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PREÁMBULO 

1 

El agua y el suelo son importantes recursos naturales que deben ser preservados. El 

suelo actúa como una barrera protectora de las aguas subterráneas impidiendo la llegada 

de contaminantes a las mismas. Esto nos da una idea de la estrecha relación que existe 

entre suelo y agua, de tal manera que al afectarse uno se afecta el otro. 

 

La presente memoria se encuadra dentro de la escasa información de la que se 

dispone acerca del comportamiento de las fracciones más polares existentes en suelos 

afectados por la presencia de contaminantes orgánicos hidrofóbicos, en particular del tipo 

de los hidrocarburos aromáticos policíclicos. En tales suelos, mientras que el estudio y 

seguimiento de las fracciones más hidrofóbicas recibe a menudo una gran atención, el 

comportamiento de las fracciones más hidrofílicas, por ser minoritarias, es a veces 

ignorado. Los compuestos que componen la fracción hidrofílica, al tener una mayor 

solubilidad en agua, tienen mayor capacidad para lixiviar y, por tanto, para contaminar 

aguas subterráneas. Este hecho se pone de manifiesto en varias publicaciones donde los 

autores encuentran en aguas subterráneas mayores concentraciones de los compuestos 

que componen esta fracción hidrofílica que de los que se encuentran en la fracción más 

hidrofóbica.  

 

Dentro de estas fracciones más hidrofílicas destacan los hidrocarburos aromáticos 

policíclicos sustituidos o hetero-PAHs y productos de degradación como los ácidos 

aromáticos. El comportamiento de estos dos grupos de compuestos en suelos ha sido el 

objeto de este trabajo. Entre los hetero-PAHs se seleccionaron benzofurano, dibenzofurano 

y acridina, y dentro de los ácidos aromáticos se eligieron ácido salicílico, ácido ftálico y 

picloram. 

 

Con los compuestos anteriormente mencionados se han realizado experimentos de 

adsorción-desorción, estudios de movilidad en columnas y cinéticas de disipación utilizando 

suelos provenientes de distintas regiones edafoclimáticas de Europa para así poder 

relacionar los resultados obtenidos con las características de los mismos. Además, se 

realizaron bioensayos con plantas de berro (Lepidium sativum) para poner de manifiesto 

posibles efectos tóxicos de estas moléculas en el medio ambiente. 

 

Es de esperar que los resultados presentados en esta memoria contribuyan a poner 

de manifiesto la importancia del estudio de la dinámica de este tipo de compuestos así 

como su efecto tóxico sobre organismos vivos, con el fin de lograr una evaluación de 

riesgos más adecuada de suelos afectados por la presencia contaminantes orgánicos. 
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Soil and water are important natural resources which need to be protected. Soil plays 

an important role in preventing pollutants from reaching groundwater. There is a very close 

relationship between soil and water, so that both of these systems affect to each other 

simultaneously. 

 

The present work was designed to improve the limited information currently existing 

about the behaviour of the most polar compounds which usually coexist with strongly 

hydrophobic compounds in soils contaminated by hydrophobic organic pollutants, such as 

polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). In such systems, considerably less attention is 

usually given to the fate of the more polar fraction compared to the predominant 

hydrophobic compounds, because the former constitutes a minor fraction. However, 

because they have greater water solubilities, compounds included in the hydrophilic fraction 

of pollutants can often display a greater potential for leaching, and consequently a greater 

risk of groundwater contamination, than those constituting the more hydrophobic fraction. In 

fact, several studies have shown greater concentrations of hydrophilic pollutants in 

groundwater of contaminated sites compared to those of hydrophobic pollutants. 

 

Substituted aromatic hydrocarbons and degradation products such as low-molecular 

weight aromatic acids constitute and important group of compounds usually present in the 

hydrophilic fraction of PAH-contaminated soils. Three substituted aromatic hydrocarbons 

(benzofuran, dibenzofuran, and acridine) and two low-molecular weight aromatic acids 

(salicylic acid, and o-phthalic acid) were selected as representatives of such a group of 

compounds, and their behaviour in soil is reported in this work. For comparative purposes, 

data on the behaviour of the non-substituted PAH phenanthrene and the low-molecular 

weight, aromatic acid herbicide picloram are also included. 

 

Experiments to characterize the sorption-desorption, persistence and leaching 

behaviour of the above-mentioned compounds in soils from different edaphoclimatic regions 

of Europe were conducted. Bioassays were also conducted using Lepidium sativum plants 

to show the potential ecotoxicity of the assayed compounds. 

 

The results reported in this work are expected to improve the existing knowledge 

about the environmental fate of the more hydrophilic fraction of compounds present in 

contaminated soils, which is an issue that has been stressed as important in improving risk 

assessments and success evaluation of remediation technologies. 
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I.1. PRESENCIA DE CONTAMINANTES ORGÁNICOS EN EL SUELO. 

 

I.1.1. Generalidades. 

 

El suelo es una entidad natural, dinámica y viva con una influencia clave sobre el 

ecosistema. Tiene un papel fundamental en la reserva de agua para plantas y 

microorganismos y en la purificación del agua mediante la percolación a través de su 

matriz. El suelo es un importante recurso natural que necesita ser preservado y, si es 

posible, incrementar su calidad. 

 

La calidad del suelo puede ser definida como la capacidad de funcionar en un 

ecosistema manteniendo la productividad biológica, la calidad medioambiental y 

promoviendo la salud de plantas, animales y humanos. El suelo tiende a mantener un 

equilibrio que se desarrolla naturalmente, sin embargo, este equilibrio puede alterarse 

fácilmente, especialmente por la intervención humana.   

 

A pesar de que tres cuartas partes de la superficie terrestre están ocupadas por 

agua, sólo el 3% es dulce. De este 3%, el 2% se encuentra en forma de hielo en los polos y 

el restante 1% está en estado líquido en ríos, lagos y mantos subterráneos. Este agua es la 

única apta para el consumo humano. Esto hace que el agua, al igual que el suelo, sea un 

importante recurso natural que debe ser preservado. El suelo actúa como una barrera 

protectora de las aguas subterráneas impidiendo la llegada de contaminantes a las mismas. 

Esto nos da una idea de la estrecha relación que existe entre suelo y agua, de tal manera 

que al afectarse uno se afecta el otro. 

   

Podríamos definir la contaminación de un suelo, desde un punto de vista ecológico, 

como la presencia de una o más sustancias en cantidad suficiente y con ciertas 

características para poder causar efectos indeseables en el ser humano, la vegetación, los 

animales, etc. Muchas de las actividades en las que se sustenta el desarrollo de una 

sociedad llevan implícita la liberación de contaminantes al suelo; actividades industriales, 

explotaciones mineras, agricultura y vertidos de residuos son algunas de las más 

importantes. Debido a la capacidad degradativa y amortiguadora del suelo en un principio 

se daba por hecho que el medioambiente se encargaba de eliminar estos compuestos; por 

ello, durante mucho tiempo, no se le prestó atención al destino de los residuos generados, 

pero debido al aumento de las actividades y al cambio de la composición de los residuos, el 

suelo comenzó a perder su capacidad reparadora. 
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La recuperación de suelos afectados por la presencia de contaminantes requiere un 

conocimiento profundo de las características del suelo así como de las de los 

contaminantes presentes. Ello permite la elección de las técnicas de recuperación más 

adecuadas de entre el gran número que han sido desarrolladas durante las últimas décadas 

y que pueden abordar el problema desde una perspectiva química, física, biológica o 

multidisciplinar. 

 

La presente memoria se encuadra dentro de la escasa información existente acerca 

del comportamiento de las fracciones más polares presentes en suelos afectados por 

contaminantes orgánicos hidrofóbicos, en particular del tipo de los hidrocarburos aromáticos 

policíclicos. En tales suelos, mientras que el estudio y seguimiento de las fracciones más 

hidrofóbicas recibe a menudo una gran atención, el comportamiento de las fracciones más 

hidrofílicas, por ser minoritarias, es a menudo ignorado. Dentro de estas fracciones más 

hidrofílicas destacan los hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos y productos de 

degradación como los ácidos aromáticos, cuyo comportamiento en suelos ha sido el objeto 

de este trabajo. 

 

I.1.2. Hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos (hetero-PAHs) y ácidos 

aromáticos como contaminantes orgánicos del suelo. 

 

I.1.2.1. Presencia de hetero-PAHs en suelos. 

 

Dentro de los contaminantes orgánicos que son liberados al suelo destacan los 

hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAHs) y sus análogos heterocíclicos (hetero-PAHs) 

que contienen nitrógeno, azufre u oxígeno en alguno(s) de sus anillos. La contaminación del 

suelo y las aguas por estos compuestos es un problema muy extendido en los países 

industrializados de forma que estos compuestos orgánicos representan la clase 

predominante de contaminantes en suelos cercanos a industrias petroquímicas (Meyer y 

Steinhart, 2001). Los vertidos de petróleo y sus derivados y los procesos pirolíticos, como 

los de combustión incompleta de la materia orgánica, contribuyen significativamente a la 

entrada de estos compuestos en el medio ambiente (Traulsen et al., 1999).  Otras entradas 

de estos contaminantes en el medio ambiente son debidas al tráfico automovilístico, las 

estaciones de servicio, emisiones de industrias, etc. (Motelay-Massei et al., 2006).  

 

Otra fuente importante de PAHs y hetero-PAHs es la creosota. Este es el nombre 

que recibe una variedad de productos: creosota de madera, creosota de alquitrán de hulla, 

alquitrán de hulla, residuo de alquitrán de hulla y volátiles del residuo de alquitrán de hulla. 
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Estos productos son mezclas de muchas sustancias químicas como los PAHs, fenoles y 

cresoles que se originan al quemar la madera de haya y otras maderas, carbón, o la resina 

del arbusto de creosota. Los suelos contaminados con creosota contienen cientos de 

compuestos orgánicos diferentes entre los que los PAHs constituyen alrededor de un 85%, 

los hetero-PAHs entre el 5-15%, los compuestos fenólicos entre el 1-10% y los 

hidrocarburos monoaromáticos menos de un 1% (Broholm et al., 1999; Meyer et al., 1999). 

La creosota es muy usada en diferentes procesos como son la producción de asfalto, 

impregnación de maderas para su preservación, etc. (Thomsen et al., 1999).  

 

Existen más de 100 tipos de PAHs diferentes, pero sólo 16 han sido clasificados por 

la Agencia de Protección del Medio Ambiente de los Estados Unidos (USEPA) como 

contaminantes prioritarios. Éstos son: naftaleno, acenaftileno, acenafteno, fluoreno, 

fenantreno, antraceno, fluoranteno, pireno, benzo[a]antraceno, criseno, 

benzo[b]fluoranteno, benzo[a]pireno, dibenzo[a,h]antraceno, benzo[g,h,i]perileno e 

indeno[1,2,3-cd]pireno (Figura I.1). La selección de estos compuestos se ha basado en un 

número variado de factores como son su toxicidad, la facilidad de obtener información 

acerca de ellos, la exposición humana a estos compuestos a lo largo de la historia y su 

frecuente aparición en lugares contaminados. 

 

No obstante, algunos autores creen insuficiente este número y proponen la inclusión 

en esta lista de otros contaminantes orgánicos como, por ejemplo, los hetero-PAHs (Figura 

I.2) (Meyer y Steinhart, 2000). 

 

Para determinar el grado de contaminación de suelos contaminados con creosota se 

suelen llevar a cabo determinaciones de PAHs y BTEX (acrónimo de benceno, tolueno, 

etilbenceno y xileno), pero, sin embargo, los hetero-PAHs y los compuestos homocíclicos 

sustituidos, que constituyen más del 15% (Mueller et al., 1989; Johansen et al., 1997), no 

son analizados en los programas de seguimiento habitualmente. Debido a la presencia de 

heteroátomos, los hetero-PAHs tienen una solubilidad en agua mucho más elevada que sus 

correspondientes PAHs (Meyer et al., 1999), lo cual da como resultado una mayor movilidad 

y biodisponibilidad en comparación con sus compuestos análogos no sustituidos. De hecho, 

es frecuente observar la presencia de hetero-PAHs en aguas subterráneas de sitios 

contaminados con creosota (Broholm et al., 1999). 
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Naftaleno 
 

Acenaftileno 

 

Acenafteno 

 

Fluoreno 

 

Fenantreno 

 

Antraceno 
 

Fluoranteno 
 

Pireno 

 

Benzo(a)antraceno 

 

Criseno 
 

Benzo(b)fluoranteno 

 

Benzo(k)fluoranteno 

 

Benzo(a)pireno 

 

Dibenzo(a,h)antraceno 
 

Benzo(g,h,i)perileno 

 

Indeno(1,2,3-cd)pireno 

 

Figura I.1. Hidrocarburos aromáticos policíclicos clasificados como 

contaminantes prioritarios por la Agencia de Protección del Medio Ambiente de los 

Estados Unidos (USEPA). 

 

Diferentes estudios han mostrado que la presencia de hetero-PAHs en los suelos 

puede producir un efecto inhibitorio sobre la degradación de los PAHs e hidrocarburos 

monoaromáticos, aumentado así su vida media y, por tanto, sus efectos tóxicos sobre el 

medio ambiente (Arcangeli y Arvin, 1995; Dyreborg et al., 1996; Lantz et al., 1997). 

 

Cuando el agua entra en contacto con la creosota, los compuestos polares se 

enriquecen en la fase acuosa de forma que la fracción de hetero-PAHs se incrementa hasta 

un 30-40% mientras que la fracción de PAHs decrece hasta alrededor de un 15% (Kiilerich 

y Harbin, 1996; Broholm et al., 1999). De hecho, se han detectado elevadas 

concentraciones de hetero-PAHs, como el tiofeno, benzotiofeno, dibenzotiofeno, 

benzofurano, dibenzofurano, piridinas, quinolonas, indol y carbazol, en aguas subterráneas 

próximas a sitios contaminados con creosota (Johansen et al., 1997). Además, la adsorción 

de estos compuestos en el suelo es más débil en comparación con la de los compuestos no 
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sustituidos, aumentando así su biodisponibilidad y, consecuentemente, los riesgos 

ecológicos y los efectos sobre el ser humano. Las vías de exposición humanas a los PAHs 

son, por ejemplo, la aspiración de aire contaminado, la ingestión (bebidas y comida 

contaminada) y la absorción por la piel. Debido a su naturaleza hidrofóbica los PAHs 

pueden migrar atravesando las membranas lipídicas de la célula y pueden concentrarse en 

los tejidos grasos. En la actualidad está demostrada su bioacumulación en las plantas y en 

los animales, evidenciando su transferencia a la cadena alimentaria. Además de los PAHs, 

numerosos hetero-PAHs han mostrado efectos tóxicos, mutagénicos y cancerígenos, 

incluso cuando están en bajas concentraciones (Meyer et al., 1999). Como ejemplo 

podemos citar el dibenzofurano, que aparece como contaminante en derivados del petróleo 

y alquitranes y también puede originarse en incendios en la naturaleza. Los animales y 

seres humanos quedan expuestos a este compuesto a través de fuentes secundarias como 

comidas, agua de bebida, inhalación y contacto con la piel (Gesell, et al., 2004).      

 

S
 

Tiofeno 

3010 mg/l 

O
 

Furano 

10000 mg/l 

N
 

Piridina 

Miscible 

S
 

Benzo(b)tiofeno 

130 mg/l 

O
 

Benzofurano 

534 mg/l 

N
 

Quinolina 

  6110 mg/l 

S
 

Dibenzotiofeno 

1.5 mg/l 

O
 

Dibenzofurano 

3 mg/l 

N
 

Acridina 

38 mg/l 

 

Figura I.2. Algunos hetero-PAHs y sus solubilidades en agua (USEPA). 

 

A pesar de su extendida presencia en el medio ambiente y de tener una mayor 

movilidad y biodisponibilidad que sus análogos no sustituidos, se sabe muy poco acerca del 

comportamiento de los hetero-PAHs en el medio ambiente. De hecho, los compuestos 

heteroaromáticos que contienen nitrógeno, azufre u oxígeno en sus anillos aromáticos no 

se incluyen normalmente en los análisis químicos que se realizan en sitios contaminados. 

Los metabolitos de la degradación de la creosota, que en general son más hidrofílicos que 

los compuestos de partida, tampoco suelen ser analizados (Kiilerich y Harbin, 1996). Por 
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ello, recientemente se ha apuntado la necesidad de detectar, identificar y evaluar el 

comportamiento de las fracciones más hidrofílicas presentes en los suelos contaminados 

con el fin de mejorar la evaluación de riesgos y el rendimiento de las estrategias de 

remediación (Langbehn y Steinhart, 1994; Meyer et al., 1999;Vila et al., 2003). 

 

I.1.2.2. Presencia de ácidos aromáticos en suelos.   

 

Los compuestos aniónicos representan un riesgo de contaminación particularmente 

alto debido a que, la mayoría de ellos, son débilmente retenidos por las partículas del suelo, 

aumentando así su capacidad de moverse a través del perfil del suelo. Las formas 

aniónicas de diferentes ácidos aromáticos se han encontrado en aguas subterráneas de 

diferentes regiones de Europa (Celis et al., 1999; Dubus et al., 2001). 

 

La presencia de ácidos aromáticos en el suelo puede tener diferentes orígenes 

(Hong et al., 2000; Cerniglia, 1991) (Figura I.3.): 

 

• Vertidos y emisiones de diferentes industrias: refinerías, industrias químicas, etc. 

• Agricultura: Pesticidas con carácter ácido, productos de degradación de pesticidas. 

• Degradación de productos orgánicos  en general, como por ejemplo los 

hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAHs), compuestos heteroaromáticos, 

ftalatos, etc. 

 

Un ejemplo de llegada al medio de ácidos aromáticos de bajo peso molecular lo 

tenemos en estudios llevados a cabo en 18 plantas de tratamiento de residuos en Canadá, 

donde se detectó la presencia de ácido salicílico en muchas de las aguas resultantes 

después de su tratamiento, con rango de concentraciones de 0.1 hasta 59.6 µg/l (Metcalfe 

et al., 2003). Es relativamente frecuente encontrar medicamentos (o sus metabolitos, como 

es el caso del salicílico) en ríos y arroyos cercanos a plantas de tratamientos de residuos 

(Metcalfe et al., 2003). 

 

Por otra parte, algunos ácidos aromáticos pueden encontrarse en el suelo por 

causas naturales como exudados de raíces, restos de plantas, productos de 

descomposición microbiana, purines, etc. (Jones, 1998). De hecho, muchos ácidos 

aromáticos tienen una presencia significativa en plantas. Por ejemplo, estudios llevados a 

cabo en personas con diferentes hábitos alimenticios, vegetarianos y no vegetarianos, 

ninguno de ellos tomadores de ácido acetil salicílico, pusieron de manifiesto mayores 

concentraciones de ácido salicílico y ácido salicilúrico en la orina del grupo vegetariano, 
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Ácidos aromáticos en la 

solución del suelo. 

achacando este resultado a que frutas y vegetales son una fuente importante de salicilatos 

(Lawrence et al., 2003). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.3. Esquema del origen y comportamiento de ácidos aromáticos en el 

suelo. 

 

En el contexto de este trabajo y como hemos mencionado anteriormente, muchos 

ácidos aromáticos son importantes como productos de degradación de otros compuestos 

orgánicos, aunque, a menudo, no se les suele prestar la misma atención que a sus 

productos de partida. Varios estudios, hechos la mayoría en EE.UU., sobre metabolitos 

ácidos de diferentes cloroacetanilidas dieron como resultado la presencia en aguas 

subterráneas de estos metabolitos con mayor frecuencia y en mayores concentraciones que 

sus compuestos de partida (Dagnac et al., 2001). El ácido ftálico y el ácido salicílico son 

metabolitos intermedios de la degradación de muchos compuestos aromáticos. Se han 

encontrado en la degradación de PAHs (Cerniglia, 1991; Samanta et al., 1999; Kacker et 

al., 2002; van Herwijnen et al., 2003), de compuestos aromáticos heterocíclicos (Hong et al., 

2000; Stope et al., 2002), y de diésteres del ácido ftálico (Jonsson et al., 2003). A pesar de 

que su persistencia en el suelo es supuestamente menor que la de sus compuestos de 

partida, estos metabolitos tienen un alto riesgo de contaminar aguas subterráneas  debido a 

su alta solubilidad en agua y débil retención por el suelo. Así pues, pueden moverse 
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rápidamente por el perfil del suelo y llegar a las aguas subterráneas, donde pueden 

permanecer durante un largo periodo sin sufrir cambios (USPHS, 1992). Como ejemplo, el 

ácido orto-ftálico, producto de degradación del diéster del ácido ftálico, se encontró en 

lixiviados de 11 vertederos europeos en rango de concentración de 2 hasta 19000 µg/L, 

mientras que el rango de los diésteres de los que procedía fue de 1 hasta 460 µg/L 

(Jonsson et al., 2003). De todo ello se deduce que, en ocasiones, los productos de 

degradación pueden tener una mayor  capacidad para contaminar que sus compuestos de 

partida y, de ahí, la importancia de su estudio. 

 

Dentro de la escasa información existente acerca de los compuestos que forman 

parte de la fracción más polar de suelos contaminados con hidrocarburos, en el presente 

trabajo hemos tratado de profundizar en el conocimiento del comportamiento en suelos de 

algunos compuestos representativos de dicha fracción. Los compuestos seleccionados han 

sido tres hetero-PAHs (benzofurano, dibenzofurano y acridina) y dos ácidos aromáticos 

(ácido salicílico y ácido o-ftálico), para los que se ha estudiado su adsorción, persistencia y 

lixiviación en suelos con diferentes propiedades fisicoquímicas. En el estudio con ácidos 

aromáticos se ha incluido al herbicida picloram como molécula modelo de ácido aromático 

con un alto potencial de lixiviación, consecuencia de su elevada persistencia y baja 

adsorción a suelos. Por último, se han realizado ensayos de toxicidad hacia plantas con el 

fin de ilustrar la posible ecotoxicidad de los compuestos estudiados.  

 

Antes de presentar y discutir los resultados obtenidos en este trabajo, se incluye una 

breve introducción acerca de los principales factores que afectan a la dinámica de los 

contaminantes orgánicos en el suelo, resaltando aquellos que afectan en mayor medida a 

los que son objeto de estudio en este trabajo. 
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I.2. DINÁMICA DE LOS CONTAMINANTES ORGÁNICOS EN EL SUELO. 

 

La presencia de contaminantes orgánicos en el suelo puede tener diferentes 

orígenes, como hemos visto anteriormente, y una vez en el suelo estas sustancias se ven 

afectadas por distintos procesos que determinan su dinámica y destino final en el suelo. 

Estos procesos, que pueden ser de tipo físico, químico y biológico, se pueden dividir en dos 

grupos (Tabla I.1.): 

 

1. Procesos de transferencia o transporte: son aquellos en los que el compuesto se 

desplaza de un medio a otro o dentro de un mismo medio sin experimentar cambio en 

su estructura y, por tanto, sigue siendo potencialmente contaminante. Entre ellos 

destacamos: adsorción-desorción, volatilización, lixiviación, escorrentía, absorción y 

difusión. 

 

2. Procesos de transformación: son aquellos por los que el compuesto se transforma o 

degrada dando nuevos compuestos que pueden ser de igual, menor o mayor toxicidad. 

Entre ellos cabe destacar: degradación química, biodegradación y fotodegradación. 

 

Tabla I.1. Procesos que determinan la dinámica de los contaminantes 

orgánicos en el suelo. 

Procesos 
Transferencia          Adsorción-desorción 

o transporte Volatilización 

 Lixiviación 

 Escorrentía 

 Absorción 

 Difusión 

  

Transformación Degradación química 

o degradación Biodegradación 

 Fotodegradación. 
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Estos procesos están interrelacionados entre sí (Figura I.4), dándose conjuntamente 

y siendo el resultado la suma de todos ellos. Uno de los procesos más importantes es la 

adsorción, que va a determinar la cantidad de contaminante que queda en la disolución del 

suelo y sobre la que se darán el resto de procesos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.4. Interrelación entre los procesos que determinan la dinámica de los 

contaminantes orgánicos y sus metabolitos en el suelo. 

 

I.2.1 Adsorción-desorción. 

 

La adsorción puede definirse como el paso de un compuesto desde la fase acuosa 

del suelo (o en casos de extrema aridez desde la fase gaseosa) a la superficie de las 

partículas sólidas sin producir cambios en la composición de estas últimas, siendo la 

desorción el proceso inverso (Osgerby, 1970). El adsorbato es el compuesto que se une a 

la fase sólida, mientras que el adsorbente es la fase sólida en sí. En el caso del suelo la 

adsorción se suele dar en la interfase líquido-sólido, donde el adsorbente sería el propio 

suelo y las moléculas orgánicas actuarían como adsorbato.  

 

Las interacciones entre adsorbente y adsorbato pueden ser interacciones químicas 

y/o físicas entre las que podemos citar: fuerzas de van der Waals, enlace de hidrógeno, 

transferencia de carga, enlace iónico, cambio de ligando e interacciones hidrofóbicas. 

También podemos dividir las interacciones en inespecíficas, dentro de las cuales 

encontramos a las fuerzas de van der Waals y específicas donde se encuentran los enlaces 

covalentes, de coordinación, etc. 
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En el proceso de adsorción de una molécula pueden intervenir varios tipos de 

interacciones, en cuyo caso el resultado final es la suma de todas ellas. Cada una de ellas 

interviene en una proporción diferente dependiendo de las características del suelo y de la 

molécula. Bi et al. (2006) proponen un modelo teórico para la adsorción de una molécula a 

suelos en el que se tienen en cuenta las principales interacciones que intervienen y su 

contribución al resultado final: 

 

Kd = Kd,part + Kcat. + Kd,esp. 

 

donde, Kd es el coeficiente de adsorción de la molécula dado como la razón entre la 

concentración de ésta en el suelo y la concentración libre en la disolución, Kd,part es la 

adsorción de la molécula al suelo debido al contenido en materia orgánica, relacionada con 

su coeficiente de partición, Kcat. es la adsorción debida al mecanismo de intercambio 

catiónico de la forma cargada de la molécula y Kd,esp. se refiere a la adsorción debida a 

mecanismos específicos (frecuentemente complejación) de la forma neutra de las 

moléculas ionizables o no ionizables. 

 

La adsorción es uno de los procesos más importantes de todos los que se pueden 

dar en el suelo porque va a determinar la cantidad de sustancia que queda libre y sobre la 

que van a actuar los demás procesos. Según Calvet (1989), la adsorción es el proceso 

clave que controla el transporte, la transformación química y los procesos biológicos que se 

van a dar sobre los compuestos orgánicos. 

 

La desorción, como hemos dicho, es el paso del adsorbato del estado adsorbido a la 

fase líquida o gaseosa. La desorción puede ser total, en cuyo caso se habla de adsorción 

reversible, o parcial, cuando una parte del adsorbato se une de manera irreversible. 

Ejemplos de adsorción irreversible lo encontramos en el trabajo de Cecchi et al. (2004) 

sobre adsorción y desorción de ácidos fenólicos (ácidos p-coumárico y ferúlico) sobre 7 

suelos con diferentes características.  

 

La adsorción y la desorción son procesos dinámicos y se dan continuamente y a la 

vez, es decir, las moléculas orgánicas se están adsorbiendo y desorbiendo  constantemente 

siendo el resultado final la suma de ambos procesos (Figura I.5). 

 

 

 

 



I. Introducción. 

 

18 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.5. Dinámica de los compuestos orgánicos entre las distintas fases del 

suelo. 

 

I.2.1.1. Medidas de adsorción: isotermas. 

 

Los métodos utilizados para estudiar la adsorción han de ser reproducibles y 

comparables para que los valores obtenidos puedan ser estudiados y valorados entre sí. 

 

El método más usado es la obtención de isotermas, mediante el cual podemos 

comparar compuestos diferentes en un mismo suelo o suelos diferentes frente a un mismo 

compuesto y en diferentes condiciones. El uso de esta técnica nos da una valiosa 

información para poder predecir el comportamiento del contaminante en el suelo (Enell et 

al., 2005). 

 

La obtención de una isoterma de adsorción consiste en poner en contacto distintas 

disoluciones de un compuesto con una cantidad determinada de suelo. Una vez alcanzado 

el equilibrio, se centrifuga y se mide el compuesto que queda en el sobrenadante, lo que 

puede hacerse por diferentes técnicas como espectroscopía UV-visible, HPLC, centelleo 

líquido (14C), etc.  De esta manera, obtenemos la concentración de compuesto que no está 

unida al suelo (Ce). Para calcular la concentración de compuesto adsorbido al suelo (Cs) lo 

podemos hacer por métodos directos, es decir, extrayendo y midiendo la cantidad presente 

en el suelo, o bien, por métodos indirectos, a partir de la Ce por diferencia con la 

concentración inicial utilizada. 

 

El estudio de la desorción suele llevarse a cabo mediante “extracciones sucesivas”, 

por las que se va sustituyendo parte del sobrenadante por una disolución extractante libre 
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del compuesto a estudiar, se agita y se deja equilibrar. Esta operación se repite varias 

veces sucesivamente. 

 

Las isotermas de adsorción son representaciones de Cs en función de Ce. La forma 

de la isoterma obtenida es muy importante porque nos proporciona información acerca del 

mecanismo de adsorción. Según Giles et al. (1960), la mayoría de las isotermas de 

adsorción de compuestos orgánicos se ajustan a algunos de los cuatro tipos siguientes 

(Figura I.6): 

 

1. Isoterma tipo S: Este tipo de isoterma tiene dos partes: la primera parte, de baja 

pendiente, donde las moléculas de soluto compiten con las moléculas de disolvente, y 

una segunda parte, con una pendiente alta, que indica que hay atracción entre las 

moléculas de soluto adsorbidas favoreciendo las moléculas adsorbidas la adsorción del 

resto de moléculas de soluto que queda en la disolución. 

 

2. Isoterma tipo L: La alta pendiente inicial de este tipo de curvas indica una gran afinidad 

del soluto por el adsorbente y una mínima competencia entre las moléculas de 

disolvente y las de soluto por los sitios de adsorción. La disminución de la pendiente en 

la última parte de la curva nos indica que los sitios de adsorción están casi todos 

ocupados y, aunque aumentemos la concentración de soluto, no tendremos cambios 

apreciables en la cantidad adsorbida. 

 

3. Isoterma tipo H: Son un caso especial de las tipo L. Indican una afinidad muy alta entre 

el soluto y el adsorbente de forma que la adsorción es total incluso a concentraciones 

muy bajas de soluto. 

 

4. Isoterma tipo C: En estas isotermas la cantidad adsorbida al adsorbente es 

directamente proporcional a la concentración de soluto que hay en la disolución. 

Recuerda al reparto de un soluto en dos líquidos inmiscibles; por ello a menudo se usa 

el término “partición” o “disolución del soluto” en el sólido para referirse a este tipo de 

isotermas. 
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Figura I.6. Tipos de isotermas de adsorción según Giles et al. (1960). 

 

Hay varias ecuaciones a las que se suelen ajustar las isotermas de adsorción de 

compuestos orgánicos a suelos y sus componentes. Entre ellas destacan la ecuación de 

Langmuir y la de Freundlich. Nosotros utilizaremos la segunda que es la que define mejor 

los parámetros de adsorción en sistemas heterogéneos como los suelos. Esta ecuación es 

empírica, al contrario que la de Langmuir que es teórica. 

 

Ecuación de Freundlich: 

 

fn
efs CKC ⋅=  

 

Log Cs = Log Kf + nf · Log Ce 

 

 donde :  

  

 Cs: Concentración de soluto adsorbido. 

 Ce: Concentración de soluto en la disolución una vez alcanzado el equilibrio. 

Kf: Constante que coincide con la cantidad de soluto adsorbido cuando la 

concentración en la disolución de equilibrio es 1. 

nf: Constante relacionada con la forma de la isoterma. 

 

nf = 1 Tipo C 

nf < 1 Tipo L 

nf > 1 Tipo S 

   

Cuando la adsorción se evalúa a una única concentración, puede obtenerse la 

constante de equilibrio, Kd, como la razón entre Cs y Ce. Esta constante de equilibrio es 

única para cada compuesto a unas condiciones determinadas y a una concentración dada y 
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nos va a dar la posibilidad de comparar la adsorción de diferentes compuestos a un mismo 

suelo o de un mismo compuesto a diferentes suelos a dicha concentración. 

 

Cuando el camino seguido por la desorción no es igual que el de la adsorción se 

produce el fenómeno de histéresis. Algunas de las causas de la histéresis son: 

 

- No se alcanza el equilibrio durante la adsorción o desorción. 

- Se eliminan partículas sólidas durante la desorción. 

- Cambios del pH durante la desorción. 

- Degradación del compuesto. 

- Cristalización del compuesto. 

- Formación de enlaces irreversibles. 

 

I.2.1.2. Factores que influyen en la adsorción. 

 

Los principales factores que afectan a la adsorción de compuestos orgánicos al 

suelo pueden dividirse en 4 grupos: los relativos al suelo, los que dependen del adsorbato, 

los relativos a la disolución del suelo y otros. 

 

I.2.1.2.1. Relativos al suelo: composición coloidal del suelo. 

 

Los componentes coloidales del suelo, también conocidos como fracción arcilla, son 

las partículas de tamaño inferior a 2 µm y son los principales responsables de las 

interacciones entre el suelo y los compuestos orgánicos, debido a su alta superficie 

específica y reactividad superficial. Los componentes coloidales del suelo están 

compuestos por una fracción coloidal inorgánica y por otra fracción coloidal orgánica. 

 

La fracción coloidal inorgánica está compuesta fundamentalmente por silicatos 

laminares o filosilicatos y por óxidos, hidróxidos y oxihidróxidos de distintos metales, 

fundamentalmente de hierro y aluminio.  

 

Los silicatos laminares están formados por diferentes láminas apiladas, cada una de 

estas láminas compuestas a su vez por capas de unidades tetraédricas Si-O y unidades 

octaédricas Al-(O-OH) ó Mg-(O-OH). Según se dispongan estas capas dentro de las 

láminas existen distintos tipos de filosilicatos: 
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Minerales 1:1. Se condensan una capa tetraédrica con una capa octaédrica para 

constituir la lámina. Las láminas se unen mediante puentes de hidrógeno O-OH. Este tipo 

de mineral puede ser neutro o tener una pequeña carga negativa consecuencia de 

sustituciones isomórficas, que se producen al ser sustituido el Si4+ por un átomo de similar 

tamaño pero de carga menor, como el Al3+ o el Fe3+. Dentro de este tipo podemos nombrar 

el grupo de las caolinitas y serpentinas. 

 

Minerales 2:1. La estructura básica está formada por una capa octaédrica entre 2 

capas tetraédricas. Las láminas se mantienen unidas por fuerzas de van der Waals entre 

átomos de O de capas adyacentes. En los minerales 2:1 son más frecuentes las 

sustituciones isomórficas, lo que origina una carga negativa permanente que se compensa 

con cationes que se colocan entre las láminas: son los llamados cationes interlaminares. 

Los cationes interlaminares son los que dan al filosilicato una de sus propiedades más 

importantes, la capacidad de intercambio catiónico (CIC), es decir, la posibilidad de sustituir 

los cationes que se encuentran compensando la carga negativa por otros presentes en la 

disolución del suelo. Dependiendo de donde se produzca la sustitución isomórfica (capa 

tetraédrica u octaédrica) y de los cationes interlaminares presentes aparecen distintas 

especies minerales. En este tipo podemos distinguir los grupos de la pirofilita-talco, 

esmectitas, vermiculitas, ilitas y micas. 

 

La Figura I.7 representa un esquema de los tipos de filosilicatos descritos 

anteriormente. 

  

  

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Figura I. 7. Estructura de los filosilicatos tipo 1:1 y 2:1. 

 

Dentro de la fracción coloidal inorgánica están también los óxidos metálicos que son 

importantes por su alta superficie específica y alta reactividad superficial. La carga 
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superficial es variable y depende del pH, por lo que pueden fijar tanto cationes como 

aniones. A pHs habituales en suelos la carga superficial es positiva tendiendo a fijar 

aniones como son los productos de la disociación de los ácidos aromáticos. Dubus et al. 

(2001) sugiere la posibilidad de que las superficies cargadas de los óxidos metálicos están 

implicadas en la adsorción del ácido salicílico y del pesticida clofencet a suelos, 

especialmente en ferrosols. Esta adsorción está muy influenciada por el pH. 

 

Los óxidos metálicos pueden presentarse en el suelo con diferentes grados de 

cristalinidad. Dentro de los óxidos metálicos, los más abundantes son los óxidos de hierro. 

 

La fracción coloidal orgánica se puede dividir en sustancias no húmicas y húmicas. 

 

Las sustancias no húmicas son restos de plantas y animales que son fácilmente 

degradados por los microorganismos dando las sustancias húmicas. Debido a esta facilidad 

para degradarse su tiempo de vida media es corto. 

 

Las sustancias húmicas o humus son más estables y tienen una vida media mayor. 

Tienen una estructura química compleja y amorfa, son de carácter ácido, oscuro y de alto 

peso molecular. Están constituidas por un esqueleto policíclico aromático compuesto por 

heterociclos nitrogenados, quinonas, fenoles, ácidos benzóicos, uniéndose a esta estructura 

cadenas alifáticas. Las sustancias húmicas presentan grupos funcionales muy numerosos y 

variados como carboxílicos, carbonilos, hidroxilos, tioles, aminos, sulfónicos, etc. 

 

Según el comportamiento del humus frente a distintos extractantes obtenemos 

distintas fracciones (Figura I.8): 

 

• Huminas: es la fracción insoluble que queda tras tratar el humus con NaOH. 

Son insolubles en medio ácido y alcalino. 

Una vez separadas las huminas, un tratamiento ácido con HCl permite 

separar: 

 

• Ácidos fúlvicos: que son solubles en medio ácido y alcalino. 

 

• Ácidos húmicos: que son solubles en medio alcalino pero insolubles en 

medio ácido.  
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Figura I.8. Extracción de las fracciones orgánicas del suelo. 

 

La carga de las sustancias húmicas es variable dependiendo del pH. Normalmente 

las sustancias húmicas suelen tener carga negativa debido a la disociación de los grupos 

funcionales de carácter ácido como los grupos carboxílicos y fenólicos, lo que les confiere 

una capacidad de intercambio catiónico (CIC). Pero en suelos muy ácidos pueden tener 

cargas positiva pudiendo adsorber en este caso sustancias de carácter aniónico. 

 

En medio acuoso, las sustancias húmicas adoptan una estructura esférica 

resguardando en el interior las partes hidrófobas y presentando hacia el exterior las partes 

hidrófilas (Oades, 1989). Los solutos apolares se unen en las partes hidrofóbicas y los 

polares en las hidrofílicas. Los coloides orgánicos son los responsables en gran medida de 

la adsorción de las sustancias hidrofóbicas sin cargas, de manera que existe una 

correlación entre su adsorción y la cantidad de materia orgánica del suelo. Por ello, la 

adsorción de compuestos orgánicos no polares a suelos y sedimentos depende, en gran 

medida, del contenido en carbono orgánico (Grathwohl, 1990; Chiou, 2002).  

 

Teniendo en cuenta las características estructurales de los tres componentes 

coloidales mayoritarios del suelo (filosilicatos, óxidos y sustancias húmicas) podemos decir 

que, individualmente, los óxidos son los que tienen mayor capacidad para la adsorción de 

ácidos aromáticos, ya que a los pH habituales en suelos presentan cargas positivas. Esto 

se pone de manifiesto en el trabajo de Celis et al. (1999), donde se estudia la adsorción del 

herbicida ácido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) (Figura I.9) a componentes coloidales 

individuales y a diferentes asociaciones sintéticas entre éstos. La Tabla I.2. recoge los 

coeficientes de adsorción Kd obtenidos para los componentes coloidales individuales 

principales.  



I. Introducción. 

 

25 

 

 

 

 

 

 

Figura I.9. Estructura molecular del herbicida 2,4-D. 

 

Tabla I.2. Resultados de la adsorción de 2,4-D a los principales componentes 

de la fracción coloidal del suelo (Celis et al., 1999). 

 
Filosilicato 

(Montmorillonita) 
Óxido de hierro 
(Ferrihidrita) 

Ácido húmico 

Kd(l/kg) <0 409 60 

 

No obstante, la capacidad de adsorción de los óxidos puede verse atenuada por su 

unión a los filosilicatos y a las sustancias húmicas, pasando a tener una gran importancia 

en la adsorción la asociación entre los componentes individuales del suelo (Celis et al. 

1999).  

 

La importancia de los constituyentes minerales del suelo en la adsorción de 

compuestos iónicos o de alta polaridad se pone de manifiesto en los trabajos de Dubus et 

al. (2001), con ácidos aromáticos débiles, en concreto clofencet y ácido salicílico. Se 

observó que la adsorción aumentaba al disminuir la materia orgánica del suelo y, a su vez, 

se vio un efecto positivo sobre la adsorción de las superficies cargadas de los óxidos 

metálicos. 

 

Los PAHs son contaminantes que se caracterizan por tener una baja solubilidad en 

agua y un coeficiente de partición octanol/agua alto (Mackay et al., 1992). Los PAHs que se 

encuentran en medios acuosos tienen tendencia a unirse a la materia orgánica de suelos y 

sedimentos, donde pueden permanecer por un largo periodo de tiempo, sufriendo un 

periodo de envejecimiento. Mientras más envejecido esté el contaminante más difícil es su 

extracción y, por tanto, su biodegradación, lo que también puede conllevar una disminución 

de su riesgo tóxico (Shor et al., 2003). La adsorción preferente de los PAHs a las sustancias 

húmicas de los suelos fue estudiada en los trabajos de Celis et al. (2006) donde se evaluó 

la adsorción de fenantreno (Figura I.10) a componentes coloidales individuales y a sus 

asociaciones. Los resultados de las adsorciones a los componentes individuales están 

recogidos en la Tabla I.3. 
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Figura I.10. Estructura molecular de fenantreno. 

 

Tabla I.3. Resultados de la adsorción de fenantreno a los principales 

componentes de la fracción coloidal del suelo (Celis et al., 2006). 

 
Filosilicato 

(Montmorillonita) 
Óxido de hierro 
(Ferrihidrita) 

Ácido húmico 

Kd(l/kg) 2 <1 5363 

 

Al igual que en el caso de la adsorción de ácidos aromáticos a los óxidos de hierro, 

la capacidad de adsorción de las sustancias húmicas se ve atenuada por su unión a las 

arcillas y a los óxidos (Celis et al., 1997; Celis et al., 2006). 

 

En lo que respecta a los compuestos objetos de estudio en este trabajo es de 

esperar que en la adsorción de los ácidos aromáticos de bajo peso molecular a los coloides 

del suelo jueguen un papel destacable los componentes inorgánicos. Por el contrario, en el 

caso de los hetero-PAHs, la materia orgánica debe jugar un papel relevante en su 

adsorción, si bien la presencia de heteroátomos en estos compuestos actuaría 

incrementando la polaridad y, por tanto, aumentando su afinidad por los componentes 

minerales.  

 

I.2.1.2.2. Naturaleza del adsorbato. 

 

Las características físico-químicas del contaminante orgánico tienen una gran 

influencia en su adsorción a los coloides del suelo. Entre estas características podemos 

destacar: 

 

Grupos funcionales: La presencia de determinados grupos funcionales puede 

aumentar la afinidad del contaminante por la superficie del suelo. También pueden jugar un 

papel importante los grupos funcionales y átomos que no intervienen directamente en la 

interacción, ya que pueden influir en la polaridad, capacidad donadora o aceptora de 

electrones, pueden impedir estéricamente la unión, etc. 
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La influencia de la presencia de grupos funcionales en la adsorción queda reflejada 

en el trabajo de Bi et al. (2006). En él se estudia la adsorción de diferentes hetero-PAHs a 5 

suelos de referencia europeos. Los autores, entre sus conclusiones, afirman que la 

presencia de grupos metilos o anillos de benceno en S- u O- hetero-PAHs no ionizables de 

la misma clase aumenta la adsorción de los mismos a los suelos. En la Tabla I.4 se ilustran 

algunos de los resultados obtenidos por los autores. 

 

Tabla I.4. Coeficientes de adsorción, Kd (l/kg), obtenidos para benzofurano, 2-

metilbenzofurano y 2,3-dimetilbenzofurano en 5 suelos de referencia europeos (Bi et 

al., 2006). 

Compuestos Estructura 
Eurosoil 

1 
Eurosoil 

2 
Eurosoil 

3 
Eurosoil 

4 
Eurosoil 

5 

Benzofurano 
O

 

0.57 1.27 2.03 0.61 1.77 

2-metilbenzofurano 
O CH3  

1.20 3.01 4.56 1.35 3.46 

2,3-
dimetilbenzofurano 

O CH3

CH3

 

4.02 8.81 12.0 3.71 -
+
 

   +: debido a la alta adsorción al suelo no se pudo determinar con precisión su Kd. 

 

Carga molecular: En general, podemos decir que los contaminantes aniónicos son 

atraídos por superficies con carga positiva como las de los óxidos metálicos, mientras que 

son repelidos por las cargas negativas de los filosilicatos y las sustancias húmicas. Esto 

hace que los compuestos aniónicos, como pueden ser las moléculas con carácter ácido 

ionizadas, tengan una baja adsorción a suelos y, por tanto, una alta movilidad. Por el 

contrario, los contaminantes catiónicos son atraídos por las superficies con carga negativa. 

En el caso de las sustancias ionizables, que tendrán distinta carga dependiendo de su pKa 

o pKb y el pH de la disolución del suelo, la adsorción dependerá de estos parámetros. 

Grupos aniónicos como carboxilatos y fenolatos pueden estar presentes en este tipo de 

sustancias y no se observa normalmente una correlación entre el contenido en materia 

orgánica del suelo y su adsorción (Ukrainczyk y Ajwa, 1996). Las diferentes formas 

(ionizada y no ionizada) de este tipo de compuestos se adsorben por diferentes 

mecanismos (Calvet, 1989).  

 

Los compuestos no iónicos con una determinada polaridad o polarizables son 

atraídos hacia el suelo  por las interacciones dipolo-dipolo que se crean con los coloides del 

mismo. Los compuestos no iónicos de baja polaridad son atraídos por los componentes del 

suelo mediante interacciones hidrofóbicas. 



I. Introducción. 

 

28 

En los hetero-PAHs no ionizables las interacciones no específicas (fuerzas de van 

der Waals) debería prevalecer en su adsorción a los suelos. Respecto a los hetero-PAHs 

ionizables, que muestran cierta polaridad, otras interacciones pueden jugar un papel 

importante en su adsorción a suelos (Bi et al., 2006). Estudios de adsorción de hetero-PAHs 

nitrogenados a suelos han mostrado que para la forma protonada de quinolina (Ainsworth et 

al., 1987; Zachara et al., 1988), piridina (Zachara et al., 1987; Zhu et al., 2003) y 2-

metilpiridina (O´Loughlin et al., 2000), el intercambio catiónico es la interacción 

predominante.  

 

Tamaño molecular: El tamaño molecular juega un doble papel en las interacciones 

entre el contaminante y el suelo. Una molécula voluminosa puede favorecer la unión debido 

a que aumente la superficie de contacto entre ambos y, por lo tanto, sus interacciones, pero 

por otro lado, puede no ser capaz de llegar a determinados sitios de adsorción situados en 

microporos debido a su tamaño molecular. 

 

Solubilidad en agua: El efecto de la solubilidad sobre la adsorción puede ser 

variable, e incluso, contradictorio. En general, podemos decir que los contaminantes que se 

unen a los componentes minerales tienen una mayor adsorción cuanto más polares y 

solubles son. Si el compuesto se une a la materia orgánica del suelo se da la relación 

contraria, es decir, se adsorbe más cuanto más insoluble es. 

 

I.2.1.2.3. Características de la disolución del suelo. 

 

El pH es una de las propiedades más importantes, ya que va a determinar la carga 

del contaminante y de los componentes con carga variable del suelo. Son muchos los 

contaminantes con características ácido-base que, dependiendo del pH de la disolución del 

suelo y de su pKa o pKb, tendrán una determinada carga. Por ejemplo, la mayor adsorción 

de las bases orgánicas suele tener lugar en el rango de pH correspondiente al pKa de las 

mismas (Thomsen et al., 1999). 

 

La fuerza iónica de la disolución del suelo es un factor a tener en cuenta para 

moléculas iónicas, ya que al aumentar la fuerza iónica disminuye la adsorción al darse un 

fenómeno de competencia. Para moléculas neutras el comportamiento es variable y no 

existe una tendencia general. 
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I.2.1.2.4. Otros factores. 

  

La temperatura es un factor que también puede afectar a la adsorción. En general, al 

aumentar la temperatura disminuye la adsorción, debido a que ésta es un proceso 

exotérmico, y aumenta la desorción al ser ésta un fenómeno endotérmico. Pero en 

adsorciones lentas puede producirse el efecto contrario: al aumentar la temperatura, 

aumenta el coeficiente de difusión de las moléculas pudiéndose acelerar la adsorción.  

 

La humedad, en general, al disminuir aumenta la adsorción de los contaminantes 

orgánicos. Este hecho se puede explicar de dos maneras, bien porque al disminuir la 

cantidad de agua quedan más sitios libres de unión para el contaminante orgánico que 

antes estaban bloqueados por las moléculas de agua, o bien porque al unirse las moléculas 

de agua y las de contaminante orgánico a los mismos sitios, al disminuir la humedad, el 

contaminante encuentra menos competencia. Sin embargo, a veces, una disminución de la 

humedad también puede tener como consecuencia una disminución de la adsorción. Esto 

puede explicarse teniendo en cuenta que los contaminantes orgánicos, en general, son 

poco solubles en agua y al disminuir la humedad estamos favoreciendo la cristalización o 

precipitación del compuesto, quedando menos disponible para adsorberse. 

 

Al aumentar el tiempo de residencia del contaminante orgánico en el suelo aumenta 

también la adsorción, ya que al aumentar el tiempo de contacto entre el contaminante 

orgánico y el suelo pueden ocuparse sitios de adsorción de difícil acceso o elevada energía 

de activación. 

  

I.2.2. Lixiviación. 

 

La lixiviación es el transporte de un compuesto a lo largo del perfil del suelo debido a 

la influencia del agua de lluvia o riego. Compuestos con una alta movilidad tienen una alta 

probabilidad de contaminar las aguas subterráneas. 

 

I.2.2.1. Principales factores que afectan a la lixiviación. 

 

Los principales factores que afectan a la lixiviación son: la adsorción por los coloides 

del suelo, las características físico-químicas del contaminante, las características del suelo 

y la intensidad y frecuencia del agua de lluvia o riego. A continuación vamos a desarrollar 

detalladamente estos factores. 
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I.2.2.1.1. Adsorción por los coloides del suelo. 

 

La lixiviación de una sustancia depende, en gran medida, de su adsorción a los 

coloides del suelo, de tal manera, que al aumentar ésta disminuye la movilidad y, por tanto, 

la lixiviación. La adsorción es uno de los principales procesos que van a determinar la 

disponibilidad y el destino de los contaminantes orgánicos en suelos y sedimentos. Si se 

produce el fenómeno de desorción la capacidad de movilizarse se recupera, aumentando 

así el riesgo de lixiviación.  

 

Se sabe que un aumento del tiempo de contacto entre los contaminantes orgánicos 

y el suelo disminuye la movilidad de los mismos (Alexander, 2000; Northcott y Jones, 2000). 

Los PAHs, en este sentido, son considerados relativamente inmóviles y persistentes en 

suelos y sedimentos (Enell et al., 2005). También hay una influencia directa de la 

temperatura en la adsorción, de tal modo que para la mayoría de los compuestos orgánicos 

hidrofóbicos, como los PAHs, existe una relación inversa entre la temperatura y los 

coeficientes de equilibrio de adsorción (Schwarzenbach et al., 1993). Enell et al. (2005) 

estudiaron la influencia de la temperatura en la lixiviación de 5 PAHs (fluoreno, fenantreno, 

antraceno, fluoranteno y pireno) en un suelo contaminado con PAHs, obteniendo resultados 

que indicaban que la desorción y, por tanto, la lixiviación disminuían con la bajada de la 

temperatura. Extrapolando los resultados obtenidos, los autores afirman que cabe esperar 

mayores concentraciones de contaminantes en los lixiviados de suelos contaminados que 

se encuentran en climas más cálidos comparados con los que se hallan en climas más 

fríos.  

 

La materia orgánica es el factor más importante en la retención de sustancias no 

polares, pudiéndose estimar la adsorción en función del compuesto y el contenido en 

materia orgánica del suelo (Green y Karickhoff, 1990). De hecho, diversos autores utilizan la 

afinidad de un compuesto por la materia orgánica del suelo para predecir el riesgo de 

lixiviación. Por ejemplo, Kearney et al. (1997) utilizan la afinidad por la materia orgánica 

expresada como Koc para predecir el riesgo de lixiviación de una molécula, de tal modo que 

compuestos con valores de Koc inferiores a 500 tienen un riesgo elevado de lixiviar, 

mientras que compuestos con valores superiores a 500 presentan un riesgo bajo de 

lixiviación. Gustafson (1989) se basa en el valor de Koc y en el tiempo de vida media (t1/2) de 

un compuesto para calcular el índice GUS cuya fórmula es: 

 

GUS = log(t1/2) · [4-log(Koc)] 

 



I. Introducción. 

 

31 

Valores del índice GUS superiores a 2.8 indican un riesgo alto de lixiviación, 

mientras que para valores inferiores a 1.8 el riesgo de lixiviación sería bajo. 

 

En el caso de los compuestos muy hidrofóbicos, como los PAHs, es de esperar que 

la afinidad por la fracción coloidal del suelo aumente al aumentar el contenido en materia 

orgánica de la misma y también al aumentar el peso molecular del compuesto (Villholt, 

1999), lo que conduciría a una menor lixiviación. La presencia de heteroátomos actuaría 

aumentando la polaridad y, por tanto, la solubilidad en agua de estos compuestos y 

disminuyendo su afinidad por la materia orgánica, lo que podría suponer un incremento del 

riesgo de lixiviación. No obstante, también habría que considerar el establecimiento de 

interacciones de tipo polar con la materia orgánica y los componentes minerales, 

posibilitada por la presencia de heteroátomos en la molécula, así como la posibilidad de 

ionización.  

 

La mayoría de los contaminantes catiónicos tienen tendencia a ser fuertemente 

retenidos por los elementos del suelo por mecanismos como el intercambio catiónico y no 

suelen ser encontrados en altas concentraciones en aguas subterráneas. Por el contrario, 

los contaminantes aniónicos o con características ácidas, como los ácidos aromáticos, 

aunque tienen cierta tendencia a ser retenidos por algunos componentes del suelo 

(filosilicatos y sesquióxidos),en general presentan una gran movilidad y a menudo son 

encontrados en grandes concentraciones en aguas subterráneas (Tanji y Valoppi, 1989). 

 

Transporte facilitado: 

 

Existe un caso especial que es el de transporte facilitado, por el que se transportan 

en suspensión las sustancias unidas a los coloides. Este tipo de transporte cobra más 

importancia en los casos en que las partículas coloidales en suspensión son muy 

abundantes, los compuestos son fuertemente adsorbidos a los coloides y en compuestos 

con baja solubilidad en agua. 

 

Además de los coloides minerales del suelo existen otras sustancias que pueden 

actuar aumentando el transporte de los compuestos orgánicos (Mackay y Gschwend, 2001). 

Entre estas sustancias podemos nombrar: sustancias húmicas (Chiou et al., 1986; Magee et 

al., 1991), partículas minerales cubiertas con materia orgánica (Schlautman y Morgan, 

1993), surfactantes o micelas antropogénicas (Bury y Miller, 1993; Pennell et al., 1993), 

microorganismos (por ejemplo, bacterias; Jenkins y Lion, 1993) o exudados microbianos 

(Zhang y Miller, 1992; Dohse y Lion, 1994).  
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La materia orgánica soluble (MOS) puede jugar un papel muy importante en el 

transporte facilitado (Kalbitz et al., 2000; Maxin y Kögel-Knabner, 2005). Compuestos como 

metales, pesticidas, hidrocarburos aromáticos policíclicos, dioxinas, etc. son capaces de 

unirse a la MOS y transportarse a través del perfil del suelo (Kukkonen et al., 1990; Cox et 

al., 2001; de Jonge et al., 2008).  

 

El tamaño máximo de los coloides que pueden estar suspendidos en la disolución 

viene dado por la tendencia de los mismos a sedimentar y, en general,  está por debajo de 

unas pocas micras. El tamaño mínimo, al que se separan los coloides de la materia 

orgánica disuelta,  suele oscilar alrededor de 10 nm (Ryan y Elimelech, 1996).  

 

Los coloides pueden mantenerse suspendidos en fluidos electrolíticos debido a su 

pequeño tamaño y dependiendo de sus características físico-químicas. Debido a su alta 

superficie específica y al elevado número de grupos funcionales que tienen en su superficie, 

tienen una alta afinidad para mantener adsorbidas especies químicas. Por estas cualidades, 

su facilidad para permanecer suspendidos en disolución y su alta afinidad para mantener 

adsorbidas especies químicas, los coloides son potenciales transportadores de 

contaminantes en flujos de agua en ríos, océanos y suelos (Laegdsmand et al., 1999). 

 

Para que el transporte facilitado a través de coloides se dé, tienen que tener lugar 

tres diferentes procesos: los contaminantes tienen que ser adsorbidos por los coloides, los 

coloides tienen que ser móviles y, por último, el complejo coloide-contaminante tiene que 

ser transportado a través del suelo (Laegdsmand et al., 1999; Mackay y Gschwend, 2001). 

 

Por tanto, algunos contaminantes que por sus características, baja solubilidad en 

agua y alto coeficiente de reparto suelo/agua, no deberían de tener una alta movilidad, 

como pueden ser ciertos pesticidas, metales pesados, PAHs, etc., pueden llegar a tener 

una movilidad mucho más alta de la esperada inicialmente. Por ejemplo, cuando se ha 

medido la concentración de PAHs en aguas subterráneas de sitios contaminados con 

creosota, los valores obtenidos eran más altos de lo que cabía esperar teniendo en cuenta 

la composición de la creosota. Se ha sugerido que este resultado se puede explicar por la 

presencia de coloides que transportan los contaminantes (Backhus et al., 1993; Kiilerich y 

Arvin, 1996).  

 

Un gran número de autores han estudiado el transporte facilitado mediante el 

complejo coloide-contaminante. Vinten et al. (1983) estudiaron el transporte de los 

pesticidas DDT y paraquat unidos a partículas del suelo viendo su dependencia de factores 
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como la fuerza iónica del suelo, la cantidad de agua infiltrada y la textura del suelo. De 

Jonge et al. (1998) estudiaron el transporte facilitado del pesticida prochloraz observando 

que alrededor de un 20% del pesticida lixiviado estaba adsorbido a partículas mayores de 

0.02 µm. Seta y Karathanasis (1996), en un estudio sobre la movilidad del metolachlor, 

encontraron que la presencia de coloides aumentaba el transporte del pesticida de un 22 a 

un 70%, dependiendo del tipo y la movilidad de los coloides. 

 

Hay diferentes trabajos donde se estudia la movilización de los coloides desde el 

suelo o desde los sedimentos de aguas subterráneas por cambios en el flujo o en las 

propiedades químicas. Los cambios en las propiedades químicas pueden afectar a las 

fuerzas que mantienen unidos los coloides al suelo, permitiendo así la movilización de los 

mismos (Ryan y Gschwend, 1994a; Seaman et al., 1995; Kaplan et al., 1996). Cuando las 

condiciones químicas son favorables para la liberación de coloides, el coeficiente de 

difusión desde el sitio donde se mantienen unidos hasta la disolución es el factor limitante 

(Ryan y Gschwend, 1994a; Jacobsen et al., 1997). La movilización de los coloides también 

se puede ver aumentada por la disolución de los agentes cimentantes. Ryan y Gschwend 

(1994b) encontraron que la movilización de coloides de caolinita aumentaba cuando la 

goetita era disuelta debido a cambios en las condiciones de oxidación/reducción. Un 

aumento en el flujo también aumenta la movilización de los coloides (Kaplan et al., 1993; 

Ryan y Gschwend, 1994a; Govindaraju et al., 1995). Kaplan et al. (1993) encontraron que la 

concentración de coloides lixiviados en lisímetros dependían de la velocidad del flujo. 

Pilgrim et al. (1978) comprobaron que durante las tormentas, el flujo de aguas subterráneas 

movilizaba grandes concentraciones de partículas con medidas comprendidas entre 4 y 8 

µm, explicando este comportamiento por los impactos de las gotas de agua sobre la 

superficie del suelo combinado con los recorridos del agua a través de los macroporos. 

Laegdsmand et al. (1999) proponen que la combinación de macroporos con la infiltración 

continua de agua con una fuerza iónica baja puede llevar a la desaparición iones de los 

macroporos y de la matriz que los rodea, con el resultado de la desestabilización de los 

agregados de las paredes de los macroporos, incrementando así la movilización y el 

transporte de los coloides.     

 

I.2.2.1.2. Características físico-químicas del contaminante. 

 

Las principales características del contaminante que van a afectar a la lixiviación del 

mismo son: ionizabilidad, solubilidad en agua, presión de vapor e hidrofobicidad. 

 



I. Introducción. 

 

34 

Los compuestos catiónicos son, en general, poco móviles debido a los fuertes 

enlaces iónicos que forman con el complejo de cambio catiónico de los coloides. Los 

compuestos muy solubles en agua suelen tener una alta movilidad al ser débilmente 

adsorbidos. La movilidad de compuestos con características ácido/base depende de su pKa 

y del pH del suelo, ya que va a determinar la relación entre forma ionizada y la forma neutra 

del compuesto (Dubus et al., 2001). Las sustancias básicas, en general, tienen una baja 

movilidad; sin embargo, las sustancias con carácter ácido suelen tener una alta movilidad a 

pH habituales en suelos. En el caso concreto de los ácidos aromáticos de bajo peso 

molecular, éstos suelen ser bastante móviles a los pH habituales de los suelos. 

Dependiendo del grado de disociación (pKa) y el número de grupos carboxílicos tendran 

una carga negativa mayor o menor (Jones, 1998) y, por tanto, una mayor o menor 

capacidad para lixiviar. 

 

I.2.2.1.3. Características del suelo. 

 

Características del suelo como el contenido en materia orgánica, el contenido en 

óxidos metálicos, el pH o el contenido en arcilla van a ser decisivas en la adsorción de los 

compuestos orgánicos al suelo y, por tanto, van a determinar su capacidad para lixiviar. La 

dinámica del proceso de adsorción al suelo es complicada y no puede ser generalizada 

usando sólo una de estas características (Cecchi et al., 2004), sino que la adsorción al 

suelo de una sustancia es el resultado de la influencia de todas estas características del 

suelo sobre el compuesto. 

Otra de las propiedades más importantes del suelo que influye en la lixiviación es la 

presencia de macroporos. La importancia de los macroporos como un mecanismo de flujo 

preferencial permitiendo la infiltración de agua y el transporte de solutos ha tenido un 

reconocimiento general durante las últimas décadas (Christiansen et al., 2004). Mediante 

este mecanismo el soluto percola a través del suelo de una manera rápida y sin apenas 

interaccionar con el suelo, permitiendo así que puedan llegar a aguas subterráneas solutos 

poco solubles. A este tipo de transporte se le denomina hidrodinámico, mientras que el que 

tiene lugar a través de la matriz del suelo se da además por difusión. La presencia de poros 

de gran tamaño puede deberse a distintos factores como pueden ser: conductos de 

animales, canales de raíces, roturas y fisuras que se originan por el efecto del agua, por 

expansión y contracción del suelo, congelamiento y deshielo y conductos formados por la 

acción erosiva del agua. 

 

Estudios realizados por Toran y Palumbo (1991) en columnas empaquetadas con 

arena mostraron que el retraso en la lixiviación de coloides disminuía al incrustar 
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macroporos artificiales en la dirección del flujo. Además, vieron que macroporos con un 

diámetro alto daban como resultado varios picos de lixiviación.  

 

I.2.2.1.4. Intensidad y frecuencia del agua de lluvia o riego. 

 

La intensidad y frecuencia del agua aplicada va a tener una gran influencia en la 

lixiviación. El aporte de agua puede ser de manera natural, mediante precipitaciones, o de 

manera artificial, mediante el riego. En el caso del aporte artificial, el riesgo de lixiviación y 

contaminación de aguas subterráneas es menor, al estar controlada la aplicación del agua. 

Sin embargo, en el caso del aporte natural, el riesgo de contaminación de aguas 

subterráneas es alto, ya que la lluvia se concentra en determinados periodos y puede ser 

de gran intensidad. 

 

I.2.2.2. Estudio de la lixiviación. 

 

Los estudios de movilidad son muy importantes porque nos van a permitir predecir el 

comportamiento de la molécula en el suelo y, por tanto, determinar su efecto, persistencia y 

riesgo de contaminación. 

 

Los estudios que se pueden realizar sobre lixiviación de contaminantes pueden ser 

de dos tipos: de laboratorio o de campo. 

 

Los estudios de laboratorio presentan la ventaja de poder evaluar la influencia de 

un determinado factor manteniendo constante el resto. También nos permiten obtener 

resultados comparativos y reproducibles. Sin embargo, tienen el inconveniente de no 

representar las condiciones normales de campo; no se tienen en cuenta efectos como los 

cambios de temperatura y de humedad, etc. Éstos son factores que pueden afectar a la 

movilidad de la molécula. 

 

Los estudios de campo tienen la principal ventaja de acercarse a las condiciones 

reales del suelo, ya que éste mantiene su estructura original y se dan las condiciones 

normales de campo. Este tipo de estudio presenta el inconveniente de tener una mayor 

complejidad; hay que tener en cuenta la heterogeneidad del suelo, por lo que hace falta un 

gran número de replicados. 

 

A continuación se exponen algunos de los métodos de estudio más usados. 
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I.2.2.2.1. Lisímetros. 

 

Ésta es una de las técnicas que se engloban dentro de los estudios de campo y, por 

tanto, respeta las condiciones reales del suelo; mantiene la estructura intacta del suelo, 

manteniendo su porosidad original, fisuras y grietas que van a determinar el paso de agua y 

de aire. También se van a dar las condiciones reales de campo y sus variaciones. 

 

Los lisímetros consisten en un tubo de medidas variables pero que oscilan entre 10 y 

50 cm de diámetro y de 50 a 150 cm de longitud. En general, están hechos de acero 

inoxidable o PVC. Uno de los extremos del lisímetro está afilado para facilitar su 

penetración en el suelo; en este mismo extremo se coloca un tamiz para impedir que 

lleguen partículas del suelo al recipiente colector, que suele ser de vidrio. Los lixiviados se 

recogen por succión mediante un tubo de plástico o teflón (Figura I.11). 

 

Los lisímetros, al ser sistemas cerrados, permiten el control exacto del agua que 

percola a través del suelo (Bregström, 1990a y b). 

 

  

 

     

  

 

 

  

 

 

 

Figura I.11. Esquema de un lisímetro. 

 

I.2.2.2.2. Cromatografía en capa gruesa. 

 

 Este método, que pertenece a los estudios de laboratorio, fue desarrollado por 

Gerber et al. en 1970. Consiste en una bandeja ligeramente inclinada, unos 15 grados, que 

está llena de suelo tamizado a 2 mm. En el extremo elevado de la bandeja hay una mecha 

de algodón que por un lado está sumergido en un recipiente con agua. El otro lado está en 

contacto con el suelo proporcionándole un flujo constante de agua. La molécula objeto de 

estudio se aplica al extremo elevado de la bandeja y, una vez se ha saturado el suelo, se 
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realiza un bioensayo con una especie sensible a la molécula aplicada. Esto nos determina 

el avance de la molécula a través del suelo. 

 

Mediante este método podemos conocer el máximo en la distribución de la molécula, 

obteniendo, a su vez, el índice de lavado, que se define como la distancia entre el máximo y 

el extremo elevado de la bandeja. Esta técnica permite la comparación de una molécula en 

varios suelos, de varias moléculas en un solo suelo, etc. 

 

I.2.2.2.3. Cromatografía de capa fina. 

 

Esta técnica se engloba en los estudios de laboratorio y fue descrita por Helling y 

Turner en 1968. Consiste en un soporte de vidrio sobre el que se aplica una fina capa de 

suelo, la molécula se marca radiactivamente para su posterior detección y se aplica en un 

extremo. A continuación, se hace pasar un volumen de agua hacia el otro extremo. 

 

La cromatografía de capa fina permite el estudio de la movilidad relativa de las 

moléculas, el estudio de varias moléculas bajo las mismas condiciones y la influencia de las 

propiedades del suelo sobre éstas. Es un método rápido y reproducible y, además, de fácil 

preparación. La experiencia tiene lugar bajo condiciones de flujo insaturado, es decir, el 

movimiento del agua está gobernado por las mismas leyes que en el suelo. 

 

I.2.2.2.4. Columnas de suelo. 

 

Ésta es la técnica más utilizada para estudiar la movilidad de moléculas en el 

laboratorio. La columna de suelo consiste en un cilindro de diferentes materiales como 

vidrio, PVC, aluminio, etc. Este cilindro se rellena con el suelo objeto de estudio y se aplica 

el compuesto por el extremo superior. La columna se lava periódicamente con agua, 

recogiéndose los lixiviados y analizándolos posteriormente para determinar la cantidad de 

compuesto que percola. Podemos completar el estudio analizando los restos de la molécula 

que quedan en el interior de la columna y determinando así su distribución. 

 

Las columnas tienen una gran versatilidad, al poder emplearse diferentes formas de 

aplicación y cantidades del compuesto, controlar el flujo de agua, etc.; además, se pueden 

emplear diferentes métodos de análisis. También pueden ser utilizadas en experiencias con 

moléculas muy persistentes y se pueden adaptar para el uso de moléculas volátiles. 
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Existen, principalmente, 2 tipos de columnas: 

 

• Columnas empaquetadas manualmente: se suelen hacer con la fracción de 

suelo menor de 2 mm (Figura I.12). Con ellas se puede estudiar la influencia 

de las características físico-químicas del suelo sobre la molécula, o bien, 

comparar la movilidad de diferentes moléculas bajo las mismas condiciones. 

La principal ventaja de este tipo de columnas es la gran reproducibilidad de 

los resultados. 

 

• Columnas inalteradas: son columnas en las que se respeta la estructura 

original del suelo, siendo ésta su principal ventaja. Como inconveniente cabe 

destacar que necesita un mayor número de replicados debido a la 

heterogeneidad de la estructura del suelo. 

 

Con las columnas de suelo tenemos muchas posibilidades de estudio: movilidad 

relativa de una molécula en distintos suelos, movilidad de distintas moléculas en un mismo 

suelo, se puede estudiar la influencia del laboreo y otras prácticas agrícolas, influencia del 

flujo saturado-insaturado, estudios de la influencia de la adición de residuos sobre la 

movilidad, etc. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

Figura I.12. Esquema de una columna empaquetada a mano. 
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I.2.3. Otros procesos de transporte: volatilización, escorrentía, difusión y 

absorción por plantas y organismos. 

 

I.2.3.1. Volatilización. 

  

La volatilización es el paso del compuesto orgánico al estado gaseoso. Este 

fenómeno se da en mayor medida en el momento de su llegada al suelo.  

  

Estudios de campo, de laboratorio y realizados con modelos sugieren que el 

movimiento de los compuestos volátiles a través del suelo está influenciado, en gran 

medida, por los procesos de difusión (Jury et al., 1990; Jellali et al., 2001; Choi et al., 2002). 

La difusión de los compuestos volátiles depende de las características físicas y químicas 

del compuesto como su presión de vapor, estructura, número y tipos de grupos funcionales; 

de características del suelo como la porosidad, la humedad, el contenido en materia 

orgánica; de la degradación biológica y química; de la adsorción al suelo; y de los flujos de 

agua a través del suelo (Jury et al., 1990; Batterman et al., 1996; Stauffer et al., 2005). 

 

El paso del compuesto a la atmósfera está influenciado directamente por factores 

meteorológicos entre los que podemos destacar las precipitaciones, la temperatura, presión 

atmosférica, etc. Las precipitaciones, al infiltrarse el agua en el suelo, pueden hacer que las 

moléculas de agua desplacen a los compuestos orgánicos que se encuentran adsorbidos al 

suelo pasando éstos al estado gaseoso y produciéndose así un incremento temporal de la 

volatilización del contaminante (Valsaraj et al., 1999; Poulsen et al., 2000). Además, las 

precipitaciones suelen venir acompañadas de una bajada de presión que ayuda a este 

incremento temporal de la volatilización. La temperatura es otro de los factores que influyen 

directamente en la volatilización, ya que hay una relación directa entre la concentración de 

los compuestos volátiles en el aire y la temperatura ambiental (Honrath et al., 1997; Hoff et 

al., 1998; Cortes et al., 1998; Lee y Jones, 1999). Al aumentar la temperatura, la 

concentración de los compuestos volátiles aumenta debido a la volatilización desde las 

superficies de suelos, partículas atmosféricas, agua y vegetación (Sofuoglu et al., 2001). La 

presión atmosférica es otro de los factores que controla el paso de los compuestos 

orgánicos a la atmósfera. Se han descrito aumentos en el flujo debido a cambios en este 

factor (Massmann y Farrier, 1992; Auer et al., 1996; Elberling et al., 1998; Takle et al., 

2004).  

 

En el caso de los PAHs existe una correlación entre el grado de volatilización y su 

peso molecular, de tal manera que al disminuir su peso molecular aumentar su tendencia a 
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pasar al estado gaseoso (Wang et al., 2005). En la Tabla I.5 se presentan los pesos 

moleculares y las presiones de vapor de los 16 PAHs clasificados por la USEPA como 

contaminantes prioritarios, observándose como existe una relación inversa entre ambos 

parámetros. 

 

Tabla I.5. Presión de vapor y peso molecular de los 16 PAHs clasificados por la 

USEPA como contaminantes prioritarios.  

 Presión de Vapor (Pa) Peso Molecular (g/mol) 

Naftaleno 10.4 128.2 

Acenaftileno 0.9 152.2 

Acenafteno 0.3 154.2 

Fluoreno 0.09 166.2 

Fenantreno 0.02 178.2 

Antraceno 0.1 10-2 178.2 

Pireno 0.6 10-3 178.2 

Fluoranteno 1.23 10-3 202.3 

Benzo[a]antraceno 2.80 10-5 228.3 

Criseno 5.70 10-7 228.3 

Benzo[b]fluoranteno 3.00 10-9 252.3 

Benzo[k]fluoranteno 5.20 10-8 252.3 

Benzo[a]pireno 7.00 10-7 252.3 

Indeno[1,2,3-cd]pireno 1.30 10-8 276.3 

Benzo[g,h,i]perileno 1.30 10-8 276.3 

Dibenzo[a,h]antraceno 3.70 10-10 278.4 

 

Aunque la volatilización se da en mayor medida en el momento de la llegada al suelo 

de los contaminantes, también se ha descrito el paso desde aguas subterráneas a la 

atmósfera para compuestos con una alta presión de vapor como son los PAHs y los hetero-

PAHs (Lahvis et al., 1999; Tillman et al., 2003; Choi y Smith, 2005). Estas moléculas 

pueden pasar, debido a su alta presión de vapor, desde las aguas subterráneas al suelo, 

donde pueden ser degradadas al haber condiciones aeróbicas relativamente mayores, y del 

suelo, por un transporte ascendente, ser liberadas a la atmósfera (Marr et al., 2006). La 

volatilización es una fuente importante de exposición humana a estos compuestos. Se han 

descritos otras fuentes de exposición, relacionada con la volatilización, como es la intrusión 

de vapor, donde el transporte de los gases desde el suelo al interior de los edificios se 
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realiza por advección y/o por difusión a través de grietas en la propia estructura del edificio 

o por alcantarillas o sumideros (Olson y Corsi, 2002). 

 

Además de la forma gaseosa, el paso a la atmósfera se puede realizar asociado a 

partículas. Este es un importante mecanismo de dispersión de contaminantes pudiendo 

transportarlos a grandes distancias. La deposición en los suelos puede ser de 2 maneras, 

bien por un impacto directo de las partículas y moléculas gaseosas sobre las superficies del 

suelo (deposición seca), o bien por precipitación (deposición humeda) (Motelay-Massei et 

al., 2006). El papel de las deposiciones atmosféricas se ha estimado en el mismo orden de 

magnitud que las descargas de aguas residuales (Webber, 1983). Se ha estimado que del 

10 al 80% de los PAHs que existen en los océanos del mundo tiene un origen atmosférico 

(Manoli y Samara, 1999; Moore y Ramamoorthy, 1984).   

 

I.2.3.2. Escorrentía. 

 

La escorrentía es el conjunto de aguas que se desplaza por la superficie terrestre 

gracias a la fuerza de la gravedad. Se produce, según la teoría de Horton, cuando la 

precipitación o el riego superan la tasa de infiltración de agua del suelo. Los factores más 

importantes que determinan las pérdidas de compuesto por escorrentía son: las 

condiciones climáticas, las características del suelo y las características del compuesto 

orgánico. Según Wauchope (1978), las pérdidas de compuesto en aguas de escorrentía 

tienen lugar en disolución para compuestos con solubilidad en agua >2 mg/l y con el 

compuesto adsorbido a los coloides del suelo para compuestos con solubilidades en agua 

<2 mg/l. Este proceso de transferencia contribuye a la contaminación de aguas superficiales 

y sedimentos. 

 

Es de esperar que los ácidos aromáticos de bajo peso molecular, por su solubilidad 

relativamente alta en agua, sean arrastrados disueltos en las corrientes de agua. Por el 

contrario, los hetero-PAHs tienen mayores posibilidades de transportarse unidos a coloides 

del suelo. Para los compuestos que se transportan unidos a coloides, como los PAHs, se ha 

visto que la fracción fina del suelo (<45 µm)  tiene una mayor importancia para este 

fenómeno que la fracción gruesa. La fracción gruesa tiene una mayor importancia cuando el 

flujo de la escorrentía crece rápidamente. La fluctuación en el contenido de PAHs durante 

los episodios de escorrentía es significativa para la fracción gruesa, sin embargo, para la 

fracción fina, esta fluctuación es menor (Aryal et al., 2006).     
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La escorrentía de los PAHs es particularmente importante debido a su alta 

persistencia en el medioambiente y su toxicidad sobre los organismos acuáticos (Hoffman 

et al., 1984; Borchardt y Sperling, 1997; Walker et al., 1999). Los PAHs pueden llegar a las 

superficies terrestres por deposiciones desde la atmósfera y pueden ser transportados 

desde aquí por el fenómeno de escorrentía. Esta resuspensión es muy variable y puede 

depender de factores como el tipo de superficie y de parámetros meteorológicos como la 

concentración y la intensidad de las lluvias, y los periodos secos entre los episodios de 

lluvia (Fergusson y Ryan, 1984; Bris et al., 1999; Krein y Schorer, 2000). 

  

I.2.3.3. Difusión. 

 

La difusión es el fenómeno por el cual un contaminante se desplaza de un punto a 

otro dentro de una misma fase en el suelo o agua. Según la ley de Fick, la densidad de 

corriente de partícula es proporcional al gradiente de concentración 

            

 

 

 

 

donde J es el flujo de masas, ∂n es el gradiente de concentraciones y ∂x es la distancia de 

difusión. La constante de proporcionalidad  D se denomina coeficiente de difusión y es 

característico tanto del soluto como del medio en el que se disuelve. 

 

Los factores que afectan a la difusión son la solubilidad y presión de vapor del 

contaminante, así como la temperatura, el contenido de humedad y la porosidad del suelo. 

 

I.2.3.4. Absorción por plantas y organismos. 

 

La absorción por plantas y organismos es otro de los procesos de transporte que se 

da en el suelo. Muchas sustancias son absorbidas por plantas, insectos, nematodos, etc., 

pudiendo degradarse o quedarse asociados a residuos de plantas y organismos. Ésta 

puede ser una vía natural de destoxificación. 

 

Algunas bacterias, hongos y plantas superiores, en las condiciones adecuadas, son 

capaces de sintetizar PAHs que contienen en su estructura sustituyentes con oxígeno, 

nitrógeno o azufre, tal es el caso de los pigmentos quinónicos (Thompson, 1968), como el 

que vemos en la Figura I.13. Aunque parece ser que las concentraciones de PAHs 

J = -D 
∂n 

∂x 
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encontradas en bacterias y plantas experimentales pueden ser atribuidas a la acumulación 

por los mismos de PAHs procedentes del medio ambiente que les rodea (Hase y Hites, 

1976; Payer et al., 1975; Grimer y Duval, 1970). No existe una clara evidencia de la 

biosíntesis directa de estos compuestos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I.13. Ejemplo del producto natural con estructura de PAH (4,9-

dihidroxiperileno-3,10-quinona) del hongo Daldinia concentrica.    

 

I.2.4. Degradación. 

 

Podemos definir la degradación de un compuesto en el suelo como la 

transformación que se produce en su estructura al interaccionar con los componentes 

bióticos o abióticos presentes en el suelo, capaces de modificar profundamente sus 

características físico-químicas y su acción biológica. 

 

Este fenómeno da lugar a la aparición de nuevos compuestos que no 

necesariamente han de ser menos tóxicos que las sustancias originales. Cuando el 

producto de degradación es menos tóxico que la sustancia original se trata de una 

inactivación o destoxificación. Por el contrario, si el producto resulta más tóxico que la 

sustancia original, se ha producido una activación. 

 

Los productos de degradación suelen ser más polares y solubles en agua que los 

compuestos de partida y, por ello, suelen tener una mayor capacidad para lixiviar y llegar a 

contaminar aguas subterráneas. La degradación puede ser parcial o total, llegando en 

casos extremos a la obtención de compuestos inorgánicos (mineralización) como agua, 

CO2, haluros, amonio, fosfato, etc. 

 

Los procesos de degradación los podemos dividir en tres tipos: fotodegradación, 

degradación química y degradación biológica. 

 

O

HO

O

OH
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I.2.4.1. Fotodegradación. 

 

Es la degradación que se produce por efecto del espectro de la luz solar sobre un 

compuesto. Las fuentes de luz y su intensidad regulan su grado de descomposición. 

 

Hay dos tipos de fotodegradación, la directa, que se refiere a la iniciación del 

proceso por la absorción directa de luz por el compuesto; y la indirecta, en la cual otra 

especie absorbe la luz e inicia las reacciones de degradación del compuesto. Tanto la 

fotodegradación directa como la indirecta representan importantes rutas de degradación 

para ciertos contaminantes en el medio ambiente (Lányi y Dinya, 2003). 

 

Los PAHs constituyen un importante grupo de contaminantes que pueden 

encontrarse en el aire, suelo, agua, vegetación, etc. (Tremolada et al., 1996; Holoubek et 

al., 2000; Buehler et al., 2001; Gosh et al., 2003). La fotodegradación es uno de los 

mayores procesos de transformación abióticos que se puede dar en el medio ambiente para 

los PAHs (Zeep y Schlotzhauer, 1979). Además, la fotolisis suele ser un proceso muy 

rápido. Por ejemplo, en fase acuosa, la vida media de los PAHs debida a la fotolisis es de 

minutos u horas (Zeep y Schlotzhauer, 1979; Mill et al., 1981; Sabaté et al., 2001; Miller y 

Olejnik, 2001). El comportamiento fotoquímico de los PAHs no sólo depende de la 

estructura molecular del compuesto, también juegan un importante papel las propiedades 

físicas y químicas de la superficie sobre la que son adsorbidos (Korfmacher et al., 1980). 

 

En el suelo, este tipo de degradación es importante a nivel superficial, ya que los 

rayos ultravioletas no tienen capacidad para penetrar a grandes profundidades. 

  

I.2.4.2. Degradación química. 

 

La degradación química puede ocurrir por diferentes procesos entre los que 

destacan: 

 

• Oxidación y reducción. 

• Hidroxilación. 

• Desalquilación. 

• Rotura de anillos. 

• Hidrólisis e hidratación. 
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Pueden ocurrir tanto en disolución como catalizadas por la superficie de los coloides 

del suelo (Armstrong y Konrad, 1974). 

 

Los factores más importantes de los que depende la degradación química son: 

 

• pH del suelo. 

• El potencial redox del suelo. 

• La temperatura. 

• La composición de la disolución. 

• La composición de la fracción coloidal del suelo. 

 

I.2.4.3. Degradación biológica. 

 

La acción de los microorganismos del suelo sobre los compuestos orgánicos 

constituye probablemente el mecanismo de descomposición más importante. Los 

microorganismos del suelo, bacterias, algas y hongos, obtienen alimento y energía para su 

crecimiento por descomposición de estos compuestos orgánicos, especialmente cuando 

carecen de otras fuentes. 

 

Los microorganismos pueden transformar los compuestos orgánicos en otros menos 

tóxicos y/o retenerlos en la matriz orgánica y, por tanto, reducir su biodisponibilidad 

(Sánchez et al., 2004). 

 

En general, se considera que los microorganismos sólo pueden degradar los 

sustratos orgánicos cuando están disueltos en agua (Subba-Rao y Alexander, 1982; 

Weissenfels et al., 1992; Johnsen et al., 2005), por lo tanto, muchos estudios proponen que 

la acumulación de PAHs en sedimentos o suelos reduce su biodisponibilidad y, por tanto, 

retrasan su biodegradación (Harms y Bosma, 1997, Bosman et al., 1997; Wilcke, 2000; 

Yuan y Chang, 2001; Johsen et al., 2005). Sin embargo, otros estudios muestran que la 

existencia de sedimentos puede conllevar un aumento de la biodegradación, ya que los 

contaminantes adsorbidos pueden ser degradados por bacterias en la fase sólida (Guerin y 

Boyd, 1992; Hwang et al., 2003). Por ejemplo, Poeton et al. (1999) nos presenta estudios 

donde la presencia de sedimentos aumenta la biodegradación de fenantreno y fluoranteno 

por parte de algunas bacterias marinas. Varios estudios sugieren que el aumento de la 

biodegradación en presencia de sedimentos se puede explicar por varios mecanismos: 1) el 

aumento del número de bacterias al aumentar la cantidad de sedimentos, 2) aunque al 

aumentar la cantidad de sedimentos disminuye la adsorción de PAHs por unidad de peso, 
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la concentración total de PAHs adsorbidos  aumenta con el contenido en sedimentos y 3) la 

desorción de PAHs de la fase sólida hace que haya una alta concentración de PAHs en la 

interfase agua-sedimento. Las bacterias son también atraídas hacia la interfase, 

aumentando así el número de contactos entre las bacterias y los PAHs y, por tanto, su 

degradación (Xia, et al., 2006). Hwang y Cutright (2003) investigaron la desorción y la 

biodegradación de pireno y su relación con las características del suelo. Sus resultados 

indicaron que, aunque la biodisponibilidad de pireno en agua era limitada debido a la fuerte 

asociación con las arcillas expansibles, el movimiento de las bacterias y la adhesión a éstas 

arcillas son los responsables, en gran medida,  de la biodegradación en la fase sólida. 

 

Se han aislado numerosos microorganismos capaces de utilizar como fuente de 

carbono dibenzofurano, como ejemplo podemos citar: Comamonas sp. (Wang et al., 2004), 

Pseudomonas veronii PH-03 (Hong, et al., 2004), Janibacter sp. YY-1 (Yamazoe et al., 

2004), Janibacter terrea XJ-1 (Shiwei et al., 2006), Paecilomyces lilacinus (Gesell, M., et al., 

2004). 

 

El ácido salicílico es un metabolito de las rutas de degradación de muchos PAHs por 

parte de microorganismos. Rhodococcus opacus R7 ha sido aislado en suelos 

contaminados con PAHs debido a su capacidad para crecer utilizando naftaleno como 

sustrato, teniendo entre sus metabolitos resultantes al ácido salicílico (Di Gennaro et al., 

2001) (Figura I.14). También puede aparecer como metabolito en las rutas de degradación 

de hetero-PAHs, por ejemplo, en la degradación de dibenzofurano aparece entre sus 

metabolitos (Stope et al., 2002; Hong et al.,2004; Yamazoe et al., 2004) (Figura I.15).        
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Figura I.14. Ruta de la oxidación del naftaleno por Mycobacterium sp. 
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Figura I.15. Ruta de degradación de dibenzofurano por Janibacter sp. YY-1. 
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El ácido ftálico también está en la ruta de degradación de muchos compuestos por 

acción de microorganismos. Por ejemplo, Mycobacterium vanbaalenii PYR-1 en su 

degradación de fenatreno y pireno da entre sus metabolitos al ácido ftálico (Kim et al., 

2004). A modo de ejemplo exponemos las rutas de biodegradación propuestas para los 

PAHs fenatreno y antraceno entre cuyos productos se encuentra al ácido ftálico (Figura I.16 

y I.17) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura I. 16. Ruta de biodegradación propuesta para fenantreno. 
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Figura I. 17. Ruta de biodegradación propuesta para antraceno. 
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Cinética de la biodegradación: 

 

La curva de biodegradación de un compuesto proporciona información acerca de su 

comportamiento en el suelo. Nos va a aportar conocimientos sobre su disponibilidad en las 

estaciones de crecimiento de los microorganismos que lo degradan y la bioacumulación en 

la macrobiota. 

 

Para describir el comportamiento de los compuestos que son cometabolizados, es 

decir, no usados como sustrato de crecimiento, la cinética de primer orden es la más 

adecuada (Figura I.18). La cinética de primer orden se describe gráficamente como una 

curva exponencial. La expresión cinética más exacta es, de hecho, la cinética de pseudo-

primer orden, donde la tasa de degradación depende tanto de la concentración del 

compuesto como del número de microorganismos degradadores del mismo. Sin embargo, 

debido a la dificultad para enumerar estos microorganismos, se usan constantes de primer 

orden o la vida media.  

 

Para los compuestos usados como sustrato de crecimiento microbiano es frecuente 

observar curvas sigmoidales de biodegradación (Figura I.18). Los datos de la curva 

sigmoidal son más difíciles de interpretar que los de la curva exponencial haciendo falta, al 

menos, cuatro constantes cinéticas para describirlas y siendo, por ello, más difícil predecir 

el comportamiento del compuesto en el medio ambiente. La curva sigmoidal del compuesto 

metabolizado se puede identificar con una cinética de crecimiento microbiano. 

 

Las curvas de biodegradación tienden a ser específicas para cada compuesto en 

cada suelo, ya que los parámetros del suelo tales como temperatura, humedad o pH 

influyen en la biodisponibilidad del compuesto. La degradación es directamente 

proporcional a la densidad de población de los microorganismos que degradan el 

compuesto. En general existe también una correlación positiva entre la degradación y la 

temperatura del suelo, la humedad y el pH, aunque existen algunas excepciones como, por 

ejemplo, las reacciones oxidativas que se producen en menor medida en el agua del suelo 

debido a la baja difusión de oxígeno. Las transformaciones catalizadas por hongos son más 

frecuentes a pH bajos (Kearney et al., 1997).    
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Figura I.18. Diferentes curvas de biodegradación.    
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La contaminación ha dejado de ser considerado como un problema local para 

convertirse en un problema global. Las emisiones de una industria no solo afectan a zonas 

aledañas. Por medio del viento, por ejemplo, se pueden llegar a contaminar puntos muy 

lejanos; un río contaminado puede afectar a tantos países como su cauce atraviese, etc. 

Por ello, la contaminación exige una solución global y conjunta de todos los países. En este 

sentido se enmarcan iniciativas como el protocolo de Kioto donde se pone de manifiesto la 

concienciación mundial frente a este problema. Una herramienta fundamental para 

enfrentarse a la contaminación y sus efectos es el conocimiento de los patrones de 

comportamiento de los contaminantes. Esta tesis doctoral trata de aportar conocimientos 

sobre un grupo de compuestos poco estudiados.        

 

El objetivo de este trabajo ha sido estudiar el comportamiento de tres hetero-PAHs: 

benzofurano, dibenzofurano y acridina y de tres ácidos aromáticos de bajo peso molecular: 

ácido salicílico, el ácido o-ftálico y picloram, en suelos con diferentes características, y 

relacionar dicho comportamiento con la estructura química de las moléculas y las 

propiedades de los suelos utilizados.  

 

Se seleccionaron los tres hetero-PAHs mencionados anteriormente por estar 

presentes habitualmente en suelos contaminados por hidrocarburos. Éstos pueden llegar al 

suelo mediante emisiones industriales, de tráfico automovilístico, se pueden encontrar en 

suelos cercanos a estaciones de servicio, etc. (Motelay-Massei et al., 2006). También son 

una fracción importante dentro de la creosota donde los hetero-PAHs pueden llegar a 

suponer el 5% de los hidrocarburos presentes (Mueller et al., 1989). 

 

Los ácidos aromáticos, ácido salicíclico y ácido o-ftálico, se eligieron por ser 

importantes metabolitos de compuestos hidrofóbicos de amplia presencia en el medio 

ambiente como pesticidas, hidrocarburos aromáticos policíclicos, ftalatos, etc. El picloram 

se escogió, a título comparativo, como ejemplo de ácido aromático de bajo peso molecular 

con una alta persistencia y gran movilidad. 

 

Como se ha comentado al comienzo de esta memoria, el estudio del 

comportamiento de este tipo de compuestos en suelos ha recibido mucha menos atención 

que el estudio de los compuestos de partida, en el caso de los ácidos aromáticos, o que sus 

PAHs análogos sin sustituir, en el caso de los hetero-PAHs, a pesar de que en muchas 

ocasiones los compuestos estudiados en esta tesis doctoral pueden representar un riesgo 

de contaminación incluso mayor que el representado por los contaminantes mayoritarios. 
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Para alcanzar el objetivo propuesto en la presente tesis doctoral se diseñaron 

experimentos de adsorción a suelos, fracciones arcilla y adsorbentes modelos, estudios de 

persistencia en suelos, estudios de lixiviación y la influencia sobre la misma de la MOS, la 

dosis inicial de compuesto, los iones del medio o la estructura original del suelo y, por 

último, estudios de toxicidad de los compuestos seleccionados usando plantas de berro 

para ilustrar el posible efecto tóxico de este tipo de compuestos en el medio ambiente sobre 

organismos vivos.  

 

Es de esperar que la información proporcionada aumente el conocimiento que existe 

acerca de este tipo de compuestos y nos ayude a predecir el comportamiento de los 

mismos en diferentes escenarios y permita una evaluación de riesgos más adecuada de 

suelos afectados por la presencia de contaminantes orgánicos. 
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III.1. MATERIALES. 

 

III.1.1. Hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos. 

 

III.1.1.1. Benzofurano. 

 

El benzofurano (2,3-benzofurano) es un compuesto heteroaromático formado por la 

unión de un anillo de benceno y otro de furano. Su solubilidad en agua es de 678 mg/l a 25º 

C (Eberhardt y Grathwohl, 2002), tiene una presión de vapor de 14 mmHg a 25º C y su 

peso molecular es de 118.14 g/mol. Es un líquido claro, de color amarillo verdoso, cuyo 

rango de ebullición está entre 170-173ºC, su densidad es de 1.095 g/cm3 y es estable, 

aunque puede decolorarse al exponerse a la luz (Sigma-Aldrich). El compuesto utilizado en 

este trabajo ha sido el de alta pureza (>99%) y fue suministrado por Sigma-Aldrich Química, 

S. A. (Alemania). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.1. Benzofurano. 

 

El benzofurano es un líquido aceitoso de aroma dulce producido durante la 

transformación del carbón a aceite mineral. No tiene uso comercial, pero la fracción del 

petróleo que lo contiene se usa para fabricar un plástico llamado resina de cumareno-

indeno. Esta resina resiste la corrosión y se usa para hacer pinturas y barnices. La resina 

también confiere resistencia al agua y se usa en revestimientos para productos de papel y 

telas. Se encuentra en ciertas baldosas de asfalto. La resina ha sido aprobada para su uso 

en envases de alimentos y como capa protectora en frutas cítricas. No se sabe con que 

frecuencia se usa la resina ni tampoco si algo de benzofurano de los envases pasa a los 

alimentos (Agencia para Sustancias Tóxicas y el Registro de Enfermedades, 1992). 

 

El benzofurano puede dar productos de descomposición peligrosos como el 

monóxido de carbono y el dióxido de carbono. Este hecho unido a su especial riesgo para el 

hombre y el medio ambiente por sus posibles efectos cancerígenos, así como carácter 
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perjudicial para los organismos acuáticos, ha sido el responsable de las medidas de 

seguridad utilizadas en la manipulación de dicho producto.   

 

III.1.1.2. Dibenzofurano. 

 

El dibenzofurano es un compuesto heteroaromático de tres anillos formado por la 

unión de dos anillos de benceno  a uno de furano. Tiene una presión de vapor de 0.0175 

mm Hg a 25º C. Su solubilidad en agua es de 5 mg/l a 25º C, su peso molecular es de 

168.19 g/mol, su punto de fusión está entre 86 y 87º C y su punto de ebullición es de 287º 

C. El compuesto utilizado en este trabajo ha sido el de alta pureza (>99%) y fue 

suministrado por Sigma-Aldrich Química, S. A. (Alemania). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.2. Dibenzofurano. 

 

El dibenzofurano es un sólido cristalino de color blanco a temperatura ambiente. Es 

un producto importante de muchos procesos de combustión como, por ejemplo, la 

combustión de maderas, carbón, desechos, combustibles, etc. También ha sido identificado 

en el humo del tabaco (U.S. Department of Health and Human Services, 1993). La mayoría 

del dibenzofurano que es emitido a la atmósfera se encuentra en fase gaseosa y es 

fotodegradado rápidamente produciendo radicales hidroxilo, aunque una pequeña parte del 

dibenzofurano emitido a la atmósfera se encuentra en fase particulada y es relativamente 

resistente a la degradación atmosférica. La llegada al suelo o agua del compuesto que se 

encuentra en la atmósfera puede producirse por una deposición húmeda mediante el agua 

de lluvia o la nieve. Este tipo de deposición afecta tanto a la fase gaseosa como a la fase 

particulada. También existe una deposición seca que afecta principalmente a la fase 

particulada. Se han encontrado elevadas concentraciones de  dibenzofurano en aguas 

subterráneas próximas a sitios contaminados con creosota (Johansen et al., 1997). Este 

compuesto ha sido clasificado como un contaminante a tener en cuenta por la EPA´s Great 

Waters Program debido a su persistencia en el medio ambiente, su potencial 
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bioacumulación y por su toxicidad en humanos y en el medio ambiente (U.S. Environmental 

Protection Agency, 1994).  

 

III.1.1.3. Acridina. 

 

La acridina es un compuesto heteroaromático de tres anillos formados por la unión 

de dos anillos de benceno a uno de piridina. Su solubilidad en agua es de 47 mg/l, su peso 

molecular es de 179.2 g/mol, su punto de fusión es de 107º C y su punto de ebullición es de 

346º C. La acridina tiene un carácter básico débil, siendo su pKa de 5.6. El compuesto 

utilizado en este trabajo ha sido el de alta pureza (97%) y fue suministrado por Sigma-

Aldrich Química, S. A. (Alemania). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.3. Acridina. 

 

La acridina fue aislada por primera vez en 1890 por Carl Gräbe y Heinrich Caro del 

alquitrán del carbón. Está presente en la industria de los colorantes y tintes. Algunos 

derivados de la acridina tienen importantes propiedades antisépticas como por ejemplo la 

proflavina. 

 

III.1.2. Ácidos aromáticos. 

 

III.1.2.1. Picloram. 

 

El picloram (ácido 4-amino-3,5,6-tricloropicolínico) es un ácido débil de pKa=2.3. Es 

un sólido cristalino de peso molecular 241.5 g/mol, solubilidad en agua 430 mg/l a 25º C 

(Worthing y Hance, 1991) y un coeficiente de reparto octanol/agua como log Kow de 0.1461. 

El compuesto utilizado en este trabajo ha sido el de alta pureza (97.5%) suministrado por 

Dr. Ehrenstorfer Lab. (Alemania). 
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Figura III.4. Picloram. 

 

El picloram es un herbicida de translocación de tipo auxínico muy persistente, bien 

absorbido por vía radicular y foliar, que actúa produciendo epinastia por sustitución de la 

auxina natural e inhibiendo la síntesis de proteínas. Está recomendado para el control de 

dicotiledóneas herbáceas y leñosas anuales y perennes en praderas de gramíneas y 

terrenos sin cultivos (Liñan,1994). 

 

III.1.2.2. Ácido o-ftálico. 

 

El ácido o-ftálico (ácido 1,2-bencenodióico) es un ácido débil de pKa1=2.9 y pKa2=5.5. 

Su aspecto es el de un polvo cristalino, de peso molecular 166.13 g/mol, tiene una 

solubilidad en agua de 5740 mg/l a 20º C y su coeficiente de reparto octanol/agua como log 

Kow es 0.79. El compuesto utilizado ha sido el de alta pureza (98%) suministrado por Sigma-

Aldrich Química, S. A. (Alemania).  

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.5. Ácido o-ftálico. 

 

El ácido ftálico aparece como producto intermedio en las rutas de degradación de 

muchos  PAHs como el fenantreno (Ortiz et al., 2003), pireno (Kim et al., 2004) y antraceno 
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(Van Herwijnen et al., 2003). También está en la ruta de degradación de algunos pesticidas 

como, por ejemplo, el naptalam (Talebpour et al., 2003). Los ésteres del ácido ftálico, cuya 

hidrólisis origina el ácido correspondiente, se emplean en la fabricación de PVC, acetato de 

polivinilo, celulosa y poliuretanos, que debido a su estabilidad, fluidez y baja volatilidad se 

usan como plastificantes que pueden estar presentes en materiales de construcción, 

muebles, ropa, en comida (para empaquetar) y productos médicos (Jianlong et al., 2003). 

Son también usados en pinturas, adhesivos, lubricantes y fragancias (Jonsson et al., 2003). 

 

III.1.2.3. Ácido salicílico. 

 

El ácido salicílico (ácido 2-hidroxibenzoico) es un ácido aromático de bajo peso 

molecular de pKa= 2.9. Su aspecto físico es de un polvo cristalino incoloro o de cristales en 

forma de agujas, tiene un peso molecular de 138.1 g/mol, un coeficiente de reparto 

octanol/agua como log Kow de 2.2 y una solubilidad en agua de 1800 mg/l a 20º C. El 

compuesto utilizado en este trabajo fue de alta pureza (>99%) y fue suministrado por 

Sigma-Aldrich Química, S. A. (Alemania).  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.6. Ácido salicílico. 

 

La llegada del ácido salicílico al suelo puede tener diferentes orígenes. Al igual que 

el ácido ftálico, puede aparecer en los suelos como metabolito intermedio en las rutas de  

biodegradación de muchos PAHs (Roper, et al., 2001), como por ejemplo el naftaleno (Di 

Gennaro et al., 2001). También puede llegar al suelo como exudados de plantas, estando 

implicado en procesos de alelopatía (Seal et al., 2004). En la industria farmacéutica, el 

ácido salicílico se usa en la fabricación de ácido acetilsalicílico y sus ésteres, amidas y 

sales son materia prima de otros productos farmacéuticos. El ácido salicílico de grado 

técnico se usa también en la producción de productos agroquímicos, tintes, colorantes, 

caucho, perfumes y resinas fenólicas.  
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Algunas de las propiedades más revelantes de los compuestos seleccionados se 

resumen en la Tabla III.1. 

 

Tabla III.1. Algunas propiedades fisicoquímicas de los compuestos orgánicos 

estudiados. 

Compuestos orgánicos Fórmula pKa 
Solubilidad 

en agua 
(mg/l) 

Log 
Kow 

Presión 
de 

vapor 
(mmHg) 

Benzofurano 

 

- 678++ 2.67 14++ 

Dibenzofurano 
 

- 5++ 4.31 0.0175++ 
Compuestos 

heteroaromáticos 

Acridina 

 
5.6 47 3.40 1+++ 

Picloram 

 

2.3 430++ 0.1461 - 

Ácido o-ftálico 

 

2.9/5.5 5740+ 0.79 - 
Ácidos 

aromáticos 

Ácido 
salicílico 

 

2.9 1800+ 2.2 - 

+: Obtenido a 20º C; ++: obtenido a 25º C; +++: obtenido a 124º C. 

  

III.1.3. Suelos, fracciones arcilla y adsorbentes modelos. 

 

III.1.3.1. Suelos. 

 

Para este estudio se seleccionaron 7 suelos de diferentes regiones edafoclimáticas 

de Europa, uno de los suelos procedía de España (P2), tres de Dinamarca (Flakkebjerg, 

Borris y Askov), uno de Reino Unido (Kettering), uno de Austria (IFA) y uno de Noruega 

(Norway) (Figura III.7). Una vez realizada la toma de muestra de los suelos (0-20 cm), se 

dejaron secar al aire y se tamizaron con un espacio de malla de 2 mm, conservándolos en 

cámara fría a una temperatura constante de 4º C.  
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Figura III.7. Localización de los suelos seleccionados. 

 

III.1.3.2. Fracciones arcilla de los suelos. 

 

La fracción arcilla (fracción de tamaño de partícula <2 µm) de los suelos se separó 

por sedimentación, tras una eliminación previa de carbonatos con acetato/acético (pH=5) 

(Jackson, 1975). Una vez extraída, la fracción arcilla se saturó con Ca2+ por medio de tres 

tratamientos sucesivos con CaCl2 0.5 M, posteriormente se lavó con agua destilada y se 

liofilizó.  

 

III.1.3.3. Adsorbentes modelos. 

 

Como modelos de materia particulada coloidal natural se utilizaron una serie de 

adsorbentes (individuales, binarios y ternarios) basados en tres de los componentes 

coloidales del suelo más activos en los procesos de adsorción (montmorillonita, óxido de 

hierro y ácido húmico). Estos adsorbentes habían sido previamente preparados y 

caracterizados en los laboratorios del IRNAS (Cruz-Guzmán, 2004). A continuación se 

describen brevemente los procedimientos de síntesis y caracterización. 
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III.1.3.3.1. Adsorbentes primarios. 

 

El óxido de hierro ferrihidrita (Ferrih) se preparó según el método de Schwertmann y 

Cornell (1991) disolviendo 40 g de Fe(NO3)·9H2O en 500 ml de agua destilada y añadiendo 

330 ml de una disolución 1 M de NaOH para elevar el pH hasta 7-8. Los últimos 20 ml se 

adicionan gota a gota, con una comprobación constante del pH. Por otra parte, y con el fin 

de eliminar el exceso de nitrato, la ferrihidrita precipitada, tras centrifugación y lavado, se 

dializó durante 5 días (el agua se renovó cada 6 h hasta que la conductividad alcanzó un 

valor < 3 µS/cm) y posteriormente se liofilizó. El sólido se almacenó a temperatura ambiente 

hasta su uso. 

 

La arcilla, montmorrillonita de Wyoming (SW), fue la fracción <2 µm obtenida por 

sedimentación de la esmectita Na+-SWy-2, proporcionada por The Clay Minerals Society. 

 

El ácido húmico (AH) se extrajo con una disolución de NaOH 0.5 M del horizonte A 

(0-15 cm) de un histosol, según los procedimientos IHSS (Swift, 1996). Posteriormente se 

consiguió su precipitación con HCl 6 M y se lavó con HCl 0.1 M y HF 0.3 M y después con 

agua desionizada. Por último, la muestra se dializó (peso molecular de corte: 3.5 kDa) y 

liofilizó. La Tabla III.2 muestra algunas de las propiedades del AH utilizado. 

 

Tabla III.2. Propiedades físico-químicas del ácido húmico utilizado. 

pH 
Cenizas 

(%) 
Acidez total 

(meq/g) 
COOH 

(meq/g) 

OH 
Fenólico 
(meq/g) 

C 
(%) 

H 
(%) 

N 
(%) 

O 
(%) 

S 
(%) 

3.3 1.4 8.19 4.44 3.75 52.9 4.7 4.3 36.2 0.5 

 

Haciendo interaccionar los componentes coloidales individuales entre sí, SW, Ferrih 

y AH, se obtuvieron asociaciones binarias y ternarias de los mismos. Los procedimientos de 

síntesis se detallan a continuación. 

 

III.1.3.3.2. Asociaciones binarias. 

 

Sistemas binarios SW-Ferrih. A dos disoluciones de 500 ml de Fe(NO3)3 15 mM y 30 

mM, se les añadieron 10 g de SW y se agitaron durante 10 minutos. Posteriormente se les 

adicionó la cantidad necesaria de una disolución de NaOH hasta alcanzar un pH de 7.5, 

para precipitar completamente  el Fe(III) presente. Las suspensiones se agitaron a 25º C 

durante 16 h en oscuridad, se dializaron (peso molecular de corte: 10 kDa) y se liofilizaron, 

y los sólidos resultantes se almacenaron a temperatura ambiente. Estos sistemas binarios 
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contenían cerca de un 8% y un 16% de Ferrih, respectivamente (SW-Ferrih8 y SW-Ferrih16). 

Asimismo, se preparó un blanco (SW-Ferrih0) de forma similar, con la variación de la adición 

a 10 g de SW de 500 ml de una disolución de HNO3 a pH 2.5 en lugar de las disoluciones 

de Fe(NO3)3 15 ó 30 mM utilizadas anteriormente. 

 

Sistemas binarios SW-AH. 0.4 g y 0.8 g de AH se suspendieron en 400 ml de agua. 

Las suspensiones se llevaron a un pH de 10 con una disolución de NaOH, con el fin de 

disolver el AH, y posteriormente, a un pH 6.5 con HCl 0.1 M. El siguiente paso consistió en 

la adición de 10 g de SW, con una posterior agitación a 25º C durante 16 h en oscuridad. 

Las suspensiones se dializaron (peso molecular de corte: 10 kDa) y liofilizaron, y los sólidos 

resultantes se almacenaron a temperatura ambiente. Estos sistemas binarios contenían 

cerca de un 4% y un 8% de AH, respectivamente (SW-AH4 y SW-AH8). También se preparó 

un blanco (SW-AH0) que se obtuvo tratando la arcilla SW de forma similar, aunque sin la 

adición de AH. 

 

Sistemas binarios Fh-AH. Para su síntesis se mezcló 1 l de una disolución acuosa 

de Fe(NO3)3 0.1 M con 60 ml de una disolución de NaOH 5 M hasta alcanzar un pH de 7.5. 

La Ferrih precipitada se separó por centrifugación. Paralelamente, 0.4 y 0.8 g de AH se 

disolvieron en 400 ml de agua a pH 10 (alcanzado por la adición de NaOH). Las 

disoluciones de AH, tras ser llevadas a un pH de 6.5 con HCl 0.1 M, se añadieron al residuo 

de ferrihidrita recién precipitada. Las cantidades de AH adicionadas corresponden al 4% y 

8% en contenido en AH de los sistemas (Ferrih-AH4 y Ferrih-AH8). Las suspensiones de 

Ferrih-AH se agitaron  a 25º C durante 16 h en oscuridad y, posteriormente, se dializaron 

(peso molecular de corte: 10 kDa). Tras su liofilización, los sólidos se almacenaron a 

temperatura ambiente. Se preparó igualmente un blanco (Ferrih-AH0) tratando la Ferrih 

precipitada de la misma forma, pero con disoluciones sin AH. 

 

III.1.3.3.3. Asociaciones ternarias. 

 

Sistemas ternarios SW-Ferrih-AH. Se prepararon tres disoluciones de 500 ml de 

Fe(NO3)3 30 mM y se añadieron a cada una de ellas 10 g de SW. Con una posterior adición 

de 45 ml de NaOH 1 M seguida de agitación, elevamos el pH hasta 7.5 y conseguimos que 

precipitara el óxido de hierro sobre la arcilla. Tras centrifugar las suspensiones durante 10 

minutos a 8000 r.p.m. y eliminar el sobrenadante, obtuvimos tres sistemas binarios SW-

Ferrih16 idénticos. 
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Paralelamente preparamos tres suspensiones. Una de ellas con 0.8 g de AH en 400 

ml de agua, otra con 0.4 g de AH en 400 ml de agua y una tercera sin AH, para la 

preparación del blanco. Tras agitación, adicionamos a cada suspensión NaOH 0.1 M hasta 

alcanzar un pH 10, necesario para que el AH se disuelva, proceso seguido de la 

incorporación de HCl 0.1 M con agitación hasta pH 6.5. 

 

Una vez efectuadas ambas líneas de pasos, a cada idéntico residuo de SW-Ferrih 

recién preparado se le añadió una de las tres disoluciones de AH. Tras agitación durante 16 

h, diálisis y liofilización, obtuvimos los sistemas ternarios con tres concentraciones de AH 

distintas: 0, 4 y 8% (SW-Ferrih-AH0, SW-Ferrih-AH4 y SW-Ferrih-AH8). 
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III.2. MÉTODOS. 

 

III.2.1. Caracterización de los suelos, fracciones arcilla y adsorbentes modelos. 

 

III.2.1.1. Caracterización de los suelos. 

 

La textura de los suelos se determinó por sedimentación (Gee y Bauder, 1982). El 

contenido en carbono orgánico y la capacidad de intercambio catiónico (CIC) se determinó 

según Rhoades (1982) y Tabatabai y Bremner (1970), respectivamente. El pH fue medido 

en una suspensión CaCl2 0.01 M 1:2.5 (p:p) de suelo. La distribución de tamaño de poro (de 

40 a 0.004 µm) de cada suelo se determinó por porosimetría de intrusión de mercurio 

usando un porosímetro Carlo Erba 2000. Para la medida de porosidad, se tomó un 

agregado de cada suelo de aproximadamente 1 g, que se secó a 90º C durante 24 h antes 

del análisis de porosimetría. La superficie específica (SE) se midió por adsorción de N2 a 77 

K usando un equipo Carlo Erba Sorptomatic 1900 (Fisons Instruments, Milan). Las 

muestras se desgasificaron a 80º C y se mantuvieron en condiciones de vacío durante 15 h 

previamente a la medida  de la isoterma de adsorción de N2. La superficie específica de las 

muestras se calculó por aplicación del método B.E.T. (Brunauer et al., 1938) a la isoterma 

de adsorción de N2 utilizando el intervalo de presiones relativas p/po= 0.05-0.25. El área 

ocupada por la molécula de N2 se consideró ser 16.2 Å (IUPAC, 1985). 

 

III.2.1.2. Caracterización de las fracciones arcilla. 

 

El análisis elemental de las fracciones arcilla de los suelos se llevó a cabo en un 

analizador elemental Carlo Erba modelo 1108. La mineralogía de las fracciones arcilla se 

determinó por difracción de rayos X sobre agregados orientados saturados  en Mg2+ y K+, 

tratados con  etilenglicol y calcinados a 500º C, respectivamente (Brown, 1961). La 

superficie específica se determinó por adsorción de N2 siguiendo el mismo procedimiento 

descrito para los suelos. 

  

III.2.1.3. Caracterización de los adsorbentes modelos. 

 

Los adsorbentes modelos utilizados en nuestras experiencias (montmorillonita, 

ferrihidrita y ácido húmico, junto con sus asociaciones binarias y ternarias) se caracterizaron 

por análisis elemental (determinando el %C de las muestras con ácido húmico), difracción 

de rayos X (para muestras con montmorillonita) y superficie específica. Además, los 

adsorbentes con hierro se trataron con oxalato/oxálico durante 4 h a 25º C en oscuridad y 
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con ditionito-citrato-bicarbonato durante 16 h a 25º C para determinar su contenido en Fe 

(McKeague y Day, 1996). El pH se midió por equilibrado de 200 mg de sólido en 10 ml de 

disolución de CaCl2 0.01 M durante 4 h, seguido de centrifugación y de medidas del pH del 

sobrenadante usando un electrodo combinado de vidrio.  

 

Los estudios de análisis elemental se realizaron usando un analizador elemental 

Perkin-Elmer, modelo 1106 (Perkin-Elmer Corp., Norwalk CT), determinándose sus 

contenidos de carbono orgánico, nitrógeno y azufre (C, N,S). 

 

Los valores del espaciado basal de las muestas con montmorillonita se obtuvieron 

por difracción de rayos X, usando un difractómetro Siemens D-5000 (Siemens, Stuttgart), 

con una fuente de radiación CuKα, intensidad de 30 mA, voltaje de 40 kV y una velocidad 

de barrido de 2º/min. Las muestras se prepararon para la obtención de agregados 

orientados, con el fin de incrementar la intensidad de los picos correspondientes a las 

difracciones de los planos basales de las láminas de arcilla. Para la preparación de los 

agregados se utilizaron portamuestras de vidrio sobre los que se colocaron suspensiones 

de las muestras en agua destilada al 2%. La evaporación lenta del agua provoca la 

orientación de los cristales de las arcillas y la disposición paralela de sus láminas 

estructurales. 

 

Los valores de superficie específica (SE) se obtuvieron mediante adsorción de N2 a 

77 K  siguiendo el mismo procedimiento descrito para los suelos. 

 

III.2.2. Experiencias con hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos. 

 

III.2.2.1. Adsorción a suelos, fracciones arcilla y adsorbentes modelos. 

 

El estudio de adsorción de los hetero-PAHs a los suelos, fracciones arcilla y 

adsorbentes modelos se llevó a cabo determinando un coeficiente de distribución, Kd, 

definido como: 

 

Kd = Cs/Ce 

 

donde Cs (µmol/kg) es la cantidad de compuesto orgánico adsorbido a una concentración 

de la disolución en equilibrio Ce (µmol/l). En nuestro caso, el estudio se llevó a cabo a una 

concentración inicial de compuesto orgánico de 10 µM. 
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El estudio de adsorción con los suelos se extendió a varias concentraciones iniciales 

para obtener las correspondientes isotermas de adsorción. Las curvas de las isotermas de 

adsorción representan la cantidad de contaminante adsorbido frente a la concentración de 

contaminante en la disolución en equilibrio y han sido ajustadas a la ecuación de Freundlich 

para obtener los correspondientes coeficientes de adsorción. A continuación se detallan los 

métodos utilizados para los estudios de adsorción con suelos, fracciones arcillas y 

adsorbentes modelos. 

 

III.2.2.1.1. Adsorción a suelos y estudios de desorción. 

 

Para la obtención de los coeficientes de distribución, Kd, de los hetero-PAHs a los 

suelos se utilizaron diferentes relaciones sólido:disolución. Para benzofurano fue 2 g suelo : 

10 ml de disolución 10 µM en CaCl2 0.01 M , mientras que para dibenzofurano y acridina la 

relación fue 0.5 g de suelo : 10 ml de disolución 10 µM en CaCl2 0.01 M. Las disoluciones 

iniciales se prepararon a partir de disoluciónes 1 mM en acetona, por lo que, la cantidad de 

acetona en las disoluciones 10 µM fue muy pequeña (0.1 %) y no interfirió en el proceso de 

adsorción. Para la realización de las adsorciones se emplearon tubos de centrífuga de 

vidrio. Las suspensiones se agitaron 24 h y posteriormente se centrifugaron a 5000 rpm 

durante 15 minutos. Se tomaron 5 ml del sobrenadante que se estabilizaron con 5 ml de 

metanol, para posteriormente analizar la concentración del hetero-PAH por HPLC. Los 

experimentos se realizaron por triplicado llevando blancos sin suelos. La cantidad de 

compuesto adsorbido (Cs) se calculó a partir de la diferencia entre la concentración de los 

blancos y la concentración de los sobrenadantes (Ce). 

 

Las isotermas de adsorción de los distintos hetero-PAHs se obtuvieron haciendo 

interaccionar la misma cantidad de suelo con 10 ml de disoluciones en CaCl2 0.01 M a 

distintas concentraciones iniciales de compuesto orgánico (5, 10, 15 y 20 µM). El 

tratamiento fue el mismo descrito anteriormente. Para el caso del benzofurano también se 

obtuvo una isoterma de adsorción a concentraciones iniciales de 50, 100, 150 y 200 µM a 

los suelos Borris, Kettering, P2 y Norway. 

 

Una vez concluidos los experimentos de adsorción se llevaron a cabo 3 desorciones 

sucesivas sustituyendo 5 ml de la disolución equilibrada por 5 ml de CaCl2 0.01 M. En cada 

una de las desorciones se tomaron 5 ml que se estabilizaron con 5 ml de metanol y se 

midieron por HPLC. Estos experimentos de desorción se realizaron partiendo de las 

concentraciones iniciales de 20 µM de los tres hetero-PAHs, y, además, en el caso del 

dibenzofurano, partiendo de la concentración de 10µM.   
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III.2.2.1.2. Adsorción a las fracciones arcilla. 

 

La adsorción a las fracciones arcilla de los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 se 

midió haciendo interaccionar en tubos de centrífuga de vidrio 100 mg de arcilla con 10 ml de 

una disolución 10 µM en CaCl2 0.01 M de cada uno de los hetero-PAHs, preparadas como 

se describe en el apartado anterior.  Los experimentos se realizaron por triplicado llevando 

blancos sin arcilla. Tras agitar las suspensiones 24 h, éstas se centrifugaron 15 minutos a 

5000 rpm, se tomaron 5 ml del sobrenadante que se estabilizaron con 5 ml de metanol y 

finalmente se analizó la concentración de los distintos hetero-PAHs por HPLC. 

 

III.2.2.1.3. Adsorción a adsorbentes modelos. 

 

La adsorción de benzofurano, dibenzofurano y acridina a los adsorbentes modelos 

se midió a diferentes relaciones sólido:disolución dependiendo del compuesto. En el caso 

del benzofurano se pesó 200 mg de los adsorbentes, excepto de ácido húmico (AH) del que 

se pesaron 20 mg. Para el estudio del dibenzofurano y la acridina se pesó 50 mg de los 

adsorbentes, excepto de ácido húmico del que se pesaron 10 mg. A los adsorbentes 

pesados se les añadió 10 ml de una disolución 10 µM de cada uno de los hetero-PAHs 

preparadas en CaCl2 0.01 M.  Todo ello se llevó por duplicado utilizando tubos de centrífuga 

de vidrio y llevando blancos sin adsorbentes. Las suspensiones se agitaron durante 24 h, se 

centrifugaron a 5000 rpm durante 15 minutos. Se tomaron 5 ml del sobrenadante que se 

estabilizaron con 5 ml de metanol, midiéndose finalmente la concentración del hetero-PAH 

por HPLC. 

 

III.2.2.2. Experimentos de incubación. 

 

En los experimentos de incubación estudiamos la cinética de disipación de acridina, 

benzofurano y dibenzofurano en los suelos Borris, Kettering, Askov y P2. Los compuestos 

citados anteriormente se aplicaron a una concentración de 100 mg/kg sobre 500 g de cada 

uno de los suelos, siguiendo un protocolo de tratamiento basado en el propuesto por Brinch 

et al. (2002). En el caso del dibenzofurano el experimento también se realizó usando una 

dosis de 10 mg/kg. 

 

El procedimiento consiste en humedecer una parte del suelo, el 25% (125 g), con 60 

ml de agua destilada y aplicarle 15 ml de una disolución preparada en acetona en 

concentración apropiada de cada uno de los hetero-PAHs para conseguir la dosis 

correspondiente. Se dejó el suelo al aire durante 16 h (6 h para benzofurano debido a su 
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alta volatilidad) para que se evaporara la acetona. Tras la evaporación del disolvente, el 

75% (375 g) restante del suelo sin tratar se mezcló y homogeneizó con el suelo tratado, 

añadiéndolo en porciones de 125 g. Para compensar la pérdida de disolvente tras la 

evaporación, el contenido en humedad fue reajustado al 15% con agua destilada. El suelo 

tratado fue incubado en botes de vidrio a dos temperaturas diferentes (4ºC y 20ºC) hasta la 

conclusión del experimento. El contenido de humedad se mantuvo constante a lo largo de 

todo el experimento reponiéndose el agua destilada que se perdía por evaporación. 

 

Se tomaron periódicamente muestras por duplicado de 10 g de suelo que se 

congelaron hasta su posterior análisis. Para extraer el compuesto orgánico se utilizó como 

solución extractante 15 ml de acetonitrilo. La mezcla se tuvo 24 h en agitación. 

Seguidamente se centrifugó a 5000 rpm durante 15 minutos y el sobrenadante se analizó 

por HPLC. Experimentos preliminares mostraron que esta extracción recuperaba más del 

95% de los compuestos recién aplicados al suelo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.8. Fotografía de los recipientes usados en los experimentos de 

incubación. 
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III.2.2.3. Estudios de movilidad en columnas. 

 

Los estudios de movilidad en columnas se llevaron a cabo en columnas 

empaquetadas a mano y en columnas inalteradas de suelo. También se estudió el efecto de 

la materia orgánica disuelta y de la fuerza iónica sobre la movilidad. 

 

III.2.2.3.1. Columnas empaquetadas a mano. 

 

Los estudios de movilidad de los hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos en 

columnas de suelo empaquetadas a mano se llevaron a cabo en columnas de vidrio de 20 

cm de longitud  y 3 cm de diámetro interno (Figura III.9). En la parte inferior de la columna 

se colocó lana de vidrio y 10 g de arena de mar de grano grueso (suministrada por 

Panreac)  para minimizar las pérdidas de suelo y evitar la contaminación de los lixiviados 

con partículas de suelo. Las columnas fueron empaquetadas con 180 g aproximadamente 

de suelo, añadiendo 10 g de arena de mar de grano grueso sobre la superficie del  suelo, 

en la parte superior de la columna. Los experimentos se llevaron a cabo por duplicado. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.9. Fotografía de las columnas de suelo empaquetadas a mano 

durante el estudio de movilidad de los hidrocarburos aromáticos policíclicos 

sustituidos. 
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Las columnas se saturaron con 90 ml de agua destilada y se dejaron drenar durante 

24 h. Se calculó el volumen de poro restando la cantidad drenada a la añadida; el resultado 

fue 55 ml para los suelos Kettering, Askov y P2, y 45 ml para el suelo Borris. Asumiendo 

una densidad del suelo de 1.35 g/cm3 y una profundidad de 7.4 cm, el rango de aplicación 

de los hetero-PAHs correspondió a 100 kg/ha, excepto para el dibenzofurano que se aplicó 

a 10 y 100 kg/ha. Los compuestos se aplicaron disueltos en acetona y tras dejar evaporar la 

acetona durante aproximadamente 1 hora, las columnas se eluyeron diariamente con 15 ml 

de agua destilada. Los lixiviados se recogieron diariamente y se midieron por HPLC. Al final 

del experimento se tomaron muestras de 50 g aproximadamente de diferentes 

profundidades de las columnas (0-5, 5-10, 10-15 y 15-20 cm de profundidad). Se hicieron 

extracciones de los hetero-PAHs dejando agitar durante 24 h las muestras de suelo con 100 

ml de acetonitrilo a 20º C. Posteriormente, se centrifugó 30 minutos a 5000 rpm y se midió 

por HPLC para determinar la concentración existente de hetero-PAHs a las diferentes 

profundidades.  

 

Para estudiar el efecto de la materia orgánica disuelta en el comportamiento de los 

hetero-PAHs se empaquetaron columnas de suelo Borris y P2 que, tras saturarse con agua 

destilada, se eluyeron diariamente con 15 ml de un extracto de materia orgánica disuelta. 

Este extracto se preparó a partir de una enmienda orgánica líquida, Fertiormont Líquido 

(Fertilizantes Montaño, España), diluyendo 25 g del mismo en 500 ml de agua destilada. La 

cantidad de carbono orgánico disuelto del extracto fue de 6 g/l (Cox et al., 2000). 

 

En el caso de la acridina, al tener propiedades ácido-base, se estudió la influencia 

de la presencia de iones en la disolución del suelo en su movilidad. Para ello se 

empaquetaron columnas de los suelos Borris y P2 que, tras saturarse con agua destilada y 

aplicar el compuesto a una dosis de 100 kg/ha, se eluyeron diariamente con 15 ml de CaCl2 

0.01 M. 

 

III.2.2.3.2. Columnas inalteradas. 

 

El estudio de lixiviación de dibenzofurano en columnas inalteradas de suelo P2 se 

llevó a cabo para estudiar la influencia de la estructura del suelo en el comportamiento de 

esta molécula.  

 

Para las columnas de suelo inalterado se usaron tubos de PVC de 20 cm de 

profundidad por 20 cm de diámetro interno (Figura III.10). Para estas columnas se utilizó el 
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suelo P2, procedente de una parcela de la finca experimental del IRNAS en Coria de Río 

(Sevilla). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.10. Fotografía de las columnas inalteradas de suelo P2 utilizadas para 

el estudio de movilidad de dibenzofurano. Detalle de la toma de muestra con barrena 

realizada en las columnas inalteradas de suelo P2. 
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Las columnas se saturaron con agua destilada, dejando drenar durante 24 h. Se 

aplicó dibenzofurano, disuelto en acetona, en una dosis de 100 kg/ha. Tras dejar evaporar 

la acetona durante aproximadamente 1 hora, las columnas se eluyeron diariamente con 600 

ml de agua destilada o con 600 ml de extracto de materia orgánica disuelta para ver su 

influencia en la lixiviación. El extracto de materia orgánica disuelta se obtuvo de la misma 

manera que hemos descrito en el apartado anterior. 

 

Los lixiviados se recogieron diariamente y se midieron por HPLC. Al final del 

experimento se tomaron muestras con una barrena a diferentes profundidades de las 

columnas (0-5, 5-10, 10-15 y 15-20 cm de profundidad, ver Figura III.10) y se extrajo el 

dibenzofurano existente en cada muestra de la manera que hemos descrito en el apartado 

anterior. Los experimentos se realizaron por triplicado. 

 
III.2.2.4. Estudios de toxicidad.  

 

El  estudio de toxicidad se llevó a cabo en el laboratorio por medio de bioensayos 

realizados con berro (Lepidium sativum), planta dicotiledónea, herbácea, anual y de hoja 

ancha. Se seleccionó esta planta por su elevada sensibilidad a la contaminación y su rápida 

germinación (menos de 48 horas a una temperatura de 10 a 15º C) (Maila y Cloete, 2002; 

Gehringer.et al., 2003; Macias et al., 2008) Se utilizaron macetas de plástico de 7 cm de 

alto por 8.5 cm de diámetro, a las que se les añadió lana de vidrio, colocada en la base de 

la maceta, para evitar pérdidas de suelo, seguida de 30 g de arena de mar de grano grueso 

(suministrada por Panreac) y de 250 g de suelo P2 previamente secado al aire. Las 

macetas se acondicionaron añadiéndoles agua hasta alcanzar la saturación y, tras 24 

horas, se sembraron 15 semillas de la planta (suministradas por Royalfleur, Francia) en 

cada maceta, distribuyéndolas uniformemente por toda la superficie de la maceta y 

cubriéndolas con una capa de 5 g de suelo para favorecer la germinación. Tras la siembra, 

se añadió una disolución acuosa de los hetero-PAHs a las macetas, para dar 

concentraciones de 100, 500, 1000 y 5000 mg/kg. El experimento se hizo por duplicado y 

con macetas control (sin adición de hetero-PAH). 

 

Durante todo el experimento la humedad se mantuvo regando diariamente con 10 ml 

de agua destilada a cada maceta. El efecto de los hetero-PAHs sobre la germinación de las 

plantas se estudió durante 13 días, por control visual del número de semillas germinadas, el 

crecimiento de las mismas y, finalmente, por determinación del peso de las plantas al final 

del experimento. 
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Figura III.11. Fotografía de las macetas utilizadas para realizar los bioensayos 

con hetero-PAHs. 

 

III.2.2.5. Análisis de los hetero-PAHs. 

 

El método analítico utilizado para  la determinación de los de los hetero-PAHs fue la 

Cromatografía Líquida de Alta Resolución (HPLC). Las condiciones aplicadas al análisis 

fueron las siguientes: la mezcla eluyente se aplicó a un flujo de 1 ml/min, la columna usada 

fue Novapack C18 (150 mm de longitud por 3.9 mm de diámetro interno), el volumen de 

inyección fue de 25 µl, y se usó la detección UV. La mezcla eluyente usada para la 

determinación de los hetero-PAHs fue 50% acetonitrilo:50% agua para benzofurano y 

acridina y 70% acetonitrilo:30% agua para dibenzofurano (Tabla III.3). Para las medidas de 

benzofurano se usó la longitud de onda 243 nm, para dibenzofurano 280 nm y para acridina 

250 nm (Tabla III.3). Se usaron patrones externos para la calibración. En la Figura III.12, a 

título informativo, aparecen los cromatogramas correspondientes al patrón 10 µM de cada 

uno de los hetero-PAHs junto con su respectivo espectro de absorción. 
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Tabla III.3. Condiciones cromatográficas empleadas para el análisis de cada 

uno de los hetero-PAHs. 

Hetero-PAH 

Volumen 
de 

inyección 
(µl) 

Tiempo 
de 

análisis 
(min.) 

Tiempo 
de 

retención 
(min.) 

λ de 
extracción 

(nm) 

Flujo 
mezcla 

eluyente 
(ml/min) 

Fase móvil 

Benzofurano 25 6 4.3 243 1 
50% H2O 

50% Acetonitrilo 

Dibenzofurano 25 6 4.6 280 1 
30% H2O 

70% Acetonitrilo 

Acridina 25 6 4.2 250 1 
50% H2O 

50% Acetonitrilo 

 

Los límites de detección (LD) y cuantificación (LC) del HPLC se calcularon como la 

concentración correspondiente a una relación señal:ruido 3:1 y 10:1, respectivamente. Los 

resultados obtenidos están recogidos en la Tabla III.4.  

 

Tabla III.4. Límites de detección y cuantificación establecidos para 

benzofurano, dibenzofurano y acridina. 

 

Hetero-PAH 
LD 

 (µM) 
LC 

 (µM) 

Benzofurano 0.02 0.07 

Dibenzofurano 0.01 0.06 

Acridina 0.01 0.05 
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Figura III.12. Cromatogramas obtenidos para cada uno de los hetero-PAHs con 

una disolución patrón 10 µM junto con sus respectivos espectros de absorción.  

 

III.2.3. Experiencias con ácidos aromáticos. 

 

III.2.3.1. Cinéticas de disipación de los ácidos aromáticos en los suelos. 

 

Debido a la escasa persistencia de los ácidos salicílicos y o-ftálico se realizó un 

diseño experimental para evaluar la persistencia y la adsorción de forma simultánea. Las 

cinéticas de disipación se obtuvieron tomando 50 g de suelo y añadiéndoles 100 ml de una 

disolución 10 µM de ácido salicílico, ácido o-ftálico o picloram, manteniéndose una 

temperatura de 20 ± 2º C durante todo el experimento. Tras la adición de los ácidos 

aromáticos (t=0), se agitó y se tomó una muestra de 2 ml de disolución sobrenadante que 

se estabilizó con 2 ml de metanol, se filtró y se analizó por HPLC. En experimentos 

preliminares se comprobó que la concentración de los ácidos ftálico y salicílico en extractos 
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de suelo disminuía rápidamente probablemente como consecuencia de una rápida 

biodegradación. Por este motivo se estabilizaron los sobrenadantes con metanol 

manteniéndose, de esta manera, constante la concentración del compuesto al inhibir su 

posible degradación. Se tomaron muestras sucesivas durante 7 días agitando 

frecuentemente la disolución. Todo ello se llevó a cabo por duplicado para cada suelo y 

cada compuesto, en botes de topacio de 125 ml de capacidad. También se llevaron botes 

con la disolución pero sin suelos como controles. A determinados tiempos, se tomaron 

muestras de 5 g de los suelos para determinar la concentración de los ácidos aromáticos en 

la fase sólida, usando como extractante la mezcla eluyente usada para el análisis por HPLC 

de los compuestos (ver apartado III.2.3.5.). La suspensión se agitó durante 24 horas, se 

centrifugó y se midió la concentración de ácidos aromáticos extraídos por HPLC. En 

experimentos previos se vio que estos métodos de extracción recuperaban más de un 95% 

del compuesto recién aplicado al suelo. Se consideró que la diferencia entre la cantidad 

inicial aplicada y la cantidad medida en la disolución más la recuperada del suelo se debió a 

degradación o adsorción irreversible de los ácidos aromáticos. Las cinéticas se obtuvieron 

por duplicado. Los experimentos con ácido salicílico se hicieron también con concentración 

inicial de 1 mM. 

 

III.2.3.2. Adsorción de los ácidos aromáticos a las fracciones arcilla y a los 

adsorbentes modelos. 

 

III.2.3.2.1. Adsorción a las fracciones arcilla. 

 

La adsorción de los ácidos aromáticos a las fracciones arcilla de los suelos (Borris, 

Kettering, Askov y P2) se midió tomando 50 mg de arcilla de cada suelo, a los cuales se les 

añadió 10 ml de una disolución 10 µM de ácido salicílico, ácido o-ftálico o picloram 

preparada en CaCl2 0.01 M. Además, se llevó un blanco con la disolución sin adsorbente y 

todo ello por duplicado. La experiencia se realizó en tubos de centrífuga de vidrio. Tras 

agitar 24 horas, se centrifugó durante 15 minutos a 5000 r.p.m., se tomaron 2 ml del 

sobrenadante y se estabilizaron con 2 ml de metanol. Finalmente, se midió la concentración 

de ácido aromático en los sobrenadantes por HPLC filtrando previamente las muestras. 

Para estudiar la influencia del CaCl2 en la adsorción a las fracciones arcilla, los 

experimentos de adsorción con ácido salicílico se repitieron usando una disolución inicial 10 

µM de este ácido aromático preparada en agua destilada. 
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III.2.3.2.2. Adsorción del ácido salicílico a los adsorbentes modelos. 

 

La adsorción del ácido salicílico a los adsorbentes modelos se estudió pesando 50 

mg de los adsobentes, excepto el ácido húmico (AH) del que se pesa 10 mg, y 

añadiéndoles 10 ml de una disolución 10 µM de ácido salicílico preparada en CaCl2  0.01 M. 

Todo ello se realizó por duplicado, llevando además un blanco con la disolución sin 

adsorbente modelo. Se agitó 24 horas, se centrifugó durante 15 minutos a 5000 r.p.m. y se 

tomaron 2 ml de sobrenadante estabilizándolos con 2 ml de metanol y, finalmente, se midió 

la concentración de ácido salicílico en el sobrenadante por HPLC filtrando previamente. 

 

III.2.3.3. Estudios de movilidad de los ácidos aromáticos en columnas de suelo. 

 

Las columnas de vidrio fueron las mismas que se utilizaron para estudiar la 

movilidad de los hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos y se empaquetaron de 

manera similar con los mismos suelos (Borris, Kettering, Askov y P2). 

 

Las columnas se saturaron con agua destilada y se dejaron drenar 24 horas. Los 

ácidos aromáticos se añadieron a las columnas en forma de disoluciones acuosas en 

concentraciones apropiadas para una aplicación de 10 kg/ha. En el caso del ácido salicílico 

también se utilizó una dosis de aplicación de 100 kg/ha. La experiencia se hizo por 

triplicado para cada compuesto y suelo. Las columnas se regaron diariamente con 15 ml de 

agua destilada, midiéndose el volumen lixiviado y estabilizándolo con 5 ml de metanol. Las 

muestras recogidas se analizaron por HPLC. El estudio en columnas se realizó hasta que 

se dejó de detectar el compuesto aromático en los lixivados. Al final del experimento de 

lixiviación, se procedió a la extracción de los ácidos aromáticos de muestras de diferentes 

profundidades del suelo de las columnas (0-5, 5-10, 10-15 y 15-20 cm de profundidad) con 

100 ml de disolución extractante por agitación mecánica a 20º C durante 24 h. Como 

disolución extractante para cada ácido aromático se empleó la misma mezcla usada para el 

análisis por HPLC. La suspensión se centrifugó, se filtró y se analizó por HPLC para 

determinar la concentración residual de cada ácido a diferentes profundidades del suelo de 

las columnas. Ensayos preliminares mostraron que los procedimientos de extracción 

usados  recuperaban más del 95 % de la cantidad de compuesto aplicado. 
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III.2.3.4. Estudio de toxicidad del acido salicílico. 

 

El estudio de toxicidad con el ácido salicílico se llevó a cabo por medio de 

bioensayos realizados con berro (Lepidium sativum) utilizando las mismas macetas usadas 

para los hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos y preparándolas de igual manera. 

 

Se añadieron 5 ml de una disolución acuosa de ácido salicílico a las macetas para 

dar concentraciones de 200 y 1000 mg/kg. El experimento se hizo por duplicado y con 

macetas control (sin adición de ácido salicílico). Durante todo el experimento, la humedad 

se mantuvo regando diariamente, añadiéndole 10 ml de agua destilada a cada maceta. El 

efecto del ácido salicílico sobre la germinación de las plantas se estudió durante 4 

semanas, por control visual del crecimiento y por pesada de la biomasa al final del 

experimento. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.13. Fotografía de unas macetas utilizadas en el ensayo de toxicidad. 

 

 

III.2.3.5. Análisis de los ácidos aromáticos. 

 

El método analítico utilizado para la determinación de los ácidos aromáticos fue la 

Cromatografía Líquida de Alta Resolución (HPLC). Se usó un cromatógrafo Waters 600E 

acoplado con un detector diodo-array Waters 996. Las condiciones aplicadas al análisis 

fueron las siguientes: la mezcla eluyente se aplicó a un flujo de 1 ml/min, la columna usada 
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fue Novapack C18 (150 mm de longitud por 3.9 mm de diámetro interno), el volumen de 

inyección fue de 25 µl, y se usó la detección UV. La mezcla eluyente consistía en 75% 

H3PO4 (diluido hasta pH=2):25% metanol para picloram, 55% H3PO4 (diluido hasta 

pH=2):45% metanol para ácido salicílico, 80% H3PO4 (diluido hasta pH=2):20% metanol 

para ácido ftálico (Tabla III.5). La longitud de onda usada para la cuantificación fue 225 nm 

para picloram, 302 nm para ácido salicílico, y 230 nm para ácido ftálico, usando patrones 

externos para la calibración (Tabla III.5). En la Figura III.10, a título informativo, aparecen 

los cromatogramas correspondientes al patrón 10 µM de cada uno de los ácidos aromáticos 

junto con su respectivo espectro de absorción.  

 

Tabla III.5. Condiciones cromatográficas empleadas para el análisis de cada 

uno de los ácidos aromáticos. 

Ácido 
aromático 

Volumen 
de 

inyección 
(µl) 

Tiempo 
de 

análisis 
(min.) 

Tiempo 
de 

retención 
(min.) 

λ de 
extracción 

(nm) 

Flujo 
mezcla 

eluyente 
(ml/min) 

Fase móvil 

Ácido 
salicílico 

25 8 5.1 302 1 
55% H3PO4 (pH=2) 

45% Metanol 

Ácido 
o-ftálico 

25 7 3.8 230 1 
80% H3PO4  (pH=2) 

20% Metanol 

Picloram 25 9 6.0 225 1 
75% H3PO4 (pH=2) 

25% Metanol 

 

Los límites de detección (LD) y cuantificación (LC) del HPLC se calcularon como la 

concentración correspondiente a  una relación señal:ruido 3:1 y 10:1, respectivamente. Los 

resultados obtenidos están recogidos en la Tabla III.6.  

 

Tabla III. 6. Límites de detección y cuantificación establecidos para ácido 

salicílico, ácido o-ftálico y picloram. 

Ácido aromático 
LD 

 (µM) 
LC 

 (µM) 

Ácido salicílico 0.03 0.08 

Ácido o-ftálico 0.03 0.09 

Picloram 0.01 0.03 
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Figura III.14. Cromatograma obtenido para cada uno de los ácidos aromáticos 

con una disolución patrón 10 µM junto con sus respectivos espectros de absorción.  
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IV.1. CARACTERÍSTICAS DE LOS SUELOS, FRACCIONES ARCILLA Y 

ADSORBENTES MODELOS. 

 

IV.1.1. Características de los suelos. 

 

En la Tabla V.1 se presentan las principales características de los suelos usados en 

este trabajo. 

 

Tabla IV.1. Características fisicoquímicas de los suelos P2, Flakkebjerg, Askov, 

Borris, IFA, Kettering y Norway. 

Propiedades P2 Flakkebjerg Askov Borris IFA Kettering Norway 

País de origen España Dinarmarca Dinarmarca Dinarmarca Austria Reino Unido Noruega 

Clase textural FAA F FA FA F FAA FA 

Arena (%) 68.4 41.6 68.4 69.8 31.0 47.2 50.8 

Limo (%) 10.4 36.1 18.8 20.5 36.1 24.7 30.3 

Arcilla (%) 20.3 20.2 10.4 6.9 24.7 24.5 9.5 

Carbono total (%) 0.65 1.25 1.39 1.67 2.45 2.13 5.49 

Carbono 
inorgánico (%) 

<0.1 n.d. n.d. n.d. 0.61 <0.1 n.d. 

Carbono 
orgánico (%) 

0.56 1.25 1.39 1.67 1.84 2.09 5.49 

CIC (cmolc/kg) 22.8 17.8 10.6 11.8 17.4 19.2 1.38 

pH 7.3 7.1 6.3 6.4 7.7 6.7 4.0 

SE(N2) (m
2/g) 19.5 8.8 5.3 4.4 18.1 18.5 12.0 

FAA: Franco Arcillo Arenoso, FA: Franco Arenoso, F: Franco, CIC: Capacidad de Intercambio 
Catiónico, SE(N2): Superficie Específica medida por adsorción de nitrógeno, n.d.: no detectado.  
 

Los 7 suelos seleccionados para este trabajo provienen de diferentes regiones 

edafoclimáticas de Europa: 3 suelos de Dinamarca (Flakkebjerg, Askov y Borris), un suelo 

del Reino Unido (Kettering), un suelo de Noruega (Norway), uno de Austria (IFA) y uno de 

España (P2). 

 

El pH de los suelos está muy próximo a la neutralidad a excepción del suelo Norway 

que es claramente ácido (pH=4); los suelos Askov, Borris y Kettering son ligeramente 

ácidos, mientras que P2, Flakkebjerg e IFA son ligeramente básicos. Todos los suelos, 
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excepto el Norway, son de uso agrícola, así que es posible que el pH se haya visto afectado 

por las prácticas agrícolas realizadas durante décadas en estos suelos.  

 

El contenido en carbono orgánico va desde 0.56%, para el suelo P2, a 5.49% para el 

suelo Norway, teniendo el resto de suelos valores intermedios. El bajo contenido en 

carbono orgánico del suelo P2 es una característica típica de suelos de regiones 

mediterráneas y determina en gran medida las propiedades físico-químicas de dichos 

suelos. Excluyendo los suelos P2 y Norway, podemos decir que hay una variabilidad 

relativamente baja en el contenido en carbono orgánico de los suelos (1.25-2.09%); por ello, 

la variación de la CIC podría estar relacionada con el contenido en arcilla, que muestra una 

variabilidad bastante mayor que va desde 6.9 a 24.7%.  

 

Casi todo el carbono total medido en los suelos corresponde a carbono orgánico, ya 

que no se detectó carbono inorgánico en los suelos Flakkebjerg, Askov, Borris y Norway, y 

se midió menos de 0.1% para los suelos P2 y Kettering. Esto indica que estos suelos tienen 

bajos contenidos en carbonatos. Solo el suelo IFA, con un 0.61% de carbono inorgánico, 

presenta cantidades apreciables de carbonatos, lo que está de acuerdo con el elevado pH 

de este suelo (Tabla IV.1). 

 

Los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 se seleccionaron para realizar la mayoría de 

los experimentos con ácidos orgánicos y hetero-PAHs por ser suelos muy diferentes entre 

sí y abarcar un amplio rango de características. En los experimentos de adsorción llevados 

a cabo con hetero-PAHs se utilizaron además los suelos IFA, Flakkebjerg y Norway para 

obtener mejores correlaciones entre la adsorción de los compuestos y las características 

del suelo de las que dependen. Para estudiar la influencia del pH y del contenido en materia 

orgánica del suelo en la movilidad de acridina se utilizó, además de los cuatro suelos 

mencionados, el suelo Norway.  

 

Los estudios de porosidad de los suelos se llevaron a cabo por adsorción de 

nitrógeno y obteniendo curvas de intrusión de mercurio.  

 

Los valores de superficie específica obtenidos a partir de las isotermas de adsorción 

de nitrógeno de los suelos van desde 4.4 m2/g, para el suelo Borris, a 19.5 m2/g, para el 

suelo P2 (Tabla IV.1). Los contenidos en arcilla de los suelos muestran una alta correlación 

con la superficie específica (r= 0.803; P=0.03), poniéndose así de manifiesto la capacidad 

del nitrógeno para medir las superficies minerales. A título ilustrativo, se muestran las 

gráficas de las isotermas de adsorción de nitrógeno para los suelos Borris, Kettering, Askov 



IV. Resultados y discusión. 

 

91 

p/po

0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0

N
itr

óg
en

o
 a

ds
or

b
id

o
 (

cm
3
 g

-1
)

0

10

20

30

40

50

60 P2

p/po

0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0
0

10

20

30

40

50

60 ASKOV

p/po

0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0

N
itr

ó
ge

no
 a

d
so

rb
id

o 
(c

m
3
 g

-1
)

0

10

20

30

40

50

60 KETTERING

p/po

0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0
0

10

20

30

40

50

60 BORRIS

SE(N2)/m
2g-1= 19.5 SE(N2)/m

2g-1= 5.3

SE(N2)/m
2g-1= 18.5 SE(N2)/m

2g-1= 4.4

SE(N2) = 19.5 m2/g 

SE(N2) = 4.4 m2/g SE(N2) = 18.5 m2/g 

SE(N2) = 5.3 m2/g 

y P2 que fueron los seleccionados para los experimentos de persistencia y lixiviación 

(Figura IV.1).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.1. Isotermas de adsorción-desorción de nitrógeno de los suelos 

Borris, Kettering, Askov y P2. 

 

Para estos 4 suelos se hizo un estudio más exhaustivo de su porosidad por 

porosimetría de mercurio cuyos resultados están representados en la Figura IV.2. Podemos 

ver que los suelos Kettering y P2 son los que tienen un mayor volumen específico en los 

poros de pequeño tamaño en la intrusión de mercurio y se corresponden con los que tienen 

una mayor superficie específica en la adsorción de nitrógeno. Además, son los que tienen 

mayores contenidos en arcilla.  

 

En la Figura IV.2 podemos ver que existen distribuciones de tamaños de poro muy 

diferentes para cada uno de estos cuatro suelos. En el suelo Borris los picos de la 
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distribución del volumen relativo se encuentran desplazados hacía los macroporos, 

concentrándose la mayoría en el rango de radio de poro que va desde 10 a 100 µm. Este 

suelo, por el contrario, tiene muy pocos poros de pequeño tamaño; en el rango de radio de 

poro que va de 0.01 a 0.1 µm el volumen relativo es escaso. El suelo Askov tiene el pico de 

volumen relativo desplazado hacia poros más pequeños con respecto al suelo Borris, 

concretamente se encuentra en el rango de radio de poro que va desde 1 a 10 µm; en la 

zona de radio de poro comprendida entre 0.001 y 0.1 µm tiene más volumen relativo que el 

suelo Borris. El suelo Kettering tiene el volumen relativo distribuido uniformemente a lo largo 

de todos los radios de poros. En la zona de los macroporos su volumen relativo es menor 

que el de los suelos Borris y Askov; sin embargo, la zona de radio de poro comprendida 

entre 0.001 y 0.1  µm presenta un volumen relativo considerablemente mayor que en el 

caso de los suelos Borris y Askov. El P2 tiene una distribución peculiar porque presenta 2 

picos de volumen relativo, uno en la zona comprendida entre 10 y 100 µm y otro en la zona 

de poros de pequeño tamaño por debajo de 0.01 µm. En general, podemos decir que 

tenemos 4 suelos con características muy diferentes con respecto a su porosidad, lo cual, 

es de esperar que afecte al comportamiento de los compuestos orgánicos en cada uno de 

ellos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.2. Distribución de tamaños de poros obtenida por intrusión de 

mercurio de los suelos Borris, Kettering, Askov y P2. 
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IV.1.2. Características de las fracciones arcilla. 

 

En la Tabla IV.2 se presentan las principales características fisicoquímicas de las 

fracciones arcilla de los suelos Borris, Kettering, Askov y P2, recuperadas por 

sedimentación. 

 

Tabla IV.2. Características de las fracciones arcilla de los suelos Borris, 

Kettering, Askov y P2 recuperadas por sedimentación. 

K: caolinita, I: Ilita, M: montmorillonita, V: Vermiculita. 

 

Los porcentajes recuperados de fracciones arcilla por sedimentación (Tabla IV.2) 

son menores que los determinados en los análisis de textura de los suelos (Tabla IV.1), 

aunque mantienen la misma tendencia. Esta diferencia se debe a que la recuperación no 

fue completa porque la extracción de arcilla se paralizó cuando el rendimiento de la misma 

comenzó a ser bajo. 

 

El contenido en carbono de las fracciones arcilla (Tabla IV.2) es superior al de los 

suelos (Tabla IV.1), por lo que podemos decir que la materia orgánica se acumula 

preferentemente en la fracción arcilla de estos suelos. Es destacable el alto contenido en 

carbono de la fracción arcilla del suelo Borris (cercano al 24%). El pH de las fracciones 

arcilla es ligeramente más ácido que el de los suelos de los que provienen. Durante la  

extracción de la fracción arcilla, los suelos recibieron diferentes tratamientos, como la 

adición de CaCl2 o la de una disolución tampón acetato/acético, que alteraron su pH 

original. Este puede ser el motivo de que las fracciones arcilla tengan pH tan similares.  

 

Las superficies específicas de las fracciones arcilla de los suelos Kettering y P2 

dieron valores de 57 y 109 m2/g, respectivamente, y son considerablemente más altos que 

los de las fracciones arcilla de los suelos Borris y Askov cuyos valores fueron 12 y 28 m2/g, 

Fracción 
arcilla 

% 
recuperado 

C(%) N(%) C/N 
pH en 
CaCl2 

Fe2O3 
(%) 

SE(N2) 
(m2/g) 

Mineralogía 

Borris <2 23.90 ± 0.10 1.46 ± 0.01 16.4 5.6 2.57 ± 0.07 12 ± 1 K y I (trazas) 

         

Askov 5 6.38 ± 0.07 0.70 ± 0.01 9.11 5.9 2.10 ± 0.23 28 ± 2 
K(38%) 
 I(24%) 

M/V(37%) 
         

Kettering 15 3.30 ± 0.08 0.38 ± 0.03 8.68 5.9 4.36 ± 0.21 57 ± 1 
K(80%) 
 I(10%) 
M(10%) 

         

P2 15 0.99 ± 0.04 0.16 ± 0.02 6.19 6.2 2.73 ± 0.09 109 ± 1 
M(62%) 
K(22%) 
 I(15%) 
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respectivamente. Esto está de acuerdo con los resultados obtenidos en las medidas de 

superficie específica de los suelos, ya que éstos siguen el mismo orden que el de las 

fracciones arcilla: P2 > Kettering > Askov > Borris. Podemos observar que existe una 

relación inversa entre el contenido en carbono orgánico y la superficie específica medida 

por adsorción de nitrógeno (r= -0.766; P=0.23). Este hecho está de acuerdo con que la 

materia mineral es la que contribuye, fundamentalmente, a la superficie medida por 

adsorción de nitrógeno mientras que, la presencia de materia orgánica, tiene el efecto 

contrario (Celis et al., 1997).  

 

La Figura IV.3 muestra los difractogramas de las fracciones arcilla de los suelos 

Borris, Kettering, Askov y P2 sometidas a diferentes tratamientos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.3. Difractograma de agregados orientados de las fracciones arcilla de 

los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 sometidas a diferentes tratamientos. 
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Los difractogramas de las fracciones arcilla de los suelos revelaron que el suelo 

Borris tenía un bajo contenido en filosilicatos, detectándose sólo trazas de caolinita e ilita. El 

filosilicato que se encontró en mayor proporción en la fracción arcilla del P2 fue la 

montmorillonita (62%), mientras que la caolinita fue el filosilicato predominante de la 

fracción arcilla del suelo Kettering (80%). El suelo Askov tiene la fracción arcilla más 

heterogénea, encontrándose porcentajes importantes de caolinita, ilita y de una fase 

montmorillonita-vermiculita que mostró cierta resistencia al hinchamiento. 

 

IV.1.3. Características de los adsorbentes modelos. 

 

En la Tabla IV.3 se resumen las características más importantes de los adsorbentes 

modelos individuales, binarios y ternarios empleados en este estudio. 

 

Tabla IV.3. Características de los adsorbentes modelos. 

Composición 

SW Ferrih AH 
Fe0/Fed pH SE(N2) 

d001  

(25ºC/200º C)  Adsorbente 

-------------%-------------   m2 /g nm 

SW 100 0 0 - 7.0 25 1.50/0.97 

Ferrih 0 100 0 0.99 5.8 346 - Adsorbentes simples 

AH 0 0 100 - 2.3 <1 - 

SW-Ferrih0 100 0 0 - 6.3 25 1.41/0.98 

SW-Ferrih8 92.7 7.3 0 0.98 4.7 58 1.41/0.98 

SW-Ferrih16 86.3 13.7 0 0.93 4.8 83 1.41/0.98 

        

SW-AH0 100 0 0 - 6.5 43 1.56/0.98 

SW-AH4 95.7 0 4.3 - 5.2 4 1.56/0.99 

SW-AH8 93.3 0 6.7 - 5.2 3 1.56/0.99 

        

Ferrih-AH0 0 100 0 1.03 6.6 348 1.56/1.00 

Ferrih-AH4 0 96.3 3.7 1.00 6.0 334 1.56/1.00 

Asociaciones binarias 

Ferrih-AH8 0 93.1 6.9 0.99 6.4 290 1.56/1.00 

SW-Ferrih-AH0 85.2 14.8 0 0.94 5.2 82 1.56/1.00 

SW-Ferrih-AH4 82.5 14.6 2.9 0.92 5.8 57 1.56/1.00 Asociaciones ternarias 

SW-Ferrih-AH8 81.0 13.5 5.5 0.96 5.3 32 1.56/1.00 

SW: montmorillonita de Wyoming; Ferrih: ferrihidrita; AH: ácido húmico; Feo: Fe extraíble con 

oxalato/oxálico; Fed: Fe extraíble con ditionito-citrato-bicarbonato; SE (N2): superficie específica medida 

por adsorción de N2; d001: espaciado basal a temperatura ambiente y después de calentar a 200º C. 

 



IV. Resultados y discusión. 

 

96 

La composición de los adsorbentes binarios y ternarios se determinó a partir de sus 

contenidos en Fe y C, teniendo en cuenta los contenidos en Fe y C de las muestras de 

Ferrih y AH puras. En primer lugar es importante señalar que la cantidad de ferrihidrita y 

ácido húmico presentes en los adsorbentes binarios y ternarios fue muy similar a lo 

esperado según las cantidades de arcilla, Fe(NO3)3 y sustancia húmica introducidas durante 

la síntesis. Además, la relación cantidad de hierro extraída con oxalato/cantidad extraída 

con ditionito-citrato-bicarbonato (Feo/Fed), muy cercana a la unidad, indicó que la mayor 

parte del hierro presente en las asociaciones era de naturaleza amorfa o de muy baja 

cristalinidad (McKeague y Day, 1966). 

 

Los cambios en pH, valores de superficie específica [SE(N2)] y espaciado basal 

(d001) observados tras la asociación de SW, Ferrih y AH entre sí (Tabla IV.3) fueron 

análogos a los descritos por Celis et al. (1998a) para asociaciones binarias y ternarias 

similares a las utilizadas en el presente trabajo. Así, la precipitación de Fe sobre SW dio 

lugar a un incremento en la SE medida por adsorción de N2, mientras en la asociación de 

AH con SW y Ferrih dio lugar a una disminución de la SE (Tabla IV.3). El AH provocó una 

disminución de la SE porque el N2 es incapaz de explorar la superficie interna de las 

partículas húmicas (De Jonge y Mittelmeijer-Hazeleger, 1996; Celis et al., 1997). La 

disminución es mayor en la serie de SW-AH debido al fácil bloqueo por parte de la 

macromolécula de ácido húmico de los bordes de la arcilla. Este efecto fue menos evidente 

para las asociaciones Ferrih-AH, seguramente porque gran parte de la microporosidad de la 

ferrihidrita no fue accesible para las macromoléculas de AH, permaneciendo libres y 

accesibles durante las medidas de adsorción de nitrógeno (Celis et al., 1998b, 1999). Por 

otra parte, el aumento de la superficie específica de la montmorillonita por la presencia del 

óxido de hierro asociado a ella se ha atribuido a la elevada superficie de las partículas de 

óxido y a que éstas actúan dificultando el ordenamiento de las partículas de arcilla durante 

el secado de las mismas, aumentando su superficie expuesta (Celis et al., 1998b). 

 

Coincidiendo con los resultados obtenidos por Celis et al. (1998b) para sus 

asociaciones modelos binarias y ternarias, los valores de espaciado basal (d001) de nuestros 

complejos no mostraron evidencias de penetración de  Fe o polímeros de AH en el espacio 

interlaminar de la montmorillinita durante la síntesis (Tabla IV.3). Estos resultados están de 

acuerdo con los de Rengasamy y Oades (1977) y Fusi et al. (1993) quienes encontraron 

que la asociación de Fe a montmorillonita ocurría sobre la superficie externa de la arcilla, no 

existiendo penetración interlaminar. Por estudios de difracción de rayos X no se 

encontraron evidencias de ferrihidrita cristalina en ninguna de las muestras, lo que confirma 

la naturaleza amorfa del Fe presente en las mismas. 
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En cuanto a los valores de pH  de los adsorbentes cabe destacar el ligero descenso 

del pH de las asociaciones SW-Fe precipitado, que puede atribuirse a la hidrólisis del Fe 

(III). La presencia de AH en las asociaciones binarias también reduce el pH de las mismas 

respecto al blanco correspondiente, reflejando la presencia de grupos ácidos, -COOH y Ph-

OH, en los complejos (Celis et al., 1998a). Es importante señalar que asociaciones binarias 

y ternarias similares a las empleadas en este estudio resultaron ser estables en un amplio 

rango de pH. Así, en asociaciones con Fe precipitado no se observó redisolución de Fe a 

pH superiores a 3 (Celis et al., 1998a) y para los sistemas con AH, las cantidades de este 

componente solubilizado tras agitar 24 h en CaCl2 0.01 M fueron siempre inferiores al 10% 

del total (Celis et al., 1998a). 
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IV.2. EXPERIENCIAS CON HIDROCARBUROS AROMÁTICOS POLICÍCLICOS 

SUSTITUIDOS. 

 

A continuación se discuten los resultados obtenidos en los experimentos llevados a 

cabo con los hidrocarburos aromáticos policíclicos sustituidos seleccionados para este 

trabajo. Las experiencias que se realizaron fueron: estudios de adsorción y desorción a 

suelos, arcillas y adsorbentes modelos, estudios de incubación en los suelos, estudios de 

movilidad en columnas y estudios de toxicidad. 

 

IV.2.1. Estudios de adsorción-desorción. 

 

IV.2.1.1. Experimentos de adsorción y desorción a suelos. 

 

En estos estudios en primer lugar se determinó un coeficiente de distribución de los 

hetero-PAHs a todos los suelos a concentración única de 10 µM. A continuación, el estudio 

se extendió a un rango de diferentes concentraciones iniciales mediante la obtención de 

isotermas de adsorción y, para suelos seleccionados, también se obtuvieron las 

correspondientes curvas de desorción. 

 

IV.2.1.1.1. Coeficientes de distribución a concentración única. 

 

En la Tabla IV.4 se presentan los coeficientes de distribución (Kd) obtenidos en los 

experimentos de adsorción de los hetero-PAHs a suelos a una concentración inicial 10 µM 

de los mismos. Los valores de Kd-oc se determinaron dividiendo Kd por el contenido en 

carbono orgánico de cada suelo. Junto con estos datos también adjuntamos, a título 

comparativo, los datos de adsorción de fenantreno a los mismos suelos, realizados bajo 

condiciones experimentales similares pero con una concentración inicial de 2 µM de 

compuesto orgánico. Estos datos fueron extraídos de Celis et al. (2006). 
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Tabla IV.4. Coeficientes de distribución (Kd) de benzofurano, dibenzofurano y 

acridina en suelos. A título comparativo se dan los coeficientes de adsorción de 

fenantreno a los mismos suelos extraídos de Celis et al. (2006).  

 

Fenantreno+ 
 

 

Benzofurano++ 
 

 

Dibenzofurano++ 
 

 

Acridina++ 
 

 

Suelos Kd Kd-oc Kd Kd-oc Kd Kd-oc Kd Kd-oc 

 (l/kg) (l/kg) (l/kg) (l/kg) 

P2 42 ± 3 7500 1.9 ± 0.0 339 14.5 ± 4.3 2589 26 ± 4 4643 

Flakkebjerg 128 ± 4 10240 3.1 ± 0.0  248 44.5 ±1.8 3560 96 ± 0 7680 

Askov 176 ± 5 12662 3.3 ± 0.1 237 49.4 ± 4.3 3554 69 ± 1 4964 

Borris 208 ± 3 12455 4.0 ± 0.3 240 71.5 ± 3.7 4281 105 ± 6 6287 

IFA 91 ± 2 4946 2.6 ± 0.1 141 31.0 ± 5.1 1685 56 ± 4 3044 

Kettering 188 ± 8 8995 3.5 ± 0.1 167 57.1 ± 4.9 2732 54 ± 2 2584 

Norway - - 14.0 ± 0.5 255 316.3 ± 0.0 5761 169 ± 4 3078 
+ obtenidos a Cini = 2 µM  ++ obtenidos a Cini = 10 µM 

 

IV.2.1.1.1.1. Influencia de las propiedades del compuesto orgánico en la 

adsorción. 

 

A la vista de los resultados presentados en la Tabla IV.4 podemos decir que el orden 

de adsorción a los suelos se rige, fundamentalmente, por el número de anillos de la 

molécula, de tal manera que a mayor número de anillos, mayor adsorción y por la presencia 

o no de heteroátomo, siendo menor la adsorción de las moléculas que lo presentan. Como 

vemos en los valores de los coeficientes de adsorción, la molécula que se adsorbe en 

menor medida a todos los suelos es el benzofurano, que presenta un átomo de oxígeno y el 

menor número de anillos. Por el contrario, la molécula que presenta la mayor adsorción a 

los suelos es el fenantreno que tiene 3 anillos y no tiene ningún heteroátomo en su 

estructura. En una situación intermedia están acridina y dibenzofurano; ambas moléculas 

tienen el mismo número de anillos que el fenantreno pero la presencia de heteroátomos en 

sus estructuras hace que la adsorción sea manifiestamente menor. Del mismo modo, el 

mayor número de anillos  de estas moléculas respecto al benzofurano hace que tengan una 

mayor adsorción. 

 

El orden de los coeficientes de adsorción de los suelos para las moléculas de 

benzofurano y dibenzofurano es el mismo: Norway >> Borris > Kettering > Askov > 

O N O 
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Flakkebjerg > IFA > P2. El coeficiente de correlación entre los Kd de ambas moléculas 

calculado sin el suelo Norway, para que pueda ser comparable con los resultados obtenidos 

para la molécula de fenantreno, es r= 0.998 (P<0.001). Esto nos indica que benzofurano y 

dibenzofurano tienen el mismo comportamiento frente a los mismos suelos y que su 

adsorción a los suelos esta influida por los mismos factores. Es lógico que tengan un 

comportamiento similar, ya que tienen una estructura muy parecida con la única diferencia 

de un anillo de benceno de más en la estructura del dibenzofurano. A su vez, este anillo de 

benceno hace que, a pesar de que el orden de adsorción a los suelos es el mismo, el 

dibenzofurano tenga unos valores de Kd mayores que el benzofurano. 

 

El fenantreno presenta el mismo orden de valores de Kd para los diferentes suelos 

que el benzofurano y dibenzofurano. Los coeficientes de correlación calculados sin el suelo 

Norway son: para fenantreno y benzofurano r= 0.980 (P<0.001) y para fenantreno y 

dibenzofurano r= 0.976 (P<0.001). De aquí podemos deducir que los factores que afectan a 

la adsorción de benzofurano y dibenzofurano son similares a los que determinan la de 

fenantreno. Sin embargo, los valores de Kd nos indican que la adsorción es mucho mayor 

para el fenantreno seguido por el dibenzofurano y, por último, el benzofurano.  

 

La acridina presenta un orden distinto en cuanto a capacidad de adsorción de los 

suelos: Norway >> Borris > Flakkebjerg > Askov > IFA ≈ Kettering > P2. Los coeficientes de 

correlación calculados sin el suelo Norway son: para acridina y fenantreno r= 0.671 (P= 

0.14), para acridina y benzofurano r= 0.787 (P= 0.06) y para acridina y dibenzofurano r= 

0.772 (P= 0.07). Estos bajos coeficientes de correlación nos indican que en la adsorción de 

la acridina a los suelos intervienen factores diferentes de los que influyen en la adsorción de 

las demás moléculas. Es probable que el carácter básico de la acridina (pKa= 5.6) juegue 

un papel importante en la adsorción de este compuesto a los suelos.  

 

A la vista de los resultados obtenidos, la solubilidad en agua de fenantreno (1.2 

mg/l), dibenzofurano (5 mg/l) y benzofurano (678 mg/l) podría explicar el comportamiento de 

estas moléculas frente a los diferentes suelos. El benzofurano es el compuesto con una 

mayor solubilidad en agua y el que menos se adsorbe. El fenantreno, por el contrario, es el 

que tiene una solubilidad en agua menor y el que más se adsorbe a los suelos, mientras 

que el dibenzofurano ocuparía una situación intermedia. Sin embargo, la solubilidad en 

agua de acridina (47 mg/l) no parece predecir el comportamiento de este compuesto. Por su 

mayor solubilidad, la acridina debería adsorberse menos que el dibenzofurano, pero este 

comportamiento sólo se da en los suelos Kettering y Norway, mientras que en la mayoría de 

los suelos estudiados el comportamiento es el contrario. Es probable, que los diferentes 
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factores que influyen en la adsorción de acridina, y que no afectan a la adsorción del resto 

de moléculas estudiadas en este trabajo, expliquen este comportamiento. 

 

Estos resultados están de acuerdo con los obtenidos por Bi et al. (2006) quienes, 

tras un estudio de la adsorción de diferentes hetero-PAHs, proponen que la adsorción de 

los  compuestos heteroaromáticos con átomos de oxígeno y azufre está muy influenciada 

por el contenido en materia orgánica de los suelos y su adsorción está dominada por 

interacciones inespecíficas. Para los hetero-PAHs ionizables con átomos de nitrógeno en su 

estructura proponen que la adsorción tiene lugar, fundamentalmente, mediante 

interacciones específicas adsorbiéndose las formas protonadas y desprotonadas por 

mecanismos de adsorción diferentes. 

 

IV.2.1.1.1.2. Influencia de las propiedades de los suelos en la adsorción. 

 

Realizando un análisis de correlación entre las principales propiedades físico-

químicas de los suelos y los coeficientes de adsorción de los distintos hetero-PAHs se 

obtuvieron los resultados que se exponen en la Tabla IV.5. En este cálculo no se emplearon 

los datos obtenidos con el suelo Norway debido a su alto contenido en materia orgánica y 

su bajo pH en comparación con el resto de suelos, ya que de haberlos utilizado los 

coeficientes de correlación hubieran sido muy altos y se habrían oscurecido las diferencias 

existentes entre los demás suelos. 

 

Los valores obtenidos para los coeficientes de correlación de los cuatro compuestos 

indican una relación positiva entre sus Kd y el contenido en carbono orgánico de los suelos 

y  encontramos una débil relación inversa entre los Kd y el contenido en arcilla. Para la 

capacidad de intercambio catiónico, CIC, y la superficie específica medida por adsorción de 

nitrógeno, SE(N2), también se da una relación inversa, probablemente porque estas 

propiedades del suelo están relacionadas con el contenido en arcilla. A la vista de estos 

resultados parece haber distintos factores que afectan a la adsorción de estos compuestos 

a los suelos, incluidos un efecto positivo del contenido en carbono orgánico y un efecto 

negativo del contenido en arcilla. No obstante, a la vista de los resultados de la Tabla IV.5, 

podemos decir que no parece posible relacionar los coeficientes de adsorción con una 

única propiedad de los suelos.  
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Tabla IV.5. Coeficientes de correlación obtenidos entre los valores de Kd de 

fenantreno, benzofurano, dibenzofurano y acridina y las principales propiedades 

físico-químicas de los suelos. 

Coeficientes de correlación (r) Propiedades de 
los suelos Fenantreno Benzofurano Dibenzofurano Acridina 

Arena (%) 0.213 0.142 0.174 0.008 

Limo (%) 0.064 0.173 0.131 0.419 

Arcilla (%) -0.545 -0.550 -0.556 -0.574 

C  orgánico (%) 0.666 0.668 0.655 0.335 

CIC (cmolc/kg) -0.733 -0.728 -0.702 -0.678 

pH -0.838* -0.763 -0.767 -0.466 

SE(N2)(m
2/g) -0.641 -0.680 -0.660 -0.834* 

* P<0.05 

 

El coeficiente de correlación más alto para fenantreno, benzofurano y dibenzofurano 

es el obtenido con el pH (Tabla IV.5). Al aumentar el pH, los grupos funcionales ácidos de la 

materia orgánica se cargan negativamente aumentando la polaridad de la misma y 

disminuyendo su afinidad por los compuestos no polares (Laor et al., 1998).  

 

Para valorar la importancia del contenido en materia orgánica en la adsorción de 

fenantreno, bezofurano, dibenzofurano y acridina a los suelos, se normalizaron los valores 

de Kd con el contenido en carbono orgánico de los suelos, calculándose las Kd-oc que se 

incluyen en la Tabla IV.4. Estos valores de Kd-oc ofrecen una variabilidad considerable por lo 

que podemos decir que el contenido en carbono orgánico por sí solo no puede explicar las 

diferentes capacidades de adsorción de los suelos.  

 

Para fenantreno, benzofurano y dibenzofurano se observa, en general, que las 

mayores Kd-oc corresponden a los suelos con contenidos en arcilla más bajos y mayor 

contenido de carbono orgánico, lo que nos indica que, en general, se adsorben fuertemente 

a la materia orgánica y que los componentes minerales tienen un efecto negativo en la 

adsorción. No obstante, la adsorción de benzofurano al suelo P2 presenta la Kd-oc con el 

valor más elevado de todos, teniendo este suelo un alto contenido en arcilla. Este hecho 

podría explicarse porque, al tener el suelo P2 un contenido en materia orgánica menor al 

resto de suelos, es probable que los constituyentes inorgánicos, en particular su contenido 

en montmorrillonita (Tabla IV.2), jueguen un papel más importante en la adsorción de 

benzofurano, que es una molécula que tiene una polaridad particularmente alta.  
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En el caso de la acridina vemos que los Kd-oc, al igual que para benzofurano, 

dibenzofurano y fenantreno, tienen una gran variabilidad, lo que nos indica que la adsorción 

de esta molécula a los suelos esta influida por diferentes factores. Entre estos factores, el 

pH de la disolución del suelo debe jugar un papel muy importante por el carácter básico de 

la molécula. 

 

En resumen, a la vista del bajo coeficiente de correlación encontrado entre el 

coeficiente de adsorción de estas sustancias a los suelos y el contenido en materia 

orgánica de los mismos, podemos decir que no se puede predecir la adsorción basándonos, 

únicamente,  en el contenido en materia orgánica de los suelos (Pusino et al., 1992). Este 

hecho se refleja en los Kd-oc, donde podemos observar una gran variabilidad en sus valores. 

Esto puede deberse a la heterogeneidad de la materia orgánica del suelo o a la influencia 

de algún otro factor en la adsorción (Karapanagioti et al., 2000; Xing, 2001; Huang et al., 

2003). De hecho, autores como de Jonge et al. (2008) proponen que, en suelos donde la 

materia orgánica por sí misma no explica la adsorción del compuesto, la adsorción de PAHs 

a suelos puede ser predicha mediante el contenido de materia orgánica y un parámetro 

adicional de los mismos como, por ejemplo, el contenido en arcilla, la capacidad de 

intercambio catiónico o el pH. Para comprobar dicha afirmación realizamos una serie de 

correlaciones dobles combinando el contenido en materia orgánica de los suelos con el 

resto de sus propiedades. Los resultados se detallan en la Tabla IV.6.    

 

Tabla IV.6. Correlaciones dobles obtenidas entre los valores de Kd de 

fenantreno, benzofurano, dibenzofurano y acridina y combinaciones del contenido de 

carbono orgánico con el resto de las principales propiedades de los suelos. 

Coeficientes de correlación 
Propiedades 

Fenantreno Benzofurano Dibenzofurano Acridina 

CO-Arena 0.893 0.845 0.852 0.384 

CO-Limo 0.746 0.701 0.701 0.440 

CO-Arcilla 0.914 0.920 0.913 0.702 

CO-CIC 0.850 0.850 0.823 0.686 

CO-pH 0.982* 0.928 0.923 0.528 

CO-SE(N2) 0.905 0.933* 0.911 0.886 
* P<0.05 

CO: Carbono orgánico; CIC: Capacidad de Intercambio Catiónico; SE(N2): Superficie Específica 

 

Para fenantreno, benzofurano y dibenzofurano destacan las correlaciones dobles  

CO-Arcilla, CO-pH y CO-SE estando todas ellas por encima de 0.900. En el caso de 

fenantreno la correlación obtenida para CO-pH es de 0.982, que está muy por encima del 
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resto de valores obtenidos, para benzofurano destaca la correlación CO-SE con un valor de 

0.933 y para dibenzofurano CO-pH con un valor de 0.923. 

 

Los coeficientes para acridina son menores a los obtenidos para los otros tres 

compuestos, destacando CO-SE con un valor de 0.886. Este comportamiento indica que su 

interacción con el suelo es más compleja y deben de intervenir un número mayor de 

factores. Llama la atención que, teniendo acridina características ácido-bases, el coeficiente 

CO-pH sea tan bajo. Este hecho se puede explicar porque el rango de pH en que nos 

movemos (de 6.3 a 7.7, Tabla IV.1) está por encima del pKa de la acridina y otros factores 

del suelo pueden tener una mayor importancia. Otra explicación podría ser que, como 

proponen dice Bi et al. (2006), acridina se adsorba preferentemente en su forma catiónica 

incluso cuando la fracción protonada presente es baja, por lo que el pH tiene una 

importancia relativa. 

 

Tomando los coeficientes de correlación más altos obtenidos para cada compuesto 

podemos proponer las siguientes ecuaciones para predecir el valor de Kd: 

 

- Para fenantreno:           Kd = 643.19 + 61.19 · CO - 86.05 · pH 

 

- Para benzofurano:        Kd = 2.63 + 0.87 · CO - 0.07 · SE     

 

- Para Dibenzofurano:     Kd = 184.2 + 19.48 · CO - 24.30 · pH 

 

- Para Acridina:                Kd = 86.14 + 16.27 · CO - 3.41 · SE 

 

IV.2.1.1.2. Isotermas de adsorción. 

 

La Figura IV.4 muestra las isotermas de adsorción de benzofurano, dibenzofurano y 

acridina a los suelos, obtenidas  en un rango de concentraciones iniciales 5-20 µM.  En el 

caso de benzofurano, dada su elevada solubilidad en agua, se obtuvieron también las 

isotermas de adsorción a concentraciones más elevadas (50-200 µM) con suelos 

seleccionados. 

 

En la Tabla IV.7 se muestran los coeficientes de regresión (R2) obtenidos tras ajustar 

las isotermas de adsorción a la ecuación de Freundlich, mientras que los coeficientes de 

adsorción de Freundlich, Kf y n, resultantes del ajuste, se dan en la Tabla IV.8. En general 

los valores de R2 reflejan un muy buen ajuste de las isotermas a la ecuación de Freundlich 
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con la única excepción del benzofurano en el suelo P2. En el resto de los casos, los valores 

de R2 fueron superiores a 0.97. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

  

  

 

 

 

Figura IV.4. Isotermas de adsorción de acridina, dibenzofurano y benzofurano 

a los diferentes suelos. 

 

Los valores de la constante n para benzofurano y dibenzofurano oscilan entre 0.33 y 

0.99, lo que indica que las isotermas de adsorción son de tipo L (n<1) según la clasificación 

de Giles et al. (1960). En el caso del dibenzofurano, los valores de n están dentro del rango 

de los obtenidos por Broholm et al. (1999), para la adsorción de este mismo compuesto en 

suelos arcillosos (n=0.58-0.86). Este tipo de isotermas con valores de n inferiores a la 

unidad suele asociarse a la existencia de un número limitado de sitios de adsorción y a la 

ausencia de competencia entre las moléculas de soluto y las de disolvente por dichos sitios 

de adsorción. Por el contrario, muchas de las isotermas de acridina son de tipo S (Giles et 

al., 1960), con valores de n>1. El carácter S es especialmente marcado en el caso de los 

suelos P2 y Kettering. Las isotermas de tipo S a menudo reflejan una competencia entre el 

soluto y el disolvente por los sitios de adsorción o bien el establecimiento de interacciones 

intermoleculares entre las moléculas de soluto adsorbidas (Giles et al., 1960). La forma de 

la isoterma y, en consecuencia, el mecanismo de adsorción, parece estar relacionada con 

la naturaleza del heteroátomo presente en las moléculas estudiadas. 
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Tabla IV.7. Coeficientes de regresión obtenidos tras el ajuste de las isotermas 

de adsorción de benzofurano, dibenzofurano y acridina a los suelos a la ecuación de 

Freundlich. 

 

 

En general, los valores de Kf reflejan que la afinidad de los compuestos orgánicos 

estudiados por los suelos sigue una tendencia similar a la observada a partir de los valores 

de Kd (Tabla IV.4). De hecho, salvo en algunos casos tales como la adsorción de acridina a 

los suelos P2 y Kettering, el orden de adsorción de los compuestos orgánicos a los 

diferentes suelos se mantiene para todo el rango de concentraciones iniciales evaluado. 

Conviene resaltar, no obstante, que la utilización de los valores de Kf para comparar la 

afinidad de los suelos por los compuestos orgánicos sólo es adecuada en el caso de que 

las isotermas presenten valores de n similares, pues de lo contrario, la afinidad relativa 

depende de la concentración de compuesto orgánico (Hance, 1967).     

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Benzofurano 
Bajas 

Concentraciones 

Benzofurano 
Altas 

Concentraciones 
Dibenzofurano Acridina Suelos 

R2 R2 R2 R2 

Borris 0.998 0.992 0.997 0.999 

Kettering 0.993 0.983 0.996 0.978 

Askov 0.992 - 0.993 0.996 

P2 0.678 0.957 0.997 0.987 

IFA 0.988 - 0.999 0.998 

Flakkebjerg 0.999 - 0.991 0.997 

Norway 0.984 0.999 0.994 0.987 
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Tabla IV.8. Valores de Kf  y n obtenidos del ajuste de las isotermas de 

adsorción a la ecuación de Freundlich. 

Benzofurano 
Bajas Concentraciones 

Benzofurano 
Altas Concentraciones Suelos 

Kf
+ n Kf n 

Borris 6.2 
(5.9-6.4)++ 

0.72±0.02+++ 
6 

(4.8-7.5) 
0.78±0.05 

Kettering 4.8 
(4.3-5.2) 

0.82±0.05 
4.6 

(3.3-6.4) 
0.82±0.08 

Askov 2.8 
(2.4-3.2) 

0.99±0.07 - - 

P2 6.8 
(4.8-9.7) 

0.33±0.16 
1.8 

(1-3.3) 
0.91±0.14 

IFA 2.3 
(2-2.8) 

0.98±0.08 - - 

Flakkebjerg 3.2 
(3.1-3.3) 

0.92±0.02 - - 

Norway 17.4 
(16.1-18.9) 

0.67±0.06 
14.1 

(13.7-14.4) 
0.80±0.01 

Dibenzofurano Acridina Suelos 
Kf n Kf n 

Borris 96 
(93-99) 

0.85±0.03 
90 

(89-91) 
1.07±0.01 

Kettering 70 
(67-73) 

0.85±0.04 
45 

(38-52) 
1.60±0.17 

Askov 59 
(55-62) 

0.83±0.05 
68 

(65-72) 
0.87±0.04 

P2 24 
(23-25) 

0.67±0.02 
3 

(2-4) 
2.66±0.22 

IFA 39 
(38-40) 

0.84±0.01 
48 

(47-50) 
0.76±0.02 

Flakkebjerg 49 
(45-53) 

0.86±0.06 
71 

(69-75) 
1.25±0.05 

Norway 294 
(284-304) 

0.74±0.04 
298 

(282-314) 
1.15±0.09 

+ Kf expresada en µmol1-n ln kg-1; ++ Rango de error estandar; +++ Valor ± error estandar. 

 

IV.2.1.1.3. Isotermas de desorción. 

 

Las isotermas de desorción se obtuvieron realizando 3 ciclos de desorción sucesivos 

partiendo del punto de adsorción obtenido a la concentración de 20 µM para los 3 hetero-

PAHs. En el caso del dibenzofurano se obtuvieron, también, partiendo de la concentración 

de 10 µM, para evaluar el efecto de la concentración inicial en la desorción. Se calculó el 

coeficiente de histéresis para cada una de las isotermas de desorción mediante la fórmula:  

 

 

 

H =  

nads 

ndes  
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donde ndes es el valor de la constante de Freundlich n para la isoterma de desorción y nads 

es el valor de n para la isoterma de adsorción (O´Connor et al., 1980; Barriuso et al., 1994). 

 

Los resultados que hemos obtenido para la desorción del dibenzofurano en los 

cuatro suelos a ambas concentraciones indican una baja histeresis con H ≥ 0.53 (Figura 

IV.5). Así pues, podemos deducir que los mecanismos de interacción entre la molécula y los 

suelos son débiles, pudiéndose dar con facilidad el paso de la molécula adsorbida a la 

disolución. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.5. Isotermas de adsorción-desorción de dibenzofurano en los suelos 

Borris, Kettering, Askov y P2 y coeficientes de histéresis (H) resultantes. 
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Comparando los valores de H para las diferentes concentraciones en los cuatro 

suelos empleados podemos ver que los que corresponden a la concentración inicial de 10 

µM son menores que los de concentración inicial 20 µM (Figura IV.5). Este mismo 

comportamiento ha sido observado con otros compuestos orgánicos en presencia de suelos 

y ha sido atribuido al carácter heterogéneo de los sitios de adsorción, de tal manera que los 

sitios de adsorción irreversibles, de alta energía, son ocupados primero (a bajas 

concentraciones) (Celis y Koskinen, 1999; Albarrán et al., 2003). 

 

Para los suelos Borris, Kettering y Askov la histéresis no se da de manera clara 

hasta el último paso de la desorción. En experimentos de incubación, que posteriormente 

discutiremos en esta memoria, observamos que en esos suelos puede producirse una 

degradación de dibenzofurano durante los 5 primeros días de incubación, especialmente a 

bajas concentraciones del compuesto orgánico. Por ello, es posible que la degradación del 

compuesto haya contribuido a la histéresis que se produce en el último paso de la 

desorción (Koskinen et al., 1979). 

 

En la Figura IV.6 están representados los resultados obtenidos en la desorción de 

benzofurano de los diferentes suelos. Los valores de los coeficientes de histéresis 

obtenidos van desde 0 hasta 0.51. Estos valores son menores que los obtenidos para el 

dibenzofurano, lo que indica que los mecanismos de interacción entre el benzofurano y los 

suelos son más fuertes que los de dibenzofurano. No obstante, conviene destacar que al 

ser el benzofurano un compuesto muy volátil es posible que parte de la irreversibilidad 

medida en estos experimentos se deba a pérdidas del compuesto a la fase gaseosa 

durante las medidas de desorción. 
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Figura IV.6. Isotermas de adsorción-desorción de benzofurano en los suelos 

Borris, Kettering, Askov y P2 y coeficientes de histéresis (H) resultantes. 

 

Los resultados obtenidos en los experimentos de desorción de acridina están 

representados en la Figura IV.7. Los valores de los coeficientes de histéresis van desde 

0.02 para el suelo P2 hasta 0.13 para el suelo Borris. Estos valores son muy bajos 

indicando con ello una gran irreversibilidad en la adsorción de este compuesto para todos 

los suelos. Estos valores están por debajo de los que presentan benzofurano y 

dibenzofurano, por lo que podemos decir que los mecanismos de interacción de la acridina 

con los suelos son mucho más fuertes. Estos resultados concuerdan con los encontrados 

por Bi et al. (2006) que sugerían que la unión de los O-PAHs a los suelos tiene lugar 

mediante interacciones no especificas tipo fuerzas de Van der Waals, mientras que la unión 
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de los N-PAHs protonables a los suelos ocurre, principalmente, mediante interacciones 

específicas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.7. Isotermas de adsorción-desorción de acridina en los suelos Borris, 

Kettering, Askov y P2 y coeficientes de histéresis (H) resultantes. 

 

IV.2.1.2. Experimentos de adsorción a las fracciones arcilla. 

 

Los resultados obtenidos en los experimentos de adsorción de benzofurano, 

dibenzofurano y acridina a las fracciones arcilla de los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 

se muestran en la Tabla IV.9. Junto con estos datos también adjuntamos, a título 

comparativo, los datos de adsorción de fenantreno a las mismas fracciones arcilla, medidos 

bajo condiciones experimentales similares pero a una concentración inicial de 2 µM. Estos 

datos fueron extraídos de Celis et al. (2006). 
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Tabla IV.9. Coeficientes de adsorción a las fracciones arcilla de los suelos 

Borris, Kettering, Askov y P2 para fenantreno, benzofurano, dibenzofurano y acridina. 

  + obtenidos a Cini = 2 µM  ++ obtenidos a Cini = 10 µM 

 

Los Kd encontrados en la adsorción de los compuestos orgánicos a las fracciones 

arcilla resultaron ser más altos que los encontrados en su adsorción a los suelos (ver Tabla 

IV.4). Este hecho pone de manifiesto la importancia de la fracción arcilla en el proceso de 

adsorción de compuestos orgánicos. 

 

El comportamiento en la adsorción a las fracciones arcilla de fenantreno, 

benzofurano y dibenzofurano es similar al que estos compuestos tenían en los suelos, 

siendo el orden de adsorción fenantreno > dibenzofurano > benzofurano para todas las 

fracciones arcilla. Los tres compuestos muestran una correlación muy alta entre la cantidad 

de carbono orgánico de las fracciones arcilla y su adsorción a las mismas (r=0.99, P<0.01). 

Esto nos indica la importancia de la materia orgánica en la adsorción de estas sustancias, 

sobre todo cuando el contenido en materia orgánica es elevado como ocurre en la mayoría 

de las fracciones arcilla empleadas (Tabla IV.2).  

 

En el caso de la acridina, su comportamiento cambia considerablemente respecto al 

que tenía en los suelos. Para las fracciones arcilla de los suelos Kettering, Askov y P2 es el 

compuesto que se adsorbe en mayor medida, presentando valores de Kd mucho más altos 

comparados con el resto de compuestos. Para la fracción arcilla del suelo Borris el valor de 

Kd es alto pero de la misma magnitud que el dibenzofurano. El gran aumento en la 

adsorción de acridina a las fracciones arcilla comparado con su adsorción a los suelos se 

puede explicar por el pH de las fracciones arcilla. El pH, que para el caso de los suelos 

estaba comprendido entre 6.3 y 7.3 (Tabla IV.1), para las arcillas está entre 5.6 y 6.2 (Tabla 

IV.2), valores que están muy cercanos al pKa de la acridina (5.6). Según Thomsen et al. 

(1999), los valores más altos de adsorción para muchas bases orgánicas tienen lugar en un 

rango de pH próximo a su pKa. 

 

Fenantreno+ Benzofurano++ Dibenzofurano++ Acridina++ 

Kd Kd-oc      Kd        Kd-oc Kd Kd-oc Kd Kd-oc 
Fracciones 

arcillas 

(l/kg) (l/kg) (l/kg) (l/kg) 

Borris 5031 ± 53 21020 63.5 ± 2.9 265 1824 ± 55 7620 1839 ± 21 7680 

Askov 1085 ± 14 17010 13.0 ± 0.3 204 316 ± 1 4950 3666 ± 10 57460 

Kettering 346 ± 12 10480 6.3 ± 0.4 191 91 ± 1 2760 2886 ± 28 87450 

P2 85 ± 8 8590 4.4 ± 1.4 444 35 ± 10 3540 1124 ± 10 113540 
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Los mayores valores obtenidos para los Kd-oc de adsorción a las fracciones arcilla 

comparados con los obtenidos para los suelos podrían indicar que la materia orgánica que 

se acumula en la fracción arcilla de los suelos tiene un poder adsorbente mayor que la que 

existe globalmente en los suelos. Carmo et al. (2000) encontró diferencias similares en los 

valores de Kd-oc obtenidos para los suelos y sus fracciones arcilla con naftaleno y fenantreno 

y propusieron que estas diferencias eran debidas a la heterogeneidad entre la materia 

orgánica presente en las diferentes fracciones del suelo. 

 

En la Tabla IV.10 mostramos el contenido en materia orgánica y componentes 

inorgánicos de las fracciones arcilla de los suelos. 

 

Tabla IV.10. Contenido en materia orgánica y componentes inorgánicos de las 

fracciones arcilla de los suelos. 

Fracciones 
arcilla 

Materia 
Orgánica+ 

(%) 

Componentes 
Inorgánicos++ 

(%) 

Borris 41.2 ± 0.2 58.8 ± 0.2 

Askov 11.0 ± 0.1 89.0 ± 0.1 

Kettering 5.7 ± 0.1 94.3 ± 0.1 

P2 1.7 ± 0.1 98.3 ± 0.1 
+ Calculado a partir del carbono orgánico mediante el factor de conversión 1.72 (Hamaker y Thompson, 

1972); ++ Calculado por diferencia.  

 

Comparando los contenidos en materia orgánica y materia mineral de las fracciones 

arcilla (Tabla IV.10) con los valores de Kd-oc de fenantreno, benzofurano y dibenzofurano 

(Tabla IV.9), se observa que, en general, los valores de Kd-oc disminuyen al aumentar el 

contenido en materia mineral de las fracciones arcilla. La única excepción es la Kd-oc 

obtenida para benzofurano y dibenzofurano con la fracción arcilla del suelo P2, que a pesar 

de su elevado contenido en componentes minerales, es la que presenta un mayor Kd-oc (444 

l/kg) para benzofurano y un Kd-oc para dibenzofurano (3540 l/kg) que está por encima de la 

fracción arcilla del suelo Kettering, con menor contenido en componentes minerales. 

 

Los constituyentes inorgánicos pueden influir en la adsorción del compuesto 

orgánico de dos maneras, fundamentalmente: 1) contribuyendo a la adsorción, 

principalmente, cuando el contenido en minerales reactivos, como los filosilicatos 

expandibles, es elevado y cuando la molécula a adsorber tiene una polaridad relativamente 

alta (Karickhoff, 1984; Onken y Traina, 1997; Broholm et al., 1999) y 2) influenciando las 
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propiedades adsorbentes de la materia orgánica como resultado de interacciones mutuas 

que afectarían a la accesibilidad y capacidad de adsorción de la misma (Pusino et al., 1992; 

Njoroge et al., 1998; Jones y Tiller, 1999). Así, el aumento en el contenido en componentes 

minerales parece provocar un efecto negativo en la adsorción de fenantreno, benzofurano y 

dibenzofurano a las fracciones arcilla de los suelos, posiblemente porque su contribución a 

la adsorción es pequeña y su asociación a la materia orgánica podría producir una 

disminución en la capacidad de ésta para adsorber compuestos orgánicos. Esta tendencia 

se invierte en la adsorción de benzofurano y dibenzofurano al suelo P2, donde el elevado 

contenido en minerales de la arcilla, en particular del tipo de la montmorrillonita (Tabla IV.2), 

podría hacer que la fracción mineral contribuya de forma apreciable a la adsorción. 

 

Los valores de Kd-oc obtenidos para acridina resultaron ser muy elevados, 

comparándolos con los calculados para suelos (Tabla IV.4). El suelo P2 es el que presenta 

un valor mayor seguido de Kettering, Askov y Borris. Podemos ver que existe una 

correlación positiva importante entre los componentes inorgánicos de la fracción arcilla del 

suelo y los Kd-oc de la acridina (r=0.95, P=0.05). Dentro de los componentes inorgánicos de 

la fracción arcilla es de esperar que los que jueguen un papel más importante en la 

adsorción sean los filosilicatos, que presentan cargas negativas donde se puede unir la 

acridina. La acridina, a los valores de pH de las fracciones arcilla de los suelos, se 

encuentra en gran medida protonada y, por tanto, cargada positivamente. La importancia de 

los filosilicatos en la adsorción de acridina se pone de manifiesto en los estudios de 

adsorción a los adsorbentes modelos que discutiremos a continuación.  

 

También, es interesante destacar la relación que existe entre la superficie específica 

de las fracciones arcilla, medidas con nitrógeno, y los Kd-oc de la acridina (r=0.92, P=0.08) 

(Tablas IV.2 y IV.9). La superficie específica medida por adsorción de nitrógeno nos da una 

idea de la accesibilidad de los componentes inorgánicos. 

 

IV.2.1.3. Experimentos de adsorción a adsorbentes modelos. 

 

En la Tabla IV.11 se muestran los coeficientes de distribución y los valores de  Kd-oc 

obtenidos en los experimentos de adsorción a adsorbentes modelos. Además, se adjuntan, 

a modo comparativo, los datos de adsorción de fenantreno a los mismos adsorbentes, 

extraídos de Celis et al. (2006).  
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Tabla IV.11. Coeficientes de distribución de benzofurano, dibenzofurano y 

acridina para adsorbentes modelos. Se incluyen también los valores obtenidos para 

fenantreno a título comparativo (Celis et al., 2006). 

Fenantreno Benzofurano Dibenzofurano Acridina 

Kd Kd-oc      Kd         Kd-oc Kd Kd-oc Kd Kd-oc Adsorbentes 

(l/kg) (l/kg) (l/kg) (l/kg) 

Adsorbentes individuales 

SW 2 ± 5 - 4.0 ± 0.6 - 14 ± 6 - 1238 ± 4 - 

Ferrih <1 - 2.1±0.3 - 4±4 - 31 ± 0 - 

AH 5363 ± 234 10140 146.0 ± 0.1 276 2731 ± 224 5160 10926+
 20654 

Asociaciones binarias 

SW-Ferrih0 30 ± 4 - - - 114 ± 16 - - - 

SW-Ferrih8 12 ± 11 - - - 55 ± 8 - - - 

SW-Ferrih16 19 ± 6 - - - 56 ± 14 - - - 

SW-AH0 20 ± 4 - - - 19 ± 2 - - - 

SW-AH4 153 ± 4 6770 - - 98 ± 9 4340 - - 

SW-AH8 226 ± 1 6380 - - 140 ± 15 3960 - - 

Ferrih-AH0 <1 - - - 4 ± 4 - - - 

Ferrih-AH4 90 ± 9 4550 - - 47 ± 8 2370 - - 

Ferrih-AH8 158 ± 8 4320 - - 88 ± 4 2400 - - 

Asociaciones ternarias 

SW-Ferrih-AH0 36 ± 8 - 4.1 ± 0.3 - 64 ± 14 - >10000 - 

SW-Ferrih-AH4 234 ± 9 15190 8.9 ± 0.1 578 91 ± 7 5910 >10000 >10000 

SW-Ferrih-AH8 395 ± 12 13440 10.9 ± 0.5 371 172 ± 35 5850 >10000 >10000 

+: Se obtuvo únicamente por simplificado. 

 

Debido a la similitud en el comportamiento de benzofurano y dibenzofurano y para 

una mejor comprensión del mismo, se discutirán juntos en un apartado, explicándose en 

otro apartado diferente el comportamiento de acridina. 
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IV.2.1.3.1. Comportamiento de benzofurano y dibenzofurano frente a 

adsorbentes modelos. 

 

Influencia de la materia orgánica: 

 

El comportamiento de benzofurano y dibenzofurano es similar frente a los 

adsorbentes modelos y, al igual que en el caso de fenantreno, está muy influenciado por la 

cantidad ácido húmico (AH) del adsorbente.  

 

Si nos fijamos en los adsorbentes individuales (SW, Ferrih y AH), podemos ver que 

el AH es el que tiene una mayor capacidad de adsorción, seguido, con varios órdenes de 

magnitud menor, por la montmorillanita de Wyoming (SW) y, en último lugar, la ferrihidrita 

(Ferrih). La afinidad de fenantreno, benzofurano y dibenzofurano por la materia orgánica es 

mucho mayor que la que tienen por los componentes minerales. Estos resultados 

concuerdan con los encontrados por Green y Karickhoff (1990) donde se expone que, en 

general, moléculas orgánicas relativamente grandes (>C10) no polares tienen una afinidad 

100 veces mayor por el carbono orgánico del suelo que por los minerales del suelo. 

 

La adsorción de estas moléculas a los adsorbentes binarios y ternarios viene a 

confirmar su afinidad por los adsorbentes simples: al aumentar el porcentaje de AH del 

adsorbente aumenta el valor de Kd. Se hace una vez más patente la importancia de la 

materia orgánica en la adsorción de estos compuestos, al igual que se observó con las 

fracciones arcilla de los suelos.  

 

Para los adsorbentes modelos que tienen en su composición AH vemos que el 

fenantreno es el compuesto que se adsorbe en mayor proporción, seguido del 

dibenzofurano y, por último, el benzofurano. Este mismo comportamiento es el que pudimos 

observar en la adsorción a suelos y a sus fracciones arcilla.  

 

Los valores de Kd-oc obtenidos con los adsorbentes binarios para fenantreno y 

dibenzofurano son menores que los hallados para el adsorbente modelo simple AH (Tabla 

IV.11), por lo que parece que hay una reducción de las propiedades de adsorción del AH al 

asociarse con los componentes minerales. En estudios previos se ha visto que la 

asociación del AH con Ferrih produce un bloqueo de los grupos funcionales del AH 

responsables de la adsorción de metales pesados (Cruz-Guzmán et al., 2003). Es posible 

que, de manera similar, se hubiese producido un bloqueo de los sitios de adsorción 

(regiones hidrofóbicas) de fenantreno y dibenzofurano. Esta misma tendencia fue 
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observada en la adsorción de benzofurano y dibenzofurano a las fracciones arcilla de los 

suelos (Tabla IV.9). Autores como Pusino et al. (1992) o Jones y Tiller (1999), afirman que 

los componentes inorgánicos del suelo juegan un papel muy importante en la adsorción de 

compuestos a la materia orgánica del suelo, de tal modo, que cuando la materia orgánica 

está unida a constituyentes inorgánicos es menos accesible. En el caso de las Kd-oc 

obtenidas en los adsorbentes ternarios para fenantreno, benzofurano y dibenzofurano 

ocurre lo contrario, es decir, se incrementa el valor respecto al que obtuvimos para AH. 

Probablemente, el bloqueo de los sitios de adsorción del AH se ve oscurecido por la alta 

adsorción que presentan los blancos SW-Ferrih-AH0 (Tabla IV.11).  

 

Influencia de los componentes minerales: 

 

Para los componentes minerales individuales (SW, Ferrih) benzofurano y 

dibenzofurano se adsorben más que fenantreno, justo lo contrario que sucedía en la 

adsorción a la materia orgánica. Esto puede ser explicado por la mayor polaridad que tienen 

estos hetero-PAHs debido a la presencia del átomo de oxígeno (Chiou y Kile, 1994; Xing, 

2001). Esta misma tendencia puede observarse en los adsorbentes modelos binarios 

compuestos únicamente por componentes minerales (SW-Ferrih0, SW-Ferrih4, SW-Ferrih8), 

donde las Kd obtenidas para dibenzofurano son mayores que las obtenidas para fenantreno. 

 

Para hacer una aproximación al papel relativo que juegan los componentes 

minerales en las asociaciones con AH se han comparado los Kd de estas asociaciones con 

los de sus respectivos blancos mediante la siguiente fórmula: 

 

 

 

Los resultados obtenidos están en la Tabla IV.12.  

 
En estos resultados se ve un mayor protagonismo de los componentes minerales en 

las adsorciones de benzofurano y dibenzofurano que en la de fenantreno. Además, se 

puede apreciar una mayor contribución de los componentes minerales en aquellos que está 

implicada la SW. Estos resultados explicarían los obtenidos en las adsorciones a las 

fracciones arcilla de los suelos, donde se encontró una Kd-oc más alta de lo esperado en la 

adsorción de benzofurano a la fracción arcilla del suelo P2 (Tabla IV.9). 

 

 

Contribución mineral (%)=  
Kd blanco  

Kd asociación. 

X 100 
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Tabla IV.12. Contribución del componente mineral en la adsorción de 

fenantreno, benzofurano y dibenzofurano a las asociaciones modelos con AH. 

 Fenantreno Benzofurano Dibenzofurano 

    Contribución del componente mineral a la adsorción (%) 

SW-AH4 13.1 - 19.4 

SW-AH8 8.8 - 13.6 

Ferrih-AH4 1.1 - 8.5 

Ferrih-AH8 0.6 - 4.5 

SW-Ferrih-AH4 15.4 46.1 70.3 

SW-Ferrih-AH8 9.1 37.6 37.2 

 

 

IV.2.1.3.2. Comportamiento de acridina frente a adsorbentes modelos. 

 

Los resultados de adsorción de acridina a los adsorbentes modelos (Tabla IV.11) 

muestran los Kd más altos de los hetero-PAHs estudiados en este trabajo. Estos resultados 

están de acuerdo con los obtenidos en las adsorciones a las fracciones arcilla donde, para 

las 4 fracciones arcilla estudiadas, la acridina fue el compuesto que se adsorbió más (Tabla 

IV.9). 

 

En el caso de la adsorción de acridina a los adsorbentes modelos simples destaca 

especialmente la adsorción a AH, seguida de la adsorción a SW y, con varios ordenes de 

magnitud menos, la adsorción a Ferrih. La adsorción tan alta a AH es posible que esté 

relacionada tanto con la afinidad del compuesto por la materia orgánica como con el pH tan 

bajo que presenta este adsorbente modelo (pH=2.3). A dicho pH la acridina se encuentra 

protonada y presenta una afinidad muy alta por los grupos carboxilos y fenólicos del ácido 

húmico. 

 

Para los adsorbentes modelos ternarios encontramos Kd muy altas, probablemente 

porque el pH que presentan es muy cercano al pKa de acridina. Como se ha mencionado 

anteriormente, hay autores que afirman que a niveles de pH próximos al pKa es donde se 

da la mayor adsorción de este tipo de moléculas. Cabe destacar la importante adsorción al 

blanco SW-Ferrih-AH0, compuesto únicamente por componentes inorgánicos. 

 

Los Kd-oc de acridina presentan los valores más altos de todos los hetero-PAHs 

estudiados. Los Kd-oc de los adsorbentes ternarios presentan un valor mucho mayor que el 

correspondiente a AH. Esto nos indica que existen otros factores, aparte de la materia 

orgánica, que influyen en la adsorción de acridina, y que podrían jugar un papel muy 
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importante. Los componentes minerales, de gran importancia como hemos visto en la 

adsorción a adsorbentes modelos y en la adsorción a las fracciones arcilla de los suelos, y 

el pH podrían tener una gran influencia. 

 

IV.2.1.4. Consideraciones generales sobre los resultados de los experimentos 

de adsorción y desorción llevados a cabo con hidrocarburos aromáticos policíclicos 

sustituidos. 

 

Los resultados obtenidos en los experimentos de adsorción-desorción de 

benzofurano, dibenzofurano y acridina a los suelos, sus fracciones arcilla y adsorbentes 

modelos revelan que la adsorción de estos compuestos orgánicos viene determinada por el 

número de anillos de la molécula y por la presencia y naturaleza del heteroátomo en la 

misma. La comparación de los coeficientes de adsorción de benzofurano y dibenzofurano 

con datos publicados para fenantreno (Celis et al., 2006), sugiere que los factores que 

determinan la adsorción de estas tres moléculas en los suelos estudiados son similares y 

que la adsorción está inversamente relacionada con la solubilidad de las mimas. Por el 

contrario, el carácter ionizable de la acridina le confiere características adsortivas 

diferentes, presentando una adsorción más elevada a la que podría esperarse a partir de su 

solubilidad en agua y siendo diferentes los factores que determinan su adsorción en los 

suelos.  

 

La materia orgánica parece ser el componente que más contribuye a la adsorción de 

benzofurano y dibenzofurano por los suelos estudiados, tal y como ha sido observado 

previamente para fenantreno y otros hidrocarburos aromáticos policíclicos no sustituidos 

(Fall et al., 2003; Celis et al., 2006). Este hecho queda patente no solo por la elevada 

adsorción de benzofurano y dibenzofurano al suelo Norway, que destaca por su elevado 

contenido en materia orgánica, sino también por los resultados de adsorción a las 

fracciones arcilla de los suelos y a los adsorbentes modelos. No obstante, cuando el 

contenido de carbono orgánico es bajo o moderado (<2%), como ocurre para la mayoría de 

los suelos utilizados en este trabajo, las correlaciones simples adsorción-contenido en 

carbono orgánico resultan ser débiles y la influencia de otros factores en la adsorción se 

hace más evidente. Entre estos otros factores destacan, además de la posible 

heterogeneidad de la materia orgánica de suelos con diferentes orígenes (Karapanagiati et 

al., 2000; Ahmad et al., 2001; Huang et al., 2003), el pH y el contenido en arcilla, que 

parecen tener un efecto negativo en la adsorción. En el caso del pH, su efecto negativo 

puede atribuirse a que un aumento del pH aumenta la ionización de los grupos ácidos de la 

materia orgánica del suelo (grupos carboxílicos y fenólicos), lo que reduce el carácter 
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hidrofóbico de ésta y por consiguiente su afinidad por compuestos orgánicos neutros (Laor 

et al., 1998). En el caso del contenido en arcilla, es probable que su elevada reactividad 

frente a la materia orgánica pudiera reducir la capacidad adsorbente de ésta como 

resultado de interacciones mutuas que afecten a la accesibilidad de regiones con afinidad 

por los compuestos orgánicos (Pusino et al., 1992; Celis et al., 1997; Njoroge et al., 1998; 

Jones y Tiller, 1999). No obtante, conviene resaltar que el papel de la arcilla puede 

invertirse cuando el contenido en determinados componentes minerales, como las 

esmectitas, es elevado y la molécula a adsorber tiene una alta polaridad. Tal es el caso del 

suelo P2 en el que, por la escasez de materia orgánica y abundancia de minerales 

esmectíticos, estos últimos parecen contribuir significativamente a la adsorción de 

benzofurano y, en menor medida, de dibenzofurano. 

 

En un intento de describir el efecto de la asociación de la materia orgánica a la 

materia mineral en la capacidad adsorbente de la materia orgánica de los suelos, en la 

Figura IV.8 se han representado los valores de Kd-oc para la adsorción de dibenzofurano a 

los diferentes suelos utilizados en este trabajo frente a dos posibles indicadores del grado 

de asociación: i) la relación contenido en carbono orgánico/contenido en arcilla (C.O./arcilla) 

y ii) el aumento en la superficie específica medida por adsorción de nitrógeno de los suelos 

tras la eliminación de la materia orgánica por calcinación a 350ºC [∆SE(N2)]. El primero de 

estos indicadores es el más simple y asume un mayor grado de asociación en suelos para 

los que la relación C.O./arcilla es más baja. El segundo indicador asume que el aumento de 

la SE(N2) de un suelo tras la eliminación de la materia orgánica por calcinación corresponde 

a superficies minerales que se encontraban originalmente recubiertas por la materia 

orgánica (Mayer y Xing, 2001). Dicho aumento en superficie, normalizado al contenido en 

carbono orgánico [∆SE(N2)/C.O.], sería una medida relativa de la fracción de materia 

orgánica asociada a la materia mineral. Como puede verse en la Figura IV.8, excepto para 

el suelo IFA, se encontró una buena correlación negativa entre la afinidad de la materia 

orgánica de los diferentes suelos (expresados como Kd-oc) por el compuesto dibenzofurano 

y ambos indicadores del grado de asociación de la materia orgánica a la materia mineral. El 

suelo IFA presenta un valor de Kd-oc menor de lo esperado, lo que podría deberse a su 

elevado pH y/o alto contenido en carbonatos (Tabla IV.1), ya que se sabe que el poder 

adsorbente de la materia orgánica para compuestos orgánicos disminuye al aumentar el pH 

y que el carbonato de los suelos se une de manera importante a la materia orgánica, 

pudiendo de este modo reducir su capacidad de adsorción.  
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Figura IV.8. Kd-oc obtenidos en la adsorción de dibenzofurano a los suelos 

frente a dos posibles indicadores del grado de asociación de la materia orgánica. 

 

En la adsorción de acridina a los suelos estudiados parecen intervenir factores 

diferentes a los que determinan la adsorción de benzofurano y dibenzofurano. De nuevo es 

el suelo Norway, con un alto contenido en materia orgánica y bajo pH, el que presenta una 

mayor afinidad por la acridina, pero los coeficientes de adsorción al resto de los suelos no 

muestran correlación con el contenido de carbono orgánico ni tampoco con los coeficientes 

medidos para benzofurano y dibenzofurano. Los resultados de adsorción de acridina a las 

fracciones arcilla y a los adsorbentes modelos sugieren que los minerales de la arcilla, en 

particular aquellos con capacidad de intercambio catiónico como los filosilicatos, pueden 

contribuir significativamente a la adsorción de este compuesto, especialmente cuando el pH 

se aproxima a su pKa (pKa= 5.6), ya que el predominio de la forma catiónica de acridina 

aumenta la afinidad del compuesto por las superficies con carga negativa de los minerales 

de la arcilla. La diferente forma de la isoterma de adsorción, dependiendo del tipo de suelo, 

complica todavía más el comportamiento de la acridina en los suelos, haciendo que la 

adsorción dependa en gran medida de la concentración. 

 

Benzofurano, dibenzofurano y acridina también muestran comportamientos 

diferentes en su desorción de suelos. La adsorción de acridina es esencialmente 

irreversible, lo que está de acuerdo con mecanismos de adsorción específicos y/o a través 

de fuerzas electrostáticas (cambio catiónico) tanto la materia orgánica del suelo como con 

los componentes minerales (Bi et al., 2006). La adsorción de dibenzofurano es 

esencialmente reversible, lo que apunta a interacciones no específicas con la materia 

orgánica del suelo. Benzofurano presenta un comportamiento intermedio, aunque la 

elevada volatilidad de este compuesto hace complicada la interpretación de los datos de 

desorción. 
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IV.2.2. Estudios de incubación de los hidrocarburos aromáticos policíclicos 

sustituidos en los suelos. 

 

Se realizaron estudios de incubación de benzofurano, dibenzofurano y acridina en 

los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 a dosis de 100 mg/kg. Estos estudios se llevaron a 

cabo a temperatura ambiente y a 4º C para evaluar la influencia de la temperatura en la 

persistencia de los compuestos. Los resultados obtenidos se expresan en la Figura IV.9 

como porcentaje de compuesto extraído de los suelos tras diferentes tiempos de 

incubación. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.9. Curvas de disipación de benzofurano, dibenzofurano y acridina en 

los suelos Borris, Askov, P2 y Kettering a temperatura ambiente y 4º C. Los símbolos 

corresponden a los datos experimentales, mientras que las curvas corresponden a 

los ajustes de los mismos a las ecuaciones Ec.1 y Ec.2. 
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A la vista de los resultados obtenidos podemos ver que existen dos 

comportamientos diferentes, pues las curvas de disipación de benzofurano presentan una 

caída exponencial, mientras que las curvas de dibenzofurano y acridina tienen una forma 

sigmoidal. La caída exponencial observada en las curvas de disipación de benzofurano se 

asemeja a cinéticas de primer orden en las que la velocidad de disipación es proporcional a 

la concentración de compuesto existente en el suelo, si bien, para todos los suelos, parece 

existir una cantidad residual de benzofurano resistente a la disipación y que persiste a 

tiempos prolongados de incubación. Publicaciones recientes han mostrado que una cinética 

simple de primer orden puede no explicar satisfactoriamente la disipación de un compuesto 

en sistemas naturales como los suelos ya que, además de la concentración existente en 

cada momento del mismo, existen otros factores que pueden influir en la disipación 

(McDonald, 2006; Banerjee, et al., 2008). Por ello, los datos obtenidos en la disipación de 

benzofurano se ajustaron a una caída exponencial con tres parámetros (datos ajustados 

con SIGMAPLOT 8.0):  

 

C = C0 + a e-bt           [Ec.1] 

 

donde C es el porcentaje de benzofurano extraído tras un tiempo de incubación t 

(días) y C0, a y b son constantes que definen la curva de disipación. Los valores de las 

constantes cinéticas obtenidos tras el ajuste se resumen en la Tabla IV.13, comprobándose 

en la Figura IV.9 un buen ajuste de los datos experimentales al modelo cinético utilizado. 

 

Tabla IV.13. Constantes cinéticas obtenidas tras ajustar los datos de disipación 

de benzofurano a la ecuación Ec.1. 

BENZOFURANO 

 Tª ambiente 

 Borris Kettering Askov P2 

C0 34.69 ± 1.72 26.81 ± 1.45 27.18 ± 2.28 16.21 ± 1.36 

a 52.18 ± 2.25 64.31 ± 2.06 68.30 ± 2.46 69.63 ± 3.52 

b 0.12 ± 0.01 0.13 ± 0.01 0.10 ± 0.01 0.29 ± 0.03 

R2 0.956 0.975 0.979 0.950 

 4º C 

 Borris Kettering Askov P2 

C0 28.48 ± 6.67 34.86 ± 2.10 32.56 ± 3.43 17.38 ± 1.85 

A 62.29 ± 5.99 63.51 ± 2.11 70.06 ± 3.08 74.80 ± 2.41 

B 0.04 ± 0.01 0.08 ± 0.01 0.05 ± 0.01 0.11 ± 0.01 

R2 0.946 0.978 0.979 0.976 
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Al contrario que las curvas de disipación sigmoidales, las curvas encontradas para el 

benzofurano no son típicas de compuestos utilizados como sustrato de crecimiento por 

microorganismos (Kearney et al., 1997) por lo que es posible que el benzofurano haya sido 

cometabolizado por los microorganismos del suelo. Sin embargo, conviene resaltar que 

dada la elevada presión de vapor del benzofurano (14 mm Hg a 25º C), la volatilización de 

este compuesto ha podido contribuir significativamente a su disipación durante los 

experimentos de incubación. De hecho, la cantidad de benzofurano extraída a tiempo cero, 

es decir, tras el periodo de seis horas utilizado para evaporar el disolvente orgánico en el 

que se aplicó el compuesto, fue tan solo el 30% de la aplicada. Cabe pensar que en tan 

poco tiempo los fenómenos de degradación apenas actuaron y que la mayor parte del 

compuesto se perdió por volatilización. 

 

Hacia el final del experimento la velocidad de disipación del compuesto va 

decreciendo quedando una cantidad residual del mismo que se corresponde con la 

constante de disipación C0 (Tabla IV.13). Es probable que este compuesto restante esté 

fuertemente retenido por las estructuras del suelo y, por ello, esté menos disponible para 

evaporarse o degradarse. 

 

La forma sigmoidal de las curvas de disipación encontradas para dibenzofurano y 

acridina son típicas de compuestos usados como sustratos de crecimiento por 

microorganismos. En ellas, tras una primera fase de latencia donde la cantidad de 

compuesto se mantiene invariable, la cantidad de compuesto decae rápidamente hasta 

quedar una cantidad residual del mismo que puede estar fuertemente adsorbida a las 

partículas de suelo o en lugares de difícil accesibilidad y, por tanto, poco disponible para su 

degradación por parte de los microorganismos (McDonald, 2006; Stintzing et al., 2006).  

 

La ecuación que mejor describe el comportamiento de acridina y dibenzofurano es 

de tipo sigmoidal con 4 constantes cinéticas de degradación (ajuste de la ecuación 

realizado con SIGMAPLOT 8.0): 

  

                                        

 

 

 

donde C es el porcentaje de acridina y dibenzofurano extraído a tiempo t (días) y C0 , 

t0, a y b son constantes que definen la curva de disipación. La cantidad residual de 

compuesto resistente a la degradación se corresponde con la constante de disipación C0. 
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Los valores de las constantes cinéticas obtenidos tras el ajuste se dan en las Tablas 

IV.14 y IV.15, comprobándose en la Figura IV.9 un buen ajuste de los datos experimentales 

al modelo cinético. 

 

Tabla IV.14. Constantes cinéticas obtenidas tras ajustar los datos de disipación 

de dibenzofurano a la ecuación Ec.2. 

DIBENZOFURANO 

 Tª ambiente 

 Borris Kettering Askov P2 

a 98.73 ± 2.07 91.67 ± 2.13 92.40 ± 1.91 83.87 ± 0.93 

b -1.70 ± 0.18 -2.01 ± 0.21 -1.91 ± 0.20 -0.87 ± 0.05 

t0 22.00 ± 0.30 13.40 ± 0.23 24.29 ± 0.24 26.66 ± 0.09 

C0 2.46 ± 1.34 3.04 ± 0.95 4.21 ± 1.10 1.55 ± 0.59 

R2 0.996 0.996 0.997 0.999 

 4º C 

 Borris Kettering Askov P2 

a 100.40 ± 2.13 85.40 ± 1.37 95.81 ± 2.99 91.79 ± 1.34 

b -3.15 ± 0.30 -2.60 ± 0.19 -2.20 ± 0.42 -1.14 ± 0.12 

t0 49.17 ± 0.41 36.24 ± 0.24 53.69 ± 0.45 37.43 ± 0.19 

C0 2.06 ± 1.64 4.17 ± 0.84 5.27 ± 2.46 1.96 ± 0.88 

R2 0.995 0.997 0.989 0.997 

 

Tabla IV.15. Constantes cinéticas obtenidas tras ajustar los datos de disipación 

de acridina a la ecuación Ec.2. 

ACRIDINA 

 Tª ambiente 

 Borris Kettering Askov P2 

a 72.34 ± 0.77 86.57 ± 2.86 81.92 ± 1.58 78.36 ± 2.31 

b -0.83 ± 0.08 -2.17 ± 0.26 -1.74 ± 0.19 -1.51 ± 0.19 

t0 12.54 ± 0.15 31.38 ± 0.35 27.10 ± 0.18 31.46 ± 0.29 

C0 2.62 ± 0.38 11.14 ± 2.59 5.92 ± 1.32 11.64 ± 2.06 

R2 0.999 0.990 0.996 0.992 

 4º C 

 Borris Kettering Askov P2 

a -+ - - - 

b - - - - 

t0 - - - - 

C0 - - - - 

R2 - - - - 
+: Durante el tiempo que duró el experimento de disipación, la cantidad de acridina en el suelo no 
varió significativamente. 
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En los primeros días de los experimentos de disipación, en algunos suelos se 

observó una rápida bajada de los porcentajes extraídos de dibenzofurano y acridina 

respecto a los medidos inicialmente (Figura IV.9). Es presumible que esta bajada se deba a 

fenómenos de adsorción, ya que los fenómenos de degradación suelen necesitar más 

tiempo para actuar. Por otra parte, las tomas de muestra a tiempo cero para dibenzofurano 

y acridina revelaron concentraciones similares a las añadidas, al contrario de lo que sucedía 

en el caso del benzofurano, lo que indica una baja incidencia de los fenómenos de 

volatilización. 

 

Partiendo de las ecuaciones de las curvas de disipación que hemos obtenido para 

benzofurano, dibenzofurano y acridina a temperatura ambiente y 4º C, se ha calculado el 

tiempo que tardaría el compuesto disipado en alcanzar el 50% de la concentración inicial 

(TD50). Los resultados  se presentan en la Tabla IV.16. 

 

Tabla IV.16. TD50 calculados a partir de las ecuaciones de disipación obtenidas 

para cada compuesto en los diferentes suelos a temperatura ambiente y 4º C. 

 Benzofurano Dibenzofurano Acridina 

 Tª amb 4º C Tª amb 4º C Tª amb 4º C 

Borris 10.6 25.4 22.1 49.5 12.0 -+ 

Kettering 8.0 19.0 13.3 35.9 31.8 - 

Askov 11.3 25.9 24.3 54.0 26.8 - 

P2 2.5 7.6 26.4 37.3 31.5 - 
+: Durante el tiempo que duró el experimento de disipación, la cantidad de acridina en el suelo no 
varió significativamente. 

 

A la vista de los resultados (Tabla IV.16, Figura IV.9) podemos decir que existe una 

relación directa entre la disipación y la temperatura. Al bajar la temperatura disminuye la 

actividad microbiana y la volatilización aumentando la persistencia de los hetero-PAHs en 

los suelos. 

 

Para benzofurano podemos ver que existe un comportamiento similar en todos los 

suelos a temperatura ambiente y a 4º C. El  P2 es el suelo en el que esta molécula se disipa 

más rápidamente, con una diferencia notable con el resto de los suelos. El suelo Kettering, 

tras el P2, es en el que presenta el benzofurano una menor persistencia y Askov y Borris 

tienen un comportamiento parecido siendo los suelos en los que el benzofurano tarda más 

en desaparecer (Tabla IV.16). La baja adsorción de benzofurano al suelo P2 puede hacer 

que este compuesto esté más disponible para que sobre él se den los procesos de 

volatilización y/o degradación, explicándose así la baja persistencia del compuesto en este 
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suelo. Los resultados obtenidos a 4º C mostraron un aumento en la persistencia de 

benzofurano en todos los suelos. 

 

Para la disipación de dibenzofurano a temperatura ambiente, el suelo donde ésta se 

da con mayor rapidez es el Kettering. El P2 es el suelo donde este compuesto es más 

persistente, ocupando Borris y Askov una situación intermedia. Parece que la persistencia 

del dibenzofurano en estos suelos está relacionada con el contenido en materia orgánica de 

los suelos, de tal manera que a mayor contenido en materia orgánica una mayor actividad 

microbiana podría haber favorecido la degradación. En el caso de la disipación de 

dibenzofurano a 4º C, la persistencia de los compuestos se hace mayor en todos los suelos, 

lo que se puede explicar por la disminución de la actividad microbiana con la temperatura, 

como hemos dicho anteriormente, y al hecho de que la adsorción suele aumentar al 

disminuir temperatura. El orden de persistencia es el mismo que vimos para temperatura 

ambiente excepto para el suelo P2 cuya persistencia se iguala al suelo Kettering. Esto se 

debe a que el aumento en la persistencia del suelo P2 es sensiblemente inferior a la del 

resto de los suelos. Es probable que al ser el suelo con una capacidad de adsorción y 

degradación menor sea el que menos se vea afectado por el descenso de temperatura. 

 

En acridina se observa un gran aumento en la persistencia al disminuir la 

temperatura. De hecho, a 4º C no se observó una disminución significativa de la 

concentración de acridina en los suelos durante los 45 días que duró el experimento de 

disipación. El suelo que presenta una mayor capacidad de disipación a temperatura 

ambiente, destacado respecto al resto, es el Borris, seguido por Askov y, en último lugar, 

los suelos P2 y Kettering con un comportamiento muy parecido. Este comportamiento no 

está relacionado con el contenido en materia orgánica de los suelos; sin embargo, puede 

estar relacionado con su contenido en componentes inorgánicos. El suelo Borris es el que 

tiene el menor porcentaje de arcilla de todos (6.9%), seguido del suelo Askov (10.4) y, por 

último los suelos P2 y Kettering (20.3 y 24.5%, respectivamente). Es posible que los 

componentes minerales de los suelos adsorban la acridina protegiéndola de la degradación, 

como ya revelaron los experimentos de adsorción a fracciones arcillas y a adsorbentes 

modelos. 

 

La influencia de la concentración inicial en la persistencia se evaluó realizando un 

experimento de disipación con dibenzofurano a una dosis de 10 mg/kg en lugar de la de 

100 mg/kg utilizada en los ensayos anteriores. Los resultados se presentan en la Figura 

IV.10.  
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Figura IV.10. Influencia de la concentración inicial en las curvas de disipación 

de dibenzofurano en los suelos Borris, Askov, P2 y Kettering a temperatura ambiente 

y a 4º C. Los símbolos corresponden a los datos experimentales, mientras que las 

curvas corresponden al ajuste de los mismos a la ecuación Ec.2. 

 

Los resultados obtenidos se ajustaron bastante bien a una ecuación de tipo 

sigmoidal con 4 constantes de disipación, al igual que vimos para dibenzofurano y acridina 

a 100 mg/kg. Los valores de las constantes cinéticas obtenidos tras el ajuste se expresan 

en la Tabla IV.17. 

 

A partir de las ecuaciones obtenidas calculamos el TD50. Los resultados obtenidos 

están expresados en la Tabla IV.18. 

 

El orden en la disipación de dibenzofurano a 10 mg/kg en los suelos estudiados fue 

el mismo a temperatura ambiente y a 4º C. El suelo donde el compuesto mostró una mayor 

persistencia fue el P2 seguido de Borris y Askov con comportamientos muy similares y, por 

último, el suelo Kettering (Tabla IV.18, Figura IV.10). Este orden coincide con el que se 

obtuvo en los experimentos de disipación de dibenzofurano a 100 mg/kg a temperatura 

ambiente. 
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Tabla IV.17. Constantes cinéticas obtenidas tras ajustar los datos de disipación 

de dibenzofurano a bajas dosis a la ecuación Ec.2. 

DIBENZOFURANO A BAJAS DOSIS 

 Tª ambiente 

 Borris Kettering Askov P2 

a 96.23 ± 1.22 93.85 ± 1.90 95.38 ± 2.03 92.64 ± 2.73 

b -1.53 ± 0.11 -0.14 ± 0.10 -2.03 ± 0.18 -2.59 ± 0.35 

t0 10.03 ± 0.23 6.02 ± 0.00 10.19 ± 0.30 23.48 ± 0.56 

C0 4.01 ± 0.54 6.75 ± 0.27 5.49 ± 0.80 4.00 ± 1.89 

R2 0.999 0.997 0.999 0.996 

 4º C 

 Borris Kettering Askov P2 

a 93.94 ± 0.79 90.40 ± 2.07 88.16 ± 2.29 85.81 ± 2.45 

b -1.53 ± 0.08 -2.59 ± 0.27 -2.96 ± 0.32 -1.77 ± 0.50 

T0 23.81 ± 0.21 17.85 ± 0.33 23.17 ± 0.45 36.14 ± 0.42 

C0 6.33 ± 0.52 11.51 ± 1.04 8.90 ± 1.42 9.09 ± 1.99 

R2 0.999 0.998 0.998 0.997 

 

Todos los TD50 obtenidos para el experimento de disipación de benzofurano a 10 

mg/kg están por debajo de los obtenidos para la concentración inicial de 100 mg/kg (Tabla 

IV.18). Además, en las representaciones gráficas de los resultados se observó que la fase 

de latencia es sensiblemente más corta que la correspondiente a dosis más altas (Figura 

IV.10). Estos resultados están de acuerdo con el efecto de las dosis de aplicación en la 

persistencia de compuestos orgánicos encontrado por otros autores (Gan et al., 1995; 

Beigel et al., 1999). Al igual que para las dosis de 100 mg/kg, la persistencia de 

dibenzofurano fue mayor para los experimentos llevados a cabo a 4º C que los realizados a 

temperatura ambiente (Tabla IV.18). 

 

Tabla IV.18. TD50 calculados a partir de las ecuaciones de disipación obtenidas 

para dibenzofurano a 10 y 100 mg/kg en los diferentes suelos a temperatura ambiente 

y 4º C. 

 Dibenzofurano 10 mg/kg Dibenzofurano 100 mg/kg 

 Tª amb. 4º C Tª amb. 4º C 

Borris 10.2 24 22.1 49.5 

Kettering 6.0 18.6 13.3 35.9 

Askov 10.5 23.6 24.3 54.0 

P2 23.5 36.3 26.4 37.3 
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Podemos concluir, por tanto, que el contenido en materia orgánica del suelo, su 

composición mineral, la naturaleza química y la concentración inicial de la molécula y la 

temperatura son factores que van a determinar la persistencia de los hetero-PAHs en los 

suelos estudiados. 

 

IV.2.3. Estudios de movilidad de los hetero-PAHs en columnas de suelo. 

 

Los estudios de movilidad en columnas se llevaron a cabo para evaluar el posible 

riesgo de lixiviación de las moléculas estudiadas y los factores de los que depende. Para 

ello se realizaron experimentos en columnas empaquetas a mano e inalteradas. Además, 

se determinó la influencia de distintas dosis iniciales de compuesto orgánico y de la materia 

orgánica disuelta en la lixiviación de los hetero-PAHs. 

 

IV.2.3.1. Estudios de movilidad en columnas empaquetadas a mano. 

 

Curvas de elución. 

 

Los estudios en columnas empaquetadas a mano realizados con los hetero-PAHs 

objeto de estudio en este trabajo revelaron una lixiviación muy baja de dibenzofurano y 

acridina, siendo ésta menor al 0.05% de lo aplicado en ambos casos incluso tras la adición 

de 300 ml de agua lo que equivale a 400 mm de agua añadida. En el caso de benzofurano, 

las cantidades lixiviadas fueron sensiblemente mayores. Las curvas de elución acumuladas 

de benzofurano en los suelos Borris, Askov, P2 y Kettering están representadas en la 

Figura IV.11. 

 

Estos resultados están en concordancia con los obtenidos en los experimentos de 

adsorción a los suelos, que pusieron de manifiesto que la adsorción de acridina y 

dibenzofurano era mucho mayor que la de benzofurano, por lo que cabe pensar que 

quedarán mucho más retenidos por los suelos y mucho menos disponibles para la 

lixiviación. Los resultados también reflejan las diferencias entre las solubilidades en agua de 

los hetero-PAHs, pues benzofurano tiene una solubilidad mucho mayor que acridina y 

dibenzofurano (Tabla III.1) y tendrá una mayor tendencia a moverse con el agua que 

percola a través de la columna y, por tanto, a lixiviar. 
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Figura IV.11. Curvas de elución acumuladas de benzofurano para columnas 

empaquetadas con suelos Borris, Askov, P2 y Kettering y ampliación para Borris, 

Askov y Kettering. 

 

Fijándonos en las curvas de elución acumuladas de benzofurano para los suelos 

Borris, Askov, Kettering y P2 que hemos representado en la Figura IV.11, podemos ver que 

el suelo en el que benzofurano lixivia en mayor porcentaje es el suelo P2 (alrededor de un 

46% de la cantidad aplicada). El resto de suelos presenta un porcentaje de lixiviación 

bastante menor, no pasando ninguno de ellos del 8%. Esta gran diferencia entre la 

lixiviación de benzofurano en el suelo P2 y en el resto de los suelos puede explicarse, 

fundamentalmente, por dos motivos: a) por ser el suelo P2 el que tiene el menor porcentaje 

en materia orgánica de todos los suelos, lo que hace que la molécula de benzofurano se 

adsorba menos respecto al resto de  suelos (Tabla IV.4) y, por tanto, esté más disponible 

para la lixiviación y b) por su estructura, ya que, junto con el suelo Borris es el que presenta 

una mayor cantidad de macroporos (Figura IV.2), por lo que la molécula de benzofurano 

tendrá menos interacciones con el suelo al atravesar su matriz.  

 

Las ampliaciones realizadas a las curvas de elución acumuladas de bezofurano en 

los suelos Borris, Kettering y Askov (Figura IV.11) revelan que la cantidad lixiviada es muy 

similar en los 3 suelos, lo que podría explicarse por el similar contenido de materia orgánica 

de los mismos (ver Tabla IV.1). Sin embargo, es interesante destacar que en las columnas 

de suelo Askov y Kettering el benzofurano lixivia ligeramente más tarde que en el suelo 

Borris. Esto podría ser debido a las diferentes distribuciones de tamaño de poro de los 

suelos, ya que en los suelos Askov y Kettering hay presentes poros de menor tamaño que 

en el suelo Borris (Figura IV.2) y, por tanto, el movimiento del benzofurano a través de la 

matriz de estos suelos podría haber tenido lugar más lentamente. 
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Distribución en las columnas. 

 

Con el fin determinar la distribución de los hetero-PAHs a través del perfil de las 

columnas, tras el experimento de lixiviación se realizaron extracciones a diferentes 

profundidades. Los resultados obtenidos se presentan en la Figura IV.12. También se 

adjunta en cada una de las gráficas las cantidades totales extraídas, lixiviadas y no 

recuperadas de cada compuesto para cada suelo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.12. Extracciones de acridina, benzofurano y dibenzofurano a distintas 

profundidades de las columnas empaquetadas a mano de los suelos Borris, 

Kettering, Askov y P2. Se dan las cantidades extraídas, lixiviadas y no recuperadas 

de los hetero-PAHs en cada uno de los suelos. 

 

A la vista de los resultados podemos ver que acridina y dibenzofurano tienden a 

acumularse en los 10 primeros centímetros de profundidad mientras que el benzofurano 

alcanza mayores profundidades (Figura IV.12). La alta adsorción de acridina y 

dibenzofurano a los suelos estudiados explica la escasa movilidad de estos compuestos.  

 

A pesar de que acridina y dibenzofurano son compuestos con una alta adsorción a 

los suelos, se pueden apreciar ciertas diferencias en sus comportamientos. Mientras que en 
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el rango de profundidad de 0 a 5 cm las mayores concentraciones son las correspondientes 

a acridina, en el rango que va desde 5 a 10 cm de profundidad las mayores 

concentraciones corresponden a dibenzofurano (Figura IV.12). Acridina, al tener 

coeficientes de adsorción a los suelos superiores a los de dibenzofurano (Tabla IV.4) y 

presentar mayor irreversibilidad del proceso de adsorción-desorción (Figura IV.7), se 

acumula casi en su totalidad en los primeros 5 cm de suelo, mientras que dibenzofurano se 

reparte entre los primeros 10 cm de suelo con cantidades importantes en el rango de 5 a 10 

cm. Así pues, se pone de manifiesto la importancia del heteroátomo presente en el hetero-

PAH, ya que éste dará a la molécula propiedades diferentes y una movilidad distinta en el 

suelo.  

 

Si comparamos las cantidades totales extraídas de acridina y dibenzofurano para 

cada uno de los suelos podemos ver que, excepto para el suelo Borris, estas cantidades 

son mayores para acridina. Estos resultados pueden relacionarse con la persistencia de 

estos hetero-PAHs en los suelos donde, excepto en el suelo Borris, la persistencia de 

acridina se mostró mayor que la de dibenzofurano (Figura IV.9). Llama la atención el alto 

porcentaje de acridina recuperada en el suelo P2 y el de dibenzofurano recuperado en el 

suelo Borris estando ambos alrededor de un 91%. Esto indica que apenas se han producido 

procesos degradativos en estos suelos. 

 

En el suelo P2, se encontraron cantidades considerables de dibenzofurano en el 

rango de 10 a 15 cm de profundidad. Al ser el suelo con menos materia orgánica de todos 

es también el que lo retiene en menor medida permitiendo así que el compuesto esté más 

libre para lixiviar y, por tanto, para alcanzar profundidades mayores. El porcentaje no 

recuperado de esta molécula en el suelo Kettering fue de un 73%. Esta cantidad fue muy 

superior a la del resto de suelos y apoya los resultados que encontramos en los 

experimentos de disipación donde es en el suelo Kettering donde el dibenzofurano presenta 

una persistencia menor.  

 

En el caso de benzofurano vemos que las concentraciones aumentan a medida que 

aumenta la profundidad, de tal modo, que la mayoría se acumula en el tramo de 15-20 cm 

de profundidad. Este comportamiento es debido a su baja adsorción a los suelos, lo cual le 

permite una mayor capacidad para llegar a mayores profundidades que en el caso de 

acridina y dibenzofurano. El porcentaje extraído en el caso de los suelos Borris, Kettering y 

Askov estuvo comprendido entre un 40 y un 60% del benzofurano aplicado, mientras que, 

en el caso del suelo P2, la cantidad fue sensiblemente inferior, rondando el 4%, debido a 

que la mayor parte del benzofurano ya había lixiviado. 
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Influencia del pH y de la materia orgánica en la movilidad de los hetero-PAHs. 

 

Para profundizar en la influencia del pH y de la materia orgánica en la movilidad de 

los hetero-PAHs se realizaron experimentos de movilidad con acridina en el suelo Norway. 

La cantidad lixiviada fue similar a la obtenida en los otros suelos, <0.05% de la cantidad 

aplicada. Además, se realizaron extracciones de las columnas a diferentes profundidades 

cuyos resultados están representados en la Figura IV.13. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.13. Extracciones de acridina a distintas profundidades de la columna 

empaquetada a mano del suelo Norway. Además, se dan las cantidades extraídas, 

lixiviadas y no recuperadas de acridina en el suelo Norway. 

 

Como se puede apreciar, el porcentaje extraído de acridina en el suelo Norway es 

de un 13% y está muy por debajo de los valores obtenidos en la extracción del resto de 

suelos. Este hecho, junto con el bajo el porcentaje de acridina lixiviada, menos de un 

0.05%, nos hace pensar que procesos como la degradación o adsorción irreversible se han 

dado en este suelo en mayor medida. Casi toda la acridina encontrada está en el anillo 

superior, al igual que ocurría en el resto de los suelos. 

 

A la vista de los resultados obtenidos en los experimentos de movilidad en columnas 

podemos afirmar que, bajo condiciones de columnas empaquetadas a mano, benzofurano 

es el hetero-PAH que tiene un mayor riesgo de lixiviar, mientras que dibenzofurano y 
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acridina son moléculas con una movilidad reducida en suelos y, por tanto, con un riesgo 

mínimo de lixiviar. 

 

Modelos de lixiviación. 

 

Existen modelos propuestos por diferentes autores para predecir el riesgo de 

lixiviación de una molécula y, por tanto, su capacidad para contaminar aguas subterráneas. 

En este trabajo hemos confrontado los resultados obtenidos con los dos modelos descritos 

en el apartado I.2.2.1.1.  

 

En el primero de ellos, a menudo se considera que compuestos con Koc inferiores a 

500 tienen un riesgo elevado de lixiviar, mientras que los que presentan Koc superiores a 

500 presentan un riesgo bajo (Kearney et al., 1997). Según este modelo, el benzofurano 

tendría un elevado potencial de lixiviación ya que todos sus Koc están por debajo de 500, 

mientras que dibenzofurano y acridina tendrían un bajo potencial de lixiviación al estar sus 

Koc por encima de 500 (Tabla IV.4). Estos resultados coinciden con los encontrados en los 

experimentos de movilidad en columnas empaquetadas a mano discutidos anteriormente. 

 

El otro modelo evaluado para predecir el riesgo de contaminación de aguas 

subterráneas es el propuesto por Gustafson (1989). En este modelo el autor se basa en la 

obtención del índice GUS a partir del Koc y del t1/2 mediante la fórmula: 

 

GUS= log(t1/2) · [4-log(Koc)] [Ec.3] 

 

donde t1/2 es el tiempo de vida media del compuesto en el suelo y Koc es su 

coeficiente de adsorción normalizado al contenido de carbono orgánico. 

  

Si el índice obtenido es mayor de 2.8, el riesgo de lixiviación sería alto, mientras que 

valores inferiores a 1.8 indicarían un riesgo bajo de lixiviación. 

 

Los valores de los índices GUS obtenidos con los resultados de los experimentos de 

adsorción y disipación de nuestros compuestos en los suelos (ver apartados IV.3.1.1.1 y 

IV.3.2) están recogidos en la Tabla IV.15.  

 

Según los índices GUS expresados en la Tabla IV.19 dibenzofurano y acridina 

tendrían claramente un riesgo bajo de contaminación de aguas subterráneas en los suelos 
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estudiados (GUS <1.8), lo que coincide con el comportamiento observado en las 

experiencias de movilidad en columnas para estos compuestos.  

 

Tabla IV.19. Índices GUS calculados con los datos obtenidos en los 

experimentos de adsorción y disipación  en suelos mediante la ecuación Ec.3. 

Índices GUS 

 Borris Kettering Askov P2 

Benzofurano 1.7 1.6 1.7 0.6 

Dibenzofurano 0.5 0.6  0.6 0.8 

Acridina 0.2 0.9 0.4 0.5 

 

Para benzofurano, a excepción del suelo P2 para el que el índice predice un mínimo 

riesgo de lixiviación, los índices están muy próximos al rango de transición (1.8-2.8). La 

diferencia entre el comportamiento predicho por los índices GUS y el encontrado en los 

experimentos de movilidad en columna, que indica una elevada lixiviación de benzofurano 

en el suelo P2, probablemente se deba al bajo t1/2 empleado en el cálculo de dicho índice, 

que se obtuvo en los experimentos de disipación en condiciones diferentes a las que se 

llevaron a cabo los de movilidad en columna. Parece que la persistencia de benzofurano 

pudiera haber sido mayor en los experimentos de movilidad en columnas y, por tanto, que 

hubiese lixiviado un mayor porcentaje del que predice el índice GUS (ver apartado IV.3.2). 

 

IV.2.3.1.1. Influencia de la materia orgánica disuelta en la lixiviación. 

 

Los experimentos de lixiviación con materia orgánica disuelta (MOD) para los 

distintos hetero-PAHs se realizaron con los suelos Borris y P2 y los resultados obtenidos 

están representados en la Figura IV.14. A modo comparativo también están representados 

los resultados de los experimentos de lixiviación para los mismos suelos realizados con 

agua. 

 

Como puede observarse, el efecto de la MOD puede ser muy diferente dependiendo 

del compuesto y del tipo de suelo. La presencia de MOD aumenta la lixiviación de acridina y 

disminuye la de benzofurano en ambos suelos. Para dibenzofurano la presencia de MOD 

tiene un efecto diferente dependiendo del suelo (Figura IV.14).  
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Figura IV.14. Curvas de elución acumuladas de acridina, dibenzofurano y 

benzofurano en columnas empaquetadas a mano con los suelos Borris y P2 eluidas 

con agua y MOD. 

 

Para explicar los efectos de la MOD observados, hay que considerar que la MOD 

puede actuar de dos formas sobre la adsorción de los compuestos orgánicos (Rav-Acha y 

Rebhun, 1992; Celis et al., 1998c): a) puede disminuir la adsorción por la formación de 

complejos solubles y compitiendo por los sitios de adsorción del suelo y b) puede aumentar 

la adsorción cuando el complejo compuesto orgánico-MOD tiene una mayor afinidad por el 
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suelo que el compuesto orgánico solo. En la Figura IV.15 se representan  

esquemáticamente los dos mecanismos descritos anteriormente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.15. Esquema de los posibles comportamientos que se dan en la 

lixiviación de los hetero-PAHs a través del suelo Borris y P2 en presencia de MOD. 

 

Parece ser que el primer mecanismo predomina en el caso de la acridina y el 

segundo en el caso del benzofurano, mientras que para el dibenzofurano el mecanismo 

predominante depende del tipo de suelo. 

 

Para indagar en el comportamiento dispar de dibenzofurano frente a la MOD se 

determinaron los valores de Kd para la adsorción de dibenzofurano a los suelos Borris y P2 

en presencia y ausencia de MOD. En el suelo Borris la presencia de la MOD disminuyó el 

valor de Kd de 63 a 45 l/kg. Por el contrario, en el suelo P2 la presencia de MOD aumentó el 

valor de Kd de 17 a 33 l/kg, mostrándose de este modo un comportamiento diferente frente 

a los dos suelos. En experimentos paralelos también comprobamos un aumento de la 

solubilidad de dibenzofurano de 4.4 mg/l en agua a 13.2 mg/l en MOD, demostrándose de 

este modo que existe una interacción entre dicha molécula y la MOD. Estos resultados nos 

hacen pensar que en el suelo Borris  puede darse un transporte facilitado de la molécula de 

MOD MOD 
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dibenzofurano mediante el complejo MOD–dibenzofurano, mientras que en el suelo P2 este 

complejo tendría una adsorción preferencial a los componentes del mismo. El diferente 

contenido en arcilla puede ser clave en los distintos comportamientos que muestran ambos 

suelos frente a dibenzofurano, ya que la fracción arcilla, más abundante en el suelo P2, es 

el componente más importante en la unión de la materia orgánica al suelo y, por tanto, en 

disminuir su movilidad (Cornejo y Hermosín, 1996; Shen, 1999; Cox et al., 2000).  

 

Una vez finalizado el experimento de lixiviación se realizaron extracciones de los 

hetero-PAHs a distintas profundidades para ver su distribución a lo largo del perfil de la 

columna de suelo. Los resultados obtenidos están representados en la Figura IV.16. Junto 

con ellos, a título comparativo, se exponen los porcentajes recuperados, lixiviados y no 

recuperados de los distinto hetero-PAHs para cada uno de los suelos obtenidos con las 

columnas realizadas con agua y con MOD. 

 

En general, podemos ver que, excepto para el caso de dibenzofurano en el suelo 

P2, la presencia de MOD conlleva un aumento de la cantidad no recuperada de hetero-

PAH. Este hecho podría indicar un aumento en la degradación que puede ser consecuencia 

de una estimulación de la actividad microbiana por la presencia de la MOD. 

 

Se puede observar también que, excepto para los casos de acridina en el suelo P2 y 

benzofurano en el suelo Borris, la presencia de la MOD trajo como consecuencia un 

aumento en la movilidad de los hetero-PAHs localizándose mayores cantidades de éstos 

compuestos a profundidades más altas. Por ejemplo, podemos citar el caso de acridina en 

el suelo Borris donde, en presencia de la MOD, aparece un porcentaje considerable del 

compuesto en el rango de profundidades que va de 10 a 15 cm, lo que no ocurría en las 

columnas donde se empleó agua como eluyente. La MOD también produce un cambio 

radical en el comportamiento de dibenzofurano en ambos suelos donde las mayores 

cantidades de compuesto se localizan en el rango de profundidades que va de 10 a 20 cm, 

mientras que, en las columnas eluídas con agua, la mayoría del compuesto se encontraba 

en el rango de profundidades comprendido entre 0 y 10 cm. 

 

En resumen, la presencia de MOD, dependiendo del compuesto orgánico y del tipo 

de suelo, puede tanto aumentar como disminuir la lixiviación, lo que hace difícil predecir el 

comportamiento de las moléculas en suelos con alto contenido en MOD. En compuestos 

con una alta adsorción a los suelos, como el caso de la acridina, la MOD puede formar 

complejos solubles con el compuesto favoreciendo de esta manera su desorción y, por 

tanto, aumentando su lixiviación. Por el contrario, en moléculas con una baja adsorción a 
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los suelos, como el caso del benzofurano, la MOD puede actuar favoreciendo la adsorción 

de estas moléculas al suelo, retrasando de esta manera su lixiviación. En moléculas con 

una adsorción intermedia a los suelos, como el caso del dibenzofurano, en su 

comportamiento podrían influir otros factores como el contenido en arcilla. Suelos con bajo 

contenido en arcilla permitirían una mayor lixiviación del compuesto mientras que suelos 

con un alto contenido en arcilla disminuirían su lixiviación. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.16. Extracciones de los hetero-PAHs a distintas profundidades de las 

columnas empaquetadas a mano utilizadas para los experimentos de lixiviación con 

MOD. También se adjunta, a título comparativo, los datos obtenidos en los mismos 

experimentos con agua. 

 

P2

Acridina extraída (%)

0 20 40 60 80 100

P
ro

fu
n

di
d

ad

15-20 cm

10-15 cm

5-10 cm

0-5 cm

9% no recuperado
<0.05% lixiviado
91% extraído

Agua

14% no recuperado
0.08% lixiviado
86% extraído

MOD

Borris

Dibenzofurano extraído (%)

0 20 40 60 80 100

P
ro

fu
n

di
d

ad

15-20 cm

10-15 cm

5-10 cm

0-5 cm

13% no recuperado
<0.05% lixiviado
87% extraído

Agua

50% no recuperado
<0.05% lixiviado
50% extraído

MOD

P2

Dibenzofurano extraído (%)

0 20 40 60 80 100

P
ro

fu
nd

id
a

d

15-20 cm

10-15 cm

5-10 cm

0-5 cm

36% no recuperado
<0.05% lixiviado
64% extraído

Agua

20% no recuperado
<0.05% lixiviado
80% extraído

MOD

Borris

Benzofurano extraído (%)

0 10 20 30 40

P
ro

fu
n

di
d

ad

15-20 cm

10-15 cm

5-10 cm

0-5 cm

Agua

49% no recuperado
5% lixiviado
46% extraído

55% no recuperado
2% lixiviado
43% extraído

MOD

P2

Benzofurano extraído (%)

0 1 2 3 4 5 6

P
ro

fu
n

di
d

ad

15-20 cm

10-15 cm

5-10 cm

0-5 cm

54% no recuperado
42% lixiviado
4% extraído

Agua

76% no recuperado
20% lixiviado
4% extraído

MOD

Borris

Acridina extraída (%)

0 20 40 60 80 100

P
ro

fu
nd

id
a

d

15-20 cm

10-15 cm

5-10 cm

0-5 cm

24% no recuperado
<0.05% lixiviado
76% extraído

Agua

28% no recuperado
<0.05% lixiviado
72% extraído

MOD



IV. Resultados y discusión. 

 

142 

IV.2.3.1.2. Influencia de la dosis inicial en la lixiviación de dibenzofurano. 

 

Los experimentos de lixiviación de dibenzofurano en columnas empaquetadas a 

mano con los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 se repitieron a una dosis inicial de 10 

kg/ha, en vez de la de 100 kg/ha utilizada en los experimentos anteriores, para evaluar el 

efecto de la dosis de aplicación en la lixiviación. Al igual que se observó para una dosis de 

aplicación de 100 kg/ha la cantidad total de dibenzofurano lixiviado fue inferior al 0.05% 

para todos los suelos. 

 

Los resultados obtenidos en las extracciones de las columnas realizadas a la 

finalización del experimento de lixiviación a dosis iniciales de 10 y 100 kg/ha de 

dibenzofurano se comparan en la Figura IV.17. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.17. Extracciones de dibenzofurano a distintas profundidades 

obtenidas de las columnas empaquetadas a mano utilizadas para los experimentos 

de lixiviación a dosis iniciales de 10 y 100 kg/ha.  

 

Se puede apreciar que tanto a 10 como a 100 kg/ha el compuesto se sigue 

acumulando en los 10 primeros cm de suelo. Para el caso del suelo P2 podemos encontrar 
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una cantidad apreciable en el rango de profundidad que va de 10 a 15 cm para ambas dosis 

iniciales. Así pues, vemos que el movimiento a través del suelo es similar a las diferentes 

dosis de aplicación. 

 

Como se puede apreciar en la Figura IV.17 la cantidad de dibenzofurano no 

recuperado para la dosis inicial de 10 kg/ha oscila entre 35 y 87%, mientras que, para la 

dosis inicial de 100 kg/ha va de 13 a 73%. Para los 4 suelos empleados en este 

experimento los porcentajes no recuperados de dibenzofurano son mayores mientras 

menor es la dosis de aplicación inicial. Asumiendo que sobre la mayor parte de la fracción 

no recuperada han tenido lugar procesos de degradación, podemos decir que mientras más 

baja es la dosis de aplicación mayor es la repercusión de los procesos degradativos. Estos 

resultados están en la misma línea que los obtenidos en los experimentos de incubación de 

dibenzofurano, donde observamos que cuanto menor era la dosis de aplicación menor era 

la vida media de la molécula en el suelo. Esta relación entre la dosis de aplicación inicial y 

la degradación de compuestos orgánicos también ha sido observada por otros autores (Gan 

et al., 1995; Beigel et al., 1999). 

 

La cantidad de dibenzofurano recuperada en las columnas de suelo Kettering del 

experimento de lixiviación a bajas dosis es, al igual que la observada a altas dosis, la menor 

de todos los suelos. En los experimentos de incubación a bajas dosis vimos que, al igual 

que a altas dosis, el suelo Kettering es en el que dibenzofurano presenta una persistencia 

menor. 

 

IV.2.3.1.3. Influencia de la presencia de iones en el medio en la lixiviación de 

acridina.  

 

La acridina, por su carácter básico y según las condiciones de la disolución del 

suelo, puede presentar carga eléctrica. Esta propiedad va a determinar en gran medida su 

adsorción a los suelos. Algunos autores afirman que compuestos N-heterocíclicos se 

adsorben a los suelos preferentemente en su forma catiónica, incluso cuando el pH de la 

disolución es mayor que su pKa (Zachara et al., 1986; Ainsworth et al., 1987; Zachara et al., 

1990; O´Loughlin, et al., 2000). 

 

En la disolución del suelo existen iones, existiendo también un aporte de los mismos 

mediante el agua de riego o lluvia. Estos iones podrían influir en el comportamiento de la 

acridina en el suelo. 
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Para estudiar la influencia en la lixiviación de acridina de la presencia de iones se 

prepararon columnas empaquetadas a mano con suelos Borris y P2 y se eluyeron con 

CaCl2 0.01 M en vez de con agua desionizada. Los resultados obtenidos están 

representados en la Figura IV.18. A modo comparativo, se adjuntan los resultados de los 

estudios de lixiviación de acridina en columnas empaquetadas a mano eluídas con agua. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.18. Curvas de elución acumuladas y extracciones de las columnas a 

diferentes profundidades en los experimentos de lixiviación realizados con acridina 

en columnas empaquetadas a mano con suelo Borris y P2 eluídas con CaCl2 0.01 M. 

A título comparativo, se acompañan los resultados obtenidos en los experimentos de 

lixiviación eluídos con agua. 

 

La presencia de iones no tiene una gran influencia en la lixiviación de acridina. Para 

ambos suelos la cantidad lixiviada es inferior al 0.007%, de manera que a pesar de la 

presencia de iones, la acridina sigue mostrándose como una molécula con escasa 

movilidad. 

 

En los dos suelos, las cantidades de acridina extraídas de las columnas eluídas con 

CaCl2 son muy parecidas y están distribuidas de una manera muy similar a las extraídas en 
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las columnas eluídas con agua. Por lo tanto, podemos concluir que el aporte de iones no 

parece tener influencia en el comportamiento de acridina ni en su lixiviación en los suelos 

estudiados. La ausencia de competencia con cationes inorgánicos como el Ca2+ parece 

corroborar la existencia de mecanismos de interacción específicos entre la acridina y las 

partículas del suelo.  

 

IV.2.3.2. Estudios de movilidad de dibenzofurano en columnas inalteradas. 

 

Los estudios en columnas inalteradas se realizaron para determinar como podía 

afectar a la lixiviación la estructura del suelo. El suelo P2 fue el escogido para este 

experimento. Las columnas se regaron con agua y con MOD tras aplicar dibenzofurano a 

una dosis de 100 kg/ha. Los resultados obtenidos están representados en la Figura IV.19. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.19. Curvas de elución acumuladas y extracciones de las columnas a 

diferentes profundidades en los experimentos de lixiviación realizados con 

dibenzofurano en columnas inalteradas de suelo P2. A título comparativo, se 

acompañan los resultados obtenidos en los experimentos de lixiviación realizados en 

columnas empaquetadas a mano con suelo P2 a la misma dosis de aplicación. 
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La cantidad de dibenzofurano lixiviado en las columnas inalteradas fue muy 

pequeña, 0.54% del total aplicado. Sin embargo, esta cantidad es mayor que la que 

encontramos en las columnas empaquetadas a mano, que fue del 0.023% del total 

aplicado. Estos resultados sugieren que el aumento en la lixiviación encontrado en las 

columnas inalteradas está íntimamente relacionado con la estructura del suelo, donde la 

existencia de macroporos facilitaría la lixiviación del compuesto. En las columnas 

inalteradas respetamos la estructura original del suelo, por lo que los resultados obtenidos 

en este tipo de columnas deben relacionarse con la estructura heterogénea del suelo. 

 

El efecto de la MOD sobre la lixiviación de dibenzofurano en ambos tipos de 

columnas, empaquetadas a mano e inalteradas, fue una disminución en la misma, aunque, 

en el caso de las inalteradas, esta disminución no fue estadísticamente significativa debido 

al solapamiento de las barras de error (Figura IV.19). Esta alta variabilidad en los resultados 

probablemente se deba a la heterogeneidad del suelo y llega a enmascarar el efecto de la 

MOD.  

 

Las extracciones de dibenzofurano realizadas al final del experimento de lixiviación 

en las columnas de suelo P2 inalterado revelaron que la mayoría del compuesto se 

encontraba en los 10 primeros centímetros de profundidad, independientemente de que 

estuvieran eluídas con agua o con MOD. Con estos datos se pone de manifiesto la escasa 

movilidad del compuesto. Comparando estos resultados con los obtenidos en las columnas 

empaquetadas a mano podemos ver un comportamiento similar en las extracciones de las 

columnas eluidas con agua, donde la mayoría del compuesto se encuentra en los 10 

primeros centímetros de profundidad. Las extracciones de las columnas empaquetadas a 

mano eluidas con MOD muestran un comportamiento diferente a las inalteradas, ya que en 

este caso el dibenzofurano se acumula en los 10 últimos centímetros de suelo.  

 

El dibenzofurano total recuperado de las columnas inalteradas eluídas con agua fue 

un 27%, mientras que el que se recuperó de las columnas empaquetadas a mano fue de un 

64%. En las eluídas con MOD se recuperó un 44% para las inalteradas y un 80% para las 

empaquetadas a mano. Esta diferencia parece indicar un aumento de la degradación del 

compuesto bajo las condiciones del suelo inalterado. 

 

Los estudios en columnas inalteradas muestran la importancia de la estructura del 

suelo y que ésta puede ser determinante para el comportamiento de la molécula. La 

presencia de macroporos puede aumentar el riesgo de lixiviación del compuesto. En  el 

caso del dibenzofurano hemos visto que en las columnas inalteradas su lixiviación ha sido 
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25 veces mayor a la observada en los experimentos realizados con las columnas 

empaquetadas a mano y una mayor incidencia de los procesos degradativos. 

 

IV.2.4. Estudios de toxicidad. 

 

Para evaluar la posible toxicidad en el medio ambiente de los hetero-PAHs se 

realizaron bioensayos aplicando cada uno de ellos a distintas dosis en macetas de berro 

(Lepidium sativum) con suelo P2. La elección de berro para estos experimentos se debió a 

su alta sensibilidad frente a los PAHs, además de a su rápido crecimiento (Bogolte et al., 

2007). A lo largo de todo el experimento se controló el número de semillas germinadas y las 

plantas mayores de 1 cm. Los resultados obtenidos están resumidos en la Figura IV.20. 

 

A la vista de los resultados se puede concluir que la presencia de los hetero-PAHs 

tiene una influencia negativa en el crecimiento de la planta.  

 

Para acridina, de 15 semillas utilizadas en los bioensayos el número de plantas 

germinadas está, en todos los casos, por encima de 9 si bien, el número de semillas 

germinadas disminuye con la dosis de acridina aplicada. Además, existe una disminución 

en la altura de las plantas en función de la dosis de aplicación, de tal modo, que para 5000 

mg/kg no llega a sobrepasar ninguna planta el centímetro de altura.  

 

El número de plantas germinadas en las macetas que corresponden al experimento 

con dibenzofurano oscila entre 6 y 15, y al igual que para acridina, se ve una relación 

inversa entre la dosis de aplicación y el número de semillas germinadas y la altura de la 

planta. 

 

En el caso de benzofurano el número de semillas germinadas oscila entre 9 y 15. El 

efecto de la presencia de benzofurano en el número de semillas germinadas y la altura de 

las plantas se observa a la dosis de 5000 mg/kg, por debajo de la misma los resultados no 

son concluyentes. Además de una posible menor toxicidad respecto a la planta, también es 

posible que las pérdidas por volatilización como consecuencia de la alta presión de vapor 

de este compuesto hayan impedido que quede suficiente cantidad en el suelo para ejercer 

la acción tóxica. 
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Figura IV.20. Número de semillas germinadas y plantas mayores de 1 cm en 

función del tiempo obtenidos en los bioensayos realizados con macetas de berro con 

suelo P2 para acridina, dibenzofurano y benzofurano. 

 

Para completar los experimentos se realizó a una pesada de las plantas que 

quedaron en las macetas al final de la experiencia. Los resultados están expuestos en la 

Figura IV.21. 
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Figura IV.21. Pesos finales de las plantas de berro en función de la dosis para 

acridina, dibenzofurano y benzofurano. 

 

Se puede observar que acridina es el más tóxico de los hetero-PAHs utilizados en 

este experimento; en su presencia se obtienen cantidades muy pequeñas de biomasa no 

pasando ninguna de ellas de 0.2 g. En el caso de dibenzofurano existe una relación inversa 

muy clara entre la dosis y la cantidad recuperada de biomasa. Para benzofurano, sólo se 

pone de manifiesto el efecto tóxico para la dosis de 5000 mg/kg. En las de 500 y 1000 

mg/kg los valores son muy parecidos a los del control, mientras que para la de 100 mg/kg el 

error asociado es tan grande que hace que las diferencias no sean estadísticamente 

significativas. Este comportamiento podría explicarse por la alta presión de vapor de 

benzofurano que hace que, a dosis menores de 5000 mg/kg, no quede suficiente 

compuesto para ejercer la acción tóxica sobre el berro. 

 

Se tomaron fotos a lo largo del experimento de bioensayo para un control visual del 

mismo. Estas fotos se muestran en las Figuras IV.22, IV.23 y IV.24.  
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Figura IV.22. Fotografías correspondientes al día 7 y 12 del bioensayo realizado 

con acridina. 
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Figura IV.23. Fotografías correspondientes al día 7 y 12 del bioensayo realizado 

con dibenzofurano. 
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Figura IV.24. Fotografías correspondientes al día 7 y 12 del bioensayo realizado 

con benzofurano. 
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IV.3. EXPERIENCIAS CON ÁCIDOS AROMÁTICOS DE BAJO PESO 

MOLECULAR. 

 

IV.3.1. Cinéticas de disipación de los ácidos aromáticos en los suelos. 

 

La corta persistencia de los ácidos o-ftálico y salicílico en los suelos estudiados 

dificultó el estudio de la adsorción mediante procedimientos convencionales (equilibrado 

durante 24 h), por lo que para los ácidos aromáticos ambos procesos (adsorción y 

degradación) se estudiaron conjuntamente a través de experimentos de disipación en 

suspensiones suelo:agua. Los resultados obtenidos se discuten a continuación.  

 

La Figura IV.25 muestra las cinéticas de disipación de los ácidos salicílico, o-ftálico y 

picloram en los suelos Borris, Kettering, Askov y P2. Durante toda la cinética, la 

concentración de picloram en disolución se mantuvo constante y próxima al 100% para los 

cuatro suelos, revelando la alta persistencia de este ácido. Por el contrario, los ácidos 

salicílico y ftálico desaparecieron rápidamente. La persistencia de los ácidos aromáticos no 

fue excesivamente dependiente del tipo de suelo, dando el mismo orden de persistencia en 

todos ellos: picloram >> ácido ftálico > ácido salicílico. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.25. Cinéticas de disipación de los ácidos salicílico, o-ftálico y 

picloram en los suelos Borris, Kettering, Askov y P2 a concentraciones iniciales de 

10 µM. 
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En los puntos iniciales de la cinética, comprendidos en las primeras 10 horas del 

experimento, se observó que, mientras que las concentraciones de ácido ftálico y picloram 

se mantenían constantes, la de ácido salicílico disminuía rápidamente. Sabemos que la 

adsorción suele ser un proceso rápido y, por ello, podríamos postular que esta brusca 

bajada de la concentración de ácido salicílico a tiempos cortos puede ser debida a su 

adsorción a los suelos. Por el contrario, podríamos decir que este fenómeno no se da ni con 

picloram, ni con el ácido ftálico, ya que su concentración se mantiene constante a lo largo 

de estos puntos iniciales de la cinética. 

 

Para corroborar la hipótesis anterior, se tomaron muestras del suelo P2 a 

determinados tiempos y se extrajeron para determinar la concentración de los ácidos 

aromáticos en la fase sólida. Los resultados obtenidos se muestran en la Figura IV.26.  

 

Como era de esperar, no se recuperó ninguna cantidad de ácido ftálico ni picloram 

de las muestras de suelo, indicando una baja afinidad de estas sustancias por los suelos. 

Por el contrario, desde el primer punto de toma de muestra (t= 1h) se recuperó ácido 

salicílico de las muestras de suelo, mostrándose así la existencia de afinidad entre el ácido 

salicílico y el suelo y, por tanto, dándose el fenómeno de adsorción. 

 

La diferencia entre la cantidad inicial de compuesto y la suma de las cantidades 

medidas en la disolución y las extraídas del suelo, es decir, las no recuperadas, pueden 

atribuirse a adsorción irreversible al suelo o a degradación. 

 

Podemos concluir que las bajadas en la concentración de los ácidos salicílico y 

ftálico durante la cinética de degradación (Figura IV.25) son provocadas por diferentes 

motivos. La concentración del ácido ftálico probablemente disminuya debido a la 

degradación que actúa sobre este compuesto, mientras que la bajada de la concentración 

de ácido salicílico podría deberse tanto a  la degradación como a procesos de adsorción. 

De hecho, la forma de la curva de disipación para el ácido ftálico observada en los 

experimentos para todos los suelos es típica de procesos de degradación microbiana de 

compuestos utilizados como sustratos de crecimiento (Kearney et al., 1997; Villa et al., 

2003). En este tipo de curvas existe una primera fase de latencia donde la concentración de 

compuesto se mantiene constante, a la que sigue una segunda fase donde la concentración 

decrece rápidamente. En el caso del ácido ftálico, la fase de latencia dura unas 10 h 

aproximadamente en todos los suelos. En trabajos previos se ha descrito la biodegradación 

rápida de ácidos orgánicos de bajo peso molecular en suelos, incluyendo el ácido ftálico 

(Evans, 1998). 
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Figura IV.26. Cantidades de picloram, ácido salicílico y ácido ftálico en 

disolución, recuperadas del suelo y no recuperadas durante la cinética con suelo P2 

a concentraciones iniciales de 10 µM. 

 

Es interesante señalar que cuando el experimento cinético con ácido salicílico se 

repitió a una concentración inicial de 1 mM, para todos los tiempos aumentó la cantidad en 

la disolución de dicho ácido, disminuyendo a su vez el porcentaje no recuperado respecto al 

experimento realizado a concentración inicial de 10 µM (Figura IV.27). Esto indica que al 

aumentar la concentración inicial disminuyen las cantidades relativas de compuesto 

adsorbido y degradado, aumentando, por tanto, las cantidades biodisponibles del mismo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.27. Concentraciones de ácido salicílico en disolución, recuperadas 

del suelo y no recuperadas durante la cinética a las concentraciones iniciales de 10 

µM y 1 mM. 
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IV.3.2. Adsorción a las fracciones arcilla de los suelos y a adsorbentes 

modelos. 

 

IV.3.2.1. Adsorción a las fracciones arcilla de los suelos. 

 

En la Tabla IV.20 se dan los resultados de las pruebas de adsorción de ácido 

salicílico, ácido ftálico y picloram a las fracciones arcilla de los suelos Borris, Kettering, 

Askov y P2. Al tratarse de sistemas purificados los procesos biodegradativos no tuvieron 

incidencia, lo que permitió un estudio convencional de la adsorción. 

 

Tabla IV.20. Porcentaje de adsorción y coeficientes de distribución (Kd) de los 

ácidos salicílico, ftálico y picloram a las fracciones arcilla de los suelos Borris, 

Kettering, Askov y P2. La relación sólido:disolución utilizada fue 50 mg de fracción 

arcilla:10 ml del ácido correspondiente a concentración 10 µM en CaCl2 0.01 M.  

Ácidos orgánicos 

Picloram Ácido ftálico Ácido salicílico 
Fracción  

arcilla 
Ads (%) Kd (l/kg) Ads (%) Kd (l/kg) Ads (%) Kd (l/kg) 

Borris 3 ± 0
†
 6 ± 1 8 ± 1 17 ± 3 46 ± 5 170 ± 34 

Askov 2 ± 1 3 ± 1 6 ± 1 13 ± 2 19 ± 2 46 ± 5 

P2 1 ± 0 2 ± 1 0 ± 0 0 ± 0 40 ± 1 136 ± 8 

Kettering 1 ± 0 1 ± 0 5 ± 2 10 ± 3 22 ± 0 57 ± 1 
† Media ± Error estándar 

 

A la vista de estos resultados se puede afirmar que el ácido salicílico tiene una 

afinidad mucho más alta por las fracciones arcilla de los suelos que el ácido ftálico y 

picloram. El porcentaje adsorbido de ácido salicílico a las fracciones arcilla de los suelos va 

desde un 19 a un 46 %, mientras que para los ácidos ftálico y picloram no pasa de un 8 %. 

El picloram es el ácido que menos se adsorbe llegando como máximo a un 3 % en el caso 

de la fracción arcilla del Borris. Por todo ello, podemos establecer el siguiente orden en 

porcentaje de adsorción: ácido salicílico >> ácido ftálico > picloram. La alta afinidad del 

ácido salicílico por las fracciones arcilla de los suelos explica la rápida bajada de 

concentración durante las 10 primeras horas en las cinéticas de disipación con suelos. 

 

Para comprender el mecanismo de adsorción del ácido salicílico, se correlacionaron 

los resultados obtenidos con las características de las fracciones arcilla de los distintos 

suelos  (Tabla IV.2) no encontrándose ninguna correlación destacable. Ni siquiera con el 

contenido en óxidos de hierro que, teóricamente, debería ser uno de los componentes de la 
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fracción arcilla que participara más en la adsorción del ácido salicílico, al presentar cargas 

positivas a los pH habituales de los suelos. 

 

Para profundizar en el mecanismo de adsorción del ácido salicílico a las fracciones 

arcilla se determinó la influencia de la fuerza iónica en la adsorción, comparando la 

adsorción de este ácido en agua destilada y CaCl2 0.01 M. Los resultados obtenidos se 

expresan en la Tabla IV.21.  

 

Como se puede ver, la presencia CaCl2 en el medio no provoca una disminución en 

la adsorción de salicílico, sino más bien un ligero aumento, lo que nos sugiere que la unión 

de este ácido a las fracciones arcilla es una unión específica, no existiendo competencia 

entre los iones del medio y el ácido orgánico. Dubus et al. (2001) afirma que el ácido 

salicílico se adsorbe preferencialmente a los suelos por cambio de ligando con los grupos 

hidroxilos de las superficies de los óxidos y/o los filosilicatos. Esto está de acuerdo con 

nuestros resultados al ser el cambio de ligando un mecanismo específico de unión. Por el 

contrario, en el caso de otros ácidos orgánicos, sí se ha observado competencia con los 

iones del medio. Este es el caso del 2,4-D cuya adsorción a las superficies con carga 

positiva del suelo disminuye al aumentar la fuerza iónica del medio (Watson et al., 1973). 

 

Tabla IV.21. Porcentaje de adsorción y coeficiente de distribución (Kd) de ácido 

salicílico a las fracciones arcilla de los suelos Borris, Askov, P2 y Kettering en agua 

destilada y en CaCl2 0.01 M. La relación sólido:disolución utilizada fue 50 mg de 

fracción arcilla:10 ml de disolución de ácido salicílico a concentración 10 µM.  

% Adsorción 

H2O CaCl2 0.01 M 
Fracciones 

arcilla 
Ads (%) Kd (l/kg) Ads (%) Kd (l/kg) 

Borris 33 ± 9
†
 103 ± 41 46 ± 5 170 ± 34 

Askov 21 ± 1 53 ± 2 19 ± 2 46 ± 5 

P2 27 ± 0 74 ± 1 40 ± 1 136 ± 8 

Kettering 14 ± 0 31 ± 0 22 ± 0 57 ± 1 
† Media ± Error estándar 

 

IV.3.2.2. Adsorción a adsorbentes modelos. 

 

Para evaluar el papel que juegan algunos de los principales componentes del suelo 

en la adsorción del ácido salicílico usamos adsorbentes modelos. Los resultados se 

muestran en la Tabla IV.22. 
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Tabla IV.22. Porcentaje de adsorción de ácido salicílico a los adsorbentes 

modelos simples, binarios y ternarios, y valores de superficie específica de los 

mismos. 

SIMPLES 

 SW Ferrih AH 

Ads (%) 25 ± 1 98 ± 2 0.8 ± 0 

SE (m2/g) 25 346 <1 

BINARIOS 

 SW-AH0 SW-AH4 SW-AH8 

Ads (%) 54 ± 2 28 ± 4 37 ± 0 

SE (m2/g) 43 4 3 

 SW-Ferrih0 SW-Ferrih8 SW-Ferrih16 

Ads (%) 61 ± 0 91 ± 0 94 ± 1 

SE (m2/g)  25 58 83 

 Ferrih-AH0 Ferrih-AH4 Ferrih-AH8 

Ads(%) 93 ± 0 96 ± 0 95 ± 1 

SE (m2/g) 348 334 290 

TERNARIOS 

 SW-Ferrih-AH0 SW-Ferrih-AH4 SW-Ferrih-AH8 

Ads (%) 90 ± 1 77 ± 0 69 ± 3 

SE (m2/g) 82 57 32 

 

Los resultados obtenidos en la adsorción de ácido salicílico a adsorbentes simples 

muestran que el componente del suelo por el que el ácido salicílico tiene una mayor 

afinidad es la ferrihidrita (Ferrih), adsorbiéndose en un 98%. Este porcentaje tan alto de 

adsorción se debe probablemente a las cargas positivas que tiene la superficie del óxido de 

hierro, lo cual permite la unión del ácido salicílico. Con un 25% de porcentaje de adsorción 

encontramos a la montmorillonita SW que, gracias a las cargas positivas de los bordes y 

probablemente a la presencia grupos hidroxilos superficiales, es capaz de formar enlaces 

con el ácido salicílico (Kubicki et al., 1997; Dubus et al., 2001; Cecchi et al., 2004). Por 
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último, encontramos el ácido húmico (AH) que, al tener una carga negativa generalizada 

aportada por todos los grupos funcionales carboxílicos y fenólicos, no parece tener una 

gran afinidad por el ácido salicílico. 

 

A la vista de estos resultados puede concluirse que el componente del suelo más 

importante en la adsorción de ácido salicílico es el óxido de hierro. Observando las tablas 

de los adsorbentes binarios y ternarios se puede corroborar esta afirmación, ya que todos 

aquellos adsorbentes que tienen Ferrih presentan una adsorción mayor que los que 

carecen de ella. Quizás, el ejemplo más claro de la influencia de la Ferrih en la adsorción de 

salicílico lo tenemos en el adsorbente binario SW-Fe, donde se pasa de un 61% de 

adsorción a un 91 y 94% con la presencia de Ferrih. Esto corrobora los resultados de 

Dubus et al. (2001), quienes encontraron que los óxidos estaban involucrados en la 

adsorción del ácido salicílico a algunos suelos, y propusieron que esta adsorción se lleva a 

cabo por cambio de ligando con los grupos hidroxilos de las superficies de los óxidos y, en 

menor medida, por cambio iónica. 

 

Otro factor que parece estar relacionado con la adsorción del ácido salicílico a los 

adsorbentes modelos es la superficie específica medida por adsorción de N2 (SE(N2)), de 

tal manera que al aumentar ésta aumenta la adsorción de ácido salicílico (Tabla IV.22). 

Podemos ver que en los adsorbentes modelos simples el adsorbente con mayor superficie 

específica es la Ferrih con 346 m2/g, presentando una adsorción de un 98%, seguido de 

SW con 25 m2/g y una adsorción de un 25% y, por último, el AH con <1 m2/g y una 

adsorción de 0.8%. En los adsorbentes binarios también se da esta tendencia; en el 

adsorbente binario SW-AH, la presencia de AH disminuye la superficie específica y la 

adsorción de ácido salicílico. Parece ser que el AH cubre la superficie expuesta por la 

montmorillonita disminuyendo su SE y su capacidad para adsorber ácido salicílico, pasando 

de un 54% para SW-AH0 (SE= 43 m2 /g) a un 28 y 37% para SWA-H4 (SE= 4 m2/g) y SW-

AH8 (SE= 3 m2/g) respectivamente. Para los adsorbentes modelos SW-Fe también se 

cumple la misma tendencia, pasando de una adsorción de 61% para una SE de 25 m2/g en 

el caso del SW-Fe0, a una adsorción de 94% para una SE de 83 m2/g en el caso de SW-

Fe16. En el caso de los adsorbentes modelos Fe-AH todos ellos tienen una alta superficie 

específica y una alta adsorción de ácido salicílico. Las superficies específicas son 348 m2 g-

1 para Fe-AH0, 334 m2/g para Fe-AH4 y 290 m2/g para Fe-AH8, que disminuyen ligeramente 

con el aumento de AH, pero aquí el AH no cubre con tanta efectividad la superficie de la 

Ferrih como en el caso de SW-AH, lo que permite las altas adsorciones de ácido salicílico. 

En el caso de los adsorbentes modelos ternarios la tendencia es la misma que hemos 
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descrito anteriormente, al aumentar el AH disminuye la SE, disminuyendo la adsorción de 

ácido salicílico. 

 

IV.3.3. Estudios de movilidad en columnas. 

 

En la Figura IV.28 se representan las curvas de elución de los ácidos orgánicos 

obtenidas en las pruebas de movilidad, con los suelos Borris, Kettering, Askov y P2. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura IV.28. Curvas de lixiviación acumuladas de los ácidos salicílico, ftálico y 

picloram en los suelos P2, Borris, Askov y Kettering a una dosis de aplicación de 10 

kg/ha. También se representa la curva acumulada de lixiviación para el ácido 

salicílico a una dosis de aplicación de 100 kg/ha. 

 

El picloram tiene un comportamiento similar en los cuatro suelos seleccionados para 

el estudio. Su lixiviación es rápida y próxima al 100% debido a su baja adsorción y alta 

persistencia, como hemos visto en los experimentos anteriores. 



IV. Resultados y discusión. 

 

161 

El ácido ftálico tiene 2 comportamientos diferentes según el tipo de suelo. Por un 

lado, en los suelos Kettering y Askov, la lixiviación es baja, no pasando del 30% mientras 

que en los suelos P2 y Borris la lixiviación es mayor, siendo superior al 60% en ambos 

casos y llegando incluso a un 90 % en el caso del P2. Teniendo en cuenta que el ácido 

ftálico presenta una baja adsorción a los 4 suelos y que los estudios cinéticos no revelaron 

grandes diferencias en la persistencia del compuesto en los mismos, las diferencias en la 

lixiviación podrían estar relacionadas con las distribuciones de tamaño de poros de los 

suelos (Figura IV.2). Los suelos Askov y Kettering se caracterizan por presentar gran 

número de poros de pequeño tamaño, lo que hace que el paso del ácido ftálico sea más 

lento que en los suelos P2 y Borris, permitiendo así la actuación de los procesos de 

adsorción y degradación durante más tiempo. En las extracciones de las columnas de 

suelos no se encontró cantidad alguna de ácido ftálico. Esto nos lleva a suponer que, dada 

la baja adsorción de este compuesto, la desaparición de dicha sustancia es debida, sobre 

todo, a su degradación. La alta lixiviación (90%) del ácido ftálico en las columnas del suelo 

P2 podemos explicarlo, además de por su porosidad, por su bajo contenido en materia 

orgánica que hace prever que su actividad microbiana sea menor que la del resto de los 

suelos. En un estudio reciente, Evans (1998) vio como el ácido ftálico era biodegradado de 

manera particularmente lenta en suelos con bajos contenidos en materia orgánica. 

 

La lixiviación del ácido salicílico es la menor de los tres ácidos. Sólo en el suelo P2 

se apreció lixiviación de ácido salicílico, llegando a un 36%. El hecho de que este ácido sólo 

lixivie en el suelo P2 podemos explicarlo por una combinación de existencia de poros de 

gran tamaño, que hacen que la molécula pase rápidamente afectándole en menor medida 

los procesos de adsorción y degradación, y por el bajo contenido de materia orgánica lo que 

hace que la degradación sea menor. 

 

Teniendo en cuenta las escalas de tiempo utilizadas en los experimentos de 

disipación (Figura IV.25) y lixiviación (Figura IV.28), podemos ver que la persistencia de los 

ácidos orgánicos bajo las condiciones de los experimentos de lixiviación es mayor que las 

que se dieron bajo los experimentos de disipación. Una posible explicación a dicho 

comportamiento sería el bajo contenido en agua y/o las condiciones dinámicas del 

experimento de lixiviación. Podríamos suponer, entonces, que la persistencia de los ácidos 

orgánicos durante el proceso de lixiviación en suelos va a ser mayor que la esperada por 

los experimentos de disipación. Evans (1998) llegó a la misma conclusión en los 

experimentos que realizó con ácido ftálico, donde observó una mayor mineralización bajo 

condiciones de matraz biométrico que bajo condiciones de columnas y campo. 
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Es interesante destacar la diferencia en la posición del punto de inflexión en las 

curvas de lixiviación. Mientras que en el caso de los ácidos ftálico y picloram este punto de 

inflexión se encuentra aproximadamente a 1 volumen de poro, lo que indica una retención 

mínima de estas sustancias por parte del suelo y que los ácidos avanzan con el frente de 

agua, en el caso de ácido salicílico a dosis de 10 kg/ha en el suelo P2 el punto de inflexión 

está entre 2 y 3 volúmenes de poro, indicando una cierta retención durante la percolación 

del ácido salicílico a través del suelo. Esta diferencia la podemos explicar por la capacidad 

que tiene el ácido salicílico de adsorberse a las partículas del suelo, lo que hace que su 

paso a través del mismo sea más lento que el del resto de los ácidos. 

 

Al aumentar la dosis de aplicación de salicílico de 10 kg/ha a 100 kg/ha se observó 

un aumento del porcentaje de lixiviación a los cuatro suelos. Se vio la misma tendencia 

descrita para el ácido ftálico, es decir, Askov y Kettering son los suelos que menores 

porcentajes de lixiviación presentan, mientras que Borris y, sobre todo, P2 son los que más 

lixivian. Este aumento de lixiviación está de acuerdo con los resultados de los experimentos 

de cinética a concentración 1 mM, donde se vio que al aumentar la concentración, 

aumentaba también el porcentaje de ácido salicílico en la disolución. De manera similar, al 

aumentar la dosis de ácido salicílico en las columnas cabe esperar un aumento de la 

concentración en la fase líquida y, por tanto, un aumento de la lixiviación. 

 

En la Figura IV.29, se han representado las curvas de lixiviación de ácido salicílico, 

ácido ftálico y picloram agrupados para cada uno de los cuatro suelos cuestión de estudio. 

En todos los suelos, la tendencia del porcentaje lixiviado es la misma: el picloram es el 

ácido que más lixivia en todos los suelos con porcentajes cercanos al 100%, el segundo en 

porcentaje de lixiviación es el ácido ftálico, con un porcentaje bastante variable que va 

desde un 90% para el suelo P2 a un 25% para el suelo Askov y, por último, está el 

porcentaje del ácido salicílico que sólo lixivia en el suelo P2 con un porcentaje de un 37%. 
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Figura IV.29. Curvas de lixiviación acumuladas de los ácidos picloram, ftálico y 

salicílico en los suelos P2, Borris, Askov y Kettering a una dosis de aplicación de 10 

kg/ha. Los porcentajes lixiviados de cada compuesto para cada suelo se indican 

entre paréntesis. 

 

IV.3.4. Estudio de toxicidad. 

 

Para ilustrar el efecto tóxico que pueden tener algunos ácidos orgánicos en el suelo, 

se llevó a cabo un estudio de toxicidad con macetas de suelo P2 a las que se aplicó ácido 

salicílico inmediatamente después de la siembra de 15 semillas de berro (Lepidium 

sativum). En la Figura IV.30 se observa el efecto inhibitorio del ácido salicílico una semana 

después de la aplicación. En la maceta control ha tenido lugar un desarrollo normal del 

berro, sin embargo, en las macetas donde se aplicó las dosis de 200 y 1000 mg kg-1 de 

ácido salicílico no hubo crecimiento de dicha planta. 
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Figura IV.30. Influencia de la adición de ácido salicílico en dosis de 200 y 1000 

mg/kg sobre la germinación de plantas de berro (Lepidium sativum). Estado de las 

macetas 1 semana despues de la siembra y aplicación del ácido. 

 

Expresamos numéricamente el efecto del ácido salicílico sobre el berro tras 4 

semanas tras la aplicación en la Tabla IV.23. Se comprueba que ha habido un retraso en el 

crecimiento del berro relacionado con la dosis de ácido salicílico aplicado. Los resultados de 

la Tabla IV.23 se presentan tanto por número de plantas como por peso de las mismas. 

 

Tabla IV.23. Influencia de la adición de ácido salicílico en dosis de 200 y 1000 

mg/kg sobre el número y peso de plantas de berro 4 semanas después de la siembra 

y aplicación del ácido. 

Muestras Número de plantas Peso de plantas (g) 

Control 7 ± 0 0.32 ± 0.05 

200 mg/kg 3 ± 1 0.08 ± 0.07 

1000 mg/kg 0 ± 0 0 ± 0 

 

Podemos concluir que el ácido salicílico provoca una inhibición sobre el crecimiento 

de las plantas de berro, lo que pone de manifiesto su posible efecto tóxico en el medio 

ambiente sobre organismos vivos. 
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Los experimentos llevados a cabo en este trabajo con hidrocarburos aromáticos 

policíclicos sustituidos permiten establecer las siguientes conclusiones: 

 

1. Los resultados de adsorción de benzofurano, dibenzofurano y acridina a los 

suelos, sus fracciones arcilla y adsorbentes modelos revelan que la adsorción de 

estos compuestos orgánicos viene determinada por el número de anillos de la 

molécula y por la presencia y naturaleza del heteroátomo de la misma. 

 

2. Los factores que determinan la adsorción de benzofurano y dibenzofurano en los 

suelos parecen ser similares a los que determinan la adsorción de hidrocarburos 

aromáticos policíclicos no sustituidos, como el fenantreno. Dicha adsorción es 

compatible con interacciones inespecíficas, mayoritariamente reversibles, 

existiendo una relación inversa entre la adsorción y la solubilidad en agua del 

compuesto. Por el contrario, el carácter ionizable de la acridina le confiere 

propiedades adsortivas diferentes, presentando una adsorción más elevada de los 

que podría esperarse a partir de su solubilidad en agua así como una considerable 

resistencia a la desorción. 

 

3. Los experimentos de adsorción a las fracciones arcilla y adsorbentes modelos 

indican que la materia orgánica es el componente del suelo que más contribuye a 

la adsorción de benzofurano y dibenzofurano. No obstante, cuando el contenido en 

carbono orgánico es bajo o moderado, como ocurre para la mayoría de los suelos 

utilizados en este estudio, las correlaciones simples adsorción-contenido en 

carbono orgánico resultan ser debiles y la influencia de otros factores en la 

adsorción se hace más evidente. Entre estos factores destacan el pH y el 

contenido en arcilla, cuya asociación a la materia orgánica puede reducir 

considerablemente la capacidad adsorbente de ésta. En el caso de la acridina, 

además de la materia orgánica, los filosilicatos pueden contribuir significativamente 

a su elevada adsorción, especialmente cuando el pH se aproxima al  pKa del 

compuesto. 

 

4. Los resultados de los experimentos de incubación en suelos mostraron dos 

comportamientos diferentes. Las curvas de disipación de benzofurano se ajustan a 

una cinética de primer orden, pudiendo contribuir su alta presión de vapor a dicho 

tipo de cinética. Dibenzofurano y acridina presentan curvas de disipación tipo 

sigmoidal, típicas de compuestos usados como sustrato de crecimiento de 

microorganismos.   
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5. Los tiempos necesarios para una reducción del 50% en la concentración del 

compuesto orgánico en los suelos estudiados oscilan entre 2 y más de 54 días, 

dependiendo del compuesto y tipo de suelo. La persistencia de los compuestos 

puede aumentar considerablemente al disminuir la temperatura y al aumentar su 

concentración inicial en el suelo. 

 

6. En los estudios de lixiviación en columnas empaquetadas a mano sólo se 

detectaron cantidades destacables de compuesto en los lixiviados en el caso de 

benzofurano, siendo las cantidades lixiviadas de dibenzofurano y acridina 

inferiores al 0.05% de lo aplicado. La distribución de los compuestos a lo largo del 

perfil de la columna reveló una relación inversa entre la lixiviación de los 

compuestos y su  adsorción a los suelos. 

 

7. La presencia de materia orgánica disuelta y la estructura del suelo influyen en la 

lixiviación de los hetero-PAHs. El efecto de la materia orgánica disuelta es 

complejo, ya que puede incrementar o reducir la lixiviación dependiendo de la 

naturaleza del compuesto y de las características del suelo. En cuanto a la 

estructura del suelo, la lixiviación a través de macroporos puede constituir un 

mecanismo dominante en el transporte de hetero-PAHs poco móviles, como el 

dibenzofurano, a través del perfil del suelo. 

 

8. Los bioensayos realizados con plantas de berro (Lepidium sativum) revelaron un 

efecto inhibidor por parte de acridina, dibenzofurano y, en menor medida, 

benzofurano en el crecimiento de la planta, lo que ilustra el posible efecto tóxico de 

este tipo de compuestos sobre organismos vivos. 

 

En el caso de los ácidos aromáticos de bajo peso molecular, las principales 

conclusiones derivadas de los experimentos son: 

 

1. En suspensiones suelo-agua, los ácidos los ácidos ftálico y salicílico presentan 

una vida media corta en comparación con los hidrocarburos aromáticos policíclicos 

sustituidos y con otros ácidos orgánicos de conocida persistencia como el 

herbicida picloram. 

 

2. De los tres ácidos aromáticos estudiados, sólo el ácido salicílico presentó una 

adsorción destacable a los suelos y sus componentes, mientras que para el ácido 
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ftálico y el picloram fue muy pequeña o nula. La estructura química del ácido 

aromático, por tanto, determina en gran medida su afinidad por los componentes 

del suelo y el grado de adsorción. 

 

3. Las superficies con carga positiva de los filosilicatos y los óxidos metálicos 

parecen contribuir mayoritariamente a la adsorción del ácido salicílico, si bien el 

papel de dichas superficies en la adsorción puede verse oscurecido por los 

procesos de interasociación con otros componentes de los suelos. 

 

4. El riesgo de lixiviación de los ácidos aromáticos esta directamente relacionado con 

la persistencia del compuesto. No obstante, a pesar de su corta persistencia en 

suspensiones suelo-agua, se detectaron cantidades significativas de los ácidos 

ftálico y salicílico en los lixiviados de las columnas empaquetadas a mano, lo que 

indica que la persistencia de los ácidos bajo condiciones de lixiviación en 

columnas podría ser mayor que la encontrada en suspensiones suelo-agua, dando 

como resultado un mayor riesgo de lixiviación. La presencia de macroporos y la 

concentración inicial de compuesto determinan en gran medida el proceso de 

lixiviación de los ácidos aromáticos.   

 

5. En los ensayos de fitotoxicidad, se observó un claro efecto tóxico por parte del 

ácido salicílico sobre plantas de berro (Lepidium sativum), poniendo así de 

manifiesto su posible toxicidad en medios naturales.   
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