 9,58 9,59
SOH - HDCF a a a
2,4,6-TCF S-TCF 5,22 5,29 5,39
SOH, —-TCF~ 8,01 8,04 8,05
SOH - HICF 7,62 7,72 7,73
PCP S-PCF 5,92 6,18 6,29
SOH; — PCF~ 10,69 10,91 10,93
SOH - HPCF 9,30 11,00 11,10

a: No hay convergencia de los datos experimentales analizados mediante el programa computacional FITEQL

3.2.

Claramente se observa un aumento en la adsorcion de los tres compuestos estudiados a medida
que se incrementa la temperatura, efecto que se mas pronunciado el la adsorcion de 2,4-DCF

(Figura 14a). Este aumento en la adsorcion da a conocer que el proceso es endotérmico.

Al realizar una comparacion entre los valores de log K obtenidos a partir de los datos cinéticos
(Tabla 4) y los obtenidos a partir de la MTC (Tabla 12), se observa un grado de similitud,
ademas en ambos situaciones presentan variacion con el incremento de la temperatura. Los

valores obtenidos con el modelo de Elovich son muy similares a los determinados usando el
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MTC suponiendo la formacion de complejos de esfera interna para 2,4-DCF y 2,4,6-TCF. Al
contrario, para PCF los valores de log K obtenidos mediante el modelo de Elovich
corresponden mas bien a un promedio de las constantes obtenida para los diferentes

mecanismos de interaccion propuestos.

Por otro lado, considerando los valores obtenidos de constantes de complejacion superficial
mediante el MTC, con el incremento de la temperatura los valores de las constantes de los
complejos de esfera externa considerados como una interaccion electrostatica, se mantienen
sin variacion con el aumento de la temperatura. Los valores de las constantes atribuidas a la
formacion de un complejo superficial neutro como fue descrito con anterioridad presentan un
incremento en 0,1 unidades logaritmicas para 2,4-DCF y 2.4,6-TCF en el rango de
temperaturas estudiadas, al contrario, para PCF el incremento fue de 1,7 unidades a 35 °C con
respecto a 25 °C , manteniéndose constante este valor a 45 °C. Para los tres compuestos en
estudio el aumento del valor del log K de formacion de complejos de esfera interna fue en el

siguiente orden: 2,4,6-TCF < PCF < 2,4-DCF.
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Tabla 13. Valores de AG

ads

superficial obtenidas mediante el MTC.

(kJ mol™) obtenidos a partir de las constantes de complejacion

Clorofenol Complejo 25°C 35°C 45°C
2,4-DCF S-DCF -13,42 -15,32 -23,61
SOH, — DCF~ -51,37 -56,46 -58,34
SOH - HDCF a a a
2,4,6-TCF S-TCF -29,80 -31,23 -32,85
SOH, —-TCF~ -45,67 -47,42 -49,01
SOH - HICF -43.,49 -45,51 -43,07
PCP S-PCF -33,77 -36,44 -38,29
SOH, — PCF~ -60,98 -64,33 -66,54
SOH - HPCF -53,05 -65,04 -67,27

a: no determinado.

Los valores obtenidos de AG,, a partir de el ajuste de los datos experimentales a el MTC

(Tabla 13), son negativos, indicando un grado de espontanecidad de la adsorciéon de los

clorofenoles en el suelo profundidad 20-40 cm, la cual es energéticamente favorable y se ve

incrementada con el aumento de la temperatura.
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Tabla 14. Valores deAH , (kJ mol) y AS , (kJ mol’ K™

ads

obtenidos a partir de las constantes de complejacion superficial.

Clorofenol Complejo AH AS
(25-45°C) (45°C)

2,4-DCF S-DCF 138 0,51
SOH; - DCF~ 53 0,35
SOH - HDCF a a

2,4,6-TCF S-TCF 16 0,15
SOH; —TCF~ 4 0,17
SOH - HTCF 9 0,18

PCF S-PCF 34 0,23
SOH} — PCF~ 22 0,28
SOH - HPCF 159 0,71

a: no determinado.

Todos los valores de  AH,, son positivos, confirmando que la reaccion de adsorcion es

endotérmica, un aumento en la temperatura favorecera la adsorcion de estos compuestos en el
suelo.

La magnitud de AH _, , relacionado con la energia de adsorcion, puede dar una idea a cerca del

ads >
tipo de mecanismo involucrado en el proceso. Dos son los tipos de adsorcion que pueden
ocurrir: adsorcion fisica y quimica. En la adsorcion fisica la adsorcion es rédpida y usualmente
facilmente reversible, debido a que el requerimiento de energia es pequefio, del orden de 4 a 8
kJ/mol si se trata de interacciones de tipo London Van der Waals, 8 a 40 kJ mol™ si se trata de
interacciones mediante puentes de hidrogeno (DiVincenzo y Sparks, 2001). En cambio, las
entalpias asociadas a la adsorcion quimica de acuerdo a Navarro-Garcia et al. (1992) son de
alrededor de 40 kJ mol™, valor que ha sido establecido en la literatura como la frontera entre

ambos tipos de adsorcion.
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La magnitud de la adsorcidon y la magnitud de los cambios de energia asociados son el
resultado de la diferencia neta de energia entre los estados adsorbidos y en soluciéon de los
clorofenoles. Se observa que cambios netos de energia asociados a la adsorcion de 2,4-DCF,
2,4,6-TCF y PCF son resultado de variadas interacciones con el suelo. La adsorcion de los
compuestos en el suelo de acuerdo a la magnitud de la entalpia neta de adsorcion es mediante

mecanismos fisicos y quimicos.

Para 2,4-DCF y PCF se observaron AH ,, de adsorcion relativamente altos (2,4-DCF = 138 y
PCF = 159) en el rango 25-45 °C comparado con los otros complejos formados. La formacion
del complejo S-DCF, de esfera interna, involucro altas energias por lo que podria inferir que el

complejo SOH — HPCF propuesto para la adsorcion de PCF, también deberia ser

considerado como un complejo de esfera interna. Para este tipo de complejos, el valor

establecido como frontera entre adsorcion fisica y quimica no esta de acuerdo con los AH

obtenidos a partir del MTC. En el caso de 2,4-DCF el complejo de esfera externa formado

muestra un valor de AH , mayor que 40 kJ mol” (Tabla 14).

Los valores de AH , calculados para la adsorcion de 2,4,6-TCF son inferiores a 40 kJ mol™,

indicativo de la predominancia de débiles interacciones con la superficie del suelo a bajos
valores de pH (4,5),resultado que concuerda con lo presentado en los diagramas de
distribucion de especies superficiales, donde se observa que a bajos valores de pH existe un

predominio de complejos de esfera externa (Figura 12b).

El diagrama de especiacion de PCF (Figura 12¢) muestra que a pH 4,5.tanto complejos de
esfera externa como interna pueden ser formados, siendo mayor la proporcion del complejo

superficial neutro. El cambio neto de entalpia de adsorcion (AH ,, 25-45°C) asociado a la

formacion de éste complejo indica que este complejo involucra un elevado gasto de energia
(AH ,,=159) resultado que podria ser extrapolado a que la formacion de este complejo
favorece posteriormente la del complejo de esfera interna. Por otro lado, de acuerdo a lo

informado por McCloskey y Bayer (1987) la difusiéon de compuestos orgénicos a través de la

matriz del suelo y las interacciones laterales entre moléculas adsorbidas, como también la
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posible desorcion de moléculas de agua, son todos procesos que demandan gasto de energia y
que combinados con los efectos de solubilidad del compuesto causan que el valor de la

entalpia de adsorcion sea elevado.

El valor positivo de entropia AS_, obtenido sugiere un proceso energéticamente gobernado
por procesos entropicos. Los valores de AS,, positivos provienen de la pérdida de agua

estructural alrededor del adsorbato, la cual incrementa con el aumento de la temperatura
(DiVincenzo y Sparks, 2001). El enlazamiento hidrofobico es el mecanismo de adsorcion
habitualmente atribuido a la adsorcién de compuestos hidrofobicos ionizables en suelo, y de
acuerdo a DiVincenzo y Sparks, (2001) es un proceso entropico. Por otro lado, en este tipo de
enlazamiento, el agua ligada a la superficie es intercambiada por el adsorbato (Tan, 1998).
Mientras mas hidrofobo el compuesto mayor sera la contribucion de este tipo de enlace con la

superficie, situacion que concuerda con los resultados obtenidos, donde, PCF (0,23 < AS , <
0,71) presenta el mayor valor de entropia comparado con 2,4,6-TCP (0,15 <AS,, < 0,18) en

todos los complejos formados.

Muchos de los parametros termodindmicos encontrados en literatuta relacionados con la
adsorcion de clorofenoles difieren de los obtenidos en esta investigacion. En general, los datos
publicados sefalan adsorciones espontaneas, energéticamente débiles y de caracter
exotérmico. DiVincenzo y Sparks, (2001) obtuvieron un valor de entalpia de adsorcion
negativa (2,09 kJ mol") para la adsorcion de PCP en un suelo arcilloso con bajo contenido de
materia organica (1,7) a pH 4,3, con valores de energia de Gibbs negativa (-11,72 kJ/mol)
indicando un proceso espontaneo. Ehrlich y Huang (1993) encontraron valores de entalpia de
adsorcion en un rango de + 2,09 kJ/mol para la adsorcién de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF en suelo y
caolinita. Marouf-Khelifa et al. (2004) en su estudio de adsorcion de PCF en compuestos
sintéticos de Al y Si reportaron una disminucion de la adsorcion con el aumento de la

temperatura, el AH _, promedio encontrado por estos autores fue negativo favoreciendo la

retencion de PCF en la fase acuosa con el aumento de la temperatura. Sin embargo, muchos de
estos autores coinciden en que la adsorcion de estos compuestos es gobernado por procesos

entropicos.
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El efecto producido por la temperatura sobre la adsorcion depende en alto grado de la
naturaleza del adsorbente y de la molécula del contaminante. Es asi como McCloskey y Bayer
(1987) determinaron que la adsorcion de Fluridona en un suelo arcilloso aument6d con el
incremento de la temperatura (endotérmico) y que al contrario la adsorcién en un suelo
arenoso fue desfavorecida al aumentar la temperatura (exotérmico). Procesos endotérmicos
como la posible desorcion de agua por efecto de la adsorcion del contaminante y la difusion
entre las particulas del suelo serian incrementados por adsorbentes porosos, generando

cambios de entalpia positivos (McCloskey y Bayer, 1987).

Gupta et al. (2004) en su estudio de adsorcion de clorofenoles sobre lodo rojo (desechos de la

industria del Al) indicaron que la adsorcion de 2,4-DCF era una reaccion de tipo endotérmica

y cuya entalpia de adsorcion AH 4 y entropia de adsorcioén AS i calculadas fueron de 46,5
kJ mol-1y 0,23 kJ mol-1 K-1 respectivamente, resultados muy similares a los encontrados en
el presente estudio para la adsorcion de 2,4-DCF. Es importante destacar que la composicion
quimica del adsorbente utilizado por Gupta et al. (2004) presenta un grado de similitud a la del
suelo en cuestion (Tabla 3), los contenidos de Fe203, SiO2 y AI203 del lodo rojo informados
fueron 38,8%, 9,6% y 17,28% respectivamente. En lo que respecta a la textura y porosidad del
material, los autores claramente indican que el material puede ser considerado como un

aluminosilicato.
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4.6. Estudio de remocion de clorofenoles por accién combinada de luz UV vy la

fraccion arcilla del suelo alofanico

Se estudido la remocion de 2,4-DCF, 2,4,6-TCF y PCF en suspension acuosa bajo dos
diferentes condiciones: radiacion UV (254 y 365 nm), y en presencia y ausencia (radiacion
directa) de la arcilla extraida del suelo alofanico profundidad 20-40 cm, y los mismos

tratamientos en ausencia de luz por un periodo de 24 horas.

En los experimentos realizados en ausencia de luz UV (Figura 16) se observa una rapida
remocion de 2,4-DCF; 2,4,6-TCF y PCF en las primeras 3 horas. La magnitud de la remocion
pareciera seguir el orden PCF>2,4,6-TCF>2,4-DCF, sin embargo, la remocion de 2,4-DCF al
final del periodo de incubacion alcanza los valores mas elevados. Un méximo de un 18 % de
la concentracion inicial fue removida debida a un proceso de adsorcion en la arcilla a pH 5,5.
Este hecho fue comprobado al realizar la extraccion y analisis de la fase solida, en la cual més
de un 80% de los compuestos fue recuperado y no fueron detectados productos de

degradacion.
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Figura 15. Cinética de remocion de clorofenoles por la arcilla extraida
del suelo alofanico profundidad 20-40 cm en ausencia de luza pH 5,5 y

temperatura ambiente.
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Los resultados presentados en la Figura 16 indican que, comparado a la radiacion directa (sin
arcilla), la arcilla cataliz6 la degradacion de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF via fotoreaccion a ambas
longitudes de onda estudiadas (254 nm y 365 nm). No se observ¢ actividad de la arcilla para la
fotodescomposicion de PCF. Las constantes de velocidad obtenidas a partir de el ajuste de los
datos experimentales a una cinética de primer orden (Tabla 12) indican que la arcilla aceler6 la
velocidad de reaccion de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF, por el contrario, la velocidad de reaccion de
PCF no se vi6 afectada. El aumento en la velocidad de reaccion de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF en
presencia de la arcilla se atribute a que estos compuestos se encuentran principalmente en su
forma molecular al valor de pH en estudio (5,5), y por lo tanto, presentan una elevada afinidad

por los minerales de la arcilla, facilitando la reaccion en superficie.
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Tabla 15. Constantes de velocidad de reaccion obtenidas a partir del ajuste de datos a una

cinética de primer orden.

Compuesto Tratamiento Constante de velocidad de reaccion (k) (mgL ™ min™)
254 nm R? 365 nm R?
2,4-DCF Fotdlisis directa 4,0x 10” 0,88 8,0x 107 0,97
Fotdlisis heterogénea 1,0x 10 0,97 2,0x 10" 0,98
2,4,6-TCF  Fotolisis directa 3,0x 107 0,87 6,0 x 107 0,96
Fotolisis heterogénea 2,0 x 107 0,94 6,0x 10™ 0,99
PCP Fotolisis directa 3.0x 10" 0,98 1,1x10° 0,99
Fotolisis heterogénea 3,0 x 107 0,98 1,3x 107 0,99

Los resultados obtenidos (Tabla 15) son similares a aquellos reportados por Bandara et al.
(2001b), en su estudio de degradacion de clorofenoles en a-Fe,Os sensibilizada con luz
visible. Los autores obtuvieron valores & = 4,3 x 10" y 2,3 x 10* mgL'min" para la
degradacion de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF respectivamente durante un tiempo de exposicion de 24
horas. Sin embargo, en su estudio Bandara et al. (2001b) trabajaron con o6xidos puros a
diferencia de la presente investigacion en donde el conjunto de minerales que constituyen la

fraccion arcilla del suelo alofanico sirvidé como catalizador.

Por otro lado, Pandiyan et al. (2002) obtuvieron valores de constantes de velocidad de
reaccion de k£ = 2,5 x 10° mgL'min" bajo radiacion UV directa y £ = 3,8 x 10° mgL 'min™
cuando utilizaron como catalizador TiO, y de & = 1,9 x 10” mgL 'min™ bajo irradiacién UV
directa y £ = 3,3 x 10° mgL'min" cuando utilizaron como catalizador TiO,, para la
degradacion de 2,4-DCF y para la degradacion de 2,4,6-TCF en solucion acuosa
rspectivamente, valores superiores a los encontrados en el presente estudio. Es importante
dejar en claro, que en la presente investigacion fueron utilizadas dos tnicas longitudes de onda
como fuente de radiacion y el hecho de trabajar con luz visible o lampara UV aumenta la

posibilidad de degradacion, debido un aumento del espectro de irradiacion.
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En relacion a la degradacion fotoquimica de PCF Puplampu y Dodoo (2000) reportan
velocidades de de degradacion de pentaclorofenolato de sodio bajo efecto de exposicion a luz
natural fue de k = 4,3 x 10 mgL'min™' valor muy cercano a los obtenidos en el presente

estudio.

Diversos autores (Boule et al., 1982; Tratnyek y Holgué, 1991; Bandara et al., 2001b) han
demostrado que la velocidad de fotodegradacion de clorofenoles depende de la forma en la
cual se encuentre el compuesto (en su forma molecular o disociada), pH de la reaccion y
estructura del compuesto (especialmente de la posicion de los atomos de cloro en relacion al
grupo hidroxilo). El atomo de cloro en la posicion 4 y 6 es susceptible a la fotodegradacion,
mientras que la posicién 3 y 5 no es fotoreactiva (Kochany y Bolton, 1991). Por lo tanto,
dependiendo de la estructura molecular, la velocidad del proceso varia considerablemente. En
relacion a lo anteriormente senalado, varios son los productos formados de la fotodegradacion

de clorofenoles.
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Figura 17. Productos de reaccion generados después de exposicion a luz UV
(254 nm) de 2,4-DCF (a) radiacion UV +Arcilla (b) radiacion UV después de 24

horas de exposicion.
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Figura 18. Productos de reaccion generados después de exposicion a luz UV
(365 nm) de 2,4-DCF(a) radiacion UV +Arcilla (b) radiacion UV después de 24

horas de exposicion.

Los cromatogramas (Figuras 17 y 18) indican que la reaccion sensibilizada por luz UV en la
superficie de los minerales de arcilla (Figuras 17a y 18a) para la degradacion de 2,4-DCF
produce una mezcla menos compleja de de productos en comparacion a lo observado en la
radiacion directa (Figuras 17b y 18b). Este resultado concuerda con lo reportado en literatura
donde, diversos estudios sobre fotolisis directa, mediante el uso de radiaciéon con luz UV,
demuestran una rapida degradacion de clorofenoles en soluciones acuosas (Boule, 1982). Sin
embargo, este método se sefiala como menos efectivo que otros procesos donde la radiacién es
combinada con perdxido de hidrogeno u ozono, o donde la catalisis heterogénea, homogénea o
fotocatalisis son empleadas. Al realizar una comparacién de los cromatogramas obtenidos a
ambas longitudes de onda, ya sea en presencia de la arcilla o no, se observa la generacion de
1dénticos productos de degradacioén. De acuerdo a literatura como producto de la degradacion
fotoquimica de 2,4-DCF se ha identificado 2-clorocatecol, 1,4-benzoquinona, 1,2-catecol, 2-
hidroxi-1,4benzoquinona (Bandara et al, 2001b) como también diclorobenzendiol (Pandiyan et

al., 2002).
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Figura 19. Productos de reaccion generados después de exposicion a luz UV
(254 nm) de 2,4,6-TCF (a) radiacion UV +Arcilla (b) radiacion UV después de

24 horas de exposicion.
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Figura 20. Productos de reaccion generados después de exposicion a luz UV
(365 nm) de 2,4,6-TCF (a) radiacion UV +Arcilla (b) radiacion UV después de

24 horas de exposicion.

Los cromatogramas (Figuras 19 y 20) indican la reaccion sensibilizada en la superficie

(Figuras 18a y 19a) para la degradacion de 2,4,6-TCF produce una mezcla similar de
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productos a lo observado en la radiacion directa (Figuras 19b y 20b). En relacion a la cantidad
de productos generados, a partir de 2,4,6-TCF se observa una mayor cantidad comparada 2,4-
DCF. De acuerdo a lo informado por Bandara et al. (2001b) varios son los compuestos en
comun generados a partir de la degradacion fotoquimica de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF entre ellos
mencionan 2-clorocatecol, 1,2-catecol, 1,4-benzoquinona, Por otro lado, como producto de la
degradacion de fenoles polisustituidos pueden ser generados mono, di, tri-clorofenoles debido
al rompimiento del enlace C-Cl (Boule, 1982; Puplampu y Dodoo, 2000; Bandara et al.,
2001b).
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Figura 21. Productos de reaccion generados después de exposicion a luz UV
(254 nm) de PCF (a) radiacion UV +Arcilla (b) radiacion UV después de 24

horas de exposicion.
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Tanto en las suspensiones de PCF irradiadas con luz UV a 254 nm como a 365 nm se observan
los mismos productos de degradacion (Figuras 21 y 22), solo un compuesto fue generado en

mayor cantidad por el efecto de la arcilla.

Solo un producto de degradacion se logré identificar en el presente estudio. En el
cromatograma del extracto (Figura 23a), el pico 1 corresponde a 2,4,6-TCF y el pico 2 al
unico producto de degradacion identificado. La Figura 23b corresponde al espectro de masa
del compuesto identificado como 3,5-diclorocatecol (3,5-diclorobenzo-1,2-diol) por
comparacion con la libreria de compuestos del equipo (94% coincidencia). Compuesto que ha
sido encontrado en efluentes de la industria de la celulosa en conjunto con otros compuestos

organoclorados (Kookana y Rogers, 1995)
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Figura 23. (a) Cromatograma del extracto de la reaccion de 2,4,6-TCF
donde, el pico 1 corresponde a 2,4,6-TCF y el pico 2 al producto de
degradacion. (b) Espectro de masa del compuesto identificado como

3,5-diclorocatecol (94% coincidencia).
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La formacion de este compuesto sigue el mecanismo de fotodegradacion propuesto por Boule
et al. (1982) en medio ambiente acuatico. La degradacion comienza con un rompimiento de las
uniones C-Cl y luego una formacién de uniones C-OH. En su estudio, Boule et al. (1982),
encontraron que como efecto del oxigeno y de los radicales hidroxilos sobre la posicion 2- en
2-clorofenol irradiado con 254 nm de luz, se formo 1,2-benzosemiquinona como un producto
inestable generado en esta reaccion. Ademas, dependiendo de la formacién de 2-clorofenol,

dimeros de pirocatecol o 4cido ciclopentadiénico, fueron formados como un producto final.

Bandara et al. (2001b) reportaron la formacion de hidroxiclorobencenos durante
fotodegradacion en presencia de o0xidos de Fe de 2,4-DCF y 2,4,6-TCF, la mayoria de los
intermediarios formados correspondieron a sustituciones orfo y para del anillo aromatico,
indicando que estas posiciones fueron primeramente atacadas por el radical eOH, sustituyendo
los atomos de cloro desde estas posiciones, y generando como producto 2-clorocatecol ademas
de hidroxibenzoquinonas. Czaplika (2006) sugiere que el radical ¢OH generado de la fotolisis
de PCF en agua puede atacar a la molécula para producir como producto de la fotooxidacion

3,5-diclorocatecol entre otros clorocatecoles.

Por otro lado, se ha identificado 3,5-diclorocatecol como producto de la transformacion de
2,4,6-triclorofenol mediada por lacasa, una enzima producida por Coriolus versicolor (hongo
de podedumbre blanca), libre e inmovilizada en soportes inorganicos (Leontievsky et al.,

2001).
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CONCLUSIONES

La adsorcion de clorofenoles sobre el suelo alofanico depende en gran medida del pH y
de su contenido de materia orgdnica. La fuerza i6nica del medio solo afectd la

adsorcion de PCF, principalmente debido a su naturaleza iénica.

Los compuestos orgédnicos de bajo peso molecular mostraron un efecto diferencial en
la adsorcion de los clorofenoles por el suelo alofanico. A medida que aumento el grado
de sustitucion por cloros en el anillo aromatico, la adsorcion disminuy6. Mientras la
adsorcion de 2,4-DCF fue incrementada en presencia de acido benzoico, catecol y
acido lactico, la adscorcion de 2,4,6-TCF se mantuvo casi invariable y la de PCF

disminuyd en aproximadamente un 10%.

Las propiedades fisico quimicas del suelo asi como de los clorofenoles (K,.), podrian
ser parametros utiles para predecir la capacidad de adsorcion y la consecuente
movilidad de compuestos ionizables como clorofenoles en suelos de carga variable.
Sin embargo, sobre- o sub- estimacion de la adsorcion podria obtenerse, debido a su

elevada variabilidad.

Los mecanismos de adsorcion de clorofenoles sobre el suelo, evaluados mediante el
modelo de la Triple Capa (MTC) demostraron que el mecanismo dominante es el
intercambio de ligandos entre el grupo OH fendlico de los clorofenoles e iones
hidroxilos presentes en la superficie del suelo. La contribucion de la adsorcion fisica
entre clorofenoles y sitios positivos de la superficie del suelo es significantiva a bajos

valores de pH principalmente para los compuestos mas hidrofébicos.

Los valores obtenidos de los parametros termodinamicos de adsorcion sugieren

reacciones espontdneas (AG,, < 0), endotérmicas (AH , > 0) y gobernadas por

procesos entropicos (AS,, > 0).
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» A partir de los resultados obtenidos mediante la aplicacion del MTC y de acuerdo a la
magnitud de los pardmetros termodinamicos obtenidos, se sugiere que la adsorcion de
clorofenoles puede ser inducida por la formacion de un enlace por puentes de
hidrégeno con la superficie neutra, seguido de un intercambio de ligandos, con una

consecuente desprotonacion del compuesto.

» La remocion de clorofenoles por la accion combinada de la arcilla extraida desde el
suelo alofanico y la luz UV procedié de acuerdo a una cinética de primer orden. La
presencia de la arcilla acelerd la fotolisis y dependiendo del grado de sustitucion con
cloros, la velocidad de fotodescomposicion decrecio en el orden: PCP > 2,4,6-TCF >
2,4-DCF. La arcilla demostré ser mas efectiva en la remocion de los clorofenoles
menos sustituidos. No se observo una diferencia significativa en la fotodegradacion de

PCF bajo radiacion UV directa o en presencia de arcilla.
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PROYECCIONES

Un problema inherente a la aplicacion de procesos biologicos para la remediacion de
sitios contaminados es que muchos contaminantes organicos son hidrofobicos y por lo
tanto presentan gran afinidad por la fase sélida, mas ain, una vez adsorbidos ellos
pueden difundir en la matriz del suelo y limitar la eficiencia del proceso depurativo.
Por lo tanto el presente estudio entrega informacién muy valiosa que ayudara a definir

las estrategias de remediacion de sitos contaminados con clorofenoles.

Con respecto al efecto de materia organica disuelta en la adsorcion de clorofenoles, es
necesario seguir investigando. Sin embargo, del estudio preliminar realizado (punto
4.3.3), se sugiere que, una manera de aumentar la biodisponibilidad de compuestos
altamente hidrofobicos e ionizables como el PCF, es adicionar material organico a los
sitios contaminados, que por un lado aumentaré la biodisponibilidad del compuesto y
por otro lado serviria de fuente de carbono inmediata en los procesos de

biorremediacion.

Otro aspecto interesante a destacar es que, por su condicion de bactericidas,
insecticidas, fuingicidas, los clorofenoles pueden afectar la capacidad de los
microorganismos en su degradacion, es por ello que muchos investigadores han
recurrido a la combinacion de técnicas quimicas y biologicas para la remediacion de
sitios contaminados. Madas especificamente a una reduccion de la toxicidad del
compuesto mediante la utilizacion de tratamientos secuenciales radiacion UV-
degradacion biologica. Al respecto, en el estudio realizado de degradacion de
clorofenoles en la arcilla extraida del suelo alofanico sensibilizado con luz UV (punto
4.6) condujo a una significante reduccion de los contaminantes, no obstante, no fue
posible identificar los productos de degradacion, para asi testear su grado de toxicidad.
Es por esto, que se hace necesario realizar estudios posteriores para la identificacion de

estos productos mediante el empleo de equipos adecuados y evaluar su toxicidad
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