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Resumen

El trabajo presentado en esta tesis fue originado por €l interés de entender como las interacciones de
atrazina con materia organica pueden afectar la atenuacion natural de este herbicida en suelo. Se
investigo el efecto de los componentes del suelo en los procesos de adsorcién y mineralizacion de
atrazina en suelos agricolas; asi como € efecto de la concentracion de sdes de Nay Ca en la
conformacion y composicién de materia organica (M.O.) y en la capacidad de adsorciony desorcion

de atrazina. El trabajo se realizo en tres etapas.

La primera etapa consistio en la evaluacion de la adsorcion y mineraizacion de atrazina y su
relacion con pardmetros de suelos del Distrito de Riego 063 (DR 063), Guasave, Sinaloa. Se evaluo
la adsorcion y la mineralizacion del herbicida aplicando las guias recomendadas por |a Organizacion
para la Cooperacion y € Desarrollo Econémico (OCDE) y utilizando atrazina con trazador
radiactivo (*C-atrazina). Los resultados muestran coeficientes de adsorcion de atrazina en el rango
de 0.18y 1.54 L kg?, con un promedio de 0.49 L kg* y vidas medias por mineralizacion entre 0.76
y 25.32 a, con un promedio de 4.93 a. Las isotermas de adsorcién del herbicida fueron linealesy los
coeficientes obtenidos estén en € intervalo de los valores reportados en la literatura para adsorcion
de atrazina en suelos agricolas. La mineralizacion del herbicida fue relativamente lenta, 1o cua es un
indicador de la falta de microorganismos degradadores de este herbicida en las muestras de suelo,
debido probablemente a que no ha sido aplicado en afios recientes. El andlisis de correlacion entre la
atenuacion natural de atrazina y parametros del suelo, muestran una relacion negativa entre la
adsorcion y la profundidad del suelo asi como entre la mineralizacion de atrazinay el contenido de
M.O., la concentracién de amonio y la conductividad eléctrica, indicando una mayor movilidad y

vida media del herbicida con €l incremento de las concentraciones de tales parametros.

En la segunda etapa se investigo el efecto del incremento en la concentracion de sales de Nay Ca
en un &ido humico comercial (Sigma-Aldrich) purificado y su efecto en la adsorcion de atrazina.
Las soluciones de trabajo consistieron en 0.5 g L™ de &cido himico Aldrich purificado (AHAP) y
diferentes concentraciones de sales de NaCl, CaCh y NaCHCaCl, (relacion 5 a 1, en base molar), 1,
10, y 100 mM, respectivamente. El rango de concentraciones de atrazina utilizado en los
experimentos de adsorcion fue de 0.01 a 10 mg LY. A través de microscopia dectrénica de
transmision (TEM) y microscopia de fuerza atbmica (AFM) se evalué la evolucién de la
aglomeracion del AHAP por los cambios en la concentracion de sales y con espectroscopia

infrarroja con transformada de Fourier (FTIR, por sus siglas en inglés) se evaluaron los cambios en
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los grupos funcionales del AHAP como indicadores de los mecanismos que originan su
aglomeracion. La aglomeracion del AHAP se favoreci6 a incrementar la concentracion de las sales,
principalmente en presencia de Ca. A salinidades bajas, se observé el inicio de la aglomeracién del
AHAP, @ cua formo estructuras de forma lineal y globular congtituidas por particulas esféricas o
unidades estructurales de ~ 35 nm de didmetro. Al incrementar la salinidad se observd un
incremento en la aglomeracion de las particulas de AHAP, presentandose aglomerados mas densos,
gue a su vez, también estaban constituidos por las mismas unidades estructurales. En particulas de
AHAP > 0.45 ym y a sdlinidad ata (100 mM) la adsorcion de atrazina fue menor que a bgas
salinidades (1 y 10 mM), aln cuando la masa de AHAP disponible para la adsorcion fue menor. El
incremento de la salinidad favorecié la aglomeraciéon del AHAP e inhibié la adsorcion de atrazina en
el AHAP.

L os resultados obtenidos en |a etapa dos se utilizaron parcialmente para la investigaron de latercera
etapa. Se evadud € efecto del incremento de la concentracion de sales de sodio y calcio en las
cinéticas e isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina en suelos agricolas. Se utilizaron tres
suelos del Distrito de Riego 063 (DR 063), Guasave, Sin., yun suelo del Distrito de Temporal
Tecnificado 002 (DTT 002), Cardenas, Tab. Los experimentos se llevaron a cabo adiferentes
concentraciones de sales de Nay Ca, en la solucion del suelo. El incremento de la concentracion de
Na (8mM) con Ca como electrolito de referencia (10 mM), afectd el tiempo requerido para alcanzar
el equilibrio de adsorcion de atrazing, € cual fue de ~ 24 h. En presencia de Ca (10 mM) como
unico electrolito de referencia en la soluciéon del suelo, el tiempo para alcanzar € equilibrio de
adsorcion fue de ~ 5 h. Asmismo € incremento de Na favorecio la capacidad de adsorcion e
inhibié ladesorcién de los suelos, respectivamente. Sin embargo, el incrementar la concentracion de
Na(a39 mM) y Ca(a58 mM) no afect6 e tiempo requerido para alcanzar el equilibrio de adsorcion
y la capacidad de adsorcion de los suelos. Las isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina se
gjustaron a modelo de adsorcion de Freundlich. Los porcentgjes de adsorcion y desorcion de

atrazina en los suelos fueron de 23 a 32% y de 34 a 48%, respectivamente.

El efecto de la concentracion de sales en la adsorcién de atrazina en suelos o componentes
especificos del suelo es complgjo, y depende tanto de la naturaleza del medio adsorbente como del
tipo de sales involucradas. Ejemplo de ello es e aumento parcial en la adsorcién de atrazina en los
suelos estudiados y la inhibicion de la adsorcion del herbicida en AHAP por e incremento de la
concentracion de sales. El incremento de la adsorcion de atrazinacon la sdinidad indicaque laM.O.

del suelo no fue € principal adsorbente involucrado en la adsorcion del herbicida
vi
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1 Introduccién

En México, las principales causas de la degradacion de suelos son las actividades agricolas y
pecuarias. La degradacion quimica es el proceso dominante de degradacion de suelos (17.8% de la
superficie nacional), siendo la disminucion de la fertilidad, originada por la disminucion de los
elementos minerales y de la materia organica disponible en el suelo (16. 6%), y la sainizacion de
suelos (0.6%) los tipos dominartes (Semarnat, 2009). El Distrito de Riego 063 (DR 063) es un
reflgjo de lo que pasa con los suelos en e pais. En e afio de 1991 se reportaban 8,680 ha afectadas
por sales mientras que para e afo 2001 la superficie afectada fue de 19,209 ha (17.6% de la
superficie agricola) (CNA-IMTA, 2001). En el 2008 se aplicaron en este distrito mas de 800
toneladas de plaguicidas (IMTA, 2008) y actualmente poco se sabe sobre € destino ambiental de
estos compuestos

La identificacion y evaluacion de la contaminacion del suelo y cuerpos de agua por la frecuente
aplicacién de agroguimicos en zonas agricolas, deberia ser uno de los principales temas por
considerar en las politicas de sustentabilidad ambiental. Asi también deberia ser prioritario el
desarrollo e implementacion de soluciones para mejorar € estado actua del ambiente y no
comprometer la calidad de vida de las generaciones futuras. Sin embargo, para ello se requiere
conocer los mecanismos de interaccion de los agroquimicos con las matrices que los contienen y €
efecto de factores fisicos, quimicos y biolégicos en e transporte y destino ambiental de tales

compuestos.

La mayoria de los estudios existentes sobre plaguicidas en € suelo se han enfocado a los procesos
de transporte, adsorcién y biodegradacion. Sin embargo, existen pocos estudios sistematicos que
consideren € efecto de las actividades antropogénicas, a través de cambios en la concentracion de
los componentes del suelo, en los procesos de adsorcion-desorcion y degradacion de plaguicidas.
Asimismo, existe una carencia de modelos tedricos y conceptuales que describan el efecto de
pardmetros del suelo en los procesos de adsorcién y degradacion. Por ello es importante investigar
sistematicamente € efecto de los componentes del suelo en la estructura y composiciéon de las
principal es fracciones adsorbentes del suelo, para asi conocer |os mecanismos de interaccion y poder
desarrollar modelos que describan de mejor manera el comportamiento de los plaguicidas. Un mejor
entendimiento de los cambios en la composicion y estructura de la materia organica, por cambios en

la concentracién de sales en la solucion del suelo, permitiran entender de mejor manera los procesos
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de adsorcién de plaguicidas en la fraccion orgénica del suelo y formular escenarios mas realistas

sobre la lixiviacion de plaguicidas en suelos agricolas

11.  Objetivos
El objetivo de este estudio es nvestigar € efecto de la concentracién de sales en los procesos de
adsorcion y mineralizacion de atrazina en suelos agricolas; asi como las implicaciones referentes ala

contaminacion de cuerpos de agua.
L os objetivos especificos son:

1. Investigar la adsorcién y mineralizacion de atrazina y la relacion con propiedades de suelos

agricolas.

2. Evauar d efecto de la salinidad en la conformacion y composiciéon de la materia organicay

en la adsorcion de atrazina.
3. Evauar € efecto de lasalinidad en la adsorciony desorcionde atrazina en suelos agricolas

12. Hipotesis
El incremento de la salinidad del suelo inhibe la adsorcion-desorciény mineraizacién de atrazina,
debido a cambios enla conformacion y estructura de la materia organica, incrementando € riesgo de

contaminar €l agua subterranea.

Latesis esta integrada por siete capitulos. En los capitulos 1,2, 6 y 7 se presenta la introduccion,
antecedentes, conclusiones y recomendaciones y referencias, respectivamente. En e capitulo dos se
presenta una revision de la literatura; se hace una introduccion a bs conceptos de adsorcion y
mineralizacion de plaguicidas en suelos y se describe sus relacion con los componentes del suelo.
Asimismo, se hace una descripcion de los mecanismos que rigen la estabilidad, agregacion y
depositacion de particulas en sistemas acuosos y su relacion con la concentracion de sales El
capitulo tres ha sido publicado, como articulo técnico, en la Revista Mexicana de Ciencias
Geologicas. En € se investiga la adsorcion y mineralizacion de atrazina y su relacion con
componentes del suelo. Encontrando que la adsorcion de atrazina se relaciona de manera positiva
con la materia organica. Por lo que en € capitulo cuatro, se investiga € efecto de la salinidad en la
aglomeracion y composicién de la materia organica, asi como en la adsorcion de atrazina.

Encontrando que la salinidad favorece la aglomeracion de la materia organica e inhibe la adsorcion
13



de atrazina. Para saber si se presentaba € mismo efecto en suelos, en € capitulo cinco se evaluo el
efecto de la sdinidad en la adsorciény desorcion de atrazina en suelos agricolas. Encontrando un
efecto inverso, la adsorcion se favorecié a incrementar la salinidad. Los capitulos cuatro y cinco
serén enviados a las revistas Environmental Toxicology and Chemistry y a la Revista Internacional
de Contaminacién Ambiental, respectivamente, para su posible publicacion como articul os técnicos.
En e capitulo seis se presentan las conclusiones generales de la tess, haciendo referencia a los
resultados de todos los capitulos. Se concluye que la salinidad inhibe la adsorcién de atrazina en
materia organica y la favorece en suelos agricolas, por lo que en lo suelos estudiados la adsorcion

del herbicida es principalmente controlada por la fraccion inorganica de los suelos.

14



2 Antecedentes

El uso de plaguicidas en la agricultura juega un papel esencial para e control de las plagas y
enfermedades de las plantas. Sin embargo, produce efectos indeseables para e ambiente tales como
la destruccion de especies no blanco, € desarrollo de inmunidad por las plagas, la acumulacion en la
cadena alimenticia, asi como la acumulacion en cuerpos de agua (Barcel6 y Hennion, 1997; Gilliom
et al., 2006). En € suelo, la concentracion de plaguicidas disminuye con € tiempo, debido a
escurrimientos superficiales y lixiviacion asi como por transformaciones quimicas, fisicas y
biolégicas. Esta disminucion en la concentracion de los componentes originales a través del tiempo
ha sido referida a menudo como disipacion (Nash, 1988). En la Figura 1 se muestran los principales

procesos que rigen la dinamica de los plaguicidas en € suelo.
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Figural Procesos que rigenladindmicade plaguicidas en d sudlo.

21 Atrazina
Es un herbicida pre y post emergente usado para el control selectivo de malezas, principalmente en
cultivos de maiz, sorgo y cafla de azicar. Uno de los nombres comerciales de la atrazina es
Gesaprim y su nombre quimico, segiin la Unién Internacional de Quimica Puray Aplicada (IUPAC,
por sus siglas en inglés), es 6-cloro-N2-etil-N4-isopropil-1,3,5-triazina-2,4-diamina. Este herbicida
se desarroll6 e introdujo a mercado en los afios 1950's y actualmente se utiliza en varios paises
debido a su bajo costo y a su efectividad para evitar la pérdida de los cultivos por la proliferacion de

hierbas. La atrazina es un herbicida que pertenece a grupo de las triazinas. La formula estructural de
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lamolécula de atrazina se presenta en la Figura 2. Laatrazina es moderadamente soluble (33 mg L'h)
y moderadamente hidrofébica (log Kow = 2.61); no presenta hidronacién de manera significativa a
valores de pH dos unidades o més arriba de su pK, de aproximadamente 1.7. Asimismo, presenta
hidronacion de manera significativa solo a pH bagjo <~3.7) y es propenso a adquirir un caracter
ligeramente polar en soluciones acuosas. Los principales productos de degradacion de atrazina son
hidroxiatrazina, desisopropilatrazinay desetilatrazina (Devitt y Mark 1998; ATSDR 2004).
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Figura2 Férmulaestructural de la moléculade atrazina.

22.  Factores queafectan la adsorcion y degradacion de plaguicidas en suelo
La capacidad de adsorcion y la vida media de plaguicidas son propiedades que determinan la
movilidad y persistencia de plaguicidas en el ambiente. A continuacion se hace una descripcion de
algunos de los principales factores que influyen en la adsorciéon y degradacion de plaguicidas en

suelo.

Transporte. El transporte de plaguicidas puede ocurrir a través de diferentes rutas, incluyendo la
migracion con agua en estado disuelto o suspendido, adsorbido a particulas de suelo o con aire en
estado de vapor. Sin embargo, desde € punto de vista de la contaminacion del agua subterranea, el
movimiento de plaguicidas con el flujo de agua es el de mayor importancia. Desde el punto de vista
superficial, cuando los aportes de agua exceden la capacidad de infiltracion del suelo, los
escurrimientos son la principal ruta para la pérdida de plaguicidas del suelo. La capa de suelo que
interactUa con e escurrimiento es de alrededor de 2 a 10 mm. Los plaguicidas en esta capa se
disipan a través de los procesos de volatilizacion, fotdlisis, lixiviacion y degradaciéon. Los
plaguicidas con solubilidades menores a 2 mg L™ se transportan principalmente adsorbidos a
particulas de suelo suspendidas (Wauchope, 1978). Dos procesos de particular importancia en €l

movimiento de solutos disueltos a través del subsuelo son la adveccion 'y dispersion.

Adveccién. Es e proceso por € cua los solutos son transportados por e flujo de agua (Freeze y

Cherry, 1979).
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Dispersion. Combina efectos de difusién molecular, causados por gradientes de concentraciones, y
mezclado mecanico (dispersion hidrodindmica) causado por € flujo a través del medio poroso. La
difusion molecular ocurre como resultado del movimiento térmico de las moléculas. La dispersion
hidrodinamica es atribuida a la no uniformidad de la distribucion de velocidades, que resultan del
flujo através de poros de diferentes tamafios y de complejas geometrias del sistema poroso (Nielson
y Biggar, 1961; Biggar y Nielson, 1962; citados en Honeycutt y Schabacker, 1994.). En la Figura 3
se esquematiza € proceso de dispersion.
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Figura3 Dispersion mecanicaA y B; difusion molecular C (adaptado de Frezze y Cherry, 1979).

Adsorcion y desorcion. La adsorcion es la acumulacion de una especie quimica en la intercara de
una fase sdlida y una acuosa. La especie quimica que se acumula es llamada adsorbato y la
superficie donde la acumulacion se lleva a cabo se llama adsorbente. La desorcion es € proceso
inverso. Laadsorcion y desorcion de plaguicidas en suelos depende de las propiedades del adsorbato
y @ adsorbente; asi como de las condiciones fisicas, quimicas y bioldgicas bagjo las cuaes se lleva a
cabo € proceso (Sposito, 1989). La adsorcion puede ser lineal, cuando ocurre en una superficie
infinita de potencial uniforme, o no linea cuando hay limitaciones en e nimero de sitios
disponibles o si la superficie tiene un potencia de adsorcién feterogéneo (Xing et al., 1996). La
influencia de la adsorcion en la degradacion de compuestos organicos es confusa. La mayoria de las
investigaciones reaizadas sobre este tema sugieren que la adsorcién de compuestos organicos a
materiales del suelo reduce la velocidad de biodegradacion. Esto, bajo la hipétesis de que solamente
los compuestos en solucién pueden ser utilizados por los microorganismos y por tanto, los
compuestos adsorbidos no estan biodisponibles para que ocurra la biodegradacion (Barbash y Resek,
1997). Jeong-Hun et al. (2003) estudiaron la mineralizacion de atrazina adsorbida en suelo y en
soluciones agua-arcilla, encontrando que en algunos casos la degradacion solo ocurre en la fase

liquida, y en otros, que en € suelo que presentd la concentracién mas alta de atrazina adsorbida se
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observo un incremento en la cinética de mineralizacion del herbicida. La posible explicacion a dicho
incremento es que las bacterias accedieron a las regiones donde atrazina estaba adsorbida y que las
concentraciones encontradas dieron soporte a las altas cinéticas de mineralizacion presentadas. Los
factores considerados a contribuir en la biodisponibilidad de atrazina adsorbida fueron: la alta

concentracion de atrazina adsorbida, la quimiotaxis y la adsorcion de microorganismos al suelo.

Degradacion. Previo a los afios 1960's se suponia que los plaguicidas aplicados a suelo
experimentaban degradacion completa de su ingrediente activo, principamente a través de la accién
de los microorganismos del suelo. Sin embargo, la deteccion de plaguicidas en lugares remotos a las
zonas donde se aplicaron inicialmente (Majewski y Capel, 1995; citado en Barbashy Resek, 1997) e
investigaciones de estos compuestos en agua y suelo (Walker et al., 1983; Nair y Schnoor, 1992;
Alexander, 1994) han demostrado que agunos de ellos son mucho més resistentes de lo que

originalmente se esperaba.

La degradacion de plaguicidas puede llevarse a cabo a través de reacciones biolégicas y quimicas.
La degradacion biologica o biodegradacion ocurre a través de la actividad microbiana y es
considerada €l principal proceso por € cual se transforman los plaguicidas en e suelo. Durante la
biodegradacién, los microorganismos pueden utilizar los plaguicidas como fuente de energia y de
nutrientes. La biodegradacion se define como la reduccion de la complgidad de compuestos
quimicos. Asimismo, la degradacién completa del compuesto quimico a productos inorganicos se
conoce como minerdizacion. Dependiendo de las condiciones donde se desarrollan los
microorganismos, la biodegradacion puede ser aerobia 0 anaerobia. La degradacion aerobia es un
proceso de oxidacion catalitico donde los microorganismos tienen como Ultimo aceptor de
electrones a oxigeno. En la degradacion anaerobia los microorganismos tienen como ultimo aceptor
de eectrones a compuestos como nitratos, sulfatos y dioxido de carbono (Alexander, 1994). La
degradacion quimica de plaguicidas puede llevarse a cabo en forma tanto disuelta como adsorbida a
superficies solidas, mediante reacciones redox, fotdlisis e hidrolisis, siendo las dos primeras las méas
frecuentes en agua y sedimentos (Honeycutt y Schabacker, 1994). La degradacién de plaguicidas en
condiciones anaerdbicas es mas lenta que en condiciones aerébicas (Nair y Schnoor, 1992). Druliner
(1989) reportd este mismo comportamiento para atrazina en agua subterrédnea y observo una
correlacion inversa entre las concentraciones de atrazina y oxigeno disuelto. La degradacion de
atrazina puede ocurrir bajo diferentes condiciones redox, de -2400 a 400 mV, las cuales comprenden
estados redox caracteristicos de escenarios anaerobicos y aerdbicos, respectivamente (Crawford et

al., 2000).
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Temperatura. Uno de los factores mas importantes involucrados en las interacciones suelo-
plaguicidas, es latemperatura (Li et al., 1996). Elevadas temperaturas tienden a acelerar la desorcion
de compuestos orgénicos en suelos (Young y Weber, 2005). GonzdezPradas et al. (2000)
investigaron e efecto de la temperatura (15°C y 35°C) en la adsorcién de paraguat y atrazina sobre
minerales arcillosos, encontrando que para paraguat no existe un efecto claro sobre la adsorcion. Sin
embargo, la adsorcién de atrazina disminuyé con e aumento de la temperatura. Este mismo
comportamiento fue mostrado por Urefia-Amate et al. (2004) y Kovaios et al. (2006), en estudios
realizados sobre adsorcion de atrazina en kerolitay silica gel, respectivamente, en el rango de 10 a

40°C, encontrando que a temperaturas mas bajas se favorece la adsorcion del herbicida

La dependencia de la vida media de los plaguicidas respecto a la temperatura puede ser representada

através de la ecuacion de Arrhenius (ecuacion 1) (Rochay Walker, 1995; Wu 'y Nofziger, 1999).
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donde t,/*" es una vida media de referencia, determinada a una temperatura de referencia Trer, Ea €S

la energia de activacion de los compuestos reaccionantes, R es la constante universal de los gases 'y
T es la temperatura del suelo, en grados Kelvin. La ecuacion de Arrhenius es vdida solo para
temperaturas entre 10 y 50°C, donde las enzimas de los microorgani smos degradadores son estables
(Paul y Clark, 1989; Tabatabai, 1994). Cuando la temperatura es mayor a 50°C, la degradacion
disminuye debido a la inactivacion de las enzimas; la ecuacion de Arrhenius no predice ésta
disminucién, por lo tanto sdlo es apropiada para temperaturas inferiores a 50°C (Wu y Nofziger,
1999).

pH. Los plaguicidas con constantes de equilibrio idnicas cercanas a rango de pH del suelo
presentan coeficientes de adsorcion que son sensibles al pH. Las especies anidnicas (de écidos)
tienen bajos coeficientes de adsorcion debido a que son repelidos por las cargas negativas de las
superficies del suelo, mientras que las especies catidnicas (de bases) son fuertemente adsorbidas y
generamente presentan una mejor correlacion con € contenido de arcilla que con e de materia
organica. Ejemplo de ello son algunas triazinas, que incrementan sus coeficientes de adsorcion en
suelos acidos (Honeycutt y Schabacker, 1994).

Cambios en el pH del suelo también pueden influenciar las velocidades y rutas de degradacién de

plaguicidas, tanto de manera directa, a través de cambios en la concentracion de los reactivos, o

19



indirectamente a través del efecto del pH sobre los microorganismos o las superficies involucradas.
La hidrdlisis es una de las principales reacciones quimicas influenciadas por los cambios en € pH,
en la cua un componente de la molécula de plaguicida es remplazado por un grupo hidroxilo. Hance
(2006) investigd € efecto del pH en la degradacion de atrazina en dos suelos, encontrando que la
degradacion del herbicida aumenta ligeramente con el aumento del pH en un suelo y en € otro, la
degradacion disminuye. Tyess et al. (2006) reportd una correlacion positiva entre la mineralizacion
de atrazinay e pH del suelo (en € rango de 5.5 a 7.3) mientras que a pH mayor a 8.3 no hubo

mineralizacion de atrazina.

Materia Organica (MO). La materia organica puede estar presente tanto en la fraccidn solida como
en lafraccion liguida del suelo y puede asociarse a los herbicidas. LaMO es € principal adsorbente
de compuestos organicos en el suelo, siemprey cuando su fraccion masa de carbon organico exceda
el 0.1% del peso total del suelo (McCarty et al., 1981).

El incremento en la capacidad de adsorcién de compuestos organicos hidrofobicos se da por €

aumento de la aromaticidad y disminucion de la polaridad en la MO del suelo. En la mayoria de los
suelos, la dindmica de los procesos de adsorciéndesorcion es regida por la rapidez con que los
compuestos organicos hidrofébicos acanzan la MO y/o son transportados a través de €lla; asi como
por la rapidez con gue las reacciones de adsorcién-desorcion ocurren una vez que los compuestos
alcanzan los sitios activos (Young y Weber, 1995). La MO es un adsorbente dual (Xing et al.,
1996); la adsorcién ocurre por mecanismos de particion y por adsorcion sobre sitios especificos o
huecos. Los huecos son conceptualizados como sitios especificos dentro de la matriz de la MO,

donde la complegacion del adsorbato sigue e comportamiento de las isotermas de Langmuir y existe
un grado de especificidad. En e mecanismo de particion, €l coeficiente de actividad del adsorbato,
bajo condiciones diluidas, es independiente de la concentracion, resultando en una isoterma linea y
ausencia de competencia entre los solutos adsorbidos. Warntting et al. (2005) reportdé que la
adsorcion de atrazina en suelo se ve favorecida por la presencia de MOD a concentraciones de
carbono orgénico disuelto (COD) inferiores a 25 mg COD L™ . Sin embargo, a concentraciones
mayores, la formacién de complegjos entre MOD y atrazina inhiben la adsorcion del herbicida a
suelo; esto siempre y cuando la MOD no sea adsorbida a suelo (BertHur et al., 2003).

Humedad. L os ciclos de secado e hidratacion de suelos pueden causar cambios en la estructura de la
materia organica del suelo, manifestados principalmente por el cambio en las estructuras (de lineales

a enrolladas) de los compuestos himicos (Conte y Piccolo, 1999; Hosse y Wilkinson, 2001).
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Muestras de suelos secadas a aire presentan mayores capacidades de adsorcion que las muestras que
son mantenidas a humedad de campo, debido a que € secado origina regiones hidrofdbicas en la
interfase aire-suelo y grupos funcionales hidrofilicos en e interior de los agregados del suelo
(Shelton et al., 1995; citado en Tabatabai y Sparks, 2005). Este regjuste de la estructura de la
materia organica probablemente hace més lenta la penetracion de agua a interior de la materia
organica, limitando la competencia entre moléculas de agua y de compuestos organicos no polares,
por los sitios de adsorcién y proporcionando asi una capacidad adicional de adsorcion para
compuestos organicos hidrofobicos (Rutherford y Chiou, 1992). Shelton et al. (1995) reportaron que
los ciclos de secado e hidratacion del suelo incrementan la adsorcion de atrazina. Posteriormente,
Koskinen y Rochette (1996) reportaron que la desorcién de atrazina en suelos no saturados aumenta

con €l incremento del contenido de agua en € suelo.

La humedad del suelo también es un factor importante en la degradacién de herbicidas (Walker et
al., 1983). Garcia-Valcarcel y Tadeo (1999) reportaron que las cinéticas de degradaciéon de

hexazinonay simazina se incrementan a aumentar el contenido de agua en el suelo.

Concentracion del adsorbato. Cuando surgen limitaciones en las velocidades de adsorcion a causa
de los procesos de difusion, se presentan coeficientes de adsorcion decrecientes. En sistemas agua-
suelo, a incrementar la concentracion de los compuestos organicos hidrofébicos aumenta €l
coeficiente de difusion de dichos compuestos, asi como la velocidad de adsorcion (Braida et al.,
2001). Esto indica que el equilibrio de adsorcion es alcanzado méas rapidamente cuando la
concentracion del soluto aplicado es mayor. Este mismo comportamiento se ha manifestado en
estudios de adsorcion de atrazina en suelos (Dehghani et al., 2005). Otra razén por la cual puede
aumentar la velocidad de adsorcion con € incremento de la concentracion del soluto, puede
establ ecerse en base a las similitudes entre |os procesos de adsorcion en suelosy los llevados a cabo
en polimeros sintéticos (Pignatello y Xing, 1996; Weber et al., 2001). Cuando la masa de un
compuesto organico hidrofobico en solucion es adsorbida en la estructura vitrea de un polimetro, en
algunos casos éste se expande facilitando € movimiento de segmentos de las cadenas del polimero.
Arriba de este nivel, la estructura del polimero se vuelve flexible y presenta un incremento
significativo en e coeficiente de difusion, relativo a los observados cuando e polimero era vitreo
(Tabatabal y Sparks, 2005). Los resultados de investigaciones sobre el efecto de la concentracion en
la velocidad de adsorcién de compuestos organicos hidrofébicos son confusos, debido a que atas
concentraciones del soluto tienden a incrementar las velocidades de adsorcion y simultaneamente, la

disminucién del gadiente de concentraciones tiende a disminuir dichas velocidades. En general, €l
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efecto de la concentracion en la velocidad de adsorcion depende de qué factor predomine
(Tabatabai y Sparks, 2005).

Fase mineral. Debido alarelativa naturaleza hidrofdbica de la atrazina, por muchos afios se supuso
gue este herbicida era principalmente adsorbido a suelo a través de la materia organica (Chiou et
al., 1979; Karickhoff, 1981; Chiou et al., 1983). Sin embargo, a principios de los afios 1990's, la
generacion de nuevos conocimientos sobre la naturaleza de las superficies minerales arcillosas
revelaron que estos componentes del suelo también pueden jugar un papel importante en la
determinacion del destino ambiental de atrazina y de otras moléculas orgénicas poco polares
(Chappell et al., 2005). Lee et al. (1990) demostraron la existencia de una relacion inversa entre la
adsorcién de compuestos arométicos en sistemas acuosos Yy la carga de las capas de esmectita. Laird
et al. (1992) demostraron esta misma relacion con atrazina 'y argumentaron que a pH’s neutros las
moléculas de atrazina se adsorben a una amplia variedad de esmectitas y que tal comportamiento
puede resultar de la formacion de compleos entre atrazina y @tiones en la intercapa de las

esmectitas.

Salinidad y sodicidad. Los cambios en la salinidad y sodicidad afectan las propiedades fisicas y
quimicas del suelo, aterando la permeabilidad, dispersion de conglomerados, € ciclo de los
nutrientes y la actividad bidtica, asi también como la solubilidad de la MO y por lo tanto, pérdida
del carbon organico del suelo (Wong et al., 2006).

El méodo mé comin para evaduar la sdinidad del suelo es a través de la medicién de la
conductividad eléctrica de la solucion del suelo o de un extracto agua-suelo (relaciones suelo: agua
1:2 0 1:5). La conductividad eléctrica refiere a la habilidad de un material o una solucion para
conducir una corriente eléctrica. A medida que las sales solubles del suelo aumentan, la solucion del
suelo se convierte en un mejor conductor de electricidad y por lo tanto la conductividad eléctrica
aumenta. Para relaciones suelo: agua 1:2, se consideran suelos salinos aguellos que presentan

conductividades eléctricas > 0.4 mS cmi® (Gartley, 1995).

Estudios realizados por Moon y Kuivila (2001) sobre el efecto de la salinidad en la hidrdlisis de
nueve plaguicidas en agua de manglares encontraron que hubo una variacion en las cinéticas de
degradacion y en la influencia de la salinidad sobre la degradacion de los plaguicidas. Seis de ellos
(diazinon, metolacloro, molinate, pebulate, simazina, y tiobencarb) no se degradaron durante los
experimentos mientras que tres (carbaril, malation y metidation) si presentaron degradacion. La

salinidad acelerd la degradacion de carbaril y malation.
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La interaccion eléctrica entre particulas col oidales (especialmente es sistemas acuosos) es una de las
influencias mas importantes en la estabilidad, agregacion y depositacion de particulas. En una
solucién elecctrolitica, la distribucién de iones en torno una particula con carga no es uniformey da
lugar a una doble capa eléctrica (Hunter 1981, 1987; Lyklema, 1991). El punto esencia es que la
carga de, digamos, la superficie de una particula es balanceada por un nimero equivalente de contra
iones de carga opuesta en la solucion. Estos contra iones estan sujetos a dos influencias opuestas:

atracciones electrostéticas tendientes a situar a los contra iones cerca de las particulas y la tendencia
de los iones de difundirse aleatoriamente a través de la solucion, debido a su propia energia térmica.

En conjunto, la carga superficia sobre la particula y la carga asociada de los contra iones
constituyen la doble capa eléctrica. La carga de superficie y la distribucion de contra iones cerca de
la superficie dependen en gran medida de la naturaleza y concentracion de sales en solucion, siendo
asi un medio relativamente sencillo de modificar las interacciones entre coloides. En la mayoria de
los casos, e unico medio practico de manipular la estabilidad de las particulas y su tendencia a
depositarse sobre superficies es cambiando la interaccion eléctrica a través de cambios en la quimica
de la solucién. Los dos tipos méas conocidos de interacciones coloidales son |as interacciones de van
der Waals y la repulsion eléctrica de la doble capa, que constituyen la base de la bien conocida
teoria DLV O de estabilidad de coloides, desarrollada independientemente por Derjaguin y Landau
(1941) y Verwey y Overbeek (1948). Si bien esta teoria permite la explicacion de la agregacion y
depositacion de una gran cantidad de datos experimentales, al menos de manera semicuantitativa,

hay muchos casos donde otros tipos de interaccién tienen que ser implicados. Inicialmente, estos
datos se agruparon bajo alglin concepto genérico, como fuerzas estructurales, pero los avances
recientes han dado considerable comprensionen estas fuerzas no DLV O. Esencialmente, atracciones
de van der Waals y repulsiones eléctricas de la doble capa se supone que son aditivas y se combinan
para dar la energia total de interaccién entre las particulas como una funcién de sus distancias de
separacion. Cuando dos particulas cargadas se aproximan entre si, en una solucién electrolitica, sus
dobles capas difusas se superponen y, en e caso de las particulas con las mismas cargas, se repelen
(Elimelech et al., 1995).

23. Quimicade suelos salinos
La formacion de suelos salinos se da principalmente en regiones aridas, donde hay poca lluvia y
temperaturas elevadas y existe siempre una tendencia a la acumulacion de sales solubles cerca de la

superficie del suelo. Durante la temporada de lluvias dichas sales pueden lixiviarse, hasta alcanzar
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las capas inferiores del suelo, aunque en la temporada de estigie las evaporaciones intensas las

regresan de nuevo ala superficie (Suarez, 2005).

La quimica de los suelos salinos difiere significativamente de los no salinos y entre las diferencias
mas importantes se encuentran la mineralogia (en los salinos predominan las esmectitas sobre las
kaolinitas), pH's neutros a elevados y saturacion de bases en los sitios de intercambio. Los suelos
afectados con sales contienen comunmente calcita y aunque con menor frecuencia, también yeso.

Estos suel os comunmente contienen altas concentraciones de sodio intercambiable (Cepeda, 1999).

Origen de las sales. Existen varios procesos que conducen a la formacién de los suelos salinos, los

cual es se describen a continuacion.

Intemperismo. La fuente original de todas las sales son los minerales y las rocas. El intemperismo de
minerales es un proceso importante en la formacion de suelos salinos. Las velocidades de disolucion
0 erosion de minerales son lentas, asi las sales solo se acumulan bgjo condiciones que combinan

evaporaciones altas y precipitaciones pluviales bajas en zonas con drenaje deficiente (Suarez, 2005).

Deposicion atmosférica. La deposiciéon atmosférica de sales se da a través de la entrada por lluviasy
deposicion humeda. El agua de la lluvia esta cominmente en el rango de conductividades eléctricas
de 0.01 a0.05 dS m*. La salinidad de la lluvia generamente disminuye a medida que las tormentas
se mueven tierra adentro, ocasionando una disminucién ain més rapida de la concentracion de sodio
y cloruro. La deposicién promedio anual de sales est4 en € rango de 10 a 20 kg ha en zonas

continentales y de 100 a 200 kg ha™ en zonas costeras (Mason, 1964).

Factores antropogénicos. Las principales causas del incremento de la salinidad en suelos son las
actividades humanas. Dentro de estos usos el que més ha influido en la salinidad es el uso agricola,
principalmente donde se han introducido sistemas de riego en &reas con drengje deficiente y donde
los niveles fredticos son someros; las sales no tienden a lixiviarse y se acumulan en la superficie de
los suelos (Suarez, 2005). Otras fuentes de sales son los fertilizantes, abornos de animales y los lodos

de las aguas residuales municipales (Cepeda, 1999).

Procesos que afectan la quimica de los suelos salinos. El intercambio cationico es uno de los
principales procesos que afectan la quimica de los suelos salinos. A medida que aumenta la
salinidad del agua disminuye la preferencia por los iones divalentes, caso contrario ocurre con los
monovalentes. Este proceso ocasiona la liberacién de Cay Mg hacia la solucion del suelo y remueve

Na de la solucién, ocasionando que los sitios intercambiables se saturen con Na.
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Lacalcita (CaCOg3) es un mineral que casi siempre se encuentra en los suelos salinos, con excepcion
de suelos &cidos. Se considera relativamente insoluble. Sin embargo, su solubilidad es favorecida
por la presencia CO,. Generalmente es € primer mineral en precipitar durante la evaporacién del
agua, resultando en la pérdida de calcio y acalinidad en la solucion. En zonas aridas donde hay
presencia de calcita en los suelos y la evapotranspiracion es ata, la solucién del sielo y las aguas

subterraneas someras se encuentran generalmente sobresaturadas con calcita (Suarez, 2005).

El yeso (CaS0,4.2H,0) es generamente la segunda fase en precipitarse en suelos &ridos y puede
presentarse tanto en suelos acidos como alcainos. Los suelos salinos y &cidos son derivados de la
oxidacion de minerales sulfurosos, generando acido sulfurico que a su vez reacciona con los
minerales del suelo. El yeso precipita en estos suelos cuando se presentan pequefias concentraciones
de carbonatos y otros minerales fuentes de calcio. Estos tipos de suelo se presentan tipicamente en

zonas costeras (Suarez, 2005).

La dolomita CaMg(COs), comlUnmente esta presente en suelos salinos. La disolucién de dolomita,
bajo condiciones no &cidas, generalmente es muy lenta. Sin embargo, con e tiempo viene a ser una

fuente de magnesio ala solucion del suelo (Suarez, 2005).

24.  Andlisisde modelos de degradacion y adsor cién de plaguicidas
En las siguientes secciones se presenta un andlisis de algunos de los modelos de adsorcion y

degradacion de compuestos organicos més utilizados.

Modelos de adsorcion. Los procesos de adsorcion en suelos pueden ser descritos por modelos
empiricos y quimicos. Los modelos empiricos proveen una descripcion del comportamiento de los
datos experimentales sin una base tedrica. Por otra parte, los modelos quimicos proveen una
descripcién molecular de los procesos de adsorcién, considerando un enfoque de equilibrio en €l
sistema (Goldberg, 2005).

Modelos empiricos: Historicamente, los procesos de adsorcion en suelos han sido descritos con
ecuaciones empiricas, isotermas de adsorcion. Tales ecuaciones describen de buena manera los datos

experimentales a pesar de la falta de una base tedrica.

Coeficiente de distribucion: La ecuacion de laisoterma de adsorcién més simple y més ampliamente
usada es una funcién lineal. Comunmente la ecuacion de la isoterma de adsorcion es expresada en

términos del coeficiente de distribucion, Kq (ecuacion 2).
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C = KdCe (2)

S

donde G es la concentracion del compuesto adsorbido por unidad de masa de suelo y G es la
concentracion del compuesto disuelto. Debido a la consideracion de linealidad, € coeficiente de
distribucion usualmente describe los datos de adsorcion en un rango muy restringido de

concentraciores (Goldberg, 2005).

Ecuacion de la Isoterma de Langmuir: Se basa en conceptos bésicos, esto es, en las ideas de un
equilibrio dinamico entre las velocidades de adsorcién-desorcion y en un tiempo de adsorcion finito.

L as suposiciones en las que se basa la isoterma de Langmuir son las siguientes (Goldberg, 2005).
* Todalasuperficie del adsorbente tiene la misma actividad para la adsorcién
* No hay interaccién entre las moléculas adsorbidas
e Laadsorcion se limita a una capa monomolecular en la superficie

La ecuacion de Langmuir es (ecuacion 3):

c - K.bC,

= 3
T 3

donde Cs es la concentracion del compuesto adsorbido por unidad de masa de suelo, K. es la
constante de Langmuir, Ce es la concentraciéon del compuesto disuelto y b es la cantidad maxima del

compuesto que puede ser adsorbido por € suelo.

Ecuacion de la Isoterma de Freundlich: Es la mas antigua de las isotermas no lineales y su uso

implica heterogeneidad de los sitios de adsorcion. La ecuacién de Freundlich es (ecuacion 4):
Cs = KF Ce% (4)

donde Cs es la concentracion del compuesto adsorbido por unidad de masa de suelo, C. es la
concentracion del compuesto en la solucion, Ke es la constante de Freundlich y n es un parametro
gue indica la heterogeneidad de los sitios de adsorcion (K inniburgh, 1985).

Ecuacion de la Isoterma Temkin: La ecuacion de Temkin considera una disminucion lineal de la
energia de adsorcion a medida que los sitios son ocupados por € adsorbato (Travisy Etnier, 1981).

La ecuacion de Temkin es (ecuacion 5):
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C, =a+blogC, (5)

donde C; es la concentracion del compuesto adsorbido por unidad de masa de suelo, Ce €s la

concentracion del compuesto disuelto y, ay b son constantes.

Aunque las ecuaciones de las isotermas anteriormente mencionadas describen la alsorcion de
compuestos organicos en suelo, deben de ser consideradas sdlo como relaciones numeéricas usadas
para el guste de datos. Ya que el uso de las ecuaciones de las isotermas de adsorcidn esencialmente
constituye el gjuste de datos experimentales a una curva, |os pardmetros de las isotermas son validos
solo para las condiciones fisicas y quimicas a las cuales se desarroll6 el experimento. No se deben
usar estas ecuaciones para predecir e comportamiento de los procesos de adsorcion bagjo
condiciones variables de factores como e pH, fuerza ionica y concentracion de adsorbato
(Goldberg, 2005).

Modelos quimicos: Los modelos quimicos de complejacion en superficie han sido desarrollados
principamente para describir la adsorcion de iones en la intercara de Oxidos en ®lucion. Los
model os de complejacién en superficie proveen una descripcion molecular de la adsorcion de iones,
usando una aproximacion de equilibrio que define especies de superficie, reacciones quimicas,
balances de masa y balances de carga. La aplicacion de estos modelos a dxidos minerales de
referencia ha sido muy amplia, pero su uso para la descripcion de iones en suelos ha sido limitado
(Goldberg, 2005).

Los procesos de adsorcién de plaguicidas en suelos generalmente son descritos por modelos
empiricos, debido principal mente a que estos model os representan de buena manera su adsorcion en
suelo (Tang et a., 2009; GonzalezMaérquez y Hansen, 2009a). Asi también debido a la fdta de
parametros para alimentar los modelos quimicos (Calvet et a., 2007). La adsorcion de atrazina en
suelo comunmente es representada por e coeficiente de distribuciény la isoterma de Freundlich
(Laird et d., 1992; GonzdlezMé&rquez y Hansen, 2009a).

Modelos de degradacion. Existen dos modelos generales para representar la degradacion de

plaguicidas: el modelo de potenciay € hiperbdlico (Hill y Wright, 1978).

Modelo de potencia: En este modelo la velocidad de degradacion es proporciona ala concentracion
del plaguicida elevada a una potencia y puede ser expresada a través de la ecuacion 6 (Alexander,
1994).
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dC

—=-kC" 6

m (6)
donde C es la concentracién del plaguicida, t es el tiempo, k es la constante de degradacion y n

representa e orden de la reaccion.

Modelo hiperbdlico: En este modelo la velocidad de degradacion depende de la concentracion del
plaguiciday otros términos (ecuacion 7). En el méas simple de |os casos, estos otros términos son una
constante (Alexander, 1994).

de_ ke
dt  k,+C

()

donde ki es la constante que representa la maxima velocidad de degradacion, aproximada con un
incremento de concentracion y k, es la constante de pseudo equilibrio, que depende de la
concentracion de un agente catalitico, por jemplo las enzimas (Alexander, 1994).
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3.1 Resumen
Seinvestigd € efecto de los componentes del suelo en la atenuacion natural del herbicidaatrazinaen
muestras de suelos agricolas. Se evalud la adsorcion y la mineralizacion del herbicida utilizando
atrazina con trazador radiactivo (*C-atrazina). Los limites de confianza de 99% de la media para
coeficientes de adsorcion fueron 0.297-0.587 L kg y paralavida media 2.0-5.8 afios. Las isotermas
de adsorcion del herbicida fueron lineales y los coeficientes obtenidos estéan en € intervalo de los
valores reportados en la literatura para adsorcion de atrazina en suelos agricolas. La mineralizacion
del herbicida fue relativamente lenta, lo cua es un indicador de la falta de microorganismos
degradadores de este herbicida en las muestras de suelo, debido probablemente a que no ha sido
aplicado en afnos recientes. Las muestras de suelo fueron caracterizadas por su contenido de arena,
limo, arcilla, materia organica, nitratos y amonio; asi como e pH, la conductividad eléctrica (como
indicador de la salinidad) y la profundidad del suelo. El andlisis de correlacion entre la atenuacion
natural de atrazinay estas propiedades del suelo, muestra una relacion negativa entre la adsorcion y
la profundidad del suelo, asi como también entre la mineralizacion de atrazina 'y € contenido de
materia organica, la concentracion de amonio y la conductividad eléctrica. Esto significa que la
atrazina es mas movil debido a la menor adsorcion del herbicida a mayor profundidad y la mayor
persistencia con el incremento de la concentracion de tales componentes. Estos resultados permitiran

formular escenarios mas realistas sobre la lixiviacion de atrazina en suelos agricolas.

32.  Introduccién

La superficie utilizada para la agricultura en México varia entre 20 y 25 millones de hectéreas de las
gue aproximadamente 3.5 Mha corresponden a 85 Distritos de Riego (CONAGUA, 2007a). Entre
los diversos medios utilizados para €l control de plagas y enfermedades que afectan la produccion
agricola destacan los plaguicidas; en € afio 2006, el consumo aparente de plaguicidas en México fue
de 95,025 toneladas de los cuales e 47% correspondio a herbicidas (SENER, 2007). Atrazina es un
herbicida ampliamente utilizado en zonas agricolas de M éxico; aproximadamente en 59% de los DR
se aplica atrazina en dosis que van de 0.1 a 4 kg ha™* afo™ (Villada-Canela, 2006). Pertenece al

grupo de los herbicidas triazinicos y es usada para €l control selectivo de malezas en cultivos de
maiz y sorgo. En el DR 063 se ha aplicado una gran variedad de herbicidas, entre los cuales atrazina
fue una de los mas utilizados (SEMARNAP-IMTA, 2000). Por ser un compuesto persistente,

atrazina puede representar un riesgo para el ambiente y se asocia a riesgos para la salud, dado que se
ha encontrado que llega a contaminar cuerpos de agua (Tappe et al., 2002; Gilliom et al., 2006). En

agua, laatrazina se ha relacionado positivamente con cancer de estdmago (Van Leewen et al., 1999)
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y con afectacion a sistema endocrino e inmune de ranas (Hayes et al., 2002; Brodkin et al., 2007).
Este herbicida fue introducido al mercado nacional en e afio de 1975 (SAGARPA, 2007). Sn
embargo, como ain no ha sido incluido en las guias ambientales y de salud, no se incluye en los
programas de monitoreo de agua ni en los métodos analiticos rutinarios, por o que se desconoce €
destino ambiental de este herbicida en México. Caso contrario a los plaguicidas organoclorados y
organofosforados, que se han detectado en agua, sedimentos y biota de ecosistemas costeros del
estado de Sinaloa (Galindo-Reyes et al., 1999; GonzdlezFarias et al., 2002).

En estudios anteriores se ha encontrado que cambios en diversos componentes del suelo pueden
favorecer o inhibir la adsorcion y mineralizacion de atrazina en suelos:. fertilizantes (Abdelhafid et
al., 2000; Blume et al., 2004; Guillén-Garcés et al., 2007), pH (Weber, 1993 y 1995; Honeycutt y
Schabacker, 1994; Houot et al., 2000; Tyess et al., 2006) y contenido de arcillas y de materia
organica (M.O.) (BerntHur et al., 2003; Ling et al., 2005). Con € fin de evaluar la capacidad de
retencion y persistencia de atrazina, diferentes autores han investigado los procesos de adsorcion y
degradacion del herbicida en suelos agricolas (Li et al., 1996; Socias-Viciana et al., 1999; Krutz et
al., 2003; Dorado et al., 2003; Coquet 2003; Drori et al., 2005; Inoue et al., 2006). Gonzélez
Marquez (2005) reporta una vida media (tiempo requerido para que la concentracion de atrazina se
reduzca a la mitad de su concentracion inicial) de atrazina de 120 d para una muestra de suelo del
DR 063, GuillénGarcés et al. (2007) reportan vidas medias en suelos superficiales que van de 4.5 a
mas de 35 d, mientras que Marquez Pacheco (2009) reporta vidas medias entre 0.8 y 1.12 afios en
perfiles de suelo del DR 063. Estudios realizados por Villada-Canela (2006) sobre los procesos de
migracion de atrazina en suelos de este distrito, indican que existe un riesgo de contaminacion del
agua subterranea por aplicacion del herbicida, principalmente debido a la persistencia de atrazina 'y
la poca profundidad de la zona vadosa. La adsorcion y la mineralizacion de atrazina son los
principales procesos involucrados en la atenuacion natural de plaguicidas en suelos. Para poder
formular escenarios mas realistas sobre la lixiviacion de atrazina en suelos agricolas, en este trabajo
se investiga € efecto de los componentes del suelo, asi como de la profundidad de suelos del DR
063, en la adsorcién y la mineralizacion de atrazina; considerando datos generados en este trabajo,

asi como datos generados por MérquezPacheco (2009).

33. Areadeestudio
El DR 063 se ubica en el Norte del estado de Sinaloa (Figura 4), cuenta con una superficie agricola
de 108,865 ha en los municipios de Guasave y Sinaloa de Leyva. Limita a Norte con e municipio

de Choix y con la Sierra Madre Occidental, al Sur con el Golfo de California, al Este con €l DR 074
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Mocorito y a Oeste con la primera y segunda unidad del DR 075 (CNA-IMTA, 2001). Su
localizacién geogréfica esta entre los meridianos 108° 18’ 00"’ y 108° 42 00’ de longitud Oeste y

los paralelos 25° 52" 00’ y 25° 37° 00"’ de latitud Norte, a una altitud promedio de 40 msnm
(SARH, 1982; CONAGUA, 2007b).
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Figura4 Locaizacion de DR 063

El clima en la zona de influencia del DR 063 es seco sin excedente de humedad durante el afio;
calido con régimen normal de calor e invierno benigno. La temperatura media anual es de 23.9°C;
las temperaturas maximas y minimas son de 42.0°C y 4.4°C, respectivamente. La precipitacion
media anual oscila en los 409 mm y la evaporacion media anua es de 2,202 mm (SARH, 1982). El
DR 063 cuenta con dos fuentes de abastecimiento de agua superficial: el Rio Sindoay € Arroyo
Ocoroni (Figura 5). Las aguas del Rio Sinaloa se captan en la presa Bacurato, que abastece una
superficie de 112,000 ha de riego; mientras que las aguas del Arroyo Ocoroni se captan en la presa
El Sabinal, abasteciendo una superficie de 11,235 ha de riego (CNA-IMTA, 2001). En € afio 2000
se reportaban conductividades eléctricas (C.E.) de 0.14 mS cmi* en e agua de dichas presas (CNA-
IMTA, 2001). El DR 063 se ubica sobre e acuifero Rio Sinaloa, que en el 2001 contaba con una
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recarga media anual de aproximadamente 300 Mn? (Payan y Carvaja, 2001) y presentaba
condiciones de subexplotacién (Valle, 2002). La C.E. del agua en los pozos utilizados parariego era
de 1.4 a 2.3 mS cmi* (CNA-IMTA, 2001), un orden de magnitud mayor que el agua de las presas,
La red genera de canales contaba con 1,271 km para riego y 848 km para drengje (CNA-IMTA,
2001). Entre 1997 y 2001, el agua distribuida en €l distrito fue en 87% de presas y 13% de pozos
(CNA, 1999a, 2000a, 2001a, 2002a). Las corrientes superficiales no contribuyeron de manera
directa en € volumen distribuido para € riego. EIl DR 063 se encuentra transferido a cinco
asociaciones de productores agricolas, que conforman igual niUmero de médulos de riego (Payan y
Carbgjal, 2001).

Los suelos de la zona costera del DR 063 provienen de productos de la meteorizacion y
descomposicién de las rocas que constituyen la Sierra Madre Occidental, cuyos materiales son
transportados por las corrientes fluviales quedando depositados en la planicie costera 'y en parte
[legan a mar, originando suelos aluviales de diferente grado de desarrollo (SARH, 1982). En la
Figura 5 se presentan los principales tipos de suelo en e distrito (CONABIO-INIFAP, 1995), de
acuerdo a sistema de clasificacion FAO/UNESCO de 1970. Estos suelos son de textura media y
fina. Los principales tipos de suelo en € distrito son Vertisol créomico (64.9%), Cambisol eltrico
(18.3%), Luvisol cromico (9.4%) y Xerosol hplico (6.2% de la superficie del distrito).

En el distrito se presentan problemas de salinidad debido a las altas tasas de evaporacion, los niveles
fredticos someros, € uso de aguas salinas para €l riego y a la brisa salina (CNA, 2002¢). En € afio
de 1991 se reportaba que 8,680 ha estaban afectadas por sales y, para e afo 2001, la superficie
afectada aumentd a 19,209 ha (17.6% de la superficie agricola), de las cuales solo 934 ha contaban
con drengje subterraneo (CNA-IMTA, 2001). En la Tabla 1 se presenta la cantidad de superficie
afectada por sales y la superficie que cuenta con drengje subterraneo en e DR 063 (CNA-IMTA,
2001).
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Figura5 Corrientesy cuerpos de agua superficial, tipos de suelo y ubicacion de estaciones de muestreo en
el DR 063

Tabla1l Superficies afectadas por salesy superficies con drenaje subterrdneo (CNA-IMTA, 2001)

. Superficie afectada Superficie con drenaje
Superficie
M dédulo (ha) por sales subterraneo
(ha) (ha)
I-l 29,009.46 334 8
[-2 24,618.37 5423 710
-1 24,242.25 1,812 11
-2 20,305.09 355 205
-1 10,689.83 11,235 0
Tota 108,865.00 19,209 934

Desde e punto de vista de superficies sembradas, en el distrito los diez principales cultivos son:

maiz, trigo, garbanzo, soya, frijol, tomate, papa, €ote, sorgo y algodon Estos productos se
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comercializan en e mercado naciona e internacional. Los cultivos donde se ha utilizado atrazina
son los de maiz y sorgo (CNA, 1999b, 2000b, 2001b, 2002b). El andlisis de informacion referente al
DR 063 indica que atrazina ha sido uno de los herbicidas més utilizados, con dosis de aplicacion de
aproximadamente 0.9 kg ha' (Villada-Canela, 2006). Sin embargo, no se tiene informacion
completa sobre el historial de aplicacion del herbicida y de las zonas donde se ha aplicado. Una
referencia respecto a la aplicacion historica de atrazina en el distrito son las superficies sembradas
con los cultivos de maiz y sorgo, donde se podria aplicar € herbicida, y que presentaron un
incremento del 2,385% en e periodo de 1969 al 2006. En la Figura 6 se presenta el historial de las
superficies sembradas con estos cultivos (CNA, 1999b, 2000b, 2001b, 2002b). Durante € ciclo
otofio-invierno 98-99 se estimé que en todo e distrito se consumié un total de 13.5 toneladas de
atrazina (SEMARNAP-IMTA, 2000). Parad ciclo primavera-verano 2004, la aplicacion de atrazina
en el DR 063 se habia reducido a 250 kg (Villada-Canela, 2006), mientras que para €l 2007 no se
tienen registros del uso este herbicida (Hernandez Antonio, 2008).
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Figura6 Superficies sembradas con maiz y sorgo, periodo 1969-2006

34. Materialesy métodos
Muestreo y caracterizacion de suelos. EI muestreo de suelos se realizd durante e mes de marzo de
2007. Las estaciones de muestreo (1, I1 y 111) se situaron sobre tres de los principales tipos de suelo
en el DR 063 (Vertisol crémico, Cambisol eutrico y Xerosol haplico) en parcelas donde se siembra
maiz. Lalocalizacién de las estaciones se presenta en la Figura 5. Se tomaron 12 muestras de suelo,

en tres perfiles del DR 063. Las muestras se colectaron con una barrenadora manual, obteniendo 2
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kg de suelo que se colocaron en bolsas de plastico y bajo refrigeracion en hielo durante € transporte
al laboratorio. En la Tabla 2 se presentan las coordenadas geogréficas y los tipos de suelo en las
estaciones; asi como la profundidad de muestreo. Las muestras de suelo fueron secadas a
temperatura ambiente, disgregadas, tamizadas (= 2 mm) y almacenadas a 4°C. En todas las muestras
de suelo se midié pH, C.E. en una una suspension suelo:agua destilada (relacion 1:2), nitratos y
amonio, asi como el contenido de M.O. y textura, acorde a los métodos propuestos por Eckert y
Sims (1995), Gartley (1995), Griffin et al. (1995), ASTM (2000) y ASTM (1998), respectivamente.
Con la informacién de la textura de las muestras de suelo y € programa Soil Water Characteristics
Hydraulic Properties Calculador (USDA, 2003) basado en funciones de pedotransferencia (Saxton,
1986) se estimo la capacidad de campo (C.C.). Las muestras de suelo de las estaciones de muestreo
(IvV, V y VI) fueron colectadas y caracterizadas por MarquezPacheco (2009) acorde a aas
metodol ogias descritas anteriormente (Figura 5).

Tabla2 Ubicacién y tipos de suelo en las estaciones de muestreo

_ Profundidad Latitud W Longitud N _
Estacion Muestra Tipodesudo
(cm) (Grados) (Grados)

I la 0-20 25.43067 108.41975 Xerosol hplico
1b 40-50
1c 90-100
1d 120-130

I 2a 0-20 25.60887 108.31118 Vertisol cromico
2b 40-50
2c 90-100
2d 120-130

[l 3a 0-20 25.77028 108.47945 Cambisol eltrico
3b 40-50
3k 90-100
3d 120-130

(AVAd da 0-20 25.48138 108.44032 Xerosol héplico
4b 40-50
4c 90-100

V* 5a 0-20 25.59120 108.40900 Cambisol elitrico
5b 40-50
5c 90-100

VI* 6a 0-20 25.77045 108.66373 Vertisol cromico
6b 40-50
6c 90-100

* Estaciones caracterizadas por Marquez-Pacheco (2009)
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Evaluacion dela atenuacion natural de atrazina en suelos

Adsorcion de atrazina. La adsorcion de atrazina en € suelo se determiné acorde a la guia 106 de la
Organizacion para la Cooperacion y € Desarrollo Econdmico (OCDE, 2000). Los experimentos se
[levaron a cabo en seis recipientes de TeflorP, poniendo en contacto 4 g de sueloy 10 ml de 0.01 M
CaCl, en un rotador (Cole PaAmer, modelo 7637) a 100 rpm durante 16 hrs para hidratar los suelos.
Posteriormente, se les agregaron a los recipientes diferentes concentraciones de atrazina con
trazador radiactivo (}*C-atrazina). Se utiliz6 un recipiente adicional sin suelo para evauar la
cantidad total de trazador radiactivo agregado. A uno de los recipientes no se le agreg6 trazador
radiactivo para cuantificar la radiactividad de fondo. Se completaron los voliumenes en cada
recipiente a 20 ml con 0.01 M CaCl, y la concentracion final de atrazina en los recipientes fue de
0.002, 0.02, 0.2y 2 mg L™}, respectivamente. Los recipientes se agitaron durante 3 hrs a 25 + 1°C,
gue se habia establecido previamente como e tiempo de equilibrio para la adsorcion de atrazina en
los suelos (Mérquez Pacheco, 2009). Posteriormente, 1os recipientes fueron centrifugados a 12,000
rpm, durante 15 min. Se homogereizé un mililitro de sobrenadante con 9 ml de coctel de centelleo
(BSC® Amersham Biosciences) y se cuantificaron las emisiones betadel *C-atrazina en un equipo
de centelleo liquido (LS 6500 Beckman Coulter). La eficiencia del equipo es del 96.5%, con base en
e conteo de 10* decaimientos de un estdndar de **C (Beckman Coulter, lote S312102). La
concentracién de atrazina adsorbida se calcul 6 con base en la diferencia entre atrazina total aplicada
y la concentracion disuelta, cuantificada en el sobrenadante. Los coeficientes de adsorcidn fueron

calculados acorde ala ecuacion 8.

ads (8)

donde Kq es € coeficiente de adsorcién de atrazina, Caqs €S la concentracion de atrazina adsorbida y

Cis €s la concentracion de atrazina disuelta.

Mineralizacion de atrazina. Los experimentos de mineralizacion se llevaron a cabo acorde ala guia
307 de la Organizacion para la Cooperacion y € Desarrollo Econémico (OCDE, 2002). A reactores
de vidrio de 250 mL se le agregaron 50 g de suelo (base seca), humedecidos con agua MilliQO para
acanzar 50% de la C.C., 1 mg kg* de suelo de atrazina con trazador radiactivo (3.688 kBq de **C
por reactor). Los reactores, conteniendo ademas frascos abiertos con 10 mL de NaOH 1 N, fueron

tapados herméticamente e incubados a 30 + 1°C. La mineralizacion de atrazina se refiere a la
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transformacion de la molécula en CO, y NH;z (Figura 7) y se evalud a través de la medicion de **CO,

capturado en la solucion alcalina colocada en frascos dentro de cada reactor.

1

A

CHORNH WHCHICHL)

INH,
1
“*‘ N NI!{IH{]I :(”[ (utnw '\E|:
Desssoprogilmimzing ctilstrazing

UH

N )

..L.A A

Adidn Ci

OH

i '“* fs]

II|r|

&0 NI,

L

JL

Ok =2NH,

D de carbong o amoniaco

Figura7 Viade biodegradacion y mineralizacion de atrazina (adaptado de Kruger et al. 1993)

La solucion alcalina fue renovada después de cada muestreo y el sistema fue monitoreado durante
cinco meses. En cada muestreo se tomaron alicuotas de 1 ml de solucién acalina, mismas que
fueron homogereizadas con 9 ml de céctel de centelleo (BSC® Amersham Biosciences). Las
emisiones beta producidas por € decaimiento radiactivo de *C fueron cuantificadas en un contador
de centelleo liquido (LS 6500 Beckman Coulter). Los coeficientes cinéticos de mineralizacion y la

vida media de atrazina se cal cularon considerando cinéticas de primer orden (ecuacion 9).

dC
—=-kC 9
m ©)

donde C esla concentracién de atrazina, k es €l coeficiente cinético de mineralizacion de atrazinay t

es e tiempo.
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Las vidas medias de atrazina fueron cal culados acorde con la ecuacion 10.
t,, =In2/k (10

dondety» esla vida media de atrazina.

Andlisis estadistico. Los datos individuales de los parametros coeficientes de adsorcion y vidas
medias fueron procesados con el programa ODESY S para el manejo de datos univariados derivados
de una distribucion normal (Vermay DiazGonzé ez, 2009). ODESY S se basa en los nuevos valores
criticos mas precisos y exactos para 33 pruebas de discordancia (Verma y Quiroz Ruiz, 20063,
2006b, 2008; Vermaet al., 2008). El andlisis se realiz6 antes de hacer el gjuste de curvas entre datos
experimentales y € modelo de adsorcion, para eliminar valores atipicos. La relacion entre las
propiedades fisicas y quimicas de los suelos estudiados (profundidad, textura, pH, C.E., M.O.,
nitratos y amonio) y la atenuacion natural de atrazina (adsorcion y mineralizacion) se evaluo a traves
del método de correlacion lineal de Pearson (Berthouex y Brown, 2002).

35. Resultadosy discusion

Muestreo y caracterizacion de suelos. Los resultados de la caracterizacion de las muestras de suelo
del DR 063 se presentan en la Tabla 3. Se observa que los suelos de todas las estaciones muestran
algun grado de salinidad. Las muestras de suelo varian entre Muy fuertemente salinos y No salinos
seguin la clasificacion propuesta por Gartley (1995). La textura de los suelos es principamente
limosay arcillosa, y € pH varia entre 7.1y 8.0, con un promedio de 7.7. El contenido de M.O. esta
en el rango de 0.5 a3.7% y & promedio es de 1.7%, estas concentraciones son tipicas de suelos
minerales (Tindey, 2004). La concentracion de nitrogeno disponible (suma de NOs-N y NHs-N) en
los suelos es de 5.9 a 170 mg kg, con un promedio de 32 mg kg'*.
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Tabla 3 Propiedades fisicasy quimicas de muestras de |os perfiles de suelo

C.C.

NHs,-N NO;-N

CEx*

. Profundidad Arena Limo Arcilla M.O. Grado de
Estacion Muestra (% (mgkg  (mgkg pH (mScm o
(cm) (%) () (%) 1 L (%) 1 salinidad
V) ) ) )

I la 0-20 118 757 125 31.8 13 157.2 14 75 6.24  MFS
1b 40-50 103 785 11.2 319 21 35.7 14 7.7 2.30 FS
1c 90-100 254 681 6.5 24.2 35 14.9 09 80 114 MS
1d 120-130 181 749 7.0 26.8 22 9.5 12 79 070 MLS

0 2a 0-20 128 447 42.5 40.5 11 9.5 35 79 043 MLS
2b 40-50 111 349 54.0 434 19 22.6 29 78 0.29 NS
2c 90-100 78 422 50.0 42.4 19 5.0 13 79 0.38 NS
2 120-130 76 464 46.0 13 11 9.5 22 78 0.38 NS

I 3a 0-20 165 545 29.0 35.6 7 24.4 37 7.7 043 MLS
3b 40-50 122 543 335 37.6 7 339 31 78 1.62 FS
3k 90-100 16.0 515 325 375 17 21.7 32 77 3.09 FS
3d 120-130 141 504 355 374 19 26.2 11 7.7 291 FS

[\/** da 0-20 54 65.0 29.6 374 11.7 6.8 12 7.7 059 MLS
4b 40-50 123 623 254 35.3 3.9 8.1 09 7.7 061 MLS
4c 90-100 89 705 20.6 34.7 3.3 7.2 10 7.7 052 MLS
V** 5a 0-20 96 385 51.9 429 51 7.5 14 7.6 0.31 NS
5b 40-50 442 252 305 32 9.8 8.8 10 7.9 0.85 MS
5c 90-100 430 214 35.7 345 2.7 3.6 1.1 80 0.15 NS
VIx* 6a 0-20 218 345 43.7 39.9 18 4.1 09 74 048 MLS
6b 40-50 226 355 41.9 39.1 0.9 6.5 08 7.2 0.25 NS
6c 90-100 482 288 23.0 27.8 0.5 7.2 05 71 0.35 NS
* Gartley (2005)

NS No salino, MLS Muy ligeramente salino, MS Moderadamente salino, FS Fuertemente salino, MFS Muy fuertemente salino

* Relacion suelo:agua 1:2 (v/v)

** Estaciones caracterizadas por M arquez-Pacheco (2009)
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Adsorcién de atrazina. Las isotermas de adsorcién de atrazina en las muestras de suelo se presentan
en la Figura 8. Las isotermas de adsorcion del herbicida fueron lineales, permitiendo describirlas a

través del modelo de adsorcion lineal, Kg.
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Figura8 Isotermas de adsorcién de atrazina en perfiles de suelo; |as estaciones de muestreo se indican con
nimeros romanos. Los resultados para las estaciones |V, V y VI fueron obtenidos de Marquez-Pacheco
(2009)

En la Tabla 4 se presentan los coeficientes de adsorcion de atrazina en las muestras de suelo. Los
resultados muestran coeficientes de adsorcién de atrazina en el rango de 0.18 y 1.54 L kg?, con
promedio de 0.49 L kg®. Los coeficientes de adsorcién obtenidos estéan en el intervalo de los valores

reportados en la literatura para adsorcion de atrazina en suelos agricolas (Socias-Viciana et al.,
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1999; Coquet, 2003; Drori et al., 2005). Se observa una tendencia a disminuir la adsorcién de

atrazina respecto ala profundidad en |os perfilesde suelo.

Tabla4 Resultados de adsorcion de atrazina

. Profundidad Kgq
Estacion Muestra 1
(cm) (L kg™)

[ 1a 0-20 0.37

1b 40-50 0.35

1c 90-100 0.28

1d 120-130 0.21

I 2a 0-20 0.82

2b 40-50 0.48

2c 90-100 0.25

2d 120-130 0.27

1 3a 0-20 1.03

3b 40-50 0.65

3c 90-100 0.54

3d 120-130 0.63

\A 4a 0-20 0.53
4b 40-50 0.24

4c 90-100 0.21

Vv 5a 0-20 1.54

5h 40-50 0.63

5¢ 90-100 0.52

il 6a 0-20 0.36

6b 40-50 0.29

6c 90-100 0.18

* Estaciones caracterizadas por M arquez- Pacheco (2009)

Mineralizacién de atrazina. Los resultados de la mineralizacion de atrazina en las muestras de suelo
del DR 063 se presentan en la Figura 9. Se observan cinéticas muy lentas, mineralizandose entre 1.4
y 31.1% del herbicida en més de dnco meses de experimentacién. A diferencia de lo publicado
anteriormente (Kruger et al., 1993; Accindlli et al., 2001; Hang et al., 2003; Blume €t al., 2004) en
este trabajo no se observd relaciéon directa entre la profundidad y la mineralizacion de atrazina
(Figura9).
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Figura9 Cinéticas de mineraizacion de atrazina en perfiles de suelo del DR 063; las estaciones de
muestreo se indican con nimeros romanos. Los resultados paralas estaciones 1V, V y VI fueron obtenidos de

M arquez-Pacheco (2009)

Sin embargo, en la mayoria de los perfiles de suelo estudiados se presentaron cinéticas de
mineralizacion mas répidas en las muestras con menor adsorcion de atrazina, es decir, a
profundidades de 100 cm o mas. Esto obedece a que los compuestos disueltos estan disponibles para
los microorganismos mientras que los compuestos adsorbidos no o estan (Barbash y Resek, 1997).

Se calcularon los coeficientes de la cinética de mineralizacion de atrazina, asi como las vidas
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Tabla5 Resultados de mineralizacion de atrazina

B Profundidad k , t'?
Estacion Muestra 4 r N

(cm) (d™) (afos)

[ la 0-20 - 0.000210 0.90 9.04
1b 40-50 - 0.000450 0.96 4.22

1c 90-100 - 0.000075 0.90 25.32

1d 120-130 - 0.000330 0.94 5.75

1 2a 0-20 - 0.000260 0.98 7.30
2b 40-50 - 0.000290 0.91 6.55

2c 90-100 - 0.000340 1.00 5.59

2d 120-130 - 0.000480 0.99 3.96

[l 3a 0-20 - 0.000310 0.98 6.13
3b 40-50 - 0.000230 0.99 8.26

Ko 90-100 - 0.000320 0.97 593

d 120-130 - 0.000260 0.98 7.30

\A da 0-20 - 0.002100 0.97 0.90
4b 40-50 - 0.002000 0.98 0.95

4c 90-100 - 0.002300 0.97 0.83

\A 5a 0-20 - 0.001700 0.96 112
5b 40-50 - 0.002000 0.96 0.95

5c 90-100 - 0.002400 0.98 0.80

VI 6a 0-20 - 0.001900 0.97 1.00
6b 40-50 - 0.002200 0.97 0.86

6c 90-100 - 0.002500 0.97 0.76

* Estaciones caracterizadas por M arquez-Pacheco (2009)

De acuerdo con Beulke y Brown (2001), la cinética de primer orden es aceptable cuando el valor del
coeficiente de gjuste (r) es mayor que 0.87; aqui, los valores de rfueron superiores a 0.9. Los
resultados muestran vidas medias de atrazina entre 0.76 y 25.32 afios, la vida media promedio es de
4,93 afos. Las vidas medias de atrazina en los suelos estudiados son atas comparadas con
resultados publicados en la literatura (Kruger et al., 1993; Accinelli et al., 2001) y son similares a
las reportadas en suelos sin historial de aplicacion del herbicida (Hang et al., 2003; Blume €t al.,
2004). Por lo que, la lenta mineralizacién de atrazina puede relacionarse a que |os microorganismos
de los suelos estén poco adaptados a herbicida, probablemente por no haber aplicacion reciente del

herbicida

Andlisis estadistico. El andlisis de la distribucion de frecuencias de las vidas medias de atrazina en
los suelos analizados se presenta en la Figura 10a. El 66.7% de las muestras de suelo tiene vidas
medias en e rango de 0 a 6 afios, mientras que 28.5% presenta vidas medias entre 6 y 12 afios 'y

4.8% presenta vidas medias superiores a 24 afos. Esto clasifica a la atrazina como persistente en
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95.2% de las muestras de suelo y permanente en 4.8% (CICLOPLAFEST, 2004). En la Figura 10b
se presenta la distribucién de frecuencias de los coeficientes de adsorcion (kg) de atrazina en suelo,
donde 90.5% de las muestras presentan coeficientes de adsorcion inferiores a 0.9 L kg?, mientras

que el 9.5% de las muestras presenta coeficientes mayoresa 1.0 L kg*™.

o 14 2

(-6 b-12 12-18 18-24 24-30

Vida media (afios)

40

10 4
1 1

0-00.3 I 0.3 u.:a. 0.6-09 I 0.9-1.2 . 1.2-1.5 l I.5-1.8
K, (Lkg")
Figura 10 Distribuciones de frecuencia; @) Vidas medias de atrazina, b) Coeficientes de adsorcion de

atrazina

El andlisis de valores atipicos se realizé sobre los ky y los resultados de mineralizacion en las
muestras de suelo, asi como a los resultados experimentales de |as isotermas de adsorcién. En estos
conjuntos de datos se encontro un valor desviado para cada uno de estos parametros cuando fueron
aplicadas solamente las pruebas tipo sencillos (k=1). Los limites de confianza de 99% de la media
para coeficientes de adsorcion fueron 0.297-0.587 L kg* y para la vida media 2.0-5.8 afios. Como
los valores discordantes no difieren del resto de la poblacion, en este estudio se incluyen todos los

resultados experimentales en la optimizacion y en € andlisis de correlacion (FOCUS, 2006).

Los resultados del andlisis de correlacion entre la atenuacion natural de atrazina 'y los componentes
del suelo se presentan en la Tabla 6, en cuya region sombreada se presentan los niveles de
significancia entre los parametros comparados, mientras que en la parte no sombreada se muestran

los coeficientes de correlacion de Pearson. Se considerd que los pardmetros estan relacionados
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cuando € nivel de significancia es menor que 0.05 (p < 0.05). Los coeficientes de correlacion de

Pearson para estos casos han sido marcados con celdas negras y letras blancas.

Se observa que los coeficientes de mineralizacion de atrazina, k, presentan correlaciones
significativas negativas con la conductividad eléctrica, € pH, € nitrégeno amoniacal y la materia
organica del suelo y positivas con € contenido de arena. Asimismo, € coeficiente de adsorcion
presentd correlacion negativa con la profundidad del suelo y positiva con la materia organica. Estos
resultados sugieren que la movilidad de atrazina aumenta con la profundidad del suelo, ya que a
mayor profundidad |a adsorcién de atrazina disminuye, debido a que hay menor cantidad de materia

organicaen € suelo.

Tipicamente, la atrazina se adsorbe a través de interacciones hidrofébicas (Barriuso y Calvet, 1992)
y tiende a acumularse en la materia organica del suelo. Mientras que incrementos en salinidad,
fertilizacion o alcalinidad pueden causar que la atrazina se vuelva més persistente, ya que €
aumento en la concentracion de estos componentes desfavorece la mineralizacion del herbicida. La
relacion inversa entre la velocidad de mineralizacion de atrazina'y el contenido de nitrégeno en €l
suelo se debe a la mayor disponibilidad del nitrégeno inorganico que € nitrégeno del anillo de la
molécula de atrazina (Figura 7) (GuillénGarcés et al., 2007). Por otro lado, al aumentar la salinidad
del suelo, la materia organica que a su vez favorece la adsorcion de atrazina, tiende a aglomerarse
(GonzalezMé&rquez y Hansen, 2009b), haciendo menos disponible la atrazina para los
microorganismos y disminuyendo asi su mineralizacion. Los microorganismos también pueden estar
siendo afectados por la salinidad a afectar su actividad metabdlica (Irshad et al., 2005). Larelacion
positiva entre k y e contenido de arena puede deberse a que los suelos con mayor contenido de
arena presentaron mejor aeraciony por lo tanto mayor actividad de los microorganismos del suelo
(USEPA, 2008).
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Tabla6 Correlacion entre la atenuacion natural de atrazinay componentes del suelo

Profundidad | Arena | Limo | Arcilla | NH4-N | NOs-N | M.O. | pH C.E. k Ky
Profundidad 043 | 091 | 041 0.13 028 | 033 [ 031 | 084 | 054 | 0.04
Arena 0.18 001 | 048 0.28 040 | 012 | 036 | 042 | 003 | 057
Limo 0.03 -0.58 0.00 0.03 005 | 096 | 043 | 003 | 006 | 031
Arcilla -0.19 -016 | -0.71 0.12 0.12 020 | 087 | 007 | 068 | 0.07
NH,-N 0.34 025 | 047 | -035 051 | 068 | 001 [ 020 | 0.00 | 0.85
NOs-N -0.25 019 | 043 | -035 | 015 068 | 059 | 000 | 0.08 | 0.83
M.O. -0.23 035 | 001 | 029 0.10 0.10 014 | 082 | 0.00 | 005
pH 0.23 021 | 018 | -004 | 057 013 | 033 0.73 | 003 | 043
C.E. -0.05 019 | 047 | -041 | 029 089 | 005 [-0.08 0.05 | 0.80
k -0.14 WYl | -042 | 010 -0.39 W 0.73

K g -013 | -023 | 040* | -016 | -0.03

* Nivel de significancia menor que 0.1 (p<0.1)
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36. Conclusiones
Los suelos analizados son principamente salinos y acalinos, con concentraciones de M.O. tipicas
de suelos minerales. La atrazina presentd un comportamiento de adsorcion lineal respecto a su
concentracion. Los coeficientes de adsorcion obtenidos para las muestras de suelo del DR 063

representan valores tipicos para suelos agricolas.

La mineralizacion de atrazina fue lenta. La vida media promedio del herbicida en los suelos
estudiados es de 4.93 afios, lo cual es un indicador de suelos con microorganismos poco adaptados
al herbicida, ya sea por no haber aplicacién reciente del herbicida en los suelos o por la presencia de

componentes que inhiben su mineralizacion como amonio, materia organica, pH y salinidad.

La adsorcién de atrazina presenta una tendencia a disminuir respecto a la profundidad en los perfiles
de suelo, indicando un mayor riesgo de lixiviacion conforme € herbicida migra hacia el manto
freaico. Ademas, conforme aumenta la sainidad de los suelos y € grado de fertilizacion,
incrementa la persistencia del herbicida. Estos resultados tienen implicaciones importantes para el

riesgo de contaminar el agua subterranea de la zona de estudio.
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41. Resumen

Se investigo € efecto de la salinidad en la aglomeracion y composicion de un &cido humico y en la
adsorcion de atrazina a éste. Se trabajé con un &cido himico comercial (Sigma-AldricH?), el cua fue
purificado para eliminar remanentes de sales, metales pesados, &cidos fulvicos, huminy cenizas. Las
soluciones de trabajo consistieron en 0.5 g L™ de Acido Himico Aldrich Purificado (AHAP) y
diferentes concentraciones de sales de NaCl, CaCl, y NaCl + CaCl, (relacion 5 a 1, en base molar),
1, 10, y 100 mM, respectivamente. El rango de concentraciones de atrazina utilizado fue de 0.01 a
10 mg L, y los valores de pH investigados fueron 7.5 y 8.5. A través de Microscopia Electrénica de
Transmision (TEM, por sus siglas en inglés), Microscopia de Fuerza Atomica (AFM, por sus siglas
en inglés) y Espectroscopia Infrarroja con Transformada de Fourier (FTIR, por sus siglas en inglés)
se evalud la evolucion de la aglomeracion del AHAP por |os cambios en la concentracion de sales;
asi como los cambios en los grupos funcionales del AHAP como indicadores de |os mecanismos que
originan su conglomeracion. La aglomeracion se favorecio con e incremento de la concentracion de
las sales. A sdlinidades bagjas se observé € inicio de la aglomeracion ded AHAP, d cua formo
estructuras de forma lineal y globular constituidas por particulas esféricas de ~ 35 nm de diametro.
Al incrementar la concentracion de las sales se observ® un aumento en la aglomeracion de las
particulas del AHAP, presentandose aglomerados més densos que a su vez también estaban
congtituidos por particulas esféricas de 35 nm. La aglomeracién del AHAP, producto de la
formacion de complejos con calcio y sodio, inhibid la adsorcion de atrazina. En particulas > 0.45
umy a salinidad alta (100 mM) la adsorcién de atrazina fue 2.5 veces menor que a bajas salinidades
(1y 10 mM). La sdinidad ocasiona la aglomeracion del AHAP y por tanto, inhibe la adsorcion de
atrazinaen e AHAP.

42.  Introduccion
La materia organica (M.O.) en suelos es referida a menudo como humus y es derivada
principalmente de la degradacién de plantas y animales. Las sustancias hiimicas pueden dividirse en
humina, materia que no puede ser extraido con agentes acalinos, &cido humico, material que
precipita de extractos alcalinos durante la acidificacion; y écido fulvico, material que permanece en
solucion (Aiken et al., 1985). La materia organica es uno de los principales componentes del suelo;
fuente importante de nutrientes y adsorbente de contaminantes organicos e inorganicos (Stevenson,
1994). Las principales unidades estructurales de las sustancias himicas son 10s grupos aminos,
amidas, acoholes, hidroxilos, adehidos, carboxilos, cetonas, metoxilos, ferples, hidroxilos,
fragmentos de quinonas’/hidroquinonas y unidades peptidicas (Orlov y Sadovnikova, 2005). Siendo
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los grupos fendlicos y carboxilicos, 1os que més influyen en la carga superficia y reactividad de las
sustancias humicas (Stevenson, 1994). Esta complejidad y diversidad de componentes le otorgan la
capacidad para ligar compuestos organicos e inorganicos. Las sustancias himicas pueden presentar
diferentes formas, se han reportando estructuras en forma de esferas, esponjas, laminas, globulos,
anillosy conos (Namjesnik-Degjanovic y Maurice, 1997; Balnoiset al., 1999; Maurice y Namjesnik-
Degjanovic, 1999; Liu et al., 2000). Los principales factores que influyen en la formacion de estas
estructuras son € origen de las sustancias himicas y las propiedades de la solucion (Namjesnik-
Dejanovic y Maurice, 1997; Plaschke et al., 1999; Balnois et al., 1999). En general las sustancias
humicas son agregados moleculares, unidos a través de enlaces con metales divalentes y trivaentes
o ligados a minerales arcillosos a través de uniones electrostéticas (enlaces metdlicos entre arcillas-
metales-humus), puentes de hidrégeno o fuerzas de Van de Waals (Orlov y Sadovnikova, 2005).
Estos enlaces se ven afectados por cambios en € pH y la concentracion de sales, ocasionando
cambios en los grupos funcionales, la conformacién de la estructura 'y en la coagulacion o disolucion
de las sustancias himicas (Yuan et al., 2000; Weng et al., 2002; AlvarezPuebla y Garrido 2005;
Xiao-Hong et al., 2006).

AlvarezPueblay Garrido (2005) investigaron el efecto del pH en la agregacion de un écido hdmico,
concluyendo que e aumento de la ionizacion del acido humico, debido a aumento del pH,
incrementa la repulsion intra e intermolecular, restringiendo el proceso de agregacion del écido
himico. Esto debido a que con & aumento del pH los grupos funcionales se ionizan (carboxilicos y
fendlicos), liberando protones y obteniendo una carga mas negativa, la cua es compensada por los
iones en la solucién. La perdida de protones consecuentemente evita la formacion de puentes de
hidrogeno y por lo tanto obstaculiza la agregacion del acido himico y la disminucion del &rea
superficial, asi como la destruccién de micro poros. Estos resultados son similares a los reportados
por Cameron et al., (1972). Rizzi et al., (2004) encontraron que los &cidos himicos apH 3 presentan
estructuras relativamente compactas y a pH 6 presentan estructuras alongadas, siendo este proceso

controlado por €l pH de la solucion e cual afecta la carga electrostética de los &cidos humicos.

La materia organica es considerada como € principal componente del suelo involucrado en la
retencion de plaguicidas (Sparks, 2003). Tramonti et al. (1986) encontraron que la presencia de sales
origina cambios en la morfologia de la materia orgénica y en la capacidad para ligar plaguicidas,
mientras que Barriuso et al. (1992) y Barriuso y Calvet (1992) reportaron que la adsorcion del

herbicida atrazina esta principal mente asociada a la materia organica del suelo. Diferentes estudios

han reportado que la atrazina puede interactuar con la materia organica a través de transferencia de
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protones, puentes de hidrégeno, transferencia de electrones e interacciones hidrofobicas (Wang et
al., 1991; Piccolo et al., 1992; Martin-Neto et al., 1994; Senes et al., 1995; Martin-Neto et al.,
2001; Kulikova 'y Perminova 2002; Celano et al; 2008). Wang et al. (1991) encontraron que la
adsorcion de atrazina en acidos humicos es mayor que en acidos fulvicos y concluyen que la
principal diferencia en la capacidad de adsorcion radica en la diferencia entre las estructuras
moleculares, polimeros linedes y flexibles y particulas coloidaes tridimensionales,
respectivamente; asi como que la adsorcion de atrazina se ve inhibida a fuerzas ionicas altas, debido
a competicion con cationes por |os sitios de adsorcion (grupos carboxilatos). Devitt y Wiesne (1998)
investigaron la retencion de atrazina, en presencia de M.O., en membranas para didlisis, encontrando
que laretencién de atrazina se inhibe con e incremento de la salinidad, alin cuando la masa de M.O.
disponible para la adsorcion aumentd; concluyendo que la aglomeracion de la M.O. es la

responsable de tal inhibicidn, a ocluir los sitios disponibles para la adsorcion del plaguicida.

En la literatura principalmente se presentan investigaciones sobre el efecto de la presencia de sales
en la capacidad de adsorcion de plaguicidas en suelos, asi como sobre el efecto de sdes
monovalentes en la capacidad de adsorcion de laM.O., sin embargo, estudios donde se investigue de
manera sistémica € efecto de la sdlinidad en la aglomeracion y composicion de M.O y en la
adsorcion de plaguicidas no se han identificado. Es por eso que en este trabajo se investiga €l efecto
de la sdinidad en la morfologia y composicion de un &cido hdmico comercial, a través de
microscopia de transmision de electrénica, microscopia de fuerza atbmica y espectrometria
infrarroja. También se analiza el efecto de la salinidad en la adsorcion de atrazina. Esta informacion
es fundamental para entender € proceso de adsorcion de atrazina en la fraccion organica del suelo,

en presencia de sales.

43. Materialesy métodos

Purificacién de acido hamico. El &ido himico (AHA) utilizado fue Sigma-Aldrich (H16752,
grado técnico, St. Louis, MO). El AHA fue purificado (AHAP) pararemover sales, metales pesados,
acidos fulvicos, humin y cenizas. La metodologia usada fue la recomendada por la International
Humic Substances Society (Swift, 1996), con algunas modificaciones (Tang et al., 2007). EI AHA
se acidificd hasta pH ~ 1.0 con 6 N HCI, posteriormente se gjusto la concentracién de AHA a0.1 g
mi™ con 0.1 N HCI. La suspension se agitd durante una hora y después se centrifugd a 10 000 rpm
durante 15 min. Se le adiciond al precipitado 10 N NaOH hasta pH ~13 y se gusto € volumen con
0.1 N NaOH hasta obtener una concentracion de 0.1 g mi™t AHA. La mezcla se agité y centrifugo.
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El tratamiento del AHA con &cido fluorhidrico y clorhidrico (Swift, 1996) para reducir € contenido
de cenizas se sustituyo por filtracion a través de un filtro de polietersulfona de 0.2 um, bajo
amosfera de nitrogeno. La filtracidn se realizo dos veces sobre e mismo filtro. La solucién filtrada
fue acidificada a pH ~1.0 con 6 N HCl y se dg6 reposar durante 12 hrs, posteriormente se
centrifugd. El precipitado se depositdé en tubos para didlisis (Spectrum, Los Angeles, CA; peso
molecular a corte de 1000 Dalton) previamente enjuagadas y empapadas en agua MilliQ® (MilliQ-
Plus; resistividad > 18 MO cm) durante 30 minutos. Los AHA se diaizaron en agua MilliQ®
sustituyendo el agua continuamente, y el proceso se dio por concluido una vez que la conductividad
eléctrica del agua fue menor a1.0 puS cmt. El AHAP se liofilizé y almacend a 4°C en la oscuridad.
A partir de los AHAP se prepar6 una suspension stock de 0.56 g L, que se utiliz6 para evauar €
efecto desdesen e AHAP.

Preparacion de muestras de AHAP. La preparacion de las muestras se realiz6 en tubos de
polietileno de 50 mL; se agregd 22.5 m de suspension de AHAP (0.56 g L™) y dos mililitros de
soluciones stock de 1250, 125y 12.5 mM de NaCl, CaCkL y NaCl + CaCl, (relacion 5 a 1, en base
molar), respectivamente. H pH se gjusté a 7.5 y 8.5 con 0.1 N NaOH. La concentracion resultante
de AHAP en cada tubo fuede 0.5 g L y el rango de concentraciones de las sales fue de 1, 10 y 100
mM. Los tubos se agitaron durante 20 h a 25 + 1°C, posteriormente se tomo una adicuotade 2 ml y
la suspension restante fue liofilizada. Las aicuotas de las suspensiones y € AHAP liofilizado se

almacenaron en la oscuridad a 4°C para su posterior analisis.

Carbono Total Disuelto (CTD). Las suspensiones de AHAP, tratadas con diferentes
concentraciones de sales, se filtraron a través de membranas de 0.45 pum. En la solucioén filtrada se
analiz6 Carbono Total (CT) con un equipo Shimadzu TOC-5000A, con muestreador automético;
acorde a la metodologia Standard Methods 5310 B.

Microscopio de Fuerza Atdmica. La caracterizacion de la morfologia y aglomeracion del acido
himico a diferentes concentraciones de sales se realizé con un AFM Multimode® SPM, equipado
con un escéner piezoeléctrico tipo Jy un controlador NanoScope® 1V (Veeco, Santa Barbara, CA)
sobre &reas de 2 um x 2 um. Se utilizaron puntas de silicio (frecuencia de resonancia de 265 a 309
kHz, tasa de escaneo de 0.4 a 1.0 Hz). Las imagenes se analizaron con €l software Nanoscope v6.11.
La preparacion de las muestras fue realizada acorde a método descrito por Balnois y Wilkinson
(2002). Los soportes utilizados fueron placas de silicio, las cuaes se dgaron en contacto con las

suspensiones de AHAP durante cinco minutos para permitir la depositacion de éste dltimo.
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Posteriormente, €l exceso de la suspension de AHAP se removi6 con papel filtro y las placas se
secaron a temperatura ambiente (25 £ 1°C). Las imégenes se obtuvieron usando € método
Tapping® o contacto intermitente (del inglés "tapping mode"), el cual consiste en que la punta toque
rapidamente la superficie de la muestra 'y la amplitud de oscilacion de la punta, en respuesta a las

interacciones con la superficie, es monitoreada por e microscopio para formar laimagen.

Microscopia de Transmision Electronica. El efecto de las sdles en la aglomeracion del AHAP
también fue analizado con un TEM (JEM 1230 Electron Microscope). La preparacion de las
muestras se realizé de acuerdo a método descrito por Baalousha et al. (2005). Se depositd una gota
(10 pL) de AHAP sobre mallas para TEM (cubierta con una capa de carbono); e exceso de la
suspension de AHAP se removi6 con papel filtro y las mallas se secaron a temperatura ambiente (25
+ 1°C).

Espectroscopia Infrarroja con Transformada de Fourier. La caracterizacion cualitativa de los
grupos funcionales de las muestras de AHAP se llev6 a cabo con un espectrémetro Nicholet 570 FT-
IR, usando pastillas de KBr. Se mezclaron dos miligramos de AHAP con 100 mg de KBr. Los
espectros fueron medidos en el rango de 4000 a 400 cnil. La resolucién de los espectros fue de 1

cnit y serealizaron 300 scans para cada espectro.

Cinéticas de adsorcion de atrazina. Las cinéticas de adsorcion de atrazina en AHAP se llevaron
acabo en recipientes de Teflor® de 50 ml. Las cinéticas se evaluaron a pH 8.5 y tres salinidades 1,
10 y 100 mM NaCl + CaCk. Se mezclaron 6.25 mg de AHAP, previamente tratado con soluciones
sdlinas, y 12.5 ml de una solucién de atrazina 10 mg L'* con trazador radiactivo (347.4 Bq U-ring-
14C, Sigma Chemica Company, St. Louis, MO, USA). Se utilizaron recipientes adicionales, sin
AHAP para evaluar la cantidad total de trazador radiactivo agregado y recipientes sin trazador
radiactivo para cuantificar la radiactividad de fondo. Los recipientes se agitaron durante 0.5, 1, 4, 15
y 24 h, en un rotador (Cole Pamer modelo 7637) a25 + 1°C.

Posteriormente, se tomaron tres mililitros de suspension de cada recipientey se pasaron a través de
un filtro de tamafio de poro 0.45 pm de diametro. Un mililitro de las soluciones filtradas se
homogereizd con 9 ml de céctel de centelleo (BSC® Amersham Biosciences) y se cuartificaron las
emisiones beta de 1*C-atrazina en un equipo de centelleo liquido (LS 6500 Beckman Coulter). Las
concentraciones de atrazina adsorbida en el AHAP, a los diferentes tiempos de agitacion, se
calcularon con base en la diferencia entre la atrazina total aplicada y la concentracion disuelta,

medida en la solucion filtrada.
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| sotermas de adsorcion de atrazina. Las isotermas de adsorcion de atrazina en AHAP se evaluaron
a pH 85 vy tres salinidades 1, 10 y 100 mM NaCl + CaCh. Se mezclaron 6.25 mg de AHAP,
previamente tratado con soluciones salinasy 12.5 ml de atrazina en solucién con trazador radiactivo
(**C-atrazina) en recipientes de Teflor®. La concentracion de atrazina en |os recipientes fue de 0.01,
0.1, 1, 5y 10 mg L. Se utilizd un recipiente adicional sin AHAP para evaluar |a cantidad total de
trazador radiactivo agregado y un recipiente sin trazador radiactivo para cuantificar la radiactividad
de fondo. Los recipientes se agitaron a 25 + 1°C, en un rotador (Cole Palmer modelo 7637) durante
5 hrs, tiempo establecido previamente como el requerido para acanzar el equilibrio de adsorcion de
atrazinaen € AHAP. Posteriormente, se tomaron tres mililitros de solucion de cada recipientey se
pasaron a través de filtros de tamafio de poro 0.45 um de didmetro. El procedimiento para
determinar la concentracién de atrazina adsorbida en e AHAP fue igual a descrito en la

metodol ogia para cinéticas de adsorcion.

44. Resultadosy discusion

Aglomeracion. El efecto de la concentracion de sales en la concentracion de CTD de suspensiones

de AHAP se presentaen laFigura 11.
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Figura 11 Carbono total disuelto en funcion de la concentracion de sales, apH 7.5y 8.5

La concentracion del CTD (particulas = 0.45 um) disminuye muy ligeramente con € incremento de
Na" pero considerablemente con e aumento de Ca’*. Las caracterizaciones més detalladas del
AHAP (conformacion y composicion) se realizaron solo para NaCl+CaCl, (relacién molar 5:1), ya
gue ésta representa una relacion tipica para suelos salinos (Yeo y Flowers, 1985). A pH 85 la
concentracion de CTD a baja salinidad es tres veces mayor gque a salinidad alta, mientras que a pH

7.5 la diferencia es 1.5 mayor. El porcentgje de carbono en el AHAP es de 77% (£5) y el maximo
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porcentgje de CTD que paso € filtro de 045 pum fue de 59.0% (£5). La sdinidad y & CTD
presentaron una relacion lineal inversa (Figura 12), indicando que la concentracion de particulas
menores a 45 nm varia linealmente con la concentracion de las sales, bgo las condiciones
estudiadas.
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Figura 12 Carbono tota disuelto (CTD) en funcién de la concentracion de sales. Composicion de las sdes:

NaCl + CaCl, (relacion molar de f 5:1); [AHAP] =500 mg L™; apH 7.5y 85.

Microscopio de fuerza atdmica (AFM). En la Figura 13 se muestran imégenes de la vista superior y
3D del AHAP tratado con NaCl+CaCh. A baja salinidad, el AHAP se presento principal mente como
una capa de pequefias particulas <20 nm depositadas en las placas de silicio, representadas por una
coloracion mas clara en la parte inferior de laimagen, asi como algunos aglomerados con diametros
>100 nm (Figura 13a). El incremento de la sainidad originG un mayor nimero de aglomerados
(Figura 13b). Los aglomerados de AHAP de mayor tamafio se presentaron a la salinidad mas dta
(Figura 13c) y formaron redes compuestas de racimos de pequefias particulas con espacios entre los

racimosde~ 1 pum.

Microscopia de Transmision Electronica (TEM). Las imagenes del AHAP tratado con diferentes
concentraciones de sales, obtenidas con e TEM, se presentan en la Figura 14. A baja salinidad, el
AHAP formd pequeiios aglomerados de diferentes formas, compuestos de unidades bésicas de
aproximadamente 35 nmy de forma globular (Figura 14a). El incremento de la salinidad originé la
formacion de una red extendida de particulas de AHAP (Figura 14b). A la salinidad més dlta, el
AHAP presentd una conformacion mas densa; asi como aglomerados de mayor tamafio. Sin

embargo, sus unidades bésicas fueron las mismas particulas de 35 nm de didmetro (Figura 14c).
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Figura 13 Imégenes del AFM de la aglomeracion del AHAP. Imégenes de la vista superior y 3D del AHAP
tratado con NaCl + CaCl, (relacion molar de 5:1), en placas de silicio: (8) 1 mM, (b) 10 mM, y (c) 100 mM;
apH 85
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(b)

Figura 14 Efecto de la concentracién de sales en la aglomeracion del AHAP. Imégenes del TEM del AHAP
tratado con NaCl + CaCl, (relacion molar de 5:1): (@) 1 mM, (b) 10 mM, y (c) 100 mM; apH 8.5
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Espectroscopia Infrarroja con Transformada de Fourier. El uso de FTIR permitio identificar
cambios en los grupos funcionales del AHAP a diferentes salinidades. En la Figura 15 se presentan
los espectros de adsorcion de AHAP tratados con NaCl y CaCl, a pH 8.5. El incremento de la
concentracion de NaCl y CaCl, ocasion6 la disminucion y desplazamiento de las bandas 1210 cmi?,
caracteristicas de las vibraciones por estiramiento simétrico ?5(C—O de C aromético) y vibraciones
O-H, 1060 cm* 25(C—O de polisacéridos), 1389-1431 cnit 2s(COO de carboxilatos) y las bandas
1580-1590 cmit, de vibraciones por estiramiento asimétrico ?as(COQO’) de carboxilatos asi como la
desaparicién de la banda a 2960 cmit de compuesto aliféticos (C-H). La disminucién de la banda
correspondiente a ?as(COQO’) origind que se descubriera la banda a 1630 cmi! (C=0 de vibraciones
de amidas o quinonas, C=C vibraciones de compuestos arométicos y N-H de aminas). La intensidad
de las bandas de absorcion correspondientes a los grupos carboxilato disminuye muy ligeramente
con € incremento de la concentracién de Na' pero considerablemente con el aumento de Ca?*,
debido a la formacion de complejos entre los iones de las sales y los grupos carboxilatos del AHAP
(Figura 15).
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Figura 15 Espectros de AHAP (0.5 g L™) apH 8.5 tratados con @) 1,10 y 100 mM CaCl, y b) 1y 10 mM NaCl

En la Figura 16 se presentan los espectros correspondientes a AHAP apH 7.5y 8.5 tratados con 1,
10 y 100 mM NaCl+CaCh. Se observa un comportamiento similar en las bandas de @sorcion de
ambos espectros. Sin embargo, hay una ligera disminucion en la intensidad de las bandas de
absorcion con el incremento del pH, asi como la desaparicion de la banda correspondiente a los
grupos carboxilicos (1710 cm'?), producto de la desprotonacion de tales grupos funcionales. Los
cambios en las bandas de asorcién de los grupos funcionaes del AHAP son producto de la las

interacciones con Ca?*y Na'.
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Figura 16 Espectros de AHAP tratados con 1, 10 y 100 mM NaCl+CaCl,; @) pH 7.5y b) pH 8.5

Los grupos carboxilatos pueden interactuar con cationes metalicos de cuatro formas diferentes
(Mehrotra'y Bohra 1983), que son, enlaces ionicos, unidentados, quelatos bidentados y bidentados
puente (Figura 17). Entre sales metalicas alcalinas y acidos carboxilicos usualmente se presentan
interacciones iénicas. En este caso los iones carboxilatos presentan una estructura simetrica 'y 1os

dos atomos de oxigeno en e grupo carboxilato estan asociados igualmente con € cation metalico.

0 - M—Q 0 M-0
M’ EC—R c-R  M{ C-R C-R
8) o O M—0

1 11 111 AY

Figura 17 Interacciones entre metales y carboxilatos. 1) ionicas, 1| monodentadas, 111) quelatos bidentados,
IV) bidentadas puente

Un criterio para determinar los tipos de enlace entre carboxilatos y metales es el que considera las
diferencias entre las 3(COQO) y las %(COO’). Sin embargo, estas diferencias entre entre las
?25(COQ0") y las 2(COO") dependen de la estructura de los grupos carboxilatos, la naturaleza del
solvente y las caracteristicas de los iones metalicos (Colthup, 1990), por lo que la separacion de las
bandas de absorcion ?(?x(COQO") - ?(COQY)) es un indicador de la estructura del carboxilato bajo
condiciones especificas. En este trabajo las interacciones idnicas (por gemplo Na(COQ)) presentan

separaciones entre |as bandas de ~ 201 cm! (Tabla 7). De acuerdo a Nakamoto (1997):

1). Los enlaces monodentados presentan diferencias entre nimeros de onda > que en los enlaces
ionicos, por o general ?(2(CO0") - 2(C0O0")) > 200 cm™.

60



2). Mientras que diferencias = 110 cmi* representan quel atos bidentados (Nakamoto, 1997).

3). Diferencias mayores que los quel atos bidentados y menores que |os enlaces i6nicos corresponden

a enlaces bidentados puente.

A través del andlisis de ?(?x(COQ") - ?(COQO")) en los espectros de laFigura 15y Figura 16 y del
criterio anterior, se puede deducir que las interacciones entre los iones y e AHAP fueron
principalmente a través de enlaces bidentados puente (diferencia de 150 a 190 cmi?), (Figura 17 y
Tabla7).

Tabla7 Frecuencias de vibracion asimétricay simétrica, para diferentes tipos de interacciones entre
metalesy carboxilatos

Sales pH Vv,(COO) 7?2(CO0) ?(?(CO0O)-?2(CO0O)) Tipo deenlace

1 mM NaCl 1590.8 1389.7 201.1 l6nico

10 mM NaCl 1590.8 1389.7 201.1 l6nico

1 mM CaCl, 8.5 1591.3 1401.3 190.0 Bidentado puente
10 mM CaCl, 1582.1 1431.7 150.4 Bidentado puente
100 mM CaCl, 1580.5 1431.8 148.7 Bidentado puente
1 mM NaCl + CaCl, 1586.4 1389.7 196.7 Bidentado puente
10 mM NaCl + CaCl, 8.5 1577.3 1399.4 1779 Bidentado puente
100 mM NaCl + CaCl, 15735 1420.0 153.5 Bidentado puente
1 mM NaCl + CaCl, 1588.8 1387.8 201.0 |6nico

10 mM NaCl + CaCl, 7.5 1585.0 1403.2 181.8 Bidentado puente
100 mM NaCl + CaCl, 1574.4 1417.7 156.7 Bidentado puente

Cinéticas de adsorcién de atrazina. Las cinéticas de adsorcion de atrazina en AHAP a diferentes
salinidades muestran que e tiempo requerido para alcanzar €l equilibrio de adsorcién es menor a5 h
(Figura 18).

La adsorcion de atrazina fue menor al incrementar la salinidad. La maxima adsorcion de atrazina
fue de ~25%. El incremento de la salinidad desfavorecié la velocidad de adsorcién de atrazina. Esto,

debido a aumento del tamafio de las particulas y a la formacion de estructuras densas de AHAP que
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inhibieron la velocidad de transporte de atrazina desde |a solucion hasta los sitios de adsorcion en el
AHAP.

L] |

Atrazina adsorbida (%)

[T

Tiempao (h)

Figura 18 Cinéticas de adsorcion de atrazina en AHAP tratados con soluciones 1, 10 y 100 mM
NaCl+CaCl,; apH 8.5

| sotermas de adsorcién de atrazina. La isoterma de adsorcion de atrazina en AHAP se preserta en

laFigura 19. Los datos experimentales fueron gjustados a la ecuacion de Freundlich (ecuacién 11):

C. = KfCen (12)

donde K¢ (mg*™" L" kgt) es la capacidad de adsorcion, Cs (mg kg?) esla concentracion de atrazina
adsorbida, Ce (mg L) esla concentracion de atrazina disueltay n es un pardmetro relacionado a la

curvatura de la isoterma que indica la heterogeneidad de los sitios de adsorcién

Las isotermas de adsorcién de atrazina a pH 8.5 fueron cas linedes, indicando que no hubo
limitacion de sitios de adsorcion en la superficie adsorbente. Se adsorbié menor cantidad de atrazina
a sdinidad alta (Devitt y Wiesne, 1998), alin cuando a esa salinidad la masa de AHAP retenida por
e filtro, y por lo tanto no presente en la medicion de atrazina, fue ~ tres veces mayor que a salinidad
bgja. A pH 7.5 laisoterma de adsorcion fue no lineal, con curvatura concava a la abscisa, indicando
gue la adsorcién del herbicida se desfavorece a incrementar su concentracion inicial en la solucion.
La adsorcion de atrazina a pH 7.5 fue mayor que a 8.5, esto puede deberse a que a menor pH las
particulas disponibles para la adsorcién son de menor tamafio (Figura 11, Figura 13y Figura 14) y

por lo tanto, presentan mayor area de contacto para interactuar con el plaguicida (Lu et al., 2009) .
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Asimismo, apH 7.5 el AHAP presenta mayor cantidad de grupos COOH (Figura 16) con los cuales
la atrazina puede formar enlaces a través de puentes de hidrégeno (Martin-Neto et al., 1994). En la

Tabla 8 se presentan los valores de Ky asi como los valores den.

Tabla8 Parametros de adsorcion de atrazinaen AHAP, a diferentes salinidadesy pH 7.5y 8.5

NaCl + CaCl, )
Kf * % %
(relacion molar 5:1) pH n r?
(9" L"kg")
(mM)
1 8.5 1.2260 1.0104 0.9991
10 8.5 1.2227 1.0240 0.9991
100 8.5 0.2512 1.0161 0.9960
100 7.5 0.3256 0.9478 0.9912

* Parametros de adsorcion referentes alaisoterma de Freundlich
** Factor de correlacion relacionado ala isoterma de Freundlich

100.00
W 1 mM (pH=8.5) y = 1.2260x-0104
410 mM (pH=8.5) r2=09991
®100mM (pH=7.5) y = 1.2227x1.0240
. 10.00 © 100mM (pH=8.5) 12=0,9991
3’ /'/.' y = 0.3256X09478
j@)] L r2=0.9912
S -
1 1.00 /Q’ /},’;}“ y = 0.2512x-0161
=) - o r2=0.996
8 - ,-;{7
2 T
§ 0.10 1 //; ~
e P
‘N e
3 3
< 001 /
’,/
0.00 r T T T
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Atrazinadisuelta(mg L)

Figura 19 Isotermas de adsorcion de atrazinaen AHAP (particulas >0.45 pum) tratado con soluciones 1, 10y
100 mM NaCl+CaCl,; apH 8.5

En la Figura 20 se presenta la relacion entre Kt y la concentracion de sales. Los valores de K
disminuyen linealmente con la salinidad, observandose la inhibicion de la adsorcion por €

incremento de la concentracién de Nay Ca.
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2
y = -0.0102x + 1.2785
r2=0.9937

o
Y4 1 .
2
c
Y

0 T T

0 40 80 120

NaCl + CaCl, (mM)
Figura 20 Relacion entre K; y salinidad. AHAP = 500 mg L™; atrazina=0.01-10 mg L™; pH=8.5

45. Conclusiones

El incremento de la salinidad y € pH ocasion6 la compresion de la capa difusa y la desprotonacion
de grupos carboxilicos y fendlicos del AHAP, respectivamente, favoreciendo la interaccién entre las
especies cationicas de las sdles de Nay Ca con é AHAP. Esta mayor interaccion se reflgja en €

incremento de la aglomeracion del AHAP, debido principalmente a la formacion de complejos con
cacio, a través de enlaces bidentados puente. A baa concentracion de Na y Ca se presentan
principal mente particul as esféricas, formando estructuras lineales y globulares; asi como €l inicio de
la macro aglomeracion del acido himico. El incremento de la salinidad, a 100 mM, favorecio la
formacion de agregados de AHAP mas densas, asi como aglomerados de mayor tamafio. Sin
embargo, las unidades bésicas de tal es aglomerados son las mismas particulas de 35 nm de diametro
gue existen a salinidades bajas. La formacion de complejos entre el AHAP y los iones de Cay Na
origind agregados de particulas de mayor tamafio; asi como estructuras més densas de AHAP, y por
lo tanto, se puede esperar la formacion de éreas superficiales mas pequefias y menor cantidad de
sitios disponibles para la adsorcién de atrazina. La salinidad ocasion6 la aglomeracion del AHAP e

inhibi6 la adsorcion de atrazina en el AHAP.
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5.1. Resumen

Seinvestigo e efecto del incremento de la concentracion de sales de sodio y calcio en las cinéticas e
isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina en suelos agricolas. Se utilizaron tres suelos del

Distrito de Riego 063 (DR 063), Guasave, Sin., y un suelo del Distrito de Temporal Tecnificado 002
(DTT 002), Cérdenas, Tab. Los experimentos se llevaron a cabo adiferentes concentraciones de
sales de sodio y calcio, en la solucion del suelo. El incremento de la concentracion de sodio (8mM)
con calcio como €lectrolito de referencia (10 mM), afectd € tiempo requerido para alcanzar €l

equilibrio de adsorcién de atrazina, € cua fue menor a 24 h. Asmismo, favorecié la capacidad de
adsorcion e inhibio la desorcion de los suelos, respectivamente. Sin embargo, € incremento de la
concentracion de sodio (39 mM) y calcio (58 mM) no afectd € tiempo requerido para acanzar €l

equilibrio de adsorciénni |la capacidad de adsorcion de los suelos. Las isotermas de adsorcion y
desorcion de atrazina se gjustaron al modelo de adsorcion de Freundlich. Los porcentgjes de
adsorcion de atrazina en los suelos fueron de 23 a 32% y la desorcion de 34 a 48%. En los
experimentos de adsorcion y desorcion se utilizaron suelos sin esterilizar con € fin de no afectar la
estructura de los componentes del suelo y aterar su capacidad de interaccion con € herbicida. Por o
gue s comparé la capacidad de mineralizacion y adsorcion de atrazina en |os suelos, encontrando
que la mineraizacién no influy6 en las capacidades de adsorcion del herbicida

52.  Introduccion
La identificacion y evaluaciéon de la contaminacion del suelo y cuerpos de agua, por la frecuente
aplicacion de agroquimicos en zonas agricolas, deberia de ser uno de los principales temas a
considerar en las politicas de sustentabilidad ambiental. Asi como también e desarrollo e
implementacion de alternativas de solucién, para meorar € estado actual del ambiente y no
comprometer la calidad de vida de las generaciones futuras. Por €ello, se requiere conocer los
mecanismos de interaccion de los agroquimicos con las matrices que los contieneny el efecto de

factores fisicos, quimicos y bioldgicos en el transporte y destino ambiental de tales compuestos.

La atrazina (2-chloro-4-ethylamino-6-isopropylamino-1,3,5-triazine) es un herbicida utilizado en
zonas agricolas de México (Villada-Canela, 2006, Hansen et al., 2008); se asocia a riesgos para la
salud (Van Leewen et al., 1999) dado que se ha encontrado que llega a contaminar fuentes de
abastecimiento de agua (Tappe et al., 2002; Gilliom et al., 2006; Hansen et al., 2008).

La adsorcion de atrazina se puede favorecer o inhibir por la influencia de diferentes componentes
del suelo (Blume et al., 2004; Ling et al., 2005; Gonzdlez-Marquez y Hansen, 2009a) y tiende a

66



incrementar la intensidad con que se liga a suelo con € paso del tiempo (Mersie et al., 1998; Gao et
al., 1998; Lesan y Bhandari, 2003). Asimismo, se ha reportado que la desorcién de atrazina presenta
histéresis dependiendo del tipo de suelo y concentracion de materia organica (M.O.) (Ma et al.,
1993; Lesan y Bhandari, 2003). Las posibles causas de |a histéresis pueden deberse a la incapacidad
del plaguicida para alcanzar €l equilibrio durante la adsorcion o desorcién (Altfelder et al., 2000),
interacciones irreversibles del herbicida con la materia organica o minerales arcillosos del suelo
(Bhandari et al., 1996) y al atrapamiento de moléculas adsorbidas en estructuras con meso y micro
poros dentro de estructuras minerales y materia organica (Farrell y Reinhard, 1994; Weber et al.,
1998).

La concentracion de sales en € suelo puede afectar la adsorcién de plaguicidas, dependiendo de la
composicion y concentracion de la sa y de las caracteristicas del plaguiciday del suelo adsorbente
(Alvay Singh, 1991; De Jonge y De Jonge, 1999; Clausen et al., 2001; Kah, 2007). Clausen et al.
(2001) reportd un incremento en la capacidad de adsorcion de mesocrop y 2,4-D en caolinita con €
aumento en la concentracion de CaCh. Asimismo, Kah (2007) reporta resultados similares sobre la
adsorcién de 2,4-D y flupyrsulfuron-metil en suelos. Sin embargo, Hyun y Lee (2004) reportaron
gue e incremento en la concentracion de CaCh disminuyo la adsorcion de prosulfuron en un suelo

con alta capacidad de intercambio cationico.

La influencia positiva de las sales en la adsorcidn resulta en parte, debido a que los cationes que
componen las sales sustituyen los protones de la superficie de los componentes del suelo, causando
una ligera disminucion en e pH y cambiando la carga neta de algunos plaguicidas hacia su forma
neutra favoreciendo su adsorcion (De Jonge y De Jonge, 1999). Las sales también ocasionan la
compresion de la capa difusa del adsorbente, favoreciendo la formacién de complejos entre cationes
multivalentes en e suelo y plaguicidas como atrazinay glifosato (Laird et al., 1992; De Jonge y De
Jonge, 1999). La estabilidad de coloides también puede influenciar la adsorcion de plaguicidas, ya
que los coloides y materia organica tienden a aglomerarse e incrementar su masa especifica con el
aumento de la salinidad, logrando asi favorecer la adsorcion (De Jonge and De Jonge, 1999). Sin
embargo, resultados reportados por GonzdlezMarquez y Hansen (2009b) indican que la adsorcion
de atrazinaen materia organica (acido himico Aldrich) se inhibe con € incremento de la salinidad,

aln cuando la masa especifica del adsorbente aumenta.

El efecto de la concentracion de sales en la adsorcion de plaguicidas en suelos 0 componentes

especificos del suelo ro se puede generalizar, ya que las interacciones 0 mecanismos de adsorcién
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son complejos y dependen tanto de la naturaleza del plaguicida como del medio adsorbente. Es por
ello que en la literatura se han reportado tanto efectos positivos como negativos en la adsorciéon de
atrazina en suelos. En este trabgjo se investiga €l efecto del incremento de la concentracion de sales
de sodio y calcio en las cinéticas e isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina en suelos

agricolas del noroeste y sureste de México.

53. Materialesy métodos
Caracterizacion de suelos. Se utilizaron cuatro muestras de suelo de parcelas agricolas del noroeste
y sureste del pais. En la Tabla 9 se presentan las coordenadas de localizacion de las estaciones de
muestreo, asi como caracteristicas fisico quimicas de las muestras de suelo. Las muestras de suelo
de laestacién | y 1l fueron caracterizadas por Gonzalez~Maéarquez y Hansen (2009a) y la muestra |V
por Guillén-Garcés et al. (2007). La muestra |1l se tomé durarte e mes de marzo de 2007, € suelo
se colectd de una parcela donde € principal cultivo sembrado era maiz. La muestra se tomo de los
primeros 20 cm de la superficie del suelo con una barrenadora manual, obteniendo 2 kg de suelo que
se colocaron en bolsas de plastico y bajo refrigeracion en hielo durante € transporte a |aboratorio.
El suelo fue secado a temperatura ambiente, disgregado, tamizado (= 2 mm) y amacenado a4°C. En
el suelo seevalud e pH (Eckert y Sims, 1995), conductividad eléctrica (C.E.) (Gartley, 1995), NOs’
y NH;" (Griffin et al., 1995), M.O. (ASTM, 2000), arena, limo y arcilla (ASTM, 1998); asi como
calcio a través de un kit Spectroquant® (Merck - Spectroquant, 2009) y sodio por i6n selectivo

(Instrulab 5771101). Enla Tabla9 se presentan los resultados de la caracterizacion de |os suel os.

Mineralizacion de atrazina. La evaluacion de la mineralizacion de atrazina se [levé a cabo acorde a
la guia 307 de la Organizacion para la Cooperacion y € Desarrollo Econdmico (OCDE, 2002). A
reactores de vidrio de 250 mL se le agregaron 50 g de suelo (base seca), humedecidos con agua
MiIIiQO para alcanzar 50% de la C.C., ya que & suelo no debe estar ni muy humedo ni muy seco
para mantener la aireacion adecuada y e crecimiento Optimo de los microorganismos del suelo
(USEPA, 2008), y 1 mg kg* de suelo de atrazina con trazador radiactivo (3.688 kBq de *C por
reactor). Los reactores, conteniendo frascos abiertos con 1 N NaOH, fueron tapados herméticamente
e incubados a 30 + 1°C. La mineralizacion de atrazina se refiere a la transformacion de la nolécula
en CO, y NH3 y se evaud a través de la medicion de *CO, capturado en la solucién acalina
colocada en frascos dentro de cada reactor. Los frascos con solucion alcaina fueron cambiados
después de cada muestreo y € sistema fue monitoreado por mas de cuatro meses. En cada muestreo
se tomaron alicuotas de 1 ml de solucién acalina, mismas que fueron homogereizadas con 9 ml de

coctel de centelleo (BSC® Amersham Biosciences). Las emisiones beta producidas por el
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decaimiento radiactivo de **C fueron cuantificadas en un contador de centelleo liquido (LS 6500
Beckman Coulter). Los coeficientes cinéticos de mineralizacion y la vida media de atrazina se

calcularon considerando cinéticas de primer orden (ecuacion 12).

ac _

- =-ke (12)

donde C es la concentracién de atrazina, k es €l coeficiente cinético de mineralizacion de atrazinay t

es el tiempo. Las vidas medias de atrazina fueron calculados acorde a la ecuacion 13.
t,, =In2/k (13)
donde t1/, esla vida media de atrazina.

Adsorcion de atrazina. La evaluacion de la adsorcion de atrazina se llevo a cabo a salinidades,
correspondientes a ~ 50% y ~ 200% de las concentraciones de sodio y calcio presentes en el suelo
de la estacion de muestreo | (Tabla 9), suelo muy fuertemente salino con C.E. de 6.24 mS cmit en la
solucion del suelo (Gonzalez-Mérquez y Hansen, 2009a) y a 10 mM CaCb, valor de referenciaen la
guiaTG 106 (OCDE, 2000).

Cinéticas de adsorcion y desorcion de atrazina. Las cnéticas de adsorcién y desorcion de atrazina
en suelo se evaluaron en recipientes de Teflor® de 50 mL a 25 + 1°C. La reproducibilidad de los
resultados se confirmo através de la realizacion de 20% de duplicados experimentales. Para evaluar
las cinéticas de adsorcién en los suelos, se puso en contacto 2 g de suelo de las estaciones de
muestreo 11, 111 'y IV y 9 mL de solucién salina preparada con agua Milli-Q (obtenida a partir de un
sistema Millipore®, Billerica, MA., resistividad de 18.2 M? cm), para obtener concentraciones de
sodio y calcio correspondientes a~ 50% y ~ 200% de las concentraciones presentes en la muestra de
suelo de la estacion de muestreo | (Tabla 10). La cinética de adsorcion de atrazina en suelo de la
estacion de muestreo | se realizo utilizando una solucion 10 mM de CaCh (OCDE 2000) y la
cinética de desorcion con agua Milli-Q; esto con € fin de simular € efecto de lavado de suelos,
proceso comunmente utilizado en la desalinizacion de suelos agricolas, en la desorcion del
herbicida Los recipientes se colocaron en un rotador (Cole Padmer modelo 7637) y se agitaron
durante 20 hrs con € fin de hidratar y homogeneizar € suelo. Posteriormente, se agregé 1 mL de
una solucién de atrazina 10 mg L a cada recipiente; |a solucién se prepard a partir de un estandar
analitico de atrazina (grado cromatografico; Chem service, West Chester, PA, USA) y atrazina

marcada isotdpicamente (334 Bq U-ring-*“C, Sigma Chemical Company, St. Louis, MO, USA). La
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concentracion final de atrazina en los recipientes fue de 1 mg L. Se utilizd un recipiente adicional
sin suelo para evaluar la adsorcién en los recipientes de reaccidn y un recipiente sin trazador para
cuantificar la radiactividad de fondo. Los recipientes se agitaron durante 1, 7, 15, 24, 48y 72 hy
posteriormente, se centrifugaron a 12 000 rpm durante 15 min. Se homogereizé un mililitro de
sobrenadante con 9 mL de coctel de centelleo (BSC® Amersham Biosciences) y se cuantificaron las
emisiones betadel **C-atrazina en un equipo de centelleo liquido (LS 6500 Beckman Coulter). La
eficiencia del equipo fue del 96.5%, con base en el conteo de 10* decaimientos por minuto de un
estandar de **C (Beckman Coulter, lote S312102).

La concentracion de atrazina adsorbida se calculé con base en la diferencia entre la atrazina total
aplicada y la concentracion disuelta, cuantificada en €l sobrenadante. La adsorcion del herbicida en
los recipientes fue despreciable. Las cinéticas de desorcion de atrazina se evaluaron en suelos donde
previamente €l herbicida habia alcanzado €l equilibrio de adsorcion, tiempo de agitaciéon de 24 hrs.
Se retiraron 8.8 ml de la solucion salina con atrazina disuelta y se adiciond la misma cantidad de
solucion saling, sin arazina, para los suelos de las estaciones de muestreo |1, 111 'y 1V. Para d suelo
de la estacion de muestreo | se adicion6 agua Milli-Q. Los recipientes se agitaron durante 1, 7, 15,
24, 48 y 72 h a 100 rpm, se centrifugaron y se evaud la concentracion de atrazina en €l

sobrenadante, como se menciond anteriormente.
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Tabla9 Coordenadas de estaciones de muestreo y caracteristicas de los suelos

Egacion de  Coordenadas Na* Ca* CE.* NOj NH," M.O. Arena Limo Arcilla
muestreo (Grados)  (mmol kg™") (mmol kg™) PH (mScm™) (mgkg") (mgkgh) (%) (%) (%) (%)
I 25.43067 O 14.25 19.76 75%*  6.24** 157.2** 13.0** 1.4** 11.8** 75.7%* 12.5+*
(CasaBlanca) 108.41975N
I 25.60887 O 0.8 143 79%* 043+ 46.0** 11.0** 3.5%* 12.8* 44.°7+* 42.5*
(San Martin)  108.31118 N
Il 2554338 O 0.4 0.5 7.5 0.40 26.0 2.0 1.2 0.6 74.4 25
(San Pedro)  108.43837 N
v 17.81666 O 0.13 0.42 6.4*** - 28.6%** 1.0x** 2.0F** 4O ** 10x** 41x**

(Tabasco) 93.38333 N

* Relacion sudo:agua 1:2 (v/v)
** GonzalezMéarquez y Hansen (2009a)
*** Guillén-Garcés et al. (2007)
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Tabla 10Concentraciones de sodio y calcio en soluciones utilizadas para tratar 10s suelos

sudo Solucién (n':'l\"’/l‘) (rgﬁ)

| la ] 10
Ib AN AM*

I lla 8.0 11.0
b 38.7 575

I i 10

I la 9.1 13.9
b 39.9 605

i i 10

v Va 9.9 142
Vb 407 60.7

* AM = aguaMilli-Q, sin adicion de sodio y calcio

I sotermas de adsorcion y desorcion. El procedimiento para evaluar las isotermas de adsorcion y
desorcion de atrazina en suelo fue similar al descrito para cinéticas de adsorcion y desorcién. Los
experimentos se llevaron a cabo en recipientes de TeflonO, poniendo en contacto 2 g de sueloy 9
mL de solucién salina, para obtener concentraciones de Na 'y Ca correspondientes a ~50% y ~200%
de las concentraciones en e suelo de la estacion de muestreo |. Asimismo, se evaluaron
adicionalmente las isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina en suelo de las estaciones de
muestreo |1 y 111, utilizando una solucién 10 mM de CaCl, (OCDE, 2000).

L os recipientes se colocaran en un rotador (Cole Palmer modelo 7637) y se agitaron durante 20 hrs a
25 = 1°C. Posteriormente, se agregd 1 mL de una solucion con diferentes concentraciones de
atrazina a cada recipiente; la solucién se prepard a partir de un estandar analitico de atrazina (grado
cromatografico; Chem service, West Chester, PA, USA) y atrazina marcada isotopicamente (334 Bq
U-ring-*“C, Sigma Chemical Company, St. Louis, MO, USA). El volumen fina fue de 10 mL y las
concentraciones de atrazina en los recipientes fue de 0.01, 0.05, 0.1, 0.5 y 10 mg L. Los
recipientes se agitaron durante 24 hrs a 25 = 1°C, tiempo requerido para alcanzar €l equilibrio de
adsorcion del herbicida en las muestras de suelo y previamente evaluado en los experimentos de
cinéticas de adsorcion. Los recipientes se centrifugaron a 12 000 rpm durante 15 min y se

removieron 8.8 ml del sobrenadante para evaluar la concentracion de atrazina.
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Posteriormente, se les adiciond a los recipientes el mismo volumen removido de solucion salinay se
agitaron durante 24 h, se centrifugaron y se evalué la concentracién de atrazina en €l sobrenadante.
Para evaluar la adsorcion y desorcion de atrazina se midié la concentracion de atrazina en los

sobrenadantes, como se menciond en la seccion anterior.

Determinacion del efecto de la concentracion de sales en la adsorcion y desorcion de atrazina. El
efecto de la salinidad en la adsorcion y desorcion de atrazina fue determinado como se describid
anteriormente, bajo condiciones de salinidad correspondientes a ~50% y ~200% de las
concentraciones de sodio y calcio presentes en e suelo de la estacion de muestreo | y a 10 mM
CaCly, vaor de referencia en la guia TG 106 (OCDE, 2000). Las diferencias en los porcentgjes de
adsorcién y desorcion considerando € rango completo de concentraciones iniciales del herbicida
utilizadas para evaluar las isotermas de adsorcion y desorcion, fueron evaluadas por andisis

varianzay pruebas t-student.

54. Resultadosy discusion
Caracterizacion de suelos. Los resultados de la caracterizacion de las muestras de suelo se
presentan en la Tabla 9. La textura de los suelos es principalmente limosa y arcillosay € pH varia
entre 6.4 y 7.9. El contenido de M.O. esta en el rango de 1.2 a 3.5%, valores tipicos para suelos
minerales (Tindey, 2004).

Cinéticas de mineralizacion. La cinética de mineralizacion de atrazina en la muestra de suelo de la
estacion de muestreo 111, se presenta en la Figura 21. Se mineraliz6 més del 50% del herbicida en
138 d. La vida media de atrazina, considerando cinéticas de primer orden, fue de 117.5 d El
coeficiente cinético de mineralizacion de atrazina fue de -0.0059 d* y el coeficiente de gjuste (r) fue
0.97. Lavida media de atrazina en la muestra de suelo fue corta comparada con las vidas medias en
los suelos de las estaciones de muestreo | (9.0 afios) y Il (7.3 afios), presentadas en el capitulo 3; y
alta, respecto ala vida media de atrazina reportada por GuillénGarceés et al. (2007) para €l suelo de
la estacién de muestreo 1V (1 d).
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Figura 21 Cinética de mineralizacion de atrazina en suelo de la estacion de muestreo 111

Cinéticas de adsorcion y desorcion. El tiempo requerido para alcanzar e equilibrio de adsorcion y
desorcion de atrazina en las muestras de suelo fue = 24 h (Figura 22). El incremento de la
concentracién de sodio (8mM), con calcio como electralito de referencia (10 mM), afectod el tiempo
requerido para alcanzar el equilibrio de adsorcion de atrazina, €l cual fue menor a24 h, y aumento la
capacidad de adsorciondel suelo (Figura 22b). Sin embargo, € incremento de la concentracién de
sodio (39 mM) vy calcio (58 mM) no afectd el tiempo requerido para acanzar € equilibrio de
adsorcion y desorcién de atrazina en los suelos (P=0.05), ni las capacidades de adsorcion con
respecto a la condicion anterior (Figura 22b, ¢, d). Lainhibicion de las cinéticas de adsorcion puede
ser atribuida a la presencia de sodio, que afectd la conformacion de la M.O. del suelo al dispersarlay
favorecer su disolucion, originando una mayor cantidad de sitios de adsorcion en las arcillas
(adsorbente principal) y una menor disponibilidad de los sitios comparado con los de M.O. (ver
capitulo 4).

El suelo de la estacion de muestreo | (Figura 22a), tras una etapa de desorcion, presentd la mayor
desorcion de atrazina (60.0% de atrazina desorbida respecto a la concentracién de atrazina adsorbida
en los experimentos de adsorcion), mientras que € suelo de la estacién de muestreo IV (Figura 22d)
desorbi6 la menor cantidad del herbicida, 35.0%. La mayor desorcién de atrazina puede deberse a
gue la cinética de desorcion se llevo a cabo con agua milli-Q, 1o que pudo haber favorecido la

solubilizacion de atrazina ligada a M.O. (Schaumann 2000; GonzdlezMarquez y Hansen, 2009b),
incrementando la concentracion del herbicida en la solucion.
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Figura 22 Cinéticas de adsorcién (simbolos con relleno) y desorcion (simbolos sin relleno) de atrazina en
sudos tratados con diferentes soluciones salinas (Tabla 10)

| sotermas de adsorcion y desorcion. Las isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina en suelo se
presentan en la Figura 23. Los datos experimentales fueron ajustados al modelo de adsorcién de
Freundlich (ecuacién 14):

C.=K,C." (14)

S e

donde Cs (mg kg?') es la concentracion de atrazina adsorbida a suelo, C. (mg L?) es la
concentracion del herbicida en la solucion acuosa, Ky (mg'™” L" kgt) es la capacidad de adsorcion y
n es un parametro relacionado a la curvatura de la isoterma que indica la heterogeneidad de los sitios
de adsorcién En addante, K: y n indicaran parametros de adsorcion y Kig y ng se referiran a
parametros de desorcion. Los valores de Kt y Ksy de los suelos estudiados se presentan en la Tabla
11; los valores de K; son acorde a valores reportados en la literatura para suelos agricolas (Socias-
Viciana et al., 1999; Coquet, 2003; Drori et al., 2005) e indican una adsorcion baja respecto a la
capacidad de adsorcion de plaguicidas que se adsorben fuertemente, tales como glifosato (Mamy y
Barriuso, 2005) y DDT (Lalah et al., 2009). Los porcentgjes promedio de atrazina adsorbida
estuvieron entre 23 y 32%, considerando €l rango completo de concentraciones iniciales del

herbicida utilizadas para evaluar las isotermas de adsorcion (Tabla 11). Las isotermas de adsorcion
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fueron no linedes, valores de n entre 0.9251 y 0.9551, con curvaturas céncavas a la abscisa,
indicando que la adsorcion del herbicida se desfavorece a incrementar su concentracion inicia en la

solucion.

El incremento de la concentracion de sodio (8mM) con calcio como electrolito de referencia
(20mM), favoreci6 la capacidad de adsorcion e inhibid la desorcion de los suelos (Figura 23 y Tabla
11). El incremento de la concentracion de sodio favorecio la capacidad de adsorcion de atrazina en
el suelo Il y Il (Figura23ay Figura 23c), un 27 y 60%, respectivamente. Resultados similares han
sido reportados por Li et al. (2006), quienes investigaron €l efecto de potasio y calcio en la
adsorcion de atrazina en K- y Ca-esmectita. La adsorcion del herbicida en K-esmectita se favorecio
al incrementar la concentraciéon de KCI en la solucion del suelo, mientras que la adsorciéon en Ca
esmectita permanecié casi constante a diferentes concentraciones de CaCh. Se concluyé que la
formacion de cuasicristales mejor ordenados y |a reduccion de la distarcia entre las intercapas de la
arcilla, debida al incremento de la concentracion de K Cl, facilito la intercalacion de atrazina y, por
lo tanto, su adsorcion. En este estudio, el incremento de la concentracion de sodio pudo haber tenido
un efecto similar sobre la adsorcién de atrazina en la parte inorganica de los suelos. Asi también, la
compresion de la capa difusa de los componentes del suelo pudo haber favorecido la formacién de
complgos entre cationes multivalentes y atrazina (Laird et al., 1992).

El incremento de la concentracion de sodio y calcio para alcanzar concentraciones correspondientes
a~50% y ~200% de las concentraciones presentes en el suelo de la estacion de muestreo | no afectd
significativamente (P=0.05) la adsorcion de atrazina. Sin embargo, si se presentaron pequefias
diferencias en la capacidad de desorcion de los suelos con el incremento de la salinidad (Figura
23ab,c,def). Los porcentgjes promedio de atrazina desorbida estuvieron entre 34 y 44%,
considerando el rango completo de concentraciones del herbicida inicialmente adsorbido. Los suelos
gue adsorbieron mas atrazina (111 y 1V) fueron los que presentaron menor capacidad de desorcion
dd herbicida (Figura 23c,d,ef y Tabla 11). En los experimentos de adsorcion y desorcion no se
utilizaron suelos esterilizados con € fin de no afectar la estructura de los componentes del suelo y
alterar su capacidad de interaccion con €l herbicida. Las diferencias presentadas en la capacidad de
adsorcion entre los suelos no fueron significativas (P=0.05), alin cuando los suelos de las estaciones
de muestreo Il y IV presentaron cinéticas de mineralizacion ~ 23 y 2654 veces més répidas,
respectivamente, que € suelo e la estacion de muestreo 1l (ver capitulo 3). Por lo cual, se puede
decir que la mineralizacion del herbicida no influy6 en los resultados de adsorcion y desorcién de

atrazina.
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Figura 23 Isotermas de adsorcion (simbolos con relleno) y desorcidn (simbolos sin relleno) de atrazina en

suelos tratados con diferentes soluciones salinas (Tabla 10)

El coeficiente de histéresis, H, de la desorcion de atrazina, fue calculado acorde a la ecuacién 15

(Barriuso et al., 1994):

(15

donde n y ny son los pardmetros de la ecuacion de Freundlich, de las isotermas de adsorcion y

desorcion, respectivamente. En la Tabla 11 se presentan los valores de H de las isotermas de

adsorciony desorcion de atrazina en los suelos estudiados. Tras una etapa de desorcion los valores

de H fueron cercanos a1, indicando que la histéresis es minima (Tang et al., 2009). Mientras que en

el suelo Ill, tras una segunda etapa de desorcion (con la solucién llic), € valor de H fue < 1,
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indicando que la tasa de desorcién es menor que la de adsorcién y por |o tanto se presenta histéresis

(Pusino et al., 2004).

Tabla 11Coeficientes de adsorcién, desorcion y coeficiente de histéresis

Adsorcion Desor cién
Soluciéon Kf de
Sudo . H
salina (mg*"L" n r? (mg*" L" Ng r?
kg™) kg™)

I lla 1.4082 0.9440 0.9998 5.6211 09688 09984 1.0263
b 1.4092 0.9538 0.9983 6.3044 0.9925 09953 1.0406
llc 0.8312 0.9441 0.9996 - - - -

11 Illa 1.7871 0.9466 0.9940 0.8546 10039 09851 1.0605

b 1.8425 0.9551 0.9957 8.7922 0.9909 09879 1.0343
Illc 1.1386 0.896 0.9936 3.3319 0.8872 09677 0.9901
Illc - - - 10.76* 0.8792* 0.9834* (0.9813*
v IVa 1.9281 0.9336 0.9956 7.2044 09580 09916 1.0261
IVb 1.9265 0.9251 0.9969 6.2367 09519 09898 1.0290

*9% Nay Carespecto alas concentraciones presentes en suelo de estacion de muestreo |. * segunda etapa de desorcion

La desorcion se evalud sdlo en una etapa en la mayoria de los suelos y es por ello que los resultados

presentan poca histéresis. Sin embargo, a medida que los contaminantes (atrazina) son removidos

del sudo la desorcion se hace més dificil, incrementando la histéresis del proceso de desorcion,
Figura 24 (Farrell y Reinhard, 1994; Pignatello y Xing, 1996; Yang et al., 2009).
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55.  Conclusiones

El incremento de la concentracién de sodio y calcio, para alcanzar concentraciones correspondientes
a ~ 200% de las concentraciones presentes en un suelo muy fuertemente salino, no afect6 € tiempo
requerido para alcanzar el equilibrio de adsorcion y desorcion de atrazina en los suelos estudiados.
Sin embargo, a baja salinidad e incremento de la concentracion de sodio disminuy6 el tiempo
requerido para alcanzar € equilibrio de adsorcion. Asimismo, € incremento de la concentracién de
sodio favorecio la capacidad de adsorcién de los suelos, mmparando con experimentos realizados
acorde alaguia TG 106 recomendada por la OCDE, donde se recomienda €l uso de 0.01 mM CaCb
como electrolito parallevar acabo los experimentos de adsorcion.

La adsorcion y desorcion son procesos esenciales en la prediccién del destino ambienta de
plaguicidas en suelos, por lo que los resultados de este trabajo pueden contribuir a formular
escenarios mas redlistas sobre la lixiviacion de atrazina en suelos agricolas que estédn siendo

afectados por la salinizacion.
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6 Conclusiones

Una préctica comun para estimar el transporte y destino de plaguicidas en suelo y agua es e uso de
modelos de transporte e indices de lixiviacion. Cuando no se cuenta con informacion experimental
de la capacidad de adsorcién y degradacion de plaguicidas en los suelos de las zonas a evaluar, tales
model os se alimentan con datos reportados en la literatura. Sin embargo, como se puede observar en
los resultados reportados en este trabajo, |0os procesos de adsorcion y degradacion de atrazina son
afectados por la concentracion de algunos componentes del suelo (NO3z", NH,;*, sales, contenido de
arcilla, profundidad del sueloy M.O.). Es por ello que se deberian desarrollar modelos conceptual es
y mateméticos que relacionen e efecto de tales componentes con los procesos fisicos, quimicos y
biolégicos involucrados en e transporte y destino de plaguicidas en suelo, para hacer meores

estimaciones de su destino ambiental; asi como del riesgo de contaminar |os cuerpos de agua.

La mineralizacion de atrazina en los suelos del Distrito de Riego 063, Guasave, Sinaoa, fue lenta,
con una vida media promedio entre 0.8 y 25 afios, clasificando a este herbicida como persistente en
95% de las muestras de suelo y permanente en € resto. Esto indica que los suelos tienen
mi croorgani Smos poco adaptados a la atrazina, ya sea por no haber aplicacion reciente del herbicida
en los suelos o por la presencia de parametros que inhiben su mineralizacion como amonio y materia
organica, elevado pH y sales.

En perfiles de sudlo la adsorcion de atrazina presentd una tendencia a disminuir respecto a la
profundidad y una correlacion positiva con la concentracion de la materia orgénica. Esto indica que
la movilidad de atrazina aumenta con la profundidad del suelo, ya que a mayor profundidad la
adsorcion de atrazina disminuye, debido a que hay menor cantidad de materia organica en € suelo.
Los resultados obtenidos tienen implicaciones importantes para el riesgo de contaminar € agua
subterranea en zonas donde se aplican herbicidas como la drazina, ya que las actividades que
aumentan las concentraciones de sales, nutrientes y acalinidad en e suelo, afectan de manera

indirecta la capacidad de |os suelos para adsorber atrazina y su persistencia.

Dada la relacién positiva entre la adsorcién de atrazina y la concentraciéon de M.O. en €l suelo, se
evalud € efecto de la sdinidad en la morfologia y composicién de un &cido himico comercial;
encontrando que el efecto de la salinidad en la morfologia del &cido himico se pudo evaluar de
manera exitosa a través de la aplicacion de técnicas sencillas de preparacion de las muestras

(Absorcion y depositacion de &cido humico en placas de silicio y en mallas para TEM) y andlisis
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con microscopia de transmisién de electrones y microscopia de fuerza atdmica. Los resultados
muestran que e AHAP esta constituido principalmente por la interconexion de particulas esféricas
de ~ 35 nm de diametro, que forman estructuras amorfas. En experimentos con AHAP, se encontré
que el incremento de la concentracion de sales de Na y Ca favorece la aglomeracion de la materia
organica. El incremento de la salinidad y del pH ocasionaron la compresion de la capa difusay la
desprotonacion de los grupos carboxilicos y fendlicos de la materia organica, favoreciendo su
interaccion con las especies catidnicas de las sdes. Esta mayor interaccion se reflga en €
incremento de la aglomeracion de la materia organica, debido principamente a la formacién de
complgjos con Ca. La formacién de complgos entre el AHAP y los iones de Na y Ca origind
particulas de mayor tamafio; asi como estructuras més densas del AHAP, y por lo tanto, se puede
esperar la formacion de éreas superficiales mas pequeiias y menor cantidad de sitios disponibles para
la adsorcion de atrazina. La salinidad ocasiono la aglomeracion del AHAP e inhibio la adsorcion de

atrazinaen e AHAP, a ocluir los sitios disponibles para la adsorcion del herbicida.

Se evaluaron cinéticas e isotermas de adsorcion y desorcion de atrazina en suelos agricolas con € fin
de evaluar s también en suelo se inhibe la adsorcion de atrazina, como en el caso de M.O., con €
incremento de la concentracion de sales. Se encontré un efecto inverso a presentado en M.O., la
adsorcién de atrazina fue mayor al aumentar la salinidad; mientras que la desorcion del herbicida fue
inhibida. Assimismo, € incremento de la concentracion de sales aument6 e tiempo requerido para
alcanzar €l equilibrio de adsorcién de atrazina. Por 1o que se puede concluir que la M.O. no es €
anico, ni e principal adsorbente de atrazina en los suelos. Al comparar |os coeficientes de adsorcion
evaluados a acorde a guias internacionales, donde se especifica € uso de electrolitos (sales) de
referencia (0.01 mM CaCh) en la solucién del suelo, con coeficientes de adsorcion evaluados a
concentraciones de sales diferentes se observa la importancia de éste factor. El uso de los resultados
obtenidos con estas guias puede ser una limitante cuando |os resultados se utilizan para predecir e
comportamiento de plaguicidas en suelos, particularmente cuando los suelo presentan diferentes
grados de salinidad.

Los resultados obtenidos en este trabajo muestran que el efecto de la concentracion de sales en la
adsorcion de atrazina en suelos o componentes especificos del suelo es complego, y depende tarto de
la naturaleza del medio adsorbente como del tipo de sales involucradas. Por lo que a considerar €
efecto de la salinizacion en la adsorcion, desorcion y mineralizacion de atrazina, se podran formular

escenarios mas redlistas sobre la lixiviacion de este herbicida en suelos agricolas.
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