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I. INTRODUCCION



El gran desarrollo tecnoldgico producido en la agricultura en los tltimos afios,
ha favorecido la mejora tanto en las practicas agronbémicas como en el
perfeccionamiento de las formulaciones de plaguicidas, contribuyendo de esta
manera al aumento de la produccién agricola. Un dato significativo en el uso de
los plaguicidas es el incremento del volumen de ventas entre 1945 y 1975,
periodo de tiempo en el que pasé de las 100.000 Tm a 1.800.000 Tm (Navarro
et al, 199). Hoy en dia supera ampliamente los 2.000.000 de Tm. Segun datos
de la Asociacion Empresarial para la Proteccion de las Plantas (AEPLA, 2000),
en Espafia el volumen de ventas durante los dltimos 5 afios (1995-1999) se ha
mantenido bastante estable en torno a las 35.000 Tm de materia activa anuales,
de las cuales el 31 % empleado fueron herbicidas, el 36 % en insecticidas,
acaricidas y nematicidas, el 21 % a fungicidas, correspondiendo €l 20,5 %
restante a diversos productos.

La FAO ha calculado que el cese del empleo de estos productos fitosanitarios en
los EEUU, reduciria en rendimiento de las cosechas y del ganado en un 30-40%
y aumentaria el precio de los productos agricolas en un 50-70% (Green, 1984).
Un informe del Comité Internacional sobre problemas de Medioambiente
(SCOPE, 1993) recoge que actualmente se utilizan en el mundo entre 5 y 10
millones de toneladas de compuestos plaguicidas integrados en unas 1.000
formulaciones y con un valor aproximado de 16.3 billones de ddlares,
aproximadamente el 70% se utiliza en la agricultura y el resto en otros
ambientes como el doméstico. A pesar del uso de plaguicidas, de acuerdo con
informes de la FAO gran parte de las cosechas se pierden, siendo estas pérdidas
mas palpables en el caso de los paises en vias de desarrollo donde llegan a ser
practicamente del 50%, mientras que en lo paises con agricultura desarrollada
disminuye hasta una tasa del 25 %. Uno de los motivos de estas pérdidas es que
sélo entre un 1 y un 10 % del producto aplicado alcanza la plaga contra la que
pretende actuar y por tanto, mas del 80 % de estos productos se dispersan en el
ambiente presentando un grave riesgo tanto para el ecosistema como para
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aquellos organismos sobre los cuales no tendria que incidir (Pimentel y Levitan,
1986). Ello pone de manifiesto que el uso correcto de los plaguicidas ha de
atender no sdlo a la mejora en el rendimiento de las cosechas sino también ha de
dar una importancia primordial a minimizar el impacto ambiental asociado a
ellos.

Uno de los aspectos negativos del empleo de plaguicidas es su efecto nocivo o
toxico sobre los seres vivos y en especial en el hombre. En informes de la OMS
(1990) se afirma que en los afios 80 se habian producido en el mundo entre 1 y
3 millones de intoxicaciones agudas por palguicidas, que han producido mas de
20.000 muertes, principalmente en paises en via de desarrollo. Ferrer y Cabral
(1994) clasifican este tipo de intoxicaciones segin los tipos de afectados:
operarios en la sintesis y formulacion, aplicadores, cosechadores y personas que
ingieren aguas o alimentos contaminados. Uno de los aspectos mas
preocupantes actualmente en relacion al empleo de herbicidas es su ya mas que
constatada presencia en aguas tanto superficiales como subterraneas (Ritter et
al.,, 1985; Leistra y Boesten, 1989; Koterba et al. 1993, Moorman 1999). En
nuestro pais donde la mayor parte del agua de consumo humano procede de
pantanos este problema adquiere mayor importancia.

El limite del contenido de contaminantes organicos o plaguicidas en las aguas
establecido por la comunidad europea es de 0,1 pg/l para un compuesto
individual o de 0,5 pg/l para un conjunto de compuestos (Van Linden, 1994).
Para un uso eficiente de los plaguicidas que conlleve un minimo riesgo de
impacto ambiental, es necesario un mayor conocimiento de los procesos que
afectan a estos compuestos en el medio ambiente, para poder conseguir
actuando sobre ellos aunar los criterios o al menos un compromiso de maxima
eficacia y minimo impacto.

A continuacién analizaremos los procesos mis relevantes que afectan a los
plaguicidas en el suelo, con especial atencién a aquellos implicados en la
contaminacién de suelos y aguas. posteriormente se analizard el estado actual
del empleo de arcillas en sistemas de descontaminacién y prevencién de la
misma en relacién con el empleo de plaguicidas en sistemas de liberacion lenta
o controlada. Este aspecto del empleo de plaguicidas es el objetivo principal de
este trabajo, que tratara de determinar la capacidad de adsorcién de arcillas
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naturales y modificadas para herbicidas de tipo 4cido y polares, con el fin de su
posible aplicacién para descontaminacion de zonas limitadas del suelo y para
ser empleadas como soporte en preparaciones de liberacién controlada de
herbicidas.

Dinamica de los plaguicidas en el suelo.

La presencia de plaguicidas en el suelo se produce por diversas vias que se
encuentran resumidas en la figura 1.

Arrastre derestos  +.eeee PLAGUICIDA
suspendidos en la
atmosfera

oy

Aplicacion Aplicacion a las partes
directa al suelo aéreas de las plantas

Restos
vegetales

Figura 1: Origen de los herbicidas en el suelo.

Una vez que los plaguicidas son incorpdrados al suelo, entran a formar parte de
un sistema dindmico en el que intervienen una serie de fenomenos fisicos,
quimicos y microbioldgicos todos ellos relacionados entre si y que se
representan de forma global en la figura 2. Estos procesos se dividen en dos
grandes grupos: de transferencia y de transformacion.
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Figura 2: procesos que determinan la dindmica de los plaguicidas en el suelo.

Los procesos de transferencia son aquellos por los que el plaguicida pasa de un
medio a otro sin experimentar transformaci6én quimica, por tanto conservan la
“carga contaminante”. Los procesos de transformacion son aquellos en los que
la molécula de plaguicida se transforma o degrada en otros compuestos que
pueden ser de igual, mayor o menor toxicidad.

1. Procesos de transferencia:
- Adsorcion y desorcion.
- Transporte por escorrentia y percolacion
- Volatilizacién.
- Adsorcidn por plantas y microorganismos.

2. Procesos de transformacion.
- Degradacion bidtica
- Degradacién abidtica
- Reacciones hidroliticas o de sustitucién
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- Reacciones fotoliticas
- Reacciones redox.

Tal y como refleja la figura 2, 1a mayor parte de estos procesos actian de forma
simultdnea, influyéndose mutuamente, siendo el proceso de adsorcion el mas
fundamental de todos ellos, puesto que al determinar la cantidad de plaguicida
disponible en solucién influird en todos los demas (Bayley y White 1970); por
ejemplo la volatilizacién, lixiviacién y biodisponibilidad disminuyen con la
adsorcion (Day et al 1968 y Guenzi y Beard 1974) mientras que otros como la
degradacién quimica o el transporte en suspensién (escorrentia), se verian
favorecidos (Armstrong et al 1967, McCarthy y Zachara, 1989).

Todos los procesos implicados en la dindmica de los plaguicidas en le suelo, a
excepcion de la adsorcion por la planta o insecto, que es la finalidad perseguida,
no sélo suponen una pérdida de eficacia sino que ademas tienen como
consecuencia final la presencia de estos compuestos como contaminantes, no ya
en el suelo, sino en las aguas superficiales y subterraneas, incluso lejos del sitio
de aplicacion.

1. PROCESOS DE TRANSFERENCIA

A. Procesos de adsorcién-desorcion

El proceso de adsorcion es el paso de un soluto desde una fase liquida o gaseosa
a la superficie de una fase sélida sin producir cambios en la composicién de esta
ultima (Osgerby, 1970); al soluto adsorbido a la fase solida se le llama
adsorbato y al sélido se le denomina adsorbente. Los procesos de adsorcién
ocurren mas frecuentemente entre la fase sélida y la solucién del suelo, puesto
que la fase sélida del suelo siempre esta rodeada de una fina capa de agua , s6lo
en casos de extrema aridez se produciria la adsorcion solido-gas (Pignatello,
1989). Segin Calvet (1989) el adsorbato puede ser tanto una especie idnica
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como una molécula neutra y este proceso podria llevarse a cabo tanto en los
macroporos como en los microporos del suelo. El concepto adsorbente-
adsorbato puede ser aplicado al caso de los plaguicidas, de modo que se puede
producir una atraccién molecular entre estos adsorbatos, y los componentes del
suelo (adsorbentes). Los procesos de adsorcion-desorcion vienen determinados
en gran medida por la cantidad de superficie de contacto del sélido que como es
inversamente proporcional al tamafio , resulta evidente que los principales
componentes del suelo implicados en la adsorcién sean los constituyentes de las
fracciones mas finas o fraccion coloidal en sus dos vertientes: organica e
inorgénica (Bayley y White, 1970). El proceso por el cual las moléculas
adsorbidas vuelven a la solucion de suelo o a su fase gaseosa se denomina
desorcién, que puede ser total, en cuyo caso hablamos de adsorcion reversible
(Wauchope y Miers 1985), o puede que no lo sea en gran medida (Koskinen y
Cheng, 1983, Cox et al, 1994), y en este caso hablamos de adsorcién
irreversible. La irreversibilidad o histéresis es otro aspecto de gran importancia
en lo que respecta a la dindmica de los plaguicidas en el suelo. Aunque algunos
han apuntado que la histéresis frecuentemente encontrada en las isotermas de
adsorcion-desorcién de plaguicidas en suelos puede deberse a artefactos
experimentales (Koskinen et al, 1979), los fendmenos de histéresis pueden
reflejar también la presencia de plagﬁicida fuertemente adsorbido o atrapado en
los poros de la materia organica o de las particulas de arcilla y, por tanto,
irreversiblemente adsorbido a los coloides del suelo (diToro y Horzempa, 1982;
Wauchope y Miers, 1985). Recientemente se ha presentado un método basado
en el intercambio isotdpico capaz de cuantificar la fraccién del plaguicida
adsorbido de forma irreversible en un experimento de adsorcién y que podria
tener una gran utilidad en su incorporacion a modelos que tienen en cuenta la
irreversibilidad (Celis y Koskinen, 1999 a y b).

Los procesos de adsorcién-desorcién tienen gran importancia, puesto que al
determinar la cantidad de herbicida presente en la solucién de suelo, controlara
todos los demas procesos que le afectan: por ejempo, la adsorcién del
plaguicida pueden producir una disminucién de: la volatilizacion (Chester et al,
1989); la biodisponibilidad (Walker et al. 1989); el transporte por escorrentia
(Jamet, 1993); y el movimiento vertical de los plaguicidas a lo largo del perfil
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del suelo, disminuyendo asi el riesgo de contaminacién de las aguas
superficiales y subterraneas (Beck, 1993). Por otro lado los procesos de
adsorcién pueden catalizar procesos de degradacién quimica (Mortland, 1970;
Chester et al, 1989 Cox et al 1994) pero pueden proteger a los plaguicidas
adsorbidos de la degradacion bidtica y fotoquimica. Por el contrario los
procesos de desorcion incrementan la volatilizacidn, la biodisponibilidad y el
transporte de plaguicidas.

Importancia de las caracteristicas fisicas y quimicas del plaguicida en la
adsorcion.

El conocimiento de las propiedados fisico-quimicas de los plaguicidas puede
permitir una estimacion acerca de su posible comportamiento de cara al proceso
de adsorcién. Entre las caracteristicas que parecen mas determinantes destacan:

A.- Estructura molecular. Es una de las caracteristicas que mas influyen en el
proceso de adsorcion. Bailey y White (1970) han sugerido distintos factores
estructurales que determinan el caracter quimico de los plaguicidas:

1. La naturaleza de los grupos funcionales, tales como carboxilo

- (-COOH), carbonilo (C=0), hidroxilo (-OH) y amino (-NH2),

puesto que le confieren el caracter acido, basico o anfétero, en
definitiva su caracter polar, idnico 6 ionizable y neutro.

2. Naturaleza de otros grupos sustituyentes, los cuales pueden alterar
el comportamiento de los grupos funcionales. Por ejemplo la
presencia de grupos captores o dadores de electrones cercanos a un
grupo carbonilo, alteran su tendencia para formar enlace de H.

3. Posicién del grupo sustituyente respecto del funcional, puesto que
puede aumentar o impedir su adsorcién. Asi por ejemplo,
sustituyentes muy voluminosos préximos a un grupo funcional
pueden dificultar por impedimento estérico la accesibilidad de



dicho grupo funcional a la superficie del adsorbente (Koskinen y
Harper, 1990)

4. La presencia y la magnitud de las insaturaciones en la molécula,
que puede afectar al balance liofilico-liof6bico.

B. Carga molecular. La carga del plaguicida y su distribucién son factores muy
importantes en el fenémeno de adsorcién. Algunos plaguicidas son catidnicos y
otros aniénicos, pudiendo adsorberse por enlace iénico. En otros la carga puede
ser débil, produciendose entonces una simple polaridad de la molécula. Pero si
la carga del plaguicida es relativamente fuerte se origina la disociacién de la
molécula y por tanto una mayor adsorcién siempre proporcional a su densidad
de carga. En este caso la adsorciéon depende del pH del suelo (Weber 1982; Che
et al, 1992; Weber y Swain, 1993).

C. Tamario molecular. El peso molecular tiene un notable efecto sobre la
magnitud de la adsorcién y sobre su posibilidad de adsorberse en la superficie
externa de las arcillas expansibles como es el caso de las esmectita.
Experimentalmente se ha demostrado que las grandes moléculas son mucho
menos fijadas sobre esta arcilla que las de menor tamafio (Sanchez y Sanchez,
1977 a y b; 1980 a y b). Ademas el tamafio de la molécula influye en la
solubilidad en agua y por tanto de forma indirecta en la adsorcién.

D. Solubilidad en agua. En algunos resultados publicados se muestra que la
relacion entre la solubilidad de un plaguicida y su grado de adsorcion no estin
muy claras. Segiin Chiou y Kile (1994) existe una relacién inversa entre la
solubilidad en agua de un compuesto organico y su adsorcién a la materia
organica del suelo, pero esta relacién variara considerablemente segun la
polaridad del compuesto. En el caso que se considere la adsorcién por los
componentes minerales, generalmente mdas abundantes, esta relacion es
precisamente la contraria, cuanto mas polar y mas soluble sea el herbicida més
se adsorbera.



Relevancia de la composicion coloidal del suelo en la adsorcion.

La fraccion arcilla o coloidal de los suelos se define como aquella que engloba
las particulas de diametro inferior a 2 pm. Debido. a su elevada superficie
especifica y reactividad superficial, los componentes de la fraccién arcilla se
consideran los principales responsables de las interacciones que tienen lugar
entre la fase sélida del suelo y los compuestos organicos que a €l llegan,
principalmente en solucién. Los componentes coloidales no s6lo determinan las
propiedades adsorbentes sino también la mayoria de las propiedades fisicas y
quimicas de los suelos, ya que éstas suelen estar relacionadas con las particulas
de pequefio tamafio. De los distintos componentes del suelo, los minerales de la
arcilla (principalmente del grupo de las esmectitas), los 6xidos metalicos y la
materia orgénica aportan gran parte de la superficie responsable de la adsorcién
de compuestos organicos. La importancia relativa de cada uno de estos
componentes depende en gran medida de las caracteristicas quimicas y
estructurales del compuesto organico en cuestién. La fraccion arcilla o coloidal
del suelo tiene dos componentes fundamentales: los componentes organicos y
los minerales.

1. Componentes organicos

Los componentes organicos de la fraccion coloidal del suelo se pueden
dividir en dos grandes grupos: sustancias no himicas y sustancias
humicas. Las sustancias no humicas son un grupo de compuestos
organicos formado por glicidos, proteinas, lipidos, acidos organicos y
otros compuestos de bajo peso molecular procedentes de restos animales
y vegetales. Son, por lo general, facilmente atacados o degradados por
los microorganismos, lo que hace que el tiempo de vida media se estas
sustancias en el suelo sea relativamente corto (Khan, 1980). Las
sustancias hiumicas se forman a partir de las no hiimicas a través de procesos de
biodegradacién y de sintesis. Son mucho mas estables, por lo que constituyen el
grueso de la materia organica de la mayoria de lo suelos (Khan, 1980).
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Las sustancias humicas se caracterizan por tener una estructura quimica
compleja y amorfa, caracter acido, color oscuro y elevado peso molecular
(Aiken et al, 1985). Se considera que estan formadas por un esqueleto
fundamentalmente aromatico, a base de heterociclos nitrogenados, quinonas,
fenoles y acidos benzoicos, con cadenas alifaticas laterales. Estudios recientes
parecen indicar que mas que polimeros tridimensionales, las sustncias humicas
son predominantemente lineales con puentes de unién entre diferentes puntos de
los tramos lineales (Oades, 1989). Una hipotética estructura se muestra en la
figura 3a (Stevenson, 1982). La definicion del tipo de sustancia himica se hace
clasicamente en funcién de su solubilidad en medio acido o bésico (Schnitzer y'
Khan, 1972), lo que constituye a su vez el método de separacién y fraccionacion
a partir de los suelos. De acuerdo con este esquema de solubilizacion las
sustancia hiimicas se dividen en: a) Acidos filvicos: solubles en medios 4cido y
alcalino; b) Acidos himicos: solubles en medio alcalino e insolubles en medio
acido y ¢) Huminas: insolubles en ambos

Estructuralmente los acidos hiimicos, los acidos flilvicos y las huminas son muy
similares, diferenciandose sélo en el peso molecular y en el contenido en grupos
funcionales. La insolubilidad de las huminas parece ser debida a que estan
fuertemente adsorbidas o enlazadas a componentes inorganicos del suelo (Khan,
1980). Los grupos funcionales presentes en las sustancias humicas son muy
numerosos y variados e incluyen grupos carboxilicos, carbonilos, hidroxilos,
sulfidrilos, aminos, sulfénicos, etc. Los grupos carboxilos e hidroxilos son los
principales responsables de su elevada capacidad de intercambio catiénico,
dependiente del pH, asi como de su capacidad para complejar metales.
Por su naturaleza aromatica y contenido en grupos funcionales polares, las
sustancias hiimicas tienen un doble caracter hir6fobo e hidréfilo, por lo que en
“solucién acuosa podrian adoptar una conformacién esférica (Fig. 3b) de forma
que las regiones hidr6fobas quedaran hacia el interior mientras que la mayoria
de los grupos polares quedan préximos a la periferia (Wershaw, 1986; Oades,
1989). Los grupos periféricos polares son responsables del hinchamiento de las
sustancias humicas en solucién acuosa, pudiendo adsorber de 2 a 6 veces su
propio peso de agua (Ahlrichs, 1972). Existen, no obstante, grupos internos
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responsables de una cierta capacidad de cambio iénico que ocurre lentamente en
comparacién con los grupos periféricos (Oades, 1989).

Figura 3: a) Tramo inicial de la estructura quimica de un acido himico propuesta por
Stevenson (1982), b) Configuracién del polimero en solucién acuosa segun Oades
(1989)

Los compuestos organicos apolares interaccionan fundamentalmente con las
regiones hidrofébicas de la materia organica del suelo de forma que la adsorcion
es menor al aumentar el contenido en grupos funcionales polares (Rutherford et
al, 1992). Por el contrario, las regiones hidrofilicas contribuyen a la retencién de
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solutos polares, mas aun teniendo en cuenta que la saturacion en agua de la
materia orgénica del suelo en solucién aumenta todavia mas su polaridad y, por
tanto, su compatibilidad con los solutos polares (Rutherford y Chiou, 1992)
Excepto en el caso de solutos polares o suelos con bajos contenidos en materia
organica se considera que los coloides organicos del suelo juegan un papel
prioritario en los procesos de adsorcion. Es frecuente obtener una correlacién
bastante alta adsorcién-contenido de materia organica (Wolfe et al, 1990), lo
que segin Chiou et al (1985) es una consecuencia de la alta afinidad de las
moléculas de agua por las superficies minerales, que quedan por tanto excluidas
para la adsorcién de compuestos organicos.

La retencién de compuestos organicos por la materia orgéanica del suelo ocurre
por particién o disolucién del soluto en la materia organica, mas que por
adsorcién o interaccion especifica en la superficie (Chiou et al. 1979, 1983), el
soluto se reparte entre la solucién del suelo y la materia organica igual que lo
haria en dos liquidos inmiscibles de diferente polaridad, lo que da lugar a
isotermas de adsorcidn lineales hasta concentraciones de soluto relativamente
altas. Los bajos calores de adsorci6n, la ausencia de competitividad en la
adsorcion y los pequefios valores de superficie especifica de la materia orgéanica
obtenidos por adsorcién de N, apoyan esta teoria de retencién por particion
(disolucién) més que por adsorcién superficial (Rutherford et al., 1992).
Basandose en la importancia de la materia orgénica del suelo en la retencién de
compuestos organicos y la linealidad de las isotermas, muchos autores utilizan
un coeficienete de distribucién normalizado al contenido en carbono organico
del suelo, %CO, esto es:

Kd
%CO

Kco = *100

Se ha observado que los valores de Kqp para un compuesto organico
determinado y diferentes suelos estdn mucho mas préximos que los valores de
ka correspondientes (Hamaker y Thompson, 1972), lo que simplemente refleja
la importancia de la materia organica en la adsorciéon. Para un compuesto
organico determinado, las diferencias en los valores de Ko obtenidos para
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diferentes suelos pueden ser debidas a diferencias en la composicién de la
materia organica del suelo de los mismos.

2. Componentes minerales

La fraccién coloidal inorganica del suelo estd compuesta en su mayoria por
minerales de la arcilla o silicoaluminatos principalmente laminares y por
6xidos, hidréxidos y oxohidréxidos metalicos, fundamentalmente de Fe, Al y
Si. El término “arcilla”, generalmente se refiere a material inorganico de tamafio
menor de 2 pm, mientras que mineral de la arcilla” se refiere a un tipo
especifico de minerales que se encuentran en la fraccién de tamafio “arcilla”
(<2pum) de los suelos (Moore y Reynolds, 1989)

Los minerales de la arcilla son en general silicatos laminares cuya estructura se
puede derivar de la unién de unidades tetraédricas Si-O y unidades octaédricas
Al-(O,0H) 6 Mg-(O-OH). Capas bidimensionales de tetraedros condensan con
capas bidimensionales de octaedros dando lugar a l4minas tridimensionales
cuyo apilamiento origina la estructura global del mineral. Los minerales de la
arcilla estan dotados de unas propiedades coloidales muy marcadas, debido a la
finura de sus particulas. Estin caracterizados por su alta superficie especifica,
que varfa desde 1 m%g para particulas con diametro esférico préximo a los
limites superiores establecidos para la arcilla (2 pm), a 880 m’/g para la
montmorillonita y vermiculita, que tienen superficies internas accesibles al
agua, electrolitos y algunos compuestos orgénicos como pueden ser los
plaguicidas. En algunos casos al ponerse en contacto con el agua las unidades
estructurales laminares pueden sufrir una expansion o hinchamiento (Caillere et
al, 1982). La carga negativa laminar se origina por sustituciones isomérficas en
las ldminas de los cationes de mayor carga por otros de menor carga,
generalmente aluminio por silicio y magnesio por aluminio. Estd compensada
por cationes intercambiables en la solucién del suelo préximos a la superficie de
las arcillas. La tabla 1 recoge las superficies especificas y capacidades de
cambio catiénico (CCC) de algunas de estas arcillas. (Bailey y White 1964).
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Tabla 1: Capacidades de cambio catidnico (C.C.C) y superficie especifica de algunos
componentes de la fraccién coloidal inorgénica del suelo (Bayley y White, 1964).

Mineral Cc.CcC Superficie especifica
(meq./100g) (m%/g)
Vermiculita 100-150 600-800
Montmorillonita 80-150 600-800
Ilita 10-40 65-100
Caolinita 3-15 7-30
Oxidos e hidréxidos 2-6 100-800

Como la montmorillonita y la vermiculita tienen mayor superficie especifica y
C.C.C,, su capacidad de adsorcion de compuestos organicos es mayor que en el
caso de otros minerales de la arcilla no expansibles (Loux et al., 1989; Weber et
al., 1986; Sanchez-Camazano y Sanchez Martin, 1990; Cox et al, 1993,
Hermosin et al, 1993)). Segtn Green (1974), el grado en que estas superficies
adsorben moléculas orgénicas depende principalmente de la naturaleza de los
cationes de cambio, el grado de hidratacién de la arcilla y las propiedades de la
molécula organica en cuestién. La adsorcion de plaguicidas en los minerales de
la arcilla puede ocurrir fundamentalmente en los cationes de cambio, bien
directamente o por medio de moléculas de agua coordinadas a los cationes de
cambio, los oxigenos basales de la caolinita y de los bordes de laminas de los
silicatos laminares (Calvet, 1989). Mas recientemente se ha puesto de
manifiesto que los micrositios hidréfobos situados entre las cargas de los
espacios interlaminares pueden adsorber moléculas orgénicas neutras por simple
interaccién hidrofébica (Laird , Celis et al, 1997) o incluso por interaccion
donador-aceptor de electrones (Hederlain y Schwarzernbech 1993, Weiss et al,
1997)

Casi todos los suelos contienen al menos una pequefia cantidad de oxidos
metdlicos coloidales que incluyen hidréxidos, oxohidréxidos y oxidos
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propiamente dichos, siendo los de aluminio, silicio y sobre todo los de hierro
especialmente abundantes (Ahlrichs, 1972; Schwertmann y Taylor, 1989). La
estructura de los éxidos metilicos consiste en un empaquetamineto cubico 6
hexagonal compacto de aniones O® y/o OH con los cationes metalicos (Fe™,
AP, Mn*, Mn®*) ocupando posiciones octaédricas. Los diferentes oxidos
metalicos se diferencian en la disposicién de las unidades octaédricas y en el
grado en el que éstas comparten vértices (un O compartido), aristas (2 O
compartidos 6 caras (3 O compartidos).

Como muestra la tabla 1, los oxidos de y oxohidréxidos se caracterizan por
tener una alta superficie especifica, lo que implica que pueden ser buenos
adsorbentes de compuestos organicos, fundamentalemete anidnicos (Hingston et
al, 1977, 1980; Calvet, 1989; Madrid y Diaz Barrientos, 1991; Hermosin y
Cornejo, 1991 Celis et al, 1999). Una de las propiedades més importantes de los
6xidos metalicos es la variabilidad de su carga superficial en funcién del pH del
medio (Hingston et al, 1972). En suspensiéon acuosa los 4tomos metélicos
terminales del o6xido completan sus esferas de coordinaciéon con grupos
hidroxilos y moléculas de agua que adsorben H' y OH" dependiendo del pH de
la soluci6n. El pH al cual las cantidades adsorbidas de H'y OH es la misma y
se denomina punto de carga cero del 6xido (pcc).

Los 6xidos metalicos pueden presentarse con muy diferentes grados de
cristalinidad (Dixon y Weed, 1989). En el caso de los oxidos amorfos la
superficie especifica puede llegar a ser de hasta 800 m%/g (Bayley y White,
1964), lo que unido a la reactividad de su superficie los hace ser, en general,
mas activos desde el punto de vista fisicoquimico que los 6xidos cristalinos
(Ahlrichs, 1972). Por tanto la tendencia de los éxidos de hierro a permanecer en
estado amorfo incrementa su actividad superficial, lo que unido a se abundancia
hace que sean considerados los mas importantes de los éxidos metalicos
presentes en los suelos.
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Prediccion de la adsorcion en funcién de la composicion de los suelos

Un aspecto que ha recibido una gran atencién ha sido el intentar correlacionar la
adsorcién de un plaguicida en un suelo con la composicién de dicho suelo.
Tradicionalmente se ha considerado a la materia organica del suelo, por su
caracter hidrofébico como principal responsable de la adsorcién de los
plaguicidas y especialmente de los plaguicidas no i6nicos (Hamaker y
Thompson, 1972). Por su caricter hidrofilico, las superficies minerales se
encontrarian fuertemente hidratadas y contribuirian poco a la adsorcién. Incluso
se asume frecuentemente que la adsorcién de un plaguicida en un suelo es
directamente proporcional al contenido en materia orgénica del suelo
considerado, y la constante de proporcionalidad, Kco, se incorpora en
numerosos modelos como indicador de la adsorcién. Sin embargo, cada vez
existen mas evidencias de que en numerosas situaciones, como es el caso de
plaguicidas iénicos y de elevada polaridad, suelos con bajos contenidos en
materia orgénica o con altos contenidos en minerales de la arcilla, no es correcto
ignorar el papel de las superficies minerales en el proceso de adsorcion (; Weber
et al, 1986; Reddy y Gambrel, 1987; Calvet, 1989, Hederlain y
Schwarzernbech, 1993 Laird, 1996). Hermosin y Cornejo (2000) proponen que
en el caso de plaguicidas polares o suelos con bajos contenidos en materia
organica, la adsorcién podria estar més relacionada con el contenido de arcilla
en su conjunto, es decir, la suma de los coloides orgénicos y minerales, mas que
con el contenido en materia organica. Como alternativa al K¢ proponen el uso
de un coeficiente de adsorcién normalizado al contenido en arcilla, K.y, que
podria ser mas real en la modelizacién de la adsorcién para suelos con bajos
contenidos en materia orgéanica, asi como para plaguicidas con alta polaridad
como los que se han ido introduciendo en las tiltimas décadas. Weidenhaut et al.
1997 definen esta constante de distribucion Kyeisy como:

chlay = Kdmin + KdCO =fmin Kmin +fC0 KCO

Donde, f,.» representa la fraccion mineral (minerales de la arcilla, silice y
oxidos de magnesio), K, es €l coeficiente de adsorcion del plaguicida en la
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superficie mineral; f¢o es la fraccion de particulas orgénicas y K¢o la constante
de particion de los plagicidas en el carbon organico natural.

La prediccion de la adsorcién a partir de la composicién colidal es aun mas
compleja si tenemos en cuenta que los procesos de asociacion entre los
diferentes componentes del suelo pueden alterar en gran medida la capacidad
adsorbente de los componentes individuales. En trabajos recientes, se ha
observado una reduccién del 60% en la capacidad adsorbente de la materia
orgénica por su asociacién con Oxidos de Fe para los herbicidas atrazina,
simazina y 2,4-D, y que los recubrimientos superficiales de Fe duplicaban la
capacidad adsorbente de la montmorillonita para estos mismos herbicidas a
pesar de no ser adsorbidas las s-triazinas por el 6xido de Fe puro (Celis et al,
1998), ni el 2,4-D por la montmorillonita (Celis et al, 1999).

B. Transporte por escorrentia y lixivacién

Escorrentia

El proceso de escorrentia tiene lugar cuando la precipitacion o el riego supera la
tasa de infiltracion de agua. Segin Wauchope (1978), las pérdidas por
escorrentia tienen lugar en disolucién en el caso de plaguicidas con
solubilidades > 2 mg/] y fundamentalmente adsorbido a los coloides del suelo
para plaguicidas con solubilidades <2mg/l. Los factores méas importantes que
determinan las pérdidas por escorrentia son las condiciones climéticas, las
caracteristicas del suelo y del plaguicida y las practicas culturales. La existencia
de plaguicidas en las aguas superficiales lejos del lugar de aplicacién es un
factor indicativo de este proceso. Se estima que 160 t de atrazina, 71 t de
simazina, 56 t de metolachlor y 18 t de alaclor entran en el golfo de México
anualmente procedentes del rio Missisippi a causa de los procesos de
escorrentia (Pereira y Hostettler, 1993). La aplicacién de plaguicidas al campo
conlleva inevitablemente la contaminacién de las aguas superficiales mediante
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este proceso, al menos que las condiciones climaticas o los riegos no se
produzcan en el momento en el que los residuos de plaguicida se encuentren en
la superficie. La dificultad para predecir este proceso hace que los modelos
actuales no predigan de forma absoluta las concentraciones de plaguicida en las
aguas de escorrentia sino mas bien establecen las condiciones que disminuyen
las pérdidas y sugieren medidas mas apropiadas para minimizar el proceso,
como la aplicacién a una cierta profundidad o el empleo de formulaciones de
liberacion controlada.

Lixiviacion

Es el proceso por el cual el agua, procedente de la lluvia o riego, arrastra o
disuelve moléculas de plaguicida dando lugar a un movimiento vertical a lo
largo del perfil del suelo tiene incidencia o implicaciones tanto en la efectividad
del plaguicida como en la contaminacién de aguas subterrineas. El riesgo de
contaminacion de acuiferos y aguas subterraneas por el transporte vertical estd
determinado tanto por el balance entre la velocidad de transporte a través del
suelo como por su adsorcién y degradacién a lo largo del perfil del suelo, ya que
en ambos procesos disminuyen el riesgo de contaminacion de las aguas
subterraneas (Bowman, 1989).Entre los factores que afectan a la lixiviacion
cabria destacar los siguientes:

Adsorcion por los coloides del suelo. La movilidad de los plaguicidas a lo largo
del perfil del suelo es directamente proporcional a la solubilidad del plaguicida
e inversamente proporcional a la adsorcidon (Beck et al. 1993). Los coloides
minerales y la materia orgénica son los principales componentes del suelo en lo
que adsorcién se refiere. En los horizontes mas superficiales, la materia
organica del suelo es el factor determinante, impidiendo o reduciendo los
procesos de lixiviacién (Bouchar y Lavi 1985) y a medida que aumenta la
profundidad, es la fraccién mineral, arcillas y oxidos metalicos, los que
controlan los procesos de adsorcién-desorcion (Beck et al, 1993). Si se produce
el fendmeno de desorcion, el plaguicida es devuelto a la solucién del suelo,
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pudiendo por tanto movilizarse a lo largo del perfil mediante los procesos de
percolaciéon (Worral et al 1999). Asimismo, cabe destacar que los coloides en
suspensién pueden dar lugar a un transporte facilitado, que desde el punto de
vista medioambiental serd muy relevante en el caso de: a) particulas coloidales
en suspensién abundantes; b)plaguicidas fuertemente adsorbidos y c¢)
plaguicidas con baja solubilidad en agua.

Caracteristicas fisico-quimicas del plaguicida. Las principales caracteristicas
del plaguicida que van a influir en el fenéneno de lixiviacion a través del perfil
del suelo son: su ionizabilidad, solubilidad en agua, presién de vapor y la
naturaleza lipofilica (Weber et al, 1980). Los herbicidas catiénicos, como es €l
caso del Paraquat y el Diquat, son poco méviles, debido a los fuertes enlaces
i6nicos que forman con el complejo de cambio catiénico de los coloides del
suelo (Koskinen y Aglimod, 1993). Herbicidas con propiedades bésicas como
las s-triazinas, presentan una movilidad de baja a moderada, que serd
dependiente del pH de los suelos, teniendo en cuenta la relacién inversa
existente entre el pH y la adsorcién, de modo que la movilidad serd mayor bajo
condiciones neutras o alcalinas que bajo condiciones acidas. En cambio los
herbicidas 4cidos, como es el caso del picloram, dicamba, 2,4-D, bentazona, son
muy moviles, debido a su baja adsortividad Los herbicidas no iénicos poco
solubles en agua, como la trifluralina, son muy poco méviles en solucién debido
a su baja solubilidad (Calderon et al 1999), pero pueden ser méviles en estado
gaseoso debido a su alta presién de vapor, que conlleva su pérdida por
volatilizacién (Glotfelty y Caro, 1975) y los herbicidas muy solubles, como la
hexazinona y el fenuron, son muy méviles, debido a su baja adsortividad.

Estructura del suelo y prdcticas culturales. El movimiento vertical de
plaguicidas en el suelo tiene lugar a través de macroporos (flujo preferencial)
donde predominan los procesos de transporte hidrodinimico y difusién y mas
lentamente a través de microporos donde predominan los procesos de difusion,
adsorcién y degradacién demostraindose que un mismo compuesto puede
comportarse de forma diferente en suelos con distinta porosidad (Cox et al,
1994a). Ya que la estructura del suelo y su porosidad se alteran por las practicas
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culturales como adicién de residuos (Cox et al, 1997) y sistemas de laboreo de
conservacion, estas practicas influyen en la movilidad de los plaguicidas. La
adicion de residuos, aunque en general disminuye la movilidad, produce efectos
que dependen del tipo de residuos, caracteristica del plaguicida y componentes
del suelo. Cox et al (2000) han demostrado que la lixiviacién de simazina
disminuyé por la adicién de una enmienda hiimica a un suelo arenoso debido a
un aumento en la adsorcién y degradacién del herbicida ,mientras que para el
herbicida 2,4-D, la lixiviacién fue mayor, debido a la formacién de éomplejos
materia orgénica disuelta-2,4-D en disolucién. La adicion de alpechin a un suelo
arcilloso (Cox et al, 1997), produjo una gran disminucién en la movilidad de
clopiralida y metamitrona debido a una gran disminucién el tamafio de poro.
Existe también una gran controversia respecto al efecto del laboreo de
conservacion (LC) en la lixiviacién de plaguicidas, algunos autores encuentran
una reduccién de la lixiviacién bajo LC que atribuyen al mayor contenido en
materia organica (Calderén et al 1999), mientras otros autores encuentran una
mayor lixiviacién bajo LC y lo atribuyen a una mayor continuidad de
macroporos que no son destruidos por la labor (Insensee y Saghedi, 1995).

Intensidad y frecuencia de lluvia/riego. El aporte de agua al suelo, ya sea de
lluvia o de agua de riego, es un factor de gran importancia en lo que se refiere a
persistencia y lixiviacion de plaguicidas en los suelos. La intensidad, frecuencia,
distribucién y estacionalidad del agua aplicada afectan enormemente el
movimiento y la distribucién de los plaguicidas en el suelo. La retencién de
plaguicidas en el suelo, aumenta progresivamente con el tiempo tras la
aplicacidén, por tanto las lluvias al principio de la aplicacién tendrdn gran
influencia en la cantidad de herbicida lavada Wauchope (1978) y por tanto en la
contaminacién. De este modo, cuando los plaguicidas son aplicados en otofio ,
el riesgo de lavado y por tanto el riesgo de contaminacion serd mayor que si el
plaguicida es aplicado durante la primavera, ya que en este ultimo caso, €l
plaguicida permanecerd mas tiempo en el horizonte superficial donde su
degradacién se vera favorecida por las altas temperaturas estivales (Nicholls,
1988).
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C. Voiatilizacién

La volatilizacién puede definirse como la transferencia de un compuesto desde
la solucién del suelo a la fase gaseosa, este proceso ocurre principalmente
durante la aplicacién y posteriormente afecta al plaguicida que permanece en la
superficie del suelo o de las plantas (Thomas, 1982). El fenémeno de
volatilizacién depende de distintos factores como son : a)las caracteristicas del
propio plagicida (presion de vapor, solubilidad en agua); b) del suelo, como son
la humedad, estructura y porosidad del suelo, su contenido en materia orgénica
y arcilla; ¢) climaticos como la velocidad del viento y la temperatura, el balance
hidrico y d) los relacionados con su aplicacién, como la profundidad de
aplicacion del plaguicida, el método de riego y las practicas culturales (Jury et
al 1987, Spencer, 1982). Los procesos que limitan la difusién de vapor, como
por ejemplo los procesos de adsorcién, disminuyen la volatilizacion (Chester et
al, 1989, Taylor y Spencer, 1990). Por tanto, la composicién coloidal del suelo
es de gran importancia en lo que respecta a la volatilizacién de plaguicidas en la
superficie del suelo.

D. Adsorcién por plantas y organismos.

Este es el proceso para el cual los plaguicidas son aplicados, es decir, ser
adsorbidos por plantas u organismos vivos (plagas) que se quieren destruir. Al
ejercer su accion parte es matabolizada y por tanto degradada y otra parte
residual queda asociada a los residuos de plantas y organismos. La adsorcion
por parte de la planta de los productos fitosanitarios existentes en el suelo se
realiza a través del sistema radicular hasta incorporarse al sistema vascular. En
la mayoria de los casos la adsorcién de estos productos se realiza junto con el
agua adsorbida, viéndose afectado este proceso por factores como el grado de
adsorcion del plaguicida al suelo, que como consecuencia limitaria su
movimiento. La gran variedad de plantas y organismos resistentes a
determinados plaguicidas, lo son porque lo metabolizan a compuestos no

22



toxicos, lo que constituye una via natural de detoxificacion (Schmidt y Fedtke,
1977).

2. PROCESOS DE TRANSFORMACION.

Los plaguicidas son susceptibles de experimentar una gran variedad de
transformaciones en el medio ambiente, que incluyen la degradacion quimica y
el metabolismo micriobiano. Las transformaciones microbiologicas estan
catalizadas exclusivamente por enzimas, mientras que en el caso de las
transformaciones quimicas estin mediadas por gran variedad de compuestos
organicos e inorganicos. Este tipo de reacciones son responsables en gran
medida de la desaparicion del plaguicida del suelo (Cheng y Lehmann, 1985),
limitando de esta forma la contaminacién de plantas y aguas superficiales y
subterrineas pero a su vez pueden dar problemas de pérdidas de eficacia (Racke
y Coats, 1990)

A. Degradacién bidtica

Hay estudios que indican que para muchos plaguicidas su principal destino una
vez que se encuentran en el medio ambiente es el metabolismo microbiano. Los
microorganismos degradadores de plaguicidas se encuentran tanto en suelos, en
medios acuaticos, como en aguas residuales de tratamiento de plantas, ademas
de que un gran nimero y diversidad de microorganismos pueden ser
encontrados en suelos de cultivo.

Existen numerosos estudios acerca de la influencia de las condiciones
ambientales como la temperatura y la humedad del suelo en la biodegradacion.
En general la tasa de biodegradacién aumenta con la temperatura y con el
aumento de la humedad del suelo hasta la capacidad de campo (Parker y
Doxtader, 1983; Allen y Walker, 1987), debido a un aumento de la poblacion
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microbiana. Por otro lado, la proporcién y extensién de la degradacién de
plaguicidas por microorganismos puede variar enormemente dependiendo de
factores como la estructura quimica del plaguicida, el tipo de suelo, €l ntimero
de microorganismos especificos encargados de degradar un plaguicida en
concreto y su afinidad por dicho plaguicida, asi como de otros parametros
medioambientales. La extensién del metabolismo microbiano puede ir desde
transformaciones menores que no afectan significativamente las propiedades
quimicas o toxicolégicas del herbicida, hasta procesos de mineralizacién, como
es la degradacién del herbicida hasta la obtencién de CO,, H,0, NH,', CI, etc.
La tasa de metabolismo puede oscilar entre extremadamente lento, vida media
de afios, hasta rapida, vida media de dias.

Por lo general el porcentaje de degradacion del plaguicida, queda reducido por
la adsorcidn coloidal, Walker y Thompson (1977) determinaron que la tasa de
degradacién de linuron se correlacionaba significativamente con el contenido en
materia orgénica del suelo, el contenido en minerales de la arcilla, la respiracion
del suelo y la adsorcién por dicho suelo. Concretamente el efecto de la materia
orgéanica en los procesos de biodegradacion es doble, por una parte al adsorber
plaguicidas reduce la biodegradacion (Shea y Weber, 1983; Mersie et al., 1985;
Walker et al, 1989), pero por otra parte da lugar a un aumento de la poblacién
microbiana y por tanto a una mayor tasa de degradacion de plaguicidas
biodegradables (Walker y Wech, 1989).

La mayoria de los plaguicidas utilizados, que suelen ser susceptibles a
transformaciones enzimaticas, no son utilizados como sustrato tnico de
crecimiento por los microorganismos, sino por el proceso de cometabolismo
(Horvath, 1972), no obstante existen microorganismos especificos que degradan
a un tipo de plaguicidas, bien espontdneamente o por adaptacion inducida por
aplicaciones repetidas

Las transformaciones enzimaticas de la mayoria de los plaguicidas son
generalmente debidas a reacciones de oxidacidn, reduccién o hidroliticas. Las
reacciones hidroliticas y de oxidacién pueden ser producidas por hongos y
bacterias, mientras que las de reduccion son recciones més tipicas de bacterias.
Las reacciones oxidativas tienen lugar unicamente bajo condiciones oxidativas
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(presencia de oxigeno), las reductivas en condiciones anaerobias (ausencia de
oxigeno), y las hidroliticas bajo ambas condiciones.

B. Degradacién abiética

Las transformaciones quimicas son otra ruta importante que elimina los
pesticidas del suelo y pueden tener lugar tanto en la solucién del suelo como
adsorbido a superficies. El grado de degradaciéon puede oscilar mucho
dependiendo del mecanismo o tipo de reaccién, de la estructura quimica y de las
concentraciones relativas de las especies o componentes que actien de
catalizadores como protones, hidroxilos, metales de transicién y particulas de
arcilla. Por lo general este tipo de reacciones se clasifican en hidroliticas,
fotoliticas y reacciones redox. Todas estas reacciones suelen ser catalizadas en
mayor o menor medida por las superficies de arcillas, éxidos metalicos,
superficie de sustancias hiimicas y materiales orgnicos diversos (Mortland,
1970; Hayes, 1970; Nearpass, 1972; Comejo et al. 1983). En general las
reacciones quimicas de degradacién de pesticidas, salvo en casos puntuales,
tienen menos importancia medioambiental que las biolégicas, puesto que la tasa
de reaccién es mas lenta debido a la competicion de los oxidantes por la materia
organica.

Reacciones hidroliticas y de sustitucion: Una gran variedad de de grupos
funcionales presentes en las moléculas de plaguicidas son susceptibles a
hidrélisis y estas reacciones hidroliticas son catalizadas por acidos (bajo pH),
bases (alto pH) y/o metales de transicién (Cu®*, Fe**, Mn®"). En consecuencia
pardmetros medioambientales como el pH, la composicién mineral y
concentracién, y el contenido en arcilla, pueden afectar en gran medida las tasas
de hidrélisis. Son numerosos los trabajos sobre degradacién de plaguicidas y
otros compuestos organicos catalizada por la superficie de las arcillas en
particula por sus cationes de cambio: mientras mayor sea la carga efectiva de
estos cationes, mayor es el efecto polarizante sobre las moléculas de agua
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coordinadas a ellos y por tanto mayor la acidez superficial (Mortland, 1966).
Esto ha sido observado por Cox et al (1994) y Sénchez-Camazano y Sinchez-
Martin (1991) que observaron que la hidrélisis de metomilo y azinfosmetil
respectivamente, en medio acuoso esta catalizada por la superficie de diferentes
esmectitas, estando el efecto catalitico relacionado con la carga laminar y
naturaleza de los cationes de cambio.

Otros factores como €l mecanismo de reaccién y la estructura quimica del
plaguicida, también juegan un papel muy importante en la tasa de degradacién:
como regla general, los ésteres de A4cidos carboxilicos, carbamatos y
organofosforados, son susceptibles a la hidrélisis bésica, mientras que las
sulfonilureas lo son a la 4cida (Blair y Martin, 1988) y los compuestos clorados
son susceptibles a reacciones de sustitucién (hidroclorinacién), este seria el caso
de plaguicidas como la atrazina, alaclor y metolaclor. Estas reacciones son
catalizadas por metales de transicién asociados a las arcillas y sustancias
hiimicas (Nearpass 1972, Cornejo, 1983). Celis et al. 1997 demostré que la
adsorcién de atrazina y simazina como especies protonadas a los coloides del
suelo, facilitan el ataque nucleofilico por las moléculas de agua dando, lugar a
los productos de degradacion hydroxilatrazina e hidroxilsimazina.

Reacciones fotoliticas: La descomposiciéon fotoquimica es el proceso de
degradacién de las moléculas del plaguicida por accién de la radiacién solar
(Horspool, 1970), que puede tener lugar mediante reacciones de oxidacion,
reduccidn, hidrdlisis, sustitucién e isomerizacién. Podemos diferenciar entre: a)
fotdlisis directa, que seria el caso de plaguicidas que adsorban la luz ultravioleta
dentro del espectro de la radiacién solar y b) fotolisis indirecta, implica la
adsorcién inicial de la energia luminosa por moléculas orgénicas, como es €l
caso de los 4cidos himicos, la cual es transferida directamente al oxigeno
(sensibilizacién) o da lugar a una reaccién en la cadena que produce la
formacién de otros agentes oxidantes (Mansour et al, 1989). Las ultimas
investigaciones realizadas en el campo de la fotolisis han sido llevadas a cabo
empleando disolventes organicos a altas concentraciones y utilizando poderosas
fuentes de luz la que ha permitido resolver los mecanismos de accién y la
identificacién de productos de degradacién (Helz et al, 1994). Los estudios de
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fotodegradacion en suelos en cierta forma son muy complejos, puesto que la
penetracion de la luz en el suelo estd muy limitada, a menudo las profundidades
que alcanzan son de 0.5 mm o incluso menores. Los principales compuestos que
pueden sufrir los procesos fotoliticos en suelos son aquello solubles en agua,
débilmente adsorbidos a la superficie de los suelos, y que presentan baja presién
de vapor; este tipd de compuestos son los que presentan unas caracterisrticas
mas apropiadas para subir por capiliaridad a la interfase suelo-atmosfera donde
se llevan a cabo los procesos de fotodegradacién. Napropamida y imazaquin son
dos plaguicidas que han demostrado tener estas propiedades.

Roemero et al, 1998, estudiaron los efectos de las condiciones
medioambientales en la fotodescomposicién de dos herbicidas fenoxidcidos,
que fueron investigados utilizando diferentes suelos bajo distintas condiciones
exponiéndolas a la luz solar. Comprobaron que en condiciones de ausencia de
agua la tasa de desaparicién de estos herbicidas era muy baja. asimismo
determinaron que la fotolisis de estos herbicidas estaba controlada en gran
medida por la textura del suelo y su capacidad de adsorcién, de forma que en
suelos a los que se afiadiron enmiendas organicas no se producia efecto
sensibilizante en la foto descomposicién.Por otro lado en muestras de suelo con
distintas proporciones de humedada, se vio como el efecto del agua jugaba un
papel importante de los dos primeros dias y dejaba de hacerlo a partir de ese
momento.

Los procesos de fotodegradacion en ecosistemas acuaticos se ven afectados por
sustancias en suspension o disolucién. Zepp et al (1985) han estudiado la
fotdlisis de soluciones de dcido himico con el objeto de conocer mejor los
procesos de fotolisis indirecta, demostrando que las sustancias htimicas son
responsables de la fotooxidacion de distintos compuestos organicos en
ecosistemas acuaticos, actuando como precursoras de especies reactivas como
oxigeno en estado de singlete, perdéxido de hidrégeno y radicales OH. Estas
reacciones de fotosensibilizaciéon pueden dar lugar a una fotélisis rapida de
compuestos que normalmente permanecen estables a la luz. En contraste con
esto, en muchos casos se ha comprobado que la materia orgénica del suelo ha
impedido la fotolisis de ciertas moléculas que tenia adsorbidas.
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II. OBJETIVOS



Como ya se ha apuntado al principio de esta memoria el objetivo fundamental
de este trabajo es el ensayo y valoracién de arcillas, esmectitas naturales y
modificadas, para su empleo en inmovilizaciéon y liberaciéon controlada de
plaguicidas méviles en suelos, con la finalidad de disminuir su incidencia
contaminante en aguas superficiales y subterrineas. Para este estudio se han
seleccionado tres esmectitas con distinta carga laminar y cuatro cationes
organicos como modificadores. Por otra parte se han seleccionado cuatro
pesticidas muy méviles, atendiendo al caso mas severo de potencial
contaminante de aguas. Estos herbicidas son: tres de caracter acido y diversa
solubilidad en agua (bentazona, dicamba y picloram) y otro de caracter basico y
alta solubilidad en agua (hexazinona).

El objetivo global de este trabajo se ha alcanzado mediante el desarrollo y
consecucion de los siguientos objetivos parciales:

1. Preparacién y caracterizacién de las arcillas naturales y modificadas
mediante saturacién a dos niveles (50 y 100 %) con diversos cationes
alquilamonios.

2. Medida de la capacidad y reversibilidad de adsorcién de los diversos
herbicidas en las diferentes arcillas mediante la realizacién de isotermas
de adsorcién y/o saturaciones sucesivas. Este objetivo permitira definir
las arcillas mas apropiadas a utilizar en las etapas posteriores.

3. Establecer el mecanismo de adsorcién y/o tipo de enlace mediante
estudios de difraccién de rayos X y espectroscopia IR y su relacién con
el grado de reversibilidad.

4. Determinacién de la capacidad de las arcillas adsorbentes seleccionadas
para inmovilizar los herbicidas acidos en suelos.

5. Sintetizar diversos tipos de mezclas o complejos arcillas-herbicidas y
valorar su capacidad de regular la liberacion del herbicida en agua y
suspensiones acuosas de suelo mediante estudios cinéticos de
incubacion en el laboratorio.

6. Valorar el potencial de percolacién de los sistemas arcillas-herbicidas
en comparacién con los productos técnicos y comerciales en ensayos de
columnas de suelo empaquetados a mano a nivel de laboratorio.
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7. Valorar la actividad bioldgica de los sistemas arcilla-herbicida frente al
producto técnico en ensayos de macetas a nivel de invernadero.

Con todos estos objetivos parciales finalmente se intentara aproximar las
caracteristicas idoneas de la arcilla a emplear para inmovilizar los herbicidas

seleccionados en suelos 6 para su incorporacién a formulaciones de liberacion
lenta.
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III. ANTECEDENTES



1. ARCILLAS NATURALES

Estructura de las arcillas naturales.

Como hemos visto previamente los minerales de la arcilla son silicatos
laminares cuya estructura se puede derivar de la unién de unidades tetraédricas
Si-O y unidades octaédricas Al-(O,0H) 6 Mg-(O-OH). Capas bidimensionales
de tetraedros se condensan con capas bidimensionales de octaedros dando lugar
a laminas tridimensionales cuyo apilamiento origina la estructura global del
mineral. Existen dos tipos fundamentales de estructuras laminares:

* Minerales 1:1: Cada lamina se forma por la condensacién de una capa
tetraédrica con una capa octaédrica y las laminas se unen entre si por puentes de
hidrégeno OH-O de capas adyacentes.

* Minerales 2:1: Cada lamina estd constituida por una capa octaédrica situada
entre dos capas tetraédricas de forma que la unién entre laminas tiene lugar a
través de fuerzas de Van der Waals entre dtomos de O de capas adyacentes.
Estas cargas en algunos casos casos son electricamente neutras pero en la
mayoria de los casos poseen una carga negativa permanente. El origen de esta
carga esté en las sustituciones isomoérficas de cationes como el Si** de las capas
tetraédricas por otros cationes de un tamafio parecido pero de inferior carga, por
ejemplo el Al y también se pueden dar sustituciones en la capa octaédrica de
AT* por Mg** Ademas, en medio 4cido pueden existir sitios con carga positiva
que se atribuyen a grupos hidroxilos basicos protonados de los bordes de las
capas octaédricas. Las sustituciones isomdrficas son mas numerosas y variadas
en el caso de los minerales del tipo 2:1, de hecho, los minerales del tipo 2:1 se
clasifican atendiendo a la carga negativa permanente de las 14minas (Tabla 2).
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Tabla 2: Clasificacién de los minerales de la arcilla del tipo 2:1 de acuerdo can la carga

laminar.

Grupo Carga laminar (mol /celda unidad)
Pirofilita-Talco 0
Esmectitas 0.5-1
Vermiculitas 1-1.5
Ilitas 1.3-1.5
Micas ‘ 2
Micas fragiles 4

Los minerales pertenecientes a cada uno de estos grupos se subdividen en
dioctaédricos y trioctaédricos dependiendo de que las posiciones octaédricas
estén ocupadas por Al o Mg respectivamente. Finalmente, en funcién de la
naturaleza y localizacién de las sustituciones isomérficas se definen diferentes
especies minerales en cada subgrupo. Una clasificacion detallada de los
minerales del tipo 2:1 puede encontrarse en Grim (1980), Bayley (1980) y
Dixon y Weed (1989), entre otros.

En los minerales con carga laminar distinta de cero, la carga negativa estd
compensada por cationes inorgdnicos mas o menos hidratados que se situan
entre las ldminas del mineral y en los bordes y que pueden ser cambiables 0 no
cambiables. La carga laminar y la naturaleza quimica de los cationes
interlaminares determinan las propiedades fisicoquimicas de estos minerales. En
el caso de las esmectitas y vermiculitas el espacio interlaminar esta ocupado por
cationes de cambio mas o menos hidratados. La hidratacién de los cationes trae
consigo el aumento de las distancia de separacion entre las laminas. Cuando el
catién interlaminar es el Ca?", la distancia de separacién entre las 14minas de
una montmorillonita puede llegar a ser de hasta 10 A y para cationes como el
Na'la distancia de separacién es incluso mayor (Ahlrichs, 1972). La separaci6n
de las ldmminas tiene importantes repercusiones desde el punto de vista de la
capacidad adsorbente de estos minerales, ya que da lugar a un aumento de la
superficie accesible para la adsorciéon de moléculas orgéanicas polares e i6nicas
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(McEwan y Wilson, 1980; Lagaly, 1994). La elevada carga laminar y el alto
contenido en K* no cambiable de las micas e ilitas reducen considerablemente
su capacidad de hinchamineto de forma que la adsorcién de moléculas
orgénicas por estos minerales queda limitada a su superficie externa (Hermosin,
1978).

Ademéis de la alta accesibilidad de sus espacios interlaminares, las
caracteristicas estructurales de las esmectitas hacen que se presenten en forma
de particulas con tamafios mucho maés pequefios que las micas, ilitas y
caolinitas. En suspensién acuosa, las ldminas de los minerales esmectiticos se
unen para formar quasicristales (Quirk y Aylmore, 1971) de un grosor que
depende del catién de cambio y de la fuerza idnica de la solucidn, pero que en
cualquier caso son mas pequefios y deformables que los rigidos cristales de las
micas, ilitas y caolinitas (Murray y Quirk, 1990). Esto determina no sélo su
elevada reactividad frente a compuestos orginicos, sino también su alta
capacidad de asociacién con el resto de los componentes coloidales del suelo
(Hermosin y Cornejo, 1996).

Propiedades adsorbentes de las arcillas naturales: adsorcion de
contaminantes orgdnicos.

La estructura laminar de los minerales de la arcilla del tipo esmectitas se
representa esquematicamente en la figura 4, y se caracterizan por tener una
carga laminar entre 0.4 y 1.2 por celda unidad. Esta carga en su mayor parte €s
carga permanente procedente de sustituciones isomoérficas en las ldminas y en
menor contribucién de los hidroxilos superficiales de los bordes cristalinos
(carga variable). este grupo incluye el subgrupo dioctaédrico, o esmectitas y el
trioctaédric, o saponitas.

Las esmectitas a su vez se subdividen en tres tipo, montmorillonita, beidellita y
nontronita. Las montmorillonitas, las mas abundantes en la naturaleza, se
caracterizan porque su carga siempre procede de sustituciones en la carga
octaédrica, mientras que en las otras se originan en la capa tetraédrica. Por otra
parte en las trioctaédricas, saponita y hectorita, las sustituciones ocurren
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respectivaménte en la capa tetraédrica y octaédrica. la hectorita tiene la
particularidad que el Mg se sustituye por Li*. No obstante en general este
grupo de minerales recibe frecuentemente, aunque no apropidament,e el nombre
de esmectitas e incluso montmorillonitas.

Oosig @n i Y O @ Silicro

Figura 4: Esquema de una l4mina de un mineral de la arcilla del tipo 2:1.

La estructura laminar de las esmectitas les confiere pues diferentes tipos de
superficies y centros activos para la adsorcién mediante los cuales pueden
interaccionar con los compuestos orgénicos. La superficie externa total engloba
la y superficie interna o interlamina

Loscentros activos con los que pueden interaccionar las moléculas orgénicas
son los cationes de cambio interlaminares y los que residen en los bordes, los
grupos silanol y aluminol de los bordes y los grupos siloxano laminares de los
planos basales. Los atomos de oxigenos de los enlaces -Si-O-Si- actiian cono
aceptores débiles para los enclaces de hidrégeno, mientras que la basicidad se
ve incrementada en gran medida por la sustitucién isomérfica del Si por A,
-Si-O-Al-, intensificando la interaccién de las laminas de silicato con el agua y
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los compuestos orgénicos. Es decir la superficie de los planos basales externos o
interlaminares constan de dos zonas: las zonas comprendidas entre las cargas
que tiene caracter hidréfobo (Jaynes y Boyd, 1991 B) o débil donador de
electrones (Farmer y Rusell, 1971; Raussell-Colon y serratosa, 1987 y
Hederlain y Schwarzernbach, 1993) y los sitios donde se localiza la carga,
cercanos al octaedro, en el que se produce la sustitucién isomoérfica con cierto
caracter basico que asocia moléculas de agua y tiene pues, junto al catién
compensado, un fuerte caracter hidrofébico. Estos puntos estructurales,
silanales y alumnales de los bordes de ruptura y las zonas cargadas y no
cargadas de la interlamina constituyen los centros activos de las esmectitas para
adsorber o interaccionar con una gran variedad de moléculas o iones tanto
organiacos como inorgéanicos.

Los tipos de mecanismos de adsorcién o tipos de enlace de moléculas organicas
con als arcillas, han sio revisados por diversos autores entre los que destacan
Mortland (1970) y Raussell Colon y serratosa (1987) y en particular en cuanto a
psticidas hay que resefiar los de Bailey y White, (1976) y Hance, (1980). Dentro
de este campo de pesticidasy otros contaminates orginicos relaconaos
destacaremos los mecanismos de interaccidn mas relevantes en funcién del tipo
de molécula del adsorbato:

a). Moléculas neutras no polares: Las moléculas organicas neutras son por
naturaleza hidr6fobas y por tanto su adsorcién a las esmectitas naturales,
altamente hidrofilicas, es baja y limitada. No obstante recientemente se han
demostrado que estas moléculas se pueden adsorber en las zonas hidréfobas de
la interlamina, situadas entre las zonas de carga (Jaynes y Boyd, 1991, Mader et
al, 1997). por tanto este tipo de adsorcién estaria favorecida en esmectitas de
baja craga laminar y con cationes saturante de baja hidratacién como Cs’, K' y
NH,'. Este tipo de interaccién hidréfoba ha sido puesta de manifiesto para
diversos hidrocarburos aromaticos (Jaynes y boyd, 1991) y nitrobenceno
(Hederlain y Schwarzermbach, 1993). Weissmahr et al, 1997, incluso han puesto
de manifiesto cierta transferencia de electrones de la superficie de los siloxanos
a los orbitales © del nitrobenceno

b) Moléculas neutras polares o ionizables. Aunque el mecanismo de interaccion
de este tipo de moléculas depende de su grado de polaridad o ionizabilidad,
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puede venir precedido de la adsorcién por hidrofocicidad a las zonas no
cargadas como el caso de los herbicidas triazinicos (Laird et al, 1994, Celis et
al, 1997, 1998, y Cox et al, 1997), lo que es mas frecuente es la adsorcién por
sustitucion directamente de las moléculas de agua asociadas al catién o a la
superficie cargada de la arcilla (Sanchez Martin y Sanchez Camazano, 1987,
Cox et al, 1995; Cox et al, 1997). La molécula orgéanica polar, queda, asi unida
al catién o centro de carga de la superficie de la arcilla directamente o através
de puentes de agua. Dependiendo de la polarizabilidad de la molécula orgéanica
y del poder polarizante del catién se introducen cambios en la molécula
orgénica que puede llegar incluso a su ionizacién, generalmente portonacién
(Laird et al, 1994).

Las aminas a menudo se encuentran protonadas en el espacio interlaminar,
siendo retenidos como cationes incluso estando en solucién en forma neutra. Es
interesante la posibilidad de formaciéon de pares de las base con su forma
protonada (“hemisal”) (Ogawa et al 1992). Niveles elevados de adsorcién se
obtienen em los procesos de agregacién inducidos por la superficie. Moléculas
organicas como el paration (Mingelgrin y Tsvetkov, 1985) enlazan con la
superficie y potencian la adsorcion de mas moleculas, o favorecen el
apilamiento de éstas, estos agregados superficiales pueden tener menor
solubididad que el compuesto libre. Este tipo de mecanismo es el que mas
frecuentemente afecta a los plaguicidas de tipo polar como organofosforados
(Sanchez Martin y Sanchez Camazano, 1987) uréicos (Cox et al, 1995).

Con este tipo de mecanismo incluso pueden adsorberse moléculas orgénicas de
tipo acido como se ha demostrado recientemente para el herbicida 2,4-D (Celis
et al, 1999, Cox et al, 2000).

Los principales factores a tener en cuenta en la adsorcién de moléculas neutras
en esmectitas son la concentracion o la presion de vapor, pH, el cation
interlaminar, la carga laminar y la temperatura. También habria que tener en
cuenta otros factores como la distribucién de la carga laminar, el pretratamineto
de las esmectitas, el grado de dispersién y la presencia de sales (Lagaly, 1994)

¢) Adsorcion de aniones y cationes. Los aniones no se adsorben practicamente
en las esmectitas ya que la carga permanente negativa de estas provoca
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repulsion, causando lo que generalmente se conoce como adsorcion negativa.
En efecto las esmectitas al interaccionar con disoluciones de herbicidas &cidos o
anidnicos como 2,4-D o dicamba provocan un aumento de la concentracion de
soluto, debido a que preferentemente adsorben agua ( Celis et al, 1999).

Los aniones unicamente se adsorben en los bordes cuando, a bajo pH, los
protones son adsorbidos por los grupos aluminol o silanol (White y Zelany,
1998). La proporcion de aniones enlazado mediante los iones compensadores no
es muy elevada y estd influenciada por las interacciones particula-particula y
por las propiedades reoldgicas

Los cationes organicos son especies que con mayor facilidad se adsorben en las
esmectitas debido al facil reemplazamiento de sus cationes de cambio. de hecho
estas fueron las pimeras reacciones descritas en arcillas con especies orgénicas
por Smith (1936). desde entonces son numerosas las monografias o capitulos de
libro en los que se describen los dundamentos basicos de este tipo de reacciones
y sus aplicaciones (Theng, 1974, Raussel-Colon y Serratosa, 1987), etas
racciones de cambio estdn condicionadas por el tipo de catién inorgénico, su
mayor o menor hidratacion y la craga laminar de la arcilla, factores que a su vez
determinan la apertura y accesibilidad de la interldimina y por la craga y el
tamafio del catién orgénico. dentro de las especies orgénicas i6nicas los cationes
alquilamonio han dado lugar a una enorme cantidad de informacién, por su
interés desde el punto de vista tedrico como practico y se describiran mas
adelante (organoarcillas).

En este apartado entran gran numero de tipos de moléculas, desde proteinas,
enzimas, colorantes y catalizadores (Theng, 1974, Raussell-Colon y Serratosa,
1987). En lo que se refiere a los herbicidas de tipo catiénico como el diquat,
paraquat y clordimefom, su fuerte adsorcidn a las esmectitas del suelo reduce su
biodisponibilidad y es causa de la necesidad de dosis mayores en suelos pesados
(Narine y Guy, 1981 y Hermosin, et al, 1980). Asi también se ha descrito la
adsorcién fuerte e irreversible del biocida tributiltrin (Hermosin et al, 1993) a
los minerales dé 1 arcilla en proporcién y por encima de la CCC, lo que tiene
una gran importancia respecto a su presencia como contaminante de tipo
recalcitrante en sedimentos costeros y a sutransporte asociado a las particulas
mas finas de los sedimentos
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2. ORGANOARCILLAS

Las arcillas organicas u organoarcillas son arcillas de tipo expandible
modificadas mediante la sustitucion de sus cationes intelaminares inorganicos
por cationes organicos. Aunque dentro de este concepto de organoarcilla
entrarian las arcillas recubiertas en su superficie externa, como serian los
derivados organicos de sepiolita poligorskita ( Ruz-Nitzky y Fripiat, 1976, Celis
et al, 2000), pro el mecanismo de obtencién de estas es diferente y sus
aplicaciones mas limitadas, por lo que no son considerados.

La sustitucion de los cationes interlamianres inorganicos por organicos
implicaria un cambio radical del caricter de la superficie de la arcilla, de
altamente hidrofila debido al poder polarizante de los cationes inorganicos y sus
esferas de agua de hidratacion, a una superficie mas o menos hidrofoba segin el
nivel de saturacién en catién organico. Estas organoarcillas tienen un gran poder
adsorbente que ya fue mostrado en 1949 por los pioneros trabajos de Jordan
(Jordan, 1949 y Jordan et al, 1950). Actualmente dado los grandes problemas de
contaminacién de suelos y aguas, su estudio ha adquirido un gran interés y
actualidad como adsorbentes de contaminantes segiin detallaremos mas adelante
(Xuy Boyd, 1997)

Sintesis de organoarcillas

La reaccidn bésica para la sintesis de organoarcillas es la sustitucion del catién
inorganico del mineral de la arcilla por un catién organico de mayor tamafio
(alquilamonio) mediante una reaccién de intercambio catiénico:

vAX, + vOC" < vA¥* + vOCX,

4 b 1o . . .y v+
donde A" es el catién inorganico cambiable, v la valencia de este catién, OC
el catién inorganico y v su valencia, y X determina la superficie de la arcilla.
Por lo general esta reaccién de lleva a cabo por la adicion de una solucion
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acuosa de catién organico a las suspensiones de la arcilla y depende
fundamentalmente de los siguientes factores:

- a) El tamafio y la estructura del cation organico

- b) El tipo de arcilla

- ¢)Lanaturaleza del catién inorganico intercambiado
- d) Las condiciones de la solucion.

El tipo de catién alquilamonio primario, secundario terciario y cuaternario
implica diferente tipo de fuerza d enlace que disminuye en el sentido RNH;" <
R,NH,"<R;NH’, pero los RN se comportan de forma muy diferente (Weiss,
1963). En los primeros casos los 4tomos de H forman puentes de H con los
oxigenos basales reforzando la interaccién (Walker, 1967) El tamafio de la
cadena alquilica es muy importante en los procesos de sintesis de las
organoarcillas. En el caso de alquilamonios de cadena corta el proceso seria
sencillo, puesto que dada la elevada solubilidad en agua de el catién organico
las tnicas reacciones que intervienen serdn las de intercambio cati6nico.
Mientras tanto en el caso de los alquilamonios de cadena larga surgen dos
problemas, por un lado la baja solubilidad en agua del catién organico, lo que
har4 necesario el uso disolventes organicos para su solubilizacién, y por otro
lado para que se produzca la adsorcidn del catién orgénico serdn necesarias
tanto reacciones de intercambio catiénico como interacciones hidrofébicas. El
mecanismo de adsorcién condiciona en gran medida las caracteristicas de las
organoarcillas resultantes (Xu y Boyd, 1995a) asi como su estabilidad afectando
a tres aspectos principalmente: la cantidad de catién organico adsorbido; el
grado de desorcién del catién orgénico y la resistencia de este a ser degradado.

La adsorciéon de surfactantes catiénicos de gran tamafio al el espacio
interlaminar de las arcillas expansibles es altamente irreversible (Zhang et al.,
1993; Xu y Boyd 1994, 1995 a). Xu y Boyd (1995a) demostraron que la
desorcién de HDTMA adsorbido a la superficie de las arcillas mediante
interacciones hidrofébicas, era mucho mayor que la desorcién del cation
organico asociado a la arcilla mediante reacciones de intercambio catiénico lo
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que a su vez depende del tipo de arcilla (Xu y Boyd, 1993), como por la fuerza
ionica (Xu y Boyd, 1995a).

a) Reacciones de intercambio catiénico.

En los procesos de adsorci6n de los cationes organicos sobre la superficie de las
arcillas via intercambio catidnico intervienen dos tipos de fuerzas,
electrostaticas y de Van der Waals, estas ultimas debido al gran tamafio y por
tanto hidrofobicidad de la molécula organica. Este tipo de reacciones viene
expresado por la siguiente ecuacion (Theng, 1974; Maes et al., 1980):

AGinter = A(ielec + A(}vam

donde AGiyer es la energia libre del proceso, que sera la combinacién entre la
energia libre debida a las interacciones electrostaticas (AGgec) y la energia libre
debida a las fuerzas de Van der Waals (AGy,y).

Hay dos factores muy importantes que determinan las interacciones
electrostaticas, el primero de ellos es el tamafio del catién organico, tanto en lo
que respecta a la longitud de las cadenas alquilicas laterales, como a la
accesibilidad del grupo amonio, puesto que afectan a las interacciones catién—
agua. La accesibilidad del grupo que porta carga positiva, mayor en el catién
primario que en el cuaternario, determina la solvatacién por moléculas de agua
que actuan comopuentes entre estos y la superficie de la arcilla. por ello los
alquilamonios cuatrnarios con una cadena larga (n>10) son los mas fuertemente
adsorbidos por interaccién directamente con las superficies de carga. (Aue et al,
1976 ab). El segundo factor que ineterviene en este proceso serd la carga
superficial del mineral de la arcilla, como demostraron Xu y Harsh (1990 a,b,
1992).

Con respecto a la influencia de las fuerzas de Van der waals sobre 1a AGigeer ,
hay que considerar diversos factores. El primero de ellos es el tamafio del cation
organico, ya que existe una relacion directamente entre el peso molecular y el
aumento de las fuerzas de Van der Waals, aumentando de este modo AGipe
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(Theng et al., 1967; Vasant y Uytterhoeven, 1972; Vasant y Peeters, 1978;
Maes y Cremers, 1983. El segundo factor a tener en cuenta es la colocacién de
los cationes organicos en el espacio interlaminar, lo que determina tanto el area
de contacto de estos con la superficie de la arcilla y las interacciones laterales
entre los propios cationes orginicos. Para una determinada superficie la
disposicién de los cationes orgénicos puede adoptar diferentes conficuraciones,
monocapa, bicapa, pseudotrimolecular o parafinica (Figura 5), dependiendo de
la densidad de carga laminar y del tamafio de las moléculas orgénicas (Jordan,,
1949; Lagaly y Weis, 1969, 1976; Lagaly 1982; Xu y Boyd, 1995 b).
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Figura 5: Disposicidn de los cationes organicos en el espacio interlaminar.

Estos distintos tipos de colocaciones determinan las interacciones de Van der
Waals entre las colas de los cationes orgénicos y entre el catidn organico con la
superficie de la arcilla. Por ejemplo en una disposicion en forma de monocapa,
ambos lados del catién orgénico estarian en contacto con la superficie de la
arcilla, mientras que en el caso de la bicapa s6lo uno de los lados estaria en
contacto y en una disposicidn parafinica no se habria contacto directo entre el
cation organico y la superficie de la arcilla. Esto explica que el catién
hexadeciltrimetilamonio (HDTMA) sea maés fuertemente adsorbido on
esmectitas (monocapa) que en vermiculitas o ilitas (parafinico).
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Otro aspecto a tener en cuenta en cuanto a la disposicion de los cationes
organicos en la interlamina es la distribucién de los cationes cuando sélo una
fraccién de los cationes inorganicos son sustituidos. A este respecto hay
distintas consideraciones, algunos autores coinciden en que la distribucién de
los cationes no es uniforme sino que tenderian a segregarse en capas o dominios
separandose los cationes orginicos de los inorgéanicos, favoreciendo la
estabilidad (Mortland y Barake, 1964; Barrer y Brummer, 1963; Mc Bride y
Mortland, 1973; Mc Bride, 1979). Otros autores opinan que este tipo de
segregacion laminar seria menos estable que los sistemas en que ambos cationes
estuvieran combinados (Vasant y Uytterhoeven, 1972; Vasant y Peeters, 1978).
En la adsorcién de HDTMA por arcillas hinchables, la distribucién de cationes
organico/inorgnico dependerd del grado de dispersién de la arcilla previa
adicién del HDTMA a la suspension de arcilla (Xu y Boyd, 1995 b,c).

La adsorcién de cationes orgénicos por los minerales de la arcilla estd
influenciada tambien por otros factores como son la organofilia de los silicatos
laminares (Jaynes y Boyd 1990; Kukkadapu y Boyd, 1995), y la fuerza de las
interacciones del agua y con la superficie de la arcilla (Theng, 1982).

b). Interacciones hidrofobicas

La naturaleza de el enlace hidrofébico es una combinacién de la atraccién de los
grupos hidrofébicos de los cationes orgénicos entre si, y su tendencia a ser
repelidos por el agua (Rosen, 1987). La adsorcién de cationes organicos debida
a las interacciones hidrofébicas depende de distintos factores. El primero de
ellos es la longitud de la cadena de las moléculas hidrofébicas: por ejemplo la
adsorcién maxima de un alquilamonio primario pequefio como el butilamonio,
mostrd ser igual a la capacidad de cambio catiénico (CCC), incluso cuando el
alquilamonio era afiadido en exceso (Grim et al, 1947), en cambio bajo las
mismas condiciones la adsorcién de aquilamoonios cuaternarios superaba la
CCC (Cowan y White, 1958). Segundo, la adsorcién aumentara
proporcionalmente a la fuerza iénica (Margullies, 1992; Xu y Boyd 1995 a).
Tercero, la adsorcién de alquilamonios cuaternarios por encima de la CCC
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dependera de la temperatura (Merhrian et al, 1991). Cuarto, al contrario que
sucederia en las reacciones de intercambio catidnico, la interaccion hidrofébica
producira una cierta carga positiva en la superficie de la arcilla, lo que daria
lugar a la dispersiéon de la arcilla (Xu y Boyd, 1995 a), en cambio en el
intercambio catidnico se neutraliza la carga, produciéndose agregacion. Quinto,
el exceso de carga positiva producido es compensado por los aniones del medio
(cloruros y bromuros), sin que se produzca cambio de pH (Greenland y Quirk,
1962). Estos aniones no estaran unidos directamente a los cationes sino
pululando alrededor de la superficie. Finalmente, las interacciones hidrofébicas
varian la organizacién de los cationes orgénicos adsorbidos por intercambio
catiénico en el espacio interlaminar. Todos estos factores afectan a la
estabilidad de las organoarcillas, a su efectividad como adsorbentes y a sus
propiedades hidraulicas.

Propiedades adsorbentes de las organoarcillas: adsorcion de contaminantes
orgdnicos

Como hemos citado previamente, los aluminosilicatos naturales no adsorben
cantidades significativas de contaminantes orgénicos en presencia de agua,
debido a la adsorcién preferencial del agua por los cationes de cambio que se
encuentran en el espacio interlaminar (Porst, 1975). Las propiedades
adsorbentes tanto de suelos como de arcillas por compuestos organicos se ve
potenciada por la sustitucién de esos cationes inorganicos por cationes
organicos, como en el caso de los alquilamonios cuaternarios (Lee et al., 1989b,
Boyd et al, 1988a,b, 1991; Jaynes y Boyd, 1991a). Por ejemplo Lee et al,
(1989a), mostraron que los coeficientes de adsorcion de distintos contaminantes
organicos encontrados normalmente en las aguas subterraneas (bezeno, tolueno,
y xileno) aumentaban por encima de dos ordenes de magnitud tras la
modificacién de un suelo, cuyas arcillas mayoritarias eran vermiculita e ilita,
con hexadeciltrimetilamonio (Boyd et al, 1988a).

El aumento de la capacidad adsorbente de estos suelos y arcillas modificados se
debe en gran parte al aumento del contenido de carbono orgénico producido por
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la adsorcién de los cationes organicos. Lee et al. (1989 b) demostraron que la
efectividad de estos compuestos modificados es de 10 a 30 veces superior que la
de la materia orgéanica natural en la adsorcion de contaminantes organicos.

a) Organoarcillas adsortivas

Las propiedades adsorbentes de las organoarcillas dependeran en gran parte de
la naturaleza del catién organico. La sustitucién de los cationes de cambio de
los silicatos laminares por cationes orgénicos de pequefio tamafio, como
alquilamonios cuaternarios de cadena corta, feniltrimetilamonio (FTMA) y
tetrametilfofsonio (TMF), o alquilamonios primarios, octadecilamonio (C18),
producird un aumento de la adsorcion (Lee et al, 1990; Jaynes y Boyd, 1990,
1991b; Kukkadapu y Boyd b1995) cuyo principal mecanismo es la adsorcién
superficial (Jaynes y Boyd, 1991b). Este tipo de organoarcillas se denomina
“organoarcillas adsortivas” segun Boyd et al (1991). El hecho de que la
cantidad de compuesto orgénico adsorbido por la organoarcilla (FTMA-
esmectita) sea directamente proporcional al 4rea superficial e inversamente
proporcional a la carga laminar y al contenido de carbono organico (Lee et al,
1990; Jaynes y Boyd, 1991b) demuestra que no se produce una interaccion
directa entre el contaminante y el catién organico, por lo que estan implicados
otro tipo de mecanismos. Jaynes y Boyd (1991b), propusieron que en presencia
de agua, los principales lugares de adsorcion para los hidrocarburos aroméaticos
son los oxigenos neutros de los siloxanos, de modo que cuando entran en la
interlamina cationes orgéanicos de pequefio tamafio, como es el caso del FTMA,
se disponen formando pilares que producen un aumento del espacio interlaminar
favoreciéndose de esta forma el intercambio catidnico. Esta interpretacién es
consistente con los argumentos de otros autores que proponen que las
superficies neutras de siloxanos de las montmorillonitas tienen caracter
hidrofébico, pero la hidratacién de los cationes de cambio interlaminares hace
que se favorezca la hidrofilia (Porst, 1975; Sposito y Porst, 1982), de modo que
la sustitucién de los cationes de cambio, por otros cationes organicos de
pequefio tamafio, hace que la superficie de la arcilla pase de hidrofilica a
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hidrofébica, guiando asi la adsorcién de contaminantes orgéanicos (Jaynes y
Boyd 1991b). Segin este modelo las “organoarcillas adsortivas” son
consideradas como adsorbentes porosos. La dimensién de los microporos viene
determinada por el tamafio del catién organico, la densidad de carga de las
organoarcillas y la distribucién del catién orgénico en la interlamina. El tamafio
de los microporos condicionaria la existencia de impedimentos estéricos en la
adsorcion de los contaminantes organicos.

En general podemos decir que las reacciones de intercambio catidnico son el
principal mecanismo de adsorcién de contaminantes organicos en el caso de las
“organoarcillas adsortivas”. La distribucién de los cationes orgénicos en la
interlamina dependera de la distribucién de la carga negativa en la arcillas. La
distribucién de cargas en la superficie de la arcilla es muy heterogenea por lo
que habra también gran heterogeneidad en la distribucion del catién orgénico.
Esto llevard consigo una gran variedad en el tamafio de poro, y por tanto
también gran variabilidad en la adsorcién de los compuestos organicos (Sheng,
Xuy Boyd, 1996 a y b). Asi por ejemplo, comparando el bezeno con algunos de
sus derivados alquilicos se comprobé que el primero podia ser adsorbido tanto
por poros de gran como de pequefio tamafio, mientras que en el caso del
propilbenzeno, este sélo se adsorbe en poros de gran tamafio, y la presencia de
impedimentos estéricos ser4 mucho mayor. Por tanto la capacidad de adsorcién
del propilbenzeno seria sélo un 23% de la del bezeno. Otro factor a tener en
cuenta es el grado de saturacién dela arcilla con el catién organico, la capacidad
de adsorcién de compuestos orginicos aumentard con el grado de saturacion
(Xu y Boyd 1995a, Sheng, Xu y Boyd 1996a y b), mientras este no supere la
CCC.

b) Organoarcillas organofilicas.

La sustitucién de los cationes de cambio de la arcilla por cationes orgénicos de
gran tamafio, como es el caso de los alquilamonios cuaternarios de cadena larga,
hexadeciltrimetilamonio (HDTMA) y dioctadecildimetilamonio (DODMA), da
lugar a organoarcillas, con unas ‘propiedades adsorbentes muy diferentes a las de
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las “organoarcillas adsortivas” (Boyd et al, 1988 a,b, 1991; Jaynes y Boyd,
1991 a; Lee et al, 1989 a). Estas arcillas se denominan “organoarcillas
organofilicas”. En ellas los grandes alquilamonios interaccionan entre si y se
fijan a la superficie de la arcilla, formando una fase organica mucho menos
polar que la de la arcilla sin tratar (Brahimi et al, 1992; Kalyanasuldaram y
Thomas, 1977).

La hidrofobicidad de estas organoarcillas, actua como un potente medio de
particién en la adsorciéon de los contaminantes organicos. Al aumentar la
hidrofobicidad se produce un aumento de la adsorcién de compuetos orgéanicos,
aumentando asi la solvencia de la fase hidrofébica por los contaminantes. La
hidrofobicidad también dependera de la colocacién de los cationes organicos en
la interldmina que viene dada por la densidad de carga. Por ejemplo en el caso
de la vermiculita , la adsorcidn de cationes orgénicos de gran tamafio como el
HDTMA, adopta una disposiciéon vertical (parafinica), como se indica en la
figura 10, de forma que las colas del HDTMA adsorbidas en la interlamina son
altamente flexibles, y la fase hidrofébica actuard como un medio solubilizante
de compuestos orgénicos. En el caso de las “organoarcillas organofilicas”, este
ha sido considerado el principal mecanismos de adsorcién. En estudios
realizados utilizando organoarcillas sintetizadas a partir de esmectitas con
diferente carga laminar, se puede observar la importancia de la disposicién del
cation orgénico en la interlamina (Sheng et al, 1996a). Asi, cuando se utilizan
esmectitas de baja carga laminar (SWy), la colocacién de los cationes HDTMA
en el espacio interlaminar es en forma de bicapa, de modo que las colas de
HDTMA interaccionan fuertemente entre ellas y con la superficie del mineral
de la arcilla, dando lugar a una fase hidrofébica relativamente rigida,
dificultando la adsorcién de los compuetos organicos. Como resultado, la
adsorcién de contaminantes organicos a bajas concentraciones, es muy baja, y
es principalmente debida a la solvatacién del HDTMA adsorbido y la superficie
del mineral. La adsorcion de este tipo de compuestos se ve favorecida, a medida
que aumenta la concentracién, produciéndose un aumento del espacio
interlaminar. A medida que aumenta la adsorcién las colas de HDTMA se
vuelven maés flexibles, aumentando la solvencia de la fase adsorbente,
convirtiéndose el proceso de particién en el principal mecanismo de adsorcidn.
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En el caso de esmectitas con alta carga laminar (SAz), la disposicién que adopta
€l catién organico (HDTMA) en el espacio interlaminar es pseudotrimolecular,
dando lugar a interacciones débiles entre las colas del HDTMA vy la superficie
del mineral, por lo que la solvataciéon y expansién de la interlimina estin
favorecidas. Por tanto la isoterma de adsorcién de compuestos organicos a bajas
concentraciones para HDTMA-SAz, sera mas lineal que para HDTMA-SWy
(Xu et al, 1997).

3. METODOS PARA MINIMIZAR LA CONTAMINACION.

Uno de los principales problemas en la actualidad es sin duda la contaminacién
del entorno y especialmente de las aguas, una de las fuentes de vida mas
importantes. Las diversas actividades humanas en el sector industrial y agricola
son la razén principal de contaminacién de los ecosistemas naturales. Los
principales responsables de esta contaminacién serfan compuestos quimicos
tales como metales pesados, surfactantes, clorofenoles, nitrofenoles,
plaguicidas, etc.que llegan a los suelos y las aguas subterréneas.

La presencia de contaminantes en los suelos y en las aguas subterraneas, hace
necesario su control y eliminacién, sobre todo cuando estas aguas van dedicadas
al consumo humano. En la actualidad son muchos los esfuerzos cientificos que
se estan dedicando a este problema, tanto a su deteccién como a su eliminacion,
a medida que se incrementan las informaciones sobre los peligros que tienen
para la salud humana exposiciones prolongadas, incluso a bajas concentraciones
de estos compuestos. Las técnicas de remediacion empleadas en la actualidad
podrian actuar a dos niveles, el primero es la correccion de aguas y suelos
contaminados mediante el empleo de técnicas de limpieza y descontaminacién
de suelos o aguas contaminados y en segundo lugar la utilizacién de técnicas de
prevenciéon mediante el uso de formulaciones de liberaciéon controlada de
sustancias que como los plaguicidas son imprescindibles para combatir las
plagas o enfermedades que normalmente atacan a los cultivos, representando a
su vez un grave problema de contaminacion.
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Técnicas de descontaminaciéon: Inmovilizacién de contaminantes

Los tratamientos de descontaminacion mdas frecuentes son quimicos y
bioldgicos (bioremediacién), que se basan en la adicion de compuestos
quimicos o ‘microorganissmos que permiten degradar los contaminantes a
sustancias no téxicas y fisicos como la aireaciéon forzada (en el caso de
compuestos volatiles) y adsorcién en adsorbentes mas o menos especificos. La
técnicas de remediacién empleada dependerd en gran medida del tipo de
contaminante a eliminar. En el caso de sustancias inorganicas solubles a
menudo se eliminan utilizando técnicas de precipitacion o de cambio iénico. En
la actualidad el proceso de precipitacién es ampliamente conocido por su
empleo en la disminucion de los metales pesados en los vertidos de Aznalcollar
antes incorporados al Rio Guadalquivir (Informe Comisién de Expertos del
CSIC. 5 mayo de 1998). Las sustancias organicas solubles, no biodegradables,
pueden ser eliminadas por adsorcién (Hermosin y Cornejo, 1992; Botero et al.
1994). Los tratamientos bioldgicos pueden ser muy efectivos en la eliminacién
de compuestos organicos en suelos y aguas residuales, pero no en el caso de los
compuestos organicos téxicos no biodegradables. Por otro lado, los procesos de
descontaminacién oxidantes, que utilizan cloro y ozono, y la descomposicién
fotoquimica, tienden a dar productos secondarios con posibles efectos nocivos
para la salud humana, por lo que tienen una aplicacion maés especifica y
limitada.

La aplicaciéon de adsorbentes y surfactantes en zonas de alta contaminacién
producidas en las zonas de preparacién o bien por derrames o aplicacione
erroneas, son de las técnicas mas empleadas a la hora de inmovilizar el
contaminante. El tipo de adsorbente dependera del tipo de sustancia a eliminar,
y de la cantidad de suelo o agua a tratar. El adsorbente més universal es el
carbén activo, que puede ser usado tanto en forma de polvo como granular. La
forma polvo se usa cuando existe la necesidad intermitente de eliminar rastros
ocasionales de compuestos orgnicos, mientras que la granular es mas efectiva
cuando se requiere una eliminacién mas regular. Cuando la capacidad de
adsorcién esta saturada, el carbon activo se somete a regeneracion, calcinandolo
bajo condiciones adecuadas (Anselme et al, 1992; AWWA, 1986).
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El empleo de surfactantes.en la remediacion medioambiental puede agruparse
en dos categorias. La primera se refiere a las técnicas de lavado/arrastre
(washing/flushing) de suelos contaminados mediante el uso de las propiedades
de micelizacién y emulsion de las moléculas surfactantes. Estas disoluciones de
surfactantes son inyectadas o pulverizadas en la superficie de los suelos
contaminados concentraciones superiores a la concentracién micelar critica
(CMC). Cuando la solucién de surfactante percola a través del suelo o los
acuiferos, los contaminates orgénicos (por ejemplo hidrocarburos de petroleo)
son solubilizados en micelas o movilizados por la emulsién. La disolucién de
surfactante es entonces eliminada de la matriz del suelo y los compuestos
volatiles, eliminados por aireacién forzada (Clarke, 1991). Los compuestos no
volatiles son eliminados mediante otras técnicas como la extracciéon con
disolvente (Gannon et al, 1989). Estas técnicas de lavado/arrastre mediante la
utilizacién de surfactantes estan aun en los primeros estadios de desarrollo, y se
estd demostrando eficacia en la eliminacién de contaminates organicos (Wilson
y Clarke, 1994; West y Harwel, 1992; Chawla et al, 1991).

En contraste con las tecnologias de lavado/arrastre que tratan de movilizar los
contaminantes organicos, hay un segundo tipo de aplicacién que se refiere al
uso de surfactantes para inmovilizar contaminates organicos hidrofébicos
disueltos en agua mediante el proceso de adsorcion. Los materiales utilizados en
este caso son surfactantes iénicos con una cadena alifatica compatible con el
intercambio iénico en los espacios laminares de los silicoalumuinatos,
surfactantes catiénicos, o hidrotalcitas, surfactantes aniénicos, dando lugar a
organoarcillas o organohidrotalcitas respectivamente que actian como
importantes adsorbentes de contaminantes organicos (Sato et al, 1986a,b, Meyn
et al, 1990; Michot et al, 1991; Hermosin et al, 1993; Reardon y Della Valle,
1997).

Las arcillas naturales no adsorben efectivamente la mayoria de los
contaminantes organicos, debido al estado de hidratacién de sus cationes
inorganicos de cambio que crea un ambiente hidrofilico en la superficie de las
arcillas. Por tanto el tratamiento de estas arcillas con surfactantes catidnicos
(como los alquilamonios cuaternarios), sustituye los cationes de cambio por
cationes organicos de gran tamafio, creando un ambiente hidrofébico que
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favorece la adsorcién de contaminantes orginicos. Aplicaciones similares se
han llevado a cabo mediante la sustitucién de los aniones de los oxidos de
hierro y aluminio por surfactantes aniénicos como es el caso del dodecil sulfato
sodico (Park y Jaffé, 1993, 1995), que da lugar a hemimicelas (Fuerstenau,
1970) que aumentan la adsorcién de contaminantes organicos hidrofébicos
mediante un mecanismos de particion. Una de las principales caracteristicas de
estos surfactantes catiénicos es que pueden ser aplicados in situ. El subsuelo y
los materiales de los acuiferos contienen minerales de la arcilla cargados
negativamente, esta capacidad de adsorcién puede aumentar al menos en dos
ordenes de magnitud mediante la inyeccién in situ de soluciones de surfactantes
que catiénicos que convierten los minerales de la arcilla en organoarcillas,
dando lugar a zonas adsortivas (Boyd et al 1988 a, 1991; Lee et al, 1989 a).
Estas zonas adsortivas interceptan € inmovilizan los contaminates orginicos
disueltos, que posteriormente pueden ser eliminados por metodos quimicos y
biolégicos. Un método apropiado seria la biorremediacién de contaminantes en
la zona de inmovilizacién.

Técnicas de liberacion controlada de plaguicidas.

En los ultimos afios, un gran interés ha sido dirigido a determinar la influencia
de la formulacién del plaguicida en su destino en el medio ambiente. La
mayoria de los plaguicidas son aplicados excediendo la dosis necesaria para
alcanzar el organismo diana, para asegurar el control de la plaga, ademas de que
las formulacines son lo suficientemente labiles como para que el plaguicida sea
lo mas rapidamente liberado al medio ambiente (Anderson 1995). El proceso de
adsorci6n natural por la matriz del suelo contribuye a la disminucién de las
perdidas de plaguicida. El proceso de adsorcion es en principio un proceso
superficial, que estd seguido de un proceso de difusién lenta del herbicida en los
agregados del suelo (Pignatello y Xing, 1995). Pero si llueve al poco tiempo de
la aplicacién del plagicida, la mayoria de este se moveria libremente en la
solucién del suelo, sin entrar en contacto con los lugares de adsorcion al suelo
(Cox et al, 1999). Un acercamiento importante que contribuye a minimizar las
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perdidas de plaguicida por transporte, favoreciendose de esta manera la
contaminacién medioambiental, es la potenciacion del proceso de adsorcién. El
proceso de adsorcién serd la base de las formulacioens de liberacion controlada,
que han tomado una gran importancia en la industria de los plaguicidas en los
ultimos afios. La aplicacién de este tipo de formulacones reduce la exposicién
de los trabajadores a los plagucidas, reduciendo la toxicidad de los productos
fitosanitarios, ademas de minimizar el impacto medio ambiental mediante la
reduccién de los procesos que sufre el plaguicida una vez que llega al suelo. En
este tipo de formulaciones, s6lo una parte del ingrediente activo esta
inmediatamente disponible. El total del plaguicida se encontraria atrapado en
una matriz inerte. Tras la aplicacién el plaguicida es liberado lentamente en el
tiempo, de acuerdo con el mecanismo de liberacién controlada especifico. Estos
plaguicidas atrapados en la matriz de liberaciéon controlada, deberian estar
exupestos a menores pérdidas en €l medio ambiente (Lewis y Cowsar, 1977).
Muchos investigadores han informado acerca de los efectos de las tecnologias
de liberacién controlada en la disminucién de pérdidas por procesos como
lixiviacién ( Jonson y Pepperman 1995ayb), degradaciéon (Wienhols y Gish,
1992; Gish et al 1994), escorrentia (Mills y Thurman 1994) y volatilizacién
(Wienhold et al, 1993).

Una gran variedad de sistemas han sido empleados para controlar la liberacion
de los plaguicidas, encapsulacién mediante le empleo de alginatos (Connick,
1982), atrapamiento con ligninas (Riggle y Penner, 1987, 1988), encapsulacién
con almidén (Shasha et al 1976, Wing 1989 y Schrieber etv al 1994) y
microencapsulacion (Daylei 1991,1993; Gimeno 1996).

Riggle y Penner (1988) estudiaron la liberacion controlada de tres herbicidas en
una matriz de lignina y determinaron que cuando aumentaban la proporcién de
lignina, la liberacién de los herbicidas era de alguna forma retardada.
Mehltretter et al, 1974, estudiaron la liberacién de 2,4-D de distintas
formulaciones de almidén y encontraron tasas de liberacién apropiadas.
Boydston (1992) estudié la disminucién en la lixiviacién de norflurazon y
simazina en columnas de suelo tras la aplicacién de formulaciones cuya matriz
era almidén comparandolo con el producto comercial libre. Schreiber et al
(1978,1993) y Gish te al (1994) han mostrados la eficacia de las formulaciones
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encapsuladas de almidén que portan EPTC, butilato y atrazina, en relacién con
la formulacién comercial. Gish et al (1994) y Shreiber et al (1993) también han
demostrado son muy beneficiosas en la reduccién de la tasa de lixiviacién de
atrazina.

En los tltimos afios ha aumentado el interes por la utilizacién de compuestos
naturales como las arcillas como posibles portadores de formulaciones de
liberacion controlada (Margullies et al 1992, 1994, David et al. 1996, Gerstl et
al, 1998a y b, Cox et al, 1999; Gonzalez-Pradas et al., 1999). Las arcillas de tipo
2:1, montmorillonita y bentonita, se incluyen dentro de las esmectitas, y se
caracterizan por su elevada superficie especifica y CCC. La caolinita es un
minaral del la arcilla del tipo 1:1 que posee relativamente baja superficie
especifica y CCC: Terce y Calvet (1978) estudiaron la adsorcion de diversos
plaguicidas en montmorillonita, ilita y caolinita, y comprobaron que la
capacidad de adsorcién aumentaba con la superficie y la CCC. Fruhstorfer et al.
(1993) investigaron la adsorcién de atrazina en caolinita y montmorillonita, y
comprobaron mayor adsorcién de esta en la primera de las arcillas. Asi mismo
demostraron que una cantidad significativa de atrazina no se desorbia de la
superficie de la montmorillonita en agua lo fue atribuido a la retencion
electrostatica del herbicida en la interlamina de la arcilla. Margullies et al
(1994) estudiaron la liberacién del herbicida EPTC adsorbido enh
montmorillonita y sepiolita, comprobando una disminucién importante en la
volatilizacién del herbicida adsorbido en la montmorillonita, comprobando
también que la tasa de liberacién del EPTC es enormemente dependiente del
grado de humedad del suelo. Garcia Hernandez et al (1995) utilizaron filipsita
natural, que es un material zeolitico, para obtener la liberacién controlada de
oxamil y comprobaron que la liberacion del herbicida del material zeolitico se
llevaba a cabo den dos pasos, primero una liberacién rapida, y luego una mas
lenta que se extendia hasta los 14 dias. Gerstl et al (1998 a y b) estudiaron la
liberacién del los herbicidas alaclor, atrazina y trifluralina, de formulaciones
arcilla y combinaciones de arcilla y polimeros tanto en suelo como en agua,
comprobando que la liberacién era dependiente tanto de las propiedades del
herbicida como de la composicion de la matriz de liberacion controlada.
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La mayoria de estas formulaciones emplean un solo plaguicida, pero existen
excepciones, como es el caso del trabajo realizado por Schreiber et al (1994), en
la que se estudia la eficacia de formulaciones de liberaciéon controlada de
almidon empleando dos o tres herbicidas distintos. Estos autores emplearon
combinaciones de los herbicidas alachor, metolaclor, atrazina y dicamba. El
nitrogeno es uno de los nutrientes méas importantes, y es empleado como
fertilizante en muchos cultivos, Paramasivan y Alva, (1997), demostrarén que el
empleo de formulaciones de liberaciéon controlada en la aplicacién de
fertilizantes nitrogenados, disminuia considerablemente los riesgos de pérdidas
por lixiviacién comparandolo con la aplicacién de urea “uncoated”. Se
conseguirian grandes adelantos si fuera posible la combinacién de una fuente de
nitrégeno junto con los herbicidas en formulaciones de liberacion controlada al
mismo tiempo. Este tipo de estudios fueron realizados por Johnson y
Pepperman (1998) que desarrollaron formulaciones granulares de alginatos que
estaban compuestas por una combinacién de los herbicidas atrazina y alaclor
con una fuente de liberacion lenta de nitrégeno como es la oxamida. La
liberacion controlada de los herbicidas se consiguié por la adicion de minerales
como la bentonita calcica, montmorillonita caolinita y oxidos de hierro,
observandose diferencias en la liberacién del herbicida dependiendo del mineral
utilizado. No obstante en la mayoria de los casos la arcilla se afiade a la
formulaciéon como aditivo secundario sin un estudio previo sobre las
propiedades mas adecuadas para la finalidad perseguida.

El-Nahhal et al (1998), desarrollaron nuevas formulaciones de alaclor en
organoarcillas capaces de disminuir reducir la lixiviacién y migraciéon del
herbicida en las capas superiores del suelo, controlando de esta manera la
eliminacién de las malas hierbas. La idea fue la da adsorber el alaclor a arcillas
cuyas superficies estuvieran modificadas de hidrofébicas a hidrofilicas por la
adsorcién de cationes organicos en la superficie de la arcilla. Estas superficies
modificadas facilitarian la adsorcién de compuestos no polares como el
herbicida que nos ocupa, reduciendo su concentracién en solucion, y por lo
tanto ampliando su actividad bioldgica en el campo (Margullies et al, 1992,
1993, 1994). la adsorcién de compuestos organicos en la superficie de las
arcillas ha sido ampliamente estudiada (Mortland, 1970; Theng, 1974; Chu y
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Johnson, 1979; Jaynes y Boyd, 1990, 1991). Estas OA fueron sintetizadas por la
adsorcion de las arcillas de compuestos de amonio cuaternario con sustituyentes
aromaticos o alquilicas. Estas superficies de cambio modificadas hacen que la
superficie de la arcilla pase de hidrofilica a hidrofébica (Mortland et al, 1986;
Boyd y Jaynes, 1992), de forma que adsorben el herbicida y lo liberan
lentamente.

Papel de las organoarcillas en la remediacién medioambiental.

Como hemos visto anteriormente las propiedades adsorbentes de las
organoarcillas las permite controlar y eliminar las presencia de compuestos
organicos en los suelos y aguas subterraneas por medio de las técnicas de
remediacién encargadas la correccidén y limpieza de suelos contaminados, y la
prevencion de la contaminacién mediante el empleo de formulaciones de
liberacién controlada.

Las organoarcillas muestran diversas aplicaciones tanto en la prevencién de la
poluciéon como en la remediacién medioambiental, tanto en el tratamiento de
aguas (Zhu et al 1998) como de suelos contaminados con herbicidas utilizando
técnicas como la formacién de barreras que impiden el transporte de los
herbicidas en el suelo (Boyd et al, 1988 b, 1991; Jaynes y Boyd, 1990, 1991 a,b;
Mc Bride et al 1977; Lee et al 1989). Se han realizado numerosos estudios
acerca de la descontaminacidn de aguas mediante el empleo de organoarcillas,
Hermosin y Cornejo, 1992 demostraron la capacidad de estos materiales
adsorbentes como agentes purificantes de aguas contaminadas con el herbicida
2,4-D de aguas contaminadas. Sheng et al. 1996 determinaron las caracteristicas
adsorbentes de organoarcillas sintetizadas con HDTM de aguas contaminadas
por el tricloroetileno en presencia y ausencia de otros contaminantes como el
tetraclorocarbono, mitrobenceno y etil eter, con la intencién de determinar la
influencia de las interacciones entre adsorbente y adsorbato en la efectividad de
las organoarcillas, comprobando que la adsorcién de multiples compuestos
organicos en organoarcillas produce un efecto sinérgico. Esto presenta una
ventaja de las organoarcillas con respecto a otros adsorbentes como el carbon
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activo donde se produce disminucién del proceso de adsorcién en presencia de
cosolutos debido a la aparicién de efectos competitivos. Brixie y Boyd (1994)
demostraron que la adicién a suelos contaminados con pentaclorofenoles de
organoarcillas organofilicas es un medio efectivo para inmobilizar este tipo de
compuestos en suelos contaminados. Estudios recientes han investigado el
concepto de modificacién in situ de suelos utilizando cationes alquilamonio
cuaternarios como el HDTM para aumentar la capacidad adsorbente de suelos
por contaminantes organicos en fase acuosa (Boyd et al, 1988 c; Burris y
Antworth, 1992; Lee et al.,, 1989 b). Estos estudios demostraron que estos
suelos modificados son de 10 a 30 veces mds efectivos que la materia orgénica
del suelo en la adsorcién de este tipo de contaminantes, ademas de que la
modificacién de estos suelos atenuan la movilidad de los contaminantes
organicos en el suelo. La asociacién de la inmobilizacién de contaminantes
junto con técnicas de biodegradacién in situ (figura 6), da lugar a técnicas de
restauracién que eliminen los contaminantes de suelo (Burris y Antworth, 1992;
Nye et al,, 1994; Crocker et al, 1995). En cuanto a estas técnica de
bioremediacién asociadas a la inmovilizacién hay que tener en cuenta dos
factores muy importantes: la toxicidad que pueden producir los alquilamonios a
las bacterias biodegradantes (Nye et al 1994) y la biodisponibilidad de los
contaminantes adsorbidos para las bacterias. En cuanto a la biodisponibilidad
algunos estudios mostraban que los compuestos adsorbidos no eran disponibles
a las bacterias y que la desorcién era un requisito impréscindible para que se
produjera la biodegradacién (Ogram et al, 1985). Por tanto la cinética de
desorcién limitaria el proceso de biodegradacion. La biodisponibilidad
dependeria también de los microorganismos en si mismos, puesto que algunos
microorganismos son capaces de acceder a los contaminantes adsorbidos como
mostraron Guerin y Boyd (1992) en la mineralizacién bateriana del nafataleno.
Croker et al, 1995, demostraron como el naftaleno adsorbido era directamente
degradado por las bacterias P.Putida. En el caso de Alcalinigenes el naftaleno
era disponible para estas bacterias unicamente tras ser desorbido de los
complejos HDTMA-smectita, sin embargo la desorcién era lo suficientemente
rapida como para no limitar la biodisponibilidad.
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NIVEL FREATICO

Figura 6: Modificaci6n in situ de suelos para la creacién de una zona inmovilizante,
asociando adsorcion y biodegradacién de contaminantes organicos en técnicas de
descontaminacién,

Como hemos comentado en apartados anteriores las organoarcillas presentan
importantes propiedades adsorbentes, por lo que en los 1iltimos afios numerosos
grupos de investigacion estudian la utilizacién de organoarcillas como matrices
de liberacién controlada. El-Nahhal et al, 1998, estudiaron la efectividad de
formulaciones de liberacién controlada de alaclor en distintas organoarcillas,
demostrandose que la lixiviacion del herbicida se veia reducida en funcion de la
capacidad adsorbente de la organoarcilla utilizada. La apilicacién de estas
nuevas formulaciones de liberacién controlada de alaclor permitian la liberacion
lenta del herbicida en la solucién del suelo. Estudios de campo permitieron
determinar que las tasa de herbicida necesarias para que el alaclor hiciera su
efecto era menor que en el caso del compuesto comercial, disminuyendo el
costo y favoreciendo el medio ambiente. Aguer et al, 1999 estudiaron el empleo
de formulaciones de libercion lenta del herbicida fenuron en organoarcillas,
demostrando que la liberacién del herbicida es inversamente proporcional al
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poder adsorbente de las organoarcillas y al tiempo de mezcla de los complejos
fenuron-OA. El-Nahhal, 1999 realizaron estudios de liberacién de metolaclor de

complejos de liberacién controlada utlizando organoarcillas como matriz de
liberacion.

'COMPLEJO

ORGANOARCILLA
LIBRE

Figura 7: Transporte de plaguicidas tras su aplicacién como formulacién libe o
adsorbido a organoarcillas.
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IV. HIPOTESIS DE TRABAJO



Las arcillas orgénicas se han mostrado como buenos adsorbentes de ciertos
herbicidas de tipo polar y/o dcidos medianamente solubles en agua como la
prometrona, la clopiralida y el acido 2,4-D. Por otra parte los herbicidas acidos
son los mas méviles por su baja adsorcién en los colides del suelo, caracteristica
que puede venir incrementada si la solubilidad en agua es alta. Ademas los
herbicidas bésicos altamente solubles en agua, como la hexazinona son también
extremadamente moéviles.

Nuestra hipétesis de trabajo es que las arcillas organicas podrian ser buenos
adsorbentes de herbicidas ionizables o basicos de mediana y alta solubilidad en
agua, y asi encontrar aplicacién como inmovilizantes de estos herbicidas en
suelos o aguas y como portadores de estos plaguicidas en formulaciones de
liberacién controlada. estas aplicaciones tendrian como finalidad disminuir el
efecto contaminanteasociado al empleo deherbicidas en la agricultura.

a fin de establecer unas bases de disefio de estos adsorbentes se seleccionaron
arcillas y herbicidas con diferentes caracteristicas.

Arcillas

- Diferente carga laminar

- Diferente tipo de organoacatién (primario y cuaternario)
- Diverso grado de saturacion.

" Herbicidas
- Acido de mediana solubilidad
- Acido de alta solubilidad
- Aminodacido (caracter anfétero) de mediana solubilidad
-Base de alta solubilidad.

Lo maés novedoso y original del planteamineto es por una parte el estudio de
cuatro herbicidas ionizables de mediana y alta solubilidd, ya que los estudios
similares se han llevado a cabo para herbicidas no polares y por tanto de baja
solubilidad. por otra parte la comparacién de tres arcillas de diferente carga
laminar y con cuatro tipos diferentes de alquilamonio, incluyendo primario,
cuaternario y dos tipos de saturacién.
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V. MATERIALES Y METODOS



MATERIALES

1. HERBICIDAS
Bentazona

Bentazona (3 isopropil-1H-benzo-2,1,3-tiodiazin 4-ona 2,2, dioxido) es un
acido débil de pKa=2.3 perteneciente al grupo de las benzotiodiazinas. Es un
sélido cristalino de peso molecular 240.3 g/mol y solubilidad en agua 500
mg/kg a 20 °C (Worthing y Hance 1991). El compuesto utilizado fue el
producto de alta pureza (97.5 %) y ha sido suministrado por BASF.

La bentazona es un herbicida de translocacion bien adsorbido por via foliar que
actlia sobre la fotosintesis inhibiendo el transporte electrénico. Resulta selectivo
de cultivos de cebada, centeno y trigo aplicado en postemergencia y en arroz en
postemergencia o  postransplante, controlando  dicotiledoneas y
monocotiledoneas no gramineas. Actiia por contacto por lo que es aconsejable
mojar bien las adventicias a controlar (Lifian 1994).
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Dicamba

Dicamba (&cido 3,6 dicloro-2 metoxibenzoico) es un acido de pKa=1.95
perteneciente al grupo de las auxinas. Es un so6lido cristalino de peso molecular
221.0 g/mol y solubilidad en agua 6.5 g/l a 25 °C (Worthing y Hance 1991). El
compuesto utilizado ha sido el de alta pureza (> 98 %) y fue suministrado por
los laboratorios Chem Service. El dicamba radioactivo fue suministrado por los

laboratorios Pathfinder y se comprobaé mediante HPLC que su pureza era del
>98%. ‘

al COOH

Cl Cl

Dicamba es un herbicida residual con cierta accién por contacto. Es bien
adsorbido por via radicular y foliar y translocado en todas direcciones. Resulta
selectivo en cereales, su accion la ejerce principalmente sobre malas hierbas de
hoja ancha como es el caso del Lepidium Sativum (berro). (Lifian 1994)

Picloram

Picloram (4 amino-3,5,6-tricloropiridina 2 carboxi 4cido) es un acido débil de
pKa=2.3 de tipo auxinico. Es un s6lido cristalino de peso molecular 241.5 y
solubilidad en agua 430 mg/l a 25°C (Worthing y Hance 1991). El compuesto
utilizado ha sido el de alta pureza (99%) y fue suministrado por los laboratorios
Chem Service. El producto radioactivo fue suministrado por los laboratorios
Pathfinder y fue comprobado su pureza por HPLC (>95%).
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Cl COOH

Cl Cl

NH,

Picloram es un herbicida de translocacién muy persistente, bien adsorbido por
via radicular y foliar que Aatda produciendo epinastia por sustituciéon de la
auxina natural e inhibiendo la sintesis de proteinas. Es un herbicida
recomendado para el control de dicotileddneas herbaceas y lefiosas anuales y
perennes en praderas de gramineas y terrenos sin cultivos. (Lifian 1994)

Hexazinona
Hexazinona (3 ciclohexil-6-dimetilamino-1 metil 1,3,5-triazina-2,4 (1H,3H)
diona) es un herbicida de caracter basico perteneciente al grupo de las triazinas.

Es un sélido cristalino de peso molecular 252.3 y solubilidad en agua 33 g/kg a
25°C (Worthing y Hance 1991).

"
0

El compuesto utilizado ha sido de alta pureza (>99%) y fue suministrado por los

(CH;),N

laboratorios Ehrstorfer y el producto comercial Velpar (90%) en producto activo
sumimistrado por Du pont Ibérica S.A. (Barcelona). Hexazinona es un herbicida
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de postemergencia bien adsorbido por via foliar y radicular. Presenta accion
sobre malas hierbas anuales, bianuales y perennes, tanto herbaceas como
lefiosas. Resulta selectivo en alfalfa y forestales (Lifian 1994).

2. SUELO

El suelo seleccionado para la realizacién de los distintos experimentos €s un
suelo areno-arcilloso que pertenece a la parcela de la finca experimental del
LR.N.A.S. ubicada en la localidad sevillana de Coria del Rio. Dicho suelo
pertenece al tipo Xerofluvent segun la clasificacién del Soil Taxonomy (Soil
Taxonomy, Soil Survey Staff, 1985).

Las muestras de suelo fueron secadas al aire, tamizadas con un tamiz de 2mm y
almacenadas en cédmara figorifica. Las propiedades fisico-quimicas fueron
determinadas en los laboratorios de andlisis de suelo del LR.N.A.S. por la
metodologia habitual y la mineralogia por difraccién de rayos X en agregados
orientados (Hermosin y Cornejo, 1987). La tabla 2.1. muestra las propiedades
fisico-quimicas y mineralogia del suelo utilizado.

Tabla 3. Propiedades fisico-quimicas y mineralogia (I= ilita; M= momtmorillonita, C=

caolinita) de las muestras de suelo.

Muestra | Profundidad | pH | *% M.O. | % Arcilla [ %I [ % M| % C | % Fe,0; °C.C.C

P2 5-20 791 099 204 12 4 4 14 9

%%M.O.= porcentage de materia orgénica; °C.C.C.= capacidad de cambio
catidnico.
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2. ADSORBENTES

Arcillas naturales

Se han utilizado tres minerales del grupo de las esmectitas suministradas por el
Clay Mineral Society Repository de la Clay Mineral Society:

- Hectorita (Ca), SH-1 (trioctaédrica)
- Esmectita de Wyoming (Na), SWy-2 (dioctaédrica)
- Esmectita de Arizona (Ca), SAz-1 (dioctaédrica)

La principal diferencia entre ellas es el numero de sustituciones isomoérficas en
la capa octaédrica que da lugar a las diferencias importantes entre carga laminar
y la capacidad de cambio catiénica de estas esmectitas. (Tabla 2). En el caso de
la hectorita las sustituciones son de Mg pot Li, y en las esmectitas de Al por Mg
fundamentalmente. ‘

Tabla 4. Carga laminar (C.L) y capacidad de cambio catiénico (C.C.C.) del las
esmectitas estudiadas.

Muestra *C.L. *c.C.C.
(mol/celda unidad) meq/100g
SH-1 0.31 439
SWy-2 0.68 76.4
SAz-1 1.13 120.0

*Segtin Jaynes y Boyd (1991).
® Seglin Van Olphen y Fripiat (1979).
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Organoarcillas

Las arcillas orgéanicas fueron preparadas mediante el tratamiento de 100 g de los
minerales de la arcilla (SH-1, SWy-2 y SAz-1) con una solucién etanol-agua
(50-50) del cloruro/bromuro de alquilamonio (hexadeciltrimetilamonio,
dioctadeciltrimetilamonio, octadecilamonio y feniltrimetilamonio) que contenia
el 50 o el 100% de la CCC de la muestra, dependiendo del caso. Las
suspensiones fueron agitadas a 20+2°C durante 24 horas, centrifugadas en tubos
de centrifuga de 250 mL a 8000 r.p.m., lavadas con una mezcla etanol-agua (50-
50), y después lavadas de nuevo con agua destilada. Los sobrenadantes fueron
decantados y las suspensiones de las arcillas remanentes colocadas en bolsas de
dialisis y sumergidas en agua desionizada hasta la eliminacién total de los
cloruros y bromuros. Las mezclas resultantes organoarcilla-agua se congelaron,
posteriormente liofilizaron (Brixie y Boyd, 1994) y se conservaron en botes
cerrados a temperatura ambiente hasta que fueron utilizadas.
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METODOLOGIA EXPERIMENTAL

1. CARACTERIZACION DE LOS ADSORBENTES

Analisis elemental

Los contenidos de carbono orgédnico (CO) y nitrogeno (N) fueron determinados
usando un analizador de carbono elemental LECO CHNS932. A partir de los
contenidos en C y N y en base a los pesos moleculares de los cationes se
calcularon el contenido en equivalentes de los cationes alquilamonio y el % de-
saturacion del catién organico (tabla 3)

Difraccién de Rayos X.

El espaciado basal de las arcillas orgénicas es la distancia existente entre dos
laminas de silicato consecutivas en el interior de la celda unidad que se mide
facilmente utilizando la difraccion de rayos X. La preparacién de la muestra se
realizé en forma de agregado orientado, que consiste en suspender esta en una
mezcla de metanol-agua (50-50) al 2%, cuya evaporacion lenta hace que los
cristales de las sustancias laminares se orienten y se vayan depositando de
forma paralela a sus laminas estructurales, formando un conjunto de laminas
paralelas. Con este sistema se consigue incrementar la intensidad de los picos
correspondientes a las difraccidnes de los planos basales de dichas laminas. Para
la preparacién de los agregados se utilizaron portamuestras de vidrio. Los
espaciados basales fueron obtenidos en un difractrometro Siemens D-5000,
usando una fuente de radiaciones CuKa, intensidad de 30 mA y voltage de 35
kV. Se utiliz6 una velocidad de barrido de 1 o 2 °/min, seglin fuera conveniente.
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Espectroscopia de infrarrojo

Para la realizacién de. Los espectros de IR se ha utilizado un espectrometro
infrarrojo  con Transformada de Fourier Nicolet 5PC, en el intervalo
comprendido entre 4500 y 200 cm’. Se trata de un espectrémetro monohaz
provisto de una fuente de radiacién laser He-Ne (632.8 nm). Las muestras se
pusieron en pastillas de BrK y los espectros registrados son el resultado de un
promedio de 35 barridos, con una resolucién nominal de 1 cm™.
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Tabla 5. Propiedades superficiales de las organoarcillas.

Muestra| Catién de saturacién |*CCC |*%CO | %N | %%SCO | *doy;
AHDT, | Hexadeciltrimetilamonio | 120 | 15.0 | 0.9 54 2.2
AHDT,; | Hexadeciltrimetilamonio | 120 | 22.5 | 1.3 83 24
ADOD, | Dioctadecildimetilamonio 126 266 | 0.9 49 2.0
ADOD, | Dioctadecildimetilamonio | 120 | 38.6 | 1.3 70 4.0
AC18, Octadecilamonio 120 | 17.2 | 1.0 67 3.1
AC18, Octadecilamonio 120 255 | 1.8 98 3.7
AFTM, Feniltrimetiamonio 120 6.8 | 0.8 53 1.5
AFTM, Feniltrimetiamonio 120 9.7 1.2 75 1.5
WHDT, | Hexadeciltrimetilamonio | 76 9.8 | 05 56 1.7
WHDT, | Hexadeciltrimetilamonio | 76 147 | 0.8 85 1.8
WDOD; | Dioctadecildimetilamonio | 76 214 | 0.6 62 2.4
WDOD, | Dioctadecildimetilamonio | 76 313 | 1.0 90 33

WC18, Octadecilamonio 76 9.9 0.6 60 1.7
WC18, Octadecilamonio 76 15 1.0 90 1.7
WFTM, Feniltrimetiamonio 76 4.5 0.5 55 1.5

WFTM, Feniltrimetiamonio 76 6.8 0.8 83 1.5
HHDT, | Hexadeciltrimetilamonio | 44 8.6 03 47 1.4
HHDT, | Hexadeciltrimetilamonio | 44 13.2 | 0.5 86 1.8
HDOD, | Dioctadecildimetilamonio | 44 133 | 0.3 53 2.4
HDOD, | Dioctadecildimetilamonio | 44 200 | 0.5 89 2.5

HC18, Octadecilamonio 44 105 1 0.3 45 1.6
HC18, Octadecilamonio 44 12.6 | 0.6 94 1.7
HFTM, Feniltrimetiamonio 44 7.1 0.4 60 1.4
HFTM, Feniltrimetiamonio 44 8.9 0.6 94 14

*CCC: capacidad de cambio catidnico; °%CO: porcentaje de carbono organico; ‘%N:
porcentaje de nitrégeno; “%SCO: porcentaje de saturacion del catidn orgénico; *doo:

espaciado basal.
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2. ESTUDIOS DE ADSORCION-DESORCION

Cinética de adsorcién.

La variacion de la cantidad de soluto que se adsorbe con el tiempo de contacto,
o cinética de adsorcidn, tiene una gran importancia tanto para determinar el
tiempo necesario para alcanzar el equilibrio entre la cantidad de herbicida
adsorbido y el presente en disolucion , como para sugerir o confirmar ciertos
aspectos del mecanismo de adsorcién. Esta cinética se determiné variando el
tiempo de contacto del adsorbente y el soluto entre 0.5 y 48 horas generalmente,
en las condiciones idoneas de relacién sélido/solucion, que en este caso eran
200 mg de soluto y 8 mL de disolucién.

Isotermas de adsorcién-desorcion.

Isotermas de adsorcion.

Las isotermas de adsorcién a 20°C de los herbicidas, bentazona, dicamba,
picloram y hexazinona, en los adsorbentes (organoarcillas y/o arcillas
inorganicas) se llevaron a cabo haciendo reaccionar 200 mg del solido con 8 mL
de la solucidn acuosa de herbicida con concentraciones iniciales (Ci) en el rango
permitido por la solubilidad en agua de dicho compuesto. y que se resume en la
tabla 4 para los diversos herbicidas. En el caso de los herbicidas dicamba y
hexazinona con las arcillas mas adsorbentes, se estudiaron isotermas hasta
rango de concentraciones mas elevados, mostrado en la 1ltima columna de la
tabla.
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Tabla 6: Solubilidad de los herbicidas en agua y rango de concentracién en las
isotermas de adsorcion.

Herbicida  Solubilidad (uM) Rango de Ci (uM) Rango superior
Ci(uM)
Bentazona 2080 25-1500
Dicamba 29412 50-1500 50-8000
Picloram 1780 25-1000
Hexazinona 130800 50-1500 50-8000

Las suspensiones se agitaron a 20 £ 2°C en tubos de centrifuga de polipropileno
de 50 mL de capacidad durante 24 horas. Previamente se habia comprobado
mediante la cinética de adsorcion que 24 horas era tiempo suficiente para
alcanzar el equilibrio. Posteriormente, las suspensiones fueron centrifugadas a
la misma temperatura a 15000 r.p.m. y finalmente se determiné la concentracion
de equilibrio (Ce) en el sobrenadante. Todos los puntos se realizaron como
minimo por duplicado y las diferencias entre Ci y Ce se asumieron que fueron
debidas a procesos de adsorcidn, y se obtuvieron las isotermas de adsorcién
representando las cantidades adsorbidas Cs frente a las concentraciones de
equilibrio Ce para las distintas concentraciones iniciales.

Isotermas de desorcion.

Las isotermas de desorcion se obtuvieron por medio de desorciones sucesivas
después de la adsorcién utilizando el punto mayor de concentracidn inicial para
cada herbicida. Tras la adsorcién, 4 mL de sobrenadante fueron sustituidos por
4 mL de agua. Las muestras se resuspendieron y se volvieron a agitar a 20 + 2°C
durante 24 h. Este proceso se repitié 3 veces determinando la cantidad de soluto
en la suspension de equilibrio y la cantidad de soluto adsorbido tras cada paso
de desorcidn.
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Medida de Ia adsorcién.

La medida y caracterizacién de la adsorcion permite investigar los mecanismos
de adsorcién y obtener resultados comparativos, tanto entre adsorbatos
diferentes (plaguicidas) como entre adsorbentes diferentes (organoarcillas,
suelo) y en diversas condiciones (Beck et al, 1993).

Normalmente esta adsorcién se mide en condiciones de equilibrio, después de
hacer interaccionar un volumen (V) y una concentracién (Ci) determinados de
adsorbato, con una determinada cantidad (m) de adsorbente. La forma més
sencilla de expresar el equilibrio de adsorcion de un compuesto organico es:

C.<=Ci siendo:

P *
Cs = (Ci-Ce)*V

m

donde C, es la concentracién de soluto en solucion y C es la cantidad adsorbida
por unidad de masa del sélido.Frecuentemente se asume que C; depende
linealmente de C,, y se define un coeficiente de distribucion, K4, como:

ki=&
Ce

Este coeficiente se suelo expresar en funcién del contenido en carbono organico
(CO) del suelo (Lambert, 1968):

Kd
%CO

Kco =

debido a la importancia que tiene la materia organica en la adsorcién de muchos
plaguicidas, fundamentalmente los poco solubles en agua (Chiou, 1989).
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Isotermas de adsorcién: clasificaciéon.

Midiendo la cantidad de plaguicida adsorbida a distintas concentraciones y a
una misma temperatura, obtenemos las isotermas de adsorcién, que se
construyen representando la cantidad de plaguicida adsorbida frente a la
concentracion de plaguicida en la solucion de equilibrio. la forma que adotpa la
isoterma es muy importante ya que proporciona informacion acerca de los
mecanismos de adsorcién (Calvet, 1989). De acuerdo con Giles et al (1960) las
 isotermas de adsorcién de solutos orgénicos se pueden clasificar en 4 clases
principales dependiehdo dela pendiente del tramo inicial de la curva (figura 8).

Ce

Figura 8: tipos de isotermas de adsorcién segun la clasificacién de Giles et al. (1960)

Segun estos autores, la forma de la isoterma ademas de estar relacionada con el
mecanismo de adsorcion, estaria relacionada con la naturaleza de la molécula
organica (plaguicida) y con la superficie del adsorbente. A continuacién se
describen resumidamente las condiciones en las que se basan los distintos tipos
de isotermas segin Giles et al. (1960):

- Isotermas tipo S: La adsorcidn se ve facilitada a medida que aumenta
la concentracién de soluto. Estas isotermas indican: a) una interaccién
especifica entre soluto y adsorbente; b) una atraccién intermolecular moderada
y ¢) competencia entre el soluto, el solvente y moléculas adsorbidas por los
sitios especificos de adsorcién. Este tipo de isoterma pueden ser producido por
interacciones entre solutos y adsorbentes con caracter contrapuesto, o sea,
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solutos lipofilicos y superficies hidrofilicas, solutos hidrofébicos y superficies
lipofilicas y solutos hidrofilicos y superficies hidrofilicas.

- Isotermas tipo L: La curvatura inicial de la isoterma indica que a
medida que transcurre la adsorcién aumenta la dificultad para que las moléculas.
de soluto encuentren sitios de adsorcién vacantes. Estas isotermas indican: a)
multiples interacciones entre el soluto y el adsorbente; b) fuerte atraccién
molecular entre las moléculas de soluto y ¢) poca competencia entre el soluto y
el solvente por los sitios de adsorcion. Entre los sistemas que muestran este tipo
de isotermas estan aquellos producidos por interacciones entre solutos
lipofilicos y superficies lipofilicas, solutos ionizables y superficies de diferente
carga y entre solutos moderadamente hidrofilicos y superficies hidrofilicas.

- Isotermas tipo C: se caracteriza por la existencia de una relacion lineal
entre la cantidad de soluto adsorbido y la concentracion del mismo en la
solucién de equilibrio hasta que alcanza un punto de maxima adsorcion, a partir
del cual la isoterma cambia bruscamente apareciendo un plateau horizontal.
Estas isotermas se suelen dar entre adsorbentes porosos y relativamente puros y
en el caso de que haya una mayor atraccion entre el soluto y el adsorbente que
entre el soluto y el solvente. Ejemplos de sistemas que muestren este tipo de
isoterma son interacciones entre compuestos no-iénicos y superficies organicas.
La mayoria de los compuestos quimicos en un estrecho rango de
concentraciones muy bajos dan este tipo de isotermas en cualquier adsorbente.

- Isotermas tipo H: se considera un caso especial de las isotermas tipo L
y se observan cuando existe una alta afinidad entre el soluto y la superficie
adsorbente de forma que a bajas concentraciones se adsorbe todo, y la
concentracion final es cero. Es poco habitual y suele darse para adsorbatos de
elevado peso molecular como micelas i6nicas o especies poliméricas. Ejemplos
de estas isotermas son interacciones entre catiénes orgénicos y arcillas o 4cidos
hamicos.
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Ecuaciones de adsorcion,

Para la descripcién cuantitativa de los procesos de adsorcién las isotermas
obtenidas experimentalmente suelen ajustarse a diferentes ecuaciones
matematicas o modelos de adsorcién. Las ecuaciones de Freundlich y Langmuir
son las mas utilizadas:

A. Ecuacion de Langmuir: est4 basada en una seria de consideraciones
tedricas. fue inicialmente desarrollada para la adsorcién de gases a s6lidos en
base a las siguientes suposiciones:

1- La superficie del adsorbente posee un nimero fijo de sitios de
adsorcién

2- Cada sitio puede ser ocupado por una molécula de adsorbato, por lo

que la adsorcién corresponde a una monocapa.

3- La energia de adsorcién es igual para todos los sitios de la superficie
del adsorbente

4- No existe interaccion entre las moléculas adsorbidas
En términos de concentracion la ecuacién de Langmuir puede expresarse:

Ce_Ce 1
Cs Cm CmxL

donde Cs es la cantidad de soluto adsorbido a la concentracién Ce, Cm
representa la cantidad de adsorbato correspondiente a una monocapa de la
superficie y L es una constante que depende de la energia de adsorcién. Los
valores Cm y L pueden abtenerse del ajuste lineal de los datos de (Ce/Cs) vs Ce.

B. Ecuacién de Freundlich. En la literatura cientifica se puede comprobar que
normalmente la adsorcién de plaguicidas estd mejor descrita por esta ecuacién
que por la anterior (Wood et al, 1987; Chester, 1989). Es puramente empirica
por lo que no establece consideraciones tedricas acerca del proceso de
adsorcion. Puede expresarse:
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Cs =Kf.Ce”
o lo que es equivalente:

log (Cs) = log (Kf) + nf.log (Ce)

En estas expresiones Cs es la cantidad de soluto adsorbida a la concentracién de
equilibrio Ce, mientras que Kf y nf son constantes caracteristicas que pueden
obtenerse del ajuste lineal de los datos de log (Cs) vs log (Ce).

El valor absoluto de Kf se corresponde con la cantidad de soluto adsorbido para
una concentracién de equilibrio Ce=1 y es considerado como una medida de la
capacidad de adsorcién del sélido para el soluto en cuestiéon. El parametro nf
coincide con la pendiente de la representacion lineal de log (Cs) vs log (Ce) y se
considera una medida de la intensidad de adsorcidn. Los valores de Kf pueden
considerarse para comparar la capacidad de adsorcién de diferentes sistemas
adsorbente-adsorbato siempre que las condiciones experimentales hayan sido
las mismas (Bowman y Sans, 1985) y los valores de nf sean similares (Hance,
1967)., pero es importante que el valor de Ce=1 esté dentro o muy cerca del
intervalo de concentraciones experimentales (Hermosin y Cornejo, 1987).
Cuando nf=1 la ecuacién de Freundlich se expresaria:

Cs = Kf.Ce

es decir, la condicién de linealidad entre Cs y Ce se cumple y Kf coincide con el
coeficiente de distribucién Kd, que es independiente de la concentracidn.
Cuando nf # I el error inducido al asumir una relacién lineal entre Cs y Ce
depende del valor de nf y de la concentracién. A medida que nf se aleja de la
unidad las diferencias entre Kf'y Kd se hacen mayores, especialmente para
valores de Ce muy diferentes a 1 (Hamaker y Thompson, 1972; Green y
Karickoff, 1990).
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Reversibilidad.

La desorcion se mide después de la adsorcién sustituyendo toda o parte de la
solucién de equilibrio por igual cantidad de solvente, repetidas veces.. Las
isotermas de desorcion se construyen representando la cantidad que permanece
adsorbida por el adsorbente en las distintas desorciones sucesivas frente a la
concentracion de plaguicida en la soluciéon de equilibrio. Estas isotermas se
pueden ajustar a las ecuaciones de Langmuir o Freundlich igualmente. La
desorcién de las especies adsorbidas no siempre sigue el mismo camino que la
adsorcién. La ausencia de reversibilidad frecuentemente encontrada en las
isotermas de adsorcidn-desorcion se denomina histéresis, y sus causas no estan
totalmente establecidas (Calvet, 1989). La diferencia entre las cantidades de
plaguicida adsorbidas en la desorcion y en la adsorcién indican el grado de
histéresis. Hermosin et al (1991) cuantifican el grado de histéresis por medio de
un coeficiente, %H definido como:

ot =2 <100

Donde Kf'y Kfd son las capacidades de adsorcion de Freundlich obtenidas a
partir de los datos de adsorcién y desorcién, respectivamente. Jamet (1993)
utiliza las pendientes de las isotermas de adsorcién-desorcion de Freundlich
para definir un coeficiente de histéresis, H, como:

_

Rz
donde nf y nfd son los factores de intensidad de Freundlich para la adsorcién y
la desorcion respectivamente.
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Analisis de los herbicidas.

La determinacién cuantitativa de los herbicidas en solucién se llevo a cabo
mediante cromatografia liquida de alta resolucién (HPLC) y centelleo liquido:

- HPLC: Las condiciones de analisis fueron las siguientes:
* Cromatografo liquido de alta resolucién Waters 600E
* Columna Nova Pack de 150 mm de longitud x 3.9 mm de didmetro
interno.
Fase estacionaria: C18
* Flujo: 1 mL/min
* Fase movil:
- Bentazona: 80% Metanol : 20% Acetato sédico
- Dicamba: 45% Metanol : 55% H,;PO, dil. (pH=2.0)
- Picloram: 5% Acetonitrilo : 95% Acido Acético dil. (4%)
- Hexacinona: 30 % Acetonitrilo : 70% Agua
- Deteccion ultravioleta:
- Bentazona: 332 nm
- Dicamba: 220 nm
- Picloram: 254 nm
- Hexacinona: 247 nm

- Centelleo liquido: Parte de las muestras de dicamba y picloram fueron
determinadas por centelleo liquido, utilizando la molécula marcada C** . La
radioactividad de las soluciones iniciales y de equilibrio se determiné utilizando
un contador de centelleo liquido Packard Instruments 1500. La pureza de ambos
compuestos fue comprobada previamente por HPLC y se observo que en el caso
de dicamba era superior al 98 % y para picloram superior al 95%. Los
compuestos marcados se afiadieron a las soluciones iniciales de dicamba y
picloram sin marcar de forma que la radioactividad fuera aproximadamente de
2500 DPM. Las cantidades de herbicida en las soluciones de equilibrio se
determinaron a partir de la diferencia entre la radioactividad de 1mL de dichas
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disoluciones y la de 1 mL de las soluciones iniciales, previa mezcla con el
ligando de centelleo (Ecolite).

Influencia del pH en la adsorcién

Para determinar el efecto del pH en la adsorcion de los herbicidas bentazona y
dicamba en las organoarcillas, 200 mg del adsorbente se pusieron en contacto
con 8 mL las disoluciones acuosas de herbicida (50 y 1000 pM) cuyo pH
oscilaba entre 2 y 6. El pH de la disolucién fue inicialmente ajustado mediante
la adicién de de CIH y NaOH convenientemente diluidos. Estas suspensiones
fueron agitados durante 24 horas, centrifugadas a 15000 r.p.m. y posteriormente
se determinaron en los sobrenadantes las concentraciones y el pH de equilibrio.

Saturaciones sucesivas.

Para estudiar los mecanismos de adsorcion mediante espectroscopia IR y
difraccion de RX es necesario que la cantidad adsorbida sea alta, para lo cual se
realizaron saturaciénes sucesivas mediante repetidos tratamientos de los
adsorbentes con una disolucidn concentrada del herbicida hasta que adsorcién
medida fue muy pequefia o nula (en cualquier caso inferior al 20 % de la que
tuvo lugar en el primer tratamiento). Las muestras saturadas con el herbicida y
sus blancos correspondientes se analizaron posteriormente por espectroscopia
IR y difraccién de RX. Los espectros IR de transformada de Fourier se
obtuvieron en pastillas de KBr utilizando un aparato Nicolet 5 PC. Los
diagramas de difraccion de RX se obtuvieron en agregados orientados
utilizando un difractémetro Siemens D-5000 y radiaciones CuKca.

3. CINETICA DE INMOVILIZACION

Los ensayos de inmovilizacién de los pesticidas bentazona y dicamba mediante
el uso de organoarcillas, se llevd a cabo previa contaminaciéon de un suelo con
altas dosis de estos herbicidas, teniendo en cuenta la dosis de campo (Worthing
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y Hance 1991). A duplicados de 50 gramos de suelo, pesados en vasos de
precipitado de 250 mL, se les afiadié agua hasta obtener una humedad relativa
aproximada del 30 (bentazona y dicamba) o del 50 % (bentazona) y se
afiadieron 125 pg/g de suelo de los herbicidas. En base a los estudios previos de
capacidad e irreversibilidad de adsorcién se selecionaron las dos organoarcillas
mas adsorbentes ADOD, y AHDT,, se mezclaron con el suelo himedo, al 10 %
en el caso de la ADOD, y al 10 y 20 % para la AHDT, ,. También se prepararon
controles de suelo sin organoarcilla. La toma de muestras se llevé a cabo entre
los 0 y los 9 dias.

Para monitorizar la cantidad de herbicida mévil se tomaron 2 g de suelo, tanto
sin tratar como tratados con organoarcillas, y fueron extraidos con 5 mL de
CaCl, 0.01 M, previa agitacion durante 12 horas a 20 + 2°C en tubos de
centrifuga de polipropileno de 50 mL de capacidad. Tras centrifugar a 15000
r.p.m. se determiné la concentracién de herbicida en el sobrenadante mediante
HPLC. Las muestras de suelo fueron sometidas a una segunda extraccion con 5
mL de metanol : CaCl, 0.01 M, 80 : 20 en el caso de bentazona y 50 : 50 para
dicamba. El herbicida extraido con CaCl, 0.01 M se asumi6é que era mévil o
facilmente disponible y el extraido con metanol : CaCl, 0.01 M se asumié que
era no-movil o adsorbido a las organoarcillas (Kelsey et al., 1997)

4. COMPLEJOS HERCIBIDA-ORGANOARCILLA

Segun el grado de adsorcién de los herbicidas a las organoarcillas, estas se
seleccionaron para la preparacién de los complejos de liberacién lenta o
controlada, que serdn posteriormente utilizados para realizar los estudios de
movilidad. Los herbicidas (24 mg) se mezclaron con las organoarcillas (576
mg) de forma que se obtuvo una concentracién final del 4% del ingrediente
activo. Se prepararon tres tipos distintos de complejos herbicida-organoarcilla:
- Complejos de adsorcion fuerte: La organoarcilla se mezcla con una
solucion metandlica del herbicida en tubos de centrifuga de
polipropileno de 50 mL, se agita durante 24 horas, y se deja evaporar al
aire el metanol.
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- Complejos de adsorcién débil: La mezcla de la solucién metandlica
del herbicida con la organoarcilla, se deja evaporar directamente sin
agitacion previa.
- Mezcla seca de la organoarcilla y el herbicida: esta se lleva a cabo
poniendo en contacto el herbicida y la organoarcilla en un mortero de
agata,
Una vez preparados los complejos se caracterizaron por espectroscopia IR y
difraccion de RX. Los espectros IR de transformada de Fourier se obtuvieron en
pastillas de KBr utilizando un aparato Nicolet 5 PC. Los diagramas de
difracciéon de RX se obtuvieron en agregados orientados utilizando un
difractémetro Siemens D-5000 y radiaciones CuKa.

5. CINETICAS DE LIBERACION

Los complejos herbicida-organoarcilla tratan de minimizar las pérdidas por
percolacion asi como de conseguir una liberacién controlada del herbicida que
se comprueba realizando cinéticas de liberacion tanto en agua como en
suspensiones suelo-agua. La cantidad de herbicida en estado puro afiadido en
cada uno de los casos fue 0.4 mg para la bentazona, 2.2 mg para dicamba y 0.5
mg en el caso de la hexazinona. En el primero de los casos (cinética en agua) se
afiadieron 10 mg de complejo bentazona-organoarcilla, 55 mg de complejo
dicamba organoarcilla o 12 mg de complejo hexazinona-organoarcilla a 300 mL
de agua en botellas de cristal ambar de 500 mL. En los estudios de las
suspensiones suelo-agua se afiadieron las mismas cantidades de complejo, a
mezclas suelo-agua (250 g/250 mL), en botellas de cristal ambar de 500 mL. En
este segundo caso se utilizaron también controles a los que se les afiadio el
herbicida en estado puro, de forma que la proporcién de este fuera igual a la
afladida mediante los complejos ( 1.7 mL 1 mM en el caso de la bentazona, 5
mL 2 mM para dicamba y 0.62 gramos de hexazinona, en cuyo caso se utiliz6
el producto comercial al 90 %). En todos los casos se relizaron duplicados.
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Tanto en la cinética de agua como en la mezclas suelo/agua, se estudiaron los
tres complejos anteriormente descritos para cada uno de los herbicidas. Tras la
agitacién manual de las botellas se relizé la toma de muestras que se llevo a
cabo desde los 10 minutos hasta los 4 dias. En el caso de las supensiones
suelo/agua, las muestras fueron centrifugadas y la concentracién de herbicida
determinada en el sobrenadante y en la parte correspondiente al suelo el
extractante utilizado fue metanol : CaCl, 0.01 M, 80 : 20 en el caso de
bentazona, 50 : 50 para dicamba y 50 : 50 para hexazinona. Todas las muestras
fueron analizadas por HPLC.

6. ESTUDIOS DE MOVILIDAD

Para estudiar de forma rapida y comparativa la movilidad de las formulaciones
basadas en organoarcillas con los respectivos productos técnicos y/o
comerciales se eligi6 por su rapidez y sencillez el ensayo en columnas
empaquetadas a mano.

Disefio experimental de las columnas

Para la realizacién de los estudios de movilidad se utilizaron columnas de
metacrilatro de 30 cm de longitud y 5 cm de didmetro. Estas columnas estdn
compuestas por seis anillos de metacrilato de un didmetro de 5 cm y una altura
de 5 cm. Los anillos estan unidos entre si mediante silicona y una vez secos se
les pone una cinta adhesiva. El empleo de esta columna ensamblada en lugar de
la de pieza unica tiene la ventaja de que los pequefios rebordes internos de
silicona previenen o impiden el flujo preferencial por las paredes y
posteriormente permite la separacién por profundidades de 5 cm de suelo para
analisis del residuo. Tanto el primer anillo como el wltimo se llenaron de arena
de mar lavada de grano grueso, colocando al final del dltimo anillo lana de
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vidrio, con el fin de evitar el posible arrastre de particulas de suelo a los
lixiviados, los cuatro anillos restantes se llenaron de suelo. Las columnas se
empaquetaron manualmente con 120 g aproximadamente de suelo por anillo de
forma que la densidad aparente era de 1.25 g/cm3. En la parte inferior de la
columna se coloca un tamiz de 1 mm y un embudo que facilita la recoleccién de
los lixiviados en un Erlenmeyer de 250 mL. La figura 9 se muestra un esquema
del disefio de la columna utilizada en los estudios de lixiviacion.

0.8
" 3 ARENA
—— R SILICONA
R SUELO
& R =
1 d
2. %
T ARENA
! _ LANA DE VIDRIO
EMBUDO

LA LIXIVIADOS

Figura 9: Columna de suelo utilizada en los estudios de lixiviacién

Previo a la aplicacion del herbicida, se procedié al acondicionamiento de las
columnas, para lo que hay que saturarlas coh 250 mL de CaCl, 0.01 M, se
dejaron escurrir durante 24 horas, y se calculd la cantidad de agua retenida por
las columnas, lo que permite un célculo aproximado de los volimenes de poro.
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Aplicacién del herbicida y los complejos herbicida-organoarcilla

Tanto el herbicida libre como los complejos se aplicaron el la parte superior de
las columnas. Este estudio de movilidad se realizé con tres de los herbicidas:

* Bentazona: En este caso se utlizaron los complejos de bentazona con
las organoarcillas WHDTM, (fuerte y débil) y AC18, (fuerte, débil y mezcla
fisica). La cantidad de herbicida afiadida tanto en el caso de los complejos
como para el herbicida libre, utilizado como control, fue de 0.4 mg que
corresponde a 2.2 kg/Ha, dosis maxima de campo (dosis de campo = 1.1-2.2
kg/Ha). Para ello habria que afiadir 10 mg de complejo o 1.7 mL 1 mM en el
caso del herbicida libre.

* Dicamba: Fueron empleados los complejos de dicamba con las
organoarcillas AHDT, (fuerte) y AC18; (fuerte y mezcla fisica). La cantidad de
herbicida afiadida tanto en el caso de los complejos como para el herbicida libre
fue de 11.2 mg que corresponde a 2.2 kg/Ha (dosis de campo = 0.1-11.2
kg/Ha). Para ello habria que afiadir 50 mg de complejo o 5 mL 2 mM en el caso
del herbicida libre.

* Hexazinona: se utilizaron los complejos de hexazinona con la
organoarcilla AHDT, (fuerte, débil y mezcla fisica). La cantidad de herbicida
afiadida tanto en el caso de los complejos como para el herbicida libre fue de
0.5 mg que corresponde a 10 kg/Ha (dosis de campo = 6-12 kg/Ha). Para ello
habria que afiadir 12 mg de complejo o 0.62 gramos del producto comercial
(90%).

Se relaizaron duplicados para cada uno de los casos anteriormente citados, tanto
los diferentes complejos como de los productos técnicos o comerciales de
comparacion.

Aplicacion de agua y analisis de los lixiviados.

24 horas después de la aplicacién del herbicida (libre y complejos), se procedié
a lavar las columnas con CaCl, 0.01 M, aplicandose diariamente 25 mL durante
los 15 primeros dias y 50 mL hasta el final de la experiencia. Los lixiviados de
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las columnas fueron recogidos diariamente, filtrados y refrigerados a 4 °C hasta
el momento de ser analizados por HPLC. Las condiciones de analisis por HPLC
fueron las mismas que las citados previamente. Mediante la representacion de
las concentraciones diarias del herbicida en el percolado frente al volumen
aplicado hasta ese momento se obtiene el perfil de elucion y del porcentage de
herbicida recuperado frente a los volumenes de agua obtendremos la curva de
elucién.

Extraccion de las muestras de suelo

Al finalizar la experiencia, se separan los anillos de las columnas y 2 g de suelo
se extrajeron con 5 mL de metanol : CaCl, 0.01 M, 80 : 20 en el caso de
bentazona, 50 : 50 para dicamba y 50 : 50 para hexazinona, para ser analizados
posteriormente por HPLC.

7. BIOENSAYOS

Planta utilizada como test

La planta utilizada para la realizacién de estas experiencias fue el berro
(Lepidium Sativum), planta dicotiledonea, herbicea, anual, de hoja ancha. Fue
seleccionada como test debido a su elevada sensibilidad a la contaminacién y a
su rapida germinacién (menos de 24 horas a una temperatura de 10 a 15 °C).

Preparacién de las macetas

Para la realizacién de este experimento se utilizaron macetas de plastico de 7
cm de alto por 8.5 cm de diametro. Estas se llenaron con 150 gramos de arena y
175 gramos de suelo previamente secado al aire, en la base de la maceta se
colocd lana de vidrio para evitar las pérdidas de suelo. Las macetas fueron
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acondicionadas, de forma que se les afiadié agua hasta alcanzar dos veces la
capacidad de campo, la humedad fue mantenida durante todo el experimento
regando periodicamente. 20 semillas fueron plantadas y tras la siembra 5
gramos de suelo seco se afiadieron en la parte superior de las macetas, lo que
favorece la proteccion de las semillas de los agentes externos.

Aplicacion del herbicida y de los complejos herbicida organoarcilla

Tanto el herbicida como los complejos fueron aplicados en la parte superficial
de las macetas. En el caso de dicamba el tratamiento fue de preemergencia y
consistié en la adicién de los complejos AHDT, (fuerte o mezcla fisica), AC18,
(fuerte) o el producto técnico. La cantidad de herbicida afiadida fue de 2.4 mg
para este fuera efectivo. Para ello hubo que afiadir 60 mg en el caso de los
complejos o 5.4 mL de una disolucién metandlica de dicamba 2 mM. Para
hexazinona se realizaron tratamientos de pre y post emergencia. Los complejos
herbicida-arcilla seleccionados para la realizacién de estos estudios fueron los
sintetizados con la arcilla inorganica W-Fe y la organoarcilla AHDT, (fuerte
débil y mezcla fisica). En este caso la cantidad de herbicida afiadida fue de 5 mg
mg, para lo que hubo que afiadir 125 mg de los complejos o 5.5 mg del
producto comercial al 90 %.

Finalmete tras dos semanas las plantas fueron cortadas a ras de suelo y se
determinaron los pesos de la materia seca de la parte aérea de la planta. Se
realizaron duplicados de todas las experiencias.
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VI. RESULTADOS Y DISCUSION



1. BENTAZONA

La bentazona es un herbicida de movilidad alta principalmente debido a su
mediana solubilidad en agua y a su carécter icido, que implica poca atraccion
por los colides organicos e inorganicos del suelo, en su mayoria portadores de
carga negativa. A medida que bajamos a niveles mas profundos del suelo
podemos observar como disminuye el contenido en materia organica y de
poblacion microbiana, lo que limita en gran medida el alcance de la adsorcion y
la degradacion (Gaston et al, 1996).

En lo que se refiere a adsorciéon y movilidad Abernathy y Max (1973) no
encontraron evidencia de adsorcion de bentazona en estudios realizados con 12
suelos diferentes, lo que fue explicado por la repulsién de cargas existente entre
los coloides del suelo y la forma ionizada de bentazona (pKa= 3.2), por lo que
concluyeron que bentazona era mévil a pH préximos a la neutralidad. Sin
embargo otros autores observaron como la movilidad de bentazona descendia a
medida que aumentaba el contenido de materia organica del suelo (Bergstron y
Jarvis, 1993, Kordel et al, 1992). Romero et al. 1996, realizaron estudios de
movilidad de bentazona en columnas de suelo utilizando 3 suelos espafioles
diferentes y determinaron que casi un 88 % del herbicida aplicado era
recuperado. En lo que se refiere a persistencia diversos estudios han
determinado que la vida media de bentazona en suelos oscilaba entre 2 y 15
semanas (Bergstron y Jarvis, 1993; Otto et al, 1979 y Hubber y Otto, 1994).
Todos estos resultados sugieren que existe un importante riesgo de
contaminacién debido a la movilidad de bentazona a través del perfil del suelo,
pudiendo producir contaminacién de aguas superficiales y subterraneas. Las
principales 4reas de riesgo serian aquellas con suelos arenosos o arcillosos con
bajo contenido en materia organica. (Bergstron, 1992.)
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Adsorcién de bentazona en arcillas organicas.

1. Cinética de adsorcion

En la figuras 1.1 (A, B y C) se muestra la cinética de adsorcién de bentazona
para las organoarcillas (OA) ADOD, y WDOD; a una concentracién inicial de
500 pM y en el caso de la organoarcilla AC18, a una concentracion inicial de
bentazona de 1500 uM. Como se puede observar en esta figura, el equilibrio se
alcanza en todos los casos en las primeras 24 horas, sin mostrarse en este
tiempo degradacion significativa, tanto por no disminuir significativamente la
concentracién en solucién como por no aparecer otros picos en los
cromatogramas después del seguimiento de la cinética por HPLC. Por tanto las
diferencias entre Ci y Ce se pueden atribuir a la adsorcion y las isotermas de
adsorcion en todos los casos se han llevado a cabo en este tiempo.

Se observa una pequefia diferencia entre la organoarcilla de alquilamonio
primario C18 y las del voluminoso cuaternario DOD: Mientras que en la
primera (ACI18,) practicamente el 100% de la adsorcién total ocurre
instantdneamente (15 min) en el segundo caso hay un incremento considerable
desde los primeros 15 minutos hasta las 24 horas.

Esta adsorcion mas lenta en el caso de los cationes mas voluminosos parece
indicar un cierto impedimento estérico por parte de los mismos y ligeramente
mayor en el caso de la organoarcilla de baja carga laminar WDOD,.
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Figura 1.1: Cinética de adsorcién de bentazona
en arcillas organicas.



2. Isotermas de adsorcion.

Las figura 1.2 muestra las isotermas de adsorcién de bentazona en las
organoarcillas H, correspondientes a la esmectita de mas baja carga laminar que
adsorben muy poca bentazona, por lo que las isotermas resultan poco precisas.
El menor espaciado que presentan estas organoarcillas, lo que refleja el menor
grosor de su espacio interlaminar, es un factor limitante al acercamiento o
concentracion de moléculas de bentazona en la superficie externa, paso previo
para la adsorcion (Hermosin y Cornejo, 1992).

600 600
—a— HCI8
500 e HHDT! 500 1 1
—o— HHDT, —o— HCI8,
400 —a— HDOD, | 53400 | —e— HFTM,
% —a— HDOD, % —0~ HFTM,
E 300 - E 300
S 200 3 200
100 - 100
0 ‘ 0

00 03 06 09 12 15 1.8 00 03 06 09 12 15 L&
Ce (mM) Ce (mM)

Figura 1.2: Isotermas de adsorcion de bentazona en arcillas organicas
derivadas de la esmectia de baja carga laminar (H).

Las isotermas de bentazona en las OA derivadas de la esmectita de carga
laminar media W se representan en la figura 1.3. Mientras que la organoarcilla
mas adsorbente WDOD, presenta una isoterma de tipo L-H, las de menor
adsorcion en algun punto presentan una inflexidn convexa, tendiendo a mostrar
forma S. Las isotermas de tipo H, son un caso especial de las L en las que a
bajas concentraciones se adsorbe todo el herbicida presente en la solucién y por
tanto los primeros puntos estan situados en el eje de las ordenadas. Las
isotermas de tipo S (WHDT,, WHDT,, WC18, y WFTM,) se dan cuando el
adsorbato compite con el solvente (agua) por los sitios de adsorcion y es
necesario alcanzar una concentracién (inflexion) a partir de la cual la adsorcién
aumenta y pueden aparecer fuerzas o mecanismos cooperativos en la adsorcién.
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Figura 1.3: Isotermas de adsorcién de bentazona en arcillas
organicasde carga laminar media (W)

En cambio las de tipo L-H se dan cuando el adsorbato presenta una muy alta
afinidad por sitios especificos del adsorbente (adsorcion de mecanismo
homogéneo) que cuando se agotan se alcanza el “plateau” de saturacién (Giles
et al. 1960). Sin embargo las isotermas no siempre presentan una forma definida
porque si nos fijamos bien la isoterma de bentazona con WDOD,, aunque
inicialmente presenta curvatura céncava hasta 400 pM, después parece subir y
esbozar una inflexion a tipo S.

En efecto esto se observa mas claramente en las isotermas extendidas a mas alta
concentraciéon que dado el limite de solubilidad (500 mg/kg de agua) de la
bentazona se obtuvieron por el método de saturacién sucesiva (Bowman y Sans
1985) y que se muestran en la figura 1.4 para las organoarcillas WHDT, y
WDOD,. Se observa que aunque inicialmente las isotermas eran muy distintas
WDOD, de tipo L y WHDT, de tipo S, la primera inflexiona a tipo LS y la
segunda disminuye su pendiente, de forma que a partir de 1000 uM corren
paralelas, con mayor adsorciéon de la del alquilamonio cuaternario mas
voluminoso. Esto parece justificar que aunque a bajas concentraciones el tipo de
afinidad o interaccién adsorbato-adsorbente es diferente en las dos
organoarcillas a partir de una determinada concentracién se igualan.
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Figura 1.4: Isotermas de bentazona en arcillas organicas (W) prolongadas a ¢
concentracion por saturaciones sucesivas.
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Figura 5: Isotermas de adsorcién de bentazonas en arcillas organicas
de carga laminar alta (A)

Las isotermas de adsorcion de bentazona en las OA de la esmectita de mas alta
carga (A) vienen recogidos en la figura 1.5, que como en el caso de la de carga
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media, se agrupan en dos tipos diferentes: tipo L-H y tipo S. Las organoarcillas
de cationes voluminosos y alta saturacion ADOD, y AHDT, presentan
isotermas de tipo L-H, al igual que la WDOD,. Por tanto los alquilamonios
altamente hidréfobos favorecen la adsorcion, en mayor grado cuanto mayor sea
el espaciado basal (tabla I) y el acercamiento entre ellos ya que en las
organoarcillas derivadas de la esmectita A es mayor la CCC y densidad de carga
y por tanto los alquilamonios se encuentran mas préximos en la interlamina que
en la esmectita de carga media W. Estas organoarcillas son las que segin Xu et
al. 1997, son de tipo “organofilicas” que adsorben por particién que implicaria
isotermas de tipo C, sin embargo el tipo L de isotermas que presentan y el
caracter polar de nuestro adsorbato sugiere la cooperacién de otro tipo de
interaccion.

Las otras OA: AHDT,, ADOD,, AC18,, AC18, AFTM, y AFTM,, presentan
isotermas de tipo S, si bien en este caso el nivel de adsorcién es algo mayor que
en el caso correspondiente de la esmectita de carga media W. Es de resaltar las
bajas adsorciones medidas en el caso de las organoarcillas AFTM, que segin
Xu et al.1997 son OA del tipo “adsorbentes” por poseer grandes espacios libres
entre los cationes interlaminares, si bien esto ha sido propuesto generalmente
para compuestos no polares o de muy baja polaridad (Xu et al 1997, Nir et al,
2000). El bajo espaciado de estas organoarcillas parece ser un factor limitante
para adsorbatos de tipo polar como es nuestro caso de bentazona.

En el caso de estas organoarcillas derivadas del tipo A, se extendieron las
isotermas por el método de saturacion sucesiva lo que se muestra en la figura
1.6, donde se observa que conservan el mismo tipo que en las isotermas de
adsorcién (AHDT, y ADOD, de tipo L(H) y AHDT,, ADOD, y AC18;, de
tipo S), tendiendo todas a alcanzar el “plateau” de saturacién, aunque destacan
como las AHDT, y ADOD,, llagan a superar a los correspondientes de alta
saturacion AHDT, y ADOD,.
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Por las formas de las isotermas podriamos deducir que existen dos tipos de
adsorcién:

1. Las isotermas de tipo L(H) de alta afinidad en AHDT, y ADOD,, que
se dan por una interaccion fuerte y especifica de la bentazona desde muy bajas
concentraciones, probablemente de tipo hidréfobo, favorecida por el alto
espaciado o sea el gran grosor de la interlamina organica. En la del cation
orgéanico de mayor volumen DOD el plateau de saturaci6n se alcanza a valores
de adsorcién més bajos que en el menos voluminoso HDT. Por tanto la
bentazona en estos casos se adsorbe preferentemente por interaccion
hidrofébica, pero parece necesitar espacio libre entre los alquilamonios
interlaminares en el que encajar su cardcter polar, pudiendo pues considerarse
una adsorcién por “pseudoparticion”. Esto ha sido sugerido en el caso de otras
moléculas de pesticidas polares como prometona (Socias-Viciana et al 1998) y
fenuron (Aguer et al, 2000). Por ello estas organoarcillas “organofilicas” no se
comportan exactamente como tales (Xu et al. 1997), por el contrario dan
isotermas de tipo L como las “adsorbentes” debido fundamentalmente al
caracter polar del adsorbato.

2. Las isotermas de tipo S (WHDT,, AHDT,, ADOD,, AC18, y AC18;)
indican una resistencia inicial por parte del herbicida a adsorberse a
concentraciones bajas, porque en estas arcillas, bien por el menor tamafio del
catién o por la menor ocupacion interlaminar, los espaciados son bajos y en
ellos existen grupos de moléculas de agua (zonas hidréfilas) con los que ha de
competir la bentazona. Una vez que la bentazona supera el limite o barrera de
concentracion para adsorberse la posterior adsorcién de nuevas moléculas es
mas fécil, pudiendo superar en capacidad a las de alta saturacion (ADOD, y
AHDT,). En este caso, la interaccidn polar carga organocation-bentazona y/o
superficie arcilla-bentazona, quizas supere la interaccién hidréfoba, pero deben
coexistir también los dos mecanismos (Hermosin y Cornejo 1993, Socias-
Viciana et al. 1998).

Los datos correspondientes a todas las isotermas mostradas en las figuras 1.3 y
1.5 se ajustaron a la ecuacion de Freundlich y los resultados obtenidos fueron
recogidos en la tabla 1.1. Las capacidades relativas de adsorcion medidas por Kf
reflejan lo discutido anteriormente de forma que sus valores maximos
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corresponden a las arcillas de mayor carga con alto valor de espaciado basal y
amonios cuaternarios altamente hidrofébos. Los valores de nf (1/#f<I indican
tipo L y I/nf>1 indican tipo S) confirman en gran medida las formas asignadas
previamente a las isotermas.

El efecto del tipo de cation alquilamonio saturante de la organoarcilla se pone
de manifiesto claramente en los valores de Koc, que representan la eficacia del
catién organico, suponiendo que toda la bentazona adsorbida lo hiciera asociada
a ellos. En efecto la eficacia de la interlamina organica, dada por los valores de
Koc, presenta su valor maximo en el caso de la AHDT, debido al tamafio medio
y asimétrico del alquilamonio HDT con respecto al DOD que permite mayor
distancia entre dos alquilamonios consecutivos facilitando la entrada de
bentazona. En cambio en el caso de las organoarcillas saturadas en
alquilamonios primarios, AC18, incluso presentando valores elevados de
espaciado basal (tabla I), la adsorcion es baja como indican los valores de Kf'y
Koc (tabla 1.1). En este caso el elevado valor de saturacién en catién organico
junto con la naturaleza lineal del alquilamonio primario, produce un alto
empaquetamiento del catién organico en la interlamina, limitando de esta forma
la entrada del herbicida.

Tabla 1.1: Constantes de Freundlich y coeficiente de distribucién Koc.

Muestra Kf nf Koc
AHDT, 795+2.0 1.1+0.2 5300
AHDT, 826+1.1 0.41 +£0.04 3670
ADOD; 370£1.3 0.93 £0.07 1390
ADOD, 700+1.1 0.25£0.02 1815
AC18, 101£1.3 1.8+0.2 - 590
AC1S8, 285+1.2 2.7+0.3 1120
AFTM, 0 0 0
AFTM, 0 0 0
WHDT, 46+1.3 0.70 £0.02 465
WHDT, 50£2.0 0.56 £0.04 340
WDOD, 56+1.3 0.45+0.03 260
WDOD, 450+1.2 0.31+0.04 1440
WHCI18, 0 0 0
WHC18, 48+1.5 1.9+0.3 320
WFTM, 0 0 0
WFTM, 0 0 0
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3. Desorcion

Las ramas de desorcidn de bentazona en las diferentes organoarcillas, han sido
representadas en la figura 1.7 junto a las isotermas de adsorcién donde podemos
observar como algunas organoarcillas muestran una adsorcién completamente
reversible del herbicida bentazona, como es el caso de las organoarcillas
AHDT,;, AHDT, ADOD,, ADOD, y WHDT,, mientras las organoarcillas
AC18;, AC18, y WDOD,, mostraban irreversibilidad, con un alto grado de
histéresis.

La mayor o menor reversibilidad ha de ir ligada a la mayor o menor intensidad
de interaccion de la bentazona con la superficie o centros activos de la OA, o
sea, va ligada al mecanismo de adsorcién. Con la excepcién de la WDOD, la
reversibilidad se da en las OAs de alta carga, alto espaciado (d001> 1.8) y
alquilamonio cuaternario. En estas OA los grandes alquilamonios cuaternarios,
relativamente cercanos, aun a bajos grados de saturacion, constituyen un medio
organico mas o menos continuo, actuando por hidrofobicidad como medio de
pseudoparticion de la bentazona que luego se acomoda al pequefio espacio polar
entre los cationes.

Estas interacciones hidrofébicas débiles, facilitan el movimiento por difusién de
las moléculas de bentazona de las posiciones mas internas de la interlamina
hacia fuera al disminuir la concentracién. Parece confirmarse pues como
dominante, en los casos de las isotermas tipo L, el mecanismo de hidrofobicidad
o pseudoparticién con una muy pequefia interaccién polar de la bentazona con
la superficie de la ldmina de arcilla.

La irreversibilidad se observa en dos tipos de OAs distintas, una de carga
laminar alta con alquilamonio primario y en otra de carga laminar media,
alquilamonio cuaternario, pero ambas con altos valores de espaciado (Tabla I).
En el caso de ACI18 al darse la irreversibilidad a saturacion alta (AC18,, 98%
StCO) y media (AC18;, 67 % StCtO), dicha irreversibilidad debe ir mas ligada
al tipo de catidn, que al espacio libre de la interlamina de la arcilla. En efecto
los alquilamonios primarios, Hermosin y Cornejo, 1993, y posteriormente
Vinmond-Laboudigue et al, 1995 y Zhang et al, 1996, mostraron que
pueden formar puentes de hidrégeno fuertes con los grupos C=0O, que
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reforzarian la interaccion bentazona-OA, haciendo dificil su desorcién, lo que se
vera confirmado por el estudio de IR que se muestra mas adelante.
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Figura 1.7; Isotermas de adsorcién desorcién de bentazona en arcillas
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En cambio, en la WDOD, ha de tener otra explicacién puesto que los amonios
cuaternarios no portan hidrégeno para enlazar. En este caso podria pensarse que
el enlace polar, que reforzaria el hidréfobo bentazona-organoarcilla, se
estableceria entre las moléculas de herbicida y la superficie libre de la arcilla
que en el caso de la WDOD,, al ser de carga laminar media y saturacion del
90%, ha de ser importante. Este enlace polar superficie hidréfila de arcilla-
bentazona, impediria la difusién hacia fuera de las moléculas de bentazona
incluso en los sitios mas externos, como si ocurria en los de alta densidad de
carga, AHDT, , , y ADOD , y ,. Por tanto en este caso la irreversibilidad
observada en las isotermas de tipo S o bien L-S parece confirmar que implican
una adsorcién con una importante contribucion de interaccién polar, junto a la
hidrofébica. (Hermosin y Cornejo, 1993; Sheng et al 1996 y Sheng y Boyd,
2000).

La reversibilidad observada en el caso de las organoarcillas que presentan bajos
niveles de adsorcion, AHDT, WDOD, y WHDT, se explica fundamentalmente
en base a que la adsorcion debe producirse a nivel externo, debido a los bajos
niveles de espaciado basal que presentan estas organoarcillas (tabla I).
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4. Efecto del pH en la adsorciéon

El efecto del pH en la adsorcién de bentazona en algunas organoarcillas viene
recogido en las figura 1.8 y 1.9 para concentracion baja y media
respectivamente. Como se demostré previamente para el 2,4-D (Hermosin y
Cornejo, 1993) y para el dicamba Zhao et al (1996), la forma molecular del
herbicida es la que se adsorbe preferentemente, sin embargo este efecto
dependera de la concentracion de bentazona y de la capacidad de adsorcion de
las organoarcillas. En las OAs de baja capacidad de adsorcion AC18,, AC18,,
WC18, y WC18,, la adsorcién se ven afectada por los cambios de pH a bajas
concentraciones (50 pM), observandos una brusca disminuciénde la adsorcién
cuando el pH inicial de la interaccion supera el pKa de la bentazona y por tanto
la proporcién de la forma molecular disminuye drasticamente. En cambio las
organoarcillas AHDT, y WDOD,, con mayor grado de adsorcién, al aumentar el
pH no se observa cambio. Si recordamos el tipo de isoterma de estas dos
organoarcillas era de tipo L-H, de interaccion tan fuerte que la adsorcién a
concentraciones tan bajas es total, por ello, al adsorberse todas las moléculas de
bentazona presentes, siempre se desplaza el equilibrio hacia la forma molecular
y en todos los casos se adsorbe lo mismo (fig 1.8). Sin embargo a altas
concentraciones (imM) las OAs AC18, y AHDT, muestran grandes diferencias
en las cantidades adsorbidas de bentazona a pH 2, por debajo del pKa, y a pH 6
(fig9).

El hecho de que se adsorba preferentemente la forma molecular, confirma que
las interacciones hidrofébicas son el motor inicial de la adsorcion de bentazona
en todas las organoarcillas estudiadas.

Es de destacar que a bajas concentraciones en las OA de alquilamonio primario
AC182 y WC182, después de pasar por un minimo a pH=>5 se observa un ligéro
aumento a pH=6. Esto puede ser debido a que en estas arcillas pudiera
adsorberse alguna especie anidnica de la bentazona como ya se demostrd que
ocurria en montmorillonitas y vermiculitas saturadas en octadecilaminio para el
2,4-D (Hermosin y Cornejo, 1993).
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Figura 1.9: Variacién de la cantidad de bentazona (1 mM) adsorbida con el pH.
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Estudio por difraccién de RX y espectroscopia IR de los complejos
bentazona-organoarcilla

El tratamiento simple o sucesivo de un adsorbente modelo con una disolucion
concentrada de un compuesto organico permite, en algunos casos, conseguir una
cantidad de compuesto organico adsorbido lo suficientemente alta como para
estudiar los mecanismos de adsorcién que tienen lugar utilizando técnicas
espectroscépicas (Hermosin, 1978; Sanchez-Martin y Sanchez-Camazano,
1987; Morillo et al, 1991; Hermosin et al, 1993; Fusi et al, 1993; Cox et al
1995). Esta metodologia también nos permite conocer la capacidad de adsorcion
méaxima del adsorbente para el compuesto organico considerado.

La tabla 1.2 recoge las méaximas cantidades de bentazona adsorbidas por las
organoarcillas, asi como la relacion de moléculas de bentazona por catién
organico presente en la organoarcilla, En este caso se confirma que la mayor
adsorcion corresponde a las de alta carga, alquilamonio cuaternario a saturacién
media (~50%) AHDT, y ADOD, que alcanza a adsorber 1.6 moleculas de
bentazona/catién organico, seguida de las mismas a alta saturacién (~90%) con
1 molecula de bentazona /catién orgénico, seguidas de las de alquialmonio
primario AC18,,, con 0.5 moleculas de bentazona / catién orgénico.

Tabla 1.2: Cantidad de bentazona adsorbida y relaciéon de moléculas de bentazona por
catidn organico presente en la organoarcilla, en funcién de la CCC segun el grado de

saturacién del catién orgéanico.

Muestra bentazona adsorbida (umol/g) Relacién bentazona adsorbida/catién organico

AHDT, 1036 16/10
AHDT, 960 10/10
ADOD, 935 16/10
ADOD, 760 9/10
AC18, 406 5/10
AC18, 666 . 6/10

Los analisis por difraccién de rayos X de los complejos preparados con las
organoarcillas AHDT, y ACI18,, mostraron un clara diferencia entre los
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espaciados basales de los complejos organoarcilla-herbicida y organoarcilla
pura. El espaciado basal de 23 A de la organoarcilla AHDT, (figura 1.10 A)
aumenta hasta 35-37 A en el complejo formado con bentazona (figura 1.10 B).
De la misma forma, el espaciado basal de 32 Adela organoarcilla AC18,
(figura 1.11 A) aumenta hasta 35 A en el complejo (figura 1.11 B). Este
aumento del espaciado basal de las organoarcillas tras su interaccién con el
herbicida sugiere la adsorcién de bentazona en los espacios interlaminares de
las organoarcillas. Estos resultados de difraccion de rayos X muestran como las
diferencias que en los espaciados basales en el complejo bentazona-AHDT,
fueron mucho mas significativas que en el caso de los complejos bentazona-
AC18,, diferencias son debidas a la mayor adsorcién y mayor numero de
moléculas de bentazona por catién orgdnico que presenta la organoarcilla
saturada con alquilamonio cuaternario AHDT, con respecto a la saturada con
alquilamonio primario AC18, (Tabla 1.2).

Las figuras 1.12, 1.13. 1.14, 1.15 y 1.16, muestran los espectros de IR de la
bentazona pura, de las organoarcillas AHDT, y AC18, y de sus complejos
bentazona-AHDT, y bentazona-AC18, repectivamente. La asignacion de bandas
se realiz6 de acuerdo con las tabulaciones de Bellamy (1980). La tabla 1.3
recoge las frecuencias de adsorcién tanto de la bentazona pura como de las
organoarcillas y los complejos bentazona-organoarcilla correspondientes.

Se pueden apreciar importantes diferencias entre las organoarcillas libres y las
tratadas con bentazona, algunas de las bandas aparecen a la misma frecuencia
que en el compuesto puro, mientras que otras lo hacen ligeramente desplazadas
y también aparecen nuevas bandas. En el espectro de IR de bentazona pura
(figura 1.12) se identifican las vibraciones fundamentales que aparecen a 3447
em” (i) que se corresponde con las vibraciones de tensién del NH libre y a
3124 cm’ (vng) las vibraciones de tensién del NH enlazado, en este caso
mediante puentes de hidrégeno intermoleculares con el grupo C=0O de la misma
molécula, a 1656 y 1244 cm™ 1a banda correspondiente a la tensién del enlace
C=0 (Vc-0), a 1352, y 1170 cm™ las vibraciones de tensién del enlace S=O
(vs=0), ¥ a 1612 y 1471 cm’ aparecen las bandas correspondientes a la
respiracién de los anillos. ’
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Tabla 1.3: Frecuencias de adsorcién de IR de organoarcillas, bentazonna pura y

complejos bentazona-organoarcilla

Vibracion AHDT, AC18, Bentazona | Complejo Complejo
grupo AHDT, AC18,
VOH-H20 3426 3437 Ausente 3441
vy libre 3437 3447 3441
3431(Btz)
enlazado 3247 3124 3247
3180 3180
VCH-CH2 2919 2919 2919
2842 2842 2842
Sonmzo 1640 Ausente
Ve=0 1656 1685 1672
1244 1244 1598
1244
VC=C aromatico 1612 1603 1612
1471 1475 1475
dcn 1470 1470 1470 1475
Vs=0 1352 1347 1337
1170 1172
VN 1362 1388 1314 1296

El espectro IR de las organoarcillas (figuras 1.13 y 1.14) muestra las
vibraciones de tensién vey y deformacién 8¢y correspondientes a las cadenas
alquilicas a 2919 y 2842 cm™ y en el caso de la AHDT,, aparece ademis la
deformacién correspondiente a los grupos metilos a 1470 cm™; el enlace C-N
muestra su vibracién de tensién a 1388 en la AC18, (figura 1.14) y a 1362 cm™
en la AHDT, (figura 1.13), pero las mayores diferencias entre ambas OAs
aparecen en la region de frecuencias de tensién y deformacién correspondiente
a los grupos OH del agua y NH de amonio. En la AHDT,, por ser amonio
cuaternario no aparecen las correspondientes a NH, sino unicamente Vo Y do.n
del agua interlaminar a 3426 y 1640 cm™ respectivamente. En cambio en la

organoarcilla AC18, aparecen dos bandas de adsorcion en la regién de tension
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de NH correspondientes a NH libre a 3437 que podria englobar al agua y a 3247
cm™ el NH enlazado a los oxigenos basales de las laminas directamente. La
correspondiente deformacién a 1640 presenta un doblete a1637 cm'y 1612 cm™
correspondientes a los dos tipos de NH. No se aprecian las bandas
correspondientes la H,O interlaminar que si existe debe estar en poca cantidad,
dado que la forma lineal de estos alquilamonios favorece el empaquetamiento
denso creando una capa organica de alta hidrofobicidad. En cambio en la
AHDT,, la forma asimétrica de este catién, ademas de su ligeramente mas bajo
nivel de saturacion deja huecos entre ellos para la existencia de agua
problablemente asociada a los O basales. Ademas los espectros de las OA
muestran las bandas de adsorcién correspondientes a la estructura del silicato
fundamentalmente de hidroxilos sobre 3625 y vibraciones de la red de 1200
hasta 425 cm™.

Los espectros de bentazona con las OAs se muestran en las figuras 1.15 y 1.16.
y en ellos aparecen las bandas de adsorcién correspondientes a ambos
componentes, algunas a las mismas frecuencias y otras ligeramente alteradas, si
bien las alteraciones son diferentes en los complejos. Consideremos primero el
complejo bentazona-AHDT, (figura 1.15), lo primero que llamaria la atencién
es la desaparicion de las bandas correspondientes al agua interlaminar de la
organoarcilla (3426 y 1640 cm’) indicando que las moléculas de bentazona
probablemente han ocupado el lugar de estas; por otra parte, las bandas mas
alteradas de la bentazona son: la del vyy que ahora aparece a una unica
frecuencia, 3431 cm’, intermedia entre libre y enlazada y la de vc—o que aparece
a frecuencia mas alta, de 1656 pasa a 1685 cm™.

Ambos hechos pueden interpretarse por ruptura de los enlaces intermoleculares
bentazona-NH--O=C-bentazona en la bentazona pura y la formacién de otros
mas débiles con el entorno polar de la superficie de la arcilla, fundamentalmente
los grupos NH formaran enlace débil con los oxigenos basales de las 14minas de
arcilla donde las moléculas de bentazona se encuentran aisladas, de forma
monomérica entre dos cationes alquilamonio. La unién pues de bentazona en la
interlamina de AHDT, es una combinacion de interaccion polar débil (los NH
con los O basales) ¢ hidréfoba con los anillos de las cadenas alquilicas.Este
mecanismo combinado concuerda con la reversibilidad observada en este caso.
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El complejo bentazona-AC18, (figura 1.16), al igual que el anterior muestra
bandas de bentazona inalteradas, como la respiracion del anillo y la banda de
vibracién de C=0 (1244 cm™). En este caso la vy de bentazona no puede
distinguirse de la del alquilamonio primario de la arcilla, ya que aparecen a las
mismas frecuencias. La mayor diferencia en este espectro con respecto al de
bentazona pura corresponde a la banda voo que se desdobla en dos: por una
parte se libera del enlace intermolecular pasando a frecuencias mas altas (1672
cm’) como en el caso de la AHDT, y otra parte vibra a frecuencia aun mas baja
(1598 cm-1) indicando la formacién de fuertes enlaces de H con el grupo NH
del alquilamonio como se ha comprobado en casos similares (Mortland 1965,
Hermosin y Cornejo, 1993; Vinmond-Laboudigue et al, 1995 y Zhang et al,
1996). De hecho el aumento relativo de la banda de 3247 cm-1 (vn.5 enlazado)
con respecto a la de 3437cm-1 (vy.y libre) indica la mayor implicacion del
grupo amino del alquilamonio en estos enlaces. La disminucién de frecuencia
observada también en la vs-o de 1347 a 1337 podria indicar la implicacién de
este grupo en enlaces de H, aunque de caracter mas débil. Por tanto en este caso
existe también contribucién de dos tipos de interaccion, hidréfoba y polar, si
bien la mayor variacién mostrada en la frecuencia del grupo carbonilo, sumada
a la menor del sulfonilo, sugiere estas interacciones mas fuertes que en el caso
de las AHDT,. Esto concuerda con la adsorcién observada en este caso.

Estos resultados confirman lo observado en las isotermas de adsorcién de tipo
diferente L—>H y S, que corresponden a las OA AHDT, y ACI18,
respectivamente, cuyos complejos se han estudiado. En efecto en la AHDT; las
interacciones dominantes son las de caracter hidrofobo con minima
contribucién de otras de caracter polar, que requieren la existencia de este tipo
de superficie en la interlamina y que son igualmente débiles. En el caso de la
AC18,; hay contribucién hidrofébica, pero en este caso la interaccion polar es
dominante y ocurre preferentemente con los grupos amonio del alquiamonio
primario. Estos resultados ponen de manifiesto como el tipo de interaccion
depende no tanto del tipo de arcilla sino como del tipo del cation interlaminar,
que puede llegar a determinar la mayor o menor reversibilidad del proceso de
adsorcién.
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Figura 1.10: Difraccion basal de la organoarcilla AHDT, (A) y del complejo
bentazona-AHDT; (B)
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Aplicacién de organoarcillas como agentes inmovilizantes de bentazona en
' suelos

Para comprobar los efectos inmovilizantes de las organoarcillas en suelos
previamente contaminados con bentazona se seleccionaron dos organoarcillas
de un elevado poder adsorbente (tabla 1.1), AHDT, y ADOD,. Los
experimentos fueron realizados al 50 y al 30 % de humedad, y los resultados se
muestran en las figuras 1.17 y 1.18 respectivamente.

La figura 1.17A muestra la evolucién de bentazona libre o facilmente
disponible, que corresponde a la fraccién extraida con CaCl, 0,01 M, mientras
que la figura 1.17 B muestra el herbicida extraido con metanol-CaCl, (80/20),
que corresponde a la fraccién retenida por el suelo y/6 las organoarcillas, tanto
en suelos sin tratar, como en suelos tratados con organoarcillas a diferentes
proporciones. Se puede observar en el caso de los suelos sin tratar, que en las
primeras 24 horas el 80 % del herbicida aplicado es extraible con CaCl, 0,01M
permaneciendo de forma moévil o disponible para el transporte, ya que la
retencion de este herbicida por el suelo es muy baja (Romero et al, 1995) y debe
corresponder a la diferencia del 20 % medida a las 24 horas, que va seguido de

A: Extractante CaCl, 0.01 M B: ExtractanteMetanol yCaCl, 0.01 M
120
120 —O— Suelo sin tratar

—v— suelo+AHDT, 10%
S a\"/ —e— suelo+AHDT, 20%
Z‘§ 80 § 20 v —o— suelo+AQOD2‘1!:g%
s || T g . g
= <
8 60 { —o— Suelo sin tratar o 60
g —v— suelo+AHDT, 10% g
g 401 _o- suelo+AHDT, 20% § 40 —e—4
|
2 20 | —e— suelo+ADOD, 10% A,

—=
0 90— : — | 04 : . —
0 2 4 6 8 10 0 2 4 6 8 10
Tiempo (dias) Tiempo (dias)

Figura 1.17: Bentazona mévil o facilmente disponible (A), y bentazona residual (B),
extraida de suelos tratados y sin tratar con organoarcillas con humedad del 50%.



un leve descenso adicional del 10% en los siguientes 9 dias, como resultado de
procesos de adsorcion lenta o degradacion (Pignatello y Xing, 1995). En el caso
de suelos tratados con organoarcillas, la bentazona moévil o facilmente
recuperable (fig 1.17 A) desciende drasticamente a menos del 2 % una hora
después de su aplicacién, debido al papel inmovilizante que poseen estas
organoarcillas como poderosos adsorbentes del herbicida bentazona. No se
observaron diferencias apreciables o significativas entre las dos organoarcillas,
ni entre las diferentes dosis de aplicacion.

En la figura 1.17 B se representa la cantidad de bentazona no mévil o adsorbida
pero extraible con metanol:CaCl, 0.01 M que, como era de esperar fue mayor
en el caso de suelos tratados con organoarcillas que en suelos sin tratar. En
suelo sin tratar se recupera cuantitativamente la bentazona adsorbida, por el
suelo, que practicamente parece no haber sufrido degradacién apreciable a lo
largo del experimento. En el caso de los suelos tratados se observa que la
recuperacion de bentazona extraible con metanol-CaCl, es gradual en funcién
de la proporcién de la organoarcilla afiadida, aunque no tanto del grado de
adsorcién. Las cantidades extraibles no son totalmente proporcionales a la
capacidad adsorbente de las OAs que de acuerdo con la figura 1.6 son similares,
pero ligeramente superiores en el caso de la AHDT,, justo lo contrario de lo
observado en la fig 1.17 B Esto puede explicarse por el medio de adsorcién
diferente, que en las isotermas realizadas en solucién acuosa contribuyen a
partir de un punto las zonas hidréfilas de AHDT,, mientras que en el suelo con
mucho menor contenido en agua el mayor cardcter hidr6fobo de ADOD,
potencia y refuerza la adsorcién de bentazona. La diferencia existente en la
bentazona extraible con la solucién metanélica entre suelos tratados y suelos sin
tratar corresponde a la fuertemente enlazada o adsorbida a las organoarcillas
afiadidas al suelo y que quedan permanentemente unida a ellos. Ya que, de
acuerdo con Kesley et al 1997, los compuestos organicos extraibles con metanol
y mezclas metanol-agua estdn disponibles para los microorganismos del suelo,
se puede sugerir la utilizacién de la organoarcilla AHDT, al 10% afiadida al
suelo como una herramienta potencial para combinar la inmovilizacién con
técnicas de bioremediacion, puesto que esta OA disminuiria la cantidad de
bentazona facilmente disponible del 100 al 2 % , pero ¢l 80 % estaria disponible
para la degradacién por microorganismos.
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Las figuras 1.18 A y 1.18 B representan los resultados de la inmoviliacién de
bentazona mediante el uso de organoarcilla en el suelo con un 30 % de agua. En
este caso se observa de forma general que los resultados obtenidos son similares
a los comentados previamente para los suelos saturados con un 50% de agua
(figura 1.17), si bien la menor proporcién de agua hace que la homogeneidad en
la mezcla suelo contaminado-organoarcilla sea menor, lo que da lugar a
mayores oscilaciones en las proporciones extraidas. Cabe destacar que la
proporcién de bentazona libre en la figura 1.17A se mantiene constante, al
contrario que sucede en la 1.18A en la la que se produce una leve disminucién
de la proporcion de bentazona extraida, debido a que la menor presencia de
agua disminuye la adsorcién de bentazona por el suelo, probablemente por la
menor accesibilidad a los centros de adsorcion.
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Figura 1.18: Bentazona mévil o facilmente diponible (A) y bentazona residual (B),
extraida de suelos tratados y sin tratar con organoarcillas con una humedad del 30%.
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Las tabla 1.4 y 1.5 resumen el total de bentazona extraible (con CaCl, 0,01 M y
con metanol-CaCl, 0,01 M) de los suelos sin tratar y de los suelos tratados con
organoarcillas. Se puede destacar la gran disminucién de la disponibilidad de la
bentazona aplicada al suelo en presencia de organoarcillas, particularmente en
el caso de la ADOD,. A pesar de que la capacidad de adsorcién de ambas
organoarcillas es similar, como viene indicado en las isotermas de adsorcion
para AHDT, y ADOD, (figura 1.5), ADOD, muestra mayor poder
inmovilizante de bentazona en el suelo.

Tabla 1.4: Cantidades totales de bentazona (mdévil y adsorbido) extraidos en suelos.
(50% de humedad)

Tiempo Suelo sin suelo+AHDT, suelo+AHDT, suelo+ADOD,
(dias) tratar 10% 20% 10%
0 10041 99+1 9411 42+2
13 9321 92+¢1 4112 1241
1 88+2 80x1 42+1 11+1
7 78%2 81+1 3942 1141
9 7312 81+1 42+1 1241

La organoarcilla ADOD, presenta una menor proporcién de bentazona extraible
con la solucién metandlica, como se ve reflejado en la figura 1.17 B, comparado
con AHDT, y por tanto la mayor parte del herbicida inmobilizado, no estaria
disponible para la degradacién microbiana. También cabe destacar, tanto en la
tabla 1.4 como en la figura 1.17B, que el total de bentazona extraible disminuye
levemente en suelos sin tratar desde el dia 1 al 9, mientras que permanece
constante en los suelos tratados con organoarcillas. Esto sugiere que la
organoarcilla bloquea la desaparicién tardia de bentazona del suelo, lo que
podria estar relacionado con la biodegradacion o la adsorcion lenta irreversible
(Pignatello y Xing, 1995).
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Tabla 1.5: Cantidades totales de bentazona (mévil y adsorbido) extraidos en suelos.
(30% de humedad)

Tiempo Suelo sin suelo+AHDT, suelo+AHDT, suelo+ADOD,

(dias) tratar 10% 20% 10%
0 8311 77+1 93+2 28+2
13 100+2 82+1 852 1741
1 97+2 81+1 49+1 2112

2 90+1 6012 6412 19+2

7 90+1 51+2 3542 1241

9 91+1 6212 4711 12+1
10 90+1 58+2 4341 1241
14 8842 6511 3112 1311
16 91+1 6212 2442 11+1
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Aplicacién de las organoarcillas en formulaciones de liberacién controlada

1. Cinética de liberacion

Para el empleo de organoarcillas como soporte de bentazona en formulaciones
de liberacidn controlada se seleccionaron OA con dos niveles de adsorcion
(alta: ADOD, y WDOD, y baja AC18; y WHDT,) y diferente grado de
reversibilidad (totalmente reversible, ADOD, y WHDT,; y no reversible AC18,
y WDOD,). De cada una de ellas se prepararon dos tipos de complejos fuerte y
débil, y ademas en uno de los casos se emple6 una simple mezcla fisica

Las cinéticas de liberacién en agua y agua/suelo se realizaron para conocer la
velocidad y cantidad de herbicida que los complejos preparados pueden liberar
tanto en medio acuoso como en suspension del suelo estudiado.

La figura 1.19 muestra las cinéticas de liberacién en agua de bentazona para las
formulaciones de herbicida preparadas con las organoarcillas AC18, y ADOD..
Las figuras 1.20 y 1.21 muestran las cinéticas de liberaciéon de bentazona en
suspensiones suelo-agua para el herbicida libre y las formulaciones de
herbicidas preparadas a partir de las organoarcillas AC18,, ADOD, WHDT, y
WDOD,.
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Figura 1.19: Cinética de liberacién en agua de bentazona de complejos
de liberacién controlada que utilizan como soporte organoarcillas



En la primera muestra tomada, en el minuto 10, la concentracién del herbicida
en solucién era del 80% y del 60 % para el CD-AC18,-bentazona y el CF-
AC18,-bentazona, respectivamente, pero solo del 10 % y el 50% para los
complejos CD-ADOD,-bentazona y el CF-ADOD,-bentazona. En todos los
casos la bentazona liberada de los complejos alcanzaba la concentracién
maxima rapidamente (tras 8-10 horas) y permanecia constante durante el resto
del experimento. La cantidad de bentazona liberada fue menor para los
complejos ADOD, (20-30%) que para los AC18; (75-100%), principalmente
debido al bajo poder adsorbente de la organoarcilla AC18;, en comparacién con
la ADOD,. Estos resultados sugieren que una fraccién importante de la
bentazona asociada a la arcilla orgénica, no estaria disponible para ser efectiva,
en el caso de los complejos de 1a organoarcilla ADOD, altamente adsorbente.
La liberacién del 100% de bentazona de CD-AC18,-bentazona sugiere que este
complejo podria no ser apropiado para su utilizacién en formulaciones de
liberacién controlada mientras que el complejo SC-AC18;-bentazona si podria
tener potencial como formulaciones de liberacién controlada, puesto que entre
el 60-80% de la bentazona podria estar disponible en agua entre 1 y 10 horas.
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Figura 15: Cinética de liberacion en suspensiones suelo-agua de bentazona de
complejos de liberacidn controlada que usan como soporte organoarcillas (A)

El perfil de liberacién de bentazona en suspensiones suelo/agua, para los
diversos complejos bentazona-organoarcillas y el producto técnico libre, se
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muestran en la figura 1.20 y 1.21. En la figura 1.20 se muestran los perfiles de
liberaci6n del herbicida de complejos basados en las organoarcillas de alta carga
laminar AC18, y ADOD, de capacidades de adsorciéon baja y elevada
respectivamente, todos ellos en una suspensioén acuosa de suelo (1:1). De cada
uno de ellos se probaron los mismos tipos de complejos débil y fuerte, que
anteriormente se ensayaron en agua, pero aqui se compararon con la bentazona
libre. En esta desde el primer momento se mide el 100% en disoluciéon que
disminuye muy lentamente hasta el 95% después de 98 h, mientras que en los
complejos la concentracién maxima de bentazona fue alcanzada tras las 8
primeras horas del experimento, y la concentracién decrecia en orden CD-
AC18,>CF-AC18,>CD-ADOD,>CF-ADOD,. Este orden es el inverso a la
capacidad de adsorcién de las OA y dentro de cada una de ellas, la liberacién
fue menor en el complejo fuerte. Por tanto la cantidad de bentazona liberada es
inversamente proporcional tanto a la capacidad como a la intensidad o fuerza de
interaccién herbicida-OA. Tras las 8 primeras horas, se midié6 una pequefia
disminucién de la concentracién de bentazona tanto en el producto técnico
como en los complejos bentazona-AC18; (fuerte y débil).

Esta disminucién de la concentracién de bentazona, podria ser debida tanto a los
procesos de adsorcion lenta producida en las organoarcillas, como a procesos de
degradacidn, potenciada por la gran cantidad de herbicida disponible tanto en el
caso de los complejos formados con las organoarcillas con bajo nivel de
adsorcion (AC18;), como en el caso del producto técnico. Contrastando con
esto, el perfil de liberacion de bentazona en el caso de los complejos
sintetizados con organoarcillas con niveles altos de adsorcién bentazona-
ADOD, (fuerte y débil), permanece constante durante todo el experimento.

Las cinéticas de liberacién en suspensiones suelo/agua de complejos de
bentazona con dos organoarcillas de carga laminar media, una con bajo nivel de
adsorcion (WHDT?2) y otra con alto valor de adsorcion (WDOD,), se muestra
en la fig 1.21. En el caso de la WHDT,, no se observaron diferencias
apreciables en la liberacion de bentazona de los complejos fuerte y débil, salvo,
que en los primeros 10 minutos del experimento la liberaciéon del complejo
fuerte del ingrediente activo era menor (30%)que para el complejo débil (60%),
y hasta las 30 horas fue algo mas lenta. Tras las 8 primeras horas del
experimento, la proporcion de bentazona recuperada fue del 80% en el caso del

121



complejo fuerte y del 90% en el caso del complejo débil, aumentando
progresivamente muy despacio hasta la misma tasa de liberacién del 95% en los
siguientes 4 dias. La proporcion de bentazona liberada fue menor para los
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Figura 1.21: Cinética de liberacion en suspensiones suelo-agua de bentazona de
complejos de liberacién controlada que utilizan como soporte organoarcillas (W).

complejos sintetizados a partir de la organoarcilla mas adsorbente como era de
esperar, recuperandose un 15 % de bentazona en el caso del complejo fuerte y
un 35 % del débil, similares a los de los complejos con la OA de alta adsorcion
ADOD, (Fig 1.20)

De acuerdo en estos resultados, tanto en agua como en suspension suelo/agua, la
cantidad de herbicida liberado viene determinado en primer lugar por la
capacidad adsorbente de la OA y en menor proporcién el grado de interaccion
herbicida-OA. De las figuras 1.19 y 1.20 se sugiere que la mayor diferencia
entre los complejos débil y fuerte, corresponde a los de la arcilla AC18,, y debe
estar relacionado con la adsorcién altamente irreversible y el tipo de interaccién
polar fuerte (puente de hidrégeno entre N-H de alquilamonio y grupo C=0 de
bentazona) observado en este caso que deben reforzarse por el tiempo de
interaccion.
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La cantidad de bentazona residual extraible del suelo tras la realizacion de los
experimentos de liberacién controlada se resume en la tabla 1.6 y 1.7. La
cantidad de bentazona residual era mayor en suelos tratados con los complejos
sintetizados con la organoarcilla ADOD, y WDOD, (30%) que en los tratados
con WHDT, (10-14%), y AC18; y bentazona libre (0%), donde no se encontré
bentazona residual. Sin embargo, la cantidad de bentazona no liberada de los
complejos fuerte y débil ADOD,-bentazona (60 y 75% respectivamente) y los
complejos WDOD,-bentazona (60%), era extraible con una solucién metanélica
(tabla 4) y, por tanto, podria ser biodisponible. La cantidad de bentazona no
liberada en solucidn tanto en el caso de la bentazona libre (<5%) como en el
caso de los complejos AC18;-bentazona fuerte (<30%) y débil (<10%), es por
tanto no disponible y no-mévil. Los complejo bentazona-organoarcilla,
muestran un amplio rango en las cantidades de bentazona liberada, ofreciendo
desde un moderado hasta un elevado descenso de bentazona en la solucién del
suelo, disminuyendo las posibles perdidas de herbicida mediante lixiviacién y
escorrentia.

Tabla 1.6: Bentazona residual extraida de suelos tratados con complejos bentazona

organoarcilla (A) y con el producto técnico (bentazona) en suspensiones suelo/agua.

Complejos OA-bentazona

AC18, ADOD,

Tiempo (horas) Bentazone libre CF CD CF CD
0 0.0 0.0 0.0 72 58
1 0.0 0.0 0.0 57 44
2 0.0 11 0.0 44 50
3 0.0 0.0 0.0 39 47
6 0.0 0.0 0.0 41 37
8 0.0 0.0 0.0 36 38
24 0.0 0.0 0.0 26 32
48 0.0 0.0 0.0 29 29
96 0.0 0.0 0.0 28 30

123



Tabla 1.7: Bentazona residual extraida de suelos tratados con complejos bentazona
organoarcilla (W) y con el producto técnico (bentazona) en suspensiones suelo/agua.

Complejos OA-bentazona

WHDT2 ) WDODz

Tiempo (horas) Bentazonelibre CF CD CF CD
0 0.0 60 64 100 100
1 0.0 47 57 100 80
2 0.0 43 54 83 64
3 0.0 47 29 78 40
6 0.0 35 28 45 40
8 0.0 35 28 33 35
24 0.0 14 27 28 40
48 0.0 14 10 37 40
96 0.0 14 10 32 30

2. Lixiviaciéon en columnas de suelo

Para la realizacion de los estudios de movilidad se seleccionaron dos de los
complejos que presentaban mayor diferencia en su comportamiento en
suspension de suelo, esto es los de AC18, y WHDT; respectivamente. En el
caso de la AC18; se probaron tres formulaciones distintas de 1 herbicida,
complejos fuerte y débil, y una mezcla fisica del herbicida y la organoarcillas,
mientras que en el caso de la WHDT, se estudiaron los complejos fuerte y débil,
todos con contenidos del 4 % en producto activo.

Los complejos de bentazona se aplicaron en columnas de suelo previamente
saturadas con agua y el proceso de lixiviacién tanto de los complejos, la mezcla
fisica como del producto técnico libre se siguid por aplicacién diaria de 25 mL
de agua, recogida y analisis de los percolados. Los resultados de este estudio de
percolacién se muestran en las figuras 1.22 y 1.23, en forma de perfil de elucién
en concentraciones absolutas de los percolados. Las curvas de elucién de
bentazona mostraron que los méximos se obtenian en los complejos y mezcla
fisica correspondiente a la OA de baja adsorcién préoximo a los 200 ml,
igualados a la bentazona. Pero en el caso de los complejos WHDT, se encontrd
una distribucién mas ancha de los picos y ligeramente desplazada hacia la
derecha (fig 1.22) unos 100 mL mas. También se observé que la aparicién de la
bentazona ocurria a la vez en el caso de la bentazona libre, los complejos AC18,
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y la mezcla fisica, mientras que en el caso de la WHDTj, se producira un retraso
en la aparicién , necesitandose 100 mL de CaCl, mas para que comienza a salir
el producto activo. El retraso observado tanto en la aparicién como en los
maximos estd directamente ligado al proceso de adsorcién (Beck et al 1994,
Cox et al 2000), pero en este caso no guarda relacién con las capacidades de
adsorcién de AC18, y WHDT, observadas en el mismo estudio en medio
acuoso.
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Figura 1.22: Curvas de elucién relativas de los complejos de liberacién controlada
bentazona-organoarcilla

No obstante lo més interesante de estos resultados es que la concentracién de
bentazona en los lixiviados correspondientes a los complejos disminuia
considerablemente, principalmente alrededor del pico méximo. La bentazona
libre presentaba una concentracién méxima de 20 uM, que se redujo hasta 13
uM para CD-AC18,; y la mezcla fisica bentazona-AC18;, 9 uM para CF-AC18,,
y alrededor de 6 uM para los complejos fuerte y débil de la WHDT,. En el caso
de la organoarcilla de adsorciéon media AC18;, cabe destacar las diferencias
entre ambos complejos, fuerte y débil, mostrando mayores concentraciones en
el caso del complejo débil como era de esperar. Asi mismo no se vieron
diferencias apreciables entre el complejo débil AC18, y la mezcla fisica, si bien
se notd un leve desplazamiento del pico en el complejo débil con respecto a la
mezcla fisica, indicando la liberacién mas rapida de este ultimo. Sin embargo,
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no se encontraron diferencias significativas entre los complejos fuerte y débil en
el caso de las de la organoarcilla de adsorcion baja WHDT,, como se demostrd
previamente en los experimentos de liberacién en suspensiones suelo agua,
figura 1.21, si bien la reduccién es mucho mayor que en los otros casos, lo que
no parece coincidir con los resultados de liberacion en suspensién suelo-agua.
Los perfiles de elucién ponen de manifiesto la eficacia de todas las OA para
reducir en diverso grado el pico maximo de elucién. Hay que resaltar que este
efecto es el mas importante, porque corresponde a la consecuencia mas adversa
de la aplicacién de plaguicidas y que ocurre cuando llueve de forma importante
¢ inmediatamente tras la aplicacion (Gish et al 1990).

La figura 1.23 muestra la curva de elucién acumulativa de bentazona que hace
evidente el gran descenso en las pérdidas de estos herbicidas tras su asociacion
con organoarcillas. De nuevo aparecen diferencias en la bentazona liberada de
los complejos fuerte y mezcla fisica (90%) y débil '(55%) de los complejos
betazona-AC18,, mientras que no se revelan diferencias en el caso de los
complejos fuerte y débil en el caso de la organoarcilla WHDT, (58%) que
alcanza matematicamente el mismo nivel que el complejo fuerte AC18;.

120

—e— ACI18, Débil

—o0— ACI18, Fuerte

—@— Mezcla fisica AC18,
—a— WHDT, Débil
—a— WHDT, Fuerte

—O— Bentazona libre

100 1
80 1
60

40 -

% de bentazona recuperada

20 1

O W/ X T T T T
0 200 400 600 800 1000
Vol (mL)

Figura 1.23: Curva de elucién acumulativa de los complejos de liberacion controlada
bentazona-organoarcilla.

Algunas diferencias importantes aparecen comparando las cinéticas de
liberacién de los complejos en columnas de suelo (fig 1.22 y 1.23) y en
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suspensiones suelo-agua (fig 1.20 y 1.21). Estos resultados no concuerdan
completamente con lo observado previamente en suspensién acuosa de suelo,
donde los complejos de WHDT; alcanzaban el mismo nivel de liberacién que el
AC18,; de aproximadamente 90%. Podria interpretarse como que el mayor
tiempo de contacto bentazona-WHDT; en los complejos dentro de un ambiente
himedo (pero no en exceso de agua que supone la suspension) favorezca la
interaccién hidréfoba bentazona-HDTM y el herbicida progrese hacia el
interior de las l4minas de OA y esta posterior adsorcién sea igualmente
irreversible en los dos complejos. En cualquier caso la reduccion en las pérdidas
por percolacion resultan demasiado elevadas en el caso de bentazona-WHDT,
(CD y CF) y bentazona-AC18; (CF).

Tras los estudios de lixiviacion se realizé la extraccién del suelo con una
solucién metandlica, y no se detecté bentazona residual. Por tanto las
diferencias en la recuperacion de estos herbicidas de los complejos con respecto
al producto técnico libre, deben corresponder al herbicida adsorbido de forma
fuerte e irreversible con las organoarcillas, en forma de residuo ligado y por
tanto no disponible. Por tanto aunque disminuyan las pérdidas por percolacién y
evitemos el efecto adverso de la contaminacién, en el caso de los complejos
WHDT y AC18 fuerte, una parte importante del compuesto activo ha sido
“anulado” o “inactivado”, por lo que si el producto es caro no seria ventajoso.
En cambio la elucién casi total pero més lenta en el tiempo de la mezcla fisica y
el CD-Bentazona-AC18 sugieren esta organoarcilla como la més eficaz como
portador en formulaciones de liberacion lenta.
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DICAMBA

Dicamba (4cido 3,6-dicloro-2-metoxiacético), es un herbicida empleado en el
control de semillas de hoja ancha, anuales y perennes tanto en el tratamiento de
pre como postemergencia. Dicamba es un herbicida 4cido con un pKa de 1.95
(Weber, 1977), muy soluble en agua (6.5 x 10° mg/L), y ani6nico a los valores
normales de pH del los suelos y aguas, por lo que como consecuencia, se
caracteriza por poseer una baja afinidad por los coloides del suelo y es
considerado muy mévil (Murray y Hall, 1989). Basindonos en sus
caracteristicas de adsorcién, el dicamba puede ser considerado como un
herbicida con alto potencial de contaminacién de aguas subterraneas (Bussettti y
Ferreiro, 1999; Ritter et al, 1996; Koterba et al, 1993; Domagalski y
Dubrovsky, 1992). La tasa de disipacién de este compuesto se ha comprobado
que puede variar entre 2 y 12 semanas cuando es aplicado a las dosis
establecidas (Burnside y Lavy, 1966; Donalson y Foy, 1965; Friesen, 1965 y
Hahn et al, 1969), por lo que esta persistencia, cuando es alta, también
contribuye a hacer alto el riesgo como contaminante.

Se han realizado numerosos estudios sobre la movilidad de dicamba bajo
condiciones de campo, Scifres y Allem (1973) detectaron este compuesto a una
profundidad de 120 cm en un suelo arenoso 53 semanas después de su
aplicacién (1.68 kg/ha) y una precipitacién acumulada de 380 mm. Por otro lado
Ritter et al, (1987) detectaron la presencia de dicamba a 310 cm de profundidad
tras 12 dias de aplicacién (0.28 kg/ha) en un suelo areno-arcilloso y con 54 mm
de lluvia acumulada. Estudios realizados en columnas de suelo en el laboratorio
también ponen de manifiesto la tendencia de este herbicida a ser altamente
moévil y con gran facilidad para lixiviarse, lo que viene reflejado por las altas
concentraciones de dicamba obtenidas en el eluyente empleado (Smith, 1973;
Murray y Hall, 1989; Melacon et al, 1986, Krzyszowska etal, 1994). La
presencia de este herbicida debajo de la zona radicular demuestra que es un
herbicida poco degradable y altamente persistente (Comfort el al, 1992). Por
tanto dada su elevada movilidad y su riesgo de producir contaminacién ha sido
seleccionado para ser estudiado como adsorbato en organoarcillas, con el fin de
su posible empleo tanto en tareas de inmovilizacién como en formulaciones de
liberacion controlada del herbicida.
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Adsorcién de dicamba en arcillas organicas.
1. Cinética de adsorcion.

Las figuras 2.1 muestran la cinética de adsorcién de dicamba para las
organoarcillas AHDT,, WC18, y HDOD, a dos concentraciones iniciales 50 y
1500 uM. Como se puede observar el equilibrio se alcanza practicamente a las 2
horas de interaccién y durante 24 horas no existe degradacion significativa,
manteniéndose practicamente los mismos valores de Ce que a las 2 horas, por lo
que las diferencias entre Ci y Ce pueden atribuirse a la adsorcion. Se observa el
mismo perfil de adsorcién instantdnea, tanto a concentracion baja como a
concentracién alta. En base a estas cinéticas se eligié 24 horas como tiempo
para medir las isotermas de adsorcién.
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Figura 2.1: Cinética de adsorcién en agua de dicamba en arcillas organicas.

En este caso las tres organoarcillas presentaron el mismo perfil, con una
adsorcién inmediata en contraste con bentazona. La mayor solubilidad del
dicamba y su menor pKa parecen favorecer el establecimiento rapido del
equilibrio de adsorcion.
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Cs (mmol/kg)

2. Isotermas de adsorcion.

La figura 2.2 muestra las isotermas de dicamba en las OAs correspondientes a la
esmectita de mas baja carga laminar H, que de nuevo presentan niveles de
adsorcién muy bajos y por tanto isotermas de forma poco definida.
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Figura 2.2: Isotermas de adsorcion de dicamba en arcillas organicas
derivadas de esmectitas de baja carga laminar (H).

Sélamente destacan con adsorcién apreciable las organoarcillas de alta
saturaciéon HC18, que presenta isoterma de tipo L, HHDT, y HDOD, ambas de
tipo L-S. Estas OA son las de mayor espaciado basal con estructura de bicapa
HC18, y HHDT, y parafinica HDOD,, y el nivel de adsorcion aumenta con el
espaciado y con el tamafio del catién organico (HC18,<HHDT2<HDOD,). A
pesar del caracter polar y la solubilidad en agua del dicamba (6.5 x 10’ mg/L) la
hidrofobicidad favorece la adsorcién.

La figura 2.3 recoge las isotermas de adsorcién de dicamba en las OAs
derivadas de las esmectita de carga laminar media W. En este caso también
presentan adsorciones a niveles bajos y al igual que en los anteriores los de alta
saturacién WC18,, WHDT, y WDOD, presentan mayor grado de adsorcién y
definicién de las isotermas.
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Figura 2.3: Isotermas de adsorcidén de dicamba en arcillas organicas derivadas
de esmectitas de carga lamianar mediac (W).

Destaca entre ellos la WDOD, con isoterma de tipo L y que alcanza un valor de
adsorcién equivalente a un tercio de la CCC, lo que dado su grado de saturacion
(90%, tabla 1) corresponde a una molécula de dicamba por cada tres cationes
orgénicos. Este alto nivel de adsorcién implicaria pues la penetracién de las
moléculas de dicamba en el espacio interlaminar de la WDOD,.

La figura 2.4, muestra las isotermas de dicamba en las OAs correspondientes a
la esmectita de carga laminar mas alta, A. Destaca el mayor nivel de adsorcion
de casi todos ellos, comparados con los de carga mas baja, presentando
isotermas de forma mas definida que claramente corresponden a dos tipos: a)
tipo L: ADOD,, ADOD, y AHDT, y b) tipo S: AHDT,, AC18,; y AC18,.

De acuerdo con Xu et al, 1997, las organoarcillas que dan isotermas tipo L se
consideran “adsorbentes” y las de tipo S o C como medios de particién, estas
ultimas casi siempre entendidas de alta hidrofobicidad con alquilamonios
voluminosos y las primeras con alquilamonios de tamafio discreto dejando entre
si espacios polares libres. Evidentemente en nuestro caso no es exactamente asi,
por tratarse de una molécula polar e ionizable, en lugar de las moléculas
organicas neutras consideradas por Xu et al, 1997. Por tanto se repite la misma
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tendencia que se observ) para la bentazona independientemente de la mayor
solubilidad y menor pKa del dicambea.
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Figura 2.4: Isotermas de adsorcién de dicamba en organoarcillas
de alta carga laminar (A).

Zhao et al. 1996, s6lo estudiaron organoarcillas con grandes cationes
alquilamonio cuaternarios y con alto grado de saturacién, encontrando sélo
isotermas de tipo L. Las isotermas de tipo L indican una gran afinidad
adsorbente-adsorbato, mientras que las de tipo S indican que el solvente, que en
este caso concreto seria agua, compite con el adsorbente por los lugares de
adsorcidn, especialmente a bajas concentraciones.

Las organoarcillas que presentan isotermas de tipo L con cierto caracter H, se
caracterizan por presentar los mayores niveles de adsorcion (figura 2.3 y 2.4) y
que poseen altas densidades de cation alquiamonio en la interldmina. Este es el
caso de la organoarcilla que presenta el alquilamonio cuaternario mas
voluminoso y alto grado de saturacion, en el caso de las OAs de baja carga
laminar (WDOD,) , y las que poseen alquilamonios cuaternarios en las de alta
carga laminar (AHDT,, ADOD, y ADOD,). Este hecho sugiere interacciones
hidrofébicas como las principales responsables para la adsorcién pero con una
limitacion de espacio disponible y quizés alguna pequefia contribucién polar.
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Estas arcillas, como se observa en las figuras 2.3 y 2.4, a concentraciones bajas
adsorben la totalidad del herbicida presente en disolucién, sin embargo en el
caso de las isotermas de tipo S, AHDT;, AC18, y AC18,, habria que tener en
cuenta una mayor contribucién de las interacciones polares, que podrian tener
lugar sobre la superficie hidrofilica libre de las arcillas, o mediante los grupos
amonio del organocatién. Las OAs empleadas en el presente estudio, adsorben
casi el doble de dicamba que aquellas estudiadas por Zhao et al. 1997, debido a
los niveles mas bajos de saturacién o el menor tamafio del organocation (C18)
con respecto a las utilizadas por ellos. Esta saturacion cercana (pero menor) a la
capacidad de cambio catiénico deja superficie polar disponible en la interlémina
que permite alojar moléculas polares como seria el caso de dicamba.

La tabla 2.1 resume los pardmetros de adsorcién de Freundlich, que reflejan
bésicamente los conceptos discutidos previamente. Los valores de 1/nf para las
isotermas de tipo L son menores que la unidad, mientras que en el caso de las
isotermas tipo S son mayores (Beck et al, 1996). Las capacidades de adsorcién
medidas por los valores de Kf decrecen en el siguiente orden
AC18,>ADOD,>WDOD,>AHDT,>AC18,>ADOD,>AHDT,>WC18,>WHDT,
>WDOD>WC18,>WHDT;

La existencia de una posible asociacién o interaccién hidrofébica dicamba-
alquilamonio, vendria medida por la eficacia de los mismos para adsorber el
herbicida, Koc. Estos valores recogidos en la tabla 2.1 repiten maximos para los
alquilamonios cuaternarios en montmorillonitas de carga media WDOD, y alta
AHDT; y con saturaciones cercanas pero por debajo de la CCC. El hecho de
que el Koc del catién mas voluminoso (DOD) sea superior en montmorillonitas
de carga laminar media, indica la importancia de la existencia de espacio libre
entre estos cationes y por tanto la coexistencia de cierto entorno de caracter
polar. La superficie de las laminas de arcilla situada entre cargas, es mayor en el
caso de las arcillas de carga laminar media, y debe albergar cierto numero de
moléculas de agua, que probablemente son desplazadas por las de dicamba. En
cambio el alquilamonio lineal C18, da la maxima eficacia en alta carga, AC18,,
y alta saturaciéon (98%), pero en este caso la facil accesibilidad del amonio
primario y el menor volumen de la tinica cadena alquilica facilitan la interaccion
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polar con la molécula de dicamba (Hermosin et al, 1992). La forma S de la
isoterma (Fig 2.4) de AC18, contrasta con la L de AHDT,, indicando que
aunque las dos OAs dan los valores maximos de Koc, los mecanismos
hidréfobos y polares no contribuyen por igual en ambos casos .

Tabla 2.1. Constantes de Freundlich y coefficiente de distribucién Koc

Muestra Kf nf Koc
AHDT, 77+10 1.6 £0.08 398
AHDT, 272424 0.50 £0.02 1840
ADOD, 104+18 0.60 +0.08 390
ADOD, 310444 0.50 +0.04) 808
AC18, 167452 1.6 0.2 965
AC18, 352471 2.1£0.1 1380
AFTM, 0 0 0
AFTM, 0 0 0
WHDT, 613 0.70 +0.2 66
WHDT, 4445 0.70 +£0.06 302
WDOD, 265 0.90 +0.1 120
WDOD, 292421 0.50+0.2 932
WHC18, 9+4) 1.5+0.2 91
WHC18, 55+20 1.6 £0.2 368
WFTM, 0 0 0
WFTM, 0 0 0

Por otra parte la mayor o menor definicién de la forma de las isotermas depende
del rango de concentraciones estudiados. Como en este caso la solubilidad del
herbicida lo permite la fig 2.5 muestra las isotermas de las organoarcillas de
mayor poder adsorbente prolongadas hasta concentraciones superiores a 5 mM.
Se observa en la figura 2.5 como a niveles de concentracién mas altos,
superiores a 1mM, las isotermas se igualan en su forma, mostrando ser del tipo
C-L, excepto en el caso de AHDT; de tipo L pero todas tienden a alcanzar una
meseta de saturacién o “plateau”. El menor espaciado limita la entrada del
numero de moléculas de dicamba y parece esbozarse un plateau de saturaciéon
con una mayor definicién de tipo L. Hay que resefiar que Zhao et al, 1997,
solamente encontraron isotermas del tipo L-C porque las OAs estudiadas eran
inicialmente de alquilamonio cuaternario y alta saturacién. Nuestros resultados
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ponen de manifiesto que el tipo de isoterma de adsorcién de dicamba depende
de la carga laminar, tipo de organocatién y grado de saturacién, que determinan
a su vez la contribucién relativa de los mecanismos de interaccién hidréfoba

(particion) y polar.
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Figura 2.5: Isotermas de adsorcién de dicamba en arcillas
organicas (A) a altas concentraciones.

La tabla 2.2 resume los pardmetros de adsorcion de Freundlich, de las isotermas
realizadas a altas concentraciones de dicamba y que reflejan basicamente los
conceptos discutidos previamente y expresando que la organoarcilla con mayor
poder adsorbente es la AHDT, incluso a elevadas concentraciones de dicamba.

Tabla 2.2: Constantes de Freundlich y coeficiente de distribucién Koc.

Muestra Kf nf Koc

AHDT, 66+1 1.5£0.06 341

AHDT, 347+1 0.5410.04 2350
AC18, 13041 1.5+0.2 510
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3. Desorciéon

Las ramas de desorcién de dicamba en las distintas organoarcillas, se
representan junto a sus respectivas isotermas de adsorcién en la figura 2.6. en la
que se observa que algunas organoarcillas muestran una adsorcién
completamente reversible (AHDT,, ADOD, y ADOD;), en otros casos
muestran adsorcién pseudo-reversible (AHDT,, WHDT, y WC18,).

Por otro lado las organoarcillas AC18,, AC18, y WDOD,, presentan una
adsorci6n irreversible, con una gran histéresis. La reversibilidad en el caso de
las organoarcillas que presentan bajo nivel de adsorcion como seria €l caso de
AHDT,, WHDT, y WC18,, puede ser debida a que gran parte de la adsorcion se
produjera externamente (Hermosin y Cornejo, 1992), debido a los bajos niveles
de espaciado basal que poseen estas organoarcillas (tabla 5). Por el contrario la
irreversibilidad en el caso de las muestras, WDOD,;, AC18,, AC18,, que
presentan gran poder adsorbente, podria indicar adsorcién interlaminar, dado el
gran espaciado basal que poseen estas OAs (distribucion parafinica del
alquilamonio, d001>2,2), en combinacién con la superficie interlaminar
disponible para las moléculas de dicamba en estas arcillas. Enlaces polares, y
puentes de H entre los grupos alquilamonio y los grupos carbonilo del dicamba
(Hermosin y Comejo, 1993, Zhao et al. 1997), especialmente en el caso del
AC18, y AC18,, contribuyen a esta irreversibilidad como se vera confirmado
por el estudio de RX e IR mostrado mas adelante. La gran irreversibilidad
observada en el caso del WDOD,, puede también ser debida a la dificultad de
difusién de dicamba desde el interior de la interlimina, donde el espacio polar
libre entre los cationes DOD podria permitir una cierta interaccién polar entre
los hidroxilos de las moléculas de dicamba y los oxigenos basales de las
laminas de arcilla. Este enlace estabilizaria la molécula de dicamba lo que unido
al gran volumen de los cationes DOD impediria la disfusion de las moléculas de
herbicida hacia el exterior. Los resultados de la desorciéon ponen de manifiesto
distintos grados de reversibilidad que revelan también la contribucién de
diferentes mecanismos de interaccién, con diferentes fuerzas y que como ya se
apuntaba por las diferentes formas de las isotermas dependen de la carga
laminar, tipo de organocation y grado de saturacion.
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Figura 2.6: Isotermas de de adsorcién-desorcién de dicamba en arcillas orgénicas (los
simbolos negros se refieren a la adsorcién y los blancos a la desorcidn).



4. Efecto del pH en la adsorcién.

El efecto del pH en la adsorcion de dicamba viene recogido en las figuras 2.7 y
2.8. Como se demostr6 previamente para el 2,4-D (Hermosin y Comnejo, 1993)
y Zhao et al. (1997) para el dicamba, la forma molecular del herbicida es la que
se adsorbe preferencialmente, sin embargo este efecto dependera de la
concentracion de dicamba y de la capacidad de adsorcién de las organoarcillas.

20 20
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2 | —e— AHDT, % 12 —o— WDOD,
é ——AC18, | E —o— WCI8,
=8 —u— ACI8, |8 —o— WCI8,
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Figura 2.7: Variacién de la cantidad de dicamba (50 pM) adsorbido con el pH.

En el caso de las organoarcillas que presentan alquilamonios primarios AC18;,
AC18,, WC18, y WC18,, la adsorcion se ve afectada por los cambios de pH a
bajas concentraciones (50 uM, fig 2.7), mientras que las que presentan
alquilamonios cuaternarios, AHDT, y WDOD,, que por otra parte son las que
muestran mayor grado de adsorcidn, no sufririan cambios considerables debido
a que hay espacio suficiente en la interlimina que permite alojar al herbicida
debido al gran tamafio del catién organico. Sin embargo a altas concentraciones
(ImM, fig. 2.8). Las OAs mas adsorbentes AC18, y AHDT, muestran grandes
diferencias en la cantidad adsorbida de dicamba a pH 2, por debajo del pKa, y a

pH 6. Por tanto en todos los casos parece claro que se adsorbe preferentemente
a la forma molecular del 4cido.
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Figura 2.8: Variacién de la cantidad de dicamba (1 mM) adsorbido con el pH.

Estudio por espectroscopia IR y difraccion de RX de los complejos
dicamba-organoarecilla

La figura 2.9 muestra la saturacién sucesiva de estas organoarcillas obtenidas
tras la realizacion de tratamientos sucesivos con una disolucién concentrada del
compuesto organico (dicamba 1,5 mM). En ella podemos ver que el grado de
adsorcion sigue el mismo orden que el caso de las isotemas de adsorcion (figura
2.4y 2.5). En la tabla 2.3 se muestran las maximas cantidades adsorbidas por
las organoarcillas, asi como la relacién de moléculas de dicamba adsorbido por
cation orgénico en la interlamina, que en los casos del amonio cuaternario es 1:1
y en los del amonio primario 1:2.

Tabla 2.3: Cantidad de dicamba adsorbido y porcentage de la CCC ocupado segun €l

grado de saturacién del catién orgénico.

Muestra Dicamba adsorbido (umol/g)  Relacién dicamba adsorbido/cation organico

AHDT, 617 9.5/10
AHDT, 856 8.6/10
ACI8, 505 6.4/10
ACIS, 775 6.6/10
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Figura 2.9: Saturaciones sucesivas de dicamba en organoarcillas

Los analisis por difraccion de rayos X de los complejos preparados con las
organoarcillas AHDT, y ACI18,, mostraron un clara diferencia entre los
espaciados basales de los complejos organoarcilla-herbicida y organoarcilla
pura. El espaciado basal de 23 A de la organoarcilla AHDT, (figura 1.10 A)
aumenta hasta 37 A en el complejo formado con dicamba (figura 2.10 A). De la
misma forma, el espaciado basal de 32 A de 1a organoarcilla AC18, (figura 1.11
A) aumenta hasta 35 A en el complejo (figura 2.10 B). Este aumento del
espaciado basal de las organoarcillas tras su interaccion con el herbicida sugiere
la adsorcién de dicamba en los espacios interlaminares de las organoarcillas.
Estos resultados de difraccién de rayos X muestran como las diferencias en los
espaciados basales en el complejo dicamba-AHDT, fueron mucho mas
significativas que en el caso de los complejos bentazona-AC18,, diferencias son
debidas a la mayor adsorcién y mayor numero de moléculas de dicamba por
catién organico que presenta la organoarcilla saturada con alquilamonio

cuaternario AHDT, con respecto a la saturada con alquilamonio primario
AC18; (Tabla 1.2).
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La figura 2.11, 2.12 y 2.13 muestran los espectros de IR de los complejos
dicamba-organoarcillas AHDT, y AC18; y el del dicaba puro respectivamente.
La asignacion de bandas se realiz6 de acuerdo con Bellamy y se resume en la
tabla 2.4.

Tabla 2.4: Frecuencias de adsorcién de IR de poorganoarcillas, dicamba puro y
complejos dicamba-organoarcilla.

Vibracion AHDT, AC1S8, Dicamba Complejo | Complejo
grupo AHDT, AC18,
VOH-H20 3426 3425

vy libre 3437

enlazado 3247 3262

3180
VCH-CH2 2919 2919
2842 2842
Son.120 1640 1638
Vc=0 1711 1730 1629
VC=C aromatico 1577 1578 1578
1458 1463 1455
1420 1400 1400
Sc.n 1470 1470
Vc.oc 1235 1240 1234
VC.-Ocarboxslico 1387
1185 1515
80.-Hearboxilico 1287
VeN 1362 1388

Las bandas correspondientes al dicamba puro aparecen a 1711 cm-1
(carboxilico vep), 1577, 1458 y 1417 cm™ (anillo aromatico ve=c) , 1235 cm’!
del aril eter (vcoc), 1387 y 1185 cm” (carboxilico vco) y 1287 cm’
(carboxilico 8 o.y).

Las correspondientes a las organoarcillas no se representan pues son las mismas

que las ya pormenorizadas en el caso de bentazona.
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Los espectros de IR de lo complejos dicamba-AHDT, mostraron bandas de
adsorcion correspondientes con las del herbicida y a la organoarcilla, unas de
ellas aparecen a la misma frecuencia y otras cambian.

En primer lugar con respecto a la AHDT, se observan las bandas
correspondientes al agua de hidratacion (voy) en la organoarcilla que aparecen
a una frecuencia de 3426 y 1639 cm™ disminuyen enormemente en presencia de
dicamba lo que puede explicarse, puesto que al crear la organoarcilla un
ambiente hidrofobico se produce un desplazamiento del agua por el compuesto
orgénico dicamba por el que debe tener mayor afinidad. El cambio de
frecuencia producido en este caso esta asociado a esta disminucién en el
contenido en agua produciéndose asi mismo un desplazamiento en la frecuencia
de las bandas asociado a la disminucién del agua de hidratacién. Por lo que se
refiere al dicamba, en el complejo las bandas que no cambian con respecto al
compuesto puro son las correspondientes al anillo aromatico ve—c a 1578, 1455
y 1400 cm™, asi como la banda correspondiente al aril eter vc.o a 1242cm’. Sin
embargo otras bandas aparecen desplazadas como es el caso de la banda
correspondiente a la tension del grupo carboxilico veo que queda desplazada a
frecuencias ligeramente mas elevadas, 1723 cm-', con respecto a la del producto
puro (1711 c¢m™). La aparicién de esta banda es debida probablemente a la
presencia de algunas moléculas de dicamba en su forma molecular, y el
desplazamiento de la banda de sugiere la presencia de una gran proporcion de
monomero o moléculas aisladas de dicamba situadas entre alquilamonios, lo
que aisla el grupo carbonilo, el enlace se refuerza y sube a frecuencia un poco
mas alta.

Los resultados de espectroscopia IR muestran que el dicamba queda pues
adsorbido en AHDT, por enlaces hidrofobos débiles entre las moléculas de
dicamba y los cationes alquilamonio cuaternarios en proporcién 1:1, lo que
concuerda con el caracter reversible de la adsorcién.

Los espectros de IR de la organoarcilla AC18; tratada con dicamba mostraron
bandas de adsorcién correspondientes con las del herbicida y las organoarcilla
AC18,. Del dicamba las bandas correspondientes al anillo aromatico vec a
1578, 1466 y 1400 cm™, y la banda correspondiente al aril eter vc.o a 1234cm™
aparecen a la misma frecuancia que la del compuesto puro. La interaccion
dicamba-organoarcilla se aprecia que en las bandas correspondientes a AC18,
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de Vi 1nre disminuyen significativamente, mientras que se produce un notable
aumento en la banda correspondiente al NH enlazada, que se desplaza hasta una
frecuencia de 3262 cm™, sugiriendo que parte de los NH que antes estaban
libres pasarian a formar puentes de hidrégeno, como ya se habia puesto de
manifiesto para el 2,4-D por Hermosin y Cornejo, 1993. Asimismo vemos que
la banda correspondiente al carboxilico, ve-o, que antes aparecia a 1711
practicamente desaparece, puesto que la mayor parte del dicamba enlaza con los
grupos NH libres de la organoarcilla formando puentes de hidrégeno con el
grupo carboxilico debilitindose los enlaces y apareciendo por tanto una banda a
menor frecuencia que corresponde al C=0 enlazado y que aparece a 1629 cm™.
También podemos destacar la presencia de una nueva banda a 1521 cm’, esta
puede ser producida por el streching C-O del carbonilo que anteriormente
aparecia a 1388 cm’, pero puede haber aumentado de frecuencia por la
ionizacion de la molécula dandose lugar a la formacion del carboxilato.

Estos cambios en los espectros del complejo con respecto a los de la
organoarcilla y el herbicida, ponen de manifiesto que en este caso el
alquilamonio primario da lugar al establecimiento de enlaces polares fuertes
alquilamonio-dicamba, semejantes a los descritos para el acido 2,4-D por
Hermosin y Cornejo, 1993 y que concuerdan con el caracter irreversible medido
para la adsorcion de esta organoarcilla.
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Figura 2.11: Estudio por espectroscopia IR del herbicida dicamba.
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Figura 2.12: Estudio por espectropscopia IR del complejo dicamba-AHDT.
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Aplicacién de las organoarcillas como inmovilizantes de dicamba en suelos.

Debido a el gran poder adsorbente las organoarcillas AHDT, y ADOD;, fueron
seleccionadas para ser probadas como posibles agentes inmovilizantes o
descontaminantes de dicamba en suelos. La figura 2.14 A muestra los efectos de
la evolucién del dicamba aplicado facilmente disponible o mévil (extraible con
una solucién acuosa de CaCl,), tanto en suelos sin tratar como en suelos
tratados con organoarcillas en diferentes proporciones. La figura 2.14 B muestra

la evolucién de la fraccién de dicamba no mévil o adsorbido (extraible con
metanol-CaCl, 80:20).

A:Extractant CaCl, 0,01 M B: Extractante Metanol:CaCl,0,01 M
120 120
100 100 —0O— Suelo sin tratar
e :\o‘ —a— suelo+tAHDT, 10%
(3 Sewe’
E 80 S Ic ® | 3 g0 —e— suclo+AHDT, 20%
= —0O— Suelo sin tratar =2
= suelo+ADOD, 10%
g 6 —a— suelo+AHDT, 10%| £ 44 * 2 0%
s —o— suelo+tAHDT, 20% | Ikk*/%\;
E 40 —e— suclotADOD, 10% £ 40
Q ©
=3 - - I ‘
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Fig 2.14: Dicamba mévil o facilmente diponible (A) y dicamba residual (B),
extraido de suelos tratados y sin tratar con organoarcillas.

La figura 2.14A muestra como la proporcién de dicamba movil, o facilmente
extraible, en suelos sin tratar, descendid desde el 100% al 80 % tras la primera
hora debido a la baja adsorcién que presentaba este herbicida en el suelo
mientras que en los suelos tratados con organoarcillas, la fraccién de dicamba
mévil descendi6 drasticamente de un 100 a un 35 % en el caso de suelos
tratados con AHDT; al 10% y ADOD, al 10% y del 100 al 15% en el caso de
los suelos tratados con AHDT, al 20%. La disminucién observada en el suelo
tratado con las OA debe corresponder al herbicida adsorbido por estas, y por
ello en ambos casos AHDT, y ADOD,, que presentaban niveles de adsorcién
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semejantes (figura 2.4 y tabla 2.1), la disminucion es practicamente igual. Al
aumentar la cantidad de OA afiadida al suelo del 10 al 20%, aumenta la cantidad
de herbicida inmovilizado. Por tanto estos resultados muestran claramente como
las OA, de alto poder adsorbente, pueden ser utiles para inmovilizar o confinar
el herbicida dicamba en un suelo que fortuitamente fuera contaminado. La
figura 7B muestra la evolucién del herbicida no mdvil pero extraible con una
solucion de metanol:CaCl, 0.01 M (después de la extraccion con CaCly) y que
debe corresponder al adsorbido fuertemente por el suelo y por las OA en el caso
del suelo tratado. Se observa que la cantidad de dicamba no mévil o adsorbido,
era mayor en el caso de los suelos tratados con OAs que en los suelos sin tratar.
La cantidad de dicamba extractable con solucién metanélica, estd también
relacionada con la capacidad adsorbente de las OAs (ADOD,>AHDT>), y con la
cantidad de organoarcilla afiadida al suelo. La diferencia en la cantidad de
dicamba extraible con metanol entre los suelos sin tratar y los suelos tratados
con organoarcillas, corresponde a la adsorbida fuertemente a las organoarcillas
afiadidas al suelo. Teniendo en cuenta que los compuestos organicos extraibles
con metanol, pueden estar disponibles a los microorganismos del suelo (Kelsey
et al, 1997), la OA AHDT2 afiadida al suelo en un 10% parece ser una
herramienta potencial para facilitar la bioremediacion. Las OA podrian actuar
como barreras inmovilizadoras en zonas contaminadas con dicamba, en las
cuales bacterias degradadoras de dicamba podrian ser introducidas.

La tabla 2.5 resume el total de dicamba extraido del suelo en las dos
extracciones sucesivas, primero con CaCl, 0,01M y después con metanol-CaCl,
0,01 M.. Mientras que en el suelo sin tratar la cantidad extraible no varia
practicamente desde la primera toma hasta los 5-9 dias, por lo que debe
corresponder a adsorcion irreversible a los coloides del suelo principalmente,
materia organica y 6xidos de Fe. En cambio en los suelos tratados con las OAs
se observa una disminucion gradual, lo que indica que la adsorcién por parte de
las OAs es algo maés lenta. Después de 9 dias de incubaciéon del suelo, se
observé una gran disminucién del dicamba disponible del suelo en presencia de
organoarcillas, que era mas importante en el caso de la AHDT, al 20% (50%) y
ADOD, al 10% (54%). A pesar que las isotermas de adsorcién indican una
capacidad adsorbente similar en ambas organoarcillas, la ADOD,, mostré
mayor eficacia inmovilizante de dicamba (tabla 2.5), pero debido a la pequefia
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cantidad extractable con la solucién metanélica en comparacion con la AHDT,,
la mayor parte del herbicida no estaria disponible para los microorganismos, y
por tanto para la bioremediacién. La baja extractabilidad del dicamba
inmovilizado por la ADOD,, podria estar asociada con la baja irreversibilidad
en comparacién con la AHDT, constatada en los experimentos de adsorcién-
desorcion.

Tabla 2.5: Cantidades totales de dicamba (modvil y adsorbido) extraidos en suelos.

Tiempo | Suelo sin suelo+tAHDT, suelo+AHDT, suelo+ADOD,
(dias) tratar 10% 20% 10%
0.01 86+t1 92+1 55+1 732
03 83+l 9211 54+2 59+1
1 85+2 851 58+1 63x1
7 89+2 82+1 5412 53%1
9 8612 80+1 50+1 54+1

Aplicacién de organoarcillas en formulaciones de liberacion controlada
1. Cinética de liberacion de dicamba.

La cinética de liberacién en agua se realizé para determinar la velocidad y la
cantidad de herbicida liberado de los complejos en medio acuoso. La figura 2.15
recoge las cinéticas de liberacién en agua de dicamba para las formulaciones del
herbicida preparadas con las organoarcillas AC18,, AHDT, y ADOD,. Lo
primero que cabe destacar es que no se encontraron diferencias significativas
entre los complejos fuertes y débiles de cada una de las organoarcillas. Tras la
toma de la primera muestra, la concentracién de dicamba en solucién era del
45%, 10% y 5% para los complejos AC18,, AHDT, y ADOD, respectivamente.
En los tres casos la maxima concentraciéon de dicamba se alcanzaba tras 25
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horas de experimento manteniéndose entonces constante hasta el final. La
cantidad de dicamba liberado en cada caso aumentaba en el siguiente orden:
ADOD, (20%)<AHDT, (60%)<AC18, (85%), que estd en relacién con la
capacidad adsorbente de estas organoarcillas (fig 2.4).

120

o ACI8 débil
100 —— AC181 fuerte
—o— AHDT, débil
— AHDT2 fuerte
60 —g— ADOD, débil
—_ ADOD2 fuerte

80

40

Dicamba recuperado (%)

20

Ol T T T T T T 1 T

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180

Tiempo (horas)

Figura 2.15: Cinética de liberacién en agua dicamba de complejos de liberacion
controlada de organoarcillas

Aunque las isotermas de adsorcién (fig 2.4) indican una capacidad de adsorcion
de las organoarcillas AHDT, y ADOD, similar, podemos comprobar que la
organoarcilla ADOD, presentaba menor liberacién del plaguicida que la
AHDT,, lo que puede ser debido como se comenté previamente a la baja
irreversibilidad de la organoarcilla ADOD, respecto a la AHDT,. Estos
resultados sugieren que la fraccién de herbicida no liberado se encuentra
asociado a la arcilla organica de modo irreversible y no estaria disponible para
ser efectivo, y en este caso la organoarcilla ADOD, no seria indicada como
portador en formulaciones de liberacién controlada.

Asimismo se realizé un estudio comparativo de la cinética de liberacion de
dicamba en suspensiones suelo-agua (Figura 2.16), para determinar el efecto
ejercido por el suelo en la liberacion del plaguicida, en este caso se comparan el
dicamba técnico y la mezcla fisica con los complejos fuertes, puesto que no
presentan diferencias con los complejos débiles.
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Figura 2.16: Cinética de liberacién de dicamba en suspensiones
suelo-agua de complejos de liberacién controlada.

Tampoco se incluyé el complejo Dic-ADOD, ya que el nivel tan bajo de
liberacion en agua, hace prever su ineficacia. La figura 2.16 recoge las cinéticas
de liberacion del plaguicida en suspensiones suelo-agua del plaguicida libre y
de los complejos fuertes de dicamba-AC18,, dic-AHDT,, la mezcla fisica seca
del plaguicida y la organoarcilla AHDT, y el dicamba en forma de producto
técnico libre. En el caso de la mezcla fisica dica-AHDT; la liberaciéon fue muy
rapida alcanzandose tras los 10 primeros minutos la liberacién del dicamba del
100 %, sin encontrarse diferencias significativas entre esta mezcla fisica y el
producto técnico libre, por lo que estos resultados no muestran la mezcla fisica
como formulacion de liberacién controlada. En cambio tras la primera toma de
muestras, a los 10 minutos, la concentracién de herbicida en solucidn era del 58
% para CF-AC18, y solo del 21 % en el caso del CF-AHDT,.

En ambos casos, el dicamba liberado de los complejos, alcanzaba su maxima
concentracién de forma répida, tras 8 o 10 horas, y entonces permanecia
constante a traves de todo el experimento alcanzindose el 78 y el 60%
respectivamente. Estos resultados sugieren que parte del dicamba asociado a las
arcillas organicas no esta disponible para ser efectivo, particularmente en el
caso de el complejo AHDT,. El CF-AC18,-dicamba, tendria potencial para ser
utilizado como complejo de liberacion controlada, puesto que del 60 al 80 % del
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dicamba estaria disponible en agua tras las primeras 10 horas después de la
aplicacion. Podemos observar un descenso moderado del porcentaje recuperado
en el caso del complejos AC18; respecto a la cinética en agua lo que puede
deberse a una leve adsorcibn del plaguicida por el suelo.
La cantidad de dicamba residual extraible del suelo tras la realizacion de los
experimentos de liberacion controlada se resumen en la tabla 2.6 . La cantidad
de dicamba residual fue del 2% en el caso del CF-AHDT, y del 6.5 % para el
CF-AC18,, mientras que en el caso de la bentazona libre y de la mezcla fisica
dicamba-AHDT; no se encontré herbicida residual.

Tabla 2.6 : Dicamba residual extraido de suelos tratados con complejos bentazona

organoarcilla (A) y con el producto técnico (bentazona) en suspensiones suclo/agua.

Complejos OA-dicamba

Tiempo Dicamba CF- CF- M-F
(horas) libre AC18, AHDT, AHDT,
0 0.0 42 32 0
1 0.0 22 25 0
2 0.0 17 27 0
3 0.0 9 24 0
6 0.0 12 12 0
8 0.0 12 12 0
24 0.0 8.0 2.0 0
48 0.0 8.0 20 0
96 0.0 7.0 2.0 0
168 0.0 6.5 1.8 0

Por tanto, y dado que en agua se habia liberado el 60% en AHDT,-dic y 78 %
en AC18,, la cantidad de dicamba “inactivado” en ambos complejos es del 38 %
y 17 % respectivamente. Es decir esta cantidad de producto activo no estaria
disponible ni para perderse y contaminar, pero tampoco para hacer su efecto.
Seglin estos resultados parece que el complejo CF-AC18, parece el de mas
probabilidades de empleo como formulacién controlada, ya que alcanza un
nivel de liberacién alto, 83% y en un tiempo adecuado 10-12 h.
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2. Columnas de suelo.

Para la realizacion del ensayo de movilidad se seleccionaron los mismos
complejos que para la cinética de liberaci6on en suspensién en suelo
correspondientes a dos organoarcillas, una de adsorcion media y otra de
adsorcién alta, AHDT, y AC18, respectivamente. En el caso de la AHDT, se
probaron tres formulaciones distintas del herbicida, complejos fuerte y débil, y
una mezcla fisica del herbicida y la organoarcillas, mientras que en el caso de la
AC18, solo se estudiaron los complejos fuerte y débil.

La curva de elucién de dicamba y sus complejos, obtenidas lavando las
columnas de suelo empaquetadas manualmente con CaCl, 0,01M, se muestran
en la figura 2.17. La curva de elucién del dicamba técnico mostré su maximo
préximo a los 200 ml volumen que se corresponde con el de poro de este suelo
(Cox, 1994, tesis) y que por tanto corresponde a un herbicida que no se adsorbe
practicamente en este suelo.

140

2 120 A —ea— ACI8, fuerte
s —m— AHDT, fuerte
8 100 - 2
& —a— Mezcla fisica AHDT,
Q
£ 80 - —O— Dicamba libre
[+]
e
E 601
.2
kS
o 401
o
X 9

0 4

Agua afiadida (mL)

Figura 2.17: Curva de elucidn relativa de complejos de liberacion
controlada dicamba-organoarcilla,

Sin embargo, en el caso de los complejos se observd un desplazamiento del
maximo hacia la derecha, apareciendo este aproximadamente a los 300 ml,
como consecuencia de que su adsorcion a la OA afiadida como portadora retrasa
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tanto su aparicion como la posicion del maximo. La concentracién de dicamba
en los lixiviados disminuyé drasticamente, pero lo mas relevante y significativo
de los perfiles de elucion es que en el caso de la mezcla fisica y los complejos
las concentraciones disminuyen de forma drastica con respecto al producto puro
alrededor del pico maximo. El producto técnico dio una concentracion maxima
de 110 pM, que se redujo hasta 55 uM para la mezcla fisica dicamba-AHDT,,
45 puM para el CF-AC18; y 35 uM para el CF-AHDT,. La reduccién mas
dristica de concentracién corresponde al complejo sintetizado con la
organoarcilla de mayor poder adsorbente AHDT,. Contrastando con la cinética
de liberacién de dicamba en suspensiones suelo-agua, no se pueden destacar
diferencias muy significativas entre ambos perfiles, disminuyendo Ila
concentracion en el siguiente orden: dicamba libre>mezcla fisica dicamba-
AHDT,>CF-AC18,>CF-AHDT,. Destaca también que aunque la mezcla fisica
no se comportaba como formulacién de liberacion lenta en la experiencia
cinética en suspension acuosa, si lo hace en esta experiencia en columnas de
suelo. Estos perfiles muestran claramente la habilidad de las organoarcillas para
disminuir concentraciones elevadas de herbicidas asociadas a lluvias que
podrian ocurrir inmediatamente tras la aplicacion por arrastre y percolacién de
agua, disminuyendo por tanto la movilidad de dicamba en el suelo. Cabe
destacar también que los tres tipos de formulaciones prolongan la persistencia
del herbicida en el suelo, los tres picos se ensanchan con respecto al del
producto técnico, lo que teniendo en cuenta que esta prolongacién ocurre a
niveles de concentracién medios, esto podria ser ventajoso, desde el punto de
vista de control de malas hierbas de forma mas sostenida o prolongada en el
tiempo.

La figura 2.18 muestra la recuperacién acumulativa de dicamba de los
lixiviados de las columnas de suelo. Se puede observar que aparecen diferencias
en la proporcién de dicamba liberado entre CF-AHDT2 (50%), y CF-AC181
(75%) como consecuencia de las distintas capacidades de adsorcion de ambas
organoarcillas. En el caso de la mezcla fisica AHDT2-dicamba, el 100 % del
herbicida fue liberado, al igual que en el producto técnico libre, a pesar de ser
una organoarcilla con un elevado poder adsorbente, pero la liberacién fue més
lenta que en el caso del producto técnico libre, como indica la fig 10B. Por tanto
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la mezcla fisica actia como formulacion de liberacién controlada pero sin que
haya pérdida de producto activo por adsorcién irreversible.

150

—e— ACI18, fuerte

—a— AHDT, fuerte

—a&— Mezcla fisica AHDT,
—O— Dicamba Jibre

125 1

100 -

75 1

50 1

% de dicamba recuperado

25 1

0 200 400 600 800 1000

Agua afiadida (mL)

Figura 2.18: Curva de elucién acumulativa de los complejos de
liberacién controlada dicamba-organoarcilla

Tras los estudios de lixiviacién se realizd la extraccion del suelo con una
solucién metandlica, y no se detect6é dicamba residual. Por tanto las diferencias
en la recuperacién de estos herbicidas de los complejos con respecto al producto
técnico libre, y la mezcla fisica deben corresponder al herbicida
irreversiblemente adsorbido en las organoarcillas y por tanto no disponible.
Estos resultados ponen de manifiesto que combinando el tipo de adsorbente
(fuerte, medio, débil) y el tipo de asociacién adsorbente-adsorbato (complejo
fuerte, débil o mezcla simple), se puede disefiar una formulacién con una
determinada velocidad y alcance total de liberacidn del herbicida.

Bioensayos.
La figura 2.19, muestra los resultados de los bioensayos realizados para estudiar
la efectividad bioldgica de las distintas formulaciones de dicamba preparadas al

4%. Las fotografias muestran el estado de las plantas utilizadas en el bioensayo
(Lepidium Sativum) tras la aplicacién del herbicida.
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Figura 2.19: Resultados de los bicensayos realizados con berro (Lepidium sativum).

Efecto de la adicién de dicamba libre y en formulaciones basadas en organoarcillas

La comparacién de las macetas a las que se aplico el herbicica con las macetas
controles, pone de manifiesto la efectividad biolégica de todas las
formulaciones utilizadas, no existiendo diferencias apreciables entre la
efectividad biologica del preducto comercial libre y la de las formulaciones
preparadas usando como soporte las arcillas organicas.

Sélo cabe destacar la aparicién de un numero muy bajo de plantas en el caso de
Ias macetas donde se ha utilizado la mezcla fisica dicamba-AFDT, lo que puede
ser debido a que dado que la preparacién de este complejo se ha realizado en
seco, ha podido producirse una distribucién del herbicida menos homogénea
del producto que en el restc de los casos. Estos resultados demuestran la
utilidad de las formulaciones de liberacion controlada que usan como soporte
las organoarcillas para el control de malas hierbas a las mismas dosis de
aplicacion a las que normalmente se usan el herbicida dicamba en el campo.
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3. PICLORAM

Picloram es un herbicida de caracter acido (pKa= 2.3) utilizado para el control
selectivo de semillas de hoja ancha. El empleo de este hebicida ha sido muy
controvertido puesto que es un herbicida altamente mévil y persistente (Bovey y
Richardson, 1991; Jotchan et al, 1989, Norris et al, 1981, Fryper et al, 1979). Su
elevada movilidad esta asociada con su baja adsorcién a las particulas del suelo,
que es especilamente importante en el caso de suelos con bajos contenidos en
materia orgénica, bajos contenidos en 6xidos de hierro y aluminio y en suelos
con valores de pH de neutros a altos y altamente permeables (USDA-FS, 1984).
La persistencia de picloram puede considerarse de media a alta, oscilando entre
30 dias en regiones humedas hasta 400 dias en regiones mas aridas (NRCC,
1976). Debido a su alta persistencia y mediana solubilidad en agua picloram ha
sido considerado como un herbicida de uso restringido (Chemical and
Pharmaceutical Press, 1993), dado que han sido ampliamente evidenciados los
problemas de contaminacién medioambiental producidos por este herbicida (Liu
et al, 1997, Wood y Anthony, 1997 y Welp y Brummer, 1999).

Adsorcion de picloram en arcillas organicas.
1. Isotermas de adsorcién.

La figura 3.1 muestra las isotermas de adsorcion del herbicida picloram en las
arcillas organicas que derivan de la esmectita con menor carga laminar (H), que
se caracterizan por presentar unos niveles de adsorcion de picloram muy bajos,
por lo que la forma de las isotermas resulta poco definida, exceptuando el caso
de la HDOD,, que presenta una isoterma de tipo L. Esta mayor adsorcién en
HDOD, puede ser debida su elevado espaciado basal con respecto a las demas
(disposicién parafinica), asi como al gran tamafio el catiébn orgéanico
interlaminar facilitando probablemente la entrada de algunas moléculas de
picloram en el espacio interlaminar.
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Figure 3.1: Isotermas de adsorcién de picloram en arcillas organicas derivadas
de la esmectita de baja carga laminar(H).

La figura 3.2 recoge las isotermas de adsorcidn de picloram en organoarcillas
obtenidas a partir de la esmectita de carga laminar intermedia (W).
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Figura 3.2: Isotermas de adsorcidn de picloram en arcillas organicas derivadas
de la esmectita de carga laminar media (W)

En este caso también se presentan niveles de adsorcién bajos, si bien cabe
destacar el caso de las organoarcillas que presentan alto grado de saturacion en
catién alquilamonio, y por tanto mayor definicién de las isotermas, WC18,, tipo
S y WHDT, y WDOD, de tipo L. Entre todas estas isotermas destaca el elevado
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valor de adsorcién de WDOD,, que en el plateau alcanza un valor de adsorcién
equivalente a un cuarto de la CCC. Este valor corresponderia teniendo €l cuenta
que el grado de saturacién de esta organoarcilla es del 90% a una molécula de
picloram por cada cuatro cationes orgénicos, sugiriendo la entrada de picloram
en la interlamina de la organoarcilla.

Las isotermas de adsorcién de picloram en las organoarcillas derivadas de la
esmectita con mayor carga laminar (A), se muestran en la figura 3.3 y destaca
su alto grado de adsorcion en comparacién con las organoarcillas de esmectitas
de menor carga laminar, Estas isotermas presentan formas bien definida que
corresponden con isotermas de dos tipos: tipo L en el caso de las organoarcillas
ADOD,;, ADOD, y AHDT,, y de tipo S para las organoarcillas AC18,, AC18, y
la AHDT, parece ser de tipo C. Cabe destacar los bajos niveles de adsorcién
observados en el caso de las organoarcillas AFTM, que puede estar limitada por
los bajos espaciados basales de este tipo de organoarcillas unido al caricter
polar del herbicida.
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5 —a— ADOD, | & —o— AFTM,
= 150§ —a— ADOD, §§ 150 —e— AFTM,
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Figura 3.3: Isotermas de adsorcidn de picloram en arcillas orgénicas derivadas
de la esmectita de carga laminar alta (A)

Las organoarcillas que presentan las isotermas de tipo L (WDOD,, ADOD,,
ADOD,, AHDT,), se dan por una interaccién fuerte y especifica de las
organoarcillas con picloram desde concentraciones muy bajas, lo que se refleja
en un alto grado de adsorcién De hecho las corresopondientes a AHDT2 y
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ADOD?2 tienen cierto caricter H que evidencia un alto grado de afinidad
adsorbente/adesorbato incluso a bajas concentraciones. Estas organoarcillas son
las que presentan los grupos alquilamonios mas voluminosos, HDT y DOD
tanto en el caso de las organoarcillas de esmectitas con alta carga laminar como
de carga laminar media, si bien en el caso de la WDOD y AHDT necesitan un
elevado grado de saturacién en catién organico para obtener niveles elevados de
adsorcién. Esto indica que uno de los mecanismos mplicados en la adsorcion
sera la interaccion hidrofébica, si bien dado el tipo de herbicida que nos ocupa y
el tipo L de la isoterma sugieren la contribucién de interacciones especifica
probablemente de tipo polar como ya observamos previamente en el caso de
bentazona y dicamba.

En el caso de las isotermas tipo S, hay una resistencia inicial a la adsorcién de
picloram a bajas concentraciones, puesto que debido al menor tamafio del catién
organico o al menor grado de saturacién, se crea una superficie hidrofilica de
forma que habra una competencia entre las moléculas de agua y el picloram por
los lugares de adsorcion. Una vez que se supera el limite de concentracion para
adsorberse, se facilita el proceso de adsorcién pudiendo incluso llegar a superar
o igualar a las organoarcillas con alta saturacion y grandes alquiamonios muy
voluminosos (WDOD,, ADOD,, AHDT,). En este caso el principal mecanismo
de adsorcién podrian ser las interacciones polares, si bien también se producirdn
en menor grado interacciones hidrofébicas.

Los datos correspondientes a todas las isotermas mostradas en las figuras
3.2 y 3.3 se ajustaron a la ecuacién de Freundlich y los resultados
obtenidos fueron recogidos en la tabla 3.1. Las capacidades relativas de
adsorcién medidas por Kf reflejan lo discutido anteriormente de forma que sus
valores méaximos corresponden a las arcillas de mayor carga con alto valor de
espaciado basal y/o amonios cuaternarios altamente hidrofébos. Los valores de
nf (nf<I indican tipo L y nf>1 indican tipo S) confirman en gran medida la
forma de las isotermas.

Los valores de Koc son parametros significativos a la hora de determinar la
posibilidad de las interacciones hidrofébicas entre la organoarcilla y el catiéon
organico interlaminar, determinando de esta forma la eficacia del cation

organico como responsable de la adsorcidén de picloram por las organoarcillas.

160



Tabla 3.1: Constantes de Freundlich y coeficiente de distribucién Koc.

Muestra Kf nf Koc
AHDT, 40+1.2 1.09+0.07 267
AHDT, 240£1.2 0.48+0.05 1066
ADOD, 130+1.1 0.53+0.01 490
ADOD, 417+1.3 ‘ 0.61+0.06 1080
AC18, 175%1.2 1.37+0.07 1017
AC18, 504+1.5 1.68+0.16 1976
AFTM, 0 0 0
AFTM, 0 0 0
WHDT, 7£1.4 1.13+0.19 71
WHDT, 37+1.1 0.63+0.05 252
WDOD, 16+1.3 0.82+0.11 75
WDOD, 378+1.5 0.62+0.09 1208
WHC18, 13£2.7 1.35+0.41 131
WHC18, 62+1.3 1.45+0.11 413
WFTM, 0 0 0
WFTM, 0 0 0

Estos valores que vienen recogidos en la tabla 3.1 son maximos, contrariamente
a la que podria pensarse, en el caso de las organoarcillas saturadas con cationes
alquilamonios primarios y alta carga laminar, AC18,<AC18,, lo que puede ser
debido a la ficil accesibilidad del amonio primario que junto con el menor
volumen de la cadena alquilica facilitan la disposiciéon de espacio libre entre
ellos para la molécula de picloram. En la adsorcién de picloram en las
organoarcillas AC18, y AC18,, pueden intervenir junto a las interacciones
hidrofébicas diversas interacciones polares, puesto que por un lado la molécula
de picloram posee dos grupos funcionales (carbonilo y amino)y por otro la
organoarcilla posee dos zonas polares (el grupo NH del alquilamonio primario y
los oxigenos basales entre los alquilamonios lineales, por las que podrian
interaccionar. Sin embargo en el caso de las organoarcillas con alquilamonios
cuaternarios y con alto grado de saturaciéon del catidon organico, AHDT,,

161



ADOD, y WDOD, los valores de Koc sugieren las interacciones hidrofébicas
como las principales responsabels de la adsorcion.

2. Desorcién

Las ramas de desorcién de picloram en las distintas organoarcillas, se
representan junto a sus respectivas isotermas de adsorcion en las figuras 3.4 y
3.5 para las organoarcillas derivadas de esmectitas de alta carga laminar y carga
laminar media respectivamente. En estas figuras se observa que la tendencia
general de estas organoarcillas es la adsorcién irreversible como es el caso de
las organoarcillas AHDT, ADOD,, ADOD,, AC18,, AC18, WC18, y WDOD,,
presentando una gran histéresis, que es mas patente en el caso de la WDOD,.
Por otro lado la organoarcillas AHDT,, presentan una adsorcién
pseudorreversible que estaria asociada probablemente al bajo valor de su
espaciado basal, lo que implica la adsorcién a nivel superficial y facilitaria la
desorcion de picloram. La irreversibilidad en el caso de estas muestras, que
presentan gran poder adsorbente en su mayoria, podria indicar adsorcién
interlaminar, dado el gran espaciado basal que poseen estas OAs, en
combinacién con la superficie interlaminar disponible para las moléculas de
picloram en estas arcillas. En el caso de las organoarcillas que presentan
alquilamonios primarios, WC18, AC18, y ACI18, las interacciones polares
probables entre los grupos alquilamonio y los grupos carbonilo del picloram
(Hermosin y Cornejo, 1993, Zhao et al. 1997), contribuyen a esta
irreversibilidad. La gran irreversibilidad observada en el caso de ADOD,
WDOD,, puede también ser debida a la dificultad de difusién de picloram hacia
la superficie externa desde la interlimina, donde el espaciado libre entre los
cationes DOD podria permitir una cierta interaccién polar de las moléculas de
picloram. Este enlace estabilizaria la molécula de picloram lo que unido al gran
volumen de los cationes DOD impediria la dispersion de las moléculas de
herbicida hacia el exterior, al igual que sucediera en el caso de bentazona y
dicamba. El grado de histéresis encontrado en la organoarcilla WDOD, es
mayor que para ADOD,, lo que puede ser debido a la menor carga laminar que
presenta esta organoarcilla y por tanto al mayor espacio libre en la interlamina
entre dos cationes.
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Figura 3.4: Isotermas de adsorcidn-desorcidn de picloram en organoarcillas (A)
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Figura 3.5: Isotermas de adsorcién-desorcién de picloram en organoarcillas (W)

Los resultados de la desorcién ponen de manifiesto distintos grados de
reversibilidad que revelan también la contribucién de diferentes mecanismos de
interaccién, con diferentes fuerzas y que como ya se apuntaba por las diferentes
formas de las isotermas dependen de la carga laminar, tipo de organocatién y

grado de saturacion.

Estudio por espectroscopia IR y RX

Con el objeto de estimar las capacidades de adsorcion maxima de las
organoarcillas respecto al picloram, tratamos estas organoarcillas con una
disoluciéon 1 mM del compuesto orgénico. En la tabla 3.2 se muestran las
maximas cantidades adsorbidas por las organoarcillas, asi como el porcentaje de
la CCC ocupado por el herbicida en funcién del grado de saturacién del catiéon

organico.
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Tabla 3.2: Cantidad de picloram adsorbido y porcentaje de la CCC ocupado segun el

grado de saturacion del catién organico.

Muestra  Picloram adsorbido (umol/g)  Relacién picloram adsorbido/cation organico

AHDT, 70 1/10

AHDT, 180 2/10

AC18, 140 2/10

AC18, 360 3./10
400 T 2T,

350 4 o AHDT,
300 —a— ACIS,
250 O AC182

200

150 ~
W] e
w

0 T T T T T
0 1 2 3 4 5 6

Cs (mmol/kg)

Numero de saturaciones

Figura 3.6: Saturaciones sucesivas de picloram en arcillas organicas

Podemos observar como las cantidades maximas de picloram adsorbidas siguen
el mismo orden que el caso de las isotermas de adsorcion (figura 3.3), si bien
cabe destacar que mientras en el caso de las organoarcillas con alquilamonio
cuaternario HDT, la meseta de saturacion de saturacion se alcanza rapidamente,
en el caso de las organoarcillas que presentan alquilamonio primario C18, se
produce un aumento de la adsorcién en las primeras saturaciones hasta que se
alcanza la adsorcién maxima, lo que se hace mas evidente en el caso de la
AC18,.
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Los diagramas de difraccién de RX de las organoarcillas AHDT, y AC18; que
vienen recogios previamente en las figuras 1.10A y 1.11A fueron comparados
con los de complejos picloram-organoarcilla. En el primero de los casos, vemos
como cuando saturamos la organoarcilla AHDT, con el herbicida, se mantienen
los valores de espaciado basal, alrededor de 24 A, o sea, no se produce
expansién interlaminar, lo que no implica que no se produzca adsorcién
interlaminar, sino que el bajo valor del numero de moléculas adsorbidas por
catiébn orgénico, junto con el alto valor del espaciado basal, permite
posiblemente la presencia de las moléculas de herbicida sin necesidad de mayor
expansion.

En lo que se refiere a los complejos picloram-AC18,, se comprueba como no
aparece claramente definida ninguna difraccién, lo que puede sugerir que al
entrar el herbicida en la interlamina, se produzca una distribucién desordenada y
desigual en las interldminas, sin reflejar un espacio definido.

Las figuras 3.8, 3.9 y 3.10, muestran los espectros de IR del picloram puro y de
los complejos picloram-organoarcilla, AHDT, y AC18,, respectivamente. La
asignacién de bandas se realiz6 de acuerdo con Bellamy y se resumen en la
tabla 3.3 aquellas fundamentales que aparecen en los complejos.

Con respecto al herbicida picloram, las bandas correspondientes a los grupos
funcionales que puedan reaccionar con las organoarcillas aparecen a 3476 y
3374 cm™ correspondientes a las vibraciones de tension asimétrica y simétrica
del grupo NH, (vai), las de deformacién Sy a 1600 cm™ y las que
corresponden al grupo 4cido carboxilico cuya frecuencia aparece a 1710 cm™.
Otro conjunto de bandas multiples que aparecen en el espectro se corresponden
a los grupos CH aromatico junta con las de la respiracién del anillo, tensiones
C-Cl, etc.

El espectro del complejo de saturacion picloram-AHDT, debido a la baja
cantidad adsorbida solamente presenta las bandas mis intensas del picloram. Se
observan algunas modificaciones que se corresponden con la region de voy a
3426 y don a 1639 de la organoarcilla que disminuyen endérmenente en
presencia de picloram, ya que el ambiente hidrofébico creado por el
alquilamonio induce el desplazamiento del agua por el compuesto orgénico, por
el que es mds afin.
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Tabla 3.3: Frecuencias de adsorcién de IR de organoarcillas, picloram puro y

complejos dicamba-organoarcilla.

Vibracion AHDT, AC18, Picloram Complejo Complejo
grupo AHDT, AC1S8,
VOH-H20 3426 3436
vy libre 3437 Ausente
3476 3447 3454(pic+OA)
3374 3374 (pic) | 3381(pic+OA)
enlazado 3247 3251 (0A)
3180 3180 (OA)
VCH-CH2 2919 2919
2842 2842
Son.120 1640 1630 1625 Ausente
Ve-0 1710 1612
Sn-H 1600 1600 1625
respiracion 1538 1530(pic)
del 1456
anillo 1434
dc.n 1470 1470
VC-Ocarboxélico 1379
+80-Hearboxilico 1238
Ve 1362 1388 1306 1355

Con respecto al picloram la pequefia cantidad adsorbida no permite reconocer
en el espectro del complejo sus bandas caracteristicas a no ser las intensas
bandas de vy alrededor de 3378 del grupo arilamino primario del picloram que
parecen haber bajado ligeramente de frecuencia, quizds como consecuencia de
su implicacién en puentes de hidrogeno débiles con los oxigenos basales de las
l4minas de arcillas. El aumento de la intensidad de la banda a 1625 cm™ pudiera
responder a que engloba la vy de estos grupo NH,, que subira de 1600 cm-1 en
el picloram original, por su implicacion en estos puentes de hidrogeno débiles y
ademas el doy de las restantes moléculas de agua, por lo que la adsorcién de

picloram en AHDT, parece transcurrir por sustitucién de las moléculas de agua,
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favorecida por el entorno hidréfobo que implica interacciones hidréfobas junto
con puentes de H débiles de oxigenos basales y el grupo amino del picloram.
Todo esto concuerda con lo visto anteriormente en las isotermas de adsorcion-
desorcion que indicaban bajo nivel de adsorcién y reversibilidad.

Los espectro de IR de la organoarcilla AC18, tratada con picloram (figura
(3.10) mostraron las bandas correspondientes con las del herbicida (fig 3.8) y la
organoarcilla (fig 1.14). Del picloram podemos destacar las bandas
' correspondientes a la tension vy.y simétrica y antisimétrica a 3381 y 3454. En la
interaccién picloram organoarcilla vemos que las bandas correspondientes al
AC18, del NH libre que en la organoarcilla aparecian a 3436 desaparecen,
mientras que la banda correspondiente al NH enlazado se desplaza levemente
hasta una frecuencia de 3251, sugiriendo que parte de los NH libres pasan a
formar puentes de hidrogeno (Hermosin y Cornejo, 1993). También es notable
la desaparicion de la banda correspondiente al 8op.1120, debido al desplazamiento
del agua por la entrada del herbicida. Asimismo, vemos como la banda
correspondiente al carboxilico sin disociar vc-o, que antes aparecia a 1710
practicamente desaparece puesto que la mayor parte del picloram enlaza con los
grupos NH libres de la OA formando puentes de hidrégeno con el grupo
carboxilico produciéndose una debilitacion del enlace C=0O que ahora vibra a
frecuencia mas baja de 1612 cm™ Esta banda también podria englobar las
deformaciones de NH del grupo amino del picloram junto con las del
alquilamonio.
Por tanto en este caso la molécula de picloram se adsorbe pues asociada a los
alquilamonios desplazando también a las moléculas de agua por cierta
interaccién hidréfoba anillo-cadena alquilica pero en este caso la contribucién
polar del puente de hidrégeno del grupo C=O del herbicida con el NH del
alquilamonio intensifica la interaccion, por tanto justifica la mayor adsorcion €
irreversibilidad medida en esta AC18, con respecto a AHDT,.

168



2-Theta - Scale

— g Y
A T L T T Y T T T

1660 .58

-23.48

‘Cps

-
-
b
-
¢
o
g FURTIPOE WP 5y Are>
© L) L] - T 1
‘!r; 1'4 1'6 18 28 22 N 24 r3:)
"2-Theta - Scale
m T T ~T T T T Y T T T T
@
N
I
~N
-
]
& |
S !
[
b
-
L]
S !
®
s L) L) 1 1) T 1 1 “l 1
'i é v_é 12 12 i4a ie i8 i 22 2z 24 2e

Figura 3.7. Difraccién basal de los complejos picloram AHDT, (A) y picloram AC18,
(B).



50~

45

402

35+

30+

%T ransmittance

25<

-
o

-
o

[

.
(]

1538

3476

1710

1600

1434

1456
1

1238

-~

o
§. sernbosnebisnaderasis

t t

Wavenumbers (cm-1)

35b0 3000 2500 202)0 1 5'00

Figura 3.8: Estudio por espectroscopia IR del herbicida picloram.

%Trans mittance
- - N [X] w (2] o~ -~ o o [+ *» ~ -
W o wn o o [ o o L o L] (-3 o o v
N ST FO SR PR P PR PR PIPPY PRTON PR EYPRY FERTY FRPRTRESTT R

&N o

1625

141

1352

g

U . r u ¥
3500 3000 2500 2000 1500

Wavenumbers (cm-1)

S
1000

Figura 3.9: Estudio por espectroscopia IR del complejo picloram-AHDT,

170




70+

85~

60+

55+

345
1355

3381

50-

3251

45~

3620

1612

%T rans mittance
w
o
i

4000 3500 3000 2500 2000 1500 1000
Wavenumbers cm-1)

Figura 3.10: Estudio por espectropscopia Ir del complejo picloram-AC138,.

171



4. HEXAZINONA

Estudios de movilidad y persistencia de hexazinona en distintos suelos
realizados por Diaz (1999), ponen de manifiesto la corta persistencia del
herbicida hexazinona en los horizontes de cultivo de los distintos suelos
estudiados. Esta persistencia moderada se debe principalmente a la baja
adsorcion a los suelos (Rhodes et al, 1970; Rhodes, 1980; Bouchard et al., 1985,
Bouchard y Lavy, 1985). La elevada movilidad del herbicida hexazinona se
debe principalmente a su elevada polaridad y solubilidad en agua (33 g/L) que
hacen que sea poco retenido por las mayoria de los suelos, y en especial, por los
suelos con bajo contenido en arcilla y materia orgéanica cuya capacidad de
retencién es de por si muy baja (Bouchard et al., 1985, Allender, 1991).

Esta poca persistencia se ve aumentada por distintos factores: a) la gran
solubilidad en agua de este herbicida, que hace que se mueva mucho en el suelo
y se lave rapidamente de los perfiles superiores pudiendo pasar a las aguas
subterraneas con el consiguiente peligro de contaminaciéon de los acuiferos
(Felding, 1992) y b) la rapida degradacién, principalmente de origen
microbiano, que sufre hexazinona en condiciones naturales en los primeros
hoizontes del suelo (20-25 cm) que provoca su eliminacién del suelo
normalmente antes de seis meses, pero esta descontaminacién natural no es
operante por debajo de 50 cm (Rhodes, et al. 1980, Feng, 1987).

Estas caracteristicas de alta movilidad, junto a la baja volatilidad y baja
adsorcidén hacen que el uso de este herbicida conlieve riesgos de contaminacion
siendo recomendable se aplicacion el la época de primavera y en suelos poco
arenosos, para evitar, en lo posible, dafios al medio ambiente y una mayor
rentabilidad en su uso (Zandvoort, 1987).
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Adsorcion de hexazinona en arcillas organicas e inorganicas
1. Adsorcién de hexazinona a las arcillas inorganicas

Las isotermas de adsorcién de la hexazinona en arcillas inorganicas derivadas
de la esmectita de baja carga laminar H saturada con diferentes cationes
inorgénicos (Fe**, K" y Na") vienen recogidas en la figura 4.1. Como podemos
observar las isotermas de adsorcién a las diferentes arcillas tienen la forma tipo
L, seglin la clasificacién de Giles y col. (1960), que indica que a medida que
transcurre la adsorcién aumenta la dificultad para que las moléculas de soluto
encuentren sitios de adsorciéon vacantes. En consecuencia, las isotermas
alcanzan un maximo en el que la adsorcién aumenta muy poco al aumentar la

concentracion.
250
200 1 —e— HK
—=&— H-Na
o —a— H-Fe
=150 -
:
=100 -
&)
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Ce (mM)
Figura 4.1: Isotermas de adsorcién de hexazinona en arcillas inorgénicas
de baja carga laminar (H)

La Figura 4.2 recoge las isotermas de adsorcién de hexazinona en arcillas
inorgénicas sintetizadas a partir de la esmectita con menor laminar media W,
saturada con los cationes inorganicos Fe**, K*, Na* y Mg®" que al igual que
sucedia en las arcillas de carga laminar baja son de tipo L. Se observa
claramente como la montmorillonita saturada en Fe (W-Fe) tiene un poder
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adsorbente mucho mayor que las muestras de montmorillonita saturadas con K,
Na®y Mg®* (unas 10 veces superior), lo que puede deberse a que la adsorcién de
hexazinona en la interlimina de montmorillonita aumente con el poder
polarizante del catién interlaminar y obteniéndose una adsorciéon muy elevada
en la montmorillonita saturada en Fe**. Resultados similares los obtienen Celis
y col. (1996) para la metamitrona, que es un herbicida de la clase de las
triazinonas similar a la hexazinona.
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Figura 4.2; Isotermas de adsorcién de hexazinona en arcillas inorganicas
de carga laminar media (W)

Al igual que Celis y col. (1996) atribuyeron la alta adsorciéon de metamitrona a
la montmorillonita W- Fe al bajo pH encontrado, en la suspension de W-Fe las
moléculas de hexazinona se adsorberian en sustitucion de las moléculas de agua
asociada a los cationes, pero la acidez de esta las protonaria y pasarian a ocupar
posiciones de cambio m4s externas. El alto poder polarizante del catién Fe’* es
el que provoca la disociacion de las moléculas de agua interlaminar de la arcilla
y la consiguiente liberacién de H" (Cox y col., 1995). Esta adsorcién podria
pues representarse por dos etapas:
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[Fe*] (H,0), HOH*  +Hz

[Fe3*] (H,0), H(@A Hz

|

Hz* Hz*

El hecho de que la montmorillonita de Arizona saturada en los diferentes
cationes no adsorba hexazinona puede explicarse si tenemos en cuenta la
elevada carga laminar de esta montmorillonita que dificulta en gran medida la
separacion de las laminas de arcilla necesaria para la entrada de moléculas
polares como la hexazinona en la interldmina. Otros autores como Sanchez
Camazano (1987), Cox et al. (1997) y Celis et al. (1997) también han observado
que la adsorcién de plaguicidas a montmorillonita puede disminuir mucho al
aumentar la carga laminar del mineral.

Debido a la alta solubilidad de este herbicida en agua se ha prolongado la
isoterma de adsorcién de al arcilla inorganica de mayor poder adsorbente hasta
niveles de concentracién mas altos alcanzando la concentracion de 8mM (fig
4.3). Vemos como se produce un gran aumento de la adsorcién a mayor
concentracion, conservandose la forma tipo L de la isoterma, que alcanza
valores que superan la CCC de la arcilla y que por tanto parece implicar formas
moleculares y formas protonadas.
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Figura 4.3: Isotermas de adsorcion de hexazinona en la arcilla
inorganica W-Fe a altas concentraciones.

Los datos correspondientes a todas las isotermas mostradas en las figuras 4.1 y
4.2 se ajustaron a la ecuacién de Freundlich y los resultados obtenidos fueron
recogidos en la tabla 1.

Tabla 4.1: Constantes de Freundlich Kf'y nf

Muestra Kf nf
H-K 129+1.3 0.7310.09
H-Na 135+1.2 0.76+0.09
H-Fe 135+1.3 0.7620.09
W-K ) 16+1.1 0.08+0.06
W-Na 24+1.0 0.79+0.01
W-Fe 468+1.5 0.88+0.15
W-Mg 28+1.2 0.85+0.09
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Las capacidades relativas de adsorcién medidas por Kf reflejan lo discutido
anteriormente de forma que sus valores maximos corresponden a la arcilla W-
Fe. Los valores de nf<1 indican el tipo L de las isoptermas confirmando en gran
medida la forma lo dicho anteriormente.

La rama de desorcién de hexazinona en la arcilla inorganica W-Fe, se
representa junto a la de adsorcién en la figura 4.3.
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Figura 4.4; Isoterma de adsorcién-desorcién de hexazinona en la

arcilla inorganica W-Fe
En esta figura podemos observar como la adsorcion de hexazinona en esta
arcilla es completamente reversible. El tipo de interaccién producido en la
adsorcién explicado anteriormente, en tres etapas, mas la existencia de especies
protonadas y moleculares, junto con la elevada solubilidad de este herbicida en
agua, hacen que la adsorcién de hexazinona en arcilla inorganicas sea
completamente reversible.
Al contrario de lo que veiamos previamente en los herbicidas utilizados,
bentazona, dicamba y picloram (herbicidas de tipo acido), que no se adsorbian
en las organoarcillas inorgénicas, en el caso de el herbicida béasico hexazinona
se producir4 el efecto contrario. Mientras que en los herbicidas acidos a valores
de pH por encima del pKa, se encuentran ionizados (cargados negativamente),
por lo que dado que la arcilla estd cargada negativamente se produce repulsion
impidiendo la adsorcién de este tipo de herbicidas, mientras que a pHs por
debajo del pKa estaria en forma neutra, favoreciéndose la adsorcién. Por otro
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lado el herbicida basico hexazinona, a valores de pH por encima del pKa (de la
forma protonada), esta en forma neutra, favoreciéndose su adsorcion y a valores
de pH inferiores al pKa, se encontraria en la forma protonada, facilitandose, aun
mas la adsorcién a la superficie cargada negativamente de las arcillas. .Pero
normalmente es dificil encontrar en suelos valores tan bajos de pH.

2. Adsorcién de hexazinona a las arcillas organicas

La figura 4.4 muestra las isotermas de adsorcién de hexazinona en las
organoarcillas H, que se corresponderia a la esmectita de menor carga laminar.
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&) ()
50 50 -
0 T B | T 0 1 I |
0.0 0.4 0.8 12 1.6 0.0 0.4 0.8 12 1.6
Ce(mM) Ce(mM)

Figura 4.5: Isotermas de adsorcién de hexazinona en arcillas organicas derivadas
de la esmectita de baja carga laminar (H)

Las isotermas de adsorcién en este caso perteneceran al tipo L segun la
clasificacion de Giles (1960) que en todos los casos presentan niveles de
adsorcidn bastante bajos que se hacen mas patentes en el caso de las isotermas
correspondientes a las organoarcillas saturadas con el catién organico HDT, lo
que hace que la definicién de las isotermas no sea tan clara como en el resto de
los casos.
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La figura 4.6 recoge las isotermas de adsorcién de hexazinona a diferentes
organoarcillas preparadas a partir de la montmorillonita W. Al igual que sucedia
en la de baja carga lamiar la forma de las isotermas es del tipo L y nos niveles
de adsorcién no son muy elevados. De todas ellas las que presentaron una
mayor capacidad de adsorcién de hexazinona fueron aquellas saturadas con el
catién organico FTMA, lo puede ser debido al pequefio tamafio del catién
organico (feniltrimetilamonio) que tras adsorberse a la arcilla deja numerosos
espacios para que las moléculas de herbicida puedan adsorberse.

—=— WCI18

—e— WHDT, C18,

J i —o— WCI8,

200 —O— WHDTl 200 WETM

C, WDOoD, %0 WFTM1

E 150 - WDOD, é 150 - —— ,
5100 1 & 100 1
50 - 50

0 - T T T 0 1 I 1 1

0.0 04 0.8 1.2 1.6 0.0 0.4 0.8 1.2
Ce (mM) Ce (mM)

Figura 4.6: Isotermas de adsorcién de hexazinona en arcillas orgénicas
derivadas de la esmectita de carga lamianr media (W)

La Figtira 4.7 muestra las isotermas de adsorciéon para las organoarcillas
preparadas a partir de la montmorillonita A.

En estas que podemos diferenciar dos tipo de isotermas segun la clasificacion de
Giles (1960) del tipo L (ADOD,, AFTM, y AFTM,) y del tipo S (AHDT,,
AHDT,, ADOD,, AC18; y AC18;), en estas ultimas se ve como se produce un
aumento de la adsorcidn considerable a altas concentraciones de herbicida.

La organoarcilla que presenta mayor poder adsorbente fue AHDT,. Algunos
autores han atribuido la alta capacidad de adsorcién de esta organoarcilla a su
gran hidrofobicidad y al espacio que dejan entre si los voluminosos grupos
metilo que rodean al 4tomo de N de cadenas organicas adyacentes (Boyd y col.,
1988; Lee y col.,, 1989).En este caso, la alta solubilidad en agua de la
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hexazinona sugiere que no toda la adsorciéon sea de tipo hidréfobo. Como
vemos en la figura 4.8, debido a la elevada solubilidad de este herbicida, se han
ampliado las isotermas hasta concentraciones de 8 mM mostrando ser tipo L y
tendiendo a alcanzar un plateau de saturacién, a partir del cual la organoarcilla
no adsorberia mas cantidad de hexazinona.
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Figura 4.7: Isotermas de adsorcién de hexazinona en arcillas orgénicas
derivadas de la esmectita de alta carga laminar (A)
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Figura 4.8: Isoterma de adsorcion de hexazinona en la arcilla orgdnica AHDT,
a altas concentraciones. '



A pesar del gran volumen del grupo DOD, vemos que la adsorcion de la
organoarcilla ADOD, con alto grado de saturacién del catién organico es muy
baja, esto puede ser debido a que el gran tamafio de este cation organico, no
deje espacio suficiente para que entren los grupos tan voluminosos que rodean
al N como para que se situe la hexazinona, lo que estd favorecido aun més por
el alto grado de saturacion en cation organico.

Sin embargo, al contrario que sucediera en las organoarcillas WFIM, la
adsorcion en el caso de las AFTM es practicamente inapreciable debido a que la
alta carga de la esmectita A no permite la accesibilidad al espacio interlaminar
del herbicida.

La figura 4.9 recoge la isoterma de adsorcién-desorciéon de hexazinona en la
organoarcilla AHDT,, mostrando la gran reversibilidad producida en la
adsorcién de este herbicida debida a la gran afinidad de este herbicida por las
moléculas de agua que unida a la debilidad del la interaccién, hidrofobicidad,
hace que la adsorcion sea reversible
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Figura 4.9: Isotermas de adsorcion-desorcion de hexazinona en
la arcilla organica AHDT,
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Los datos correspondientes a todas las isotermas mostradas en las figuras 4.4,
4.5 y 4.6 se ajustaron a la ecuacién de Freundlich y los resultados obtenidos
fueron recogidos en la tabla 4.2.

Tabla 4.2: Constantes de Freundlich y coefficiente de distribucién Koc.

Muestra Kf nf Koc
AHDT, 118+1.2 0.960.09 787
AHDT, 182+1.2 0.92+0.07 810
ADOD; 100+1.2 0.75+0.18 376
ADOD, 19+1.4 0.59+0.08 50
AC18, 80+1.4 0.9510.15 465
AC18, 51+1.3 0.7140.18 196
AFTM, 9+1.1 0.980.16 132
AFTM, 9+1.3 1.1240.10 132
WHDT, 20+1.1 0.860.11 204
WHDT, 29+1.2 0.76+0.06 197
WDOD, 52+1.1 0.7840.05 243
WDOD, 39+1.1 0.880.05 125
WHC18, 31+1.5 0.430.19 314
WHC18, 22+1.5 0.40+0.22 146
WFTM; 87+1.1 0.4440.03 1930
WFTM, ' 68+1.1 0.42+0.03 1000
HHDT, 16%1.5 0.77+0.25 186
HHDT, 25+1.5 0.4610.20 190
HDOD, 42++1.1 0.750.05 315
HDOD, 66+1.1 0.71+0.06 330
HC18, 53+1.1 0.7310.05 530
HC18, 74+1.1 0.67+0.04 587
WFTM, 53+1.0 0.4510.01 746
WFTM, 5241.2 0.4110.01 584

Las capacidades relativas de adsorcion medidas por Kf reflejan lo discutido
anteriormente de forma que sus valores méaximos corresponden a la
organoarcilla AHDT,. Los valores de esta tabla, tanto de Koc como de Kf,
corroboran lo observado en las isotermas de adsorcion, indicando que en caso
de las isotermas de alta carga laminar la adsorcion es debida principalmentre a
las interac: nes hidrofébicas, lo que se refleja en los valores de Kf' y Koc
elevados de la isoterma AHDT,, saturada con un alquilamonio cuaternario.
Mientras que en el caso de las isotermas de media y baja carga laminar , los

principales mecanismos que intervendrian serian las interacciones polares, ya
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que vemos, que las organoarcillas que presentan mayores valores de Kf'y Koc
en ambos casos son las que estin saturadas con un alquilamonio de pequené
tamafio, FTM, que deja espacios polares libres, permitiendo la entrada de la
molécula de hexazinona.

Podemos concluir por tanto que el poder adsorbente de las organoarcillas
utilizadas para el herbicida hexazinona depende tanto de la naturaleza de la
montmorillonita (H, W y A) como de las caracteristicas del catién organico
presente que determinan la distribucién y disposicion del mismo en la
interlamina. En nuestro caso la muestra AHDT, es la que mayor capacidad de
adsorcién presenta entre todas las muestras utilizadas.

Estudio por difraccion de RX y espectroscopia IR de complejos de
hexazinona con arcillas organicas e inorganicas

La figura 4.10 muestra la saturacién de la arcilla inorganica W-Fe y de la
organoarcilla AHDT, obtenidas tras la realizacidn de tratamientos sucesivos con
una disolucién concentrada del compuesto organico (hexazinona 8 mM).
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—o— W-Fe
1600 4 ~ —O— AHDT;
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400 T T T T T T
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Figura 4.10: Saturaciones sucesivas de hexazinona en arcillas inorgénic
(W-Fe) y organicas (AHDT,)
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En esta figura podemos observar, que si bien en un principio, ambas arcillas
siguen el mismo proceso, a medida que aumentamos el nimero de saturaciones
vemos como la arcilla inorganica presenta un ligéramente mas alto grado de
adsorcidn, como vimos previamente en las isotermas de adsorcién. Los anélisis
por difraccién de RX de los complejos preparados con la arcilla inorganica (W-
Fe) y la organoarcilla (AHDT2) mostraron una clara diferencia entre los
espaciados basales de los complejos arcilla-herbicida y de la arcilla pura. En la
figura 4.11 A vemos como el espaciado basal de 13.1 A hasta 16.6 A en el
complejo W-Fe (fig 4.11 B).

Este aumento se hace mas patente cuando tratamos estas muestras a 110 °C,
viendo como con la pérdida de agua la muestra de arcilla sola disminuyes su
espaciado hasta 11.2 A (fig 4.12 A), mientras que el complejo se mantiene a
16.0 A (4.12 B), esto sugiere el desplazamiento casi total del agua de
hidratacién de las interlamina con la entrada del herbicida hexazinona. Otros
autores como Sanchez-Camazano y Sanchez-Martin 1987, Cox et al, 1995,
Celis et al, 1997 y Hermosin et al 1992, han indicado la capacidad de los
plaguicidas polares como la hexazinona, de acceder a las superficies internas de
minerales de la arcilla aumentando el espaciado basal de éstos.

De la misma forma, el espaciado basal de 22.7 A de la organoarcilla AHDT,
(fig 4.13 A) aumenta hasta 34.8 en los complejos (fig 4.13 B). Este aumento del
espaciado basal de las arcillas tras su interaccién con el herbicida sugiere la
adsorcion de la hexazinona en los espacios interlaminares de las arcillas.

Los elevados valores de espaciados basales de las muestras de organoarcilla
comparados con los de las arcillas inorganicas son debidas a la presencia del
catién organico de tipo alquilamonio que por su gran tamafio origina una gran
separacion de las laminas de arcilla. No obstante, a pesar de su gran separacion
inicial, 1a adsorcién de hexazinona en las organoarcillas provoca un aumento
adicional de esta distancia entre las laminas. Los resultados de difraccién de RX
muestran que una gran parte del herbicida asociado a W-Fe y AHDT,, se
encuentra en el espacio interlaminar de las arcillas, lo que por otra parte es

légico dado el gran tamafio de la hexazinona y las elevadas cantidades
adsorbidas.
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La figura 4.14, muestra los espectros de IR de la hexazinona pura, cuya

asignacion de bandas se realizé de acuerdo con los estudios llevados a cabo por

Bellamy. Las bandas més caracteristicas a tener en cuenta apareceran a 2971,

2936 y 2856 cm™ y corresponden a la tensién simétrica y asimétrica de los
grupos metilo (vc.g), a 1710 y 1669 apareceran las bandas correspondientes a

Ve-o, @ 1588, 1509 y 1425 cm™ aparecen las bandas correspondientes a la
respiracion de anillo, , las bandas de &cn apareceran a 1451 em? y las
correspondientes a 8¢y aparecen a 1469 cm™.

Tabla 4.3: Frecuencias de adsorcién de IR de la organoarcilla AHDT,, la arcilla

inorganica W-Fe, hexazinona y los complejos hexazinona-arcilla.

Vibracién AHDT, W-Fe Hexazinona | Complejo Complejo
grupo AHDT, W-Fe
VOH-H20 enlazad 3426 3410 3442 3442
VCH-CH2 2919 2924
2842 2853
V.4 de 3250
protonacion en el
N cuaternario
fuera del anillo
VcH 2971
2936 2934
2856 2858
Som-120 1640 1640 ausente ausente
Ve-0 1710 1719 1723
1669 1659 1651
Ve 1588 1582 1580
respiracién del anillo 1509 1518
1425 1513
Sc.H 1470 1469 1467
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Las figuras 4.17 y 4.18, recogen los espectros de IR de la organoarcila AHDT,
y del complejo hexazinona-AHDT, respectivamente. En los espectros del
complejo cabe destacar como la banda compleja de OH enlazado (del agua y
OH ligados a la red) pasard una frecuencia de 3426 a 3442 em’. La
desaparicion de la banda de 1640 cm’ correspondiente a Soumo sugiere el
desplazamiento del agua por el herbicida, explicando que la banda de von
enlazado, pase a mayores frecuencias (3442 cm’) probablemente por ’
encontrarse las moléculas de agua restantes en un entorno mas hidréfobo y
menos polarizadas.

Por otra parte vemos como los grupos carbonilos ceténicos del herbicida cuyas
vibraciones ve-o aparecen a 1710 y 1669, se modifican sélo ligéramente a 1719
y 1659 indicando una pequefia alteracién del entorno molecular, evidentemente
mas hidréfobo y menos polarizante por tantointeraccion con los OH acidos de la
red.

Ademis la banda que en el herbicida aparecia a frecuencia de 1710, ahora
aumenta apareciendo a 1719, lo que puede implicar la ruptura de enlaces
intermoleculares de la molécula de dicamba al ponerla en contacto con la
6rganoarci11a.

Para concluir podemos decir que el principal mecanismo de interccién de esta
organoarcilla con el herbicida hexazinona, seria la interaccion hidrofilica de
forma que la hexazinona desplazaria al agua de hidratacién favorecida por el
entorno hidréfobo. Esta interaccién hidrofila/hidréfoba favorece una alta
adsorcion pero es lo suficientemente débil como para que se produzca la
desorcién, favorecida asi mismo por la elevada solubilidad en agua de este
herbicida.

Las figuras 4.15 y 4.16, recogen los espectros de IR de la arcila inorgénica W-
Fe y del complejo hexazinona-W-Fe respectivamente. Cabe destacar la
aparicion de las bandas correspondientes al vcoy del herbicida a las mismas
frecuencias que lo hacian en el espectro de hexazinona 2934 y 2858 cm’. Sin
embargo la banda del OH ligado pasara al igual que en el caso anterior a
frecuencias mas altas, de 3410 a 3442 cm’, que junto a la desaparici6n de la
banda Soumo sugieren el desplazamiento del agua por el herbicida. La
interaccién de los carbonilos es completamente anéloga a la que veiamos en el
caso anterior, pero la protonacién e interaccién de las moléculas protonadas con
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la lamina de arcilla hace que las frecuencias varien algo mas. De este modo que
se producen puentes de hidrégeno entre los carbonilos y los OH de la red que
hacen que estas bandas pasen a frecuencias menores, 1651 y 1579 cm-1.Asi
mismo se produce un aumento en la banda de ve-o de 1710 a 1723, debida a la
ruptura de enlaces intermoleculares de la molécula de hexazinona.

El punto mas importante que se observa es la aparicién de una nueva banda a
3250 cm” correspondiente al vyy, generada por la protonacién del grupo
aminico de la molécula orgénica y la adsorcién de hexazinona protonada por un
mecanismo del intercambio catidnico, corroborando lo discutido anteriormente
en las isotermas de adsorcion. Este mecanismo de interaccién débil permite la
salida del herbicida al ser puesto en contacto con agua, explicando la
reversibilidad de el proceso de adsorcion.
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Aplicacién de arcillas naturales y organicas en formulaciones de liberacién
controlada

Para la preparacion de los complejos adsorbente-herbicida como posible base de
formulaciones de liberacién lenta se seleccionaron dos arcillas: una inorgénica
(W-Fe) y otra organica (AHDT,). Estas arcillas fueron seleccionadas por ser las
que presentaron mayor poder adsorbente de las diferentes arcillas empleadas.
De cada una de las arcillas (inorgénica y orgénica) se hicieron tres
preparaciones: una mezcla fisica del soporte y el herbicida, un complejo débil y
un complejo fuerte. En principio, estos complejos se prepararon asi para tener
un rango de diferentes grados de asociacion entre el soporte y el herbicida.

Las cinéticas de liberacion en agua y en suelo se realizaron para conocer la
velocidad y la cantidad de herbicida que los complejos preparados pueden
liberar tanto en medio acuoso como en suspension del suelo estudiado.

Cinéticas de liberacion en agua y suspensiones suelo-agua.

1. Liberacién de hexazinona de complejos hexazinona-arcilla inorganica

La figura 4.19 muestra la cinética de liberacién de hexazinona en agua a partir
de la forma comercial y las distintas formulaciones de herbicida preparadas con
la organoarcilla W-Fe. Puede observarse que la liberacion de hexazinona de la
formulacion comercial en agua es muy rapida, liberandose el 100% del
herbicida desde el primer momento del muestreo. Sin embargo, para las
formulaciones preparadas a partir de la arcilla inorganica, W-Fe la liberacion de
hexazinona ocurre mucho mas lentamente y las cantidades totales de herbicida
liberado fueron inferiores al 100%: un 77% para la mezcla fisica, un 73% para
el complejo débil y un 19% para el complejo fuerte.
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Figura 4.19: Cinéticas de liberacién de hexazinona en agua de la formulacién
comercial y de las formulaciones basadas en la arcilla inorganica W-Fe.
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Figura 4.20. Cinéticas de liberacién de hexazinona en suspensiones de

suelo de la formulacién comercial y de las formulaciones basadas en la
arcilla inorganica W-Fe
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En suspension agua:suelo (Figura 4.20), la liberacién de hexazinona de la
formulacién comercial es también muy rapida aunque la cantidad liberada
disminuye al 80%, debido a que parte del herbicida queda adsorbido al suelo
presente en la suspension.

La mezcla fisica se comporta practicamente igual que la formulacién comercial
y los complejos débil y fuerte liberan algo menos de herbicida que en agua pura;
el complejo débil libera un 65% y el fuerte libera un 17%. Esta diferencia ha de
deberse a la adsorcidn por el suelo de parte del herbicida liberado. Llama la
atencién que el efecto adsorbente de la W-Fe en la mezcla no se ponga de
manifiesto en presencia de suelo, pero sera debido a que el mayor contenido en
suelo enmascara el efecto del poco peso de W-Fe.

En las cinéticas obtenidas en suspensién agua:suelo también se determiné la
cantidad de herbicida que se extraia de la fase sélida con una solucién
extractante metanol:agua (1:1) Estas cantidades se dan en las tabla 4.4 para los
diferentes tiempos de muestreo.

Los datos de las tabla 4.4 ponen de manifiesto una reduccién en la cantidad de
hexazinona extraida de la fase sélida al aumentar el tiempo de muestreo para
todas las formulaciones utilizadas.

Tabla 4.4. Cantidades de hexazinona (umol/Kg) extraidas de la fase sélida en las
cinéticas de liberacién en suspensién suelo-agua: formulacién comercial y complejos de

la arcilla inorganica FeSWy.

Tiempo (dias) Formulacién
Comercial Mezcla fisica C. Débil C. Fuerte
1 7.75£0.34° 7.28+0.58 6.30+0.10 1.96+0.30
2 8.33+0.45 5.39£1.01 4.67+0.13 1.27£0.24
3 6.44+0.03 4.80+0.05 3.14+0.03 0.82+0.05
7 4.52+0.01 3.36+0.41 1.33+0.11 0.83+0.17

? media + error estandar.

Aunque, en principio, esta disminucion de la cantidad de hexazinona en la fase

sélida podria deberse a que el herbicida se ha ido liberando a la disolucién, las

concentraciones de la disolucién aumentaron muy poco durante los tltimos dias
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del experimento. Esto sugiere que las uniones entre herbicida y las particulas
sélidas (del suelo o del soporte) podrian reforzarse con el tiempo haciendo més
dificil 1a extraccion del herbicida.

1. Liberacién de hexazinona de complejos hexazinona-arcilla organica

Las cinéticas de liberacion para las formulaciones de organoarcilla, AHDT,
(Fig. 4.21 y 4.22), presentaron caracteristicas similares a las obtenidas para las
formulaciones de la arcilla inorganica W-Fe
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Figura 4.21: Cinéticas de liberacién de hexazinona en agua de

de la formulacién comercial y de las formulaciones basadas en
la organoarcilla AHDT,

En agua (fig 4.21), frente a una rapida liberacién del 100% del herbicida de la
formulacién comercial, la liberacién de los complejos fue mucho mas lenta con
porcentajes finales de herbicida liberado del 92% para la mezcla fisica, 65%
para el complejo débil y 54% para el complejo fuerte. Las concentraciones y
porcentajes de liberaciéon en agua de hexazinona de las formulaciones con
organoarcilla son en todos los casos ligeramente superiores a los observados
para W-Fe excepto en el caso del complejo débil. No obstante, en este caso
inicialmente la liberacion también fue menos rapida, lo que parece indicar una
interaccion mas débil de la hexazinona con W-Fe que con AHDTS.
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En suspension agua:suelo (fig. 4.22), la liberacion del herbicida de los
complejos débil y fuerte fue lenta y los porcentajes totales de herbicida liberado
fueron algo inferiores a los obtenidos en agua pura (70%) para la mezcla fisica,
54% para el complejo débil y 44% para el complejo fuerte), debido a una cierta
adsorcién al suelo presente en la suspensién.
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Figura 4.22: Cinéticas de liberacion de hexazinona en suspensiones de
suelo de la formulacion comercial y de las formulaciones basadas en
la organoarcilla. AHDT,

En presencia de suelo la mezcla y el complejo débil AHDT, se comportan de
forma similar al complejo débil de W-Fe y tan solo el complejo fuerte AHDT,-
hexazinona libera mas herbicida que el correspondiente a W-Fe. Tanto en uno
como en otro caso, la uUnica cinética que muestra un decrecimiento en
concentracion entre la 1* y la 2° toma es la mezcla debido a la adsorcion de la
hexazinona previamente disuelta a la arcilla de la mezcla fisica.

En las cinéticas obtenidas en suspensién agua:suelo también se determiné la
cantidad de herbicida que se extraia de la fase sélida (tabla 4.5).
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Tabla 4.5. Cantidades de hexazinona (umol/Kg) extraidas de la fase sdlida en las

cinéticas de liberacién en suspensién suelo-agua: formulacién comercial y complejos de

la organoarcilla AHDT,.
Tiempo (dias) Formulacién
Comercial Mezcla fisica C. Débil C. Fuerte
1 7.75+0.34% 8.14+0.91 7.03£1.03 5.63+0.82
2 8.33+0.45 7.86+0.63 5.57+0.34 4.64+0.01
3 6.44+0.03 6.12+0.41 5.14+0.53 4.38+0.11
7 4.52+0.01 4.22+0.13 4.15+0.56 2.67+0.02

* media + error estindar

Los resultados son similares a los obtenidos previamente para las arcillas
inorgénicas, pero destaca que las cantidades residuales son mayores en el caso
de la arcilla orgénica que en la inorgénica, debido a que el mecanismo de
interacciéon mas fuerte en este ultimo caso impide su extraccioén del espacio
interlaminar. El herbicida no liberado queda asociado a la arcilla portadora en la
formulacién y quedaria de esta forma inactivado en el suelo. Al no ser extraible
con metanol, el herbicida no es disponible para las plantas (por tanto no puede
causar efectos secundarios no deseados en cultivos posteriores) ni esta
disponible para procesos de contaminacién difusa como arrastre o lixiviado.

Lixiviacion en columnas de suelos

1. Estudios de lixiviaciones de los complejos hexazinona-arcilla inorganica

En la Figura 4.23 y 4.24 se muestran las curvas de elucién de hexazinona en el
suelo estudiado tras su aplicacidn a las columnas como formulacién comercial y
como formulaciones preparadas a partir de la arcilla inorganica W-Fe. Las
curvas de elucion relativas (Fig. 4.23) muestran las concentraciones de
hexazinona en los lixiviados recogidos diariamente, mientras que las curvas
acumulativas (Fig. 4.24) muestran estos mismos resultados en forma de
cantidades totales de hexazinona lixiviada desde el comienzo del experimento.
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La curva de elucién relativa de la hexazinona aplicada como formulacién
comercial (Fig. 4.23) es muy simétrica y estd centrada préxima al volumen de
poros de la columna (V,= 200 ml). Este tipo de curvas es caracteristica de
sistemas suelo:plaguicida en los que el plaguicida es retenido poco por el suelo
(Beck y col., 1993). En nuestro caso, la hexazinona es un herbicida muy polar y
el suelo utilizado presenta un bajo contenido en arcilla y materia organica, lo
que hace que el plaguicida se retenga poco (Bouchard y col., 1985; Felding,
1992). La curva de elucién acumulativa muestra que la mayor parte de la
hexazinona aplicada como formulacién comercial (90%) es recogida en los
lixiviados al final del experimento.
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Figura 4.23: Curva de elucién relativas de hexazinona aplicada a las columnas
como formulacién comercial y como formulaciones de la arcilla inorganica
W-Fe.

Los perfiles de elucién para la formulacién comercial indican, por tanto, que la
hexazinona es un herbicida muy mévil, apareciendo en los lixiviados poco antes
de la aplicaciéon de 200 ml de agua y lixiviando completamente después de
aproximadamente 600ml. Este valor corresponde a una lluvia de unos 300 /m’
que, segin nuestros resultados, podria suponer la pérdida de la actividad de este
herbicida con la consiguiente pérdida econémica para el agricultor.

En comparacién con la lixiviacién del producto comercial, cuando Ila
hexazinona se aplicé como formulaciones de la arcilla inorganica W-Fe, las
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concentraciones de herbicida en los lixiviados fueron menores y el pico de
méxima concentracién se desplazé ligeramente hacia la derecha (Fig. 4.23). El
pico de maxima concentracion disminuyé de 48 puM para la formulacion
comercial a 30 uM para la mezcla fisica, 17 pM para el complejos débil y tan
s6lo 4 uM para el complejo fuerte, indicando un menor potencial de lixiviacion
del herbicida en este mismo orden y, por lo tanto, una reduccién del riesgo de
contaminaci6n de aguas subterrdneas en condiciones de campo en el caso de un
aporte de agua abundante por precipitacion o por riego.

En las curvas de elucién acumuladas representadas en la Fig. 4.23 se observa
mas claramente como la lixiviacién de hexazinona para las formulaciones de
W-Fe comienza mas tarde que en el caso de la formulacién comercial y como la
cantidad total de herbicida lixiviado al final del experimento también disminuye
en el orden: comercial > mezcla > débil > fuerte. v
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Figura 4.24: Curva de elucién acumulativa de hexazinona aplicada a las columnas
como formulacién comercial y como formulaciones de la arcilla inorganica W-Fe.

Los resultados de lixiviacion han mostrado porcentajes de herbicida recuperado
al final del experimento en los lixiviados inferiores al 100% en la mayoria de las
formulaciones preparadas. La extraccién de los diferentes anillos de las
columnas usando una mezcla metanol:agua (1:1) indic6 que la cantidad residual

de herbicida que se podia extraer de los mismos era muy pequefia (en la
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mayoria de los casos inferior al 1%). Esto indica que las diferencias entre la
cantidad de hexazinona aplicada y lavada es debida bien a degradacion, bien a
adsorcién irreversible al suelo o al adsorbente utilizado en las formulaciones.
Esto esta de acuerdo con el hecho de que, los porcentajes de herbicida lixiviado
aumenten en el orden comercial < mezcla fisica < complejo débil < complejo
fuerte, ya que en este orden también debe aumentar la fuerza de unién entre el
herbicida y el soporte asi como el tiempo de residencia del herbicida en la
columna de suelo, lo que facilitaria su degradacion.

2, Estudios de lixiviaciones de los complejos hexazinona-arcilla orginica
Resultados similares a los obtenidos con la arcilla inorgéanica, se obtuvieron en

los experimentos de lixiviacion en los que se aplicd la hexazinona soportada en
la organoarcilla (AHDT,) (Fig. 4.25 y 4.26).
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Figura 4.25: Curva de elucion relativa de hexazinona aplicada a las columas de suelo
como formulacién comercial y como formulaciones de la organoarcilla AHDT,

La aplicacion del herbicida soportado en la organoarcilla dio lugar a una
reduccion de las concentraciones de hexazinona en los lixiviados de las
columnas respecto a la aplicacion del producto comercial (Fig. 4.25),
disminuyendo también las pérdidas totales de herbicida por percolado: 76%
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para la mezcla fisica, 55% para el complejo débil y 41% para el complejo fuerte
(Fig. 4.26).

Los perfiles de elucién de la Fig. 4.25 muestran, por otra parte, una clara
diferencia entre la posicién del pico de méxima concentracion para el producto
comercial, y la posicion del pico de maxima concentraciéon para las
formulaciones de organoarcilla, para las que se encuentra significativamente
desplazado hacia mayores volimenes de agua afiadidos (un desplazamiento de
100-150 ml). También puede apreciarse que estas formulaciones mantienen una
concentracién moderada de hexazinona durante un periodo de tiempo mas
prolongado (de 600 a 1000 ml de agua afiadida), que la formulacién comercial
(Fig. 4.25).
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Figura 4.26 : Curva de elucién acumulativa de hexazinona aplicada a las columnas
de suelo como formulacién comercial y formulaciones de la organoarcilla AHDT,

Resumiendo, los resultados obtenidos en los experimentos de lixivacién ponen
de manifiesto un menor potencial de percolado para hexazinona cuando ésta es
aplicada en formulaciones de arcilla orgénica e inorganica en comparacion con
la formulacién comercial libre. Las concentraciones en los lixivados se reducen
en un 35-90% y las pérdidas totales por percolado un 10-90% dependiendo del

tipo de formulacion. Ademas, y especialmente en el caso de las formulaciones
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de organoarcilla, los complejos alargaron la presencia del herbicida en el suelo a
concentraciones moderadas durante un periodo més largo de aplicacién de agua,
exhibiendo un comportamiento tipico de formulaciones de liberacién lenta.

Puede concluirse por tanto que las formulaciones preparadas podrian estar
recomendadas a la hora de reducir los riesgos de contaminacién de acuiferos
bajo los campos de aplicacién de hexazinona asi como para disminuir las
pérdidas de actividad biolégica asociadas con grandes pérdidas de herbicida por
riego o precipitaciones abundantes. Estas pérdidas podrian estar favorecidas en
" suelos con bajos contenidos en arcillas y materia organica como el utilizado en
nuestro estudio. El potencial de lixiviacién y las concentraciones de herbicida a
lo largo de un determinado aporte de agua, puede por otra parte, controlarse
eligiendo adecuadamente el tipo de formulacién (arcilla orgénica o inorgénica o
tipo de complejo: mezcla, complejo débil o complejo fuerte).
En el caso de los estudios de lixiviacién los complejos preparados con las
arcillas orgénicas, la extraccién de los diferentes anillos de las columnas usando
una mezcla metanol:agua (1:1) indicé también que la cantidad residual de
herbicida que se podia extraer de los mismos era muy pequefia (en la mayoria
de los casos inferior al 1%).

Bioensayos

Las Figuras 4.27 y 4.28 muestran los resultados de los bioensayos realizados
para estudiar la efectividad bioldgica de las distintas formulaciones de
hexazinona preparadas en este trabajo. Las fotografias muestran el estado de las
plantas utilizadas en el bioensayo (Lepidium Sativum) justo antes de la
aplicacién del herbicida (fotografia superior) y una semana después de la
aplicacion de hexazinona en forma de las diferentes formulaciones (fotografia
inferior). La dosis de aplicacién elegida fue de 10 Kg m.a./Ha, para que
estuviera dentro del rango de 6-12 Kg /Ha recomendado para el uso de este
herbicida en el campo (de Lifian, 1994).
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La comparacion de las macetas a las que se aplicé el herbicida con las macetas
controles pone de manifiesto la efectividad bioldgica de todas las formulaciones
utilizadas, no existiendo diferencias apreciables entre la efectividad del
producto comercial libre y la de las formulaciones preparadas usando como
soporte a las arcillas inorginica y organica. Estos resultados demuestran la
utilidad de las distintas formulaciones de liberacién lenta preparadas en el
presente trabajo para el control de malas hierbas a las mismas dosis de
aplicacion a las que habitualmente se aplica la hexazinona en el campo.

205



Antes de Ia aplicacion de hexazinora
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Control

1 semama tras ia aplicacién

Control & Comercial | Mezcla

Figura 4.27: . Resultados de los bioensayos realizados con berro (Lepidium Suitvum).
Efecto de 1a adicion de hexazinona en forma de formulacidn comnercial v en forma
de formulaciones basadas en la arcilla inorganica W-Fe,
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Antes de Ia aplicacién de hexazinona

1 semana tras la aplicacién

Comercial

Control

Figura 21. Resuitado de los bioensayos realizados con berro (Lepidium Sativum),
Efecto de Ia adicién de hexazinona en forma de formulacion comergial y en
forma de formulaciones basadas en la organoarcilla AHDT?2.
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VII. CONCLUSIONES



Los resultados obtenidos a lo largo del desarrollo de la presente memoria nos
permiten deducir las siguientes conclusiones, que agruparemos cuando sean
comunes por tipos de herbicida y cuando se diferencien se particularizara:

1 La adsorcion de los herbicidas 4cidos, bentazona, dicamba y y picloram, no se
adsorben en las arcillas inorgénicas por su caracter acido, incompatible con los
centros de carga permanente de estos minerales.

2 La adsorcién de los estos herbicidas acidos en arcillas organicas de forma
general aumenta con la carga laminar de la arcilla, con el tamafio y volumen del
catidn organico, con el grado de saturacion y con el valor del espaciado basal.

3. Las isotermas de adsorciéon de los herbicidas acidos en las organoarcillas
presentan dos formas bien diferenciadas (cuando el nivel de adsorcién lo
permite).
a) Forma L 6 H que indican interaccion especifica por el solvente
desde concentraciones muy bajas.
b) Forma S: Implican una resistencia inicial a adsorberse, por
competir con el solvente, pero a concentraciones superiores la
adsorcion aumenta drasticamente.

4. Las isotermas de tipo L se dan en el caso de OA de carga laminar alta y
media y con cationes cuaternarios mas voluminosos DOD y HDT. Las
isotermas de tipo S corresponden a OAs de alquilamonio primario o
cuaternarios de baja saturacion.

5. Las formas de las isotermas, las capacidades de adsorcion derivadas de la
ecuacién de Freundlich y la eficacia de los alquilamonios medidos como Koc
indican que los herbicidas 4cidos, ademas del entorno hidréfobo de los
alquilamonios, necesitan la existencia de superficie “polar” para alojarse en la
interlamina de las OAs.

6. En todos los casos la interaccién de los herbicidas 4cidos con las OA de
elevada capacidad adsorbente es una combinacién de interacciones hidréfobas y
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polares, las primeras predominan en el caso de isotermas L y las segundas en las
S.

7. Las capacidades de adsorcién de las OAs son similares para todos los
herbicidas acidos, si bien a concentraciones bajas (< 1mM) esta favorecida en el
caso de la bentazona con valores de solubilidad y pKa medios.

8. Las adsorciones de bentazona y dicamba en organoarcillas que presentan
isotermas de tipo L son reversibles, a excepcién de la arcilla WDOD,, mientras
que los de tipo S son irreversibles lo que esta de acuerdo con la contribucién
relativa de fuerzas hidrofdbicas y polares. La arcilla WDOD, por tener menor
carga dispone de mayor espacio “polar” entre los cationes alquilamonio y
estabilizan en mayor grado las moléculas de herbicida asociada a ellos.

9. El herbicida amino 4cido picloram presenta todas las isotermas de tipo
irreversible, si bien en algunos casos las histéresis (AC18, y AC18,;) son
menores, indicando en este caso una mayor interaccion que en los otros 4cidos.

10. La variacién de la adsorcién con el pH indica que en todos los casos estd
favorecida la adsorcion de la especie molecular.

11. La hexazinona por su alta solubilidad se adsorbe en las arcillas inorganicas
de carga baja y media dando isotermas de tipo L Esta adsorcién esta
enormemente favorecida en el caso del catién de cambio Fe’ por su pH 4cido, y
transcurre en tres etapas, adsorcion de la molécula neutra, protonacién y
desplazamiento del H' o Fe*" Llegan a superar la CCC indicando que algunos
protones son compartidos por dos moléculas de hexazinona. Esta adsorci6n es
reversible.

12. La hexazinona se adsorbe en las OAs de carga baja y media en una
extensioén similar que en las correspondientes inorgénicas, a excepcion del Fe.
Las organoarcillas de carga laminar alta cationes voluminosos, alta saturacién y
alto espaciado son de nuevo las mas poderosos adsorbentes de hexazinona pero
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en todos los casos se obtienen isotermas de tipo L—S y de caracter reversible,
indicando una interaccién débil con el adsorbente.

13. Los difractogramas de Rayos X muestran que en la mayoria de los casos los
herbicidas é4cidos se adsorben en el espacio interlaminar de las OAs y la
hexazinona lo hace igualmente en la W-Fe y en las organoarcillas con mayor
poder de adsorcién.

14. Las espectroscopia IR de los complejos herbicidas acidos-OA, revelan
diversos tipos de mecanismos de enlaces segun el tipo de arcilla y herbicidas.

a) Los herbicidas 4cidos, bentazona, dicamba y picloram, en las
organoarcillas mas adsorbentes de lata saturacién en alquilamonios
cuaternarios voluminosos (AHDT,) muestran un aumento en las
frecuencias de tension del enlace C=0 que indica la ruptura de
enlaces intermoleculares, y las formas monoméricas sustituyen al
H,O interaccionando hidrofébicamente con las cadenas alquilicas
del alquilamonio. Ademads se establecen débiles enlaces polares de
los diversos grupos funcionales conteniendo NH (bentazona y
picloram) con los oxigenos basales.

b) Los herbicidas 4cidos en el caso de las OAs de alquilamonio
primario, sustituyen igualmente al agua interlaminar, pero muestran
todos una disminucién importante de frecuencia vc=o del acido y
del vyy del grupo amino del alquilamonio por establecer entre ellos
enlaces polares fuertes. En el caso de la bentazona el grupo S=0O
también revela este tipo de enlace y en el picloram los grupos —NH,
también muestran enlace con los oxigenos basales.

15. Los espectros IR de los complejos de hexazinona con W-Fe y AHDT,
muestran ambos la entrada de las moléculas en el espacio interlamianr pero
mientras en la OA no aparecen cambios importantes en las bandas de la
hexazinona, sugiriendo solamente interaccion hidrofobica en la W-Fe aparece
una nueva vibracion correspondiente a la protonacion del grupo amino terciario
de la hexazinona. La coexistencia en ambos complejos de la hexazinona y
moléculas de H,O, también revelada por los grandes espaciados de los
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complejos unido a la alta solubilidad en H,O, justifica la reversibilidad del
proceso de adsorcion.

16. El poder inmovilizante de las OAs se ensayd para las mas adsorbentes
AHDT, y ADOD, y para los herbicidas 4dcidos bentazona y dicamba. Ambas
mostraban un fuerte poder inmovilizante, mayor en el caso de la bentazonaque
llegan a restringir el 100 % del herbicida libre y entre el 60 y el 80 % en el caso
del dicamba. Este efecto inmovilizante es inmediato, y es proporcional a la
cantidad de OA afiadida pero no tanto a su capacidad de adsorcion, y casi no
varia con el contenido de agua del suelo (50 % y 30 %). Mientras que en el caso
del dicamba précticamente todo el herbicida inmovilizado parece biodisponible,
en el caso de la bentazona queda adsorbido de forma no extractable en
cantidades del 80 al 20 % dependiendo de la cantidad de OA y de su capacidad
adsorbente.

17. Los adsorbentes elegidos como portadores de liberacion lenta fueron alguno
de adsorcion alta y reversible (alquilamonios cuaternarios de alta saturacién) y
otro de adsorcién media o irreversible (AC18,) y se disefiaron tres tipos de
interacciones , mezcla fisica en seco (MF), complejo débil po asociacién a
tiempo corto (CD) y complejo fuerte por asociacién a tiempo largo (CF). Los
herbicidas seleccionados fueron los dos acidos, bentazona y dicamba, de distinta
solubilidad y la hexazinona.

18. Las cinéticas de liberacién de las preparaciones bentazona-OA en agua o en
suspensiones agua/suelo muestran que las cantidades liberadas son
inversamente proporcionales a las capacidades de adsorcion. Las OAs altamente
adsorbentes de amonio cuaternario liberan s6lo entre 20 % y 40%
respectivamente en CF y CD y las de menor poder adsorbente (WHDT, y
AC18,) liberan hasta casi el 100 % de la bentazona y s6lo en le caso de
adsorcion irreversible en AC18, el CF libera menos (80%) que el CD (100%).
Las cantidades maximas liberadas se alcanzan en todos los casos entre 20 y 24 h
permaneciendo invariables.
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19. Lo ensayos de bentazona de movilidad en columnas se relaizaron con los
CD y CF de las OAs de baja adsorcién (una reversible WHDT, y otra
irreversible AC18,). Los perfiles de concentraciones eluidos o perfiles de
elucién muestran una reduccién del pico de concentracién maxima desde 21 pM
para el producto técnico libre hasta 14 pM para la MF y CD-AC18, y 9 uM CF-
ACI18;. En el caso de los complejos bentazona-WHDT, muestran ambos (CD y
CF) una reduccion muy drastica del pico maximo hasta 6 pM con un
significativo desplazamiento a volimenes mds altos. Las curvas de elucién
acumulativas muestran reducciones de las pérdidas por lavado sélo en los casos
de bentazona-AC18,/CF y bentazona-WHDT,/CF y CD, mientras que en
bentazona —AC18, vy cp esta reduccion total fue sélo del 10%.

20. Las cinéticas de liberacién de las preparaciones dicamba-OA mostraron que
las cantidades liberadas eran inversamente proporcionales a las capacidades de
adsorcién variando desde el 90 % para Dicamba-AC18;, hasta 20% para
dicamba-ADOD, no mostrando diferencia entre complejo débil y fuerte, ni la
mezcla fisova con respecto al producto técnico libre.

21. Las curvas de elusién muestran una gran reduccién del pico méximo dede
110 pM para el producto técnico a 55 uM para el dicamba-AHDT,/MF,
seguidos con pequefias diferencias por dicamba-AC18, ¢r (45 uM) y dicamba
AHDT,/CF (35 pM).Las curvas acumulativas mostraron igual precolacion del
100% tanto en el producto técnico como en la mezcla fisica dicamba-AHDT2
aunque mas lenta en este dltimo caso que se reduce hasrta un 75 % en el
dicamba-AC18,/CF y hasta el 50 % en el dicamba-AHDT,/CF.

22. El bioensayo llevado a cabo con Lepidium sativum muestra que las tres
preparaciones dicamba-organoarcilla son igualmente eficientes. Teniendo en
cuenta que las preparaciones dicamba-AC18,/CF y dicamba-AHDT,/CF
proporcionan concentraciones medias en los lixiviados mucho menores que el
producto técnico, esto abre la posibilidad de poder disminuir las dosisa aplicar,
sobre todo en el caso de la mezcla fisica.
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23. Para la hexazinona se seleccionaron la arcilla inorganica altamente
adsorbente W-Fe y la organoarcilla de adsorcién alta (AHDT,) dado que en los
dos casos la adsorcion era muy reversible, y se ensayaron las tres preparaciones
MF, CD y CF. Las cinéticas de liberacién en agua y suspensiones suelo-agua
muestran que las cantidades liberadas eran para el mismo tipo de preparacién
inversamente proporcional a las capacidades adsorbentes (Hexazinona-W-Fe
>Hexazinona-AHDT,) y disminuian con la intensidad de la asociacién MF (80-
90%)>>CD (60-80 %)> CF (20-50 %)..

24. Las curvas de elusibn muestran una reduccién del pico méximo de
concentracién gradual desde 50 uM en el producto técnico hasta 4 pM en
hexazinona-W-Fe/CF, en el orden hxz > hxz-Wfe/MF) > hxz-Wfe/CD > hxz-
AHDT2/MF > hxz-AHDT2/CD > hxz-AHDT2/CF > hxz-Wfe/CF. Las curvas
acumulativas de elusién muestran una reduccién gradual de loas pérdidas por
precolacion en este mismo sentido.

25. Los bioensayos muestran la eficacia de todas las preparaciones del herbicida
hexazinona, lo que pone de manifiesto que las dosis recomendadas engloban las
granes pérdidas por lavado que puede experimentar este herbicida y sugiere a la
vez la posibilidad de disminuir las dosis en caso de utilizacién de estas
preparaciones.
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