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RESUMEN

Etilentiourea (ETU) es uno de los principales metabolitos de un grupo de fungicidas con
amplio empleo agricola en todo el mundo. El presente trabajo propone un modelo
matematico cero-dimensional para la simulacién de los procesos de transformacion
fisicoquimica de ETU en suelos, haciendo hincapié en la aplicabilidad de las ecuaciones
a diferentes sistemas edaficos y a otros contaminantes, y la integrabilidad del modelo en
cédigos de transporte.

Los procesos de transformacion fisicoquimica pueden atenuar la lixiviacion de
contaminantes organicos; entre los de mayor importancia en este contexto son la sorcion
y degradacion. Conforme a la informacién publicada en la literatura internacional, los
procesos relevantes para la transformacién de ETU son los de adsorcidén, absorcion,
oxidacion quimica, fotooxidacidon y biodegradacion. Se obtuvieron de la literatura datos
experimentales sobre ETU que describen estos procesos. Con la extension permitida por
la informacion disponible, estos datos se analizaron cualitativamente y cuantitativamente
con respecto a los estados de equilibrio, las dinamicas y los factores de influencia.
Basandose en este analisis y en consideraciones tedricas sobre los mecanismos
involucrados, se desarroll6 un modelo cinético para cada proceso. Con la informacién
experimental disponible, se incluyeron directamente en las ecuaciones o0 a traves de
funciones adicionales, los efectos de los diferentes factores de influencia en los procesos
modelados.

En el caso del proceso de sorcion, se propone un modelo de doble sitio, el cual
considera una adsorcion rapida con cinética de primer orden en superficies de arcillas y
particulas de materia organica, y un reparto simultdneo en la materia organica con
velocidad limitada. EI modelo depende por completo de parametros ambientales y
experimentales como datos de entrada, los cuales son la temperatura, los contenidos de
arcilla y de materia organica, el pH, la concentracién inicial de ETU, la masa de suelo y el
volumen de la solucion acuosa. Los parametros restantes del modelo son especificos
para el compuesto modelado, en este caso, ETU. Sus valores se determinaron a través
de un ajuste del modelo a datos experimentales tomados de la literatura. Con este
conjunto de valores, el modelo calculé los coeficientes de distribucién aparentes para la
sorcion de ETU a ocho diferentes suelos bajo variables condiciones experimentales con
un coeficiente de determinacién de R® = 0.96.

El desarrollo de los submodelos de fotodegradacion, oxidacion quimica y biodegradacion
se enfocd principalmente en una representacion de las dinamicas, basandose en
consideraciones teoricas sobre los mecanismos de control. Se aplicaron a datos
experimentales de cada uno de estos procesos utilizando combinaciones adecuadas de
los submodelos de degradacién y sorcion. En todas las aplicaciones se representaron
adecuadamente las dinamicas observadas con coeficientes de determinacién de R? >
0.9, validando las suposiciones sobre los mecanismos involucrados y sus cinéticas.



ABSTRACT

The present work proposes a mathematical zero-dimensional model for the simulation of
physicochemical transformation processes in soils that act on ethylenethiourea (ETU), which
is a common metabolite of a group of fungicides with wide application all over the world.
Special emphasis was put on the applicability of the model equations to arbitrary soil systems
and to other compounds, and their integrability into transport models.

Physicochemical transformation processes can attenuate the leaching of potential organic
groundwater contaminants through soils; of major importance in this context are those of
sorption and degradation. The according processes with relevance for ETU were identified
from published information as adsorption, absorption, chemical oxidation, photooxidation and
biodegradation. Experimental data on ETU that reflect those processes, their dynamics and
their dependence on influencing factors, were obtained from literature. They were analyzed
qualitatively and quantitatively with respect to equilibrium states, dynamics and influencing
factors, to the extent allowed by the data. Based on this analysis and on theoretical
considerations about underlying mechanisms, a cinetic model was developed for each
process. As far as correponding experimental information was available, the effect of different
influencing factors was included directly in the equations or through additional functions.

In the case of sorption, a two-site model is proposed which considers a rapid first-order
adsorption to clay and organic matter surfaces, and a simultaneous partitioning into organic
matter with capacity limited dynamics. The model depends entirely on environmental
properties and experimental characteristics as input data, specifically on temperature, pH and
initial ETU concentration, as well as on the contents of soil bulk mass, water, clay and
organic matter. The remaining model parameters are compound specific, in the present case
for ETU. Their values were determined by fitting the model to experimental data obtained
from literature. With the resulting data set, the model was able to simulate ETU sorption to
eight different soils under variable experimental conditions and to predict the corresponding
apparent distribution coefficients with a coefficient of determination of R? = 0.96.

Due to lack of experimental data, the development of the degradation submodels was mainly
focused on an adequate representation of process dynamics and based on theoretical
considerations about the controlling mechanisms. The submodels for quemical and photo-
induced oxidation and, in the case of degradation under biotic conditions, a combination of
the submodel for biodegradation with those for abiotic oxidation and sorption, were applied to
experimental data obtained from literature with coefficients of determination of R? > 0.9,
representing quite well the observed dynamics and thus validating the assumptions about the
underlying mechanisms and their dynamics.
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Logaritmo negativo de la constante
de disociacion acida [-]

Coeficiente de velocidad

Energia de activacion de Arrhenius
[kJ-mol™]

Constante de integracion de Arrhe-
nius

Cambio de entalpia [J]
Temperatura [K]

Constante de Monod

max

Iz

Zmax
ZOpt
Zlim

Velocidad maxima de la biodegra-
dacioén con dinamica de Michaelis-
Menten

Constante de Michaelis-Menten
Presion de gas [Pa]
Presién parcial de gas [Pa]

Concentracion de la especie
quimica X en la fase acuosa del
suelo [mol-cm™]

Solubilidad acuosa de la especie
quimica X [mol-cm™]

Densidad de la sustancia X[g-cm'3]
Porosidad del medio sorbente [-]

Contenido volumétrico de agua en
el suelo [-]

Fraccion del parametro Z

Cantidad del soluto sorbido normali-
zado a la masa de suelo [mol-g'1]

Cantidad absoluta de un soluto
sorbido [mol]

Numero de entidades (células
microbianas, moléculas, ...) [-]

Valor del parametro Z en el momento ¢

Valor del parametro Z en el momen-
to =0

Valor del parametro Z en equilibrio
Valor maximo posible del parametro Z
Valor 6ptimo del parametro Z

Valor umbral del parametro Z



1. Introduccion

Cada ano se pierde aproximadamente un 25-50% de la cosecha mundial por el efecto de
organismos daninos [BUCHEL 1983; CGIAR 2003; OERKE ET AL. 1994; PIMENTEL ET AL.
1989; HARMUTH ET AL. 1990]. En un esfuerzo por minimizar esta pérdida se emplean
plaguicidas para proteger plantas y productos agrondmicos de una multitud de plagas.

Sin embargo, por los diversos efectos indeseables en seres vivos de los plaguicidas y de
sus productos de degradacién, y por su posible persistencia y acumulacion en el medio
ambiente, su beneficio es ambivalente. Este reconocimiento implica la necesidad de
investigar el destino ambiental de plaguicidas para estimar riesgos de contaminacion y
controlar posibles dafos.

Con el fin de evaluar los efectos no deseados de plaguicidas y estimar el alcance de su
presencia en el medio ambiente se realizan cada afio una multitud de monitoreos y
estudios cientificos. El desarrollo y la aplicacion de modelos numéricos, que describen
los procesos de transporte y la atenuacion natural de plaguicidas para pronosticar sus
concentraciones en los diferentes compartimentos del medio ambiente, representan
complementos indispensables para estos estudios.

1.1 Etilenbisditiocarbamatos (EBDC’'s) y ETU

Anualmente se pierde la tercera parte de las cosechas, y la infestacion por hongos
parasitos es una de las principales causas para este déficit de produccién, junto con la
afectacion por insectos y plantas dafinas [CGIAR 2003; OERKE ET AL. 1994;
PITT & HOCKING 1985]. Para la proteccién de los cultivos agricolas de este tipo de plagas
se aplican fungicidas.

El mancozeb y maneb son fungicidas que pertenecen al grupo quimico de los etilen-bis-
ditiocarbamatos (EBDC's). Los fungicidas de este grupo estan en uso desde los 1940’s,
tienen una alta distribucion en el mundo, y se aplican a una gran variedad de cultivos
[HURT ET AL. 2001]. Por su bajo grado de toxicidad aguda en seres humanos, en
combinacion con su baja lixiviacion y rapida degradacion, siempre se han considerado
como fungicidas relativamente inofensivos [EDWARDS ET AL. 1991; HURT ET AL. 2001;
KoclaLskl 1993]. Sin embargo, en estudios cientificos se encontraron evidencias de que
un metabolito comun de los EBDC's, etilentiourea (ETU), tiene efectos adversos en
seres humanos tras exposicion créonica [HURT ET AL. 2001; MILLS ET AL. 2005; PANGANIBAN
ET AL. 2004]. En consecuencia, a partir de finales de los anos 1970, se ha enfocado la
evaluacion toxicologica de los EDBC’s en ETU [SALTMIRAS & LEMLEY 2000], que se
clasifica como disruptor endocrinolégico con actividades secundarias cancerigenas y
teratdbgenas [GROSHART & OKKERMAN 2000]. Desde finales de los 1980°s, el uso de
EBDC’s ha causado controversia entre tomadores de deciciones en materia normativa
debido a sus efectos a largo plazo en consumidores y usuarios ocupacionales [PAN UK



1998]. Como consecuencia se prohibié temporalmente el uso de EBDC’s en los Estados
Unidos de América entre 1989 y 1992, y en Australia [SALTMIRAS & LEMLEY 2000].

1.1.1 Valores de referencia y limites maximos permisibles

Este reconocimiento resultdé en una investigacion sobre los riesgos de exposicion de la
poblacion por ingestion de alimentos y agua, y en una reevaluacion de la normatividad
existente en materia de los EBDC’s en muchas partes del mundo [KozEL 1992; PMRA
2001; AUKEN 1993; SCHUETTE ET AL. 2003; CAULKINS 2005; EPA 2006]. Como resultado se
establecieron en varios paises valores de referencia o limites maximos permisibles para
productos alimenticios, agua potable, y para aguas subterraneas [PMRA 2005; HUBNER
ET AL. 2005; BFR 2002; ORME & KEGLEY 2006a/b]. En la Tabla 1-1 se resumen algunos
umbrales que se establecieron para EBCDs y ETU en agua y platanos para el consumo
humano.

Tabla 1-1: Valores de referencia y limites maximos permisibles estipulados
en diversas normatividades ambientales para EBDCs y ETU.

Entidad regulatoria EBDCs ETU

IDA (Ingesta Diaria Admisible) [mg/kg peso de cuerpo] (afio)
Alemania 0.05 (2003)° 0.004 (2003)°
OMS 0.03 (1993)’ 0.004 (1993)’

Umbral para agua potable y subterranea [pg/l] (afio)

Alemania 105.0 (2002)° 0.1 (1989)*
Suiza - 0.1

EUA - 3.0°

UE - 0.1 (1997)*

Umbral para platano (con piel) [ppm]

EUA 0.5 (4.0)° -
Alemania 0.5° 0.05°
Suiza 1.0 -

T WHO [1993]; 2 HUBNER ET AL. [2005]; ® BFR [2002]; * BFR [2003];
® ORME & KEGLEY [2006A]; © GPO [2006]; * BWL [2004]

En Suecia, el uso de EBDC’s esta restringido [ORME & KEGLEY 2006b] y el de ETU
prohibido [ORME & KEGLEY 2006a]. En la Norma Oficial Mexicana NOM-052-SERMANAT-
2005 [SERMANAT 2006], se clasifica al ETU como residuo peligroso por su toxicidad
cronica [SERMANAT 2006], pero no existen regulaciones para limites de ETU en agua o
alimentos.



1.1.2 Riesgo de contaminacion de aguas subterraneas por ETU

Se realizaron varios estudios con respecto al metabolismo de EBDC's y de ETU en
plantas, organismos y su destino en el medio ambiente. Varios autores de estudios con
el objetivo de determinar el riesgo de una contaminacién de compartimientos del medio
ambiente con EBDC’s o con ETU llegaron a la conclusion de que una acumulacion o
lixiviacion de estas sustancias en suelos no es probable, ni una contaminacidén de aguas
subterraneas con ETU. Esto lo basaron en la degradacion rapida de EBDC’s y ETU en
suelos y cuerpos de agua superficiales, en una alta capacidad de sorcion de EBDC's en
suelos, y en los resultados de experimentos de lixiviacion, ya sea con columnas de
suelos o bajo condiciones del campo [CALUMPANG ET AL. 1993; IUPAC 1977; MILES &
DoOERGE 1991; PSD 2004; RHODES 1977; WHO 1988; Xu 2000a/b].

1.1.3 Evidencias de contaminaciéon de aguas subterraneas por ETU

A partir de los afos ochentas, después de la sensibilizacion sobre el riesgo que
presentan estas sustancias, se incluyeron los EBDC’s y ETU en los programas de
monitoreo de alimentos, de agua potable y de agua subterranea de varios paises. Los
monitoreos revelaron que en productos agricolas tratados con EBDC's, frecuentemente
se encuentran residuos de estos fungicidas y de su metabolito ETU. Ademas se midieron
concentraciones elevadas de ETU en las aguas subterraneas de algunas areas con uso
agricola intenso. Algunos ejemplos de contaminacion de aguas subterraneas con ETU se
presentan a continuacion:

EUA. El Pesticide Contamination Prevention Act (PCPA) obliga a las agencias locales y
estatales de los EUA a presentar resultados de muestreos de pozos en el DPR
(Department of Pesticide Regulation), y al DPR a mantener y publicar una base de datos
al respecto [SCHUETTE ET AL. 2005]. Desde su implementacién en 1985 en California, se
reportan con frecuencia contaminaciones con ETU en pozos de este estado. Sélo entre
junio de 2004 y junio de 2005 se reportaron al DPR contaminaciones con ETU en 67
pozos de 8 condados, sin cuantificacion. Como “rango histérico de concentraciéon
residual” se reporta un valor de 0.725 ppb [SCHUETTE ET AL. 2005].

En Maine, se reportaron concentraciones detectables de ETU (3-5 ppb) en tres de 24
pozos en un area agricola [FRAKES 1988].

UE. En varias regiones de la Unién Europea se efectuaron estudios con diferentes
objetivos que incluyeron el analisis de ETU en aguas subterraneas en areas con un
potencial de contaminacion.

PSD [2004] cita un estudio no publicado del afio 1995, donde se monitoreo la presencia
de ETU en un cultivo de tulipanes sobre suelo arenoso al término de un periodo de 12
semanas en el que se aplico un total de 26.4 kg/ha de mancozeb. El muestreo incluyé el
suelo hasta una profundidad de 40 cm y el acuifero subyacente. Las concentraciones en
el suelo variaron entre 4.54 — 42.78 pg/kg sin correlacién con la profundidad. En el agua



subterranea, el valor aumenté de 0.10 ug/l, que se midieron antes de las aplicaciones, a
0.88 ug/l después de las mismas.

Monitoreos en un area corriente abajo de un depdsito de desechos de una planta
industrial de la empresa Rohm&Haas donde se producen EBDC's revelaron en el afio
2002 contaminaciones del agua subterranea con ETU a una profundidad de 25 m. La
concentracion del contaminante no se publicd. Sin embargo, los esfuerzos de la empresa
resultaron en una disminucion de la concentracion a 10 ug/l en el afio 2003 [ROHM&HAAS
2002/2003].

En Suiza, se detect6 ETU antes del aino 1987 en 27 muestras de agua subterranea
[KozeL 1992]. En el periodo de 1987-88 se realizé ademas una extensa investigacion de
la contaminacion de suelos y aguas subterraneas con plaguicidas en el area de un
acuifero somero. En este estudio se incluyd ETU en el programa de analisis a razén de
una aplicacién de EBDC’s (mancozeb, maneb, zineb) hasta una cantidad de 0.5 kg/ha i.a
por ano en la region. En Suiza, el valor maximo permisible es 0.1 pug/l de ETU para
aguas subterraneas y éste se excedio en 15 pozos (superficie monitoreada: 315 ha) con
valores de hasta 0.87 ug/l. Los valores en la base del acuifero se hallaron al rededor de
0.1 pg/l. El autor atribuy6 esta amplia distribucion de ETU en el acuifero a aplicaciones
de EBDC's corriente arriba del area de estudio [KozEL 1992].

En los Paises Bajos se detectdé ETU en el periodo de 1985-95 en 11 de 30 localidades de
muestreo de acuiferos someros hasta una concentracion de 42 ug/l y una profundidad de
10 m bss. Todos los puntos de muestreo se hallaron en areas agricolas con uso de
EBDC’s. En el mismo periodo, se encontré el metabolito hasta una concentracion de
0.8 yg/l en 30 muestras de 69 tomas en profundidades mayores a 10 m bss que se
obtuvieron de acuiferos profundos, usados como fuente de agua potable y localizados
fuera de areas con uso agricola [NOTENBOOM ET AL. 1999]. Los autores atribuyen esta
concentracion menor a una diluciéon en un cuerpo de agua de mayor volumen.

NOTENBOOM ET AL. [1999] constatan que los herbicidas al parecer todavia estan
sobrerrepresentados en los programas de monitoreo. Los otros grupos de plaguicidas y
sus metabolitos se detectan por esta practica con menor frecuencia, y se subestima su
presencia.

1.1.4 Ejemplo del uso de EBDC’s en México

En el municipio de Teapa, Tabasco, la superficie sembrada con platano abarca mas de
6,000 hectareas con una cosecha anual de cerca de medio million de toneladas [INEGI
2005]. La zona platanera de Teapa esta situada en el pie de la Sierra de Chiapas, al sur
de una planicie con baja pendiente que forma la mayor parte del Estado de Tabasco y
presenta niveles freaticos someros [SEDESPA 1997; ORTIz-PEREZ et al. 2005]. Teapa se
ubica en la zona climatologica del tropico humedo, el clima local de la region
corresponde al subtipo climatico de calido humedo con lluvias todo el ano (Af(m)). A



través de la zona se desplazan varias corrientes que desaguan la Sierra de Chiapas
hacia el Golfo de México [ORTiz-PEREZ ET AL. 2005].

Para el cultivo de platano en México y Centroamérica, la enfermedad de la Sigatoka
Negra, provocada por el hongo Mycosphaerella fijiensis, se ha convertido desde los afios
70’s en la mayor amenaza y el desafio mas grande. La lucha contra esta enfermedad
consumid en los afos 80°s aproximadamente 27% de los gastos de la produccion
platanera [STOVER 1986; GAUHL 1989].

El fungicida mas usado en la zona platanera de Teapa es mancozeb, a veces en
combinacion con maneb, por su alta eficacia contra la Sigatoka Negra. Se aplica hasta
50 veces por afo, en intervalos entre 5 y 18 dias (promedio 7.2 d), desde avionetas en
cantidades de 1.2—-1.6 kg/ha de ingrediente activo [ENCUESTA PROPIA 2006].

1.2 Destino ambiental de un plaguicida

De la cantidad aplicada de un plaguicida solamente una parte llega a las plantas de
destino. El resto acaba, directamente o tras escurrimientos de plantas, en el medio
ambiente. Una parte de esta cantidad se traslada por movimientos del aire, otra precipita
directamente en el area de aplicacion sobre el suelo o cuerpos de agua superficiales,
donde esta sujeta a procesos subsecuentes de transporte. Ademas, el plaguicida esta
sometido a diferentes reacciones de transformacion fisicoquimica. La Figura 1-1
presenta un esquema del destino de los plaguicidas en el medio ambiente.

1.2.1 Procesos de transporte

El agroquimico original (sustancia madre) y sus productos de degradacion se trasladan
con y dentro del agua en forma disuelta o suspendida. Junto con aguas de riego y la
precipitacion, estos xenobibticos pueden escurrir hacia cuerpos de agua superficiales, o
lixiviarse a través de la zona vadosa de los suelos y sedimentos hacia cuerpos de agua
subterraneos. A la percolacion a través de sistemas de macroporos, tuneles de la fauna
edafica y canales de raices se refiere con el término de flujo preferencial [FLURY &
FLUHLER 1994].

Se distinguen tres principales procesos de transporte con fluidos: a) La adveccion que en
este contexto es el transporte con corrientes de agua, b) la dispersion con la que se
refiere a la distribucidn del compuesto dentro de un medio poroso por diferencias en la
propagacion del agua en las varias trayectorias de poros conectados y c) la difusion, el
movimiento de moléculas dentro de un volumen de agua hacia una distribucion
homogénea.

Ademas puede ocurrir un transporte en fase gaseosa con el aire, cuya extension esta
correlacionada con la volatilidad del compuesto.



1.2.2 Procesos de transformacion

Los procesos de transformacion mas relevantes para la lixiviaciéon de plaguicidas son los
de degradacion y de sorcion. La sorcion ocurre en presencia de particulas solidas en el
aire, en cuerpos de agua, en suelos y sedimentos. La radiacion solar induce la
fotodegradacion; la presencia de humedad, o de oxidantes, promueve, segun el caso, la
hidrolisis u oxidacion. En presencia de enzimas o microorganismos ocurre la
biodegradacion con una multitud de posibles mecanismos [MANSOUR ET AL. 1993].

v

1 l l traslado por viento
fotodegradacion
-y

lavado desde plantas con
lluvia o riego

volatilizacion

escurrimientos

Figura 1-1: Esquema del destino ambiental de agroquimicos aplicados desde el aire.

1.3 Modelacion numeérica del destino ambiental de xenobidticos

En la evaluacién de riesgos de contaminacién se utilizan con frecuencia modelos
numéricos para la valoracién del destino ambiental de xenobi6ticos en un area de
interés. Un enfoque en este contexto es la proteccion de cuerpos de agua subterranea
en contra de una contaminacion con agroquimicos y sus metabolitos, un riesgo que
depende altamente de los procesos de su transporte y transformacién en los sistemas
edaficos sobreyacentes.

1.3.1 Funciones y objetivos de la modelacién numérica

El objetivo general de la modelacién numérica es la estimacion de valores de un
parametro de interés para condiciones, puntos de tiempo o lugares para los que no
existen mediciones.

Un ejemplo de amplia aplicacion es el ajuste de un modelo a puntos de datos
experimentales con el fin de obtener una curva continua que incluye los valores medidos
y que permite interpolar los valores intermedios. Los modelos utilizados pueden ser



empiricos o basados en consideraciones tedricas 0 una combinacién de ambos. En
algunos casos su unico proposito es la extrapolacion o presentacion grafica de los datos
experimentales, pero también se utilizan como herramienta en la investigacion y en el
entendimiento de los procesos que determinan el comportamiento observado [WEBER ET
AL. 1991]. En este sentido un modelo representa la forma matematica de una hipotesis
sobre los procesos determinantes. Ajustes exitosos de un modelo de este tipo a datos
experimentales indican la validez de esta teoria.

Cuando se considera solamente una parte de los factores de influencia, una aplicacién
del modelo requiere siempre de algunas mediciones ejemplares para ajustar los valores
de las variables del modelo que dependen de las condiciones especificas del sistema
observado. Un modelo particular que se derivd de esta manera entonces tiene validez
solamente para el experimento en cuestion.

En la evaluacion de riesgos de contaminacion, un objetivo de la modelacion es la
estimacion de valores que tomara un parametro de interés en el futuro o en
compartimientos ambientales de dificil alcance. Para alcanzar esta meta es
indispensable el entendimiento de los procesos relevantes, el reconocer de sus factores
de influencia y su consideracion en las ecuaciones utilizadas a un grado que garantice
una certidumbre aceptable con relacion a la precisién del modelo.

1.3.2 Dimensionalidad y escala de procesos modelados

Cada proceso en un ecosistema avanza en un orden de velocidad especifico que puede
variar entre minutos hasta cientos de anos. El efecto cuantitativo que tiene un cierto
proceso en el destino ambiental de un xenobidtico depende de manera analoga de la
escala espacial a la cual se observa. Las escalas espaciales que se consideran
tipicamente en este contexto, son las de la cuenca hidrografica, de una parcela agricola,
de una columna experimental en laboratorio, de una muestra de volumen homogéneo, o
a nivel molecular [RICHTER ET AL. 1996].

A escalas mayores, los procesos de transporte direccional tienen una alta relevancia
para la distribucion espacial de un compuesto, o que se refleja en el modelo
correspondiente con una dimensionalidad adecuada: Experimentos de columna se
modelan tipicamente con un modelo unidimensional, escalas mayores se modelan,
segun la necesidad, con modelos bi- o tridimensionales. Para escalas menores
solamente se considera la difusion para el transporte de sustancias. En estos casos se
utilizan modelos cerodimensionales, igual que para los procesos de transformacion.

1.3.3 Modelacién de procesos cerodimensionales

En estudios de degradacion, los datos experimentales se presentan frecuentemente a
través de valores de la vida media o del coeficiente de velocidad que se obtuvieron por
un ajuste de la cinética de primer orden a las pautas de degradacién observadas. Los



modelos de lixiviacion actuales también consideran la degradacién frecuentemente con
cinéticas de primer orden, y la sorcion tras emplear una isoterma de equilibrio
instantanea [ESSINGTON 2004; JACOBSEN & Bossi 1997; KLEIN 1995; LARSBO & JARVIS
2003; MiLEs & DoORGE 1991]. Sin embargo, resultdé que esta practica es inadecuada en
muchos casos como fue demostrado por BEULKE & BROWN [2001], FOMSGAARD [1997] y
PIGNATELLO & XING [1996], entre otros.

DEGRADACION

Varios autores propusieron modelos alternativos de degradacidén a partir de diversas
dindmicas observadas y consideraciones conceptuales, incluyendo diferentes enfoques
mecanicistas y empiricos. Un gran numero de modelos se presenta o resefia en
FOMSGAARD [1997], Liu & ZHANG [1986], RICHTER ET AL. [1996], SCHMIDT ET AL. [1985],
SIMKINS & ALEXANDER [1984], y Scow ET AL. [1986]. La variedad de enfoques numéricos
refleja la variedad de los mecanismos de degradacion y de las dinamicas que se
observan en datos experimentales, y demuestra la dificultad de encontrar un modelo
generalizado.

SORCION

En el caso de la sorcién, existe una variedad de modelos establecidos para la
distribucion de equilibrio entre la fase acuosa y la sorbida en funcién de la concentracion.
Estas isotermas se han presentado o resefiado por BEMBNOWSKA ET AL. [2003], ERDEM ET
AL. [2004], GRATHWOHL & RAHMAN [2002], HO ET AL. [2002] e INGLEzAKIS [2007], entre
otros. Sin embargo, la evidencia indica que los procesos de sorcion y desorcion no
alcanzan el equilibrio dentro de las escalas de tiempo caracteristicas para el transporte y
la degradacién de un soluto en sistemas edaficos. Por lo tanto, la suposicion de un
equilibrio instantaneo que se aplica con frecuencia resulta insatisfactoria en muchos
casos [BALL & ROBERTS 1991; PIGNATELLO & XING 1996; BRUSSEAU & RAO 1989; MILLER &
WEBER 1986].

También para la descripcién numérica de la dinamica de sorcion en sistemas edaficos se
han propuesto varios modelos diferentes. Sin embargo, con la excepcién de algunos
modelos de lixiviacion que incluyen términos para los efectos de temperatura y pH [KLEIN
1995; SIMUNEK ET AL. 2008], el inconveniente de estos modelos y isotermas es que no
consideran los factores ambientales de influencia, como la textura del suelo. Isotermas
con variables que se derivaron experimentalmente son, por lo tanto, especificas para el
montaje del experimento y la composicion del sorbente utilizado. Una aplicacion de tal
isoterma a otros sistemas edaficos no tiene justificacion si no se realizan monitoreos o
estudios de sorcién para un control o nuevo ajuste de los valores de las variables
numeéricas.



2. El proyecto de investigacidon del presente trabajo

A continuacion y con base en lo que se ha presentado en el capitulo anterior, se formula
la siguiente justificacion, los objetivos, las hipotesis y los métodos del presente trabajo.

2.1 Justificacion

Como se presentd anteriormente, el destino ambiental de un contaminante organico
depende por una parte de las propiedades fisicoquimicas del compuesto y por la otra de
las caracteristicas del medio modelado. Correspondientemente, un proceso especifico
de degradacion o sorcién de este compuesto que ocurre en suelos o sedimentos, y que
se puede observar en un experimento a escala del tipo batch o de columna, procede con
una dinamica especifica que esta gobernada y limitada por ciertos factores de influencia
ambientales y por las propiedades del compuesto.

Los parametros de un modelo que representa un cierto proceso de este tipo entonces
incluyen influencias del compuesto y otras ambientales, es decir de la composicién del
sistema y de sus propiedades. Sin embargo, para un analisis adecuado es apropiado,
separar estas influencias en forma de parametros que son especificos para el compuesto
y otros que dependen exclusivamente de factores ambientales. Entonces, si se conocen
los parametros especificos para el compuesto y el impacto cuantitativo que tienen las
propiedades ambientales de relevancia, se puede estimar la concentracion del
compuesto para un cierto momento en el tiempo a partir de datos de entrada que
representan valores medidos de los factores de influencia ambientales, con una
certidumbre geoestadistica que depende de su heterogeneidad espacial. Para
ultimamente generar una seleccién de modelos generalizados que cumplen con estos
requerimientos, hace falta identificar para cada compuesto de interés, cuales son los
procesos relevantes y cuales sus mecanismos, y determinar los valores de los
parametros que dependen del compuesto.

2.1.1 Compuesto de interés: ETU

A pesar de que existen varios estudios sobre el destino ambiental y el comportamiento
quimico de EBDC’s y de ETU, todavia no se entiende bien su destino ambiental,
especialmente con respecto a los procesos de transformacion fisicoquimica que
determinan la lixiviaciéon de ETU a través de suelos y sedimentos hacia los aquiferos
[SALTMIRAS & LEMLEY 2000]. Eso se manifiesta en la discrepancia entre el prondstico de
bajo riesgo para una contaminacién de aguas subterraneas con ETU por varios
investigadores [CALUMPANG ET AL. 1993; IUPAC 1977; MILEs & DOERGE 1991; PSD 2004;
RHODES 1977], y las evidencias de contaminacidon encontradas en areas agricolas
[FRAKES 1988; KOzEL 1992; NOTENBOOM ET AL. 1999; PSD 2004; RoHM&HAAS 2002/2003;
SCHUETTE ET AL. 2005].



10

En el caso de las contaminaciones de aguas subterraneas con ETU en los Paises Bajos
[NOTENBOOM ET AL. 1999], los autores las atribuyeron a las aplicaciones de EBDC’s en
cultivos de papas y de flores. Especialmente en acuiferos someros pudieron establecer
una correlacion entre frecuencia y nivel de detecciones con la dosis en la que se
aplicaron los plaguicidas y con el grado de vulnerabilidad de suelo. Sin embargo, por su
baja solubilidad y relativamente alta sorcién, una lixiviacién directa de los EBDC's
aplicados por flujo preferencial no es muy probable. Por lo tanto hace falta investigar
exactamente cuales son los mecanismos que facilitan esta contaminacion con ETU.

2.1.2 Utilidad del modelo propuesto para la evaluacién de riesgo

Evaluando de forma ejemplar la situacion en la zona platanera de Teapa con base en los
datos anteriormente presentados, se puede esperar una aun mayor vulnerabilidad a una
contaminacion de aguas subterraneas, ya que la cantidad de EBDC’s que se aplica en
esta area excede a la usada en los Paises Bajos con 60-80 kg/ha por afio por un factor
de tres a cuatro (Los datos del uso de fungicidas en los Paises Bajos sugieren una
aplicacién de EBDC's de < 20 kg/ha por afo en cultivos de flores, con una dosis maxima
permitida por aplicacion de 2.475 kg i.a./ha [CBS 2009; RIEMENS ET AL. 2004].). Ademas
los suelos son jovenes, lo que resulta en bajos contenidos de materia organica y altos
contenidos de arena en las areas cerca de la sierra. Los canales de raices y lombrices
alcanzan profundidades de mas de un metro, mientras el nivel freatico del acuifero
superior es somero (0.5-4m). Junto con una precipitacion alta que supera por mucho la
precipitacion en las areas monitoreadas, estas condiciones facilitan el transporte de
EBDC’s, y de ETU al subsuelo, lo que hace mas probable una consecutiva lixiviacion al
agua subterranea [JOHANNESEN ET AL. 1996].

Los factores principales a favor de una atenuacion natural de ETU son la temperatura
elevada y la humedad del clima tropico que pueden proporcionar una aceleraciéon
significativa de los procesos de degradacion. Entonces, para una evaluaciéon confiable
del riesgo real, es indispensable entender mejor los compuestos en cuestion, sus
propiedades fisicoquimicas y su comportamiento en el ambiente bajo diferentes
condiciones. Eso aplica especialmente para los procesos de transformacion
fisicoquimica de ETU. Si se entienden los mecanismos y factores de influencia que
gobiernan su atenuacién natural, se puede estimar con mayor certidumbre el riesgo de
una lixiviaciéon de ETU, con base en informacidn correspondiente de un area de interés.

2.1.3 Analisis numérico cerodimensional de datos experimentales

Una herramienta para entender el comportamiento fisicoquimico de una sustancia, y el
impacto que tienen los diversos factores de influencia, es la aplicacion de modelacion
numeérica a resultados de experimentos que se realizaron bajo condiciones variables. Si
el modelo puede representar los resultados de analisis con base en parametros que
determinan las condiciones del experimento, también permite hasta un cierto grado
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deducir los mecanismos y dinamicas que dominan y limitan los procesos de
transformacion.

Con respecto al destino ambiental de ETU existe una gran variedad de estudios
experimentales, pero ningun trabajo que presente un analisis que considere toda esta
informacion en combinacion. Tampoco se hizo un analisis completo con respecto a los
factores de influencia y a una cuantificacion de su efecto. En algunos estudios se
utilizaron modelos para la presentacion de los datos, pero con la excepciéon de pocos
trabajos no se hizo un analisis numérico de los procesos investigados.

Los datos experimentales tipicamente vienen de experimentos del tipo batch. El tipo de
modelo mas apropiado para simular estos datos es el modelo cinético cerodimensional,
ya que en este tipo de experimento no ocurre transporte a través de flujo de agua, el cual
induciria dimensionalidad al proceso observado. Sin embargo, como se presento en el
capitulo 1.3, el desarrollo de modelos generalizados, que ademas consideren todos los
factores de influencia relevantes, para los procesos de degradacion y sorcidon todavia
esta en progreso, asi que en la actualidad no existen modelos adecuados para un
analisis numérico como el intentado en este trabajo.

2.2 Objetivos

Con base en lo anterior, se formulan los siguientes objetivos para este trabajo.

Objetivo general

El objetivo general es generar una seleccion de modelos numéricos cinéticos
generalizados para los procesos de transformacién fisicoquimica de ETU en suelos.

Objetivos especificos

El objetivo general incluye los siguientes objetivos especificos:

1. Identificar los procesos de transformacion fisicoquimica de ETU en suelos.
Determinar para cada proceso el mecanismo principal mas probable.
Generar una seleccion de modelos
e que reflejan numéricamente los mecanismos supuestos

e que representan las dinamicas de los procesos de interés con una certidumbre
aceptable.

4. Definir los factores ambientales de influencia relevantes, modelar su efecto
cuantitativo e incluirlo en las ecuaciones a la extension posible.

5. Aplicar los modelos a datos experimentales publicados de ETU y determinar los
valores de los parametros especificos para este compuesto.
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2.3 Hipétesis

El presente trabajo quiere demostrar que a partir de un analisis cualitativo y cuantitativo
de datos experimentales se puede adquirir conocimiento adicional sobre los mecanismos
que subyacen al comportamiento observado, cuando se utiliza la herramienta de la
modelacién. Eso aplica tanto para sus dinamicas como para su magnitud en
dependencia de factores de influencia, siempre y cuando los datos experimentales
reflejen estas dependencias.

En el contexto de la simulacion de procesos de transformacién de contaminantes
organicos en sistemas edaficos, ademas se postula que se puede superar la falta de
aplicabilidad de modelos a condiciones diferentes de aquellas que sirvieron para calcular
los parametros del modelo respectivo, con una incertidumbre tolerable, cuando estos
parametros son relativamente independientes del sistema pero especificos para el
compuesto. En este sentido se intenta contribuir al desarrollo de un modelo general para
los procesos mencionados.

2.4 Métodos

Este projecto se pretende a llevarse a cabo a partir de consideraciones teoricas y de un
analisis de datos experimentales de ETU, considerando el impacto de los factores de
influencia hasta donde los datos disponibles lo permiten. Los objetivos formulados
anteriormente se van a realizar mediante las siguientes actividades:

1. Revisar la informacion publicada sobre las propiedades fisicoquimicas y el destino
ambiental de ETU y sus compuestos parentales, los EBDC's.

2. Analizar esta informacion con respecto a los procesos de transformacion
fisicoquimica de ETU en medios ambientales, sus mecanismos, dinamicas y factores
de influencia.

3. Desarrollar un modelo cinético cero-dimensional para cada uno de los procesos
identificados de degradacion y sorcién que gobiernan el destino de ETU en suelos y
sedimentos, considerando las dependencias de propiedades ambientales. Como el
modelo cinético de primer orden se utiliza frecuentemente como modelo estandar
para la simulacion de procesos dinamicos de degradacion y también a menudo para
los de sorcion, va a servir como medida para la calidad de los modelos desarrollados
en este trabajo.

4. Aplicar estos modelos a datos experimentales publicados de ETU y determinar los
valores de sus parametros.
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3. Etilentiourea (ETU)

Etilentiourea (ETU), o también imidazoli-

dina-2-tiona, es un contaminante organico

con amplia aplicacibn en procesos ﬁ

industriales que ademas se forma como C\

producto intermedio de la degradacion de HN/ H

EBDC's. Estructuralmente se trata de una \ }\l

molécula pentagonal ciclica, que H.C—CH
representa una sintesis de etilendiamina 2 2

con sulfuro de carbono. Su férmula Figura 3-1: Estructura quimica de ETU.

desarrollada se presenta en la Figura 3-1.

Apariencia y aplicacion. Como compuesto puro, ETU se presenta en forma de cristales
aciculares de color blanco a palido verde, sin olor o con un ligero olor a aminas [HSDB
2003a; IUPAC 1977]. Comercialmente esta disponible como cristales blancos, polvo
sélido, como dispersion en aceite, y encapsulado en una matriz de elastémeros
compatibles. Se utiliza como agente intermedio en diferentes procesos industriales,
como en la produccion de antioxidantes, caucho, materiales de construcciéon, adhesivos,
farmacéuticos, colorantes, cables, y alambres.

Contexto con EBDC’s. Adicionalmente a estas aplicaciones industriales, es un producto
de la fabricacion y del procesamiento de EBDC's, y también se forma como metabolito
durante su almacenamiento y después de su aplicacion de este grupo de fungicidas
[HSDB 2003a-d; IUPAC 1977; NTP 2005]. La cantidad de ETU presente en formulaciones
comerciales de EBDC’s varia de una muestra a otra, y corresponde al tiempo y a las
condiciones (temperatura y humedad) del almacenamiento [IUPAC 1977; WHO 1988].
BONTOYAN & LOOKER [1973] determinaron en productos con contenidos iniciales de 0.02-
2% ETU, contenidos entre 0.13 y 14.5% después de 39 dias de almacenamiento a 49°C y
80% de humedad relativa. Formulaciones de diferentes fabricantes presentaron diferentes
dinamicas de degradacion, productos con manganeso y cinc formando la menor cantidad
de ETU. LYMAN & LACOSTE [1975] determinaron el contenido promedio de ETU en 76 lotes
de mancozeb fabricado en seis diferentes localidades a 0.07%. No se observé una
formacién significativa de ETU durante tiempos de residencia en tanques como son
normales para el manejo de agroquimicos [WHO 1988].

La contaminacion ambiental con ETU por actividades industriales puede alcanzar
concentraciones puntuales significativas, como demuestra el ejemplo documentado por
Rohm&Haas [2002/2003] que se presentd en la introduccion de este trabajo, en el capitulo
1.1.3. Estas emisiones, aunque no despreciables, son escasas y limitadas en su
distribucién espacial. En contraste, la formacién de ETU in situ a partir de EBDC's tras su
aplicacién agricola resulta generalmente en menores concentraciones. Sin embargo, por la
amplia distribucion y frecuente aplicacion de EBDC's en el mundo, resulta, integrado sobre
area y tiempo, significativa la emision de ETU como metabolito de estos fungicidas.
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3.1 Compuestos parentales: Etilenbisditiocarbamatos (EBDC’s)

La clase quimica de los etilenbisditiocarbamatos (EBDC’s) representa un grupo de
fungicidas con amplia aplicacién y uso en todo el mundo. Se emplean para controlar
aproximadamente 400 enfermedades micéticas en mas que 100 cultivos. EI mayor uso
incluye uvas, papas, citricos, manzanas, jitomate, melén y platano [HURT ET AL. 2001].

Modo de accion. Los EBDC’s son fungicidas no-sistémicas de amplio espectro con
actividad preventiva. Actuan protegiendo en las superficies de plantas donde emplean su
efecto fungicida en contacto con el hongo parasito [FERGUSON 2006; HAIDER & SCHAFFER
2000; INFORMATION VENTURES 1995]. Se aplican para el tratamiento de hojas, de semillas
y de tubérculos [HAIDER & SCHAFFER 2000]. Por su modo de accion protectora es preciso
aplicar EBDC’s al follaje antes de una posible infestacion y repetir los tratamientos
periédicamente [INFORMATION VENTURES 1995].

3.1.1 Propiedades fisicoquimicas

Los EBDC’s son complejos quelatos organometalicos con varios residuos de
carbamatos. Se presentan solidos y no cristalinos, y tienden a formar polimeros [HWANG
ET AL. 2003]. Sus posibles estructuras moleculares se presentan en la Figura 3-2.

HJ\_‘ Tlii CHa——CHs> TH

}4 e 5\\\\

NN N

S
H Jj\ Mn
an,fs\[r \/\H S/ W
S
y

Figura 3-2: Formulas estructurales de EBDC’s como molécula solitaria (dos perspectivas) y en su
forma polimerizada de mancozeb (x:y=1:8). M: I6n metdlico de valencia 2+. Tomado de DOWNING
[2000] y Xu [2000a], alterado.

Como cation M pueden funcionar el manganeso, el zinc, el sodio y el amonio [HURT ET
AL. 2001; PAN UK 1998]. Sin embargo, los compuestos de EBDC’s de mayor uso
agronomico son mancozeb y maneb (cation: manganeso). Zineb (cation: cinc) presenta
similitud estructural con mancozeb. Algunas caracteristicas fisicoquimicas de estos
compuestos se enlistan en la Tabla 3-1.

Los EBDC's aparecen generalmente como polvo, practicamente inodoro, de color
amarillo palido, y tienen una presion de vapor despreciable. En agua presentan una baja
a moderada solubilidad, y en la mayoria de los disolventes organicos comunes son casi
insolubles. Su reaccion en agua es ligeramente alcalina por la disociacion del cation
metalico [ARS 1999; DowNING 2000; EUC 2005a-b; HSDB 2003b-d; WHO 1988; Xu
2000a].

Como se puede ver en la Tabla 3-1, hay una gran variabilidad en las solubilidades
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acuosas reportadas. Como no se ha encontrado ninguna discusion al respecto, se
hipotetiza que esta variabilidad se debe a la heterogeneidad de las condiciones
experimentales, particularmente de la temperatura y del pH, y al grado de polimerizacién
del producto utilizado. Ademas no queda claro, si se reporté el EBDC total, disociado o
no, o solamente la fraccion no disociada.

Tabla 3-1: Algunas propiedades fisicoquimicas de mancozeb, maneb y zineb.

parametro

mancozeb

maneb

zineb

peso molecular [-]

presién de vapor [mm Hg]

271.3

9.8-10° (25°C)

265.31

7.5-10° (20°C)

275.75

1.0-107 (25°C)

6

0.1-20 216-230 ppm 0.07-10
solubilidad en agua [mg/l] 6.2 ppm (pH 7.5; 259 (pH 5; 20°C) 1 2 (25°C)

25°C) 178 (pH 7; 20°C) '

257 (pH 9; 20°C)

log Kow 1.33 (25°C) 1.8+0.1 0.77 (20°C)
constante de disociacion pK, 10.3 (25°C) 6.6 (25°C) -
pH - 8.90 (20°C) -

Datos tomados de Xu [2000a], DOWNING [2000], ARS [1999], WHO [1988], EUC [2005a-b], HSDB [2003b-d].

3.1.2 Destino ambiental de los Etilenbisditiocarbamatos

Los EBDCs se aplican en México tipicamente desde el aire con avionetas. Entonces, tras
la aplicacion, tienen contacto directo con plantas, suelo, superficies de cuerpos de agua,
y piel. Durante la aplicacion pueden ser inhalados por humanos y por animales via la
respiracion.

Esta forma de aplicacion permite varias rutas de transporte. La deriva de la aplicacion
puede trasladarse en la atmdsfera con el viento. Tras precipitacion del reactivo, otras
rutas de transporte pueden ser con agua de lluvia o riego, como el lavado de plantas, el
escurrimiento desde la superficie del suelo hacia cuerpos de agua superficiales, y la
infiltracién al suelo. La lixiviacion a través del suelo esta inhibida por procesos de
sorcion. Por su baja solubilidad y su alta sorcién a particulas del suelo, la infiltracion de
EBDC’s al suelo ocurre principalmente en forma suspendida, como flujo preferencial a lo
largo de macroporos, galerias de lombrices de tierra y grietas [KAUPENJOHANN ET AL.
2008; REICHENBERGER ET AL. 2002].
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Sorcién
Los EBDC's se ligan moderadamente a fuertemente a suelos, y la desorcion consecutiva

es limitada [Xu 2000a; DoOwNING 2000]. No se encontré una tendencia significativa del
coeficiente de reparto en funcion del pH [DowNING 2000; EUC 2005a/b].

Coeficientes de distribucion. Los valores K, de la adsorcién (48 h) de mancozeb se
determinaron en 7.26-11.67 cm®/g para cuatro diferentes suelos, los valores
correspondientes par la desorcién (8 h) se hallan entre 35.93 y 77.88 cm®g [Xu 2000a].
Otra fuente reporta un K, general de >4.5 cm®g para mancozeb [EUC 2005a]. Los
valores publicados del coeficiente de distribucion normalizado al contenido en carbono
organico, K,,, de diferentes EBDC's, varian considerablemente con valores entre 240 y
10,000 cm3/g [ARS 1999; EUC 2005a/b], lo que puede indicar una baja contribucion del
reparto en la materia organica a la sorcion total bajo las condiciones de estos estudios.

Movilidad en suelo. La movilidad de EBDC’s en suelos es baja a mediana y varia
considerablemente en dependencia del compuesto y del tipo de suelo. HELLING ET AL.
(1974) investigé la movilidad de algunos EBDC’s en diferentes tipos de suelos con
placas de cromatografia en capa fina (CCF). Generalmente, los EBDC’s tienen mayor
movilidad en suelos arenosos y mojados que en suelos secos 0 suelos con alto
contenido de materia organica. EI Nabam (M = 2Na®) presentd mayor movilidad que el
maneb, y el zineb resultd ser practicamente inmovil. Los valores del R, que reflejan la
movilidad de un compuesto en suelos en una escala de cero a la unidad, para una
aplicacion de 1 ug de EBDC se enlistan en la Tabla 3-2.

Tabla 3-2: Valores Ry de EBDC’s y ETU en diferentes suelos. Los valores en paréntesis se
calcularon a partir de otros datos [HELLING ET AL. 1974].

Suelo (% M.O, CRA %) R¢ (nabam) R:(maneb) R (zineb) R: (ETU)
franco arenoso Norfolk (0.14, 6.5) 0.48 0.42 0.15 0.96
franco arenoso Lakeland (0.90, 8.5) 0.00(0.35)  0.00(0.26) 0.16 1.00
franco arcillo limoso Hagerstown (2.50, 25.8) 0.22 0.22 0.10 0.96
franco arcillo Barnes (6.9, 28.5) 0.14 0.14 0.08 0.83
Celeryville muck (90.4, 113) 0.00 0.00 0.00 0.61

Lixiviabilidad en suelo. El resultado de HELLING ET AL. (1974) con respecto a la
movilidad en suelos se ha confirmado en varias investigaciones de la lixiviabilidad de
EBDC's, reportadas por CALUMPANG ET AL. [1993], LYMAN & LACOSTE [1975], NASH &
BEALL [1980], PSD [2004] y EUC [2005a]. Los experimentos se realizaron con una o dos
aplicaciones de un EBDC a diferentes tipos de suelo en columnas o en camaras de
microagroecosistemas cultivados con jitomate, con uno o dos eventos de riego y una
duracién del experimento entre 12 y 156 dias. Estos estudios indican que la mayoria
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(> 80%) de la cantidad aplicada del EBDC permanece en los 2.5 centimetros superiores
del suelo, y solamente en una ocasion, en el caso de un suelo franco arenoso, se infiltro
una fraccion de aproximadamente 0.4 a mayores profundidades. Sin embargo, no se
encontraron estudios que investiguen la dependencia de la profundidad de infiltracién del
numero de repeticiones de la aplicacion o de la magnitud y repeticidn del riego.

Degradacion

Los EBDC’s resultan ser inestables en la presencia de humedad y en sistemas
bioactivos [WHO 1988]. Tras la aplicacion, los EBDC’s se degradan formando varios
metabolitos no-metalicos. Su modo de degradacion es complejo, y los mecanismos
exactos de reaccion permanecen aun sin ser completamente entendidos [KONTOU ET AL.
2004; WHO 1988]. En medios ambientales se identificaron los mecanismos de la
hidrdlisis, oxidacion y degradacion microbiana. Varios estudios indican que la exposicion
a la radiacion solar, con o sin presencia de humedad, no tiene efecto en la dinamica de
la descomposicion de EBDC’s ni en la formacion de sus metabolitos [EUC 2005a/b;
DoOWNING 2000; Xu 2000a].

MECANISMOS

En ausencia de humedad, los EBDC’s resultan estables, y no se presentan reacciones
redox [Xu 2000a]. Sin embargo, en contacto con humedad, el caracteristico catién
metalico, o la unidad catidnica equivalente, se disocia rapidamente de acuerdo con el
pKa respectivo (Tabla 3-1), asi que los diferentes EBDC’s pueden tratarse como iguales
para el consecutivo metabolismo [EDWARDS ET AL. 1991; PSD 2004; WHO 1988; Xu
2000a]. Este procede por diferentes caminos metabdlicos en dependencia del pH, de la
temperatura, del potencial redox y de la composicion quimica del dominio. Se realiza
mediante la oxidacién, y a través de la asociacion o disociacion de protones, de agua o
de hidroxido, en combinacion con la eliminacion de grupos de sulfuro de carbono, de
sulfuro de carbonilo, de acido sulfhidrico, o de azufre, y resulta en varios productos
secundarios y consecutivos [ALDRIDGE & MAGos 1978; PSD 2004; WHO 1974; WHO
1988; Xu 2000a].

Las principales vias de degradacion incluyen la formacion de ETU y etilendiamina (EDA)
a través de los productos intermediarios de disulfuro de etilentiuram (ETD), etilen
diisotiocianato (EDI) y 2-amino-etilenditiocarbamato, en dependencia de las condiciones
del sistema [BONTOYAN & LOOKER 1973, HWANG ET AL. 2001/2002/2003, HYLIN 1973;
KONTOU ET AL. 2004; MARSHALL 1977, PSD 2004; SALTMIRAS & LEMLEY 2000, WHO 1988;
Xu 2000a]

Condiciones oxidantes. Segun estos autores, se favorece en ambientes oxidantes y a
pH neutro la formacién de ETD a partir de la oxidacidn del anion etilen-bisditiocarbamico.
EI ETD a su vez puede producir EBIS bajo la eliminacion de acido sulfhidrico, o ETU bajo
la eliminacion de azufre y sulfuro de carbono. El EBIS resulta relativamente estable,
particularmente en condiciones no reductoras [JORDAN & NEAL 1979], pero puede
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ultimamente degradarse para formar ETU o EDA bajo la eliminacion de azufre y sulfuro
de carbonilo [Xu 2000a]. Este ultimo se produce mas en la reaccion a EDA y reacciona
con agua a dioxido de carbono y acido sulfhidrico, por lo que el EDA es favorecido a pH
alcalino y ETU en condiciones mas acidas. Estas secuencias de oxidacion se presentan
en la Figura 3-3.

5—S

pH1 /"N/K
5 H S = N S  +H,S

s N \_/

NH 5
\‘—NH + 2e = L 5 EBIS
s N
S H s
2 ETD iy
EBDC™ = H NH + S° +CS,
\__/
ETU
pH1 'C:IEE—HHE
. s + 2 H,0 = CHy-NH, +S°+20CS
/ A EDA
(™
pH! N/ﬁ\
EBIS + HZO = H NH +S°+ 0OCS
/

ETU

Figura 3-3: Vias principales de la degradacion abiética de EBDC’s bajo condiciones oxidantes.
Basado en HYLIN [1973], JORDAN & NEAL [1979] y Xu [2000a].

Condiciones acidas. A valores de pH bajos y falta de oxigeno, el EBDC dianion
hidroliza, via la reaccion con un protdn y bajo la eliminacion de sulfuro de carbono, a 2-
amino-etilenditiocarbamato, el cual puede reaccionar con otro protéon a EDA vy sulfuro de
carbono, o a ETU y acido sulfhidrico (Figura 3-4). En este caso se favorece ETU bajo
condiciones menos acidas, y EDA bajo aquellas mas acidas. Como los subproductos de
la formacion a ETU reaccionan acidos, se va, en un sistema cerrado, a aumentar
paulatinamente la formacion de EDA en relacion con la de ETU en el transcurso del
proceso.

Condiciones alcalinas. KONTOU ET AL. [2004] postulan con base en sus resultados
experimentales, que a pH alcalino se favorece otro mecanismo de hidrélisis, el cual
promueve la formacién de EDI bajo eliminaciéon de acido sulfhidrico. EI EDI entonces
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puede reaccionar a EDA o ETU bajo la eliminacidén de sulfuro de carbonilo en la misma
relacion como en la descomposicion de EBIS (Figura 3-5).

pHT N/ﬁ\
S =, H NH  +H,S
\__/

—S—{ +H
NH R MH,
" +H -CS;, = S /—/ ETU
s $—NH
S -S pH! CHy—NHg
EBDC? = | +CS;
+H C;EE—HHE
EDA

Figura 3-4: Vias principales de la degradacion abidtica de EBDC’s bajo condiciones acidas.
Basado en KONTOU ET AL. [2004].

Cabe mencionar que las reacciones quimicas presentadas en la Figura 3-3 a Figura 3-5,
solamente consideran los metabolitos principales. En realidad, estas vias de degradacion
son considerablemente mas complejas e incluyen otros intermediarios y metabolitos.
Ademas pueden proceder combinaciones de los mecanismos presentados en lo anterior
en sistemas oxigenados que presentan condiciones que se desvian de un pH neutro.

pH1T 'CIHE—HHE
s S 210 CHy-nm, *20CS
NH_\_NH - 2 HZS = |CH2_N=C=S EDA
s}_S_ CH,-N=C=S oH! N/ﬁ\
EBDC> +H320 H \_/NH + OCS
ETU

Figura 3-5: Vias principales de la degradacion abiética de EBDC’s a condiciones alcalinas. Basado
en KONTOU ET AL. [2004].

Biodegradacion. Por lo general, la actividad microbiana se inhibe por los EBDC's, pero
este efecto disminuye después de aplicaciones repetitivas [DONECHE ET AL. 1983; PSD
2004]. Sin embargo, algunas especies de bacterias no son afectadas y otras pueden
crecer en EBDC’s, como bacterias del genus Bacillus (familia Bacillaceae) y microbios
celuloliticos anaerobios no identificados [DONECHE ET AL. 1983]. También Pseudomonas
spp., bacterias celuloliticas Gram negativas del grupo de las proteobacterias, se
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reportaron a catalizar la hidrélisis de EBDC’s [HAIDER & ScCHAFFER 2000]. Como
microorganismos involucrados en la degradacion de EBDC's se identificaron ademas
Pseudomonas fluorescens, Arthrobacter sulfureus, Microbacterium lacticum, Escherichia
coli, Saccharomyces cerevisiae, y Aspergillus niger [WHO 1988; DONECHE ET AL. 1983;
HAIDER & ScCHAFFER 2000; PURANIK & KANEKAR -]. En general, los microorganismos
edaficos catalizan varias reacciones del metabolismo de los EBDC’s. Se demostrdé que
convierten EBIS a ETU, una reaccion que, segun HyYLIN [1973] y WHO [1988], no
procede con preferencia en agua. También promueven la mineralizacion completa del
fungicida: Solamente en suelos no esterilizados, la degradacion de EBDC’s produce
dioxido de carbono [LYMAN & LACOSTE 1975]. También otros productos de degradacion
solamente se forman en presencia de enzimas de microorganismos o de plantas, como
la base de Jaffa, 2-imidazolina, glicina sulfato, sulfuro y hidantoina [DOwNING 2000; WHO
1988; Xu 2000a].

PARAMETROS DE INFLUENCIA

Dependencia de la temperatura. La velocidad de hidrélisis presenta una dependencia
de la temperatura que obedece la ecuacion de Arrhenius, con una energia de activacion
aparente E, de 36 KJ/mol para maneb a pH 4 [KONTOU ET AL. 2004]. También la fraccién
de ETU entre los productos de degradacion aumenta significativamente al incrementarse
la temperatura [KONTOU ET AL. 2004; WATTS ET AL. 1974].

Potencial redox. Segun HWANG ET AL. [2001; 2002], la presencia de oxidantes, como
ozono, acido peracético, cloro o didxido de cloro aumenta significativamente la hidrélisis
de EBDC's. Eso coincide con Hylin [1973], quien restablece, que la oxidacion inicial es
un paso esencial para la consecutiva degradacion a pH neutro, cuya velocidad entonces
depende de la presencia de oxidantes.

Dependencia del pH. De acuerdo con los mecanismos principales de la degradacion
quimica, HWANG ET AL. [2001] y ARS [1999] reportan mayor estabilidad de mancozeb
contra la hidrolisis a pH 7.0 en comparacion con pH's 4.6 (5.0) y 10.7 (9.0). El pH
también tiene efecto en la preferencia en la formacion de los diferentes metabolitos y en
la velocidad de su consecutiva descomposicién. Eso aplica particularmente a la
produccion de EBIS, de EDA y de ETU. MARSHALL [1977] reportd que bajo condiciones
acidas, los productos principales son EDA y sulfuro de carbono, mientras en condiciones
neutras y alcalinas, se promueve la formacion de ETU. Lo ultimo también se confirmé por
KONTOU ET AL. [2004].

Dependencia de la composicién de solucion. También existe dependencia de la
composicidén del medio. Sin embargo, se encontro al respecto solamente un estudio no
publicado del afo 1985 que reporta un aumento de la velocidad de la hidrélisis de zineb
por la presencia de cobre disuelto PSD [2004].

Actividad microbiana. En un estudio de DONECHE ET AL. [1983] que compara la
degradacion de mancozeb en suelos esterilizados y no esterilizados, la biodegradacion
abrevid la semivida de aproximadamente 15 a 5 dias. Xu [2000a] reporta una semivida
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aproximada de mancozeb en suelo de <2 dias bajo condiciones aerobas y de 8 dias bajo
condiciones anaerobias. No se encontraron estudios que relacionen en forma directa algun
parametro que refleje la actividad microbiana con la velocidad de degradacion de EBDC's.

DISIPACION DE CAMPO

Los valores de semivida reportados para la disipacién de campo de EBDC’s varian entre <2
y 139 dias [ARS 1999]. Esta enorme variabilidad se debe, aparte de los diferentes métodos,
condiciones experimentales y materiales que se utilizaron en los estudios, al hecho que
algunos valores se refieren al compuesto madre mientras otros a la suma del EBDC y de
sus metabolitos o a la mineralizacion del EBDC. Ejemplos de valores se hallan entre 3y 7
dias para mancozeb [BLAzQUEz 1973; DONECHE ET AL. 1983], 36(23) dias para maneb
(zineb) y sus metabolitos medidos como EDA [NAsSH & BEALL 1980], aproximadamente 38
dias para el total de metabolitos [RHODES 1977], y 50(90) dias para la mineralizacion a 6xido
de carbono de 20(10) ug mancozeb/g suelo [IUPAC 1977; PSD 2004].

3.1.3 Formacion de ETU

De acuerdo con lo anterior, la cantidad de ETU formada por degradacion de EBDC's
depende de la estabilidad del compuesto original y de las condiciones fisicoquimicas del
ambiente [IUPAC 1977]. En resumen, los mecanismos que llevan a la formacion de ETU
todavia no estan comprendidos por completo. Sin embargo, varias hipétesis se han
adelantado que proponen la formacion de ETU del EBCD anién, via 2-amino-etilenditio-
carbamato, ETD, EBIS, o EDI [KONTOU ET AL. 2004; PSD 2004; WHO 1974; WHO 1988].

La formacion de ETU a partir de EBIS procede a través de la reduccidon del enlace
disulfuro, con una disociacién subsecuente de sulfuro de carbono [WHO 1988]. Esta
conversioén ocurre en presencia de compuestos reductores, por ejemplo después de
adicién de sustancias como cisteina, glutation, o acido ascoérbico [WHO 1988]. También
ciertos microorganismos tienen la capacidad de transformar el EBIS rapidamente a ETU
[WHO 1988].

El mecanismo para la transformacion de EDI a ETU, como se propuso por KONTOU ET AL.
[2004], procede a través de la adicidn irreversible de un hidroxido al atomo de carbono
de un grupo isotiocianato y su transformacion a un grupo monotiocarbamato. Después
de la eliminacion de un sulfuro de carbonilo, el amino formado puede reaccionar ademas
con el segundo grupo isotiocianato, produciendo ETU. En el mismo estudio, la
produccion de ETU resulté menor a pH 4 que a pH 9, y también ENGST & SCHNAAK [1974]
reportaron que el acido etilenbisditiocarbamatico rapidamente produce ETU bajo
condiciones altamente alcalinas (pH 10.5), asi que en general se puede decir, que la
selectividad de la hidrdlisis de EBDC’s hacia ETU aumenta con la temperatura y con el
pH [KONTOU ET AL. 2004].

HWANG ET AL. [2001] estudiaron la conversion hidrolitica de mancozeb a ETU a 21°C y a
valores de pH de 4.6, 7.0 y 10.7. Se determinaron las concentraciones de EBDC y de
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ETU después de 5, 15, 30 y 60 minutos de reaccion. Para todos los tiempos de reaccion
la conversion relativa a ETU fue maxima a pH 7.0, seguida a la de pH 10.7, y minima a
pH 4.6, y el rendimiento total también tuvo su maximo a pH 7.0. Para cada pH, el valor
maximo de ETU se midié a 15 min. Correspondientemente, la conversion de mancozeb a
ETU, después de 15 min, se determiné como 0.74% para pH 4.6, 1.10% para pH 7.0, y
0.95% pH 10.7.

3.2 Destino ambiental de ETU

En la mayoria de los casos, el ETU llega al medio ambiente tras aplicaciones de
EBDC's, directamente como impureza del fungicida y como producto de degradacion.
Entonces se puede trasladar en el aire como deriva de aplicacion, y se puede formar por
descomposicién del compuesto parental de acuerdo con sus vias de transporte en el
aire, en las superficies de suelo y plantas, y en cuerpos de agua y suelo. En todos estos
compartimientos ambientales esta sujeto a consecutivos mecanismos de transformacién
fisicoquimica y a subsecuentes procesos de transporte.

3.2.1 Propiedades fisicoquimicas

ETU es un compuesto polar y estable bajo condiciones normales, particularmente contra
la hidrdlisis y el calor. Presenta una baja presién de vapor y tiene alta solubilidad acuosa.
En metanol, etanol, glicol, piridina, acido acético, y nafta resulta moderadamente soluble
y practicamente insoluble en acetona, éter, cloroformo, y benceno [HSDB 2003a; IUPAC
1977; NTP 2005; PSD 2004]. Algunas propiedades fisicoquimicas de ETU se enlistan en
la Tabla 3-3.

Disociacién en agua. WALTER ET AL. [1956] reportan un pK, de 2.7, lo que indica un
comportamiento basico de ETU [KoNTou ET AL. 2001]. Al mismo tiempo exhibe, segun
MEIRING & DE JONG [1994], propiedades acidas a valores de pH > 10, debido a una
tautomeria ceto-tiol. Sin embargo, BG CHEMIE [1995] reporta un pH de 4.9 para una
concentraciéon de ETU de 100 g/l, lo que coincidiria mejor con un pKs, menor de 10,
cercade 7.

3.2.2 Procesos de transporte

En este contexto se refiere con “procesos de transporte” a aquellos procesos
macroscopicos que facilitan el traslado de ETU entre y dentro de los compartimientos
ambientales de la atmdsfera, cuerpos de agua, suelos y plantas. Basado en valores
relativamente bajos de los coeficientes de distribucion K, y K., se supone que el ETU no
se adsorbe a un grado significativo a sedimentos y sélidos suspendidos en cuerpos de
agua o en la atmoésfera [HSDB 2003a; WHO 1988]. Las rutas principales de transporte
entonces son el movimiento con y en el agua.



Tabla 3-3: Algunas propiedades fisicoquimicas de ETU, tomadas de BG Chemie
[1995], IFA [2010], HSDB [2003a], IUPAC [1977] y XU [2000b].

formula molecular empirica C3-He-No-S

peso molecular [-] 102.16

punto de fusion 192-204°C
<1(20°C)

presién de vapor [mm Hg]

5.01-10" mm Hg (25°C)

constante de Henry

3.4-107 atm m>/mol

absorcioén de irradiaciéon maxima

235 nm (en alcohol como solvente)

solubilidad en agua

18,966 ppm (20°C)
20,000 ppm (30°C)
90,000 ppm (60°C)
440,000 ppm (90°C)

23

pH 4.9 (100g/)
log Kow -0.66 —-0.85
0.03 - 0.12 (2h)
Kqg 3
0.51 — 1.13 cm/g (48h)
6.5
Keo 1.9-6.0

34 — 142 cm®/g

Volatilizacion. Por la baja constante de Henry que presenta ETU, no se considera la
volatilizacion desde superficies de suelos humedos o cuerpos de agua como proceso
importante en el destino ambiental [HSDB 2003a].

Movilidad en suelos. La movilidad de ETU en suelos y su tendencia a lixiviarse fue
investigada por HELLING & THOMPSON [1974], NASH & BEAL [1980] y CALUMPANG ET AL.
[1993]. HELLING & THOMPSON [1974] determinaron en sus experimentos con placas CCF
(cromatografia en capa fina) de suelo los valores promedio de R, para tres suelos
arenosos o limosos entre 0.96 y 1.00, 0.83 para un suelo franco arcillo y 0.61 para un
suelo rico en materia organica humificada (Tabla 3-2). A pesar de que la atenuacion de
ETU por procesos de sorcidn aparentemente es muy baja en suelos mojados, se
inmoviliza cuando se seca el suelo antes del ensayo de lixiviacion. Estos resultados
indican que el ETU generalmente es bastante mévil en suelos mojados, mientras no
contengan contenidos de materia organica o de arcilla altos [Xu 2000b]. Eso concuerda
con los resultados de NAsSH & BEALL [1980], que obtuvieron en sus experimentos con
maneb y zineb en camaras de microagroecosistemas con plantas de jitomate cultivadas
en un perfil de 15 centimetros de franco arenoso Galestown (pH 6.7; M.O. 5.2%;
contenido de agua: 15.6% a '/3 bar tensién). Los fungicidas fueron rociados en los
cultivos a los dias 56 y 86 del ensayo a 2 kg/ha de ingrediente activo (marcado con “c
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en la segunda aplicacién), en los dias 71 y 98 se irrigd por aspersion. En la primera
medicion no se detectd ningun ETU en el lixiviado del suelo. Sin embargo, en el dia 98
se encontraron en el sistema tratado con maneb (zineb) 0.35+0.26 ug/l (0.34+£0.49 pg/l)
de ETU total, y 0.26 pg/l (0.16 pg/l) de ETU marcado con '“C. En otro experimento de
lixiviacion a través de columnas de suelo tipo franco arcillo limoso y bajo condiciones de
campo en las Filipinas, se detectd ETU hasta una profundidad de 8 cm durante 14 dias
después de una aplicacion de mancozeb [CALUMPANG ET AL. 1993].

Absorcion por raices. A diferencia de los EBDC's, el ETU es absorbido por raices y
transferido hasta el tejido foliar, y finalmente metabolizado por las plantas [[IUPAC 1977,
WHO 1988]. RHODES [1977] estudi6 la absorciéon de ETU, maneb y de sus productos de
degradacion por plantas de jitomate: Después de una semana y a las condiciones
experimentales empleadas, no encontrd niveles de ETU detectables en las plantas, pero
hasta un 0.37 ppm del **C aplicado (calculado como ETU).

3.2.3 Sorcion

En general, el ETU se sorbe débilmente a suelos y diferentes tipos de arcillas. En estudios
de sorcion con 2 h de tiempo de equilibracién, MILES & DOERGE [1991] determinaron en
tres suelos diferentes, coeficientes de sorciéon K, entre 0.03 y 0.12. A varios materiales de
arcilla (Fe2Os, illita, montmorillonita, y caolinita), el ETU se sorbié muy débilmente con un
K, entre 0.01 y 0.02, la sorcion a bentonita destacé con un K, de 0.11.

FomMsGAARD [1997] midio coeficientes de la misma magnitud en suelos de diferentes
profundidades, con valores entre 0.04 y 0.20 cm®/g después de 16 h de equilibracion.
Los coeficientes determinados en los dos estudios presentan una correlacion positiva
con el pH, con el contenido de materia organica, y con el contenido de arcilla.

XU [2000Db] cita un estudio de sorcion de ETU no publicado del aio 1987, realizado por
RoHM & HAAS CoMPANY, un productor de EBDC's, en el cual el coeficiente de adsorcion
se determin6 en 0.71 en arena Georgia (M.O. 0.9%, pH 5.7), en 0.67 en franco arenoso
Georgia (M.O. 2.8%, pH 5.9), en 1.13 en franco limoso Pennsylvania (M.O. 3.5%, pH
6.4), y en 0.51 en franco arcillo Mississippi (M.O. 2.5%, pH 7.4). Estos valores también
indican una adsorcion débil de ETU al suelo, pero son casi un orden de magnitud mas
altos que los resultados de MILES & DOERGE [1991] y de FOMSGAARD [1997]. Segun Xu
[2000b], no presentan correlacion con el contenido de arcilla y solamente baja
correlacion con el contenido de materia organica. El tiempo de equilibracion no se
reportod.

3.2.4 Procesos de degradacién

El ETU es un compuesto relativamente estable en ausencia de catalizadores. Sin
embargo, se han encontrado evidencias de una moderada hasta rapida descomposicién
en sistemas bidticos y abidticos, segun el caso [IUPAC 1977; Xu 2000b].
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Metabolitos

El paso inicial en la trayectoria metabdlica de ETU es su oxidacién para formar EU. [[IUPAC
1977; WHO 1988]. EU, a su vez, es aun mas estable que ETU, y en suelos esterilizados en
autoclave es el producto final de la degradacion de ETU [IUPAC 1977]. Sin embargo, bajo
condiciones biolégicas o

en presencia de fotosensi- NH
bilizadores activados se ()co
transforma  consecutiva- o NH HH

. [ EU »
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IUPAC [1977].

Segun KAUFMAN & FLETCHER [1973], el ETU se degrada en suelos bioactivos a diéxido de
carbono y otros cuatro productos, de los que dos se identificaron como la base de Jaffe
(como producto intermedio), y como hidantoina [IUPAC 1977]. A través de catalisis
fotoquimica, el EU se oxida a al menos ocho productos secundarios (de los que se
identificaron glicina y la base de Jaffe) y, finalmente, a dioxido de carbono [CRUICKSHANK
& JARROW 1973; Ross & CROSBY 1973].

Hidrdlisis

Debido a una falta de grupos funcionales hidrolizables, el ETU es estable a la hidrdlisis
bajo condiciones estériles [DOWNING 2000; HSDB 2003a; HWANG ET AL. 2001; KONTOU ET
AL. 2004; WHO 1988; Xu 2000b]. CRUICKSHANK & JARROW [1973] observaron que no se

presenté cambio alguno en la concentracion de ETU al 1% después de tres meses bajo
diferentes condiciones que incluyeron valores de pH de 5, 7, y 9, agua destilada, y
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temperatura ambiente o de 90°C. Se conluyé de estos experimentos que la simple
hidrdlisis no puede contribuir a la disipacién de ETU en el medio ambiente.

Oxidacion

La oxidacién de ETU a EU solamente procede en presencia de un catalizador. En agua
destilada esta reaccion no ocurre y ETU permanece intacto [CRUICKSHANK & JARROW
1973; Ross & CRosBY 1973]. Bajo luz ultravioleta y en presencia de oxigeno, la
degradacion oxidativa de ETU procede lentamente, pero se puede acelerar
considerablemente en presencia de fotosensibilizadores activados. Sin embargo, en

ausencia de oxigeno, ETU permanece estable a la fotodegradacion [CRUICKSHANK &
JARROW 1973; Ross & CRoOsBY 1973].

La formaciéon de EU a través de una oxidacion de ETU también procede en sistemas
edaficos [IUPAC 1977; WHO 1988]. En estudios de degradacion de ETU en suelos
esterilizados, resulté su oxidaciéon a EU significativamente mas lenta en comparacién con
aquella en suelos bioactivos, y frecuentemente incompleta. Ademas, a diferencia de suelos
bioactivos, no se observd una descomposicion consecutiva de EU, asi que éste quedd como
producto final [Kaufman & Fletcher 1973; Jacobsen & Bossi 1997; Miles & Doerge 1991].

MiLEs & DOERGE [1991] obtuvieron los siguientes resultados de sus experimentos de
degradacion de ETU en suelos y aguas con diferentes aditivos:

= En presencia de sdlidos de suelo, la adicion de hierro (lll) aumenta la degradacion
abidtica de ETU significativamente (hasta 200 veces).

= Azida y el idn de manitol inhiben la degradacién de ETU.

= Se requiere oxigeno molecular para la oxidacion, ya que la purgacién de suelos con
nitrégeno disminuye la degradacion de ETU significativamente.

= Superdéxido dismutasa y catalasa tienen efecto minimo en la oxidacién de ETU.

Con base en estos resultados, MILES & DOERGE [1991] proponen para el proceso que
lleva a la oxidacion de ETU, un mecanismo que incluye el radical de hidroxilo. Por la falta
de efecto por dismutasa y catalasa, y el hecho que el efecto del hierro solamente se
aplica en presencia de solidos de suelo, sugieren que las reacciones que producen los
radicales de hidroxilo ocurren en superficies de sdlidos edaficos, y no en solucion libre.
El mecanismo propuesto procede con una quelacion del hierro(lll) por grupos funcionales
en superficies edaficas, reduccion del complejo a formar hierro(ll) por donadores de
electrones no identificados, y una reaccion subsecuente con oxigeno molecular a
generar radicales de hidroxilo, el oxidante final, de acuerdo con la ecuacién 3-1.

Fe** +;02 +H,0— Fe* +OH +OH"* (3-1)

El hierro(ll) consumido en esta reaccion entonces se restituye otra vez bajo el efecto
catalizador de las superficies de solidos de suelo, postulado por los autores.
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Dindmica. JAMES ET AL. [1995] mostraron que la oxidacion de ETU por radicales
hidroxilos sigue una cinética de primer orden. Ademas depende su velocidad del pH en
el sentido de que es mas lenta a pH neutro que apH 50 9.

Fotodegradacion

La IUPAC [1977] considera la fotooxidacion como la reaccion degradativa de mayor
importancia para ETU en superficies de plantas y en cuerpos de agua superficiales. Sin
embargo, el ETU mismo no se considera como absorbente de energia apreciable en el
rango de la luz solar, ya que su absorbancia maxima se halla en 235-240 nm [HSDB
2003a], lo que queda abajo del limite efectivo inferior de longitud de onda de la radiacion
solar (aproximadamente 280-300 nm).

Aire. En fase de vapor, el ETU se degrada en la atmdsfera a través de una reaccion con
radicales hidroxilos, producidos en reacciones fotoquimicas, con una semivida estimada
de 2 h, por lo que no se considera su destino atmosférico como relevante para la
evaluacion de un riesgo de contaminaciéon ambiental con ETU [HSDB 2003a].

Agua. Ross & CRosBY [1973] no detectaron pérdida ninguna de ETU en agua
desionizada a concentraciones desde 0.5 hasta 50 mg/l y después de 24 h en un
fotoreactor de laboratorio o expuesto a la luz solar. CRUICKSHANK & JARROW [1973] a su
vez encontraron una pérdida insignificante de <5% en solucién acuosa después de 24
horas bajo irradiacién ultravioleta (300 nm y 350 nm) a una intensidad de 1900 pW/cm?,
y una pérdida de 33% después de 15 dias bajo una irradiacion de >280 nm vy
3300 uyW/cm?. RHODES [1977] investigd la descomposicion de ETU bajo la luz de una
lampara de vapor de mercurio. Después de 6 horas se habia descompuesto >99% del
ETU. No se reportaron las longitudes de onda que emitieron las lamparas utilizadas, pero
como algunas lamparas de este tipo emiten luz alrededor de 250 nm [LIDE 2009], se
podria explicar la discrepancia con los demas estudios con una absorcion directa de la
radiacion electromagnética por ETU.

Adsorbido. Adsorbido a un sustrato sélido como gel de silice, ETU resulta menos
estable a la fotodegradacion y respondié a la
irradiacion ultravioleta (>285 nm) con una 198,
descomposicion lenta pero significativa L
[CRUICKSHANK & JARROW 1973]. La Figura 3-7 1
.
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FOTODEGRADACION SENSIBILIZADA

En presencia de fotosensibilizadores, la descomposicion se realiza considerablemente
mas rapida. La adicion de acetona (5 ml/l) a una soluciéon acuosa de 0.64 ppm ETU, por
ejemplo, resulté en una pérdida de 95% del ETU después de 24 horas en un fotoreactor
bajo luz ultravioleta [Ross & CRoOsBY 1973]. En el estudio de RHODES [1977], el ETU se
descompuso en la mitad del tiempo por presencia de 0.1 M acetona. Los efectos de otros
fotosensibilizadores resultaron menos pronunciados. Las eficacias de diferentes
fotosensibilizadores en la fotodegradacion de ETU, bajo diferentes condiciones, se
enlistan en la Tabla 3-4.

Tabla 3-4: Fotodescomposicién sensibilizada de ETU, en solucién acuosa y °gel de silice.

Sensibilizador Conc. ETU Tipo de irradiacion Tiempo pérdida
riboflavina ® 10 ppm 25 ppm luz solar 4 dias >95%'
rodamina B* 10 ppm 25 ppm luz solar 16 dias >95%"
azul de metileno® 10 ppm 25 ppm luz solar 16 dias >95%'
0.1% wiv 1% 1.9 mW/cm? (300/350 nm) 24 horas 30%”
sin® - 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas  20%’
1-acetonaftona ° 100 pg/em® 100 pg/cm? 300uW/cm?® (>285 nm) 20 horas 70%°
100 pg/em® 100 pg/cm? lampara solar 20 horas 97%”

1 pglem? 1 pglem? lampara solar 20 horas  >99%>

1-naftaldehido ° 100 pglem?® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285nm) 20 horas  70%°
eosina® 100 pg/cm® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas 60%"

trans-stilbeno ° 100 pg/em® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas  40%’

(
(
(
azul de metileno® 100 pg/cm® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas  40%°
(
(
(
(

flavona ® 100 pg/em® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas  30%°
benzofenona ® 100 pg/cm? 100 pglcm? 300pW/cm? (>285nm) 20 horas  30%°
benzila® 100 pg/cm® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas 20%”
carbazol ® 100 pg/em?® 100 pg/cm? 300pW/cm? (>285 nm) 20 horas 10%°
sin® - 1% 1.9 mW/cm? (300/350 nm) 24 horas  <5%
1-acetonaftona®  0.1% wiv 1% 1.9 mW/cm® (300/350 nm) 24 horas  30%°
1-naftaldehido ® 0.1% wiv 1% 1.9 mW/cm® (300/350 nm) 24 horas 30%"°
2-acetonaftona®  0.1% wiv 1% 1.9 mW/cm® (300/350 nm) 24 horas  20%
eosina’ 0.1% wiv 1% 1.9 mW/cm® (300/350 nm) 24 horas 10%”
flavona 0.1% wiv 1% 1.9 mW/em® (300/350 nm) 24 horas 10%”
benzofenona ® 0.1% wiv 1% 1.9 mW/cm® (300/350 nm) 24 horas  10%°

fuentes: ' Ross & CROSBY [1973]; ? CRUICKSHANK & JARROW [1973]
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Ambientes naturales. La I[UPAC [1977] reporta que varios fotosensibilizadores, como
acetona, riboflavina y clorofila, pueden ocurrir en aguas y suelos naturales, por lo que
una fotodegradacion de ETU en ambientes naturales es plausible. Los efectos de
irradiacion en la degradacion de ETU (0.5 mg/l) en aguas naturales de diferentes fuentes
se enlistan en la Tabla 3-5. Los experimentos al respecto se realizaron con el agua
colectada tal cual, y se repitieron, después de filtrar y hervirla para minimizar la
degradacion microbiana, obteniendo los mismos resultados.

Tabla 3-5: Fotodescomposicién de ETU en aguas agricolas. Fuente: Ross & Crosby [1973].

Fuente de agua Irradiacién ETU restante (%)
acequia (remolacha azucarera) 3 dias, lampara 10-20
q 3 dias, oscuridad 100
acequia (arrozal) 24 dias, luz solar 25-50
q 24 dias, oscuridad 100
arrozal 24 dias, luz solar 10-25
24 dias, oscuridad 100

La IUPAC [1977] cita una tesis de Ross [1974] en la cual investiga la capacidad de
aguas naturales, colectadas de rios, lagos, y areas agricolas, para la fotodegradacion de
ETU: La gran mayoria de estas aguas degradaron ETU bajo luz solar. También ocurrio
degradacion en oscuridad, pero solamente con una exposicidon a irradiacion solar
precedente, lo que indica una generacidon de fotooxidantes estables. Estos se
identificaron como los aminoacidos triptéfano y tirosina, los que se encuentran con
frecuencia en soluciones de suelo naturales [[TUPAC 1977].

El rol del oxigeno. Cuando la solucién se purgd con N2, se observé que ni la acetona ni
la riboflavina sensibilizaron al ETU para la fotooxidacion, lo que indica que la presencia
de oxigeno disuelto es esencial para estas reacciones [Ross & CROSBY 1973].

Secuencia metabdlica. Después de 20 horas de irradiacion de ETU adsorbido a gel de
silice, CRUICKSHANK & JARROW [1973] encontraron nueve metabolitos, de los que
identificaron al EU como producto principal (38% del ETU aplicado), y la base de Jaffe en
menores cantidades. En otros estudios se identificaron ademas hidantoina, 2-
imidazoline, glicina, y sulfato inorganico [CRUICKSHANK & JARROW 1973; IUPAC 1977;
RHODES 1977; Ross & CRosBY 1973]. La hidantoina fue detectada por RHODES [1977],
pero no por Ross & CROSBY [1973] ni CRUICKSHANK & JARROW [1973], a pesar de varios
intentos. En estos tres estudios se utilizaron diferentes fuentes de irradiacion, por lo que
es posible que este compuesto se forme solamente bajo irradiacién de ciertas longitudes
de onda. Segun Ross & CRosBY [1973], el sulfato representa cuantitativamente todo el
azufre del ETU descompuesto, mientras la glicina solamente representé 15% del ETU
degradado, lo que se atribuye a su fotdlisis consecutiva. La secuencia metabdlica como
se propuso por Ross & CROSBY [1973], se presenta en la Figura 3-8.



30

g Q
-~ .
HN™ N ———s HN  HNH + Hz350,
Figura 3-8: Via metabdlica de la fotodescom- B f___,-*
posicion de ETU, propuesta por Ross & - .-.-*""-..
CRrRosBY [1973]: El ETU se fotooxida a EU y |- o
sulfato, y EU a hidantoina. La hidantoina a su NS NH | .
" . | : ————3 HpNCHaDOOH ———
vez se fotodegrada a glicina y ésta a o
compuestos desconocidos. L {’J'

Biodegradacion

RHODES [1977] concluyd de sus experimentos con maneb y ETU en suelos y plantas que
el ETU es facilmente biodegradable. KAUFMAN & FLETCHER [1973] compararon la
persistencia y degradacion de ETU en suelos bioactivos y esterilizados en autoclave
(franco arenoso Lakeland y franco arcillo limoso Hagerstown), con el resultado de que la
conversion de ETU a EU procede considerablemente mas despacio en suelos
autoclavados. Ademas los suelos bioactivos pueden mineralizar ETU a CO,, mientras en
suelos estériles no se generd practicamente nada de *CO..

A pesar del realce significativo de su degradacion en suelos bioactivos en comparacion
con aquellos esterilizados, cultivos puros de bacterias u hongos no lograron efectuar la
transformacion de ETU a EU [IUPAC 1977; VONK & KAARS SIJPESTEIIN 1970; KAUFMAN &
FLETCHER 1973; WHO 1988]. Eso apoya la postulacion de HSDB [2003a] de que la
conversacion inicial a EU procede quimicamente. Sin embargo, en este caso la oxidacion
quimica a EU seria el proceso limitante, lo que no concuerda con la observacién de una
degradacion acelerada en ambientes bioactivos. Considerando que solamente un
numero limitado de especies microbianas es capaz de degradar ETU, se puede
explicarse el resultado de este experimento ademas con la posibilidad de que las
especies que se utilizaron para dichos cultivos no lo eran.

Secuencia metabdlica. En diferentes estudios, la hidantoina, la base de Jaffe, el didxido
de carbono y dos metabolitos mas, no identificados, se han identificado como productos
de la descomposicidon de ETU en suelos bioactivos, ademas de EU [IUPAC 1977;
KAUFMAN & FLETCHER 1973; LYMAN & LACOSTE 1975; WHO 1988].

MECANISMOS

MiLes & DOERGE [1991] compararon la velocidad de degradacion de ETU en suelo no
esterilizado con suelos del mismo tipo, pero esterilizados por autoclave, por irradiacion
gama y con azida. De los resultados dedujeron para la transformacién de ETU a EU un
mecanismo quimico o enzimatico, el cual involucra especies oxidantes extracelulares. El
EU a su vez permanecié estable en suelos irradiados o autoclavados durante varias
semanas. Sin embargo, en suelos bioactivos se consume por reacciones subsecuentes y
se mineraliza a COa,.
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FOMSGAARD [1997] y FOMSGAARD & KRISTENSEN [1999] utilizaron eso en su investigacion
de la dinamica de la mineralizacion de ETU en suelo la que monitorearon a través de la
formacion de CO; con el tiempo. El suelo utilizado en estos experimentos fue colectado a
diferentes profundidades (15, 45 y 75 cm). En suelos de la superficie, con contenidos de
materia organica mayores, la velocidad de mineralizacion decrecié progresivamente,
mientras que la dinamica en suelos subsuperficiales presentd curvas sigmoideas,
indicando un desarrollo dinamico de la poblacion microbiana como reaccién adaptativa a
un aumento del sustrato. La ausencia de la sigmoidalidad en curvas de mineralizacion
obtenidas en muestras de suelo con contenidos de materia organica mayores fue
atribuida a una biodegradacion cometabdlica de ETU debido a una preferencia
microbiana para un sustrato alternativo y su abundancia suficiente [FOMSGAARD 1997].

La habilidad de microorganismos edaficos de crecer en ETU se confirma por JACOBSEN &
Bossl [1997], quienes encontraron que entre un 23 y 62 % de 22-24 aislados
bacterianos, en correlacion inversa con la profundidad del muestreo, era capaz de utilizar
ETU como su unica fuente para carbono y energia. Las muestras se habian colectado en
areas con historia de aplicacion de EBDC's, lo cual demuestra que es posible que ocurra
una adaptacion de la poblacion microbiana.

Por otro lado, el ETU inhibe, segun VONK [1991], la nitrificacidon con un NOEC de
0.1 mg/kg [BEELEN & DOELMAN 1997], lo que corresponde a 0.98 mmol/g. La nitrificacién
es un proceso, desempefiado solamente por pocas especies especializadas de
bacterias. Una generalizacién de este dato a todas las especies microbianas entonces
no es valida. Sin embargo, LASHEN & STARKEY [1970] constan una toxicidad general de
tioureas para poblaciones microbianas de suelos.

DINAMICA

Estudios de degradacion en suelos bioactivos y bajo condiciones de campo relevaron
semividas para la conversion de ETU a EU de 1-7 dias [FOMSGAARD 1997; FOMSGAARD &
KRISTENSEN 1999; JACOBSEN & BossI 1997; KAUFMAN & FLETCHER 1973; MILES & DOERGE
1991; Xu 2000b].

JACOBSEN & Bossl [1997] constan que la degradacion de ETU en suelos se aproxima a
una cinética de primer orden, independientemente de que las condiciones sean bidticas
0 abidticas, dxicas o anodxicas. Sin embargo, FOMSGAARD [1997] analizé |la dinamica de la
mineralizacién de ETU en suelos, tomados de dos sitios y diferentes profundidades (15,
45, 75 cm), a través de aplicar diferentes modelos a las curvas de la produccion de
“CO,. En ocho ensayos con suelos superficiales y uno con suelo de intermedia
profundidad (45 cm), la mejor aplicacion resulté con un modelo que considera dos
procesos simultaneos de primer orden. De los demas ensayos, dos se pudieron simular
considerando dos procesos secuenciales de primer orden, y los demas con modelos que
consideran crecimiento microbiano lineal, exponencial o logistico y una mineralizacion de
primer orden o de orden de tres medios.
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3.2.5 Factores de influencia

Varios autores realizaron estudios comparativos de la degradacion de ETU con respecto
a diversos posibles factores de influencia. Adicional a la influencia de la bioactividad
discutida en lo anterior, se encontraron efectos por la concentracion inicial, la
temperatura, la presencia de oxigeno y el contenido de materia organica.

Concentracion inicial. KAUFMAN & FLETCHER [1973] dedujeron una dependencia de la
velocidad de descomposicion de ETU de la concentracion inicial, ya que en suelos del
tipo Hagerstown, tratados con 2, 20 y 200 ppm ETU, un 43.4, 8.9 y 0.9% del C aplicado
se habia emitido en forma de CO, después de 4 dias [KAUFMAN & FLETCHER 1973]. En un
suelo del mismo tipo con una concentracion de ETU de 10 mg/kg, la respiracion
microbiana quedd inafectada [WHO 1988]. FOMSGAARD & KRISTENSEN [1999] compararon
la mineralizacién de ETU a concentraciones iniciales de 0.07 y 2.0 ug/g. En los ensayos
a 2.0 ug/g, la fraccion del ETU aplicado que se mineralizé después de 60 dias quedd
ligeramente abajo de aquella encontrada en los ensayos con menor concentracion inicial,
mientras la velocidad inicial de la mineralizacion fue mayor en aquellos con 0.07 pg/g.

Presencia de oxigeno. JACOBSEN & Bossi [1997] investigaron la dependencia de la
degradacion de ETU de las condiciones redox en agua subterranea y en suelo bidtico y
abidtico, a través de purgar las muestras alternativamente con aire o con argén. En los
tres casos, las velocidades de descomposicion bajo condiciones andxicas fueron
significativamente disminuidas en comparacion con aquellas a condiciones oxicas.

Temperatura. MILES & DOERGE [1991] realizaron experimentos de degradacién de ETU
en columnas de suelo a tres temperaturas diferentes, 15, 25, y 35°C. El valor del
coeficiente de velocidad, calculado suponiendo una cinética de primer orden, se dobld
por cada 10°C de aumento de temperatura, de lo que se calculd la energia de activaciéon
de Arrhenius a 15.7 kcal/mol. JACOBSEN & BossI [1997] a su vez compararon la velocidad
de la degradacion de ETU a las temperaturas de 5, 10 y 23 °C, en suelos o6xicos y
anoxicos. Para condiciones oxigenadas, el cociente Q1g, también calculado con base en
una cinética de primer orden, se hallé en el rango de 2.9-4.5, bajo aquellas andxicas en
el de 2.1-2.5. FOMSGAARD & KRISTENSEN [1999] llegaron a un resultado similar para la
mineralizacion de ETU en muestras de suelos de dos diferentes profundidades y con
diferentes concentraciones iniciales del compuesto: Un incremento de la temperatura de
5°C a 20°C resultd en un aumento significativo de la velocidad y magnitud de la
mineralizacién, a, por lo demas, condiciones idénticas.

Contenido de materia organica. FOMSGAARD [1997] y FOMSGAARD & KRISTENSEN [1999]
investigaron la dinamica de la mineralizacion de ETU en suelos de diferentes contenidos
de materia organica y en comparacion con muestras enriquecidas con materia organica
disuelta extraida del mismo suelo. A pesar de que pudieron observar una correlacion
fuerte de la velocidad de mineralizacion con el contenido natural de materia organica, el
agregar materia organica disuelta no resultd en un cambio significativo de la velocidad o
magnitud de la mineralizacion.
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3.2.6 Disipacion de campo

Varios investigadores han examinado la disipacion de ETU en plantas, en superficies de
plantas, en suelos, y en agua subterranea, después de una aplicacion de ETU, o de un
EBDC, en la superficie de plantas o del suelo, o después de mezclar ETU con suelo o agua.

DISIPACION EN AGUA SUBTERRANEA

MiLEs & DOERGE [1991] determinaron la velocidad de disipacion de ETU en agua
subterranea no esterilizada, colectada de un acuifero hawaiano (pH 7.2), a 6+4:10* por
dia. Los experimentos se realizaron en botellas de teflon a temperatura ambiente en
ausencia de luz. Como producto principal se observé EU, y se concluy6 que la oxidacion
funciona como mecanismo de degradacion principal. No se reportd si se sellaron las
muestras en contra de una difusién del oxigeno atmosférico durante almacenamiento y
experimentos.

DISIPACION EN SUELO

La velocidad de la disipacion de ETU en suelos, expresada a través de semividas, se ha
determinado en valores entre menos de un dia y cuatro semanas, en dependencia del
tipo de suelo, de la concentracion inicial de ETU, y de la historia de almacenamiento de
la muestra, [MILES & DOERGE 1991; WHO 1988; Xu 2000b].

WHO [1988] cita una semivida de < 1 d para la disipacion de ETU en un suelo tipo franco
limoso Hagerstown (concentracién inicial: 10 mg/kg). Como productos de degradacién se
identificaron 6xido de carbono, EU, EDA, hidantoina, base de Jaffe, y posiblemente
azufre elemental [HELLING & THOMPSON 1974]. Segun RHODES [1977], ETU disipa con una
semivida de menos de una semana en condiciones de campo de Delaware, aplicado con
una dosis de 1.24 kg/lha a un suelo del tipo franco limoso Keyport (pH 5.4,
CIC 8.9 meg+/100 g, M.O. 2.3%, R 21%, L 70%, A 9%). La semivida total de todos sus
productos de degradacion se determind en menos de 4 semanas bajo las mismas
condiciones. BLAZQUEZ [1973] determiné la disipacion de ETU aplicado a la superficie de
un suelo de arena fina tipo Immokalee. Desde un valor de 220 ppm tres horas después
de la aplicacién, la concentracién de ETU se redujo a 116 ppm dentro de un dia. Sin
embargo, la velocidad de degradacion se desacelerd, y en el dia 13 todavia se midieron
68 ppm (30%). En suelos de los tipos franco arcillo limoso Hagerstown y franco arenoso
Lakeland, todo el ETU se convirtio en EU dentro de 2 dias en suelos tratados con 2 y
20 ppm ETU, y dentro de 8 dias en suelos tratados con 200 ppm. En comparacion con el
suelo Hagerstown, el patron de degradacién en el suelo Lakeland fue similar pero un
poco mas lento [KAUFMAN & FLETCHER 1973]. La persistencia y el movimiento de
mancozeb, ETU y EU en suelo franco arcillo limoso bajo condiciones de campo filipinas,
fue investigado por CALUMPANG ET AL. [1993], utilizando columnas de suelo. Las
semividas se determinaron en 2.9, 2.5 y 4.8 dias, respectivamente. EI ETU se degradd
rapidamente con una reduccion de 78% en tres dias. Segun LYMAN & LACOSTE [1975], la
semivida de la mineralizaciéon de ETU en franco limoso Hagerstown, aplicado a una dosis
de 10 ppm, es = 22 dias.
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En sus experimentos de degradacion en columnas de suelo del tipo arcilla limosa Wahiawa
(19% A, 38% L, 44% R, 1.5% M.O., pH 6.2), MILES & DOERGE [1991] determinaron la vida
media de la degradacion de ETU a 1.3 dias mediante un modelo y bajo suposicion de
sorcion lineal y de decaimiento de primer orden. En experimentos batch, la vida media se
determind a 1.4 dias. La vida media de la disipacion fue de aproximadamente 3 dias. Las
dinamicas de la descomposicion de

ETU y de la formacion de EU y 0.3
sulfato, en mezclas de agua con
suelo (2.5:1) se presentan en la
Figura 3-9.
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Figura 3-9: Desarrollo de la concen-
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de degradacion en suelo tipo Wahiawa. 0.0
Tomado de MILES & DOERGE [1991].
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DISIPACION EN PLANTAS

Después de un tratamiento con EBDC's, se encuentran con frecuencia residuos de ETU
en superficies de plantas y en productos agricolas [IUPAC 1977]. IUPAC [1977] presenta
un estudio al respecto del afio 1976, que investiga el metabolismo de zineb en lechuga.
Residuos de ETU solamente se encontraron en la superficie de las hojas. La variedad de
los metabolitos identificados y el desarrollo de sus concentraciones durante un intervalo
de 21 dias, se presentan en la Figura 3-10. Con respecto al mecanismo de degradacion
que aplica en las superficies de plantas, se concluy6 con base en varios estudios que el
proceso dominante para ETU

es la fotodescomposicion.
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4. Procesos de transformacion fisicoquimica y su modelacién

Los contaminantes organicos, particularmente agroquimicos, representan una fuente de
preocupacion por su potencial de contaminar compartimientos del medio ambiente. Sin
embargo, en su trayectoria de transporte con el flujo de agua de precipitaciones y riego
estan sujetos a procesos naturales de transformacion que pueden alterar su estructura
quimica y/o su estado fisico. Estas alteraciones pueden resultar en sustancias
inofensivas, bajar sus concentraciones en su medio de transporte y atenuar en esta
forma el avance de estos contaminantes hacia compartimientos ambientales con
vulnerabilidad a contaminacién.

Los procesos de transformacion fisicoquimica de mayor importancia para la atenuacién
natural de contaminantes organicos en suelos y sedimentos son la sorcién y la
degradacion [KLEIN 1995]. Procesos de degradacion promueven una reduccion de la
concentracion de contaminantes en la solucién del suelo a través de su descomposicion
o alteracion por reacciones quimicas. Procesos de sorcidon ocasionan la extraccion de
contaminantes de la solucién de suelo a través de su asociacion a la materia organica y
minerales.

4.1 Modelacion cerodimensional

Los modelos numéricos utilizan ecuaciones matematicas para la representacion de las
interrelaciones dentro del sistema en cuestion. En el caso de un modelo
cerodimensional, estas interrelaciones no dependen de la dimensionalidad del sistema,
lo que aplica para los procesos de transformacion fisicoquimica en suelos [FORD 1999].

Modelo conceptual. El punto de salida de un modelo matematico es el disefio de un
modelo conceptual, de la forma de un sistema compartimental. Los compartimientos se
escogen con respecto a la morfologia y a los diferentes estados fisicos y quimicos. En el
ejemplo de un compuesto quimico, se pueden distinguir morfolégicamente la atmaosfera,
el suelo y el agua, y a mayor detalle también subdivisiones de ellos. Con respecto al
estado fisico se pueden distinguir los estados gaseoso, disuelto, etcétera y diferentes
tipos de sorcidn, y al estado quimico diferentes especies disociadas y asociadas, y sus
metabolitos. Los flujos entre estos compartimientos se presentan en un modelo
conceptual grafico con flechas [FORD 1999; RICHTER ET AL. 1996].

Desarrollo del modelo matematico. Aunque los modelos de sistemas naturales
raramente se pueden deducir a partir de los mecanismos verdaderos, la ley de la
conservacion de la materia aplica a todos estos sistemas. Con base en esta ley se
pueden determinar los flujos entre los compartimientos. Cada cambio del valor de cada
compartimiento del modelo entonces equivale a la suma de todos sus flujos entrantes y
salientes. A partir de observaciones empiricas y consideraciones sobre los mecanismos
de los procesos involucrados, se pueden definir los flujos con mayor especificacion
cuantitativa como términos de fuente y de sumidero, y expresarse matematicamente con
base en parametros y funciones de influencia, y del valor real de los compartimientos del
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modelo. Su suma con respecto a un compartimiento representa una ecuacion en
derivadas parciales, la velocidad del cambio por tiempo del valor del compartimiento en
cuestién. Finalmente, el conjunto de las ecuaciones diferenciales de todos los
compartimientos, y la definicion de los factores y funciones de influencia constituye el
modelo matematico del sistema [FORD 1999; RICHTER ET AL. 1996].

SOLUCION DE ECUACIONES DIFERENCIALES

Las ecuaciones diferenciales parciales del modelo determinan los compartimientos
cuantitativamente a través de la velocidad de sus cambios en dependencia de factores
de influencia a partir de valores iniciales. Sin embargo, para que tenga provecho el
modelo, se debe convertir el sistema de ecuaciones diferenciales que lo constituye en
expresiones que reflejan directamente el desarrollo de los valores de los
compartimientos en el transcurso del tiempo.

Para la solucion de sistemas lineales existen herramientas analiticas como la integracién
directa, a través de matrices y la transformada de Laplace. Sin embargo, no todos estos
sistemas se pueden solucionar con estos métodos, y en sistemas naturales se observan
con frecuencia dinamicas no lineales. Para encontrar una solucién de los modelos
correspondientes, la Unica manera es aproximarla utilizando un método de integracion
numeérica, es decir algun algoritmo que produzca una solucién aproximada. Eso implica
que la solucién resultante siempre va a tener un error, por lo que es esencial conocer su
magnitud para un uso confiable de la solucién encontrada [GOCKENBACH 2011; RICHTER
ET AL. 1996].

Integracion numérica. Los métodos de integracidon numérica se enfocan en lugar del
desarrollo continuo sobre la variable independiente, en el cambio de la variable
dependiente en intervalos a partir de un valor inicial, discretizando la variable
independiente en pequefios incrementos. Las estrategias de solucion entonces utilizan el
estado de la variable dependiente en un punto especifico de la variable independiente
para calcular las variables de estado de los compartimentos para el proximo incremento.
El error que se hace con esta aproximacion depende del tamafo del incremento, 4, y de
la precision del calculo para el incremento anterior, y se han desarrollado varios métodos
diferentes para la minimizaciéon de este error y particularmente de su acumulacion. El
método de integracion numérica mas sencillo es el método de Euler, el cual calcula cada
valor a partir del punto inicial del incremento. El error de este método crece con #4* y
solamente puede controlarse a través de escoger incrementos suficientemente
pequenos, por lo que tiene una aplicabilidad limitada. Los métodos de Runge-Kutta
reducen este error a través de una modificacion de este algoritmo, utilizando no el punto
inicial sino el punto medio del incremento, el que se estima con el método de Euler.
Diferentes métodos de este tipo luego se obtienen, con el intento de controlar
automaticamente el error, tras escoger diferentes valores para las variables del
algoritmo. El método Runge-Kutta mas popular es el de cuarto orden, que logra una
reduccion del error por el factor 16 tras bisecar 7 [GOCKENBACH 2011; KOENIG 1998].
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HERRAMIENTA DE MODELACION

El calculo de los algoritmos de integracion numérica resulta muy tedioso, por lo que se
han desarrollado varias aplicaciones informaticas que facilitan el desarrollo de modelos
matematicos y su solucion numérica, como Stella, Dynamo, Vensim y Powersim [FORD
1999].

Berkeley Madonna. En el marco de esta investigacion, se utilizé el programa Berkeley
Madonna, version 8.0.1, como herramienta de modelacién y para la solucion de las
ecuaciones diferenciales [MACEY ET AL. 2000]. Este programa permite la formulacién del
modelo directamente en forma de ecuaciones, o con una herramienta gréfica,
denominado Flowchart. En el caso de que se utilice el Flowchart, el programa genera las
ecuaciones automaticamente. Para su solucion, se puede escoger entre diferentes
métodos de integracién numérica, y los incrementos de tiempo pueden especificarse
libremente. Para los ensayos de modelacion del presente trabajo se utilizé como método
numeérico el de Runge-Kutta- 4 [ATKINSON ET AL. 2009; MACEY ET AL. 2000].

Componentes funcionales. Berkeley Madonna, y particularmente su herramienta
Flowchart, utilizan para la composicion de modelos tres componentes funcionales, los
reservorios, los flujos y las funciones. Los reservorios corresponden a los
compartimientos especificados en lo anterior y los flujos representan los términos fuente-
sumidero correspondientes, determinando la dinamica de su desarrollo sobre el tiempo
de un reservorio. Las funciones a su vez corresponden a factores de influencia y pueden
representar valores fijos (constantes) o ecuaciones en dependencia de parametros. De
esta manera sirven como interfase para la entrada de datos, como el valor inicial de
compartimentos, constantes y otros parametros, ademas para la salida de ciertos valores
modelados de interés.

4.2 Fenémenos de degradacién

En contacto con la atmoésfera o con humedad, en suelos y aguas naturales, los
contaminantes organicos agroquimicos estan sometidos a varios procesos de
degradacion, tanto abidticos como bidticos. A diferencia de la degradacién en sistemas
acuaticos, los procesos dominantes para la transformacién y degradacion de
contaminantes organicos en suelos son los de la biodegradacién [MANSOUR ET AL. 1993].
Sin embargo, los mecanismos quimicos que pueden aplicarse a sustancias dependen de
la estructura molecular del contaminante. Entonces son los mismos para la
biodegradacion como para la descomposicién abidtica, y muchas veces se dificulta la
distincién, ya que el mismo producto puede originarse de ambos procesos, enzimaticos y
abidticos [MANSOUR ET AL. 1993].

MODELACION DE LA DEGRADACION EN LA ACTUALIDAD

Como fue abordado en la introduccion, es comun representar la dinamica de
degradacion en la presentacién de datos experimentales dinamicos o en modelos de
lixiviacion a través de una cinética de primer orden o, mas frecuentemente aun, a través
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de los correspondientes valores de la semivida o de los coeficientes de velocidad
[ESSINGTON 2004; JACOBSEN & Bossi 1997; KLEIN 1995; LARSBO & JARvVIS 2003; MILES &
DoORGE 1991]. Lo inadecuado de esta practica se demostré por BEULKE & BROWN [2001],
FOMSGAARD [1997] y PIGNATELLO & XING [1996], entre otros, en muchos casos.

Varios autores propusieron modelos alternativos de degradacion con diversas dinamicas,
incluyendo enfoques mecanicistas y empiricos. Hay modelos que consideran uno o dos
compartimentos, en el ultimo caso con cinética simultanea o secuencial. Las dinamicas
propuestas varian desde cero-, uno- o tres-medio-orden hasta una degradacion limitada
por capacidad, y son alternativamente independientes de la presencia de
microorganismos degradantes o incluyen consideraciones sobre la densidad de la
poblacién microbiana. Esta ultima puede ser constante o crecer con cinética logistica,
exponencial, lineal, de cero-orden o de Monod. El crecimiento puede basarse en el
compuesto modelado como unica fuente de nutricién, o en sustratos adicionales, con o
sin limitacion o inhibicidn por el plaguicida. Los modelos ademas pueden ser especificos
para concentraciones bajas, medias o altas del sustrato [FOMSGAARD 1997; Liu & ZHANG
1986; RICHTER ET AL. 1996; SCHMIDT ET AL. 1985; SIMKINS & ALEXANDER 1984; Scow ET
AL. 1986].

CONSIDERACION DE LOS DIFERENTES MECANISMOS DEGRADATIVOS

La variedad de enfoques numéricos, mencionados en la seccién anterior, refleja la
variedad de los procesos degradativos y de las dinamicas de degradacion observadas en
datos experimentales, y demuestra la dificultad de encontrar un modelo generalizado.
Por lo tanto, se van a resefar a continuacién los diferentes procesos posibles de
degradacion por separado.

Por la estabilidad quimica relativa de ETU, los unicos procesos de relevancia en el
marco de este trabajo son la oxidacion quimica, la fotooxidacion y la biodegradacion (ver
capitulo 2). Por lo tanto se va a reducir la discusion en este capitulo a estas reacciones.

Anotaciones

A..D  Especies quimicas participantesen | &, Coeficiente de velocidad de

una reaccion quimica formacion/disociacion

a..d  Coeficientes estequiométricos de a..6  Ordenes parciales de reaccion

una reaccion quimica . -
g Volumen molar bajo condiciones de

K, Constante condicional de equilibrio estado estandar [l]
quimico E, Potencial de un electrodo estandar
7y Coeficiente de actividad de la de hidrégeno [V]

especie quimica X con el

coeficiente estequimétrico x pe Logaritmo negativo de la actividad

quimica de electrones [-]
Velocidad de formacion/disociacion
de una especie quimica

+/—=
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1 Intensidad de radiacion electro- m' Densidad de la poblacion
magnética [J-min™'*m™] microbiana en el momento ¢
®» Angulo de incidencia de la d, Velocidad de la mortalidad
radiacidon electromagnética microbiana
N Numero de células o biomasadela | S, Desviacion de la velocidad de la
poblacion microbiana mortalidad de la linealidad
My Velocidad del crecimiento Yy Factor inverso de beneficio para la
microbiano en la especie quimica X produccion de biomasa a aprtir de
como sustrato [d'1] la especie quimica X
K, Limite superior para el tamafno de C,.. Contenido edafico de carbono en
una poblacién microbiana para el biomasa microbiana [g]
crecimiento logistico . e
g Core Contenido edafico del carbono
K Constante de Monod organico total [g]
yh Velocidad maxima de la C.,, Respiraciéon microbiana expresada
biodegradacion con dinamica como masa de carbono en el
Michaelis-Menten diéxido de carbono producido [g]
K, Constante de Michaelis-Menten PE Cociente entre precipitacion y
L evapotranspiracion
K, Constante de inhibicion P P
. Produccion de CO; por unidad de
n, Exponente: pendiente del umbral Qco biomasa edafica [92_5-1_h-1]
de inhibicion
el g 0 Contenido volumétrico de agua en
X Concentracion hipotética de g
0 ) el suelo [-]
sustrato para crear la densidad
microbiana inicial
r Velocidad del crecimiento
microbiano exponencial

4.2.1 Mecanismos quimicos

Hay una multitud de mecanismos diferentes que pueden aplicarse en dependencia de las
propiedades fisicoquimicas del compuesto y de las circunstancias (caracteristicas
fisicoquimicas y composicién) de su entorno. Tipos de reaccidn quimica incluyen
reacciones oxido reduccion, o “redox”, la formacion de complejos, reacciones acido-base
y procesos fotoquimicos. En el caso de un compuesto organico también pueden
aplicarse reacciones de sustitucion, de adicion y eliminacion (p. e. la hidrdlisis), y de
transposicion. Estos procesos pueden llevarse a cabo con el sustrato estando en fase
disuelta o, segun el caso, también en forma adsorbida o sélida [HAIDER & SCHAFFER
2000].
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Representacion numérica de reacciones quimicas

Cada mecanismo de transformacion quimica corresponde a una interaccion reactiva a
nivel molecular en direccién hacia un equilibrio termodinamico. El desarrollo de un
modelo mecanicista de transformacién quimica por lo tanto, se basa siempre en
consideraciones generales sobre reacciones quimicas, como los siguientes sobre el
ejemplo de una reaccion sencilla de los reactivos 4 y B hacia los productos Cy D, y al
revés, con los coeficientes estequiométricos a, b, ¢ y d (ecuacion 4-1).

aA+bB S ¢C+dD (4-1)

ESTADO DE EQUILIBRIO

La reaccion quimica presentada en la ecuacion 4-1 se encuentra en equilibrio cuando las
velocidades de las reacciones en ambas direcciones son iguales y las concentraciones
de todos los reactivos se mantienen constantes. Para esta situacion se puede definir,
segun SPOSITO [1994], la constante termodinamica de equilibrio, K, como

_ley by _r oy’ [l Doy _

- a b a b o ’ (4 2)
YRS S A Pu v

donde {X} representa la actividad termodinamica de la especie quimica X, yy su

coeficiente de actividad y [X]. su concentracion en equilibrio. La constante condicional de
equilibrio entonces se define como:

[C]Z '[D]j 7cc '7/Dd
K = =Ko 4-3
Tl (4-9)

CINETICA DE REACCION

Cuando el sistema descrito anteriormente no se encuentra en equilibrio, la velocidad de
la reaccidn en una direccion domina sobre aquella en la otra, y las concentraciones de
los reactivos se acercan a las de equilibrio. La base fundamental para la caracterizacion
molecular de la cinética de una reaccion quimica es la ley de accion de masas que
consta que la velocidad de una reaccion quimica elemental y homogénea es
directamente proporcional al producto de las concentraciones o masas (0 mas
rigurosamente: actividades) de las especies reactivas [WEBER ET AL. 1991; OXTOBY ET AL.
2008].

De acuerdo con esta ley se puede expresar la velocidad del cambio en concentracién de
un reactivo X a través de las velocidades respectivas de su formacion, v., y de su
disociacion, v_, en la forma
d[ X
ax] v, =V (4-4)
dt
Estas dos velocidades son funciones de la composicion de la fase en la que ocurre la
reaccion, ademas de la temperatura y de la presion [SPOSITO 1994]. Se supone también
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una dependencia de las concentraciones potenciadas de los reactivos en la forma
presentada en la ecuacién 4-5, donde X corresponde a 4 o B.

L ke oy -k [4F 5y (4-5)
Los coeficientes de velocidad, 4. y k£, y los Ordenes parciales de la reaccidon con respecto
a las especies asociadas, a, f, y y J, son parametros empiricos y pueden constituir
funciones de la temperatura, de la presion y/o de la composicion de solucion. Una
relacion entre los exponentes y la estequiometria de la reaccibn no existe
necesariamente. Las ecuaciones 4-5 y 4-6, por lo tanto, son modelos empiricos que no
necesariamente representan mecanismos moleculares ni tienen validez universal en el
cumplimiento con los requerimientos termodinamicos [SPOSITO 1994].

En equilibrio, el lado derecho de la ecuacion 4-5 equivale a cero. Bajo la suposicion de
que los ordenes parciales si corresponden a los coeficientes estequiométricos, se
pueden relacionar los coeficientes de velocidad con la constante de equilibrio:

k. [cl [P

k[l by 4-6)

koo [af-[BL
Cinética de primer orden. En el caso de una reaccion de degradacion irreversible, su
velocidad es independiente de las concentraciones de los productos de reaccion. Si
ademas se supone cuasi-equilibrio para las concentraciones de los demas reactivos en
el sentido de que no estén afectados significativamente por la reaccion, y valores de
unidad para los exponentes, el cambio de concentracién del compuesto modelado se
puede expresar con una cinética de pseudo-primer orden como se presenta en la
ecuacién 4-7, donde las concentraciones cuasi-constantes de los demas reactivos estan
integrados en el coeficiente de velocidad %.

dey

=—k-c . 4-7
dt Cx (4-7)

Este modelo se utiliza como estandar para la modelacion de cinéticas de degradacion y
depende unicamente de la concentracidon del sustrato que se degrada.

FACTORES DE INFLUENCIA

Las concentraciones de reactivos en equilibrio, los coeficientes de velocidad y la
constante de equilibrio no son valores absolutos sino dependen de las condiciones
fisicoquimicas del sistema. La siguiente discusion presenta los factores de influencia de
mayor aplicacién.

Temperatura. Los procesos de descomposicion de agroquimicos constituyen reacciones
que no son espontaneas pero requieren una energia de activacién, la que proviene del
calor del sistema. Un aumento de la temperatura correspondientemente resulta en un
aumento del numero de reacciones que puedan iniciarse, y viceversa.
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El efecto de la temperatura en una reaccibn quimica se puede describir
cuantitativamente a través del cambio que ella induce en una constante de velocidad. El
derivado del logaritmo natural de una constante de velocidad respecto a la temperatura
esta definido por la ecuacién de Arrhenius. En la ecuacién 4-8 se presenta su forma
integrada.

Ink=In4, - E, . (4-8)
RT

El parametro 4, es una constante de integracion, T la temperatura en Kelvin y R la
constante universal de los gases ideales. E, es la energia de activacion de Arrhenius y
es aproximadamente constante en un rango pequeio de temperatura [SPOSITO 1994].

Valor pH. Si el cation del hidrégeno, H*, o el hidréxido, OH, participan como reactivos
en la reaccion de interés, el pH correspondientemente afecta las concentraciones en
equilibrio de las otras especies involucradas y la velocidad del cambio en concentracién
de la especie de interés en estado de no-equilibrio.

Presion. La influencia de la presion en las velocidades de reaccién se aplica a través de
su efecto en la constante de equilibrio [STuUMM & MORGAN 1996]. La variacion de K con la
presion P se define como:

olnK _ AV°

ey 4-9
oP RT (4-9)

donde V° es el volumen molar bajo condiciones de estado estandar. Sin embargo, el
efecto de la presion en reacciones quimicas solamente es notable en presiones altas
como las que se encuentran en el océano profundo [STUMM & MORGAN 1996]. Por lo
tanto, la variacion de presidén atmosférica en un sitio particular cerca de la superficie
terrestre es despreciable.

Condiciones redox. Si la reaccion involucra la transferencia completa de electrones
desde una especie quimica a otra, la disponibilidad de electrones en el ambiente tiene
influencia en la constante y las concentraciones de equilibrio, asi como en la velocidad
de reacciéon [ESSINGTON 2004]. Se tratara este tipo de reaccion con mayor detalle en el
capitulo 4.1.2.

Coeficientes de actividad. Como se presentd en las ecuaciones 4-2 y 4-3, las
concentraciones y la constante de equilibrio estan relacionadas con los coeficientes de
actividad. Estos a su vez son funcion de la valencia y del tamafio del idn, de la fuerza
ionica, de la temperatura y de la presion. Para la cuantificacion de un coeficiente de
actividad se pueden utilizar las aproximaciones enlistadas en la Tabla 4-1.

Contenido de agua. La cantidad volumétrica del agua presente en sistemas edaficos
puede influir en las reacciones quimicas en dos aspectos. Por lo general, su aumento
significa una dilucion de la solucién y la disminucion correspondiente de las
concentraciones de reactivos, lo que tiene un efecto negativo en la velocidad de
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reaccion. Sin embargo, si el agua misma o sus productos de disociacion participan en la
reaccion, como en la hidrdlisis, un aumento del contenido de agua tiene un efecto
acelerador en la reaccidn [ESSINGTON 2004].

Tabla 4-1: Coeficientes de actividad individuales. Fuente: STUMM & MORGAN [1996] y SPOSITO [1994].

Aproximacioén

Aplicabilidad aproximada para la

o . Ecuacion
fuerza iénicade M

Debye-Hiickel <10?° logy = —Az* /1.
-Hij 1
Debye _Huckel <10" logy = ey \/T
extendido 1+ Ba-/1
. .1 util en soluciones de multiples 1 — 42, \/Z
Giintelberg <10 electrolitos ogy z T+ T
Davies <05 conflab!e para soluciones de logy = —Az* - \/T ~0.31,
electrolitos mixtos 1+ ﬁ
monovalentes complejos metalo- 0.192-7
Sposito-Traina A  <0.1  ligantes sin carga logy =—————°~
(M=Na", K", etc.) 0.0164+1,
Sposito-Traina B <01 complejos proton-ligantes sin logy =0.1-1
' carga (o gases disueltos) e
bivalentes complejos metalo-
Sposito-TrainaC  <0.1 ligantes sin carga logy =-0.3-1,

(M=Ca*, Mg*, etc.)

1. (fuerza idnica efectiva) = Teizi (Determinacion experimental a través de la conductividad eléctrica),

c;: concentracion del ion i,

z;- valencia del ion i;

4=1.82-10° (eT)'sz.S (para agua y 7=25°C),

¢ = constante dieléctrica (de tablas);

B =50.3-(cT)""%~0.33 (para agua y T=25°C);
a: parametro ajustable segun tamario del ién [A] (para ejemplos ver tabla 3.4 en STuUMM & MORGAN [1996]).

Presencia de catalizadores. La catalisis se refiere al aumento de la velocidad de una
reaccion quimica, provocado por la participacion de una sustancia, o agente, llamada
“catalizador”, sin alteracién del equilibrio termodinamico. El efecto del catalizador se basa
exclusivamente en su habilidad de bajar la energia de activacién de la reaccién por lo
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que sale de la reaccion inalteradamente [OXTOBY ET AL. 2008]. Catalizadores tipicos para
la descomposicién de contaminantes organicos en suelos son enzimas, secretadas por
raices y microorganismos, y superficies de minerales. Entre las ultimas, especialmente
las arcillas son reconocidas como catalizadores de la degradacién de plaguicidas
[SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998].

4.2.2 Degradacion abiética por procesos redox

Las reacciones de oxido-reduccion se caracterizan por la transferencia completa de
electrones desde una especie quimica a otra. Esta transferencia de carga se lleva a cabo
a través de dos semireacciones, la oxidacion y la reduccion.

Oxidacion. En la semireaccion de oxidacion, un elemento en su estado reducido, o
reductor, se oxida y libera uno o mas electrones. Un ejemplo es la formacion de hierro
férrico en suelos a partir de hierro ferroso. La reaccion y el equilibrio correspondiente
entonces se pueden escribir de la forma

Fe’ (aq) = Fe’* (aq)+e. (4-10)

En el intervalo tipico de pH en suelos aireados (~4-7.5), la forma oxidada del hierro, el
hierro(lll), es favorecida. En presencia de humedad, el Fe(lll) se hidroliza, formando
oxihidréxido férrico (FeOOH) y protones [ESSINGTON 2004; SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998].

Reduccion. En la semireaccion de reduccion, el electron liberado actua como reactivo y
una especie en su estado oxidado, el oxidante, acepta el electrén y se reduce. Un
oxidante comun en suelos es el oxigeno, y su reduccion se presenta en la forma de

%0,(g)+e +H (aq) > ¥, H,0(]). (4-11)

Si Fe?* esta en contacto con O, la transferencia de electrones ocurre y la reaccion total
resulta en:

Fe* (aq)+ Y,0,(g)+ H " (aq) - Fe* (aq) + 4 H,0(aq) . (4-12)

EL POTENCIAL REDOX DE SUELOS

La actividad de electrones {¢} que aparece en las férmulas de equilibrio de las
semireacciones puede variar en varios 6rdenes de magnitud, y se expresa comunmente
a través de su logaritmo, —log{e } o pe [ESSINGTON 2004]. Su rango de estabilidad en
aguas naturales y en suelos, es tedricamente determinado por las semireacciones del
agua, su reaccioén para formar oxigeno y su reduccion a hidrégeno, respectivamente
[ESSINGTON 2004].

Potencial redox. En realidad, no existen electrones libres, tales como aparecen en las
semireacciones redox, en soluciones acuosas [STUMM & MORGAN 1996], asi que el pe
representa mas bien la habilidad de los electrones para ser transferidos en un
compartimiento ambiental, o la oxidabilidad del suelo. De acuerdo con lo anterior los
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ambientes con valores altos de pe favorecen la existencia de especies oxidadas, y con
valores bajos, a la de especies reducidas [ESSINGTON 2004; SposITO 1989].

El potencial de un electrodo estandar de hidrogeno Ey (expresado en voltios) se
relaciona con el pe por la expresion:

E, = RTlnlO.

pe=0.000198-T - pe , T: temperatura en K (4-13)
Relacién entre pe y pH. Similarmente a aquella presentada en la ecuacion 4-11, las
semireacciones redox generalmente incluyen protones como reactivos o productos. El pe
entonces no solamente depende de la distribucion de un reactivo entre su especie

oxidada y la reducida, sino también del pH 20
[EssINGTON 2004]. En la Figura 4-1 se
presentan los limites tedricos de |Ia 15 1
estabilidad de agua y el rango de pe-pH 1&—“f""-
encontrado en ambientes naturales L
[ESSINGTON 2004; SPosITO 1989]. 5 1"
04
Figura 4-1: Limites del ambiente natural en -5
términos de pH y potencial &xido-reduccion. :
Tomado de ESSINGTON [2004]. ~10 i S
2 4 ] 8 10
pH

Sistema redox de suelos. El potencial redox de un suelo se puede también caracterizar
a través de la abundancia relativa de especies oxidadas y reducidas. Los elementos
quimicos de mayor relevancia al respecto son C, N, O, S, Mn y Fe [SposITO 1989]. Los
pares redox, es decir las especies oxidadas y reducidas, correspondientes, son
Fe? - Fe**, Mn?" - MnO,, NO3 - NO, - NHy4", HyS - SO42”, CH4 - CO, [ESSINGTON 2004].
Para cada par redox existe un pe que corresponde al equilibrio de la reaccion. A
potenciales mayores predomina la respectiva especie oxidada, a aquellos menores la
reducida. Un ejemplo se presenta en la

Figura 4-2 con las especies redox de 1 piH = 6.5

nitrégeno y sus rangos de estabilidad. o a_‘
% :
a %6
Figura 4-2: La distribucion de nitrégeno en una g 0.4 -
solucion de pH 6.5 en dependencia del pe, % T
calculada con base en datos termodinamicos. * 0'2'_
Tomado de ESSINGTON [2004]. 0 ; .
§ & ¥ B 9

P&
Cuando la difusion de oxigeno desde la atmdsfera esta inhibida, el potencial redox
disminuye y otras especies pueden fungir como oxidantes adicionales, en
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correspondencia al pe de equilibrio con su par reducido. A valores de pe abajo de 9, el
nitrato puede servir como oxidante junto con el oxigeno. Con el potencial redox
disminuyendo aun mas, otras especies de

nitrbgeno, manganeso, hierro, com- o H,0 —»Q,
puestos organicos y especies de azufre 800 1=
actuan como aceptores de electrones, en l = - o
el orden de su correspondiente rango de 600 - = §
estabilidad del potencial redox (Figura
4-3) [ESSINGTON 2004; SCHACHTSCHABEL 400 4 © | s o
ET AL. 1998]. = S o, =
ot el 4 =
.. 200 - Ny Pmn| @A
T Sl il PP E
L (i s
Figura4-3: La secuencia de  reduccion 0 NH; Fe?
observada en suelos de pH de 6.5 a 7. Las areas e -;-":
E Fe
rayadas representan la transformacion observa- ff’f: Cos [ HO | &
da de especies oxidadas a reducidas. Los ~200 — H,8 AP
valores calculados tedricamente estan marcados ] CH, :;
por lineas horizontales. Tomado de ESSINGTON T CH
[2004]. -400 2 .

Distribucion de potenciales redox en suelos naturales. Los potenciales redox mas
altos (hasta +0.8 V) se encuentran en suelos acidos y bien aireados, mientras bajo
condiciones anaerobias y alcalinas pueden disminuir a valores negativos (hasta —0.36 V)
[ScHACHTSCHABEL ET AL. 1998]. El oxigeno presente en un compartimiento de suelo se
agota por microorganismos aerobios para la degradacion oxidativa de sustancias
organicas y, en menor magnitud y velocidad, en reacciones de oxidacion abidtica. En
correspondencia con la distancia de difusién para el oxigeno, resulta un perfil vertical
desde potenciales mayores en contacto con y cerca de la atmdsfera hasta condiciones
menos oxidantes o reductoras en zonas profundas del suelo. Ademas se presenta una
distribucion espacial de las condiciones redox, correspondiente a la estructura
heterogénea de suelos. Potenciales redox altos se encuentran tipicamente en
macroporos con conexion relativamente directa a la superficie y en regiones con baja
densidad microbiana, mientras potenciales redox bajos se mantienen dentro de
agregados y en regiones con una alta presencia microbiana [SCHACHTSCHABEL ET AL.
1998; STUMM & MORGAN 1996].

Variabilidad de potenciales redox en suelos naturales. La difusién del oxigeno
procede aproximadamente 10,000 veces mas lenta en poros rellenos con agua que en
aquellos con aire. Cuando ocurre saturacion con agua, se agota por lo tanto el oxigeno
presente por microorganismos en la oxidacidn de sustancias organicas dentro de pocas
horas hasta pocos dias, segun el caso. Por causa de temporadas de lluvias o sequias,
las propiedades redox de suelos pueden entonces variar significativamente en el
transcurso del afno. Las mayores variaciones en el potencial redox, con respecto a la
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magnitud y a la fluctuacion, se presentan en horizontes que estan bajo la influencia del
nivel freatico o por agua estancada encima de una capa de baja permeabilidad
[SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998].

MODELACION DE DEGRADACIONES REDOX

Segun HAIDER & ScHAFFER [2000], muchos plaguicidas se reducen abiéticamente en
suelos a través de la participacion de compuestos de hierro y manganeso como
reductores. Sin embargo, en el caso de ETU, la degradacién se efectua a través de
reacciones de oxidacion [DOWNING 2000; WHO 1974; JACOBSEN & Bossl 1997; Xu
2000a/b].

De acuerdo con lo anterior y a lo establecido por SPosITo [2004], se puede escribir una
reaccion oxidativa de una especie quimica 4 con los coeficientes estequiométricos a, b, ¢
y d en la manera general de

ad,, +bH,0 — cA, +dH (aq)+e (aq). (4-14)

Reemplazando los parametros con aquellos de la oxidacion de la especie de interés, y
en combinacién con una semireaccion de reduccion adecuada, esta completo un sistema
de ecuaciones, a partir de lo cual se pueden deducir ecuaciones y modelos para el
equilibrio y las cinéticas en la manera presentada en el capitulo 4.1.1.

Sin embargo, reacciones redox abidticas por lo general proceden relativamente despacio
[STuMM & MORGAN 1996]. Con respecto a las cinéticas, se puede despreciar la de una
semireaccion, en el caso de que la otra sea tan lenta en comparacién, que su cinética es
limitante para la reaccion total.

La introduccion de plaguicidas a suelos resulta generalmente en concentraciones
acuosas que son demasiado bajas para que su degradacidon pueda cambiar
significativamente las propiedades fisicoquimicas del suelo, como el potencial redox o el
valor de pH. Por lo tanto se puede, con respecto a la reaccion degradativa, suponer
cuasi-equilibrio para reactantes como el agua, electrones libres (o potencial redox) y
protones. No obstante hay que considerar que en el caso de eventos de lluvia que llevan
a una inundacion del suelo, o arriba de un horizonte con baja permeabilidad, estas
propiedades del suelo pueden variar en escalas de tiempo relevantes para la modelacion
de la degradacion redox en cuestion.

FOTOOXIDACION

Una molécula solamente entra en una interaccién quimica cuando dispone de la energia
de activacidon necesaria para esta reaccion. En el caso de reacciones fotoquimicas, la
luz, al ser un tipo de radiacidn electromagnética, suministra esta energia a través de la
absorcion de un fotén por una molécula o por un atomo (ley de Grotthuss-Draper). La luz
no solamente puede inducir reacciones quimicas a través de llevar al reactivo a un
estado energético excitado, sino también posibilita en algunos casos mecanismos de
reaccion que aparte de eso no serian accesibles, a través de cambios en la geometria de
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la configuracién electronica (reglas de seleccion de Woodward-Hoffmann) [EAGLESON
1994; TURRO 1991].

Cada fotdn puede ser absorbido por no mas que una molécula o un atomo, y solamente
si la especie quimica puede absorber la respectiva longitud de onda. En este caso, la
energia transferida es proporcional a la frecuencia del foton absorbido [STUMM & MORGAN
1996]. Por la reorganizacion electrénica inducida por la irradiacion electromagnética, las
reacciones fotoquimicas suelen ser varios 6rdenes de magnitud mas veloces que las
reacciones termodinamicas correspondientes [TURRO 1991].

Reacciones fotoquimicas indirectas. A diferencia de la absorcién directa de un fotdn,
también se pueden inducir reacciones por transferencia de la energia fotoquimica de una
especie quimica foto-absorbente a otra no-absorbente. Las sustancias que son capaces
de absorber radiacion electromagnética y transferir la energia a otra sustancia, se llaman
fotosensibilizadores. En su presencia, muchos compuestos que son inertes en su
ausencia, entran en reacciones fotoquimicas [Ross & CRosBY 1973; STUMM & MORGAN
1996].

Procesos fotoquimicos en el medio ambiente. Procesos fotoquimicos, inducidos por
la radiacién solar, juegan un rol importante en la atmdsfera y en aguas superficiales. A
través de crear especies de oxigeno altamente reactivas, como el radical hidroxilo,
peréxidos organicos y de hidrogeno, fomentan reacciones oxidativas. Por sus
repercusiones en los procesos redox, influyen en los ciclos geoquimicos de hierro y de
otros elementos de transicion [STuMM & MORGAN 1996]. Aparte de los
fotosensibilizadores a base del oxigeno ya mencionados y relativamente efimeros,
también se encuentran comunmente otros compuestos en suelos y aguas naturales que
pueden fungir como fotosensibilizadores mas estables. Ejemplos son el triptéfano,
tirosina, acetona, riboflavina y clorofila. Estas sustancias son lo suficientemente estables
para mantener su habilidad de transferir energia hasta después de que desaparezca la
fuente de luz. Por lo tanto es imaginable que ocurran reacciones indirectamente
fotoinducidas también en suelos superficiales [[UPAC 1977; Ross 1974].

FACTORES DE INFLUENCIA EN REACCIONES OXIDATIVAS ABIOTICAS

Adicionalmente a los factores de influencia ya discutidos en la seccion 4.1.1 para
reacciones quimicas en general, hay dos propiedades fisicoquimicas de los suelos con
mayor impacto en reacciones redox, y éstas son los valores de pe y pH. Ademas la
magnitud de la fotooxidacién depende de la intensidad de la radiacién solar.

pe. En concordancia con lo anterior, reacciones de oxidacion se favorecen a valores
altos de pe. Su influencia en la velocidad y en las concentraciones de equilibrio de una
reaccion redox de interés corresponde a su efecto como reactivo en la misma. Por lo
tanto se pueden calcular estos efectos a partir de la ecuacion de la semireaccion
respectiva y su constante de equilibrio, en analogia al capitulo 4.1.1.
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pH. Como se menciono6 anteriormente, muchas semireacciones redox incluyen protones
como reactivos o productos, por lo que dependen del pH en la misma manera individual
como del pe. En general se sugiere que para un pe constante la fuerza oxidativa general
del suelo aumenta con el pH (Figura 4-1).

Intensidad de la radiaciéon solar. La probabilidad de una colision de una especie
quimica foto-absorbente con un fotén, y de su absorcion consecutiva, aumenta obvia-
mente con la densidad de flujo de la irradiacion electromagnética. Una medida para la
densidad de flujo de la radiacion electromagnética solar que cae verticalmente a una
unidad de superficie a la distancia promedio entre el sol y la tierra, es la constante solar,
Ip. Esta intensidad es relativamente constante y se cita generalmente con el valor de
1.361 kW/m? que equivale a 1.952 cal/min/cm? o 81.672 kJ/min/m?. Sin embargo, en de-
pendencia del grado de latitud y de la hora del dia, la luz solar no cae verticalmente en la
superficie de la tierra, y segun el angulo de incidencia ¢ se calcula la intensidad solar 7 a

I =1,sin(p) . (4-15)

Ademas hay que hacer adaptaciones a la altura y a la permeabilidad de la atmdsfera
para la radiacion solar, es decir al grado de nubosidad, de contaminacién quimica y de
presencia de particulas.

4.2.3 Biodegradacion

La descomposicidn bidtica de contaminantes organicos se efectua principalmente en
forma extracelular, a través de enzimas segregadas a la solucion del suelo por
microorganismos y raices de plantas. Particularmente compuestos de alta masa
molecular que son demasiado grandes para la ingestidén microbiana, se descomponen y
transforman, en un primero paso, de esta manera. Pero también ocurre ingestion y
descomposicién intracelular por microorganismos. Moléculas disueltas hasta un tamafno
molecular de 600 Dalton pueden ser ingeridas y degradadas intracelularmente por
microorganismos con el fin de suministrar energia o elementos para el metabolismo y
para la sintesis de material celular [HAIDER & SCHAFFER 2000].

La poblacién microbiana

De acuerdo con lo anterior, se puede decir que los microorganismos edaficos
representan la mayor fuerza motriz para la degradacion de contaminantes organicos en
suelos. Los microorganismos abundan en suelos en un gran numero de especies
diferentes [HAIDER & SCHAFFER 2000]. Entre las comunidades microbianas, las mas
eficaces en transformar y degradar compuestos organicos son bacterias, hongos, y
actinomicetos [BRICENO ET AL. 2007]. Las bacterias y actinomicetos comprenden entre la
mitad y dos terceras partes de la biomasa microbiana del suelo [HAIDER & SCHAFFER
2000].
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LA DISTRIBUCION, ABUNDANCIA Y ACTIVIDAD MICROBIANA

La abundancia y la actividad de los microorganismos en un volumen de suelo varian en
el espacio de acuerdo con sus condiciones de vida. Con relevancia en este aspecto son
por ejemplo la textura, la disponibilidad de agua y el contenido de materia organica
[KIEFT & BROCKMAN 2001]. Su distribucion por lo tanto es muy irregular y se concentra en
regiones cerca de raices y de residuos de plantas y animales [HAIDER & SCHAFFER 2000].
A mayores profundidades, materia organica solida, residual de paleosuelos, también
puede sostener mayores comunidades microbianas [KIEFT & BROCKMAN 2001]. A mayor
distancia de la rizosfera y particularmente abajo de la capa humica, el numero de
microorganismos generalmente disminuye rapidamente. En correspondencia la
biodegradacion de contaminantes organicos en zonas edaficas mas profundas ocurre
con retraso y con menor intensidad, y el riesgo de una consecutiva lixiviacion a aguas
subterraneas es mas alto [HAIDER & SCHAFFER 2000].

La abundancia de microorganismos generalmente es mayor en muestras de suelos
superficiales y en muestras saturadas, por ejemplo de la franja capilar que sobreyace al
nivel freatico, que en el resto de la zona no saturada de la misma localidad. Los numeros
menores de microorganismos son atribuidos al bajo potencial de agua en la zona vadosa
que limita severamente el acceso microbiano a los nutrientes [KIEFT & BROCKMAN 2001].
En suelos con recarga alta, por precipitaciéon y/o riego, el flujo y la distribucion de
nutrientes son fomentados por la mayor adveccién de materia organica disuelta o, en
eventos de recarga asociados a tormentas, de materia organica en forma coloidal. En
estos sitios, también la distribucidn de la actividad microbiana es mas homogénea que
en suelos con recarga baja, debido a la adveccion de nutrientes y al transporte facilitado
de microorganismos en el perfil [KIEFT & BROCKMAN 2001].

Cuentas microbianas microscopicas en suelos someros de alta recarga en el sureste de
los Estados Unidos variaron entre 6.8x10° — 4.2x10” células/g [KIEFT & BROCKMAN 2001].

TIPOS DE MICROORGANISMOS EN EL SUELO

Los géneros de bacterias mas comunes en suelos son Arthrobacter, Pseudomonas,
Micrococcus, Bacillus, Streptomyces, Clostridium y Flavobacterium [KIEFT & BROCKMAN
2001; SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998]. La estructura de las poblaciones microbianas
generalmente cambia desde comunidades con pocas especies dominantes cerca de la
superficie hasta una distribucién equilibrada entre las especies en el acuifero [KIEFT &
BROCKMAN 2001]. En general, la abundancia de bacterias Gram negativas, hongos, y
protozoarios es mayor en la superficie del suelo, mientras que bacterias Gram positivas y
actinomicetos tienden a aumentar en numeros proporcionalmente con la profundidad
[FREY, S.D. 2007; KIEFT & BROCKMAN 2001]. También existe una correlacion positiva de la
relacion entre bacterias Gram negativas y positivas con el contenido de humedad. En los
pocos conteos microbianos efectuados con muestras de sedimento no saturado, la gran
mayoria de los microorganismos consistié de bacterias Gram positivas (84-90% de las
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células); en menores numeros se encontraron ademas bacterias Gram negativas y
algunos otros tipos de microorganismos, como levaduras.

Mecanismos de biodegradacién

Se pueden distinguir diferentes aspectos mecanicistas con respecto a las reacciones
quimicas facilitadas por enzimas y con respecto al significado para el metabolismo
microbiano.

REACCIONES QUIMICAS FACILITADAS POR ENZIMAS

MANSOUR ET AL. [1993] proponen una gruesa division en cuatro grupos de las reacciones
de degradacion catalizadas por enzimas:

e Reacciones oxidativas, como: C-hidroxilacion, R-oxidacion, epoxidacion, formacién
de cetonas, C=C disociacién, C-deshidrogenacién, N-oxidacién, N-desmetilacion, S-
oxidacion, sustitucion de O con S, éter-disociacidon, declorinacion oxigenolitica,
mineralizacion

e Reacciones reductivas, como: C-reduccion, N-reduccidén, S-reduccion,
deshalogenacién reductiva.

¢ Reacciones hidroliticas, como: éster hidrolisis, hidrélisis de carbamatos, de nitrilos y
de epodxidos, deshalogenacion hidrolitica.

¢ Diversos procesos, como: isomerizacién, rearreglo molecular, eliminaciéon o adicién
de sustituyentes.

Sin embargo, los autores también mencionan, que se observa con frecuencia la
produccion de metabolitos por biodegradaciéon de contaminantes organicos, sin conocer
el mecanismo de reaccion que resulta en ellos.

ASPECTOS DEL METABOLISMO MICROBIANO

La biodegradacion de un compuesto xenobidtico por una especie microbiana puede ser,
segun el provecho de la especie, metabdlica o cometabdlica, y segun la participacion del
oxigeno, aerobia o anaerobia [BRICENO ET AL. 2007; HAIDER & SCHAFFER 2000].

Degradacion cometabdlica. Los microorganismos segregan enzimas a la solucion del
suelo con el fin de obtener nutrientes. Las enzimas a su vez degradan indistintamente los
compuestos que pueden degradar, independientemente si los productos van a servir
como nutriente o no. Cuando una especie microbiana no es capaz de crecer en el
sustrato pero las enzimas que produce aun asi lo descomponen, esta degradacién se
llama cometabodlica. En este tipo de biodegradacion, el tamano de la poblacion
generalmente no esta influenciado por el compuesto. Solamente a concentraciones altas
del contaminante puede ocurrir inhibicion de la actividad microbiana [RICHTER ET AL.
1996].
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Degradacion metabdlica. Cuando una especie microbiana puede utilizar el compuesto
como fuente de energia o de nutrientes, su poblacion va a crecer con base en este
sustrato. Para la descripcidon numérica del crecimiento microbiano se utiliza tipicamente
uno de tres modelos, el exponencial, el logistico o la ecuacion Monod, segun el caso
[PLANTE & PARTON 2007].

El crecimiento exponencial (ecuacion 4-16) se observa cuando los microorganismos
consumen al sustrato rapidamente.

AN _ N (4-16)
dt

N representa el numero o la biomasa de las células microbianas, y u la velocidad del
crecimiento microbiano.

El crecimiento logistico considera el hecho de que poblaciones microbianas no crecen
exponencialmente sin fin, sino estan limitados por un tamafo maximo, K; (ecuacion
4-17).

dN:ﬂ(l_N].N (4-17)

La cinética de Monod supone una velocidad maxima de crecimiento, ™, que aplica
cuando el sustrato no es limitante. Entonces relaciona los cambios de poblacién con la
concentracion del sustrato ¢, y expresa la dinamica de la poblaciéon a través de la
velocidad especifica de crecimiento,

c

= ym™ , 4-18
H=a K +c ( )

donde K es la constante de Monod.

Participacion de oxigeno. El oxigeno generalmente esta disponible en todos los
micrositios de la zona vadosa del suelo, salvo aquellos mas ricos en materia organica.
Su concentracion, sin embargo, generalmente es menor que en la atmosfera con la que
estd en comunicacion el suelo [KIEFT & BROCKMAN 2001]. En el caso de una inundacién,
su difusion desde el aire, y a través del agua estancada en el suelo saturado, es muy
lenta y puede sostener solamente la actividad microbiana aerobia en los primeros
milimetros de la superficie del sistema. Sin embargo, suelos de textura gruesa (arenosa)
y bajos en materia organica pueden mantener los niveles de oxigeno requeridos por los
ambientes aerdbicos durante inundaciones someras [AGUIRRE-GOMEZ 2007].

De acuerdo con las condiciones redox resultantes en un dominio del suelo, se puede
efectuar la metabolizacion de contaminantes organicos de modo aerobio o anaerobio
[BRICENO ET AL. 2007]. Sin embargo, los diferentes tipos de actividad microbiana al
respecto que ocurren en la zona vadosa de suelos no se han investigado
completamente. Aunque existen numerosos estudios que demuestran el potencial de los



53

microorganismos en la zona vadosa para la degradacion de una variedad de sustratos
organicos bajo condiciones aerobias, poca informacion existe sobre los anaerobios
facultativos y estrictos o sobre los quimiolitétrofos [KIEFT & BROCKMAN 2001].

Eficacia de aerobios vs. anaerobios. En dos sitios de zonas vadosas someras en
Oklahoma se determiné que la poblacion anaerobia, probablemente en su mayoria
facultativa, es entre dos y tres 6rdenes de magnitud menor que la poblacién aerobia
[KIEFT & BROCKMAN 2001]. Estos hallazgos confirman lo establecido por HAIDER &
SCHAFFER [2000] quienes afirman que los plaguicidas se biodegradan en suelos
principalmente por bacterias aerobias. Sin embargo, MANSOUR ET AL. [1993] presentan
varios ejemplos de plaguicidas para los que la velocidad de la degradacién anaerobia no
difirid mucho de la aerobia. Y también KILLHAM & PROSSER [2007] constan que anaerobios
facultativos metabolizan con casi igual eficacia que los aerobios.

Dinamica de la biodegradacién

A diferencia de la degradacion abidtica, la dinamica de la biodegradacién no esta
controlada tanto por el mecanismo quimico, sino por la capacidad de la poblacion
microbiana del suelo de degradar el compuesto en cuestion y por el efecto que tiene el
compuesto degradado en la abundancia y actividad microbiana.

DEGRADACION COMETABOLICA

La cinética de reacciones enzimaticas sin efecto en la poblacion microbiana es
representada por la ecuacion hiperbodlica de Michaelis-Menten [PLANTE & PARTON 2007;
RICHTER ET AL. 1996],

de_ v (4-19)
dt ¢ +K,,

donde v"™ representa la velocidad maxima con la que la poblacién microbiana es capaz
de descomponer el sustrato, y es proporcional a la masa total de enzimas en el suelo,
respecto a la biomasa activa total. K, es la constante Michaelis-Menten y corresponde a
la concentracion del sustrato para la que la velocidad de reaccion es la mitad de la
velocidad maxima.

Este modelo supone una actividad constante de las células que participan en la
degradacion [NOFzIGER & Wu 2008]. Eso significa que solo aplica cuando la poblacion, su
estado de actividad y la produccién de la enzima especifica para la reaccion en cuestién,
no cambian con el tiempo, es decir que no estén afectados en una magnitud significativa
por la presencia y concentracion del compuesto degradado. Por eso, la ecuacion
Michaelis-Menten en la forma presentada en la ecuacion 4-19, es aplicable siempre y
cuando se trate de una degradacion cometabdlica de una sustancia que no tenga efecto
adverso para el organismo ni sirva como fuente de nutrientes o energia y cuando las
condiciones ambientales de relevancia para el organismo degradante (nutrimientos,
temperatura, contenido de agua, etc.) estén relativamente estables.
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CONSIDERACION DE EFECTOS ADVERSOS

Por lo general, la descomposicion microbiana de un compuesto organico previamente
desconocido en el sistema inicia después de un periodo de adaptacion en el que la
comunidad microbiana se adapta al sustrato nuevo [DABROWSKA ET AL. 2004]. Otro efecto
de inhibicion de la actividad microbiana se puede causar por una concentracion inicial
alta de un agroquimico con efecto adverso para ciertos géneros o todos los
microorganismos. Un modelo de biodegradacion con cinética de Michaelis-Menten que
considera una inhibicion de la actividad microbiana fue propuesto por RICHTER ET AL.
[1996] y se presenta en la ecuacion 4-20,

de 1 ym !

dr ¢ ""c’+KM’
1+ —

1

(4-20)

donde K; denota la constante de inhibicion, y n; la pendiente del umbral de inhibicién.

OTROS EFECTOS DINAMICOS EN LA POBLACION MICROBIANA

En el caso de que una poblacion microbiana sea capaz de crecer en un contaminante
organico como sustrato, los cambios en la magnitud de la poblacién microbiana, reflejada
en su actividad, y en la concentracion del sustrato se influyen mutuamente. Esta
situacién se considera en varios modelos propuestos que representan combinaciones de
alguna dinamica de degradacién con otra del crecimiento microbiano, incluidos en la
misma ecuacion o calculados por separado.

Crecimiento logistico. Un modelo de biodegradacion que considera un crecimiento
logistico de los microorganismos capaces de degradar ETU fue propuesto por SIMKINS &
ALEXANDER [1984] de la forma

dct t 0 t

& ek x, -, (4-21)
dt

donde ¢’ representa la concentracion inicial de ETU, mientras X, corresponde a la
cantidad del sustrato que se requiere hipotéticamente para producir una poblacién
microbiana con la misma densidad de la poblacién inicial.

Crecimiento exponencial. FOMSGAARD [1997] encontrd un buen ajuste para una curva
de mineralizacion de ETU con un modelo desarrollado por SCHMIDT ET AL. [1985] que
supone un crecimiento exponencial de la densidad microbiana independiente del
sustrato, y una degradacion cometabdlica del mismo con cinética de primer orden
(ecuacion 4-7). Este modelo solamente aplica a concentraciones bajas del sustrato. El
parametro » corresponde a la velocidad del crecimiento microbiano.

dc'

ookl 4-22
" c e (4-22)
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Dinamica Monod. RICHTER ET AL. [1996] presentan un modelo que combina la
degradacion enzimatica tipo Michaelis-Menten (ecuacion 4-19) con un modelo de Monod
para la dinamica de la poblacion o actividad microbiana, la que se modela como
compartimiento adicional en dependencia de las diferentes fuentes de nutrimientos y
bajo consideracién de la mortalidad (ecuacion 4-23). La forma general para la dinamica
de la poblacién microbiana con base en n sustratos es

z“’ S, (1+m'B,), (4-23)

S(z) +C‘

donde m denomina la densidad de la poblaciéon microbiana bajo la suposicion de una
actividad constante. Los parametros 1" y K, representan la velocidad maxima del
crecimiento microbiano en el sustrato i y la constante de Monod correspondiente. Las
bajas de la poblacion microbiana por mortalidad se describen con el segundo término de
la ecuacidén 4-23, a través de la velocidad de la mortalidad microbiana, d,, y del
coeficiente g, el cual refleja la desviacién de la velocidad de la mortalidad de la
linealidad. Solamente para S, > 0 esta limitado el crecimiento microbiano en el caso de
una concentracion ¢y constante del sustrato. Cuando 4f,=0, la poblaciéon
alternativamente crece hasta infinidad, o muere en el caso de que la velocidad de la
mortalidad supere la del crecimiento. La correspondiente degradacion metabdlica del
contaminante organico X se describe con la ecuacion 4-24, utilizando el factor inverso de
beneficio para la produccion de biomasa, yy.
t

dey _ —m' -y, My Cx (4-24)

dt K, +c\
Otros modelos, tanto deterministicos como estocasticos, consideran ademas un estado
latente de una porcion de la poblaciéon microbiana durante condiciones ambientales poco
favorables, una actividad microbiana flexible o cambios en la composicion de la
poblacién microbiana [RICHTER ET AL. 1996]. En general, estos efectos que son
provocados por agroquimicos, se minimizan después de aplicaciones repetitivas y con
intervalos cortos entre las aplicaciones [RICHTER ET AL. 1996]. Sin embargo, conviene
considerar cambios en la actividad y composicién microbiana provocados por factores
ambientales.

Factores de influencia

La velocidad de la descomposicion bidtica de compuestos organicos es funcién de su
disponibilidad para microorganismos o sistemas enzimaticos degradadores [VAN EERD ET
AL. 2003; BRICENO ET AL. 2007], y de la eficacia de la biodegradacion.

Disponibilidad del sustrato. La disponibilidad del sustrato para los microorganismos,
respectivamente para sistemas enzimaticos, es controlada por factores que afectan la
concentracion del contaminante en la fase acuosa del suelo y su disponibilidad para
microorganismos, como por ejemplo la solubilidad, la sorcion y el contenido de agua, y
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por factores que afectan la distribucion espacial del compuesto, como la dispersion
hidrodinamica y la precipitacion [RAO ET AL. 1993].

Eficacia de la biodegradacion. La capacidad microbiana para la descomposicion del
sustrato a su vez depende de factores ambientales que limitan la abundancia,
distribucion y actividad fisiolégica de las especies microbianas involucradas en la
degradacion, como la temperatura, el contenido de agua, la caracterizacién y distribucion
de poros y agregados, la presencia de aceptores de electrones, toxinas o depredadores
y la disponibilidad de fuentes de C, N y energia, de factores que limitan la ingestién del
compuesto, como la permeacién a través de la membrana microbiana, la hidrofobicidad y
la masa molecular, y de factores intracelulares genéticos o bioquimicos, que limitan la
utilizacién del compuesto, como la presencia de sistemas enzimaticos adecuados o las
posibilidades genéticas de su desarrollo [RAO ET AL. 1993].

No todos estos factores son accesibles ni de impacto significativo en su variabilidad. De
aquellos que se pueden deducir de propiedades mensurables, los siguientes se
consideran en este contexto como relevantes:

MATERIA ORGANICA

La fraccion de materia organica, particularmente la del carbdon organico y la del
nitrégeno, tienen efecto en la masa y actividad microbiana, ya que constituyen la fuente
principal de energia y nutrientes para microorganismos [ANDERSON & DomscH 1989]. Por
lo tanto, la materia organica es un indicador para la biomasa microbiana. Cuando se
puede suponer cuasi-estacionaridad para las condiciones fisicoquimicas y bioldgicas
generales y particularmente para el contenido de materia organica, y el sistema ha
alcanzado cuasi-equilibrio, la poblacién y actividad microbiana se relacionan al contenido
de materia organica. ANDERSON & DoOMSCH [1989] suponen una relacion lineal entre los
contenidos de carbono microbiano y organico, y establecieron también efectos por el tipo
de manejo (monocultura/rotacion de cultivo) y el tipo de estiércol utilizado.

BIOMASA MICROBIANA

La biomasa microbiana esta altamente correlacionada con la materia organica del suelo
y constituye tipicamente entre 2 y 4 % del contenido de carbono organico [HAIDER &
SCHAFFER 2000]. Esta relacion se puede expresar a través del cociente entre el carbono
en biomasa microbiana y el carbono organico total C,./C,.. Para monocultivos en clima
templado, el valor promedio de equilibrio de este cociente se determindé en 2.3%
[ANDERSON & DomscH 1989]. Sin embargo, después de un cambio de uso, este equilibrio
se tarda generalmente décadas en establecerse [INSAM & DOMSCH 1988; ANDERSON &
DomscH 1989].

Clima. La dependencia de C,../C,,, del macroclima se investigé por INSAM ET AL. [1989].
A los valores de este cociente, determinados para las muestras de varios sitios en los
Estados Unidos, ajustaron la férmula empirica de
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(é =18.18+108.3-¢ 7% (4-25)

org

donde PE representa el cociente entre la precipitacion y la evapotranspiracion, con un R?
de 0.70. Hay que tener en mente que esta ecuacion solo aplica al area investigada. Sin
embargo, para valores altos de PE, la curva se acerca a un valor limite, lo que sugiere
que haya un limite superior natural para la capacidad de los microorganismos para la
degradacion de la materia organica. Eso lleva a la hipétesis, bajo reserva, que el error
que se hace cuando se aplica esta ecuacion a otras areas sea minimo siempre que el PE
sea alto.

Textura y pH. Adicionalmente, el parametro C,,, esta negativamente correlacionado con
el pH y el contenido de arena, y positivamente con el contenido de arcilla. INSAM &
DomscH [1988] calcularon el coeficiente de correlaciéon lineal con el pH para sitios
agricolas a -0.39, y aquello con el contenido de arcillas a 0.24. Los efectos de estos
factores para C,.. son similares pero menos pronunciados, por lo que existen
correlaciones opuestas a los valores citados y de menor amplitud para C,c,/Coy.

ACTIVIDAD MICROBIANA

La actividad microbiana se puede medir a través de la respiracion basal es decir de la
produccion de CO, por biomasa de suelo y por tiempo, gco2, por ejemplo en la unidad de
[9(Cco) * G (Cpier) - h'] [ANDERSON & DOMSCH 1990].

No se encontré ninguna influencia en este parametro por el tipo de fertilizante, del tipo de
suelo, del contenido de arcillas o carbono, o del pH [ANDERSON & DomscH 1990]. Sin
embargo, ANDERSON & DoMSCH [1986] establecieron con el gco, un indicador sensible de
las reacciones microbianas a diferentes regimenes de temperatura. La actividad micro-
biana también presenta una correlacién con el numero de afos bajo manejo uniforme en
el sentido de que en sitios mas jovenes con respecto a un cierto uso, el gco; €s mas alto
[ANDERSON & DomscH 1990; INsAM & DomscH 1988]. Para la descripcion de esta
interaccidon, ambos grupos de autores encontraron diferentes formulas, una exponencial,
la otra logaritmica. Aunque aparentemente hace falta mas investigacion al respecto, se
puede observar que los valores de ambas formulas se hallan en el rango de 0.5 a 2.5.

HETEROGENEIDAD DE LA DISTRIBUCION DE POROS

La distribucion de la biomasa microbiana también esta influenciada por el tamafo de
poros y la formacién de agregados: Solamente poros con diametros de 0.8 a 3 uym
pueden ser poblados por bacterias, lo que confina la accesibilidad a sustratos para las
bacterias. Ademas se disminuye el numero de bacterias aerobias rapidamente desde las
esferas exteriores hacia el interior de agregados de suelos [HAIDER & SCHAFFER 2000].

CONCENTRACION DEL SUSTRATO EN LA SOLUCION DEL SUELO

Varias bacterias cuyas enzimas participan en la degradacion de contaminantes
organicos, como las especies de Pseudomonas ssp., presentan motilidad. Sin embargo,
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esta habilidad de moverse es muy limitada y no alcanza para la busqueda de nutrientes,
sino sirve para una paulatina distribucion de la poblacién o la colocacion conveniente del
individuo [GARRITY ET AL. 2005]. Por eso, la disponibilidad del sustrato depende
principalmente de su transporte hacia dominios enzimaticos y su concentracion alrededor
de los degradantes. La distribucion y abundancia del sustrato entonces depende de la
frecuencia y magnitud de su introduccién al suelo tras aplicacion, de los procesos de
transporte con y en la solucién del suelo, y de los procesos atenuantes en el camino.

TEMPERATURA

La actividad microbiana depende de la temperatura en una manera diferente que las
reacciones quimicas elementales. Abajo de una temperatura limite, 7'™, no ocurre
actividad ninguna. Arriba de 7™ la actividad aumenta con la temperatura hasta que
alcance una capacidad degradativa maxima con la constante de velocidad £™. Para
temperaturas arriba de aquella 6ptima, 7> 7%, la actividad decrece hasta una
temperatura limite superior que puede ser letal. Esta relacién se debe a la superposicion
de un aumento de las velocidades de reacciones elementales con la temperatura, de
acuerdo con las leyes termodinamicas, y de la desnaturalizacion de enzimas
involucradas en la reaccion. Una ecuacion adecuada para la descripcion de esta relacion
es la funcion empirica de O'Neill [RICHTER ET AL. 1996] en la forma

) Tmex _ * T —T%"
k(T) = h(T — Tllm)kmax |:]w:| CXP{M}, (4'26)

2
1 40 max opt
con x:4—00W{1+1/1+W} Y W=(Q10—1)( _Tp)’

donde A(T—T7"") es una funciéon de paso que asume el valor de unidad cuando
7™ > T2 T, y cero en cualquier otro caso. O, denota el factor por el que aumenta la
velocidad de reaccion con un aumento de temperatura de 10°C. RICHTER ET AL. [1996]
presentan un ejemplo de una aplicacion exitosa de la funcion de O'Neill a datos de la
biodegradacion de 2,4-D en dependencia de la temperatura, con 7% =23.1°C y
7™ = 50°C. Cabe mencionar que la utilizacion de valores promedios de la temperatura
diurna para este modelo puede resultar en desviaciones significativas de los resultados
conseguidos con una mejor resolucion de la temperatura, especialmente cuando los
valores se hallan alrededor de la temperatura 6ptima o de umbral [RICHTER ET AL. 1996].

CONTENIDO DE AGUA

La humedad tiene un efecto similar a la temperatura en la velocidad de la biodegradacién
de muchos compuestos. Ella aumenta con el contenido de agua hasta un valor 6ptimo,
¢”', y baja con un aumento mayor, acercandose a su minimo a saturacion completa. Este
comportamiento esta descrito por la funcién de respuesta presentada en la ecuacion
4-27, con los parametros empiricos 4,y by [RICHTER ET AL. 1996].
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k(6) = Ag[e‘ﬂ g -explZl —(HZJ } (4-27)

Una combinacion de los efectos por la saturacion del agua y por la temperatura con
buena representacion de datos experimentales proporciona el modelo presentado en la
ecuacion 4-28, donde el parametro 4, de la funcidn de respuesta al contenido de agua es
normalizado a unidad [RICHTER ET AL. 1996].

k(T,0) = k(T)k(6) (4-28)

VALOR pH

SCHACHTSCHABEL ET AL. [1998] reportan un rango 6ptimo del pH de 6 a 8 para la mayoria
de las bacterias, actinomicetos, cyanobacterias y diatomeas edaficas. Eso indica que
dentro de este rango existe un maximo de la actividad microbiana, mientras se disminuye
en ambientes mas basicos o acidos. Esta dependencia se puede representar con una
funcion de respuesta similar a aquellas presentadas para la dependencia de la
temperatura y de la humedad, aplicandola al coeficiente de velocidad relacionado a la
actividad microbiana,

k(pH):Ap{ r } .expll( PH j] (4-29)

pH()pt pH opt

donde 4,5 y b, son constantes empiricas, y pH”" es el pH 6ptimo para la poblacion
microbiana [RICHTER ET AL. 1996].

4.3 Fenomenos de sorcion

De acuerdo con Essington [2004] y Weber et al. [1991], se entiende por “sorcidon” en este
contexto a procesos en sistemas de subsuperficie, edaficos y sedimentarios, que
controlan la distribucién de contaminantes entre las fases constituyentes del sistema y
sus superficies de contacto, determinando asi la composicién de la solucion intersticial.
Los fendmenos de sorcion afectan significativamente el transporte y el destino de
contaminantes organicos y inorganicos en el suelo. Su asociacion a particulas solidas del
suelo impide su transporte con la solucion del suelo. En el caso de que se presenten en
concentraciones toxicas para los microorganismos capaces para degradarlos, la sorcién
puede mitigar la afectacion de los procesos de degradacion. Para varios plaguicidas se
demostré que solamente la fraccidn que esta en fase acuosa se biodegrada [RAO ET AL.
1993; HAIDER & ScHAFFER 2000]. A su vez, el reparto de compuestos a la materia
organica soluble o su sorcion a particulas suficientemente pequehas para ser
transportadas en suspensién con la solucion del suelo puede facilitar su transporte.



Anotaciones

ESTADO DE EQUILIBRIO

c

max

Concentracion del soluto en la
solucion de suelo [mol-cm?]

Solubilidad acuosa del soluto

q Cantidad del soluto sorbido norma-
lizado a la masa de suelo [mol-g"]

K,  Coeficiente de distribucion [cm®-g™]

K,  Coeficiente de reparto [cm®-g”]

K, Coeficiente de Freundlich

n, Exponente de Freundlich

N, Numero total de sitios sorbentes

A, Cociente entre los coeficientes
dindamicos de adsorcién y desorcidn

K, Constante de Langmuir

DINAMICAS

(S’) Sitio de sorcidn de carga negativa

A4,B  Especies quimicas participantes en
una reaccion de sorcion

X-S Complejo de superficie con la
especie quimica X

v, Velocidad de ad-/desorcion de una
especie quimica

k., Coeficiente de velocidad de ad-
/desorcién

P, Densidad de la fase sélida [g-cm'3]

¢ Porosidad del medio sorbente [-]

X Trayectoria continua en un sistema

de coordenadas

FACTORES DE INFLUENCIA

-f;zds

Fraccion adsorbida de una especie
quimica cargada

Vmax

Poc

Pr

pHy,
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Potencial de adsorcion [J mol™”]
Presién parcial de un sorbato [Pa]

Presion de vapor saturado de un
sorbato en la superficie sorbente

Potencial de adsorcion de Polanyi-
Manes en un sistema acuoso [J-mol]

Capacidad de adsorciéon volumétrica
por unidad de masa de sorbente
[em®-g7]

Densidad de un sorbato organico
[g-cm™]

Energia caracteristica de adsorcion
[J mol™]

Exponente de Polanyi-Manes

Flujo de materia a lo largo de la
trayectoria x

Coeficiente de difusion de Fick

Coeficiente de velocidad de
transferencia difusional de masa

Distancia fija a lo largo de la
trayectoria x

Coeficiente de difusion efectivo

Coeficiente de velocidad efectivo de
transferencia difusional de masa

Radio de una particula sélida y
esférica de un sorbente

Densidad de una particula sélida y
esférica de un sorbente

Valor de pH que corresponde a una
fraccidén adsorbida de 0.5
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b Parametro para determinar la X Solubilidad acuosa expresada como
pendiente de la curva de adsorcién fraccién molar del soluto
de iones en dependencia del pH .
P P N Punto de fusién [K]
K¢~ Coeficiente de distribucion en .
equilibrio para la especie K,  Coeficiente de reparto octanol-agua [-]
neutra/disociada(o asociada) f..  Fraccion de la materia organica en
a Parametro para determinar la el suelo [-]
pendiente de la curva de adsorcién | k=~ Coeficiente de distribucion
de compuestos organicos en normalizado al contenido en materia
dependencia del pH, ae{-1,1} organica [cm*-g]
K,  Coeficiente de distribucion S Fraccion de carbono organico en el
normalizado al contenido en suelo [-]
carbono organico [cm>-g™'] . L
K,  Coeficiente de distribucion
A..C Parametros empiricos normalizado al conten?ido1en
R, Radio de una molécula del medio carbono organico [cm™g]
de difusion
n Viscosidad del medio de difusién
AH , Entalpia de solucién diferencial [J-mol ]

4.3.1 Consideraciones basicas

El compuesto investigado es introducido al sistema como soluto en la solucién acuosa
del suelo. Procesos de sorcion entonces ocasionan la acumulacion relativa del sorbato
en y cerca de las interfases con fases sorbentes y una distribucién dentro de ellas. Como
sorbentes funcionan tipicamente minerales y la materia organica. La sorcion afecta
cualquier especie de soluto, pero varia en magnitud y mecanismos segun las
caracteristicas quimicas especificas del sorbato.

La magnitud de la sorcion de una especie quimica se expresa con el coeficiente de
distribucion K,. Este coeficiente se define como el cociente entre la cantidad sorbida del
soluto, ¢, y su concentracion en el seno de la solucion del suelo que esta en contacto con
el sorbente, ¢. Entonces se puede determinar el respectivo coeficiente aparente de
distribucion a cualquier punto de tiempo 7 en un sistema de interés con la ecuacion 4-30.

t
q
o

K| = (4-30)
La cantidad de la sustancia sorbida se expresa a través de su masa o numero de moles,

en relacion con la masa de la fase sdlida del sistema, tipicamente en las unidades
[Mg/kg] o [umol/kg], la concentracion en las unidades [ug/l] o [umol/l].

El significado relativo de la sorcidn con respecto a otros procesos reactivos y de
transporte que operan en ambientes subsuperficiales, esta determinado no solo por su
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magnitud, sino también por la velocidad con la que procede. La simulacion del destino
ambiental de un contaminante requiere, por lo tanto, de la caracterizacion vy
cuantificacion de ambos, balances de energia y velocidades asociados con fendmenos
de sorcion. Para esa tarea es indispensable entender en forma razonable los posibles
mecanismos y parametros que influyen en las velocidades y en la magnitud de los
procesos relevantes.

4.3.2 Mecanismos

En un sistema edafico los procesos de sorcidn operan por lo general entre todas las
fases presentes y en las superficies de contacto entre estas fases [Weber et al. 1991].
Su fuerza motriz se deriva de la combinacion de la fuerza neta de las afinidades entre
sorbato y sorbente, y de la suma de las interacciones adversas entre soluto y solucién.
Segun cual tipo de interaccion predomine, se habla de sorcién “motivada por sorbente” o
“‘motivada por solvente”.

En dependencia del grado con el que una molécula de un sorbato puede migrar dentro
de la fase sorbente, se pueden diferenciar los fendmenos de sorcion en dos categorias,
la adsorcion y la absorcion. Una variacion adicional ocurre cuando el soluto se acumula
en cantidades que resultan en la formacion de una nueva y distinta fase tridimensional,
por ejemplo tras precipitacion o polimerizacion. Este tipo de procesos no se va a
considerar para ETU por su relativamente alta solubilidad en comparacion con sus
concentraciones tipicas en soluciones de suelo y la magnitud de sorcién que se pueden
esperar [ver capitulo 3].

Finalmente, la desorcidn se refiere a todos los procesos que promueven la reversion de
un proceso de sorcion.

Causas para la sorcion

Entre las propiedades fisicas y quimicas de los materiales del suelo que pueden resultar
en la atraccion o repulsion de un soluto, se encuentran las cargas negativas
permanentes y variables, los grupos funcionales, la nanoporosidad, y afinidades
relativas.

Carga negativa permanente. Este tipo de carga se genera por sustituciones isomérficas
en la estructura cristalina de minerales. Por su localizacién dentro de las particulas
sorbentes, no esta en contacto directo con la fase de solucion, y resulta en una fuerza
difusa, atractiva para iones de carga contraria y moléculas polares en solucion [SPOSITO
2004].

Carga variable. La materia organica y diversos minerales contienen una variedad de
superficies que presentan caracteristicas variables de cargas eléctricas, las que
ocasionan interacciones electrostaticas con iones y moléculas polares. Estas cargas
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variables se generan generalmente a través de reacciones de protonacion y
deprotonacion de los grupos funcionales en las superficies [Sposito 2004].

Grupos funcionales quimicos. Aun neutros, los grupos funcionales que se encuentran
en la materia organica y en superficies de minerales pueden, por las propiedades
quimicas que presentan, prestarse para interacciones especificas con el sorbato. Los
procesos de sorcion entonces corresponden a reacciones quimicas como la formacién
de complejos de superficie o el intercambio de ligantes. Posteriormente a la vinculacion
inicial con un grupo funcional, pueden ocurrir interacciones subsecuentes de un sorbato
organico con grupos funcionales vecinos. Eso aplica particularmente para compuestos
tensoactivos con moléculas largas [PIGNATELLO & XING 1996; STUMM & MORGAN 1996].

Nanoporos. La materia organica presenta, segun la teoria de la “nanoporosidad”
[PIGNATELLO 1998], regiones de estructura vitrea que contienen un sistema interno de
grietas, canales y poros de escala microscopica. Moléculas del sorbato pueden migrar en
este sistema, rellenando el volumen de los microespacios. Ademas, las paredes de estos
espacios presentan sitios especificos de adsorcion como los mencionados en lo anterior.
Esta estructura interna no solamente se hipotetiza para particulas sdélidas de materia
organica sino también para las de minerales [PIGNATELLO & XING 1996; STRECK 2003].

Solubilidad. Cada sorbato tiene, en dependencia de la composicion quimica de una fase
amorfa y sus propiedades quimicas correspondientes, una afinidad especifica para la
disolucién en ella. Solventes tipicos en este sentido son la solucién acuosa de suelo, la
materia organica disuelta en ella (acidos humicos vy fulvicos) y regiones amorfas en la
materia organica solida [PIGNATELLO & XING 1996; WEBER ET AL. 1991]. Las afinidades
correspondientes se expresan a través de la solubilidad acuosa y coeficientes de reparto,
los que representan las solubilidades respectivas en relacion con aquella acuosa.
Los coeficientes de reparto generalmente dependen de la temperatura, del pH, de la
presién parcial y de las composiciones quimicas de las fases al respecto; por ejemplo
pueden funcionar ciertos solutos como ligantes, resultando en un aumento de la
solubilidad del soluto de interés. Asimismo, la presencia de materia organica disuelta en
la solucién acuosa (particularmente el acido fulvico) influye en las propiedades fisicas de
la solucién y con eso también en la solubilidad de moléculas organicas de menor
polaridad [ESSINGTON 2004; PIGNATELLO & XING 1996; SENESI 1993].

Afinidades relativas. El principio del reparto como se presenté en el parrafo anterior se
puede aplicar a todas las fases sorbentes presentes en un sistema edafico, es decir
entre la fase gaseosa, las fases liquidas y amorfas, la fase sdlida del precipitado o
polimerizado y las estructuras minerales. La acumulacion del sorbato en una fase
entonces no depende de su afinidad absoluta para ella, sino de la magnitud de aquella
afinidad especifica en relacién con las afinidades para todas las demas fases. Un caso
especial es la expulsion hidrofébica de la solucion acuosa de suelo, la que ocasiona la
sorcion de compuestos organicos a pesar de que no hay afinidad especial con el
sorbente, su interaccién principal con la superficie siendo la dispersion y fuerzas polares
débiles [PIGNATELLO & XING 1996].
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Adsorcion

En el caso de la adsorcion, la acumulacion del sorbato se limita a superficies e interfases
entre solucién y sorbente [ESSINGTON 2004; WEBER ET AL. 1991]. Aparte de fuerzas
repulsivas que ocasionan la acumulacién de un soluto en una superficie de contacto tras
su expulsion de la solucién acuosa, las tipicas causas de atraccion son cargas y grupos
funcionales quimicos en las superficies de minerales y particulas de materia organica.

Las cargas inducen un campo electrostatico que se contrarresta en la fase acuosa por la
tendencia termodinamica de mantener electroneutralidad. Eso resulta en la acumulacion
de especies idnicas y polares cerca de la superficie cargada, en la “capa difusa”.
Ademas proceden interacciones moleculares especificas entre sorbatos y grupos
funcionales que resultan en la formacion de complejos de superficie.

Tradicionalmente se distinguen tres categorias de adsorcion, segun del caracter de la
fuerza atractiva que predomina: La adsorcion fisica, electrostatica y quimica [WEBER ET
AL. 1991]. Sin embargo, en la realidad estas categorias de fuerzas no actuan
independientemente sino en conjunto. En total, la adsorcion puede ser motivada por las
fuerzas netas de afinidad entre sorbato y sorbente y/o por la suma de interacciones
adversas entre sorbato y su fase de solucién.

Adsorcion fisica. Esta categoria incluye interacciones entre los momentos dipolares de
las moléculas de sorbente y sorbato. Los dipolos pueden ser permanentes (moléculas
polares) y/o inducidos. Fuerzas de enlace relacionadas con la adsorcion fisica son
relativamente débiles y de bajo alcance, pero pueden ser amplificadas por la expulsién
de una molécula no-polar de un solvente polar como el agua.

Adsorcion electrostatica. Las fuerzas generadas por el campo eléctrico de una especie
cargada son de mayor alcance y magnitud que las de la adsorcién fisica. Estas fuerzas
tienen efecto en moléculas polares y cargadas y pueden ser atractivas en el caso de
cargas opuestas o repulsivas en el caso de cargas iguales.

Adsorcion quimica. Este tipo de sorcion comprende todas las interacciones quimicas
especificas entre moléculas del soluto y grupos funcionales de superficie. Los enlaces
que se forman en estos procesos tienen las caracteristicas de clasicos enlaces quimicos
y son relativamente fuertes. Las reacciones de adsorcion quimica pueden requerir
energias de activacion y ser favorecidas a mayores temperaturas.

Absorcion

A diferencia de la adsorcion, la absorcién es un proceso en el cual el soluto, después de
la transferencia de una fase a la otra, se compenetra en la fase sorbente por varios
nanometros, por lo menos [WEBER ET AL. 1991]. Procesos de absorcion tipicos son la
disolucién de un contaminante en agua o su acumulacion en una fase organica, pero la
difusion de moléculas pequefias o iones se presenta también en la estructura de
minerales, especialmente de filosilicatos [ESSINGTON 2004; PIGNATELLO & XING 1996;
STRECK 2003; WEBER ET AL. 1991].
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El reparto es un caso especial de absorcidn, donde se supone una estructura del
sorbente amorfa o liquida, y una difusion del sorbato en el que tiene el caracter de una
disolucién [PIGNATELLO & XING 1996]. En estos casos, la energia de una molécula
individual es alterada por sus interacciones con las fases sorbentes y solventes. La
distribucion de un soluto entre las fases presentes entonces es un resultado de su
afinidad relativa para cada una. Estas afinidades estan determinadas por fuerzas entre
las moléculas del sorbato y aquellas presentes en las fases de los solventes y sorbentes,
fuerzas que son relacionadas a aquellas que surgen de reacciones quimicas clasicas
[WEBER ET AL. 1991].

En la modelacién del destino ambiental de contaminantes organicos, es comun suponer
y aplicar el mecanismo de reparto para su absorcion en la materia organica sin
diferenciacién ninguna. Sin embargo, el andlisis de cinéticas de sorcion a la materia
organica y su comparacion con estudios con polimeros sintéticos indica que la materia
organica natural del suelo es una mezcla heterogénea de regiones viscosas y solidas. En
las regiones amorfas actua el mecanismo de reparto; en aquellas sélidas, la absorcion es
limitada a un sistema microscépico de poros, canales y grietas. Los mecanismos de
sorcion en estos casos, igual que en minerales, corresponden a la adsorcion a las
paredes de estos microespacios y al relleno de su volumen [PIGNATELLO & XING 1996].

4.3.3 Modelos de equilibrio

En un sistema aislado y estable, el coeficiente de distribucion se va a acercar a un valor
de equilibrio, K;*:

eq

q

c

K% = (4-31)

La distribucion de equilibrio de la masa total de un contaminante de interés entre las
fases del sistema observado es determinada por el balance correspondiente de
energias. El equilibrio quimico en fases homogéneas se relaciona con la reduccion de
sus energias libres: La disminucién de la energia de superficie es la fuerza motriz para
reacciones de sorcion en las interfases [WEBER ET AL. 1991].

El uso de un modelo de equilibrio para incorporar la sorcion en modelos de transporte y
degradacion en subsuelos es legitimo so6lo cuando se puede suponer cuasi equilibrio
[STRECK 2003].

Modelos fenomenolégicos

Las isotermas de sorcion son graficos que representan la distribucion en equilibrio de
una especie entre la fase de solucidon acuosa y la fase sdlida del suelo para una
temperatura definida. Segun la forma de su curva, las isotermas observadas en
experimentos se dejan categorizar en cuatro grupos genéricos, la isoterma sigmoidea o
“Tipo S”, las isotermas “Tipo L” y “Tipo H”, y la isoterma lineal o “Tipo C” (Figura 4-4).
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Sus ecuaciones se utilizan frecuentemente como modelos empiricos [ESSINGTON 2004;
WEBER 1993].

Las isotermas de mayor aplicacion son el reparto lineal, las isotermas de Langmuir y
Freundlich, y modelos basados en la teoria del potencial de Polanyi. Estas isotermas se
han presentado, discutido y comparado por BEMBNOWSKA ET AL. [2003], ERDEM ET AL.
[2004], GRATHWOHL & RAHMAN
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ISOTERMA LINEAL

La isoterma del Tipo C supone, en estado de equilibrio, una dependencia lineal entre la
cantidad sorbida ¢ de una especie y su concentracion en solucidn ¢, independientemente
de la cobertura de la superficie del sorbente. El correspondiente modelo general es aquel
presentado en la ecuacion 4-31, con la condicion de que el coeficiente de distribucién en
equilibrio asuma el mismo valor para cualquier concentracion de soluto.

La asociacibn de moléculas organicas y relativamente no-polares a suelos
frecuentemente resulta en patrones de sorcion de equilibrio cuasi lineales. La magnitud
de los coeficientes de distribucién correspondientes generalmente varia con el contenido
de carbono organico del suelo. Tales observaciones sugieren como proceso de sorcion
un reparto del soluto a la fase organica. Segun ESSINGTON [2004], se hace referencia a
este fendbmeno de sorcion también con la expresion del “particionamiento constante”, y
se aplica el modelo de la isoterma lineal (ecuacion 4-32).

g =K, " K ,: Coeficiente de reparto (4-32)

La isoterma lineal se utiliza con frecuencia para cuestiones de sorcion en suelos y
sedimentos donde las concentraciones del soluto son bajas, y para el reparto de
compuestos organicos apolares en la materia organica [ESSINGTON 2004].
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ISOTERMAS NO-LINEALES

Sin embargo, a una gama de concentraciones mas amplia o para sorbentes
heterogéneos, se demostré que la sorcion es no-lineal [GRATHWOHL & RAHMAN 2002;
ALLEN-KING ET AL. 2002]. La no-linealidad se atribuy6 a que la sorcién total en sistemas
edaficos naturales representa una combinacién del proceso de reparto con mecanismos
de sorcién adicionales, como la interaccion especifica con sitios de sorcién, relleno de
poros, o adsorcidn no-especifica a superficies [ALLEN-KING ET AL. 1996; BORISOVER &
GRABER 1997; BUCHELI & GUSTAFSSON 2001; CHIou & KILE 1998; GRATHWOHL 1990;
GRATHWOHL & RAHMAN 2002; KLEINEIDAM ET AL. 2002].

Segun ESSINGTON [2004], isotermas del Tipo L son las mas encontradas en la quimica de
suelos. Se caracterizan por una alta dependencia de la sorcidén de la concentracion a
cantidades bajas del soluto, y por un acercamiento asintético hacia una sorcibn maxima
a concentraciones altas, lo que refleja una saturacion de los sitios de sorcion disponibles.
La isoterma tipo H es una version extrema del tipo L que refleja una muy alta afinidad del
sorbato para el sorbente [ESSINGTON 2004]. Los tipos L y H se modelan con mayor
frecuencia con las isotermas de Freundlich y de Langmuir.

Isotermas del tipo S se deben a las condiciones en muestras complejas: A bajas
concentraciones del sorbato, la sorcidn esta atenuada por la formacion de complejos
disueltos con ligantes o iones que tienen mayor afinidad para el sorbato que el sorbente,
0 por la competencia con otros sorbatos por los sitios de sorcion. Cuando la capacidad
del ligante o del compuesto competidor se excede, o sea se agota, la superficie gana
preferencia y la curva se revierte en una curva de Tipo L [ESSINGTON 2004]. Este tipo de
isotermas se encuentra con frecuencia en la sorcidon de oligoelementos a suelos,
particularmente en suelos con altas concentraciones de carbono organico disuelto
[ESSINGTON 2004]. También esta asociado con la sorcion de compuestos organicos
neutrales: En este caso la atenuacion inicial a concentraciones del soluto bajas se debe
al caracter iénico de la superficie sorbente, el que no es compatible con un compuesto
no-ionico. Mayores concentraciones del sorbato ocasionan que la superficie se estabilice
y alcance electroneutralidad. A estas condiciones es atraido el compuesto para luego
autopolimerizarse [ESSINGTON 2004].

Isoterma de Freundlich. En la practica de la modelacién del equilibrio de sorcion, el
modelo probablemente mas utilizado y con amplia aplicacién a las isotermas de tipo C, L
y H, es la isoterma de Freundlich (ecuacion 4-33). EI modelo tiene la forma general

g =K, ", (4-33)
donde Kr es el coeficiente de Freundlich y nr el exponente de Freundlich, ambos
parametros positivos ajustables [ESSINGTON 2004; WEBER ET AL. 1991].

Aunque su fundamento, al igual que su aplicacién, son empiricos, se puede demostrar
que en casos especiales de sorcion a superficies heterogéneas, la isoterma de
Freundlich es termodinamicamente rigurosa [WEBER ET AL. 1991]. Ademas se mostrd que
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nr €s una medida para la heterogeneidad de los sitios sorbentes de superficie [SPOSITO
1989], mientras que el parametro Kr, segun WEBER [1993], se relaciona con la capacidad
del sorbente y la intensidad de la sorcion.

En muchas ocasiones, la isoterma de Freundlich en esta forma resulté el mejor modelo
para la representacion de la sorcion total en suelos naturales, especialmente para
sorbatos organicos [ALLEN-KING ET AL. 2002; GRATHWOHL & RAHMAN 2002; KLEINEIDAM ET
AL. 2002; WEBERET AL. 1991].

La isoterma Generalizada de Freundlich (ecuacion 4-34) presenta otra forma de
considerar la heterogeneidad de superficies. Se deriva a partir de una distribucién gama
de los coeficientes dinamicos de los diferentes tipos de sitios sorbentes con afinidad para
un cierto soluto [SPOSITO 1994].

LAY
1+ A (o)

q“

0<n<1 (4-34)

En esta ecuacién, Nr representa el total de sitios sorbentes y 4 el cociente entre los
valores promedio de los coeficientes dinamicos de adsorcion y desorcion.

Isoterma de Langmuir. Para nr= 1, la ecuacién 4-34 se convierte en la Isoterma de
Langmuir (ecuacion 4-35) la cual supone un numero limitado de sitios de sorcion y refleja
su consecuente saturacidn a mayores concentraciones del sorbato [STRECK 2003].
Segun su concepto tedrico representa alternativamente la adsorcion de gas en
superficies 0 una reaccion de adsorcion monoestequiométrica suponiendo identidad del
caracter fisicoquimico de todos los sitios de sorcion disponibles y homogeneidad de la
superficie sorbente, entre otras condiciones.
g™ K, -

U= 4-35
1 1+K, -c ( )

El coeficiente de distribucion correspondiente, aplicando la ecuacion 4-31, entonces es:

eq max

q q

Keq = =
K+

(4-36)

En el caso de cumplir con las suposiciones del modelo, los parametros ajustables del
mismo, ¢" y K;, tienen un significado fisico. 4™ corresponde a la maxima adsorcién
posible que se relaciona con el numero de sitios de sorcion disponibles; K; es el
coeficiente de Langmuir y se relaciona con la afinidad del sorbato para el sorbente. Sin
embargo, en suelos, las condiciones requeridas generalmente no se cumplen, asi que el
ajuste de los parametros resulta empirico [ESSINGTON 2004].

A pesar de su mejor fundamento tedrico, el ajuste de la isoterma de Langmuir, como se
presenta en las ecuaciones 4-35 y 4-36, a datos experimentales sucumbe en muchos
casos al del modelo de Freundlich. Eso cambia cuando se aplica una forma modificada
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de la isoterma de Langmuir, que considera multiples tipos de sitios de sorcion. Esta
adaptacion se deriva a partir de la argumentacion de que la sorcion total constituye la
suma de todos los tipos de interacciébn a nivel molecular. Suponiendo un numero
arbitrario M de tipos de sitios sortivos, la forma general de un modelo de Langmuir “multi-
sitio” resulta a aquella presentada en la ecuacion 4-37 [SPosITO 2004].

M
qeq — Z J J (4'37)

En el caso de la consideracion de dos sitios diferentes, la ecuaciéon 4-37 se convierte en
el modelo de Langmuir “doble-sitio” (ecuacion 4-38).

max eq max eq
w O Ki-c +Q2 K-
1+K, -c” 1+K,-c”

(4-38)

Segun ESSINGTON [2004] y SposITO [2004], la ecuacion 4-38 se puede aplicar siempre
con un buen ajuste a datos con isotermas de los tipos L o H.

Modelos basados en la teoria de Polanyi. Polanyi desarrollé su teoria de potencial
para la adsorcidén de gases a superficies a partir de la suposicion de un potencial quimico
que se motiva por fuerzas Van der Waals. Segun la teoria, este potencial es maximo en
la superficie y disminuye hacia un valor de equilibrio lejos de ella en el caso de que la
presidn parcial del gas sea constante en todo el volumen observado, es decir antes del
proceso de adsorcién. Después del proceso de adsorcion, en equilibrio, el gradiente
anterior se refleja en la distribucidn de la presion parcial mientras el potencial quimico es
constante en todo el volumen [BUTT ET AL. 2003]. Con base en lo anterior se define el
potencial de adsorcion g[J-moI'1] como

£=RT-n?°, (4-39)
p

donde p es la presion parcial ambiental del sorbato a ¢=0 y p, la presion de vapor
saturado en la superficie sorbente.

Como se discutid en el capitulo 1.2.1, se puede explicar la sorcibn de compuestos
organicos a materiales porosos con un mecanismo de relleno de poros, donde la
capacidad maxima de sorcion es determinada por el volumen poroso del sorbente
[GRATHWOHL & RAHMAN 2002; KLEINEIDAM ET AL. 2002]. Este mecanismo de una limitacién
de sorcién por la disponibilidad de un volumen “sortivo” es descrito para la fase gaseosa,
en forma general, por las ecuaciones de Dubinin-Polanyi (DP), las que se basan en la
teoria de potencial de Polanyi. Se mostré6 que estas ecuaciones son validas para una
amplia gama de concentraciones (> cinco ordenes de magnitud) y que también aplican
para la adsorcion a superficies abiertas [GRAHTWOHL & RAHMAN 2002].

El modelo de Polanyi-Manes (PM) representa una adaptacién de las ecuaciones DP a
sistemas acuosos, considerando un potencial de adsorcién basado en la solubilidad ¢™*
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del sorbato. El potencial de adsorcion correspondiente entonces se define como

max

Egqw = RT - ln? , (4'40)

y la adsorcién resultante de un sorbato organico en equilibrio se expresa en la forma de
la ecuacion 4-41,

g =V""pocexp| —| ———— (4-41)

donde ™ denota la capacidad maxima de adsorcién volumétrica en la unidad de
[cm®-g ™"y poc la densidad del sorbato en [g:cm™]. R, T'y E, son la constante universal de
los gases ideales en [J-mol™-K"], la temperatura en [K], y la energia libre de adsorcion
caracteristica en un sistema acuoso en [J mol™], respectivamente. El exponente Npy €S
un parametro empirico [GRATHWOHL & RAHMAN 2002]. En dependencia de los valores de
los parametros del modelo, se puede ajustar la ecuacidn 4-41 a isotermas de los tipos L,
HyS.

MODELOS COMBINADOS

WEBER ET AL. [1991] constatan que las suposiciones asociadas al desarrollo conceptual
de las isotermas presentadas en lo anterior raramente son satisfechas en sistemas
naturales. Esa critica aplica particularmente a la suposicion de un solo tipo de sitio de
sorcion y a la de un solo proceso de sorcion. Como se presentd en el capitulo anterior
con el modelo de Langmuir “doble sitio”, la postulacion de dos diferentes tipos de sitios
con respecto a la variabilidad de su numero es suficiente en la practica de la modelacion.

De manera similar, se propusieron diferentes modelos “doble sitio” y de “doble modo” o
‘reactividad distribuida”. Con este fin de representar por separado la probable
superposicion de diferentes mecanismos de sorcidn en sorbentes heterogéneos y la
resultante distribucion del soluto entre los diferentes dominios de sorcion en equilibrio,
varios autores propusieron una combinacién del reparto lineal con una isoterma de
adsorcién no-lineal, mas comunmente la de Langmuir, Dubinin-Astakhov o Polanyi-
Manes [ALLEN-KING ET AL. 2002; CHIou & KILE 1998; GRATHWOHL & RAHMAN 2002;
KLEINEIDAM ET AL. 2002; PIGNATELLO & XING 1996; STRECK 2003; WEBER ET AL. 1992;
WEBER & HUANG 1996; XIA & BALL 1999; XING & PIGNATELLO 1997].

DISCUSION

Diferentes autores advierten, que el hecho de que alguno de estos modelos discutidos
en lo anterior suministre una buena descripcion fenomenoldégica de un proceso de
sorcion en algun experimento bajo condiciones especificas, no presenta una verificacion
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del concepto o mecanismo en lo cual se basa la isoterma [ESSINGTON 2004; PIGNATELLO
& XING 1996; WEBER ET AL. 1991]. La habilidad de alguna isoterma fenomenologica de
describir datos observados entonces solamente establece su utilidad para un cierto
conjunto de condiciones. Su extrapolacion a escalas de condiciones del sistema que no
han sido cuantificadas experimentalmente se prohibe por la falta de rigor mecanicista
asociada a estos modelos. Eso se confirma por las experiencias en la practica, donde
ninguin modelo fenomenoldégico ha demostrado ser capaz de describir datos
experimentales de sorcion, medidos bajo una amplia gama de condiciones, sin
recalibracion de los parametros [WEBER ET AL. 1991].

En conclusion, se puede decir que una isoterma fenomenoldgica, como las presentadas
en lo anterior, que logra describir - con ciertos valores de parametros - la sorcidén para
una cierta composicion de sorbato y sorbentes bajo un cierto conjunto de condiciones, no
aplicara con los mismos valores de parametros cuando las caracteristicas del sistema
cambien.

Modelos mecanicistas

Otro enfoque en el desarrollo de una descripcion numérica de la sorcion en equilibrio se
basa en consideraciones termodinamicas sobre las subyacentes reacciones
intermoleculares entre sorbatos y los sitios individuales de sorcion. Estos modelos
incluyen caracterizaciones mecanicistas del intercambio ionico, de la formacion de
complejos de superficie y de reacciones hidrofobicas. Algunos describen la distribucién
molecular de sorbatos idnicos o polares entre complejos de superficie y en la capa difusa
que se forma debido a las cargas permanentes y variables de adsorbentes. No obstante,
el enfoque mas comun se basa en analogias a la descripcion termodinamica de
reacciones quimicas, como la presentada en el capitulo 4.1.1 [WEBER ET AL. 1991].

Un ejemplo de una aplicacion de este concepto constituye el intercambio i6nico del
cation monovalente B™ por el soluto 4 de la valencia n+. La ecuacién 4-42 presenta la
estequiometria correspondiente de esta reaccion para un sitio de carga permanente
negativa, S .

A" +n(S7)B” 5 (57), 4™ +nB’ (4-42)

En analogia a la ecuacién 4-6 se puede entonces definir una constante de equilibrio que
se puede describir como “coeficiente de selectividad” en términos de las actividades
quimicas de las especies involucrados (ecuacion 4-43).

T {4h{s)8y

Con base en consideraciones similares se han desarrollado varios modelos que utilizan
relaciones de la ley de conservacion de la materia y ecuaciones del balance de carga y
de masa para la descripcidon de equilibrios entre especies disueltas y complejos de
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superficie. Ademas aplican varias hipdtesis sobre la distribucidn de cargas y su
dependencia del pH, sobre la ocurrencia de intercambios de ligantes con grupos
hidroxilos superficiales, sobre la estructura de la region interfacial y sobre la
reversibilidad de las reacciones [ESSINGTON 2004; SposiTo 1989; SposiTo 2004; WEBER
ETAL. 1991].

DISCUSION

Modelos de enfoque mecanicista pueden proporcionar informacion sobre los
mecanismos que controlan reacciones de sorcidn en ciertos tipos de sistemas y ayudar
en el analisis de las respuestas anticipadas de un sistema a cambios de condiciones
criticas. Sin embargo existen reservas, particularmente por la complejidad de superficies
naturales y con respecto a que tan bueno un modelo determinado refleja mecanismos
actuales en sus relaciones estequiomeétricas y energéticas [WEBER ET AL. 1991].

4.3.4 Dinamica

Aunque la sorcidbn se toma frecuentemente como instantanea para objetivos de
modelacion del destino ambiental de contaminantes, se puede tardar en realidad
semanas y hasta varios meses para alcanzar equilibrio [PIGNATELLO & XING 1996; STRECK
2003]. Segun BRUSSEAU & RAO [1989] y PIGNATELLO & XING [1996], la mayoria de los
datos experimentales de sorcidn sugiere un acercamiento al equilibrio con dinamica
bifasica. La fase inicial procede rapidamente y su contribuciéon a la sorcion total puede
variar entre 10 y 80%. Ella esta seguida por una fase con velocidad mucho mas baja que
presenta un acercamiento asintético al equilibrio y que puede comprender hasta un 90%
de la cantidad sorbida total. En el caso de la desorcion, la magnitud de la fraccion lenta
puede alcanzar hasta un 96% [PIGNATELLO & XING 1996; STRECK 2003].

La transicién a la fase lenta es arbitraria, pero en la mayoria de los casos se presenta
después de algunas horas o hasta pocos dias. Por lo general, la velocidad de sorcion en
la fase lenta es extremadamente baja, por lo que PIGNATELLO & XING [1996] y STRECK
[2003] infieren, que muchos valores de los coeficientes de distribucion reportados
reflejan principalmente la fraccion rapida en lugar de la sorcion total.

Histéresis de desorcién. Con respecto a la desorcion, la dinamica de sorcion presenta
histéresis. Aun después de tiempos relativamente cortos de sorcion, se requieren
extremadamente largos tiempos para alcanzar desorcion completa, y en varios casos
una fraccién parece irreversiblemente sorbida. Ademas hay indicaciones de que la
fraccion lenta y la resistencia a desorber aumentan con el tiempo de contacto
[PIGNATELLO & XING 1996]. El uso de una sola constante de velocidad en muchos casos
no es suficiente para la descripcion de este comportamiento y tiende a subestimar la
desorcidon en el principio y sobreestimarla a tiempos mas largos. [PIGNATELLO & XING
1996; CONNAUGHTON ET AL. 1993]. Sin embargo, ALTFELDER ET AL. [2000] mostraron que
la histéresis de sorcién generalmente es un fendmeno que se debe a causas cinéticas.
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Modelos de equilibrio entonces representan las condiciones limitantes para procesos de
sorcion, y su aplicacidn solamente es valida bajo la suposicion de que haya pasado
suficiente tiempo para que el sistema observado alcance estabilidad termodinamica. Sin
embargo, las escalas de tiempo necesarias para el alcance de este equilibrio en
sistemas naturales suelen aproximar o sobrepasar las escalas de tiempo asociadas a
cambios en concentraciones de contaminantes debido a procesos de degradacién o de
transporte macroscopico como la adveccion y la dispersion, o que hace insatisfactoria la
aplicacion de isotermas instantaneas e indispensable una consideracion de la dinamica
en la simulacién numérica de procesos de sorcion [BALL & ROBERTS 1991; BRUSSEAU &
RAO 1989; MILLER & WEBER 1986; PIGNATELLO & XING 1996; RICHTER ET AL. 1996; WEBER
ETAL. 1991; WEBER 1993].

Enfoques en la simulacion numérica de la dinamica de sorcidon. Se han desarrollado
varios modelos para la descripcion numérica de la dinamica de los procesos de sorcion
en sistemas edaficos. Algunos de éstos se basan en conceptos mecanicistas sobre las
cinéticas de reacciones de sorcion o de la difusidn molecular, otros no tienen una base
termodinamica sino son empiricos. Dos de los mas sencillos son la cinética de primer
orden y un modelo bifasico que combina un equilibrio instantaneo con una reaccion
simultanea de primer orden [MILLER & WEBER 1986]. Otras propuestas incluyen segun
PIGNATELLO & XING [1996] modelos de multiple primer orden, del tipo Langmuir y de
segundo orden. Las ecuaciones y su incorporacion en modelos de adveccion-dispersion
para el transporte de solutos se presentan en varias revisiones [BRUSSEAU & RAO 1989;
VAN GENUCHTEN & WAGENET 1998; WEBER ET AL. 1991].

Otro enfoque para un modelo no-mecanicista fue presentado por PEDIT & MILLER [1994].
Considerando la heterogeneidad inter- e intraparticular del suelo, modelaron la sorcién
de diuron con un modelo estocastico que trata la concentracion del sorbato y la
constante de primer orden como variables de azar con distribucién continua. Enfoques
mas recientes consideran la dinamica de sorcién con un concepto de dos sitios con
cinéticas de primer orden o de difusién [ALTFELDER ET AL. 2000; LARSBO & JARVIS 2003;
SIMUNEK ET AL. 2008].

Modelos mecanicistas. La dinamica efectiva de la sorcidbn es un resultado de las
cinéticas de los procesos involucrados. Estos incluyen mecanismos de transporte de
masa a nivel molecular, que promueven el traslado del soluto desde el seno de la
solucion de suelo hacia un sitio de sorcidn, y las mismas reacciones quimicas de sorcion.
Cuando uno de estos procesos es significativamente mas lento que los demas, va a
limitar con su cinética la dinamica efectiva de la sorcion, y se llama el proceso
controlador de la sorcidon. Correspondientemente se habla de “sorcion controlada
quimicamente”, cuando las reacciones de sorcion determinan su dinamica, y de “sorcion
controlada por transporte”, cuando los procesos de transporte molecular la gobiernan
[ESSINGTON 2004; SPosITO 1994; WEBER 1993].
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Reacciones de sorcion

La velocidad de una reaccién de sorcion depende de la naturaleza de las interacciones
especificas entre el soluto y el sorbente. Procesos fisicos de sorcion por lo general
proceden rapidamente y llevan al equilibrio local dentro de milisegundos, o a lo mucho de
segundos. Sin embargo, otros tipos de sorcion, como los tipos de sorcidn quimica
discutidos en lo anterior, que requieren mayor energia de activacion, pueden proceder a
velocidades significativamente mas lentas [WEBER ET AL. 1991].

La derivacion de la cinética de una reaccién quimica, si es conocida y reversible, y bajo
las suposiciones de la ley de accion de masas, fue presentada en el capitulo 4.1.1.
Aunque las reacciones de sorcion no son homogéneas y no necesariamente
elementales, se puede desarrollar para ellas una analogia estequiométrica [SPOSITO
1994; WEBER ET AL. 1991]. En el caso sencillo de una reaccion elemental entre solamente
una especie del sorbente, 4, y un solo tipo de sitios de sorcion, S, se puede escribir la
estequiometria en la forma

A+S S A4-S, (4-44)

donde A4-S representa un complejo de superficie. A partir de las velocidades de su
formacion y disociacién, y en analogia al capitulo 4.1.1, se puede concluir una velocidad
neta de sorcion de la forma

—= =y, —v =k, -c,rcs—k ¢, . (4-45)

En el caso de que el numero de sitios de sorcion sea significativamente mayor que el de
las moléculas del soluto, se puede considerar ¢s como constante, y v.+ se convierte en
una relacion de pseudo primer orden.

v. =k, -c,-cc=k -c (4-46)
+ + A N + A

Finalmente, bajo la postulacién de un medio poroso saturado, con la porosidad ¢ y la
densidad de la fase sdlida p,, la velocidad de la sorcidon de 4 se puede expresar de la
forma

A4, . 9 4-47
Y (B 40

Otros ejemplos para la derivacion de una cinética a partir de una reaccién especifica se
presentan en ESSINGTON [2004], SPosSITO [1994; 2004] y en STUMM & MORGAN [1996]. Sin
embargo, ecuaciones de cinética de este tipo solamente representan primeras
aproximaciones a la verdadera forma de la dinamica de sorcion. Su simplicidad se debe
a la postulacion de velocidades de reaccion equivalentes para todos los sitios de sorcion.
En la realidad, sorbentes naturales presentan superficies funcionalmente heterogéneas.
En correspondencia a la multitud de diferentes tipos de sitios sorbibles existe una
multitud de diferentes reacciones intrinsecas de sorcibn y una distribucion
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correspondiente de energias de activacion, resultando en una amplia gama de
constantes de velocidad. Eso implica que la aplicacion empirica de un modelo de este
tipo resulta en la determinacion de coeficientes que representan promedios especificos
del sistema experimental y no tienen significado para otros sistemas.

Con el fin de contrarrestar esta deficiencia potencial, se han propuesto varios modelos
de cinética para sitios reactivos heterogéneos. Entre ellos se encuentran modelos “doble-
sitio” que postulan dos tipos de sitios con diferentes velocidades de reaccion,
expresiones que consideran un espectro continuo de las reactividades de sitios, y
ecuaciones similares a la 4-47 que incluyen parametros adicionales.

Estos modelos se derivan por lo general a partir de algun mecanismo postulado y un
conjunto de suposiciones relacionadas. Sin embargo, los 6rdenes y coeficientes de
reaccion que se hayan determinado experimentalmente, rara vez corresponden a
aquellos derivados de estequiometrias de reaccion y asociados estados de energia de
equilibrio. Por lo tanto una aplicacion exitosa a datos experimentales no significa
automaticamente una verificacion de estas suposiciones y mecanismos postulados.

Procesos de difusion

Velocidades efectivas de sorcidon en sistemas subsuperficiales frecuentemente estan
controladas por el transporte de masa a nivel molecular del soluto. En este contexto, este
tipo de transporte se refiere a procesos locales de difusion en fase estacionaria, a
diferencia de los procesos de adveccion (conveccion) y dispersion hidrodinamica
[STRECK 2003; STUMM & MORGAN 1996; WEBER ET AL. 1991].

Una consideracion fundamental en la caracterizacion y modelacion de procesos de
transporte de solutos en un sistema estacionario es la identificacion y representacion
adecuada de resistencias y obstrucciones, incluyendo distancias relevantes de
transferencia del soluto y propiedades de relevancia del medio que es atravesado. Las
naturalezas y caracteristicas de tales resistencias varian con las condiciones locales
asociadas a las combinaciones particulares de sorbentes, solutos y fluidos, y la
configuracion del sistema [WEBER ET AL. 1991].

Conceptos sobre el mecanismo. Modelos que describen este tipo de transferencia de
materia, se basan generalmente en suposiciones sobre el mecanismo de transporte
predominante o controlador. De acuerdo con las diferencias en las condiciones locales y
los fendbmenos asociados de transporte, se propusieron segun STRECK [2003],
PIGNATELLO & XING [1996], WEBER ET AL. [1991] y WEBER [1993] los siguientes procesos
de transporte como posibles contribuyentes a procesos de sorcion:

e difusion libre a través de la solucidn de suelo

e transporte faciltado por movimientos de elementos de fluido a escala
microscopica en, o cerca de, entrecaras con la fase fluida, y por gradientes
microscopicos de velocidad (dispersion de Taylor)
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e difusion interparticular a través de la fase acuosa inmdévil en intersticiales de
agregados de suelo

e difusion pelicular a través de la capa difusa de adsorcion

e difusion intraparticular a través de matrices de materia organica de naturaleza
viscosa

e difusion intraparticular a través de poros intersticiales de regiones sélidas de la
materia organica

e difusion intraparticular a través de grietas y otros espacios intersticiales en
particulas de minerales

Segun WEBER [1993] la dispersion microscopica es despreciable, ya que bajo las
condiciones de flujo de fluidos, que son las tipicas en sistemas subsuperficiales,
predomina la difusibn molecular. Este tipo de transferencia de masa procede
alternativamente al azar (difusion de Fick) o en forma restringida por los limites del
medio, como lo son las paredes de poros (difusiéon de Knudsen) [WEBER ET AL. 1991;
WEBER 1993].

DIFUSION DE FICK

La difusion molecular en fase liquida generalmente es controlada por un mecanismo,
donde la velocidad con la que el soluto migra a lo largo de un camino lineal dentro de un
sistema de coordenadas es directamente proporcional al gradiente de su potencial
quimico. Este ultimo se relaciona directamente con su actividad quimica y en soluciones
diluidas con la concentracion del soluto. Entonces, el flujo J, por difusion de materia - a lo
largo de la trayectoria x y a través de una seccion transversal y perpendicular de area
unitaria - es directamente proporcional a la velocidad del soluto en esta trayectoria y al
gradiente de su concentracion, una relacion que se refleja en la ley de Fick como
presentada en ecuacion 4-48 [WEBER ET AL. 1991].

J, = —D@. (4-48)
ox
La constante de proporcionalidad, D, de esta ecuacién corresponde al coeficiente de
difusién libre en fase liquida. La fuerza motriz dc/ox se puede interpretar como un perfil
de concentracidén sobre una trayectoria continua, que es variable con respecto al tiempo,
o alternativamente como una constante (o instantanea) diferencia en la concentracion
entre los dos lados de una capa homogénea o pelicula de grosor fijo.

El coeficiente de difusibn es afectado por varios factores que se relacionan con
interacciones moleculares entre soluto y solvente, como el tamafno y la estructura
quimica de la molécula en difusion, o la estructura quimica y las propiedades fisicas de
la fase liquida. Valores para contaminantes organicos en agua pura se hallan
tipicamente entre 0.5 - 5.0-10° cm?/s [WEBER ET AL. 1991]. Sin embargo, la difusion a
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través de regiones acuosas interfaciales entre el seno de la solucion de suelo y las fases
sorbentes pueden, por la acumulacion de moléculas de otros solutos y sorbatos,
presentar resistencias y obstrucciones mayores a las que se presentan en agua pura,
resultando en coeficientes de difusion disminuidos [WEBER ET AL. 1991].

Segun WEBER ET AL. [1991], se pueden distinguir, en dependencia de las postulaciones
sobre la reactividad del soluto y la heterogeneidad del dominio difusivo, cuatro tipos de
modelos basados en la difusién de Fick.

Modelos Tipo I. Modelos del Tipo | describen el transporte molecular de sustancias
conservativas (no reactivas) en dominios monofasicos y homogéneos. Correspondiente-
mente consideran como unica obstruccion para la transferencia de masa la resistencia
uniforme del medio homogéneo a lo largo de una linea directa de viaje. De acuerdo con
estas postulaciones se puede aplicar la ecuacién 4-48 en forma directa, pero en
combinacion con una ecuacion adecuada para el balance de masa o para la continuidad
del sistema modelado. El ejemplo de la ecuacién 4-49 representa el flujo constante en
estado estacionario sobre una distancia fija de Ax=6, y en dependencia de las
concentraciones de frontera, ¢, y c¢s, y del coeficiente de velocidad del soluto o de
transferencia de masa, ;.

() o=k, (cy —c5). (4-49)

Este modelo con fuerza motriz lineal es similar en su forma a ecuaciones de primer
orden que modelan la velocidad de las reacciones, y su soluciéon puede derivarse de la
misma manera. Sin embargo, en el caso de que la difusién de un soluto dentro de un
sistema observado sea afectada por condiciones no-estacionarias, las reacciones
concurrentes, sorcion y acumulacién, y/o trayectorias tortuosas, requieren de
formulaciones diferentes del modelo, para considerar estas obstrucciones adicionales
[WEBER ET AL. 1991].

Modelos Tipo Il. En aquellos casos de difusién donde el soluto esta simultaneamente
sujeto a degradacién por reacciones como la hidrélisis o la oxidacion, estas reacciones
se pueden incluir en el modelo, llegando a un modelo del Tipo Il.

Modelos Tipo lll. El transporte de un soluto a través de un dominio de difusién también
puede ser alterado por su constriccidn a una trayectoria especifica. Eso generalmente es
el caso en un medio heterogéneo o multifasico, donde la difusiéon es limitada a ciertas
regiones o fases, o donde es mas rapida por trayectorias particulares. La expresion de la
transferencia de masa para la difusién del Tipo lll es similar a la del Tipo |, como por
ejemplo aquella presentada en ecuacién 4-49, con la excepcion de que el coeficiente de
transferencia de masa, &, se vuelve un parametro compuesto, o “efectivo”, que refleja
ambos, la longitud incrementada de la trayectoria y las constricciones para la difusion a
una cierta fraccion del volumen considerado. La longitud se puede cuantificar por medio
de la tortuosidad (el cociente entre la trayectoria efectiva y la mas corta a través del
dominio de difusion) y las constricciones a través del contenido volumétrico de agua, 6,
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suponiendo que el transporte de solutos esta restringido a la fraccién liquida del sistema.
El resultante coeficiente de difusion aparente o efectivo, D., lleva bajo la valida
suposicidon de un gradiente de porosidad pequefo a la ecuacion 4-50.

() o=k (co —c5)- (4-50)

El coeficiente de velocidad efectivo de transferencia de masa, k., entonces combina la
difusividad efectiva del soluto y la longitud caracteristica del dominio de difusién [WEBER
ET AL. 1991]. Aplicaciones posibles incluyen por ejemplo la simulacion de la transferencia
de solutos a regiones internas de fluidos inmdviles en suelos agregados.

Modelos Tipo IV. Procesos de transferencia de masa de este tipo constituyen una
combinacion de los Tipos Il y IV.

Sistemas subsuperficiales generalmente estdn compuestos por multiples dominios de
difusion de diferentes tipos y grados de resistencia. Como consecuencia, procesos de
transferencia de masa asociados con procesos de sorcion en tales sistemas
frecuentemente incluyen dos o mas etapas consecutivas de difusion. Sin embargo, uno
de estos pasos difusivos por lo general es significativamente mas lento que los demas, y
a través de esta limitacion determina la velocidad efectiva de la difusion total. La
identificaciéon y caracterizacién de este paso por lo tanto facilita la modelacion que
entonces se puede reducir a la adaptacion de un modelo de uno de los tipos presentados
en lo anterior a las condiciones adecuadas de frontera y estado, particulares para el
sistema en cuestion.

Estado quasi-estacionario. Otra complicacion para la aplicacion de un modelo de Fick
se desprende de la variabilidad por tiempo de las concentraciones de solutos en
dominios de interés en sistemas reales. Un modelo basado en la postulaciéon de un
estado estacionario por lo tanto no es rigurosamente aplicable. Estados no-estacionarios
se pueden considerar a través de la modelacién explicita de la desviacion de condicién al
respecto. Sin embargo, en la practica se puede generalmente aproximar la situacion real
utiizando un modelo cuasi estacionario. Este tipo de modelo supone que las
concentraciones de frontera, y las contribuciones de todos los términos fuente-sumidero,
de un dominio difusivo, aunque no son constantes, se pueden tomar como constantes
durante un cierto periodo de tiempo, o sus cambios como pequefios con relacion al flujo
a través del dominio.

Transferencia pelicular. Cambios de concentracion de frontera generalmente dependen
de la velocidad del cambio de concentracion en la fase vecina al dominio de interés, y se
debe alternativamente a un flujo advectivo o un proceso de acumulacién o deplecion en
esta fase. En cuestiones de sorcion, se puede suponer un correspondiente proceso de
acumulacion en la fase vecina, gradiente abajo del dominio de difusiéon. Para esta
situaciéon se propuso el concepto de una capa inmovil de fluido del Tipol que se
encuentra inmediatamente adyacente a las superficies externas del sorbente, y la
difusion a través de esta capa se describe con un “modelo de pelicula externa”.
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Aplicando este concepto al caso de sorcion a una particula solida y esférica de un
sorbente del radio Rp y densidad pp, resulta en la ecuacion 4-51 [WEBER ET AL. 1991].
dg 3
dt R, pp

k,(co —cs). (4-51)

En esta aplicacion, el coeficiente de difusion pelicular, & incorpora la difusion del soluto
en el medio alrededor del sorbente y el espesor de la pelicula que separa el sorbente del
seno de solucion.

DIFUSION RESTRINGIDA

La Ley de Fick permite tedricamente velocidades de transporte infinitamente altas. Para
la difusién de gases, o de solutos en solucion acuosa, la difusion segun Fick esta
considerada como buena aproximacion [RICHTER ET AL. 1996]. Sin embargo, respecto al
reparto en materia organica, la difusion dentro de ella esta restringida por su estructura,
su alta densidad, y su respectiva viscosidad [PIGNATELLO & XING 1996; PIGNATELLO 1998].

Segun BIRD ET AL. [2002], todavia no esta disponible una teoria completamente
satisfactoria para la prediccidon del transporte de liquidos y gases en medios porosos. En
medios donde la difusion es restringida, varios mecanismos diferentes pueden contribuir,
segun el caso, a la transferencia de masa a nivel molecular, incluyendo (i) difusion
ordinaria descrita por las ecuaciones de Maxwell-Stefan, (ii) difusion de Knudsen, (iii)
flujo viscoso de acuerdo con la ecuacion de Hagen-Poiseulle, (iv) la difusion de
superficie, es decir el arrastrarse de una molécula adsorbida en las superficies de poros,
y (v) transpiracion y difusién termal, dos mecanismos inducidos por un gradiente de
temperatura en el dominio de difusién [BIRD ET AL. 2002].

La difusion de Knudsen representa un transporte que es controlado Unicamente por
colisiones con las paredes de poros. Tipicamente ocurre en un poro largo con un
diametro angosto. Si el diametro del poro es menor que el camino libre medio de una
molécula, y la densidad del difusivo es baja, las moléculas colisionan con mayor
frecuencia con las paredes del poro que entre si. A diferencia de la difusion libre, su
fuerza motriz entonces se debe a la colisidén repetitiva de la molécula con la pared del
poro. Por el pequefo camino libre medio de moléculas en fase liquida, este proceso
aplica principalmente a la transferencia de masa en fase gaseosa, donde puede ser
significativo [BIRD ET AL. 2002; SINNOTT 2012; WEBER ET AL. 1991].

Sin embargo, la aplicacion de un modelo que considera el transporte a través de un
medio que representa una coleccion de esferas largas e inmdviles, llega a predicciones
similares [BIRD ET AL. 2002], lo que lleva a la nocién de que la causa de restriccion no
necesariamente sea tan relevante para la magnitud del flujo que el grado de restriccion,
el que depende de la geometria del espacio poroso en relacion con el tamafio de la
molécula y de posibles interacciones entre el medio difusivo y el soluto [BIRD ET AL.
2002].
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Discusion

En la practica, los modelos mecanicistas sobre las velocidades de reacciones de sorcion
frecuentemente conceptualizan sitios especificos a los que se puedan adsorber
moléculas del sorbato con cinética de primer o seudo-primer orden. Las cinéticas de
primer orden son mas convenientes por su facil integracién en modelos de transporte y
degradacion porque no requieren conocimientos sobre la geometria de particulas. Por lo
general, este tipo de modelos alcanza un mejor ajuste a datos experimentales cuando se
incluye una fraccion no-cinética que sorbe instantaneamente.

WEBER ET AL. [1991] sugieren que velocidades efectivas de sorcidbn en sistemas
subsuperficiales frecuentemente estan controladas por las dinamicas de procesos de
transporte mas que por reacciones de sorcién. Esta nocién se apoya por varios estudios
comparativos donde resultaron mas exitosos los modelos de difusion, aunque tampoco
perfectos. Sin embargo, la difusién libre de Fick a través de la solucion de suelo es
simétrica con respecto a sorcion y desorcion y sola no puede representar el
comportamiento dinamico de estos procesos [PIGNATELLO & XING 1996; RICHTER ET AL.
1996], por lo que diferentes autores sugieren una desviacion de la difusion de Fick
[PIGNATELLO & XING 1996; STRECK 2003; WEBER ET AL. 1991]. De acuerdo con estas
teorias, la adsorcion a las superficies de particulas esta limitada por la difusién pelicular
a través de la capa difusa, mientras que el reparto se gobierna por difusién
intraparticular.

Modelos de “doble resistencia” incluyen estos dos procesos en forma de una serie de
etapas de transferencia de materia, como por ejemplo la transferencia pelicular seguida
por difusion intraparticular, y se han empleado exitosamente para la simulacion de la
sorcion de contaminantes organicos en suelos [MILLER & WEBER 1986; WEBER ET AL.
1991; BRUSSEAU & RAO 1989; PIGNATELLO & XING 1996]. Enfoques mas recientes incluyen
la dinamica de sorcidon en modelos “doble sitio” con cinéticas de primer orden o de
difusion [ALTFELDER ET AL. 2000; LARSBO & JARVIS 2003; SIMUNEK ET AL. 2008].

4.3.5 Factores de influencia

Los coeficientes de distribucion y velocidad, y los demas parametros que definen la
sorcion en equilibrio y su dinamica no presentan valores absolutos, pero son funciones
de las propiedades fisicoquimicas del sistema modelado. Los factores de mayor
importancia son la presencia de sorbentes, la temperatura, el pH y la solubilidad.

Valor pH

A través de su participacion en posibles reacciones acido-base del sorbato asi como en
las reacciones de protonacioén y deprotonaciéon de grupos quimicos funcionales de los
sorbentes, el pH tiene efecto en los coeficientes de afinidad de sorcion, sea que el
mecanismo de sorcidn se basa en atraccion electrostatica o interaccion molecular, y sea
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el sorbente un mineral o un compuesto organico [ESSINGTON 2004; FRANCO ET AL. 2009;
SPOSITO 2004].

Especialmente la adsorcion de iones a superficies de 6xidos de metales presenta una
alta dependencia del pH. La Figura 4-5 muestra la dependencia de la fraccion sorbida del
pH en equilibrio para sistemas de suspensiones acuosas que se constituyen cada una de
un tipo de sorbente y una
cantidad definida de una especie
de sorbato. Las curvas sugieren
que, debido al cambio en la
carga variable de superficie, las
afinidades se cambian en un
rango de pH angosto alrededor
del punto de inflexion, pHs,, el 0
que corresponde a una fraccion
sorbida de 0.5. El valor del pHs, a
su vez es una medida de la Ha 1
selectividad del sorbente para el 30 |-
sorbato [SPOsITO 2004].

mol % bound

(R

60 —

mol % bound

40 —

Figura 4-5: Adsorcion de varios 20
cationes y aniones a ferrihidrita en
funcién del pH. Tomado de STuMM 3 :
[1992]. pH

I

Este tipo de dependencia de la sorcidn se puede modelar con la ecuacién 4-52,

1

fads - 1+e[b(PH—PH50)] ’ (4'52)

donde f.4 representa la fraccion de moles adsorbidos de la cantidad total en el sistema.
El parametro b determina la pendiente de la curva. Cuando el valor de b es positivo, la
curva representa la adsorcidén de aniones, y si es negativo la de cationes [SPOsITO 2004].

Para compuestos organicos, una relacion entre el coeficiente de distribucion y el pH fue
propuesta por FRANCO ET AL. [2009], con base en la ecuacion de Henderson-Hasselbalch
(ecuacion 4-53).

Ky, Lo

eq __ _
Kd - 1+10a(pH—pKa) + 1+10u(pKa—pH) (4 53)

Este modelo considera una distribucién de equilibrio entre acido y base correspondientes
del compuesto, en dependencia del pH, y calcula la suma de las contribuciones de las
fracciones de ambos a la sorcion, de acuerdo con sus afinidades respectivas. En
correspondencia, K;? es el coeficiente de distribucion en equilibrio, K;, y K
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representan los coeficientes respectivos para la especie neutra y para la molécula
disociada o asociada, segun el caso. El parametro « toma el valor 1 para acidos, y -1
para bases. Cada término de la suma, dividido por su respectivo coeficiente de
distribucion, puede deducirse directamente de la ecuacion quimica de la reaccién acido-
base, y da el valor de la fraccion del acido o de la base correspondiente. El punto de
inflexion del modelo equivale al pK,,.

Solubilidad

Varios investigadores encontraron una correlacion inversa entre coeficientes de
distribucion y la solubilidad del sorbato. Esta dependencia se describié para diferentes
clases de sustratos organicos con ecuaciones empiricas en la forma general de

A '
logK,=A-B-logc™ =K, = 7 _ 4 _ (4-54)

ey

En estos modelos, el efecto se emplea a través del coeficiente de distribucion
normalizado al contenido en carbono organico, K., el que representa la afinidad del
sorbato para el sorbente [ESSINGTON 2004].

NORMALIZACION POR LA SOLUBILIDAD

La ley de Raoult, igual que las aplicaciones de la teoria de Polanyi para solutos, implican
que los coeficientes de distribucidn observados dependen de la concentracion del
sorbato normalizada a su solubilidad acuosa, ¢™ [GRATHWOHL & RAHMAN 2002,
INGLEZAKIS 2007]. Este concepto fue aplicado exitosamente a la isoterma de Freundlich
por GRATHWOHL & RAHMAN [2002] y KLEINEIDAM ET AL. [2002]. EI modelo resultante de
Freundlich, normalizado a solubilidad, resulta en:

e\
g =Ky ——| . (4-55)
c

Temperatura

La temperatura tiene un doble efecto en la sorcion. Por un lado la afinidad del sorbato
para el sorbente depende de ella con una consecuencia correspondiente para la forma
de la isoterma de equilibrio, por el otro tiene influencia en la velocidad de la sorcion.

Dinamica. La cinética de cada reaccion o proceso que se induce térmicamente depende
positivamente de la temperatura. En la mayoria de los casos se puede describir esta
dependencia con la ecuaciéon de Arrhenius, como se presentd en la ecuacioén 4-8 para
reacciones quimicas, aplicada a la respectiva constante de velocidad. En el caso de que
la sorcion esté controlada por procesos de transporte molecular, se emplea esta
ecuaciéon en forma analoga a los respectivos coeficientes de difusion. Especialmente las
difusividades de sélidos presentan una dependencia de la temperatura de este tipo.
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Para fluidos, la relaciéon entre la difusividad D y la temperatura, T [°K], esta descrita a
través de la ecuacion de Einstein-Stokes:

k,T

=, (4-56)
67 R, n

donde k; es la constante de Boltzmann, R, el radio de una molécula del medio de difusion
y 71 su viscosidad. La viscosidad a su vez también depende de la temperatura, una
relacion que se puede aproximar sobre un rango de temperatura limitado con la ecuacién
de Vogel, la que tiene la forma general [GERTHSEN & VOGEL 1995]:

Inp=A4+ (4-57)

T+C'
Los parametros 4, B y C tienen valores empiricos, y son especificos para una cierta
combinacion solvente-soluto. La combinacion de las ecuaciones 4-56 y 4-57 resulta en

B

D(T)= AT -e ™€ con A'=

ks e (4-58)
67-R,

Equilibrio. La influencia de la temperatura en la afinidad entre sorbato y sorbente se
emplea a través de la solubilidad acuosa cuya integracidon en isotermas de equilibrio se
discutio en el capitulo 4.2.2. El efecto en la solubilidad corresponde a la entalpia de la
reaccion de disolucion: Si el proceso de disolucion es endotérmico, la solubilidad se
correlaciona positivamente con la temperatura, si es exotérmico, ocurre lo contrario
[REGER ET AL. 2009].

Segun FOERSTER [2004], se puede deducir en forma directa de la termodinamica una
relacion entre la solubilidad acuosa de un compuesto y la temperatura que se puede
representar con una ecuacion del tipo Arrhenius,

AH 4

" (T)=A-e (4-59)

donde AH, es la entalpia de solucién diferencial.

La forma integrada de la Ecuaciéon de Clausius-Clapeyron es un modelo para la
dependencia termodinamica por temperatura de la solubilidad ideal. Se puede simplificar
a la forma general de

lnX:A-(Tm_T]—B-ln(T’”j (4-60)
T T

donde X representa la fracciéon molar del soluto, y T, el punto de fusion en [K] [CONNORS
2002; YALKOWSKY & Wu 2009].

YALKOWSKY & VALVANI [1980] desarrollaron, también a partir de la Ecuacion de Clausius-
Clapeyron, una ecuacién para la solubilidad en agua con la forma general
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log(cmax ) — A . (Tm — T) —_ IOgKow + B , (4'61 )

donde ¢™ es la solubilidad molar.

Composicion del suelo

Hay evidencia que demuestra, que la magnitud de la sorcion, la dinamica y la forma de la
isoterma pueden variar con la composicion del suelo. Un ejemplo comparativo al
respecto, presentado por ESSINGTON [2004], investiga el comportamiento de sorcion de
norflurazon, un compuesto organico no iénico y relativamente hidrofilico, a dos muestras
de suelo del mismo sitio pero con textura diferente. Este herbicida presento
significativamente mayores coeficientes de distribucidon de equilibrio en muestras de
suelo superficiales, con mayor contenido de materia organica, que en muestras de
subsuelo con una baja fraccion de materia organica. Ademas se presentaron isotermas
lineales en el suelo superficial, mientras, en las muestras del subsuelo, las distribuciones
siguieron isotermas de Langmuir.

Como se presentd en el capitulo 4.2.1, los componentes del suelo que fungen
principalmente como sorbentes, son la materia organica y los minerales, particularmente
los filosilicatos y los 6xidos de metales, los que constituyen la fraccion de las arcillas.

CONTENIDO DE MATERIA ORGANICA

La sorcién de compuestos organicos, especialmente de especies neutras y poco polares
e hidréfobas, exhibe una alta dependencia del contenido de materia organica del suelo,
en forma de isotermas lineales, cuyos coeficientes asociados frecuentemente varian con
el contenido de carbono organico del suelo.

Propiedades quimicas. La materia organica de las suelos es considerada altamente
variable en sus propiedades quimicas y estructurales. Principalmente consiste en
sustancias humicas, y contiene cantidades menores de materiales liposolubles vy
fragmentos de proteinas y carbohidratos. Sustancias humicas a su vez se componen de
acidos fulvicos, solubles en solucidn acuosa, acidos humicos, que solamente son
solubles a pH alcalino, y la humina, que es esencialmente insoluble en agua y constituye
por lo general mas de la mitad de la materia organica total en suelos naturales
[PIGNATELLO 1998; SCHACHTSCHABEL ET AL. 1996]. La estructura quimica de las
sustancias humicas presenta moléculas altamente ramificadas con segmentos alifaticos
y aromaticos que contienen una abundancia de grupos hidroxilos, etéreos, carbonilos,
fendlicos, ésteres y acidos carboxilicos. A valores tipicos de pH en suelos naturales, las
moléculas humicas presentan caracteristicas polianidnicas debido a la disociacion acida
de estos grupos funcionales.

Forma de presencia en suelos. La materia organica, y especialmente las huminas, se
encuentran en su mayor parte adheridas a particulas de minerales. Aunque nadie
realmente ha determinado las dimensiones espaciales de la materia organica natural, se
hipotetiza que la escala de esta asociacion varia desde una pelicula organica de
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monocapa hasta una fase tridimensional discreta y ligada a una o mas particulas
minerales en algunos puntos [PIGNATELLO 1998].

Sorbente doble modo. Segun indican evidencias, las sustancias humicas forman una
malla de polimeros que presenta regiones condensadas de estructura rigida y regiones
expandidas que actuan como un liquido viscoso [PIGNATELLO & XING 1996; PIGNATELLO
1998]. De acuerdo con este concepto, la materia organica natural de suelo representa un
sorbente doble-modo. Este modelo se basa en la teoria polimera y postula que la sorcidon
a la materia organica procede con los concurrentes mecanismos de la disolucion en fase
sélida y del relleno de poros. La disolucion predomina en las regiones expandidas y
corresponde a un reparto. El relleno de poros ocurre con mayor probabilidad en las
regiones condensadas ya que la rigidez de su estructura resulta en la creacion de sitios
de sorcién longevos. Este mecanismo de sorcion esta limitado por sitios especificos de
sorcion en forma de grupos funcionales o por el volumen de los poros.

Para casos de contenidos altos de materia organica y de agua, existe abundante
evidencia termodinamica que el reparto en materia organica es el mecanismo primario
de sorcidn para compuestos organicos no-polares. Se mostro que los respectivos valores
de los coeficientes de reparto, normalizados a la fraccion del carbono organico,
solamente varian por un factor alrededor de dos para una amplia seleccion de suelos y
sedimentos. Esta variabilidad se pudo relacionar con la naturaleza de la materia organica
y con la adsorcién concurrente a minerales [GARBARINI & LION 1986; KARICKHOFF 1984;
WEBER ET AL. 1991; WEBER 1993; SCHWARZENBACH & WESTALL 1981]. Por esta
correlacion cuasi lineal, se acostumbra expresar el reparto a través de un coeficiente de
reparto normalizado a la fraccion de la materia organica o la del carbono organico:

K=K f =K -f (4-62)
P mo mo co co

El coeficiente K. de sustancias apolares estda considerado como una propiedad
especifica para cada compuesto e independiente de la fase sélida [LOPEzZ & PETRUZZELLI
1993; ESSINGTON 2004].

Materia organica disuelta. Segun WEBER ET AL. [1991], se ha mostrado que la materia
organica natural disuelta incrementa la solubilidad efectiva de compuestos organicos
hidrofébicos en solucion acuosa. Este aumento de la solubilidad se atribuyé a dos
posibles causas, una alteraciéon de la estructura de la fase acuosa por el material
organico, o un reparto del soluto a los polimeros organicos. A través de esta asociacion,
la magnitud de la sorcion a fases sélidas puede ser disminuida, un efecto que es mas
marcado para sorbatos relativamente hidrofébicos [CARTER & SUFFET 1983; CHIN &
WEBER 1989; CHIN ET AL. 1990; CHIOU ET AL. 1986].

FRACCION DE ARCILLA

Como se discutio en el capitulo 4.2.1, las cargas permanentes y variables representan
las causas principales para una sorcion a minerales. Cargas permanentes se generan
por susticiones isomorficas en la estructura cristalina de minerales, y se encuentran
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principalmente en arcillas del tipo de capa 2:1 (illitas y esmectitas como vermiculitas) o
como sitios vacantes en birnessitas (MnO;) [SPosiTO 2004]. Cargas variables en
materiales inorganicos estan asociadas a grupos funcionales hidroxilos que se ubican en
las superficies de filosilicatos y en las de éxidos y hidréxidos (p. €. MnO,, SiO,, AlLOs,
TiO2 y FeOOH) [ESSINGTON 2004; SposITO 2004].

La fraccion de arcilla presenta el mayor contenido de estos minerales en suelos
naturales por lo que esta considerada como sorbente mineral principal [ESSINGTON 2004;
SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998; SPosITO 2004]. Su importancia en este sentido también se
debe a su mayor superficie especifica [SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998].

Otro modo en el que la fraccion de arcillas afecta la sorcion es a través de prestar
superficies para la asociacién de materia organica. Esta entonces presenta una mayor
superficie especifica y correspondientemente mas sitios de adsorcion.
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5. Modelo generalizado de transformaciones fisicoquimicas

El objetivo de este trabajo de investigacion es la representacion matematica de los
procesos relevantes de sorcién y degradacion de ETU, en una forma que considera sus
dinamicas, los factores de influencia y lo que sea aplicable, dentro de su alcance, a otros
compuestos. Obviamente, no se pueden transferir las consideraciones sobre todos los
procesos que son relevantes para el destino ambiental de ETU a otros compuestos,
particularmente las reacciones de degradacion que son especificas para ETU. En este
caso, el procedimiento para el desarrollo del submodelo correspondiente si se puede
aplicar de una manera similar a otros compuestos.

El procedimiento para el desarrollo de un modelo de este tipo incluye varios pasos:

1. La identificacion de los procesos y compartimientos relevantes y su
representacion esquematica a través de un modelo conceptual.

2. El analisis numérico de datos experimentales de los procesos que se quieran
considerar, con el fin de confirmar o desarrollar relaciones matematicas entre los
diferentes parametros y para las cinéticas.

3. Desarrollo de ecuaciones diferenciales que reflejen los mecanismos supuestos y
sus dinamicas observadas.

4. Formulacion de funciones para la representacion matematica del efecto que
tienen los factores de influencia.

5. Validacién del modelo a través de su aplicacion a datos experimentales.

5.1 Modelo conceptual

En el capitulo 3.2 se presentaron los procesos relevantes de transformacion
fisicoquimica de ETU. Con base en ellos y de acuerdo con el capitulo 4, se van a
considerar con respecto a las transformaciones fisicas los procesos reversibles de la
sorcion a través de los compartimientos que corresponden a los estados fisicos de ETU,
disuelto en fase acuosa y ad- o absorbido en fase sdlida, y los flujos entre ellos (Figura
5-1). Los procesos de transformacion quimica se incluyen a través de un compartimiento
para EU, el metabolito principal en todas las reacciones de degradacioén (Figura 5-1). El
desarrollo de los valores de estos compartimentos en el tiempo depende de los flujos
entre ellos. Los flujos a su vez representan los diferentes procesos de adsorcion,
absorcion, oxidacion, fotodegradacion y biodegradacion, y dependen de la composicion y
de las propiedades edafoldgicas y fisicoquimicas del sistema.

Los dos procesos de sorcion se combinaron en un submodelo, mientras los procesos de
degradacion se trataron como submodelos separados. Sin embargo, la aplicacion del
submodelo de la biodegradacién no tiene caso sin la aplicacion simultanea de los
submodelos para la oxidacion quimica y la sorcion.
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ETU adsorcion ETU reparto ETU
«— _
adsorbido > disuelto < absorbido
oxidacion
fotodegradacion
biodegradacion
EU
disuelto

Figura 5-1: Modelo conceptual del destino ambiental de ETU en suelos y sedimentos,
considerando los procesos de transformacion fisicoquimica dominantes.

Procedimiento para el desarrollo de submodelos. Para cada uno de estos
submodelos (procesos), se recopilaron datos del respectivo comportamiento
fisicoquimico de ETU de diferentes publicaciones. Estos se analizaron con respecto a las
dinamicas de los respectivos procesos, y sus dependencias en diferentes parametros.
Con base en los resultados y del capitulo 4, se desarrollaron entonces las ecuaciones
del submodelo.

Comentarios sobre el submodelo de sorcién. En el submodelo de sorcion presentado
aqui se consideran dos principales procesos de sorcion, la adsorcién a superficies de los
sélidos del suelo que presenten entrecaras con la solucién de suelo, y el reparto
(absorcién) entre la solucién y la materia organica. Con el fin de considerar los dos
procesos separadamente, se disefid el submodelo como modelo doble-sitio (Figura 5-1).
Como se puede ver en la Figura 5-1, se considerd el reparto como si procediera
directamente desde la solucion de suelo. De acuerdo con el capitulo 4, seria mas
plausible modelarla como un proceso doble-modo con los dos subprocesos consecutivos
de una adsorcion a la superficie de la materia organica y de una difusion subsiguiente
desde la superficie al interior de ella. La omision del compartimiento adicional se hizo
como concesion a la simplicidad y aplicabilidad del modelo, ya que la escasez de datos
experimentales reclama un numero bajo de parametros. Se justifica con base en la
suposicion de que la difusion dentro de la materia organica es el proceso limitante de los
dos pasos y bajo la condicion de que se incluye la cantidad sorbida a superficies de
materia organica en el compartimiento de ETU adsorbido. Sin embargo, se compararon
ambas versiones durante el desarrollo del modelo, y se concluyd que el error que se
hace con esta decision no es significativo, ya que no afecta al comportamiento general
del modelo.

Limitacion por datos experimentales. Los datos experimentales que se utilizaron para
el desarrollo de los submodelos devienen de varios estudios que investigan el
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comportamiento ambiental y quimico de ETU, bajo diferentes condiciones y con
diferentes objetivos. Cada una de estas investigaciones revela algun aspecto del
comportamiento de estos compuestos, pero ninguno cubre todos los aspectos y factores
de influencia que se requeririan para una prediccion confiable del destino ambiental para
una regién arbitraria. Entonces, la combinacion de los resultados de diferentes
investigaciones amplifica el rango de informacién sobre parametros de influencia. Sin
embargo, la informacion esta distribuida heterogéneamente: Para algunos procesos,
como la sorcion de ETU, hay suficiente informacion de diferentes fuentes para construir
un modelo con una confiabilidad satisfactoria, mientras que para otros, los datos
publicados o los parametros investigados son escasos. Un modelo con base en estos
datos solamente representa un acercamiento a una descripcion numérica completa del
proceso correspondiente. Por lo tanto, los submodelos se desarrollaran con diferentes
grados de detalle, dependiendo de la disponibilidad de informacién.

5.2 Submodelo de sorcion

De acuerdo con el capitulo 4.3, se consideran como sorbentes principales las arcillas y la
materia organica a través de sus fracciones respectivas, f, ¥ f... Se suponen dos
procesos dinamicos que avanzan simultdneamente hacia sus estados de equilibrio
correspondientes, una adsorcion rapida a superficies de arcillas y materia organica, y un
reparto entre la solucion acuosa y la materia organica como absorbente principal, que
procede mas lentamente. Como factores de influencia de relevancia se consideran,
adicionalmente a los contenidos de sorbentes, la solubilidad acuosa, ¢™, la temperatura
Ty el valor de pH. La composicion del sistema esta representada a través de los
parametros de la concentracion inicial de ETU, Nzz', del volumen acuoso, V,,, y de la
masa del suelo, M..

La cantidad del sustrato sorbido a través de un proceso particular en relacion con la
masa del suelo, tomado sobre su concentraciéon en la solucion del suelo a cualquier
tiempo ¢, determina el respectivo coeficiente aparente de distribucion parcial, en la
presente aplicacion para la absorcién (ecuacion 5-1) y para la adsorcién (ecuacion 5-2).

t
K, = " (5-1)

t
Koy =2 (5-2)

El coeficiente de distribucion aparente de todo el sistema entonces resulta en

t t
quds + qabs

ct

Kctl = :K:tds +K(ibs' (5_3)



Anotaciones

ESTADO DE EQUILIBRIO

Ny, Cantidad absoluta de ETU inicial en
el sistema observado [mol]

Ve Volumen de la fase acuosa en el
sistema observado [cm?]

c Concentracion de ETU en la fase
acuosa del suelo [mol-cm?]

M, Masa de suelo en el sistema
observado [g]

K,  Coeficiente de distribucion [cm®-g™]

.  Cantidad absoluta de ETU absor-

bido en el sistema observado [mol]

q.,  Contenido de ETU absorbido nor-
malizado a la masa de la fase solida
[mol-g”']

CINETICA

k,  Coeficiente de velocidad de la
adsorcion de ETU [mol-g™-d™]

vp Velocidad maxima de absorcion de
ETU [em®g™"-d]

K,  Coeficiente de difusion limitada en

materia organica [mol-g™']

FACTORES DE INFLUENCIA

Ja

oo
F,

mo

*
qads

Fraccion de arcilla [-]
Fraccion de materia organica [-]

Factor de ponderacién para la con-
tribucion de la materia organica en
la adsorcién [-]

Capacidad de adsorcion del suelo
para ETU, normalizada a los con-
tenidos en arcilla y materia organica
[mol-g”]

Coeficiente de afinidad para la ab-
sorcién normalizado al contenido en
materia organica [cm>-g']

Sads

Qads

K ads

max

qadx

b.q

Aqabs

90

Coeficiente parcial de distribucion
para la absorcion [cm®g™]

Cantidad absoluta del ETU adsor-
bido en el sistema observado [mol]

Contenido de ETU adsorbido nor-
malizado a la masa de la fase soélida
[mol-g™]

Coeficiente parcial de distribucion
para la adsorcion [cm>-g']

Capacidad de adsorcién del suelo
para ETU [mol-g™']

Coeficiente de afinidad de Langmuir
para ETU [mol-""]

Coeficientes de una ecuacion cuadratica

Diferencia entre los contenidos po-
tencial y actual de ETU absorbido,
normalizados a la masa de la fase
solida [mol-g™]

Coeficiente de afinidad para la ab-
sorcion normalizado al contenido en
materia organica y a la solubilidad
[mol-g™]

Solubilidad acuosa de ETU [mol-cm™]
Entalpia de solucion diferencial [J]

Constante de integracion de Arrhe-
nius para la solubilidad acuosa de
ETU

Factor empirico para la solubilidad
acuosa de ETU
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K, Coeficiente de afinidad de Lang- fi Fraccion de la especie acido-base i
muir, normalizado a la solubilidad [-] en solucion [-]
4,  Constante de integracion de Arrhe- | f, Fraccion de los grupos funcionales
nius para la adsorcién [mol-g”-d™"] que adsorben la especie quimica i [-]
E .  Energia de activacion para la difu- a,b Coeficientes de signo y pendiente
i6 lucié ET
sion en solucion acuosa de ETU K Coeficiente total de afinidad sortiva

tot i

J-mol™
[J-mol™] para todas las especies acido-base i

4,  Constante de integracion de Arrhe- de un compuesto
nius para la absorcién [cm*-g™-d™"] . .
F,,  Cociente entre los coeficientes par-
E,.  Energia de activacion para la difu- ciales de afinidad de la especie
sién intraparticular de ETU [J-mol™] neutra y la desprotonizada de ETU
K, Coeficiente parcial de afinidad sor-

tiva para la especie acido-base i

5.2.1 Datos experimentales utilizados y su analisis

El coeficiente de distribucion aparente es una funcién de la composicion del sistema, de
las condiciones fisicas y del tiempo. Para el desarrollo y la validacion de este submodelo
se utilizaron los datos de dos publicaciones, cuyos autores determinaron el coeficiente
de distribucién aparente de ETU para diferentes suelos, y bajo diferentes condiciones:

= MILES & DOERGE [1991], quienes investigaron la sorcion de ETU a tres diferentes suelos
a la temperatura ambiental de Hawaii y con un tiempo de equilibracion de dos horas.

= FOMSGAARD [1997], quien determind los coeficientes de distribucion de ETU en seis
suelos daneses a 10 °C y después de 16 horas.

Las caracteristicas, condiciones y resultados de los experimentos estan enlistados en la
Tabla 5-1.

A pesar de que los contenidos promedio de los sorbentes principales, arcillas y materia
organica, de los suelos daneses, son significativamente inferiores a los del experimento
hawaiiano (fraccion de arcillas: 3.1% vs. 31.0%, de materia organica: 1.2% vs. 5.0%), y
aunque las velocidades de reaccion y difusion se pueden suponer que son mayores en
los ensayos hawaiianos debido a la temperatura mayor, el coeficiente aparente de
distribucion promedio resulta, con 0.11 ml/g, mayor que el de los suelos hawaiianos
(0.08 ml/g). Esta contradiccion se podria explicar con el impacto de la temperatura en la
distribucion de equilibrio a través de su efecto en la solubilidad, llevando a una
solubilidad de 0.107 moles por litro en el experimento danés, versus aproximadamente
0.151 moles por litro en el hawaiiano (ver capitulo 5.2.4). Debido a la correlacion inversa
de la solubilidad con los coeficientes de afinidad de sorcidén [ESSINGTON 2004], eso tiene
un efecto hacia una mayor sorcion equilibrada a menores temperaturas. Como se puede
ver en Figura 5-4, el valor pH promedio del experimento de FOMSGAARD [1997] es
ligeramente mayor que el otro (6.2 vs. 6.1) y por lo tanto tendria un efecto en la misma
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direccion. Sin embargo, resulta poco imaginable que estos dos efectos superen el efecto
opuesto de un contenido de sorbente menor por un factor entre cinco y diez. Eso lleva a
la suposicion de no-equilibrio, por lo menos para el experimento de MILES & DOERGE
[1991] debido a su corto tiempo de equilibracion de solamente dos horas. Como no se
puede encontrar una solucion satisfactoria con respecto a esta problematica unicamente
con base en el analisis de datos, se consideraron todos los mecanismos posibles
durante el desarrollo del modelo.

Tabla 5-1: Datos experimentales de la sorcién de ETU, como fueron utilizados para la modelacion:
Coeficientes aparentes de distribucion, propiedades edaficas y condiciones experimentales.
A =arena, L=1limo, R =arcilla, V,, =volumen acuoso, M, =masa de suelo, N= ETU afiadido.
Datos tomados de MILES & DOERGE [1991] y FOMSGAARD [1997].

Fuente
especificaciones No A [%] L [%] R [%] MO [%] pH Kq' [cm3/g]
experimentales
Miles & Doerge [1991] | 92.7 4.9 0.9° 1.6 6.2 0.03
t =2h
T =23°C [ 18.3 36.6 42.4 2.6° 6.2 0.09
M, =019
Ve =1ml b
Nq — 0.979 nmol [l 10.7 29.5 49.1 10.7 6.0 0.12
Fomsgaard [1997] [ 90.8 2.8 3.6 2.8 6.9 0.17
t =16nh
T =10°C Il 95.7 1.4 25 0.3 6.3 0.13
M, =50¢
v, =25ml 11 96.3 1.4 2.1 0.1 6.4 0.06
N =0.979 nmol
v 90.3 2.9 4.0 2.8 6.7 0.20
\ 93.1 24 3.5 0.9 5.6 0.04
Vi 95.2 14 3.0 0.3 55 0.08

2 valor actual reportado a <1.0 % Carg; ° datos publicados en términos de % Corg, Se estimé la MO por multi-
plicacién con el factor 1.73; © temperatura reportada como la del ambiente en Hawaii, sin valor especifico.

Correlacion binaria. Los datos experimentales se analizaron cuantitativamente a través
de correlaciones binarias con respecto al impacto que tienen las varias propiedades
edaficas y condiciones experimentales en los coeficientes aparentes de distribucién. El
respectivo grafico resultante se discutié bajo consideracion de las teorias presentadas en
el capitulo 4.

Efecto del contenido de arcilla

Los coeficientes de distribucion determinados para los diferentes suelos, y su
dependencia del contenido de arcilla, se presentan en la Figura 5-2. Por las diferencias



93

en el rango del contenido de arcillas en las dos publicaciones, se graficaron los dos
conjuntos de datos sobre diferentes ejes x.

El andlisis de regresion presentado en la Figura 5-2, indica una dependencia lineal del
coeficiente aparente de distribucion de la fraccion de arcillas. Esta correlacion es
especialmente visible para los suelos hawaiianos, a los que se ajusté la linea de
regresion lineal (Figura 5-2: linea continua) con un coeficiente de determinaciéon de
R? = 0.98 (ecuacion 5-4).

K =0.16-f, +0.27 (5-4)

Aunque esta regresion se base solamente en tres datos, se considera aqui como
resultado valido debido al amplio rango de contenido de arcilla que se cubre con estos
tres suelos. Ademas una dependencia lineal de la fraccién arcillosa coincide con
conceptos existentes sobre la adsorcion [HADERLEIN ET AL. 1996], y con los experimentos
realizados por REBHUN ET AL. [1992] investigando la adsorcién de varios compuestos

orggnlcos a mezclas arena- 0 1‘0 2‘0 3‘0 4‘0 5‘0 60
arcilla. 0.25
0.20 +
o 0.15-
Figura 5-2: Coeficiente de ,§,
distribucién aparente de ETU E 0.10 1
en dependencia del contenido
de arcillas. Datos de MILES &
DOERGE [1991] (m, eje X 0.05 7
superior), y de FOMSGAARD
[1997] (e, eje X inferior). 0.00 ‘ ‘ ‘ ‘

contenido de arcilla [%)]

MiLEs & DOERGE [1991] determinaron los coeficientes de distribucion de ETU para
diferentes minerales arcillosos después de dos horas de equilibracién. Con la excepcidon
de bentonita (K, = 0.11 ml/g), todos los materiales presentaron coeficientes en el rango
de 0.01-0.03 mi/g. REBHUN ET AL. [1992] mostraron que en composiciones puras de
minerales, la sorcion total es proporcional a la fraccion de arcillas. Tomando eso en
consideracion, es considerablemente mayor la magnitud de sorcién para los suelos
hawaiianos que lo que una adsorcion basada en la fraccidn de arcillas sugeriria, aun si la
bentonita fuera su componente principal. Eso lleva a la suposicidn de que en realidad la
materia organica es el sorbente principal, mientras que la funcion de las arcillas como
sorbente directo esta bloqueada a una amplia extension por recubrimientos con materia
organica, como lo sugieren REBHUN ET AL. [1992]. Sin embargo, la fraccion de arcillas
podria tener una influencia indirecta en la adsorcién a través de suministrar las
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superficies para el recubrimiento organico, y asi aumentar la superficie especifica de la
materia organica que se encuentra en contacto directo con la solucion acuosa de suelo,
lo cual afectaria la sorcidén rapida en un modo lineal. El segundo punto de los datos
hawaiianos se integra bien en esta hipdtesis por yacer ligeramente abajo de la linea de
regresion, ya que su razén entre materia organica y contenido de arcilla es
significativamente menor que el de los demas suelos, posiblemente resultando en una
menor extension del recubrimiento organico en las superficies arcillosas.

Los datos de FOMSGAARD [1997] no presentan esta relacion lineal obvia, y el coeficiente
de determinacion de la regresién lineal solamente alcanza R?=0.29. Una explicacién
para esta discrepancia puede encontrarse en el tiempo del experimento: MILES & DOERGE
[1991] determinaron el coeficiente de distribucién después de dos horas de equilibracion,
FOMSGAARD [1997] después de 16 horas. Como la adsorcién a arcillas ocurre en las
superficies, es un proceso mas rapido que la absorcién en la materia organica. Por lo
tanto es el mecanismo de sorcién dominante después de cortos tiempos de equilibracién,
mientras con tiempos continuos otros procesos de sorcidon se vuelven prominentes. Sin
embargo, cuando se elimina el valor {f, = 0.035; K, = 0.04}, la regresion resulta en un
coeficiente de determinacion de R?=0.65 (Figura 5-2: linea discontinua), con la
ecuacion:

K' =0.0433-f, (5-5)

Efecto del contenido de materia organica

Los coeficientes de distribucion determinados para los diferentes suelos, y su dependencia
del contenido de materia organica, se presentan en la Figura 5-3. Los contenidos
organicos de los suelos se reportaron por FOMSGAARD [1997] en términos del porcentaje
de la materia organica, y a través del contenido de carbén organico por MILES & DOERGE
[1991], por lo que se graficaron sobre diferentes ejes x. Sin embargo, los rangos de los dos
ejes x, como se presentan en la Figura 5-3, son aproximadamente equivalentes.

Como se presenta en el diagrama, pueden ajustarse los datos de MILES & DOERGE [1991]
empiricamente con una curva asintética, lo que indica que a partir de un cierto punto, un
aumento de la fraccion de materia organica no resulta en un aumento correspondiente
del coeficiente de distribucién. Los datos de FOMSGAARD [1997] parecen seguir una curva
del mismo tipo, bajo la condicion de que se omita el valor de K, = 0.04. Este fendmeno
de una dependencia bifasica de la sorcion del contenido de materia organica contradice
la nocidn de una relacion lineal del reparto con respecto al contenido de materia organica
[ESSINGTON 2004; REBHUN ET AL. 1992]. No obstante se podria explicar esta discrepancia
con la suposicion de no-equilibrio: Postulando que la difusion intraparticular es el proceso
controlador del reparto y, ademas, que el radio promedio de las acumulaciones de
materia organica (particulas y recubrimientos) esta positivamente correlacionado con su
fraccidon en el suelo, el avance maximo de la difusion en la materia organica al tiempo ¢
limitara el reparto a sélo una parte de ella.
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La suposicion de que algunas regiones de la materia organica quedan sin afectacion por
la absorcion a no-equilibrio y por lo tanto no contribuyen a la sorcidén, contradice la
aplicacion de ecuaciones de difusion basadas en la ley de Fick, la cual implica una
extensién de la curva de concentracién hasta el infinito a cualquier tiempo ¢ > 0 y con eso
una velocidad de propagacion potencialmente infinita, como es comentado por RICHTER
ET AL. [1996]. WEBER ET AL. [1991] a su vez constan que una difusion de Knudsen podria
aplicar cuando la difusion molecular no es al azar pero constrefida por las fronteras del
medio, como por paredes de canales o poros. Siendo independiente de la concentracion,
este tipo de difusidn

restringiria la velocidad de la carbon organico [%]
propagacion de difusion y 0.5 0 1 2 3 4 5 6
podria explicar la relacion

observada entre la sorcion y
la fraccion de la materia
organica.

Kd [mlig]

Figura 5-3: Coeficiente de
distribucién aparente de ETU
en dependencia del contenido
de materia organica. Datos de
MILES & DOERGE [1991] (m), Y
de FOMSGAARD [1997] (e).

0.00 T T T T T T T T T T
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11

materia organica [%)]

Efecto del pH
La sorcién de ETU también presenta una dependencia del pH (Figura 5-4). Para la linea
de tendencia se utiliz6 empiricamente la ecuacion 4-53 de la forma

_ 0.05 0.41
471107 + 1+ 1071-2H)

(5-6)

la que se aplicé al conjunto de todos los datos. Este modelo, propuesto por FRANCO ET
AL. [2009] para el efecto del pH en la sorcion de compuestos organicos, considera la
distribucién en equilibrio entre acido y base correspondiente del sorbato en dependencia
del pH, y suma la contribucion de cada uno a la sorcién de acuerdo con su afinidad
individual.

El mayor efecto del pH en la sorcidon se realiza en los procesos de sorcidn fisica y
electrostatica por su influencia en la distribucion de cargas y en las reacciones
especificas de sorcion por cambiar los grupos reactivos en las superficies sorbentes.
También es imaginable un mecanismo donde un cambio del pH hacia una cierta
direccion mejore la “solubilidad” de un compuesto en la materia organica con relacion a
aquella en solucién acuosa, resultando en un coeficiente de reparto mayor.
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Por ser una molécula pequefa y polar, el mecanismo de sorcion obvio para ETU seria el
de la adsorcion fisica. En este caso, el pH realizaria su efecto a través de la protonacion
y deprotonacién de los grupos funcionales de las superficies sorbentes. Como el “polo”
positivo de ETU en realidad representa una cadena carbohidratada, la etilena, la
contribucidon mayor a la sorcion seria la del polo negativo, resultando en una correlacién
negativa entre el coeficiente

de distribucién y el pH, una 0.25
hipdtesis que se contradice
claramente en la Figura 5-4. 0.20 ° ]
° i
D 0.15-
Figura 5-4: Coeficiente de E 010 .
distribucién aparente de ETU u L
. o
en dependencia del pH. Datos ®
tomados de MILES & DOERGE 0.05 ° i
[1991] (m), y de FOMSGAARD [ ]
[1997] (e). 0.00 | | | |
5.0 55 6.0 6.5 7.0 7.5
pH

No obstante, la correlacion positiva del coeficiente de distribucion con el pH coincide con
la reaccion acida de ETU mencionada en el capitulo 3.2.1, la que se calcula,
considerando un pKy¢ de 2.7, a un pK,, de 7.1. Ademas puede ser un indicador para un
mecanismo de sorcion por enlaces de puentes de hidrogeno. Sin embargo, por la
superposicion de la protonacion mayor de ETU y la de los grupos funcionales de
superficies sorbentes en ambientes acidos, se supone que la contribucion de este
mecanismo a la sorcion total no es significante en el rango de pH representado por los
datos. Por lo tanto se hipotetiza como proceso dominante en este rango de pH una
adsorcion electrostatica debido a una desprotonaciéon de ETU con pK;=7.1, la que
excede el efecto por desprotonacion de los grupos funcionales de las superficies
sorbentes hacia valores de pH mayores. Esta hipotesis esta representada por la
ecuaciéon 5-6 y apoyada por su aplicacién en la Figura 5-4.

Efecto de la profundidad

Los datos de FOMSGAARD [1997] sugieren una dependencia de la profundidad (Figura
5-5). Esta dependencia puede ser un resultado combinado de las dependencias de
arcilla, materia organica y pH, los que por lo general manifiestan gradientes con la
profundidad, o de algun gradiente en la calidad de arcilla y materia organica
[SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998]. Se desconoce la amplitud de este efecto. Sin embargo,
en la Figura 5-5 se puede observar que destaca un valor como atipico, el de K, = 0.04.
Es el mismo dato experimental que desvia de las pautas en las Figuras 5-2 y 5-3. Como
no hay forma de estimar, si esta desviacion resulta de una heterogeneidad natural o si
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5.2.2 Sistema en equilibrio

Cuando el sistema haya alcanzado equilibrio (¢ > ¢.,), el coeficiente de distribucion llega a
un valor estable, K,“. Suponiendo que las pérdidas por degradacion sean despreciables,
la concentracion del sustrato en la solucién acuosa del suelo equivale a la diferencia
entre la cantidad del sustrato introducido al sistema y la suma de las respectivas
cantidades adsorbidas y absorbidas, en equilibrio S,;“ y S..s ', tomadas sobre el volumen
de la solucion acuosa.

ceq — NgTU _(szs + Szfga) — NgTU _Ms ' (qZZ_) +qjgs) (5_7)
Vg Vg

Con respecto a la dependencia de ¢“ en ¢, se asumié una capacidad limitada para la
adsorcion y un comportamiento aproximadamente lineal en el caso de la absorcion.

ISOTERMA PARCIAL DE ABSORCION

Si se postula el reparto como proceso dominante de la absorcion, se puede tratarlo como
un proceso de distribucion entre dos solventes, en este caso los sdlidos, particularmente
la materia organica, y la solucion de suelo, llevando, en equilibrio, a la ecuacion 5-8 para
la isoterma parcial de la absorcion.

ngs = Kabs ’ ceq ’ (5_8)
La cantidad del compuesto que esta absorbido en todo el sistema entonces resulta en

St

abs

:quZs'Ms :Kabs'ceq.Ms’ (5-9)

y en combinacion con la ecuacion 5-7 se derivan las ecuaciones
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0 _ Qeq M Keq
S:Zb — (NETU Sads) eqs abs (5_10)
I/aq +M‘vKabs
y
0 _Qeq
ceq _ NETU Sads (5-11)

V4t MK

abs

ISOTERMA PARCIAL DE ADSORCION

Entre los modelos con amplia aplicacion y presentados en el capitulo 4.3.3, las isotermas
de Langmuir y aquellas basadas en la teoria de Polanyi consideran una capacidad de
sorcion limitada. Isotermas basadas en Polanyi aplican en sentido estricto a la adsorcion
de compuestos no-polares y requieren un término de correccidén para especies quimicas
que desvien de esta condicion. Aunque se hayan desarrollado y publicado adaptaciones
para la simulacién de la adsorcion de iones, no se ha encontrado una correccion para
compuestos organicos polares, como ETU. Como ademas no se revel6 ventaja en
estudios comparativos de esta clase de modelos sobre la isoterma de Langmuir, se
escogid la ultima a pesar de que la otra tenga mejor base termodinamica [ERDEM ET AL.
2004; GRATHWOHL & RAHMAN 2002; INGLEZAKIS 2007]. La isoterma parcial de la adsorcién
entonces es
mx g el

eq _ 49 ads 5-12
qads 1+ KL . Ceq ’ ( )

donde .. Y g4 representan la cantidad maxima posible y la de equilibrio del sustrato
adsorbido a superficies de solidos de suelo, y K; el coeficiente de afinidad de Langmuir.
El correspondiente coeficiente parcial de distribucién para la adsorcion en equilibrio
resulta en

eq
K;gs — qads — fllads . (5'13)
¢ K, e

A partir de la combinacion de las ecuaciones 5-7, 5-9 y 5-12 se puede derivar la cantidad
adsorbida en todo el sistema en forma de la ecuacion cuadrada de

Su’+p-Ss +q=0 (5-14)
con p=—|NYy + K, 4 MK Mg (5-15)
q= Q$ix "M, 'NgTU (5-16)
y la solucion
e p 1 2
S = _Z 4+ —4. 5-17
ads 2 2 p q ( )
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La aplicacion experimental de la ecuacidon 5-17 en el modelo demuestra que solamente
la forma con el signo menos da resultados realistas.

5.2.3 Cinéticas

Como se discutié en el capitulo 4.3.4, posibles procesos cinéticos que determinen la
dinamica de la sorcién en un sistema cero dimensional son:

= El movimiento del sorbato a través de la solucién del suelo hacia los sitios de sorcion.

= EI movimiento del sorbato a través de la pelicula formada por la capa difusa hacia los
sitios de sorcion.

= EI movimiento del sorbato dentro de la materia organica.
= La velocidad de reaccion con grupos funcionales de sitios de sorcion.

Comunmente se modela el flujo de un sustrato desde la fase disuelta hacia la fase
sorbida como producto entre

= un coeficiente de velocidad k£, o un término, que represente la penetrabilidad del
sistema para el sustrato en dependencia de sus propiedades fisicoquimicas de ambos,
y

= un gradiente que representa la fuerza motriz de la sorcién y el cual se determina por la
diferencia entre la cantidad potencialmente sorbida del sustrato con base en su
concentracion actual en la solucién del suelo y su cantidad ya sorbida [RICHTER ET AL.
1996].

ADSORCION

Para la adsorcidén se supuso una cinética que depende en forma lineal del gradiente
entre la adsorcion potencial, la que resulta de la aplicacion de la ecuacion 5-12 a la
actual concentracion en solucién acuosa, y la cantidad ya adsorbida. El modelo
correspondiente es

49, Tos K, €' ¢
s — - (Lo ~d'), 518
dt ads ( 1+KL 'Ct qads) ( )

donde k. es la constante de velocidad del proceso de la adsorcion. Para la cantidad del
sustrato adsorbida en todo el sistema resulta
dSadS _

- ads.(

dt 14K, -

max t
9 uds .KL.C _ Q!

Saas) (5-19)

La ecuacion 5-19 tiene una forma similar a las cinéticas propuestas por ALTFELDER ET AL.
[2000], LARsSBO & JARVIS [2003] y WEBER ET AL. [1991], bajo la postulaciéon de una difusion
pelicular como proceso limitador para la dinamica de la adsorcion.

Cabe mencionar que esta relacion desprecia diferencias de alcanzabilidad entre los sitios
de sorcion, por ejemplo por su posicion con respecto al radio de agregados o0 a su



100

distancia de vias preferidas de lixiviacién. La inclusién de una expresion estocastica que
depende de la agregacién del suelo podria mejorar este inconveniente. Aqui se
desprecia este aspecto, asumiendo una alcanzabilidad promedio efectiva, para mantener
una cierta simplicidad del modelo. De todos modos, por los métodos que se utilizan para
experimentos de sorcion de laboratorio, es menos pronunciado este efecto.

ABSORCION

Como se discutido en el capitulo 4.3.4, el reparto se supone que es controlado por
difusién intraparticular. Ademas se supone, con base en la discusién descrita en la
seccion del analisis de datos con respecto a la Figura 5-3, que las interacciones entre las
moléculas del soluto estan limitadas debido a restricciones espaciales por la estructura
de la materia organica, resultando en un cambio de la difusion molecular de tipo Fick a la
de Knudsen a gradientes de absorcién mayores [WEBER ET AL. 1991]. Con objeto de
reflejar esta mezcla de mecanismos de difusion, se empleé una dinamica de difusién
molecular que esta limitada por una velocidad maxima, vy, , analogamente a las
cinéticas de Monod o Michaelis-Menten. Sin embargo, la densidad del frente de
propagacion molecular se postula en dependencia directa de la concentracion del
sustrato en el suelo, resultando en el siguiente modelo:

St
V(K et =S

abs max t
dillabs =c . *i\:ts — V;){L ¢ AAC]uhs (5_20)
t K +(Kj - — ) o s
MS
St
Vglzx ’ Ms : ct ’ (KLCI)Z.S ) C[ - ﬂ) max t
dSabs — Ms — VoL 'Ms C 'Aqabs (5_21)
t J
a K, + (K¢ = i}bs) R

s

No linealidad de la dinamica del reparto. Cuando se implementa la ecuacién 5-20,
incluyendo una relacion lineal para la dependencia del K, de la fraccion organica, y se
permite que la modelaciéon avance hasta diferentes puntos de tiempo, resultan las curvas
correspondientes para la dependencia del coeficiente aparente de distribucion del
contenido de materia organica, como se presentan en la Figura 5-6. La suavidad de la

ax

curva en el punto de inflexion depende de los parametros de Kp, y v, ™.

Como se puede ver, a t = 15, se ha alcanzado el equilibrio para todos los contenidos de
materia organica. Sin embargo, tiempos de equilibracidon mas cortos solamente permiten
el alcance de equilibrio hasta un correspondiente contenido de materia organica, y a
fracciones mayores, se acerca la curva a un maximo del coeficiente aparente de
distribucion. Este tipo de curvas refleja el fendmeno observado en los datos
experimentales, y se ve como confirmacion de su interpretacion (ve discusién con
respecto a la Figura 5-3) y de la dinamica postulada para la absorcion.
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Figura 5-6: Esquema de la dependencia del coeficiente aparente de distribucion del contenido de
materia organica para diferentes puntos de tiempo.

5.2.4 Factores de influencia

Adicionalmente a los componentes del sistema, Ny, M, y V., se consideraron los
efectos de las fracciones de arcillas y de la materia organica, de la solubilidad, de la
temperatura y del valor pH.

Fracciones de sorbentes

Como ya se discutié en los capitulos 4.3 y 5.2.1, se consideraron como los sorbentes
principales la materia organica para la absorcién y las arcillas junto con recubrimientos o
particulas de la materia organica para la adsorcion.

ABSORCION
De acuerdo con el capitulo 4.3.5, se normalizo el coeficiente de distribucion de la absorcidn
en equilibrio, K, por la fraccion de la materia organica, llevando a la ecuacién 5-22,

Koo =bus g g (5-22)

S
abs e
c q

donde K,,, denomina al coeficiente de distribucidn, normalizado al contenido en materia
organica, y representa una propiedad del compuesto modelado. La cantidad del
compuesto que esta absorbido en todo el sistema entonces resulta, en combinacion con
la ecuacion 5-7, en la ecuacion 5-23.
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eq _ _eq — P — . .o .
Sabs _qabs Ms _Kabs c Ms _Kmo f;no c MS

- (NgTU ~ S:Zs)' M Ko, - (NgTU _ S:§Y>'MSKnloﬁ7z()
V,+MKg Vi t MK, [0

abs

(5-23)

Por razones practicas se desprecia el efecto de la calidad de la materia organica.

ADSORCION

Siguiendo la argumentaciéon en la seccion del andlisis de datos experimentales con
respecto a la Figura 5-2, se model6 la capacidad maxima de sorcion como funcién lineal
de la fracciéon de arcilla. Con el fin de integrar también la contribuciéon de la materia
organica, en forma de recubrimientos de arcilla o particulas sdlidas, se incluy6é su
contenido con un factor de ponderacion, F,,,

q::lix = q:ds : (fa + qu ’ fmo) (5_24)

Solubilidad

Como ya se discutio en el capitulo 4.3.5, se ha observado una correlacion de la sorcién
con la solubilidad del sorbato, la que se puede aplicar a través de una normalizacién al
respectivo coeficiente de afinidad.

ABSORCION

El coeficiente de reparto se determina cuantitativamente a través del cociente entre las
afinidades, o solubilidades, respectivas para la materia organica y la solucion de suelo.
En este sentido, el coeficiente de distribucidon es inversamente proporcional a la
solubilidad acuosa [ESSINGTON 2004; GRATHWOHL & RAHMAN 2002], llevando, en
extensién a las ecuaciones 5-22 y 5-23, a

eq
Ko = % = Kmo ’ fmo = K:m ’ fmu ’ (5_25)

abs e max
c? c

donde Kmo* denomina al coeficiente de distribuciéon, normalizado al contenido en materia
organica y a la solubilidad, y a

c”

eq _ eq —_ K
S _Kmolfmo.c .MS_KmO‘f;TLO‘CmaX.MS

abs

abs

I/aq + MsKeq I/aqcmax + MsKmofmo

abs

— (N;:)"TU _szqis)'MsKeq — (N;:)"TU _SSZS).MSK:wfmo _

(5-26)

ADSORCION

Como se presentd en el capitulo 4.3.5, se establecié una implicacion o indicacion de una
normalizacion del coeficiente de afinidad para la ley de Raoult, la teoria del potencial de
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Polanyi para solutos y la isoterma de Freundlich [GRATHWOHL & RAHMAN 2002; INGLEZAKIS
2007; KLEINEIDAM ET AL. 2002], pero no se ha encontrado una aplicacion correspondiente
de este concepto a la isoterma de Langmuir. Sin embargo, como todos estos modelos,
incluyendo la isoterma de Langmuir, se pueden transformar el uno en el otro bajo ciertas
restricciones, una adaptacién del modelo de Langmuir con una normalizacién por
solubilidad pareci6 apropiada, resultando en

% ceq
max
qad? .KL ’
max eq . max max eq
eq _ 49 ads 'KL'C _ ¢ _ Qaas “ € (5_27)
Bais = K, e T Cet cmaX(K *Tl bt
L
1+ K, - L

max

donde K, representa al coeficiente de afinidad de Langmuir normalizado a la solubilidad.
El coeficiente de afinidad de Langmuir, K;, se relaciona con aquel normalizado a la
solubilidad, con la ecuacion

(5-28)

El correspondiente coeficiente parcial de distribucién para la adsorcion en equilibrio
entonces es
max

eq
Ky =t - A (5-29)
¢t ek ) e

Temperatura

La temperatura tiene un doble efecto en procesos de sorcion: Por un lado los
coeficientes de velocidad dependen de ella, por otro lado la solubilidad del sustrato
depende de la temperatura, con un correspondiente efecto en el coeficiente de
distribucion.

COEFICIENTES DE VELOCIDAD

De acuerdo con la discusion en el capitulo 4.3.5 y postulando que la materia organica
presenta mas las propiedades de un medio sélido que de uno liquido con respecto a la
difusion, se aplica la ecuacion de Arrhenius (ecuacion 4-8, capitulo 4.2.1) a la velocidad
maxima de la difusién molecular a través de la materia organica, vp,"" [RICHTER ET AL.
1996], en la forma:

_Eans
max

VDL = Aabs e R ’ (5'30)

utilizando E,,, como energia de activacion para la difusién intraparticular de ETU.
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Para la difusion a través de la solucion acuosa del suelo y en los pequeinos rangos de
temperatura que se pueden esperar en suelos, se aproxima la ecuacion 4-58 de la forma
presentada en ecuacion 5-31, aplicandola al coeficiente de velocidad de la adsorcion.

kads = Aads ‘T'€ KT ' (5'31)

Los pares de parametros empiricos de estos modelos, Aus/E.ps Y Auas! Eqas SON €specificos
para la difusion de ETU a través de la materia organica y a través de la solucion del
suelo o de la capa difusa, respectivamente. Cabe apuntar que solamente dos parametros
de estos cuatro son variables independientes del modelo.

SOLUBILIDAD

Con el objetivo de describir numéricamente la relacion entre la solubilidad acuosa de
ETU y la temperatura, se ajustaron en la Figura 5-7 los modelos correspondientes que se
presentaron en el capitulo 4.3.5 (ecuaciones 4-59 a 4-61), a datos que se obtuvieron de
la literatura, 20,000 mg/I (30°C), 90,000 mg/I (60°C) y 440,000 mg/I (90°C) [IUPAC 1977],
y 18,966 ppm (20°C) [IFA 2010].

La aplicacion de estos modelos termodinamicos a los datos de IUPAC [1977] resulta en
coeficientes de determinacién de R* = 0.99973 para el modelo Arrhenius (ecuacion 4-59),
R? = 0.99955 para el modelo Clausius-Clapeyron | (ecuacién 4-60), y R? = 0.99998 para
el modelo Clausius-Clapeyron Il (ecuacion 4-61). A pesar del buen ajuste que sugieren
los coeficientes de determinacion, estos modelos tienen la inconveniencia de subestimar
las solubilidades, y tener una alta divergencia, a temperaturas bajas (ver Figura 5-7b),
especialmente cuando se incluye el valor de IFA [2010].

Un mejor ajuste (R? = 1.00000) se obtiene cuando se emplea un modelo empirico, que
representa una version adaptada del modelo Arrhenius e incluye un término de
correccion lineal, de la forma

AH ,

"™ (T)=4,-e * +B,T, (5-32)

<™ denotando la solubilidad acuosa en unidades de [moles/litro], y T la temperatura en [K].

Los cuatro modelos se presentan en la Figura 5-7. A simple vista las curvas parecen
similares para todo el rango de temperatura (Figura 5-7 a)). Sin embargo, en el rango de
temperatura que prevalece en los suelos, los cuatro modelos presentan diferencias
significativas (Figura 5-7 b)). Ademas, con solamente cuatro puntos de datos, el conjunto
de datos experimentales no es lo suficientemente grande para una confirmacion de
cualquiera de los modelos como superior a los demas. Por lo tanto se escogié como
mejor aproximacion el modelo con el mejor ajuste, aunque tenga la peor base teodrica. El
modelo resultante entonces es:

6786.36

c™*[mol/l1]=5.47973-10% ¢ T +3.03-10-T. (5-33)
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Figura 5-7: Comparacion de cuatro modelos (tres basados en la termodinamica y uno empirico) de
la solubilidad en dependencia de la temperatura, aplicados a datos de ETU. a) para el rango de
temperatura de 0 a 100 °C. b) para el rango de temperatura de 5 a 25°C. Datos tomados de IUPAC

[1977] (%) y de IFA [2010] (#). Modelos: Ecuaciones 4-59 a 4-61y 5-32.
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Efecto del pH

El pH determina las reacciones acido-base del sorbato y de los grupos funcionales del
sorbente. Por lo tanto tiene siempre un efecto en los coeficientes de afinidad, ya sea que el
mecanismo correspondiente se base en atraccion electrostatica o interaccion molecular, o
ya sea que el sorbente sea mineral u organico [SPosITO 2004; FRANCO ET AL. 2009].

MODELO GENERAL

Como ya se mencioné en la discusion con respecto a la Figura 5-4, el modelo
presentado en la ecuacion 5-6 considera el efecto del pH en la distribucién entre
correspondientes especies quimicas del sorbato. Sin embargo, el pH también influye en
la protonacion y desprotonacién de los grupos funcionales del sorbente con afinidad para
una especie del sorbato [ESSINGTON 2004]. Por lo tanto, es concistente proponer como
modelo para la sorcion de una especie quimica i de un soluto en dependencia del pH, la
multiplicacion de su fraccion f; que representa una funcion del pH, con la fraccion de los
grupos funcionales que adsorben i a un pH dado, f;, y con el coeficiente potencial de
afinidad promedio entre las dos, K™, que se alcanzaria para f;=f; = 1. Entonces el
coeficiente de afinidad parcial para i es

K, = fz fu 'Kimax . (5_34)

Para especies, que alcancen mayor estabilidad hacia un extremo del rango de pH, se
puede expresar su fraccion a través de la ecuacion

= 1 (5-35)

1+10a<pH—p1<a>)’
donde a toma el valor de unidad para un acido y el de -1 para una base. Si la especie
solamente es estable por un cierto rango de pH y pierde estabilidad hacia valores
mayores y menores, la ecuacion correspondiente seria

1 1
T4 10D T QUK

Ji

(5-36)

Las expresiones para especies de los grupos funcionales sorbentes que contribuyen a f;
son equivalentes, pero utilizan una pendiente » diferente a la unidad (reemplazando a)
con el fin de considerar una distribucion de pK;'s. Con esta adaptacion, la ecuacion 5-37
es equivalente a un modelo presentado por SPosITO [2004], para la dependencia de la
sorcion de electrolitos a superficies de minerales del pH.

1= : (5-37)

1+10b(PH—PK,,))’
Entre mas bajo es b, mas ampliamente esta distribuida la correspondiente fraccion de
grupos funcionales, y menos pronunciada es su dependencia del pH. Como un acido
correspondiente de un soluto es atraido por la correspondiente base de un grupo
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funcional y viceversa, b tiene el signo opuesto a «, en las funciones f y f;
correspondientes. Mientras mas se superpongan las curvas de distribucidén sobre el pH
de una especie de sorbato individual y de sus grupos funcionales correspondientes,
mayor sera su contribucién a la sorcion del soluto. EI modelo completo para un
coeficiente de afinidad de la sorcion de una sustancia en dependencia del pH, K.,
constituye la suma de todos los K;'s de sus especies acido-base,

Ktot,i = Z K, :Z fz 'fsi : Kimax . (5'38)

Una aplicacion de este modelo requiere la identificacion de todas las especies del
sorbato que contribuyen a la sorcion, y la estimacion de las fracciones correspondientes
de grupos funcionales sorbentes en dependencia del pH. La ecuacion resultante puede
ser demasiado compleja para una aplicacion en la practica. En este caso, una
aproximacion podria arrojar una solucidn suficientemente exacta.

APLICACION A ETU

La informacion presentada en el capitulo 3.2.1 sugiere para la disociacién de ETU un
pKa1 de 2.7 y un pK,2 de 7.1. La reaccion quimica correspondiente se hipotetiza en

PKa PKar
ETU-H"+0OH < ETU+H,0 < ETU + H,0", (5-39)

El pKaz se calculd a partir del pKa1 y el pH que se reportaron por WALTER ET AL. [1956] y
BG CHEMIE [1995] (ver capitulo 3.2.1). La molécula de ETU esta compuesta por etileno,
aminas secundarias y tiona, todos los que son componentes alcalinos que exhiben pK;'s
abajo de 7. Sin embargo, debido a efectos mesdmeros, aminas en compuestos
aromaticos tienden a reaccionar acidas con pK;'s > 7.

Los datos presentados en la Figura 5-4 solamente muestran la dependencia de la
sorcion de ETU en el pH sobre un rango de pH de 5.5 - 7. En este rango sugieren una
reaccion del tipo presentado en el lado derecho de la ecuacion 5-39, con un pK; de 7.1
(ecuacion 5-6).

Los argumentos presentados en los dos parrafos anteriores se toman como confirmacion
del pKa2 calculado. Como especies sorbatos con respecto al mecanismo de sorcién se
consideraron entonces el polo negativo, la forma protonada y la etilena neutra. Con
respecto a la ultima, se espera que presente baja afinidad para grupos funcionales
cargados y que correspondientemente sea independiente del pH ella misma. Sin
embargo, podria presentar un maximo de sorcién a pH neutro, especialmente con la
materia organica como sorbente.

La mayoria de los escenarios para la suma de las curvas correspondientes a estos tres
mecanismos, y particularmente los de mayor probabilidad con valores de parametros
menos extremos, resultan en una curva con un maximo en la vecindad del pK,
postulado, con un numero variable de puntos de inflexion y maximos locales, y con
oblicuidad variable. Una curva de esta forma se puede aproximar a



108

K™
K = (1+10b1(PH*pH50,))_(1+10b2(pH—pH502))

+K,, (5-40)

donde K™ y K, representan los coeficientes de afinidad respectivos para el polo que
depende del pH, y aquel neutro e independiente del pH de la molécula. Aunque este
modelo sea adecuado, los parametros que determinan la pendiente del lado alcalino no
se pueden ajustar, ya que los datos experimentales solamente cubren ambientes acidos
a neutros. Como la ecuacién 5-6 representa los datos en este rango de pH
suficientemente bien (Figura 5-4), se le utilizO como aproximacion en el modelo,
solamente valida para un rango de pH de 5 - 7. Como los datos disponibles no permiten
separar el efecto que tiene el pH en la adsorcién del que tiene en la absorcién, pero el
modelo trata estos tipos de sorcidn por separado, se aplicé la ecuacidén 5-6 a la cantidad
adsorbida maxima posible, a través del parametro qads*, y al coeficiente de afinidad de la
absorcién, a través de K., , asumiendo diferentes valores de los coeficientes parciales
segun las ecuaciones 5-41y 5-42.

o q:ds,n q:ds,i
Daas = 1410@77D 7 141001 (5-41)

\ K, K .
mo,n + mo,i (5_42)

mo T 10w T 4100

Sin embargo, con el fin de bajar el numero de parametros, se supuso para la aplicacién a
ETU un cociente fijo entre los coeficientes parciales para la especie ionizada y la neutra,
el que equivale al cociente entre los coeficientes de distribucion para estas especies que
se obtuvieron con el ajuste de la ecuacion 4-53 a los datos experimentales y que se
presentaron en ecuacion 5-6 (ecuacion 5-43). Esta decision esta apoyada por los datos
experimentales ya que su varianza del modelo aplicado (Figura 5-4) no presenta
correlacion con el tiempo de equilibracion ni con los contenidos relativos de sorbentes.
Por lo tanto se concluye que las afinidades de la especie ionizada son similares en
relacion con las del compuesto neutro para los diferentes sorbentes y procesos de
sorcion, y que el error que se hace con esta simplificacion no es significativo.

Koi _ Qaws _ 041 _

F=— adi 220
K qads,n 005

pH

2, (5-43)

mo,n

5.2.5 Aplicacion

El modelo presentado en lo anterior fue ingresado a Berkeley Madonna y aplicado a los
datos experimentales presentados en la Tabla 5-1. Como las rutinas numéricas
implementadas en el programa solamente permiten un ajuste automatizado con respecto
al tiempo, los parametros del modelo se ajustaron a mano por falta de datos dinamicos,
asi que no se pudieron determinar sus valores 6ptimos sino una aproximacion a ellos.
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IMPLEMENTACION

El modelo utiliza tres compartimentos que representan las cantidades de ETU en [mmol],
en fase disuelta, adsorbida a superficies, y absorbida. La comunicacion entre estas fases
esta representada por flujos que obedecen las ecuaciones 5-19 y 5-21. Los coeficientes
de velocidad y los demas parametros estan determinados por las ecuaciones
presentadas en los capitulos 5.2.2, 5.2.3 y 5.2.4, y dependen de las fracciones de arcillas
y materia organica, de la temperatura, del pH (Figura 5-8), de la composicion del
sistema, es decir el volumen de agua, la masa de suelo, y la cantidad inicial de ETU, y
ademas de los parametros empiricos especificos para el compuesto (Tabla 5-2). Un
esquema de la realizacion de este concepto se presenta en la Figura 5-8. EI modelo
completo, como fue implementado en Berkeley Madonna, se encuentra en el Anexo A.

@@ oloje
0@

/

flujo
[mmol/d]

Figura 5-8: Esquema del submodelo de sorcién.

/

ETU
absorcion

ETU
adsorcion

ETU
disolucion

flujo
[mmol/d]

PROCEDIMIENTO DE AJUSTE

En un primer paso se utilizaron los datos de MILES & DOERGE [1991] para un ajuste
preliminar de los parametros que determinan las dinamicas y la contribucion de las arcillas
y de la materia organica a los procesos de sorcion, despreciando los efectos de la
temperatura y del pH. Por el corto tiempo de equilibracién (2 h), se estima que la adsorcion
es el proceso con mayor contribucion en la sorcidbn para estos datos, por su mayor
velocidad de proceso, resultando en una insensitividad relativa a los parametros de
absorcion. Aunque solamente se trata de tres valores, se prestan para esta determinacion,
ya que se midieron en suelos con amplia distribucion de las fracciones de sorbentes, lo
que facilita el ajuste de los parametros que determinan su contribucion respectiva. Para el
ajuste de los parametros que determinan la velocidad, se consideré ademas la
observacion de MILES & DOERGE [1991] con base en el analisis de la dinamica de sorcion
en un suelo (no se reportaron las especificaciones), que el proceso de sorcién esté
terminado después de dos horas, con respecto a la posicién del punto de inflexién entre la
fase rapida y aquella lenta de la sorcion a la temperatura experimental correspondiente.

El modelo luego se aplico con estos parametros a los datos de FOMSGAARD [1997] para
un mejor ajuste de los parametros que determinan la velocidad de absorcién. Con este
modelo basico, se alcanzé un coeficiente de determinacion de R? = 0.83.
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El siguiente desarrollo del modelo procedi6 paso a paso en un proceso iterativo,
sucesivamente incluyendo la dependencia de la temperatura y del pH. Para cada
iteracion se utilizaron aplicaciones a prueba y adaptaciones de parametros, en la manera
descrita anteriormente, hasta que ya no se pudo mejorar el coeficiente de determinacién.

RESULTADOS

Bajo omision del valor atipico, identificado en el analisis de los datos de la literatura
(capitulo 5.2.1), el modelo representa los datos experimentales con un coeficiente de
determinacion de R? = 0.97. La Figura 5-9 presenta el diagrama de correlacion entre los
coeficientes aparentes experimentales y modelados. Los valores de los parametros
ajustados, se presentan en la Tabla 5-2.

Tabla 5-2: Parametros de modelo especificos para el sorbato y valores ajustados para ETU.

parametro valor unidad descripcién

Factor de ponderacién para la influencia de la materia organica

Fimo 1818 - en la adsorcién

(Kz )_l 5.70e® - Coeficiente inverso de Langmuir, normalizado a la solubilidad

K ;M 3.355 mmol/g g:i:i;t:;eocigérsiz:ftgar;grgwlapli;?)d:eg;ﬁvzolubilidad y al contenido
q;d&,, 1.56e” mmol/g Capacidad especifica de adsorcion para el polo negativo

Kpr 6.12¢” mmol/g Coeficiente de Monod para la dinamica de absorcion

Eags 1.000 kJ/mol Energia de activacion para la difusion a través de la capa difusa
Ands 0216 mig'd" dP:p:éeTc?itergte(ilee I:trerrrf;étsztugara la velocidad de adsorcion,
Eobs 18.621 kJ/mol Err;;rrg];iicaa de activacion para la difusion a través de materia
Aabs 768.0 1/d Parametro de Arrhenius para la velocidad maxima de la difusion

en materia organica, dependiente de la temperatura

Como se puede ver, se requieren nueve parametros especificos para la descripcion de la
sorcion de ETU, lo que resultaria en 1 grado de libertad considerando el conjunto de
solamente ocho datos experimentales, y un coeficiente de determinacion de unidad
garantizado, si todos los parametros fueran independientes. Como solamente siete de
estos parametros son independientes, el ajuste de los parametros queda una
aproximacioén valida. Sin embargo, la sensibilidad del modelo no es la misma para cada
parametro. Correspondientemente, el rango de error varia de parametro a parametro y
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5.3 Fotodegradacion

Como se presentd en el capitulo 3.2.4, el proceso degradativo fotoinducido dominante
que aplica a ETU, es la oxidacién catalizada por fotosensibilizadores. Para el desarrollo y
la validacion del submodelo correspondiente se utilizaron los datos dinamicos
experimentales de dos publicaciones,

= CRUICKSHANK & JARROW [1973], quienes investigaron la fotodegradacién de ETU en agua
a diferentes pH y temperaturas, y adsorbido a gel de silice, con y sin fotosensibilizador, y

= Ross & CROsBY [1973], quienes investigaron la fotodegradacion de ETU en agua, con
y sin fotosensibilizadores.

Anotaciones

¢y ~ Concentracion de ETU en el a Parametro estequiomeétrico
momento ¢ : L
1 Intensidad de radiacion electroma-
',  Concentracion de un fotosensibili- gnética [J-min”'-m?]
zador en su forma activada, en ¢ . .
£ Fraccién de longitudes de onda que
cr,  Concentracion de un fotosensibili- puede absorber un
zador en su forma inactiva, en ¢ fotosensibilizador [-]
¢y Concentracion total de un k, Constante de velocidad de la
fotosensibilizador activacién de un sensibilizador por
) irradiacion electromagnética
k, Constante de velocidad de la 2 -1 9
: s 1 [min-m*-J"-h"]
fotooxidacion [h™']
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5.3.1 Analisis de datos experimentales

Para los experimentos de CRUICKSHANK & JARROW [1973], se aplicé ETU a placas con gel
de silice a una densidad de aproximadamente 100 pg/cmz, y Se expuso a una irradiacion
con una intensidad de 300 uW/cm? durante 96 horas. El fotosensibilizador
1-acetonaftona se aplicé a la misma densidad, segun el caso. Los puntos de datos estan
graficados en la Figura 5-11. Ross & CRosBY [1973] monitorearon la concentracion de
ETU en solucién acuosa a una concentracion de 0.64 ppm (6.3e™ mM), y en presencia
de 0.11 M 1N acetona (5 ml/l) como fotosensibilizador, durante 26 horas (ver Figura
5-10).

A pesar de sus origenes diferentes, las tres curvas presentan cinéticas bifasicas
parecidas, con una descomposicion inicial rapida, seguida por un proceso (0 una
reaccion) mas lento. Esta apariencia llevod a la postulacién de dos procesos simultaneos
o secuenciales de primer orden y con diferentes velocidades de reaccion. Para validar
esta hipotesis, se aplico a los datos el modelo bifasico general de primer orden,
presentado en la ecuacién 5-44, con un buen ajuste en los tres casos.

Cpry =4 e +B-e"", (5-44)

5.3.2 Modelacion

De acuerdo con este resultado, se hipotetiza una presencia inicial de la forma activada
de un fotosensibilizador, FS4, la que se consume en el proceso rapido y limitado por la
velocidad de oxidacion de ETU, como se presenta en las ecuaciones 5-45 a 5-47.

1-ETU +a-FS4 > 1-EU +a- FSI (5-45)
dc P ; a

% = _kf “Crru " Crsu (5-46)
chSA a

(5-47)

di = _a'kf “Cpru * Crsa
FSI entonces representa el fotosensibilizador inactivado o consumido, y ¢ la
concentracion de ETU o del sensibilizador en dependencia del tiempo. &, es la constante
de velocidad de la fotooxidacion a través de la reaccion de ETU con el FSA4 utilizado.

El fotosensibilizador no cambia su estructura molecular en la reaccion, pero pierde su
habilidad de transferir energia de irradiacion, hasta que se active otra vez a través de la
absorcion de un fotdn. Si este proceso de reactivacion es mas lento que la
fotodegradacién de ETU, constituye el proceso limitante después del desgaste de la
cantidad de sensibilizador activado que estaba presente en el inicio. La velocidad de la
"recarga" del sensibilizador inactivo depende de su concentracion, de la intensidad de
radiacion, I, y de la fraccibn de longitudes de onda que puede absorber el
fotosensibilizador, f;. La ecuacion 5-47 entonces cambia a
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dcgg,

dt :kl‘f/l‘l'c;SI_a‘kf'CZ“TU'C;‘SA’ (5-48)

con la constante de velocidad de la activacion por irradiacién electromagnética del
sensibilizador, k;. Si la concentracion total del fotosensibilizador, sea activado o no, cgsr,
es constante y conocida, entonces se puede calcular cx5 para cualquier momento en el
tiempo a través de la relacion

Cfm =Cprsr — ctFSA . (5-49)

Como la fotodegradacion de ETU en gel de silice sin sensibilizador también es bifasica,
se supone en este caso un efecto catalizador por la adsorcion de ETU a la superficie, por
ejemplo a través de cambios en la distribucion de los electrones que faciliten una
absorcion de radiacion directa con una cinética que es similar a la presentada en la
ecuacion 5-48. En este caso la sustancia que se activa es el mismo ETU, ETU,.,
formandose desde la fraccion que no se presenta en este estado “activado”, ETU;,uc.

FACTORES DE INFLUENCIA

Adicionalmente a la intensidad de radiacién se supone un efecto de la temperatura en las
constantes de velocidad que se puede representar con la ecuacion de Arrhenius
(ecuacion 4-8). Ademas es razonable asumir que en sistemas naturales, un
fotosensibilizador también se consume en otras reacciones, con una dinamica que mas
bien es funcién del pH y del pe. Sin embargo, por falta de datos experimentales que
reflejen estas dependencias, no se pueden considerar en el modelo.

5.3.3 Aplicacion

El modelo se aplicé a los datos experimentales. Como se puede ver en los graficos
resultantes, en laFigura 5-10 y en la Figura 5-11, el modelo refleja suficientemente bien
las dindmicas observadas.

En solucién acuosa. Las ecuaciones 5-46, 5-48 y 5-49 se ajustaron a los datos
experimentales de la fotodegradacion de ETU en solucidn acuosa y en la presencia de
acetona como fotosensibilizador, obtenidos de Ross & CRosBY [1973], con un R? de 1.0
(Figura 5-10). Sin embargo, las primeras horas de este experimento estan insuficiente-
mente documentadas con datos para un ajuste confiable. EI modelo completo, como fue
implementado en Berkeley Madonna, se encuentra en el Anexo B.1.

En gel de silice. De acuerdo con la discusion en el capitulo anterior, se aplicé el modelo
en una forma similar a la fotodegradacion de ETU en gel de silice sin sensibilizador. Para
la fotodegradacion en gel y en la presencia de un fotosensibilizador, por lo tanto hay que
suponer estos dos procesos, y una reaccion catalizada adicional que obedece a la
ecuacidon 5-48. Con estas suposiciones se pudo ajustar el modelo a los datos con un
R? = 0.999 en el primer caso (Figura 5-11, curva superior), y R* = 0.994 en el segundo,
utilizando los valores de los parametros del primero (Figura 5-11, curva inferior). El
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modelo completo, como fue implementado 100% - ' - - '

en Berkeley Madonna, se encuentra en el 90F ]

Anexo B.2. 8o 1
?D i -

Figura 5-10: Fotodescomposicién de ETU en
solucion acuosa con acetona como fotosensibili-
zador. La intensidad de radiacion no se reporto.
Datos tomados de Ross &CRosBY [1973].
Modelos: La linea continua representa las ecua-
ciones 5-46, 5-48 y 5-49., la discontinua el mejor i . — %
ajuste de la cinética de primer orden. 0 5 10 15 20 25 30
Tiempo [h]

Concentracion de ETU [%)]

Como cada fotosensibilizador tiene una velocidad de reaccion diferente, la aplicacién del
modelo a ambientes naturales presenta el reto de que se desconoce el numero y la
identidad de los sensibilizadores presentes. Sin embargo, con base en datos de analisis
de aguas naturales y dinamicas de la fotodescomposicién de ETU en presencia de
diferentes compuestos se puede aproxi-
mar el impacto que tiene la luz solar en la
degradacion de ETU en campo.

Figura 5-11:Fotodescomposicion de ETU en
gel de silice (100 ug/cm?). Intensidad de
irradiacion 300 |JW/cm2. Curva superior sin, la
inferior con sensibilizador. Datos tomados de
CRUICKSHANK & JARROW [1973]. Modelos: Las
lineas continuas representan las ecuaciones
5-46, 5-48 y 5-49, las discontinuas el mejor
ajuste de la cinética de primer orden.

Fraccion de ETU [-]

00 I 1 T i b L 1 L L

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
Tiempo [h]

El resultado del ensayo sobre la fotodegradacion en gel de silice sin sensibilizador
indica, que ETU esta sujeto a fotodegradacion aun en ausencia de agua y de
sensibilizadores, cuando esta adsorbido a particulas de minerales en la superficie de
suelos, expuesto a la luz solar.

5.4 Oxidacion abiotica

Como se presento en el capitulo 3.2.4, ETU se descompone en suelos también bajo
condiciones abidticas via procesos oxidativas y con EU como producto final. Por escasez
de datos experimentales que reflejen la dinamica de la oxidacion abidtica de ETU en
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suelos, se desarrollé el submodelo correspondiente a partir de consideraciones teoricas
sobre los mecanismos y dinamicas basandose en los trabajos y resultados de

= MILES & DOERGE [1991], quienes investigaron la degradacion de ETU en suelos que se
habian esterilizado con diferentes métodos y en soluciones acuosas con diferentes aditivos.

= JAMES ET AL. [1995], quienes investigaron la cinética de la oxidacion de ETU en agua
con peroéxido de hidrogeno a diferentes valores de pH.

= SALTMIRAS & LEMLEY [2000], quienes investigaron la cinética de la oxidacion de ETU en
agua a través de un proceso tipo Fenton.

Los resultados de estos trabajos que se consideraron como relevantes para el objetivo

presente se presentaron en el capitulo 3.2.4.

Para la validacion de su cinética, se aplicé el modelo a los datos experimentales de

= JACOBSEN & Bossl [1997], quienes monitorearon durante 50 dias la degradacion dinamica de
ETU en suelo arenoso de Dinamarca, bajo condiciones abidticas, Oxicas y anoxicas, a 20°C.

Anotaciones

t
Ceru

t
Conr

t
cF ell

Concentracion acuosa de ETU en el
momento ¢

Concentracion acuosa de radicales
hidroxilos en ¢

Concentracion acuosa de hierro
ferroso en ¢

Concentracion acuosa de hierro
férrico en ¢

Concentracion acuosa de oxigeno en ¢

Concentracion acuosa inicial de
oxigeno en un sistema cerrado

Parametro estequiométrico

Constante de velocidad de la
oxidacion abidtica de ETU por
radicales hidroxilos [h™]

Constante de velocidad del consu-
mo de radicales hidroxilos por otros
reactivos que ETU [h]

5.4.1 Modelacion

Experimentos en solucién acuosa y suelos sugieren una reaccion de (seudo-) primer
orden para la oxidaciéon quimica de ETU, la que consume radicales hidroxilos en

kOH

kO

2

kF

e

Constante de velocidad para la
formacion de radicales hidroxilos a
partir de Fe(ll) y oxigeno [h]

Constante de velocidad para el des-
gaste de oxigeno en un sistema
cerrado [h™]

Velocidad maxima para la formacién
de Fe(ll) a partir de Fe(lll) con
capacidad limitada [h™]

Coeficiente de Michaelis-Menten para
la formacion de Fe(ll) a partir de
Fe(lll) con capacidad limitada [mol-I'"]

Velocidad maxima para la formacion
de radicales hidroxilos con
capacidad limitada [h™]

Constante de velocidad para la
formacién de radicales hidroxilos
limitada por la concentracién de
oxigeno [h™":(mol-I"")%]
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estequiometria desconocida [JAMES ET AL. 1995; MILES & DOERGE 1991]. El término
sumidero correspondiente para ETU se presenta en la ecuacion 5-50, con k,. como
coeficiente de velocidad de la reaccion.

de gy

di =k, Cpry '(CIOH )a (5-50)

El radical hidroxilo ademas se consume en otras reacciones de oxidacion, las que se
modelan aqui, por razones de simplicidad, también con una cinética de primer orden
(segundo término sumidero de la ecuacion 5-51). El coeficiente de velocidad
correspondiente, k,.,, no solamente representa la constante de velocidad de la cinética
de primer orden, sino también la concentracion de las especies oxidables. Por lo tanto
depende del potencial redox, y también de la densidad del suelo, del contenido de
materia organica y del pH. Como el potencial redox no es un parametro edafico
estandarizado en el sentido de que las mediciones de localidades diferentes no se
pueden comparar cuantitativamente, k., se trata como una propiedad especifica del
suelo. Se supone que la formacion del radical sigue la ecuacién 3-1, y esta representada
en el término fuente de la ecuacién 5-51, con la constante de velocidad kop.

dc,,,

dt

0.5
= . t . t
= Kow * Crer (CO2 )

—a-k,- cJtETU (CtOH)a k- CtOH (5-51)

La concentracion de oxigeno en la solucion de suelo al punto de tiempo ¢, ¢y, depende
de la presion parcial del oxigeno po,. Ella, a su vez, depende, bajo condiciones in situ de
campo, de la profundidad en el perfil del suelo, y puede tomarse como constante en un
punto espacial solamente cuando es valido suponer un estado de cuasi-equilibrio. En el
caso de un experimento de laboratorio, el disefio experimental tiene que tomarse en
consideracion. Algunos experimentos utilizan una corriente de oxigeno, que puede pasar
encima o a través de la muestra. Otros usan contenedores sellados sin intercambio de
gases 0 purgan con nitrégeno o argéon para simular condiciones anoxicas [JACOBSEN &
Bossi 1997; MILEs & DOERGE 1991]. En estas condiciones, el oxigeno que esté presente
inicialmente, se consume con el tiempo y puede reemplazarse con la ecuacion 5-52. En
el caso de una purga con oxigeno a través de la muestra, se asumidé una concentracion
constante. Sin embargo, el coeficiente de velocidad seudo-primer orden obtenido en un
experimento de este tipo siempre va a sobreestimar la velocidad de la degradacién
abidtica en suelos naturales.

Co, = Co, et (5-52)
De acuerdo con MILES & DOERGE [1991], el proceso limitante para la reduccion del hierro
férrico incluye su adsorcién a superficies de sélidos de suelo. Por la limitacion de sitios
correspondientes de adsorcion, eso es un proceso limitado por capacidad, el que se
puede modelar con una cinética de Michaelis-Menten (primer término en ecuacion 5-53).
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t
dc,; _ kpy * Cromr

t
dt K +Cron

~ Ko Cren '(cto2 )0‘5 (5-53)

Si la reaccion en la ecuacion 3-1 no esta limitada por falta de oxigeno y es rapida en
comparacion con la produccién de Fe(ll), la ultima representa el proceso limitante.
Entonces, la produccion de los radicales esta limitada por la misma capacidad, y la
ecuacion 5-51 se cambia a

* t

dc k - C .
o _ "own " CFem ‘ ¢ ;
dt - K + C; —a- kux ’ CETU (COH ) - kon ’ COH (5'54)
Fe Felll

donde koy* representa la velocidad maxima de la formacion de hierro(ll) multiplicada con
un factor de rendimiento. Como el hierro(lll) forma compuestos que generalmente son
insolubles en agua, el parametro cr;; en las ecuaciones 5-53 y 5-54 es mas bien una
medida para la fuerza motriz de la reaccion que la real concentracién de hierro(lll). Una
solucion podria ser reemplazarlo con un término para la diferencia entre la concentracion
de hierro(ll) maxima y la real en el sistema.

Sin embargo, por lo general no hay escasez de hierro en suelos y su distribucion entre
estado férrico y ferroso depende principalmente de la oxigenacion del suelo ya que la
oxidacién del hierro ferroso por oxigeno es una reaccién espontanea mientras en ausencia
de oxigeno, microorganismos utilizan al hierro férrico como aceptor de electronos
adicionalmente a la reduccién por raices y la abidtica, catalizada por sélidos de suelo
[SCHACHTSCHABEL ET AL. 1998; MILES & DOERGE 1991]. Para suelos bien aereados se
postula entonces, que la abundancia y alcanzabilidad de sitios de superficie capaces de
catalizar la reduccion de hierro es el factor limitador para la produccién de radicales
hidroxilo. En este caso, el término fuente de la ecuacion 5-54 se puede reemplazar con un
simple coeficiente de velocidad cuyo valor es una propiedad del suelo.

Bajo condiciones andxicas, la presencia del oxigeno representa el factor limitante para la
formacion de radicales hidroxilos. Suponiendo cuasi-equilibrio para el ciclo de hierro, se
puede tomar la concentracion del hierro ferroso aproximadamente como constante, y la
ecuacion 5-51 se cambia a

dc,y,
dt

=k (e, V= a k- (e ) —Fopa - (5-55)

FACTORES DE INFLUENCIA

Como se discutié en lo anterior, la oxidacidon abidtica de ETU en suelos incluye varias
reacciones. Correspondientemente, los factores de influencia no solamente son aquellos
con efecto directo en la misma oxidacion de ETU, sino también factores que limitan esta
reaccion a través de su efecto en reacciones precursores.

Temperatura. La dinamica de la oxidacion depende de la temperatura a través su efecto
en los coeficientes de velocidad, el que obedece la ley de Arrhenius (ecuacion 4-8).
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Potencial redox. La capazidad quimica general del suelo de oxidar esta reflejado en el
potencial redox. Un pe mayor correspondientemente resultaria en una oxidacién de ETU
mas rapida y con mayor magnitud. Sin embargo, como ya se menciond, no se ha
establecido un método estandar para la determinacion de valores absolutos vy
independientes de pe que se podran comparar entre si. Por lo tanto, incluyendolo en un
modelo numérico inevitablemente resultaria en un error. Las concentraciones de oxigeno
y del radical hidroxilo, como ya se incluyeron en las ecuaciones del modelo, podrian
reemplazar el potencial redox como factor de influencia, ya que se pueden determinar
con menor error. Ademas son mas especificas para la oxidacién de ETU. Sin embargo,
también el desgaste del radical hidroxilo y del oxigeno en otras reacciones, las que se
consideraron en el modelo a través del ultimo término de las ecuaciones 5-51, 5-54 y
5-55, depende del potencial redox del suelo.

Valor pH. El trabajo de JAMES ET AL. [1995] sugiere velocidades de oxidacion que
dependen del pH. En sus experimentos, la descomposicion de ETU present6
velocidades similares a pH 5y 9, pero era retardada a pH 7. Ademas, apH 5y 7, queda
incompleta la oxidacion de ETU, aparentemente por un agotamiento mas rapido del
oxidante. El perdxido de hidrogeno que se utilizé como oxidante, pierde estabilidad a
valores de pH arriba de 5, asi que el comportamiento descrito arriba se debe a una
superposicion de dos dependencias del pH, la de la reaccién de oxidacién y la de la
estabilidad del oxidante. Como se agotd aparentemente el oxidante a pH bajo, a pesar
de que es mas estable en ambientes acidos, se hipotetiza que la velocidad y la
estequiometria de la oxidacion de ETU son diferentes para la especie protonada y
aquella no protonada, en el sentido de que la oxidacion de la primera, es decir a pH
abajo del pKa, procede mas despacio y gasta mayores cantidades del oxidante que la
segunda. A pH 7 entonces se favorece todavia la oxidacion lenta, pero ya se
desestabiliza el oxidante, resultando en una oxidacion lenta e incompleta. Sin embargo,
el modelo correspondiente no se pudo aplicar con buen ajuste, asi que queda sin
validacion esta hipoétesis.

Sélidos de suelo. Como se presentd en el capitulo 3.2.4, los soélidos de suelo tienen
efecto realzante en la oxidacion de ETU a través de su influencia en el ciclo redox del
hierro [MILES & DOERGE 1991]. Se hipotetiza que este efecto se emplea a través de sitios
reactivos en las superficies de arcillas. Sin embargo, sin mas estudios al respecto queda
sin validacién esta hipotesis.

5.4.2 Aplicacion

Las ecuaciones del modelo se ajustaron a los datos experimentales de JACOBSEN &
Bossi [1997], de acuerdo con las condiciones de oxigenacion que se aplicaron al
experimento respectivo.

Condiciones anoxicas. En el caso de la oxidacién bajo condiciones anodxicas, se
purgaron las muestras con argon [JACOBSEN & Bossi 1997], asi que se puede suponer
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una concentracion de oxigeno despreciable desde el inicio. Correspondientemente, no
se considerd una formacion de radicales hidroxilos, y se aplicaron como modelo las
ecuaciones 5-50 y 5-55, la ultima sin término fuente, junto con el modelo de sorcion que
se presento en el capitulo 5.2, con un coeficiente de determinacion de R? = 0.923.

Condiciones 6xicas. Las condiciones oxicas del experimento se establecieron a través
de purgar las muestras con aire en intervalos de 30 minutos. Para estos experimentos se
supuso un cuasi-equilibrio para la concentracion de oxigeno, resultando en una
velocidad constante de la
formacion de radicales hidroxilo.
Entonces se aplicaron como
modelo también las ecuaciones 5-
50 y 5-55, incluyendo la concen-
tracion de oxigeno en el parametro
kon  de la Ultima. Con los mismos
parametros para la velocidad y
estequiometria de la oxidacion de
ETU que se utilizaron para modelar
la oxidacion bajo condiciones
anoxicas, se alcanzé un coeficiente

de determinacion de R* = 0.995. e A S S S
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Tiempo [d]

Q
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La Figura 5-12 presenta los datos y
los ajustes del modelo (ver Anexo
C) para ambos casos en compa-
racion con el mejor ajuste de la
cinética de primer orden.

(=2
~—

1.20

Figura 5-12: Descomposicion abidti-
ca de ETU (125 ug/l) en suelo arenoso
del subsuelo, a) bajo condiciones
anoxicas, b) bajo condiciones oxicas.

Datos experimentales: JACOBSEN &
Bossi [1997]. Modelos: Las lineas
continuas representan el modelo
propuesto, las discontinuas el mejor
ajuste de la cinética de primer orden.
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Como se puede ver, el modelo propuesto es capaz de representar bien a la dinamica de
la degradacion abidtica de ETU, lo que es especialmente evidente en comparacion con
el comunmente aplicado modelo de primer orden. Sin embargo, por la escasez de datos
no se puede hacer una seleccion de modelo con una justificacion sélida. Ademas la
influencia de los diferentes factores ambientales, como la temperatura, no es
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suficientemente reflejada en los datos experimentales para un analisis al respecto. Se
puede asumir, que el parametro edafico mas importante para la oxidacion es el potencial
redox. Este valor no se puede determinar con gran exactitud absoluta, aparte de que no
se encontraron datos para la validacion del modelo. Otra causa de incertidumbre
presenta el método de esterilizacion con azida de sodio, utilizado por JACOBSEN & BOssI
[1997], que inhibe la actividad encimatica, pero cambia la reactividad quimica del suelo,
especialmente con respecto al pH y al manganeso extraible [SKIPPER & WESTERMANN
1973], los cuales tienen efecto en la dinamica de la oxidaciéon quimica, segun MILES &
DOERGE [1991] y JAMES ET AL. [1995].

Por lo tanto, se considera la modelacion de la oxidaciéon abidtica como buena
aproximacion. Una comparacion de los datos de degradacién de JACOBSEN Y BossI
[1997] revela que la degradacién abiética alcanza un 30 - 40 % de la degradacion bidtica
después de 10 dias. En los datos de MILES & DOERGE [1991] la constante de velocidad
basada en una cinética de primer orden para suelos tratados con azida de sodio varia
entre 3 y 20% del valor correspondiente a condiciones bidticas (tiempo de observacion:
5 dias).

5.5 Degradacion biética

El proceso dominante para la descomposicion de ETU en suelos naturales es el de la
biodegradacion, la que puede efectuarse por via metabdlica o cometabdlica. Su
velocidad depende del numero y de la actividad de microorganismos que producen
encimas capaces de degradar ETU. Este numero y la actividad a su vez pueden ser
afectados por el mismo ETU, a través de una inhibicién por un efecto téxico o, en el caso
de una degradacién metabdlica, por un crecimiento de la poblacién microbiana en ETU
como sustrato (ver capitulos 3.2.4 y 4.2.3).

Para el desarrollo y la validaciéon del modelo de la biodegradacién se utilizaron datos
experimentales de diferentes publicaciones, cuyos autores investigaron la cinética de la
degradacion o mineralizacion de ETU para diferentes suelos y bajo diferentes
condiciones:

= MILES & DOERGE [1991]: Degradacion de ETU y formacidn subsecuente de EU y sulfato
en suelos bajo las condiciones de Hawaii

= JACOBSEN & BossI [1997]: Degradacion de ETU en suelo arenoso bajo condiciones
abioticas y bidticas, aerobias y anaerobias.

- FOMSGAARD [1997]: Mineralizacién de ETU (formacién de ™CO,) en suelos y bajo
condiciones de Dinamarca.

= FOMSGAARD & KRISTENSEN [1999]: Cinética de la mineralizacion de ETU (formacion de

14 . . . . . o
CO;) en suelos y bajo condiciones variables de temperatura, materia organica y
concentracion inicial de ETU.
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Anotaciones
Contenido edafico de carbono K Constante de Monod para el cre-

org mo

organico [g] cimiento microbiano en la materia
organica como sustrato

C,.. Contenido edafico de carbono en
biomasa microbiana [g] d, Velocidad de la mortalidad
N Contenido edafico total de microbiana
nitrégeno [g] B, Desviacion de la velocidad de la
- mortalidad de la linealidad
K, Constante de afinidad entre dos

parametros Uy, Velocidad del crecimiento microbia-

. no en ETU como sustrato [d™]
n,b Exponentes empiricos

K., Constante de Monod para el cre-

¢ Factor de ponderacion cimiento microbiano en ETU como

m Densidad de la poblacion microbiana sustrato

#,,  Velocidad del crecimiento microbia- | 7zrv ~ Factorinverso de beneficio para la
no en la materia organica como produccion de biomasa a aprtir de
sustrato [d] ETU

5.5.1 Analisis de datos experimentales

Los trabajos de FOMSGAARD [1997] y JACOBSEN & BossI [1997] sugieren una contribucion
de la dinamica de poblacion microbiana a la cinética de la biodegradacion de ETU en
sistemas edaficos. FOMSGAARD [1997] compard varios modelos con respecto a su
aplicabilidad a la mineralizacion de ETU. Segun sus resultados, en muestras de suelo
superficiales, la dinamica de mineralizacion refleja una biodegradacién cometabdlica
como proceso dominante, mientras que en muestras de profundidades mayores refleja
procesos metabdlicos con crecimiento de microorganismos en ETU como sustrato como
proceso dominante. Eso lo atribuye la autora a diferencias en el contenido de materia
organica y en el numero de especies microbianas, que se encuentran entre diferentes
horizontes de suelo. Como las curvas de produccion de *CO, resultan de la degradacion
combinada de ETU y sus metabolitos, no permiten una conclusion con respecto a cuales
de estas sustancias inducen el crecimiento microbiano.

Con el fin de verificar estos resultados y analizar el tipo de dinamica de la biodegrada-
cion de ETU, se aplicaron entonces diferentes modelos cinéticos, en combinacién con un
modelo sencillo para la adsorcion, a los datos presentados por MILES & DOERGE [1991].
Para eso se utilizaron varios de los modelos presentados en el capitulo 4.2.3, que
representan diferentes combinaciones de cinéticas de biodegradacion con aquellas del
crecimiento microbiano. Como se puede suponer una contribucion de la oxidacion
abidtica a la degradacién total, se incluyeron en el analisis combinaciones de un modelo
biético con uno de primer orden, considerados como procesos de degradacion que
proceden simultaneamente. Los resultados se enlistan en la Tabla 5-3.
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Tabla 5-3: Coeficientes de determinacion para la aplicacion de varios modelos a la degradacion

bajo condiciones bidticas. Datos tomados de MILES & DOERGE [1991].

modelo descripcion ecuacion R?
A Degradacion con cinética de primer orden 4-7 0.933
B B|odggr?§aC|on Ilmltadg por capacidad microbiana 4-19 0.998
con cinética de Michaelis-Menten

c B|od.eg.rada0|o.n cgn cmetl’ca. de primer orden y 4-21 0.990
crecimiento microbiano logistico

D B|.od(.ag.rai1fia0|on con. (?lnetlca. de Mlchael|s-Menten 4-20 0.998
y inhibicion de la actividad microbiana

E Degrac.iacmn .con . cinética de .prlmer orden y 422 0.996
crecimiento microbiano exponencial

F Combinacién de los modelos Ay D 4-7 + 4-20 0.999

G Combinacién de los modelos Ay B 4-7 + 4-19 0.998

Las curvas de cuatro modelos ejemplares (Modelos A-C y F), ajustadas a los puntos de
datos, se presentan en la Figura 5-13. Los demas modelos presentan trayectorias

similares a las de los modelos By F.
Todos los modelos tienen un buen
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Sin embargo, la Figura 5-13 revela que las curvas de los modelos A y C no reflejan la
dinamica de los datos experimentales como los modelos D y F, los que sugieren una
inhibicion de la actividad microbiana por ETU, en combinaciéon con algun proceso de
degradacion quimica. Esto coincide con VONK [1991], BEELEN & DOELMAN [1997] y
LASHEN & STARKEY [1970], pero contradice a FOMSGAARD [1997] y JACOBSEN & BossI

[1997] (ver capitulo 3.2.4).
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No obstante, como se desconoce el desarrollo de la poblacion microbiana en el
transcurso del experimento [MILES & DOERGE 1991], una distinciobn numérica entre
procesos adaptativos de la poblacion microbiana por inhibicidn o por crecimiento es
arbitraria, si no se considera la poblacién microbiana como compartimiento adicional a
través de su biomasa o actividad.

Factores de influencia

Como se presentd en el capitulo 4.2.3, la poblacion microbiana del suelo, su
composiciéon, biomasa y actividad, dependen de varios factores, como las propiedades
del suelo, el clima, la accesibilidad de nutrientes y la historia del uso de suelo. Se han
hecho algunos estudios sobre la dependencia de la masa o actividad microbiana de
diferentes factores de influencia.

ACTIVIDAD MICROBIANA

ANDERSON & DomscH [1989] publicaron los valores de pH y los contenidos de C,,, N, y
Cuicr, Y SUS correlaciones, en muestras de suelo, tomadas en 133 sitios en 26 localidades
distribuidos por Europa Central (Dinamarca, Polonia, Inglaterra, Alemania, Paises Bajos).
Las graficas de N(Corg), Cuic{Corg), ¥ Cuie(N) revelan dependencias sigmoides, la de
Cuie(pH) Nno demuestra una relacion obvia (Figura 5-14).

a) 1‘00 T T T T L] L] T b) 1d00 T 1 ] T T L] T T
x 1200
— . . 1000
2 2
E . E 8O0
£ . 5 800
&) &)
4 400
R?=0.824 1 200
L L L L L L L D
0 5 10 15 20 25 30 35 40 00 020406081012 1416 1.8
Corg [%] N [%]
c) 1‘00 ] 1 1 I 1 T d) 18 I I ] ] ] ] ]
1200 F X 1 1.6
14F
5 1000 ol
E 800 g 10k
5 600 = 08¢
&) : -
400 0.6
::;:..' 0.4
200 % X 0.2 R?=0.986 A
%I 1 I L L 1 D D L L L L L L L
45 50 55 60 65 7.0 7.5 8.0 0 5 10 15 20 25 30 35 40
pH ['] Curg [0',,6]

Figura 5-14: Relaciones entre parametros relevantes para la actividad microbiana, con modelos y
coeficientes de determinacién. Datos: ANDERSON & DomMscH [1989]. Modelos a,b,d: Ecuacion 5-56,
c: Ecuacion 4-29.
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Para las curvas sigmoides se consiguié un ajuste razonable (en comparacién con una
funcion logistica) con una relacion que se deriva de la isoterma generalizada de
Freundlich [SPosITO 1994] y que tiene la forma de
Ymax . Xll
Y(X)=——, 5-56
X = (5-56)
donde Yy X corresponden a los valores de C,.,, N, Yy Cuicr, S€gUN €l eje correspondiente
de coordenadas. K es una constante que representa alguna especie de "afinidad"
inversa entre Yy X, n es un exponente. Los mejores ajustes de la ecuacion 5-56 a los
datos y sus coeficientes de determinacién se muestran en la Figura 5-14 a-c.

Basado en el ajuste de la ecuaciéon 5-56 a los datos de ANDERSON & DOMSCH [1989] para
la dependencia de C,,. de C,, y N (Figura 5-14 a/b), y la ecuacion 4-29, se calcularon
los valores de C,,;.- con la relacion

n @ l-a b b
c . y
Cmicr = Cl:;i)r( ’ = m ‘ |: N ny i| ' pH ’ eXp 1 o pH ’ (5'57)
K +C,, K,+N rH,, rH,,

donde a es un factor de ponderacion para el grado de influencia de C,, versus N. El
coeficiente de determinacion para la ecuacion 5-57 es 0.86 (Figura 5-15). Sin embargo, se
quedan sin consideracion varios

factores relevantes como el tipo 1400 , . : : : :
de cultivo y estiércol [ANDERSON
& DomscH 1989], las con- 1200 .
diciones climaticas, especial- | x
mente la precipitacion, tempera- = 1000 1
tura y evaporacion [INSAMETAL. o
1989], y ofras propiedades % 800 I X .
edaficas, como la textura. o *® .
=
(&
5 600 &95
Figura 5-15:Fraccion de carbono E [ %
microbiano [ug/g] en diferentes {3 400} q,‘ 4
suelos, medido y calculado a | )%
partir de C,,, N, y pH. Modelo:
Ecuacién 5-57. Datos tomados de 200 - ’
ANDERSON & DoOMSCH [1989].

0 200 400 600 800 1000 1200 1400
Cyier medido [pg/g]
5.5.2 Modelacion
Con el fin de simular el efecto de la concentracién de ETU en la dinamica poblacional y

viceversa, se modeld la densidad de la poblacion microbiana por separado de acuerdo
con las ecuaciones 4-23 y 4-24, presentadas en el capitulo 4.2.3. Para eso, se considero
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el crecimiento microbiano en dos sustratos principales, la materia organica y ETU, lo que
refleja la observacion de FOMSGAARD [1997] de una variacion del efecto de ETU en la
dinamica de poblacion con la abundancia de fuentes alternativas de energia,
representada por el contenido de materia organica. Como se presenta en la ecuacion
5-58, la velocidad del crecimiento microbiano equivale la suma del crecimiento
metabdlico en la materia organica, cuantificada a través de su fraccion f,,, y en la
concentracion de ETU, expresada a través de funciones de respuesta del tipo Michaelis-
Menten.

dﬂ — mt . Hino 'fmo + Hery .cEtTU _mt dm _(1+mt ﬂm), (5'58)
dt Ko+ foo Kerw +Cery

La cinética de la degradacion metabdlica de ETU entonces se expresa a través de la

ecuacioén 5-59, con ygzry como el factor inverso de rendimiento para la produccién de

biomasa.
dcpry

t
- Hery 'CEITU (5-59)
dt Ky + Cpmy

Este modelo se base en la suposicibn de que el contenido de materia organica se
mantenga aproximadamente constante en el tiempo. Si ademas se postula cuasi-
equilibrio para el sistema poblaciéon microbiana — materia organica de la muestra de
suelo antes de la aplicacion de ETU, se puede calcular el valor inicial de la densidad
microbiana, m", con la ecuacién

mO =L /’lmo . fmo _1 (5_60)
ﬁm d Kmo +fm0

m

5.5.3 Aplicacion

Las ecuaciones 5-58 a 5-60 se aplicaron en combinacién con el submodelo de sorcion y
el de la oxidacion abidtica a los datos de dos experimentos de degradacién realizados
por JACOBSEN & Bossl [1997], con un coeficiente de determinaciéon de R*=0.999 en
ambos casos. Las curvas se presentan en la Figura 5-16 en comparacion con los ajustes
del modelo de primer orden. La implementacion del modelo en Berkeley Madonna se
encuentra en el Anexo D.

Aunque las diferencias entre el modelo propuesto y el de primer orden no son tan
evidentes en esta aplicacion como en los ejemplos de la degradacion abidtica, se puede
observar que el modelo es capaz de simular correctamente el crecimiento microbiano
que resulta en curvas sigmoides igual que curvas que presentan un decrecimiento
continuo de la velocidad de degradacion (Figura 5-16 b).



Figura 5-16:Descomposicion  bidtica
de ETU en dos muestras de subsuelo
arenoso, a) 125ug/l con 600g de
suelo, b) 500 ug/l con 350 g. Datos
experimentales de Jacobsen & Bossi
[1997]. Modelos: Las lineas continuas
representan el modelo propuesto,
aquellas discontinuas el mejor ajuste
de la cinética de primer orden.
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6. Evaluacion

El objetivo de este trabajo fue desarrollar modelos cero-dimensionales a partir de
informacion publicada sobre etilentiourea que pueden simular los procesos cinéticos de
sorcion y degradacion de compuestos organicos en suelos bajo consideracion de los
factores de influencia ambientales de relevancia, dejando solamente parametros
ajustables que son especificos para el compuesto de interés.

Para su aplicabilidad, estos modelos deben presentar en el caso ideal las siguientes
caracteristicas: (1) ser simples, pero razonablemente exactos en su simulacion, (2)
reflejar las dinamicas de los procesos limitantes y sus mecanismos, (3) incluir
parametros que sean exclusivamente especificos para el compuesto de interés y (4)
depender solamente de propiedades edaficas y condiciones ambientales como datos de
entrada, para entonces poder aplicarse a ambientes edaficos arbitrarios.

6.1 Discusion

Estas metas no se cumplieron para todos los submodelos al mismo grado, por lo que se
van a discutir la sorcion y la degradacion por separado.

6.1.1 Submodelo de sorcion

En el caso de la sorcion, las metas se cumplieron aunque queda la incertidumbre por
escasez de datos, con solamente ocho puntos versus siete parametros independientes,
nueve en total. Cuando se considera la aplicacion del modelo a ocho experimentos como
un sistema de ocho ecuaciones con siete variables, se puede tratar la solucion como
cierta, ya que no tiene grado de libertad. Sin embargo, aunque este grado de
certidumbre aplica para el modelo numérico, no es veraz para el sistema simulado por su
naturaleza heterogénea que se manifiesta en distribuciones geoestadisticas de todas sus
propiedades. Posibles causas de incertidumbre en este contexto son (1) la
heterogeneidad de las propiedades edaficas, como (a) la variabilidad en la composicion
de la materia organica y en sus propiedades quimicas y (b) la variabilidad en la
composicién de la fraccion arcillosa, respecto a los minerales constituyentes, a las
superficies especificas y a la distribucion del tamafo de particulas, ademas (2) la
posibilidad de que se han despreciado factores de influencia, sea de alta o baja
relevancia, (3) la propagacion de errores que surge de cada procedimiento experimental
y cada medicion incluida y (4) la falta de datos que representan la dinamica.

A pesar de eso no se encontro variabilidad o grados de libertad durante la modelacion
con la excepcidn de los dos pares de parametros que determinan la dependencia de los
coeficientes de velocidad de la temperatura, lo que quedd sin impacto en la
determinacién de los demas parametros. Se atribuye esta observacién a la amplia
distribucion de los parametros que sirvieron como datos de entrada, particularmente de
las fracciones de materia organica y arcilla. De acuerdo con eso, se postula, respecto a
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la sorcién rapida, una certidumbre tolerable para los demas parametros, pero no se
consideran igual de confiables los parametros que determinan la dinamica de la fase
lenta de sorcién. Por lo tanto, se sugiere como seguimiento una aplicacién adicional a
datos de sorcion de otro compuesto para confirmar las ecuaciones del modelo y
aplicarlas a datos dinamicos de sorcion para una mejor determinacién de los parametros
especificos de ETU. Ademas se proponen algunas extensiones del modelo que no se
pudieron incluir debido a la escasez de datos experimentales.

Aplicabilidad del modelo para la simulaciéon a condiciones de campo

El modelo fue desarrollado a partir de datos de experimentos batch. Este tipo de
experimento tipicamente incluye contenidos de agua mayores a los que se encuentran
en sistemas naturales, y un agitar de las muestras, resultando (a) en tamafos de
agregados menores a los que se encuentran en suelos naturales, (b) en un contacto
directo con la solucion de una mayor fraccion de superficies sorbentes y (c) en una
mayor homogeneidad respecto a la distribucion espacial de las propiedades del sistema
observado. Para una aplicacion de un modelo desarrollado a partir de experimentos tipo
batch a condiciones in situ, por lo tanto, hay que considerar adicionalmente que
solamente una parte de los solidos de suelo entra en contacto con el agua de
percolacidn que carga el contaminante de interés. Este contacto ocurre principalmente a
lo largo de macroporos que permiten flujo preferencial, limitado en su radio por la
dispersion horizontal y procesos de difusion adicionales a aquellos considerados en el
modelo.

Seguimiento para el desarrollo del modelo

Durante el desarrollo del submodelo de sorcidén, se hicieron algunas decisiones con el
propaosito de limitar el nuUmero de parametros y mantener un cierto grado de simplicidad,
como concesion a la escasez de datos experimentales ya mencionada.
Correspondientemente, el submodelo de sorcidon que se presentd en el capitulo 5.2 se
entiende como una version actual. Como sugerencias para un desarrollo subsiguiente,
se discuten en lo siguiente algunas modificaciones que podrian mejorar su certidumbre,
dado que haya disponible un conjunto de datos experimentales que permite el ajuste de
los parametros adicionales.

ISOTERMA PARA LA ADSORCION EN EQUILIBRIO

El modelo utiliza la fraccién de arcillas y la de la materia organica ponderada con un
factor lineal para el potencial de sorcion del suelo. Sin embargo, REBHUN ET AL. [1992]
hipotetizan que la parte de las superficies arcillosas con recubrimiento por materia
organica esta bloqueada para la adsorcion y que la magnitud de esta fraccidbn aumenta
con el contenido de materia organica hasta un valor maximo. Como representacion
numeérica de esta relacion, proponen los autores un modelo del tipo Langmuir para
calcular la fraccion de superficie arcillosa bloqueada por materia organica, fu.., €n
dependencia del contenido organico,
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max f
om

— bloc , 6_1
bloc(f;) ) b + Jpom ( )
y una ecuacion para el coeficiente total de adsorcion de
thz :(l_fb/oc)'Km—i_fhluc 'Kmo 'fmo’ (6-2)

donde K, y K., son los coeficientes de afinidad correspondientes, para la fase mineral y
organica respectivamente. No solamente parece plausible el concepto, REBHUN ET AL.
[1992] también validaron este modelo con una simulacion exitosa de datos
experimentales de adsorcion en dependencia del contenido de materia organica. Sin
embargo, las ecuaciones 6-1 y 6-2 se desarrollaron a partir de experimentos con una
fraccion arcillosa fija de 10% y contenidos variables de acido humico hasta 2% [REBHUN
ET AL. 1992]. En casos donde el contenido de la materia organica aumenta con relacion a
la fraccion de arcilla, una parte puede presentarse en la forma de particulas,
adicionalmente a los recubrimientos. Por lo tanto, el modelo presentado por REBHUN ET
AL. [1992] tiene la desventaja de despreciar la dependencia de f,,. y K,, de la fraccién de
arcillas y la contribucion de las superficies de particulas organicas a la adsorcion. En la
ecuacion 6-1, este problema puede corregirse a través de reemplazar f,,, con el cociente
entre las fracciones de materia organica y de arcilla, f,./f., ya que el factor de influencia
para el grado de recubrimiento no es el valor absoluto del contenido organico, sino su
magnitud relativa a la fraccion arcillosa. Para la integracion de la ecuacion 6-2 en el
modelo cinético de sorcién presentado en el capitulo 5.2, se propone la ecuaciéon 6-3,
que incluye varias adaptaciones.

q;ndix =(l_fbloc).q;naxfa +fbloc .qgj)/(a .fa +(fm0 _F'fbloc .fa).qrrnn:x’ (6-3)

Dado que en el presente trabajo se considera a la adsorcion como limitada por
capacidad (ecuacién 5-12), se reemplazaron los coeficientes de adsorcion lineales por
las cantidades maximas, sorbidas por unidad de masa de suelo. A pesar de que los
parametros Ky ¢™ no son equivalentes, ambos representan coeficientes de afinidad, asi
que se mantiene valida la ecuacion. La adsorcion a las superficies arcillosas, bloqueadas
0 no, depende ademas de la fraccidn respectiva del contenido de arcilla, por lo que se
elimind f,,, de los primeros dos términos, y se agreg6 el factor f,. Finalmente, se agreg6
un término para la adsorcion a las superficies de particulas de la materia organica, donde
el factor F' determina la fraccidn de la materia organica que se presenta en forma de
recubrimientos.

ISOTERMA PARA LA ABSORCION EN EQUILIBRIO

La isoterma lineal de absorcidn presentada en ecuacion 5-8 coincide con el concepto
popular de que la materia organica actua como medio de disolucidn para moléculas
organicas expulsadas de la solucién acuosa, lo que sugiere que el reparto representa la
unica contribucion a la absorcién total. Sin embargo, varios autores supusieron que en la
materia organica también ocurren otros mecanismos de absorcidén que son limitados por
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capacidad, como interacciones especificas entre moléculas de sorbato y sorbente o
relleno de poros. Para la representacion numérica de esta superposicion del reparto
lineal con procesos limitados, la isoterma de Freundlich entonces es mas adecuada
[ALLEN-KING ET AL. 2002; GRATHWOHL & RAHMAN 2002; KLEINEIDAM ET AL. 2002; PIGNATELLO
& XING 1996; XING & PIGNATELLO 1997]. En este caso, la isoterma de Freundlich
normalizada a la solubilidad, propuesta por GRATHWOHL & RAHMAN [2002] y presentada
en la ecuacion 4-55, reemplazaria la ecuacion 5-8.

COMPARTIMIENTOS ADICIONALES

Para una mejor representacion de los procesos de sorcidn, se podrian incluir
compartimientos adicionales para una posible absorcion irreversible y para la adsorcién a
superficies de particulas de materia organica, intercalandolos entre la solucién de suelo y
la absorcion. Estas extensiones del modelo solamente tienen sentido cuando se
encuentran disponibles datos cinéticos de sorcion.

Sorcién irreversible. En la forma actual del submodelo de sorcion, la posibilidad de una
fraccion que queda irreversiblemente sorbida quedd sin consideraciéon. Esta fraccion se
puede incluir con un compartimiento adicional que se alimenta a partir de aquel de
absorcion, a través de un flujo que representa la formacion de enlaces permanentes con
la materia organica. Este proceso es lento en comparacion con los demas, pero puede, a
largo plazo, alcanzar cantidades significativas [PIGNATELLO & XING 1996; PIGNATELLO
1998; RICHTER ET AL. 1996]. El flujo depende linealmente del coeficiente de velocidad y de
la concentracion del sustrato absorbido en la materia organica (ecuacion 6-4).
t
@ =k- % (6_4)
dt oo

Adsorcion intercalada entre fase disuelta y absorbida. En teoria, la difusion intra-
particular procede a partir de la fraccion adsorbida a la superficie de la particula. Cuando
se considera como medio absorbente solamente la materia organica, se puede definir un
compartimiento que intercala entre el de la fraccion disuelta del sorbato y el de la
fraccion absorbida. Su capacidad entonces se define por el ultimo sumando de la
ecuaciéon 6-3. Sin embargo, una implementacion tentativa resultdé en una inestabilidad
significativa del modelo.

OTROS FACTORES DE INFLUENCIA

Dependencia del pH. Como la argumentaciéon en el capitulo 5.2.4 ya sugiere, la
dependencia con el pH se debe modelar individualmente para cada compuesto o clase
de compuestos y por lo tanto no representa un modelo general. Particularmente respecto
a una implementacién en un modelo de transporte, eso no es viable. Sin embargo, se
estima que el analisis de datos experimentales sobre la sorcion en dependencia del pH
de una gran variedad de compuestos podria llevar a un conjunto limitado de modelos
que suministra aproximaciones suficientemente exactas para un rango limitado de pH.
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Consideracion de las arcillas para la sorcion lenta. En el presente modelo se
considerd para la absorcién limitada por difusion intraparticular solamente la fraccion de
la materia organica. Segun Pignatello & Xing [1996], eso no concuerda con la
observacion de sorcidn lenta a materiales con una fraccién de materia organica muy baja
o de cero que se hizo en tres estudios.

6.1.2 Submodelos de degradacion

Entre los datos experimentales disponibles sobre la degradacion de ETU, se encuentran
solamente dos a tres curvas para cada proceso que representan directamente la
disminucién de la concentracion de ETU en el tiempo. La variabilidad en las condiciones
experimentales para cada proceso por los tanto no era lo suficientemente amplia, ni
documentada, para un analisis cuantitativo del efecto de los factores de influencia o su
consideracion en los modelos respectivos. Por lo tanto, esta parte del presente trabajo se
concentré6 en una representacion adecuada de las dinamicas de los procesos de
degradacion. Correspondientemente, los modelos constituyen una versién basica y no
cumplen con los requerimientos mencionados en el inicio de este capitulo.

Validacion de las dinamicas

Un buen ajuste a datos experimentales representa una validacion importante de un
modelo dinamico. Sin embargo, también tiene que comprobarse que es superior a otros
modelos que se puedan utilizar para simular el proceso de interés, particularmente a la
cinética de primer orden.

El modelo de primer orden simula la dinamica de reacciones quimicas simples. Por eso
esta considerado como modelo estandar para procesos quimicos, y se aplica con
frecuencia indistintamente a datos experimentales de degradacion, sin consideracion de
los procesos individuales. Esta practica fue criticada por BEULKE & BROWN [2001] que
mostraron que los mecanismos subyacentes del proceso modelado pueden seguir otras
cinéticas. Los parametros obtenidos en un ajuste especifico de este tipo, particularmente
la semivida y el coeficiente de velocidad, entonces no cumplen con el propésito deseado,
el de representar el comportamiento observado y predecir concentraciones para puntos
de tiempo arbitrarios, pero mas bien suministran informacion desorientadora.

Sin embargo, mientras el modelo de primer orden puede ser inadecuado para la
simulacién de un cierto proceso de interés, cualquier modelo alternativo solamente se
puede considerar como preferible, cuando su representacion numérica de los
mecanismos del proceso sea mejor, y si es capaz de simular la dinamica del proceso vy
sus mecanismos dominantes correctamente. La Figura 5-12 y la Figura 5-16 presentan
una comparacion de la cinética de primer orden con los modelos de oxidacién vy
biodegradacion. La insuficiencia del modelo de primer orden para simular procesos de
degradacion de ETU es especialmente evidente en el caso de la oxidacion abidtica
presentada en la Figura 5-12, donde su grafico obviamente se desvia de las dinamicas
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observadas. Por otro lado, el ajuste de primer orden en la Figura 5-16 resulta
relativamente bueno. Sin embargo, los datos experimentales de la descomposicién de
ETU bajo condiciones bitticas, presentados en este grafico, reflejan los procesos de
sorcion, oxidacién abiotica y biodegradacion. Se ha demostrado anteriormente que los
dos primeros de estos procesos no presentan una dinamica de primer orden, lo que lleva
a la nocion de que el ajuste bueno de primer orden se consigui6 meramente por
casualidad. ETU se sorbe débilmente a suelos y la degradacion abidtica contribuye
menos del 5% a la degradacion total bajo condiciones bidticas [JACOBSEN & Boss| 1997].
Por lo tanto, la biodegradacion es el proceso dominante y determinante para la forma
grafica de la disminucion observada en la concentracion de ETU. Si la biodegradacion
sigue una cinética de primer orden, su aplicacion al proceso combinado resultaria en una
buena aproximacion y seria adecuada. Sin embargo, los datos presentados en la Figura
5-16 exhiben una desviacidn caracteristica de la cinética de primer orden en forma de
una ligera sigmoidalidad. FOMSGAARD [1997] mostrdé que esta sigmoidalidad se presenta
con mayor prominencia con contenidos de materia organica menores de aquellos
utilizados en la Figura 5-16, y que el modelo de primer orden por lo tanto seria menos
adecuado en estos casos. Eso indica, de acuerdo con BEULKE & BROWN [2001], que a
pesar del buen ajuste en el caso de la Figura 5-16, el modelo de primer orden no refleja
los mecanismos del proceso y por lo tanto no permite una prediccion valida de la
concentracion de ETU para momentos de tiempo arbitrarios.

Por otro lado, los submodelos de degradacion que se propusieron en este trabajo, no
solamente permiten un ajuste bueno, sino también reflejan correctamente las dinamicas
observadas y, en el caso de la biodegradacion, la sigmoidalidad en dependencia del
contenido de la materia organica.

Aplicabilidad a otros compuestos

Los modelos propuestos se desarrollaron a partir de consideraciones generales sobre los
mecanismos de los correspondientes procesos de degradacién. Eso permite su
adaptacion y aplicacion a la degradacion de otros compuestos en suelos, si se trata de
un proceso equivalente, y una validaciéon adicional del modelo con los datos
experimentales correspondientes. Sin embargo, las dependencias de algunos factores
de influencia, particularmente del pH, pueden resultar especificas para el compuesto.

Seguimiento para el desarrollo del modelo

El seguimiento incluye la incorporacion del efecto de factores ambientales,
particularmente el de la temperatura, del valor de pH, del contenido de agua y de otras
propiedades edaficas, como ya se realiz6é para el submodelo de sorcion. Para comprobar
la robustez de los submodelos de degradacién y para identificar e incluir las
dependencias de los factores de influencia, se sugiere hacer una validacion adicional con
datos experimentales para diferentes suelos y condiciones experimentales. Para poder
utilizar, con este fin, datos experimentales sobre la mineralizacion de ETU, como fueron
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presentados en FOMSGAARD [1997] y FOMSGAARD & KRISTENSEN [1999], se requiere una
extensiéon correspondiente del modelo de biodegradacion que representa la
descomposicion de los metabolitos de ETU y la formacion subsecuente de dioxido de
carbono.

6.2 Conclusion

En el capitulo 5, se propusieron modelos dinamicos para procesos de sorcién y
degradacion de ETU en ambientes naturales. El desarrollo de los modelos se basé en
suposiciones sobre los mecanismos respectivos. Estos se validaron con datos
experimentales que se obtuvieron de diferentes fuentes, alcanzando coeficientes de
determinacion de R?=0.97 para la sorcién, R?=1.0 para la fotodegradacion,
R? = 0.929 - 0.995 para la oxidacion abiética y R? = 0.999 para la biodegradacidn.

CUMPLIMIENTO CON OBJETIVOS

Sorcion. En el caso de la sorcion, los objetivos que se formularon en el capitulo 2.2 se
cumplieron en los cinco puntos. Sin embargo, los valores de los parametros del modelo
que se presentaron en el capitulo 5.2.5, se obtuvieron por ajuste manual y
correspondientemente no representan el mejor ajuste posible. Para una optimizacién
valida, se requieren por lo tanto mas datos experimentales, de preferencia dinamicos.
Aun asi, la simulacién exitosa de datos de sorcion a ocho suelos y de dos disefios
experimentales diferentes con solamente un conjunto de parametros demuestra que a
pesar de su simplicidad, el modelo es capaz de predecir eficazmente la sorcion de ETU a
suelos con composicién arbitraria. Sin embargo, queda la duda de que el ajuste exitoso
del modelo a los datos se debe a grados de libertad y no a suposiciones correctas. Para
excluir esta posibilidad y comprobar la robustez del modelo, se recomienda una
validacién adicional con datos dinamicos de sorcion para diferentes suelos, sorbatos y
condiciones experimentales.

Degradacion. En el caso de los submodelos de degradacion no se cumplié el objetivo
especifico numero cuatro (ver capitulo 2.2) debido a la escasez de datos experimentales
que reflejen la dependencia de la degradacion de factores ambientales. Sin embargo, la
simulacion exitosa de datos dinamicos sobre la degradacion de ETU en una variedad de
suelos y bajo diferentes condiciones experimentales demuestra que, a pesar de su
simplicidad, estos modelos son capaces de modelar eficazmente las dinamicas de
procesos de transformacion quimica de ETU, lo que indica que las suposiciones sobre
los mecanismos subyacentes fueron adecuadas.

CUMPLIMIENTO CON HIPOTESIS

Los modelos presentados en este trabajo se desarrollaron exclusivamente sobre la base
de consideraciones tedricas y un analisis numérico detallado de datos experimentales. El
hecho de que son capaces de representar cualitativamente las dinamicas de los
procesos modelados vy, en el caso de la sorcion, también cuantitativamente incluyendo
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los efectos de los factores de influencia, constituye una confimacién de la postulacion
formulada en la hipétesis, de que este tipo de procedimiento que combina un analisis
numérico con consideraciones teodricas rinde conocimiento adicional sobre los
mecanismos de los procesos investigados de esta manera. La justificacidon de esta
conclusion se basa en la superioridad de los modelos cinéticos sobre la cinética de
primer orden lo que se toma como una medida para su eficiencia. Sin embargo, también
tienen que comprobarse en contra de otros modelos que parecieran adecuados.

En el capitulo 2.3 se plante6 también la hipotesis de que una diferenciacion numérica
entre parametros que son especificos exclusivamente para el compuesto simulado y el
efecto que tienen factores ambientales en el proceso modelado lleve a la posibilidad de
aplicar el mismo modelo, con los mismos parametros y una certidumbre aceptable, a
datos experimentales obtenidos bajo diferentes condiciones, por ejemplo con respecto a
la composicion del sistema edafico, al tiempo de equilibrio o al rango de
concentraciones, siempre cuando estas condiciones estén lo suficientemente
documentadas y su efecto se considerd correctamente en el modelo. Esta hipdtesis se
validé con el submodelo de sorcién. Sin embargo, para llegar a una afirmacion al
respecto hace falta realizar mas aplicaciones a conjuntos de datos que representen
mejor la dinamica y el efecto de factores ambientales, también de otros compuestos.

LIMITACIONES

Las limitaciones de los modelos como se presentaron en este trabajo ya se discutieron a
detalle junto a la descripcion de su desarrollo y en el capitulo 6.1. Un punto importante
en este contexto es que estan consideradas las heterogeneidades de las propiedades
ambientales. Por lo tanto solamente aplican para ambientes, donde el promedio de estas
propiedades se halla dentro de un cierto rango. Casos de ambientes que manifiestan
propiedades extremas, como una constitucion monomineral de la fraccion de arcilla, no
se van a poder simular con igual certidumbre sin incluir consideraciénes adicionales en
las ecuaciones del modelo, como por ejemplo una expresion que represente la
distribucion de la superficie especifica de minerales de arcilla.

Otro problema presenta la imposibilidad de cuantificar la capacidad oxidativa y reductiva
de suelos de manera absoluta. La modelacion de la degradacién por procesos redox que
sea independiente de un muestreo en el sistema modelado por lo tanto presenta un reto.
El analisis de datos sobre la actividad y abundancia microbiana en dependencia de
diferentes factores ambientales se desarrollé con resultados positivos con respecto a la
predictabilidad de la capacidad degradativa de suelos bioactivos. Sin embargo, la
complejidad de la bioquimica que se presenta en estos sistemas bioactivas y la falta de
entendimiento que la acompana todavia en muchos aspectos, siempre va a llevar a una
incertidumbre de modelo mayor que para procesos abidticos.

Ademas, se limita la eficiencia del modelo con el procedimiento experimental que produjo
los datos en los que se basa su desarrollo. En el transcurso de este trabajo se manifesté
una variabilidad significativa en el planteamiento de investigaciones experimentales. El
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control y la variacion de posibles factores de influencia igual que una documentacién
detallada al respecto y una representacion de la dinamica del proceso facilitarian su
analisis cuantitativo y el desarrollo de su representacion numérica.

Finalmente, no se ha comprobado que una implementacion de las ecuaciones tal cual en
un modelo de transporte con el fin de emplearlas en campo, en la evaluacion de riesgo
ambiental, resulta en una certidumbre comparable a la que se consigue en su aplicacion
a experimentos del tipo batch. En este contexto se limita la eficacia del modelo a las
adaptaciones numéricas que se hacen para compensar para este deficit.

RECOMENDACIONES

En conclusion, se demostrd en este trabajo de investigacion el potencial que tiene el tipo
de modelo que se presentd aqui y la manera de su desarrollo. Adicionalmente a las
propuestas para un seguimiento del desarrollo de los submodelos especificos para ETU,
que se presentaron en el capitulo anterior, se sugiere entonces la aplicacion del mismo
procedimiento a otros compuestos que sean de interés, utilizando los submodelos ya
existentes para procesos correspondientes y desarrollando submodelos adicionales para
procesos que todavia no se han considerado, y contribuir a generar paulatinamente una
base de datos con ecuaciones y parametros compuesto-especificos que se podria
implementar en modelos de transporte. Ademas, se recomienda establecer
procedimientos para la planteacion de experimentos sobre procesos de transformacién
fisicoquimica para que permitan el analisis cuantitativo del efecto que tienen factores
ambientales en la dinamica y magnitud del proceso investigado.
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8. Anexo

Modelos como fueron implementados en Berkeley Madonna 8.3.18:

A Submodelo de SOrcioN........cccc i —————————— 153
B.1 Submodelo de fotodegradacion en agua...........ccccevriririirinnnnnnneneneenenne, 155
B.2 Submodelo de fotodegradacion en gel........ccccceeviiiiiiiiiiiiiicccssesssseeeeee, 156
C Submodelo de oxidacion abidtica...........ccccoviiiiiiiniiinn s 157

D Submodelo de Degradacidén bidtica.......ccccccueeceiiiiiiiieeccc s 159
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ANEXO A: SUBMODELO DE SORCION COMO FUE IMPLEMENTADO EN
BERKELEY MADONNA 8.3.18

{BM Parameters}
METHOD RK4
STARTTIME =0
STOPTIME=20
DT = 5e-4

{GENERAL PARAMETERS}
R=8.314

ETU g per mol =102.16
ETU pKa=7.1

{EXPERIMENTAL PARAMETERS}

Ms_g1=0.1

Vw_mi1 =1

ETU_ini_nmol1 = 0.97886

ETUin_mmol1 = ETU_ini_nmol1/1000000

T_gradC1 =25

T_gradK1 =T_gradC1+273.15

EqTime1=2

Ms g2=5

Vw_mi2 = 25

ETU_ini_nmol2 = 244.69

ETUin_mmol2 = ETU_ini_nmol2/1000000

T _gradC2 =10

T_gradK2 = T_gradC2+273.15

Csat_ETU_M2 = ((5.59864e+13*
exp(-
6786.36/T_gradK2)+30.96*T_gradK2))/
ETU_g_per_mol/1000

EqTime2=16

{SOIL PARAMETERS}
n=3

f_mo1[1] = 0.016
f_a1[1] =0.009

{SORPTION PARAMETERS}
b _mo_a=1.81829

KL_a = 5.69614e-6
¢c=0.41/0.05
pH_om_Ki=c*pH_om_Kn
pH_om_Kn = 3.35514
pH_ca Ki=c*pH_ca_Kn

{SORPTION FUNCTIONS}

Csat_ ETU_M1 = ((5.59864e+13*exp(-6786.36/T_gradK1)+30.96*T_gradK1))/ETU_g_per_mol/1000
b_a1[1..n]= pH_ca_Ki/(1+10**(ETU_pKa-pH1[i]))+pH_ca_Kn/(1+10**(pH1[i]-ETU_pKa))
gs_max1[1..n] = b_a1[i]*(f_a1[i]+b_mo_a*f_mo1]i])

Ss_max1[1..n] = gs_max1[i]*Ms_g1

Koc_mo1[1..n] = (pH_om_Ki/(1+10**(ETU_pKa-pH1[i]))+pH_om_Kn/(1+10**(pH1[i]-ETU_pKa)))
Kp_eq1[1..n]= Koc_mo1][i]*f_mo1][i]/Csat_ ETU_M1
p_cal[1..n] = -(Vw_mI1*KL_a*(Csat_ETU_M1+Ms_g1*f_mo1[i]*Koc_mo1[i}/Vw_mI1)+ETUin_mmol1+

Ms_g1*gs_max1[i])

pH1[1]1=6.2
K1[1]=0.03

f mo1[2] = 0.026
f a1[2] = 0.424
pH1[2] = 6.2
K1[2]=0.09

f mo1[3] = 0.107
f a1[3]1=0.491
pH1[3] =6.0
K1[3]=0.12

m=6

f_mo2[1] = 0.028

f_a2[1] = 0.036
pH2[1] = 6.9
K2[1]=0.17

f_mo2[2] = 0.003

f_a2[2] = 0.025
pH2[2] = 6.3
K2[2]=0.13

f_mo2[3] = 0.001

f_a2[3] = 0.021
pH2[3] = 6.4
K2[3]=0.06

f_mo2[4] = 0.028

f_a2[4] = 0.04
pH2[4] = 6.7
K2[4]=0.2

f_mo2[5] = 0.003

f_a2[5] = 0.03
pH2[5] = 5.5
K2[5]=0.08

f_mo2[6] = 0.009

f_a2[6] = 0.035
pH2[6] = 5.6
K2[6]=0.04

pH_ca Kn = 1.55878e-7
KL_mo =6.11681e-7

A_mo=32
A_a=0.009
E_mo=18621.2
E_a=1000.23
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Seq_a1[1..n] = -0.5*p_ca1[i]-0.5*sqrt((p_ca1[i]*p_ca1[i])-(4*gs_max1[i]*Ms_g1*ETUin_mmol1))
S2eq_mo1[1..n] = (ETUin_mmol1-Seq_a1[i])/(Vw_ml1/(Kp_eq1[i]*Ms_g1)+1)
Kd_eq_a1[1..n] = Seq_a1[i]*Vw_ml1/((ETUin_mmol1-Seq_a1[i]-S2eq_mo1[i])*Ms_g1)

b_a2[1..m]= pH_ca_Ki/(1+10**(ETU_pKa-pHZ2Ji]))+pH_ca_Kn/(1+10**(pH2[i]-ETU_pKa))

gs_max2[1..m] = b_aZ2[i]*(f_a2[i]+b_mo_a*f_mo2]i])

Ss_max2[1..m] = gs_max2[i|*Ms_g2

Koc_mo2[1..m] = (pH_om_Ki/(1+10**(ETU_pKa-pHZ2[i]))+pH_om_Kn/(1+10**(pH2[i]-ETU_pKa)))

Kp_eq2[1..m]= Koc_mo2[i]*f_moZ2[i]J/Csat_ETU_M2

p_ca2[1..m] = -(Vw_mI2*KL_a*(Csat_ETU_M2+Ms_g2*f moZ2[i]*Koc_mo2[i}/Vw_mI2)+ETUin_mmol2+
Ms_g2*gs_max2[i])

Seq_a2[1..m] = -0.5*p_caZ2[i]-0.5*sqrt((p_ca2[i]*p_caZ2[i])-(4*qs_max2[i]*"Ms_g2*ETUin_mmol2))

S2eq_mo2[1..m] = (ETUin_mmol2-Seq_aZ2[i])/(Vw_mI2/(Kp_eq2[i]*Ms_g2)+1)

Kd_eq_a2[1..m] = Seq_aZ2[i]*"Vw_mI2/((ETUin_mmol2-Seq_aZ2[i]-S2eq_mo2[i])*Ms_g2)

{ETU DISSOLVED}
d/dt (ETU_mmol1[1..n]) =-J_mo1][i] - J_a1[i]
INIT ETU_mmol1[1..n] = ETUin_mmol1

{SORPTION COMPARTMENTS}

d/dt (S_mo_mmol1[1..n]) = + J_mo1][i]
INIT S_mo_mmol1[1..n] =0

d/dt (S_ca_mmol1[1..n]) = + J_a1[i]
INIT S_ca_mmol1[1..n] =0

d/dt (S_mo_mmol2[1..m]) = + J_mo2][i]
INITS_mo_mmol2[1.m] =0

d/dt (S_ca_mmol2[1..m]) = + J_aZ2][i]
INIT S_ca_mmol2[1.m] =0

d/dt (ETU_mmol2[1..m]) =-J_mo2[i] - J_aZ2]i]
INIT ETU_mmol2[1..m] = ETUin_mmol2

{SORPTION FLOWS}

v_max_mo1 = A_mo*exp(-E_mo/(R*T_gradK1))
k_cal =A_a*T_gradK1*exp(-E_a/(R*T_gradK1))
v_max_mo2 =A_mo*exp(-E_mo/(R*T_gradK2))
k_ca2 =A_a*T_gradK2*exp(-E_a/(R*T_gradK2))

J_mo1[1..n] =v_max_mo1*Ms_g1*ETU_mmol1[i])/Vw_mI1*(Kp_eq1[i]*ETU_mmol1[i}/Vw_mI1-
S_mo_mmol1[i}/Ms_g1)/(KL_mo+(Kp_eqg1[il"ETU_mmol1[i}/Vw_mI1-S_mo_mmol1[i}/Ms_g1))
J_al[1..n] =k _ca1*(Kd_eq_al[i]*Ms_g1*ETU_mmol1[iJ/Vw_ml1-S_ca_mmol1[i])

J_mo2[1..m] = v_max_mo2*Ms_g2*ETU_mmol2[i//Vw_mI2*(Kp_eq2[i*ETU_mmol2[i}/Vw_mI2-
S_mo_mmol2[i]/Ms_g2)/(KL_mo+(Kp_eq2[i]*ETU_mmol2[i}/Vw_mI2-S_mo_mmol2[iJ/Ms_g2))
J_a2[1..m] = k_ca2*(Kd_eq_aZ2[i]*Ms_g2*ETU_mmol2[i]/Vw_mI2-S_ca_mmolZ2[i])
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ANEXO B.1: SUBMODELO DE FOTODEGRADACION EN AGUA COMO FUE
IMPLEMENTADO EN BERKELEY MADONNA 8.3.18

{BM Parameters}
METHOD RK4
STARTTIME =0
STOPTIME=30
DT =0.02

{Experimental Parameters}

wini_| =4

cETU INIT_mM = 6.3e-4

cACETONEIni_mM = 5*0.79/58.08*1000

dw_I=0.3

n=3

dt h[1]=4

dt_h[2]=12

dt_h[3]=26
wProbes_I[1..n]=step(dw_I/dt,dt_h[i])-step(dw_I/dt,dt_h][i]+dt)
ETUProbes_mmol[1..n]=step((dw_I*cETU_mM)/dt,dt_h[i])-step((dw_I*cETU_mM)/dt,dt_h][i]+dt)
actProbes_mmol[1..n]=step((dw_I*cACETONEact_mM)/dt,dt_h[i])-
step((dw_I*cACETONEact_mM)/dt,dt_h[i]+dt)
inactProbes_mmol[1..n]=step((dw_I*cACETONEinact_mM)/dt,dt_hli])-
step((dw_I*cACETONEinact._ mM)/dt,dt_hl[i]+dt)

{Model Parameters}
k_ETU_ACETONE = 0.411344
k_ACETONEreact = 4.11636e-5
F_ETU_ACETONE = 59523.5
Rf_ACETONEact = 0.541734

{Reservoirs}

d/dt (nETU_mmol) =-J_ETU
INIT nETU_mmol = cETU INIT_mM*w_I

d/dt (hnACETONEact_mmol) = - J_ACETONE + J_ACETONEreact -ARRAYSUM(actProbes_mmol[*])
INIT NnACETONEact_mmol = Rf ACETONEact*cACETONEini_ mM*w_|

d/dt (nACETONEinact_mmol) = + J_ACETONE - J_ACETONEreact -ARRAYSUM(inactProbes_mmol[*])
INIT NnACETONEinact_mmol = (1-Rf_ACETONEact)*cACETONEini_mM*w_|

d/dt (w_lI) =-J_water
INIT w_| = wini_|

{Flows}

J_ETU = cETU_mM*cACETONEact_ mM*k_ETU_ACETONE+ARRAYSUM(ETUProbes_mmol[*])
J_ACETONE = cETU_mM*cACETONEact mM*k_ETU_ACETONE*F_ETU_ACETONE
J_ACETONEreact = k ACETONEreact*cACETONEinact mM

J_water = ARRAYSUM(wProbes_I[*])

{Control Functions}

cACETONEact_mM = nACETONEact_mmol/w_]|
cACETONEinact_mM = nACETONEinact_mmol/w_|
NACETONEtot_mmol=nACETONEact_mmol+nACETONEinact_mmol
cETU_mM = nETU_mmol/w_|

cETU_Rf=cETU_mM/cETU INIT_mM*100
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ANEXO B.2: SUBMODELO DE FOTODEGRADACION EN GEL COMO FUE

IMPLEMENTADO EN BERKELEY MADONNA 8.3.18

{BM PARAMETERS}
METHOD RK4
STARTTIME =0
STOPTIME=100

DT =0.02

{EXPERIMENTAL PARAMETERS}

cETU INIT _ug cm2 =100

cETU INIT _umol_cm2=cETU INIT _ug_cm2/102.16
cACETONIini_ug_cm2 =100

cACETONIni_umol_cm2 = cACETONIini_ug_cm2/170.2108
A cm2=1

{MODEL PARAMETERS}
RfETUact = 0.127674
RfACETONact = 0.999146
k_ETU_ACETON = 0.750562
k_ACETONreact = 0.00228134
F_ETU_ACETON = 1.06445

kf ETUreact = 0.00707701
kb_ETUreact = 0.0934561
k_ETUact = 0.246465

{Reservoirs}
d/dt (nETU_umol) =-J_ETU - J_ETUreact
INIT nETU_umol = (1-RfETUact)*cETU INIT_umol_cm2 *A_cm2
d/dt (nETUact_umol) =+ J_ETUreact - J_ETUact
INIT nETUact_umol = RfETUact*cETU INIT_umol_cm2 *A_cm2
d/dt (nACETONact_umol) =-J_ACETON + J_ACETONreact
INIT NnACETONact_umol = RFACETONact*cACETONIni_umol_cm2 *A_cm2
d/dt (hnACETONinact_umol) =+ J_ ACETON - J_ACETONreact
INIT NnACETONinact_umol = (1-RfACETONact)*cACETONini_umol_cm2 *A_cm2

{Flows}

J_ETU =cETU_umol_cm2*cACETONact_umol_cm2*k_ETU_ACETON

J_ETUreact = cETU _umol_cm2*kf ETUreact-cETUact_umol_cm2*kb_ETUreact

J_ETUact = cETUact_umol_cm2*(k_ETUact+cACETONact_umol_cm2*k_ETU_ACETON)
J_ACETON = cETU_umol_cm2*cACETONact_umol_cm2*k_ETU_ACETON*F_ETU_ACETON
J_ACETONreact = k_ ACETONreact*cACETONinact_umol_cm2

{Control Functions}

cACETONact_umol_cm2 = nACETONact_umol/A_cm2
cACETONinact_umol_cm2 = nACETONinact_umol/A_cm2
cETU_umol_cm2 = nETU_umol/A_cm2
cETUact_umol_cm2 = nETUact_umol/A_cm2
cETUtot_umol_cm2 = (nETU_umol+nETUact_umol)/A_cm2
cETUtot_Rf=cETUtot_umol_cm2/cETU INIT _umol_cm2
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ANEXO C: SUBMODELO DE OXIDACION ABIOTICA COMO FUE
IMPLEMENTADO EN BERKELEY MADONNA 8.3.18

{BM PARAMETERS} {EXPERIMENTAL PARAMETERS AND FUNCTIONS}
METHOD RK4 Ms_g[1] = 604.5*(1-f_w) {INDEX 1: OXIC CONDITIONS}
STARTTIME =-0.01 Ms_g[2] = 602.5*(1-f_w) {INDEX 2: ANOXIC CONDITIONS}
STOPTIME = 50 T_gradC =20
DT =0.005 T_gradK = T_gradC+273.15
ETUin_OX_mmol = 0.00193916
{GENERAL ETUin_mmol[1] = ETUin_OX_mmol
PARAMETERS} ETUin_ANOX_mmol = 0.0019045
R=28.314 ETUin_mmol[2] = ETUin_ANOX_mmol
ETU_g_per_mol =
102.16 {WATER VOLUME}
INIT Vw_mlI[1..2] = 1600+Ms_g[i]*f w
{SOIL PARAMETERS} d/dt(Vw_ml[1..2]) = -ARRAYSUM(dVw3[*])
f mo =0.001 n = #Jtime(0)
f a=0.122 dVw[1..n] = (step(#JdVw(i),#Jtime(i))-step(#JAVw(i),#Jtime(i)+dt))/dt
pH = 5.72852 Vw_I[1..2] = Vw_mlI[i]/1000
f_w =0.200044
{SORPTION}
{SORPTION PARAMETERS}
¢=0.41/0.05 KL_mo = 6.11681e-7
pH_mo_Kn = 3.35514 A_mo=32
pH_a Kn =1.55878e-7 A a=0.009
ETU_pKa=7.1 E_mo=18621.2
b_mo_a=1.81829 E_a=1000.23

KL_a =5.69614e-6

{SORPTION FUNCTIONS}

Csat ETU_M = ((5.59864e+13*exp(-6786.36/T_gradK)+30.96*T_gradK))/ETU_g_per_mol/1000
pH_mo_Ki=c*pH_mo_Kn

pH_a Ki=c*pH_a Kn

b _a=pH_a Ki/(1+10**(ETU_pKa-pH))+pH_a_Kn/(1+10**(pH-ETU_pKa))

Koc_mo = (pH_mo_Ki/(1+10**(ETU_pKa-pH))+pH_mo_Kn/(1+10**(pH-ETU_pKa)))

gs_max =b_a*(f_a+b_mo_a*f_mo)

Ss_max[1..2] = gs_max*Ms_(g[i]

Kp_eq = Koc_mo*f mo/Csat ETU M

p_a[1..2] = -(Vw_mi[i]*KL_a*(Csat_ETU_M+Ms_g[i]*f_mo*Koc_mo/Vw_ml[i])+ETU_total_mmol[i]+Ms_g[i]*gs_max)
S_eq_a[1..2] = -0.5*p_ali]-0.5*sqrt((p_ali]*p_ali])-(4*gs_max*Ms_g[i]*ETU_total_mmol[i]))
S_eq_mo[1..2] = (ETU_total_mmol[i]-S_eq_ali])/(Vw_mlI[il/(Kp_eq*Ms_g[i])+1)

Kd_eq_a[1..2] = S_eq_a[i]*"Vw_ml[i}/((ETU_total_mmol[i]-S_eq_ali]-S_eq_mol[i])*Ms_(g[i])
v_max_mo = A_mo*exp(-E_mo/(R*T_gradK))

k_a=A_a*T_gradK*exp(-E_a/(R*T_gradK))

Kd_t[1..2] = ((S_a_mmol[i][+S_mo_mmol[i])/Ms_g[i])/(ETU_aq_mmol[i}/Vw_ml[i])

{SORPTION COMPARTMENTS}

INIT S_a_mmol[1..2] =0

dtS_a_mmol[1..2] = k_a*(Kd_eq_al[i]*Ms_g[i]*ETU_aq_mmol[i}/Vw_ml[i]-S_a_mmol[i])
d/dt (S_a_mmol[1..2]) = dtS_a_mmol[i]

INIT S_mo_mmol[1..2] =0
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dtS_mo_mmol[1..2] = v_max_mo*Ms_g[i]*ETU_aq_mmol[i}/Vw_ml[i]*
(Kp_eq*ETU_aq_mmol[i}/Vw_ml[i]-S_mo_mmol[il/Ms_g][i])/
(KL_mo+(Kp_eq*ETU_aq_mmol[i)/Vw_ml[i]-S_mo_mmol[i}/Ms_d[i]))
d/dt (S_mo_mmol[1..2]) = dtS_mo_mmol]i]

{ABIOTIC OXIDATION}

{OXIDATION PARAMETERS}

OHin_F_OX = 4.96808e-4 k ox R2=3.31034e-4

OH_ini_F[1] = OHin_F_OX k_ox_R[2] =k_ox_R2

OHin_F_ANOX = 2.66993e-4 k_ox_ETU =0.0571256

OH_ini_F[2] = OHin_F_ANOX gamma_ox = 0.758927

OH_ini_mmol[1..2] = OH_ini_F[i]*Ms_g[i] vmax_FE1 =2.01376e-6

k_ox R1=1.31546e-4 vmax_FE[1] = vmax_FE1

k ox R[1] =k _ox_R1 vmax_FE[2] =0

{COMPARTMENTS}

INIT OH_mmol[1..2] = OH_ini_mmol[i]

d/dt (OH_mmol[1..2]) = vmax_FE[i]*Ms_g[i]*f_a {FORMATION}
- k_ox_ETU*gamma_ox*OH_mM][i]**gamma_ox*ETU_mMI[i]*Vw_I[i] {ETU OXIDATION}
- k_ox_R[i]*OH_mM([i]*Ms_g[i*Vw_I[i] {ELSE OXIDATION}
- OH_mmol[il*ARRAY SUM(dVw[*])/Vw_ml[i] {SAMPLING}

OH_mM[1..2]=OH_mmol[i]/Vw_]I[i]

{ETU COMPARTMENT}
INIT ETU_aq_mmol[1..2] = ETUin_mmol[i]

dETU_aq_mmol[1..2] = - ETU_aq_mmol[i*ARRAYSUM(dVw[*])/Vw_mi[i] {SAMPLING}
- dtS_a_mmol[i] {ADSORPTION}
- dtS_mo_mmol[i] {PARTITIONING}

- k_ox_ETU*OH_mM][i]**gamma_ox*ETU_mM][i]*Vw_I[i] {ABIOTIC OXIDATION}
d/dt(ETU_aq_mmol[1..2]) = dETU_aq_mmol[i]
ETU_mM[1..2] = ETU_aq_mmol[i}/Vw_I[i]
ETU_total_mmol[1..2] = ETU_aq_mmol[i] + S_a_mmol[i] + S_mo_mmol[i]
ETU_OX_mM=ETU_mM[1]
ETU_ANOX_mM=ETU_mM][2]

{FIRST-ORDER FIT}
ETUin_10_mmol[1] = 0.00184465
ETUin_10_mmol[2] = 0.00179619
k_ ETU_10[1] = 0.00660822

k ETU_10[2] = 0.00218121

INIT ETU_10_mM[1..2] = ETUin_mmol[i/Vw_I[i]
d/dt (ETU_10_mM([1..2]) = -k_ETU_10O[]*ETU_10_mM[i]



ANEXO D:

IMPLEMENTADO EN BERKELEY MADONNA 8.3.18

{BM PARAMETERS}
METHOD RK4
STARTTIME = -0.01
STOPTIME =70

DT =0.01

{GENERAL
PARAMETERS}
R=8.314
ETU_g_per_mol =
102.16

{SOIL PARAMETERS}
f mo =0.001

f a=0.122

pH = 5.72852

f w =0.200044

{SORPTION}

{SORPTION PARAMETERS}

¢ =0.41/0.05
pH_mo_Kn = 3.35514
pH_a_Kn = 1.55878e-7
ETU_pKa=7.1

b mo a=1.81829
KL_a=5.69614e-6

{SORPTION FUNCTIONS}

{EXPERIMENTAL PARAMETERS AND FUNCTIONS}
Ms_g = 606*(1-f_w)

Vp_ml=Ms_g*f w

T_gradC =20

T_gradK = T_gradC+273.15

ETUin_mmol = 0.00192545

{WATER VOLUME}

n =#J301_time(0)

dVwl[1..n] = (step(#J301_dVw(i),#J301_time(i))-
step(#J301_dVw(i),#J301_time(i)+dt))/dt
dVw_ml = ARRAYSUM(dVw[*])

INIT Vw_ml = 1600 + Vp_ml
d/dt(Vw_ml) = -dVw_ml
Vw_| = Vw_ml/1000

KL_mo = 6.11681e-7
A_mo = 32
A_a=0.009

E_mo =18621.2
E_a=1000.23

Csat ETU_M = ((5.59864e+13*exp(-6786.36/T_gradK)+30.96*T_gradK))/ETU_g_per_mol/1000

pH_mo_Ki=c*pH_mo_Kn

pH_a Ki=c*pH_a Kn

b _a=pH_a Ki/(1+10**(ETU_pKa-pH))+pH_a_Kn/(1+10**(pH-ETU_pKa))
Koc_mo = (pH_mo_Ki/(1+10**(ETU_pKa-pH))+pH_mo_Kn/(1+10**(pH-ETU_pKa)))
gs_max =b_a*(f_a+b_mo_a*f_mo)

Ss_max = gs_max*Ms_g

Kp_eq = Koc_mo*f mo/Csat ETU M

p_a=-(Vw_mlI*KL_a*(Csat_ETU_M+Ms_g*f_mo*Koc_mo/Vw_ml)+ETU_total_mmol+Ms_g*qs_max)

S_eq_a=-0.5"p_a-0.5*sqgrt((p_a*p_a)-(4*gqs_max*Ms_g*ETU_total_mmol))
S_eq_mo = (ETU_total_mmol-S_eq_a)/(Vw_ml/(Kp_eq*Ms_g)+1)
Kd_eq_a=S_eq_a*Vw_ml/((ETU_total mmol-S_eq_a-S_eq_mo)*Ms_g)
v_max_mo = A_mo*exp(-E_mo/(R*T_gradK))

k a=A_a*T_gradK*exp(-E_a/(R*T_gradK))

Kd_t = ((S_a_mmol+S_mo_mmol)/Ms_g)/(ETU_aq_mmol/Vw_ml)

{SORPTION COMPARTMENTS}

INITS_a mmol =0

dtS_a_mmol = k_a*(Kd_eq_a*Ms_g*ETU_aq_mmol/Vw_mI-S_a_mmol)
d/dt (S_a_mmol) = dtS_a_mmol

INIT S_mo_mmol =0
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dtS_mo_mmol =v_max_mo*Ms_g*ETU_aq_mmol/Vw_ml*(Kp_eq*ETU_aq_mmol/V\w_mI-S_mo_mmol/Ms_g)/
(KL_mo+(Kp_eq*ETU_aq_mmol/Vw_mI-S_mo_mmol/Ms_g))
d/dt (S_mo_mmol) = dtS_mo_mmol

{ABIOTIC OXIDATION}

{OXIDATION PARAMETERS}

OHin_F = 4.96808e-4 k_ox_ETU =0.0571256

OH_ini_mmol = OHin_F*Ms_g gamma_ox = 0.758927

k_ox_R =1.31546e-4 vmax_FE =2.01376e-6

{COMPARTMENTS}

INIT OH_mmol = OH_ini_mmol

d/dt (OH_mmol) = vmax_FE*Ms_g*f_a {FORMATION}
-k _ox ETU*gamma_ox*OH_mM**gamma_ox*ETU_mM*Vw_| {ETU OXIDATION}
- k_ox_R*OH_mM*Ms_g*Vw_| {ELSE OXIDATION}
- OH_mmol*dVw_ml/Vw_ml {SAMPLING}

OH_mM = OH_mmol/Vw_|

{BIODEGRADATION}

{ORGANIC MATTER AS SUSTRATE} {ETU AS SUSTRATE}

mue_mo = 5.66861 mue_ETU = 0.738777

K_mo = 0.0313539 K_ETU = 2.03484e-4
gamma_ETU = 8.79527e-7

{DEATH}

d = 5.58625e-5

beta = 95398.7

{MICROBIAL ACTIVITY}
INIT m = Ms_g/beta*(mue_mo/d*f_mo/(K_mo+f_mo)-1)

dm_mo = m*mue_mo*f_mo/(K_mo+f_mo) {GROWTH ON SOM}
dm_ETU = m*mue_ETU*ETU_mM/(K_ETU+ETU_mM) { GROWTH ON ETU}
dm_d = m*d*(1+beta*m/Ms_gqg) {DEATH}

d/dt(m) =dm_mo + dm_ETU - dm_d

{ETU COMPARTMENT}
INIT ETU_aq_mmol = ETUin_mmol

dETU_aq_mmol = - ETU_ag_mmol*dVw_ml/Vw_ml {SAMPLING}
- dtS_a_mmol {ADSORPTION}
- dtS_mo_mmol {PARTITIONING}
- k_ox_ETU*OH_mM**gamma_ox*ETU_mM*Vw_| {ABIOTIC OXIDATION}

- m*gamma_ETU*mue_ETU*ETU_mM/(K_ETU+ETU_mM) {BIODEGRADATION}
d/dt(ETU_aqg_mmol) = dETU_aq_mmol
ETU mM=ETU_aq_mmol/Vw_|I
ETU_total mmol = ETU_aq_mmol + S _a _mmol + S_mo_mmol

{FIRST-ORDER FIT}
ETUin_10_mM = 0.00115
k_ETU_10 = 0.041837

INIT ETU_10_mM = ETUin_10_mM
d/dt (ETU_10_mM) = -k_ETU_10*ETU_10_mM



	Portada

	Contenido
	1. Introducción
	2. El Proyecto de Investigación del Presente Trabajo
	3. Etilentiourea (ETU)
	4. Procesos de Transformación Fisicoquímica y su Modelación
	5. Modelo Generalizado de Transformaciones Fisicoquímicas
	6. Evaluación
	7. Referencias
	8. Anexo

