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I.1. PREFACIO 

 

"Había una vez una ciudad en el corazón de los Estados Unidos donde toda 

la vida parecía transcurrir en armonía con su entorno… 

…A lo largo de los caminos, laureles, viburnos y alisos, grandes helechos y 

flores salvajes hacían las delicias del ojo del viajero a través de casi todo el año. 

Aún durante el invierno, los costados de los caminos eran lugares hermosos, donde 

innumerables pájaros venían a comer las bayas y las semillas de las hierbas secas 

que emergían de la nieve…  

…Así había sido durante muchos años, cuando los primeros colonos alzaron 

sus casas, cavaron sus aljibes y construyeron sus graneros…  

…Entonces, una extraña peste se arrastró sobre el área y todo comenzó a 

cambiar. Alguna maldición se había abatido sobre la comunidad: enfermedades 

misteriosas barrieron con bandadas de gallinas; el ganado y las ovejas enfermaban 

y morían. En todas partes estaba la sombra de la muerte. Los granjeros hablaban de 

muchas enfermedades entre sus familias. En la ciudad, los doctores estaban cada vez 

más confundidos por nuevas clases de enfermedades que aparecían en sus 

pacientes… 

Había una extraña quietud. Los pájaros, por ejemplo, – ¿Dónde se habían 

ido? Muchos hablaban de ellos, confundidos y perturbados. Las estaciones de 

comida en los patios estaban desiertas. Los pocos pájaros que se veían estaban 

moribundos; sólo temblaban violentamente y no podían volar. Era una primavera 

sin voces…” 

Rachel Carson, 1962: “Silent Spring” 

 

Con estos fragmentos de texto comienza el libro titulado “Silent Spring” 

(“Primavera Silenciosa”) publicado por R. Carson en el año 1962, basados en una 
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situación real que tuvo lugar en Sheldon (EE.UU.), durante la cruzada que se llevó a 

cabo para exterminar al escarabajo japonés desde 1954 hasta 1961. En una población 

en la que se pulverizaron las tierras con Dicloro Difenil Tricloroetano (comúnmente 

denominado como DDT) para acabar con una invasión de escarabajos, se inició un 

proceso de fatales consecuencias. Los escarabajos medio muertos atrajeron a los 

pájaros insectívoros, la lluvia arrastró los componentes químicos, los cuales afectaron 

a las lombrices y contaminaron los charcos donde bebían diferentes aves. Ardillas, 

ratas almizcleras, conejos o zorras tigrillo fueron los siguientes en morir. Los pájaros 

que sobrevivieron quedaron estériles, ya que el DDT impide que la cáscara de los 

huevos se endurezca, con lo que se rompían antes de su ciclo natural. A medida que 

el DDT iba escalando niveles tróficos, aumentaba su concentración en tejidos 

biológicos.  

El inicio de la fabricación generalizada de plaguicidas químicos y sus 

consecuencias, tras observar la eficacia del DDT contra ciertas plagas, que formó 

parte del comienzo de la denominada “revolución verde” (en torno a 1940-1949), 

también condujo a una incipiente concienciación ambiental en la sociedad sobre el 

uso descontrolado de este tipo de compuestos, cuyo origen podría establecerse con la 

publicación anteriormente citada (Carson, 1962). De este modo, en el año 1972 se 

prohibió el empleo de DDT en EEUU, y posteriormente en diversos países 

desarrollados, si bien no se dejó de fabricar hasta años después. 

Sin embargo, no se debe de olvidar la primordial importancia de la 

agricultura para el ser humano, ya que sin duda alguna, es la base sobre la cual se 

sostiene el crecimiento demográfico de nuestra sociedad actual en su más amplio 

espectro. Así, con la revolución neolítica y debido a la drástica transición desde una 

forma de vida nómada, la población mundial alcanzó los 5 millones de habitantes 

(U.S. Census Bureau (USCB), 2009). El extraordinario desarrollo de nuevas 

tecnologías agrarias (revolución verde), coincidiendo prácticamente con la 

finalización de la Segunda Guerra Mundial, ha suscitado un ritmo de crecimiento 

poblacional exponencial hasta alcanzar varios miles de millones de habitantes en el 

planeta (Figura I. 1).  

Este desmesurado crecimiento poblacional conlleva a que el acceso a los 

alimentos sea un problema prioritario, después del relativo a la disponibilidad de 

agua potable. Lejos de disminuir, el hambre en el mundo aumenta año tras año. El 

objetivo de la Cumbre Mundial sobre la Alimentación (CMA), consistente en reducir 

a la mitad el número de personas subnutridas en el mundo para 2015, es cada vez 
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más difícil de alcanzar para muchos países. Según las estimaciones más recientes de 

la “Food and Agriculture Organization” de las Naciones Unidas (FAO), el número 

de personas hambrientas en el mundo era de 923 millones en 2007, 80 millones más 

desde el período de referencia 1990-92 (FAO, 2008a). Esto convierte a la agricultura 

en un componente dominante en la economía mundial. La necesidad acuciante de 

producir alimentos en cantidad suficiente ha repercutido en unas prácticas agrícolas 

cada vez más agresivas en todo el mundo, originando la expansión hacia terrenos 

marginales (asociado a la agricultura de subsistencia), y a una utilización cada vez 

mayor de fertilizantes y plaguicidas con el fin de mantener rendimientos superiores. 

De hecho, la FAO, en su Estrategia sobre los recursos hídricos y el desarrollo 

agrícola sostenible, y la Conferencia de las Naciones Unidas sobre Medio Ambiente 

y el Desarrollo (CNUMAD), en los capítulos 10, 14 y 18 de su Programa 21 

(CNUMAD, 1992), han puesto de manifiesto la dificultad de garantizar un 

suministro suficiente de alimentos en el siglo XXI. Más recientemente, en el 

documento de la FAO sobre el estado mundial de la agricultura y la alimentación 

(SOFA, 2008), se expone que la principal atención de los gobiernos mundiales, 

especialmente en las últimas décadas, se centra en la alimentación y la agricultura, ya 

que, como se cita textualmente “la combinación de una diversidad de factores ha 

generado un aumento de los precios de los alimentos hasta los niveles más elevados 

desde la década de 1970 (en términos reales), con graves consecuencias para la 

seguridad alimentaria de las poblaciones pobres de todo el mundo (FAO, 2008a). 

 

 

 

El aumento de la producción de alimentos ayudaría a restaurar el equilibrio 

entre la demanda y la oferta en un nivel de precios inferior. Para afrontar este reto en 

Figura I. 1. Crecimiento demográfico mundial. (Fuente: U.S. Census Bureau (USCB), 2009) 
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los países en desarrollo, se debería 

incrementar el rendimiento de los 

cereales un 40 %, y las necesidades 

netas de agua para riego aumentarán 

en un 40-50 %. Se necesitarán entre 

100 y 200 millones de hectáreas de 

tierra adicional, en especial en el 

África subsahariana y en América 

Latina (FAO, 2008b). Se prevé que el 

80 % del aumento en la producción de 

alimentos debe generarse a partir del 

crecimiento de los rendimientos de los 

cultivos, ya que la cantidad de tierra 

arable del planeta es un recurso 

limitado y por factores como la 

sobreexplotación o el manejo inadecuado está incluso mermándose, pudiendo 

provocar una situación de crecimiento poblacional no sostenible (Figura I. 2). Todo 

ello sin tener en cuenta las nuevas demandas de materia prima para un sector 

bioenergético en expansión. 

En definitiva, se crea la controversia entre el empleo de plaguicidas, para el 

incremento de la productividad que permita un crecimiento poblacional sostenido, y 

la calidad ambiental, que se ve comprometida por dicha actividad. Hasta hoy, la 

tendencia ha sido la utilización de sustancias tóxicas, inorgánicas y orgánicas, en 

suelos agrícolas, tales como plaguicidas, fertilizantes, enmiendas, residuos urbanos, 

subproductos de transformación de industrias agroalimentarias, etc., en detrimento de 

la calidad ambiental. Si se establece un balance de materia (y energía), desde un 

punto de vista ingenieril, para cada compartimento ambiental, que condiciona el 

equilibrio natural del sistema (Odum H.T., 1983), se deduce que un cambio 

importante en la cantidad de insumos lo alteraría con consecuencias más o menos 

graves, que afectarían también a la salud humana (Figura I. 3). Inicialmente, la 

propia capacidad amortiguadora y autoregenerativa que presentan los diversos 

compartimentos ambientales, capaces de asimilar y procesar cierta cantidad de 

materia exógena, de origen antropológico, ha amortiguado en cierto modo los efectos 

adversos provocados por el vertido continuado de estos contaminantes, apareciendo 

las consecuencias a más largo plazo. Una vez superada la capacidad del propio 
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Figura I. 2. Requerimientos de tierra arable 

respecto al crecimiento poblacional (Fuente: 

U.S.Department of Agriculture, 1993) 
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compartimento ambiental, se produce la contaminación del mismo, y por lo tanto, los 

efectos adversos sobre la economía y la salud humana. 

 

 

 

En líneas generales, todo lo anteriormente expuesto representa el escenario 

en el cual se enmarca esta memoria. Queda patente la necesidad de buscar nuevos 

avances tecnológicos que permitan utilizar plaguicidas en la agricultura, reduciendo 

la cantidad aplicada, disminuyendo los riesgos de contaminación y tratando al mismo 

tiempo de maximizar los beneficios, con una aplicación más efectiva en los 

compartimentos ambientales receptores, formados por elementos interactivos 

profundamente interrelacionados. Un interés no sólo a nivel social sino también a 

nivel institucional y educacional, que debe de ser tratado sobre la base del 

conocimiento científico-tecnológico. Efectivamente, uno de los puntos clave, dentro 

de la política ambiental y agraria actual de la Unión Europea, donde se insiste 

reiteradas veces en el concepto “agricultura sostenible”, incluye la propuesta de 

Directiva marco sobre el uso sostenible de los plaguicidas como una de las siete 

principales estrategias temáticas de su Sexto programa de acción ambiental (6th EAP 

6th EAP, 2010, 2002-2012). Por ello, en los últimos años se ha impulsado la 

innovación tecnológica, dentro del marco de una agricultura sostenible, donde cabe 

destacar el desarrollo e investigación de materiales apropiados para ser empleados 

como adsorbentes, barreras y estabilizadores de plaguicidas, que prevenga además la 

contaminación de suelos y aguas (Brixie y Boyd, 1994; Zheng et al., 2005; Sanchez-

Martin et al., 2006; Gámiz et al., 2010). En este sentido, por ejemplo, diferentes 

materiales adsorbentes han sido propuestos recientemente como soportes para 

formulaciones de liberación lenta de plaguicidas dirigidas a reducir el impacto 

ambiental provocado por los mismos (Gerstl et al., 1998; Celis et al., 2002a; 

Polubesova et al., 2003; Fernández-Pérez et al., 2005; Cardoso et al., 2006). 

Figura I. 3. Medio ambiente y ecosistemas (Fuente: Odum et al., 1997) 
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Como alternativa a los materiales tradicionalmente estudiados en este 

campo, se pueden mencionar los compuestos de tipo hidróxido doble laminar (HDL), 

fácilmente sintetizables en el laboratorio, y que están recibiendo un marcado interés 

por la comunidad científica para su aplicación como adsorbentes de contaminantes 

orgánicos aniónicos en agua, como ácidos orgánicos carboxílicos (Chibwe y Jones, 

1989; Tagaya et al., 1993; Carlino, 1997; Lee et al., 2004a), fenoles (Ulibarri et al., 

1995; Cornejo et al., 2000a), ácidos húmicos y fúlvicos (Amin y Jayson, 1996; Seida 

y Nakano, 2000; Santosa et al., 2008), colorantes (Orthman et al., 2003; Nor Hanisah 

et al., 2007), surfactantes (Pavlovic et al., 1997; Pavan et al., 1998; Tao et al., 2009), 

así como plaguicidas (Celis et al., 1999b; Celis et al., 2000a; Lagaly, 2001; Pavlovic 

et al., 2005). En este sentido, los HDLs, se consideran prometedores como 

adsorbentes debido, fundamentalmente, a sus propiedades de intercambio aniónico y 

reacciones de reconstrucción del producto calcinado. Sin embargo, existe escasa 

información sobre su aplicación como adsorbentes de moléculas neutras y poco 

polares como son la mayoría de los plaguicidas empleados actualmente, y 

prácticamente no hay información para su uso como soportes de estos herbicidas en 

el desarrollo de nuevas formulaciones de liberación controlada, una vez adsorbido el 

herbicida, que disminuya la cantidad de ingrediente activo inmediatamente 

disponible. 

De acuerdo al estado actual del empleo de hidróxidos dobles laminares en el 

campo de la descontaminación y prevención de la contaminación ligada al empleo de 

plaguicidas, el presente trabajo doctoral ha sido planteado con el fin de de dar una 

visión general sobre la capacidad y el comportamiento de los HDLs como 

adsorbentes de varios plaguicidas de diferente naturaleza físico-química, y 

posteriormente, diseñar formulaciones de liberación lenta de los mismos en suelo, 

empleando como soportes los HDLs con el comportamiento más adecuado para tal 

fin. 

A continuación, se incluye en los siguientes apartados de este capítulo 

información sobre los dos principales elementos que son objeto de estudio, para 

facilitar la comprensión de los diferentes aspectos que son planteados y tratados a lo 

largo de este trabajo. En primer lugar se han resaltado algunos de los aspectos más 

interesantes de los plaguicidas en el apartado I.2, señalando brevemente en los 

primeros apartados algunos conceptos sobre estas sustancias, y la repercusión 

ambiental y social de su empleo. Seguidamente, se han analizado los principales 

factores que determinan la dinámica de estos compuestos en los compartimentos 
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ambientales, resaltando aquellos que afectan en mayor medida a los que son objeto 

de estudio en este trabajo. Finalmente, en el apartado I.3 se han desarrollado 

aspectos concernientes al origen, estructura, modo de preparación y las diversas 

aplicaciones de los hidróxidos dobles laminares, cuyo conocimiento facilitará la 

interpretación de los datos obtenidos en esta memoria. 

 

 

  



16 
 

I.2. LOS PLAGUICIDAS Y EL MEDIO AMBIENTE 

 

I.2.1. Definición y clasificación 

Un plaguicida (ó pesticida) es "cualquier sustancia o mezcla de sustancias 

destinadas a prevenir, destruir, repeler o mitigar cualquier plaga" (FIFRA 1947), es 

decir, a combatir una plaga, como es definido por la Real Academia Española. Los 

plaguicidas son utilizados en diversos sectores económicos, como la agricultura, 

silvicultura, transporte (carreteras), zonas industriales, parques y en los hogares 

(jardines). Sin embargo, entre estos sectores la agricultura es, con diferencia, el 

principal usuario, con aproximadamente el 90% del total de plaguicidas vendidos 

(Brouwer et al. 1994). 

El Real Decreto 3349/1983, sobre "Reglamentación técnico-sanitaria para la 

fabricación, comercialización y utilización de plaguicidas", modificado 

posteriormente por el R.D. 162/1991, establece la definición de plaguicida como 

aquella sustancia o ingrediente activo, así como las formulaciones o preparados que 

contengan uno o varios de ellos, destinados a cualquiera de los fines siguientes: 

 Combatir los agentes nocivos para los vegetales y productos vegetales o 

prevenir su acción.  

 Favorecer o regular la producción vegetal, con excepción de los 

nutrientes y los destinados a la enmienda de suelos.  

 Conservar los productos vegetales, incluida la protección de las maderas.  

 Destruir los vegetales indeseables.  

 Destruir parte de los vegetales o prevenir un crecimiento indeseable de 

los mismos.  

 Hacer inofensivos, destruir o prevenir la acción de otros organismos 

nocivos o indeseables, distintos de los que atacan a los vegetales. 

 

En cuanto a la clasificación de los plaguicidas, se encuentran diversos tipos 

dependiendo de diversos criterios. Dos de los criterios más ampliamente usados son:  
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A) Atendiendo a la actividad del pesticida en cuanto al tipo de plaga o 

enfermedad que combate: herbicidas (para el control de hierbas), insecticidas (para el 

control de insectos), fungicidas (para el control de hongos), otros (como nematicidas, 

acaricidas, rodenticidas, molusquicidas).  

B) Según la estructura química del compuesto activo: organofosforados, 

carbamatos, organoclorados, triazinas, piretroides, tiocarbamatos, derivados del ácido 

fenoxiacético, derivados de la urea, derivados de la curamida, entre otros. Algunos de 

estos compuestos presentan varias estructuras diferenciadas, por lo que es habitual 

efectuar subdivisiones de los mismos en subgrupos. 

Existen otros criterios de clasificación, como el que considera la persistencia 

del plaguicida en el medio ambiente (persistentes, poco persistentes o no 

persistentes); según el estado de su formulación o de aplicación (gases, fumigantes, 

polvos, líquidos, etc); según el sector donde es aplicado (fitosanitario, ganado, 

industria alimentaria, ambiental, doméstico, etc);  

En el citado RD 3349/83, los plaguicidas se clasifican según su grado de 

peligrosidad, atendiendo a dos aspectos. En primer lugar, según su grado de 

toxicidad (Baja peligrosidad, nocivos, tóxicos o muy tóxicos) y, en segundo lugar, 

otros efectos (corrosivos, irritantes o fácilmente inflamables) 

 

I.2.2. Marco legislativo en materia de plaguicidas 

 

I.2.2.1. Marco global 

El incremento del volumen global de productos químicos comercializados ha 

provocado preocupación acerca de sus efectos a largo plazo en la salud humana y en 

el medio ambiente. En las últimas décadas, varios acuerdos internacionales se han 

centrado en controlar los riesgos asociados a las sustancias químicas peligrosas 

(SAICM, 2006). 

Desde la primera Conferencia Internacional sobre el Medio Humano 

(Estocolmo, 1972) se ha planteado la necesidad de controlar los riesgos de las 

sustancias químicas peligrosas, centrando la atención internacional en temas 

medioambientales, especialmente los relacionados con la degradación ambiental y la 
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contaminación transfronteriza, y se señalaba el hecho de que la contaminación no 

reconoce los límites políticos o geográficos y afecta a los países, regiones y pueblos 

más allá de su punto de origen. Durante las décadas que siguieron a la Conferencia 

de Estocolmo, este concepto se amplió para abarcar temas medioambientales que 

requieren una acción conjunta de todos los países y regiones del mundo para 

enfrentarse a ellos de un modo efectivo. En la Cumbre para la Tierra de 1992 se 

reconoció internacionalmente el hecho de que la protección del medio ambiente y la 

administración de los recursos naturales deben integrarse en las cuestiones 

socioeconómicas de pobreza y subdesarrollo. 

Asímismo, el documento sobre el Prior Informed Consent Agreement (PIC, 

1998) o procedimiento de Consentimiento Fundamentado Previo (CFP), para ciertos 

productos químicos peligrosos y plaguicidas en comercio internacional, fue acordado 

en Rotterdam, Países Bajos, en septiembre de 1998. Este convenio también conocido 

como Convenio de Rotterdam entró en vigor el 24 de febrero de 2004 y tiene los 

siguientes objetivos: 

 Promover la responsabilidad compartida y los esfuerzos conjuntos de las 

partes en la esfera del comercio internacional de ciertos productos químicos 

peligrosos a fin de proteger la salud humana y el medio ambiente frente a 

posibles daños, y 

 Contribuir a su utilización ambientalmente racional, facilitando el 

intercambio de información acerca de sus características, estableciendo un 

proceso nacional de adopción de decisiones sobre su importación y 

exportación y difundiendo esas decisiones a las Partes. 

Este Convenio se aplica a plaguicidas y productos químicos industriales que 

han sido prohibidos o rigurosamente restringidos por razones sanitarias o ambientales 

por algunos países y que han sido notificados para su inclusión en el procedimiento 

de PIC. 

Más recientemente, el 6 de febrero de 2006, en Dubai, la Conferencia 

Internacional sobre la Gestión de los Productos Químicos (ICCM) aprobó el Enfoque 

Estratégico para la Gestión de los Productos Químicos (SAICM, 2006) que 

constituye un marco de política para la acción internacional ante los riesgos 

resultantes de los productos químicos, que brindará un marco de política para las 

actividades internacionales destinadas a lograr la meta del Plan de Aplicación de las 

Decisiones de Johannesburgo para que en 2020 los productos químicos se produzcan 
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y utilicen de manera que se reduzcan al mínimo sus efectos adversos. El éxito de su 

aplicación probablemente traiga consigo un mayor reconocimiento de la seguridad 

química como cuestión del desarrollo sostenible que concierne a todos los sectores y 

la aceleración de la creación de capacidad para ayudar a los países en desarrollo y a 

los países con economías en transición a lograr la gestión racional de los productos 

químicos. Entre los elementos propuestos del SAICM, se encuentran: un proyecto de 

declaración de alto nivel preparado por el Presidente del Comité Preparatorio, una 

estrategia de política global y un plan de acción mundial. 

 

I.2.2.2. Marco europeo y español 

La legislación española en materia de productos fitosanitarios está marcada 

fundamentalmente por las directrices que la UE establece.  

La normativa básica de estos productos está referida a disposiciones de 

carácter ambiental, de salud y de seguridad en el ámbito de su producción, 

distribución y aplicación. Las disposiciones legislativas más importantes en esta 

materia (sin olvidar las contenidas en la Ley de Prevención de Riesgos Laborales, 

Ley General de Sanidad, Reglamento de Servicios de Prevención y similares, y que 

no son objeto de este estudio) se refieren a los aspectos que detallamos a 

continuación. 

A) Límites máximos de residuos de plaguicidas 

Es importante señalar que la presencia de plaguicidas en el agua potable 

tiene una repercusión económica desfavorable en los procesos de potabilización 

(Anselme et al., 1992), ya que según la Directiva de la CE sobre agua potable 

(80/778/EEC) y la Directiva 2000/60/EC, ningún plaguicida debe sobrepasar los 0.1 

μg/l y la suma total de plaguicidas no debe superar los 0.5 μg/l. Esta directiva Marco 

del agua establece un marco jurídico con el fin de garantizar suficientes cantidades de 

agua de buena calidad en toda Europa (COM, 2007/0128), organizando la gestión de 

las aguas superficiales, continentales, de transición, aguas costeras y subterráneas, 

con el fin de prevenir y reducir su contaminación, fomentar su uso sostenible, 

proteger el medio acuático, mejorar la situación de los ecosistemas acuáticos y paliar 

los efectos de las inundaciones y de las sequías. 

Por otro lado, todos los alimentos destinados al consumo humano o animal 

en la Unión Europea (UE) están sujetos a un límite máximo de residuos de 
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plaguicidas (LMR) en su composición, con el fin de proteger la salud humana y 

animal. El Reglamento europeo 178/2006 reúne en un solo texto y armoniza los 

límites aplicables a los diferentes productos de alimentación humana o animal, y fija 

un límite máximo aplicable por defecto de 0.01 mg/kg, es decir, para todos aquellos 

casos en los que no se haya fijado un LMR para un producto o tipo de producto. Los 

LMR comprenden por una parte LMR específicos para ciertos alimentos destinados a 

las personas o los animales y, por otra, un límite general aplicable cuando no se haya 

fijado ningún LMR. Este reglamento pretende garantizar que los residuos de 

plaguicidas presentes en los alimentos no constituyan un riesgo inaceptable para la 

salud de los consumidores y los animales.  

En el marco español estos límites máximos de residuos (LMR) de 

fitosanitarios/plaguicidas permitidos en productos vegetales se encuentran en el 

Anexo del Real Decreto 280/1994, de 18 de febrero. En el Real Decreto 569/1990 de 

27 de abril, se fijaron los LMR de plaguicidas y su control en los productos 

alimenticios de origen animal. A través de estos reales decretos se han traspuesto las 

principales directivas europeas en materia de residuos de plaguicidas. Los anexos de 

estos reales decretos, donde se recogen las sustancias y límites autorizados, son 

actualizados sucesivamente de acuerdo con los nuevos límites fijados por la 

Comisión Europea.  

 

B) Distribución, fabricación y uso de plaguicidas 

La UE ha regulado la exportación e importación de productos químicos y 

aprobado el Convenido de Rotterdam de 1998, mediante la Propuesta de Reglamento 

del Parlamento Europeo y del Consejo, de 30 de noviembre de 2006. De esta forma 

se pretende mejorar la reglamentación internacional del comercio de determinados 

productos químicos y plaguicidas peligrosos a fin de proteger la salud humana y el 

medio ambiente.  

Los productos fitosanitarios están regulados específicamente por la Directiva 

91/414/CEE cuyo objetivo es, como se indica en su artículo primero, regular la 

autorización, comercialización, utilización y control en la UE de productos 

fitosanitarios en su presentación comercial. A través de las disposiciones de esta 

normativa, para que un producto pueda comercializarse debe de estar autorizado 

previamente e inscrito en el Registro Oficial de Productos Fitosanitarios. Esta 

directiva fue incorporada al ordenamiento español a través del RD 2163/1994, de 4 
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de noviembre, el cual es constantemente actualizado para adecuarlo a las 

disposiciones de la UE, fundamentalmente en lo que se refiere a la Lista Comunitaria 

de sustancias activas, donde se recogen las sustancias que se pueden emplear. El RD 

3349/1983, de 30 de noviembre, recoge la reglamentación técnico-sanitaria para la 

fabricación, comercialización y utilización de plaguicidas. En este RD y en sus 

posteriores modificaciones se adoptan las disposiciones recogidas en las Directivas 

europeas 78/631/CEE, 81/187/CEE y 84/291/CEE 

Recientemente, para llegar a una armonización de las prácticas sostenibles y 

el uso de plaguicidas, la Comisión incluyó la "estrategia temática sobre el uso 

sostenible de los plaguicidas" como una de las 7 estrategias de su política 

medioambiental de la UE 2002-2012, en su Sexto programa de acción ambiental (6th 

EAP, 2002-2012, COM, 2002/0349). En 2006, la Comisión publicó dos documentos: 

* Un documento de paraguas: la Comunicación de la Comisión sobre la 

estrategia temática para el uso sostenible de los plaguicidas 

* Un acto jurídicamente vinculante: la propuesta de la Directiva marco sobre 

el uso sostenible de los plaguicidas 

A raíz de la propuesta de la Comisión publicada en 2006, el Parlamento 

Europeo finalmente aprobó oficialmente un texto de compromiso el 13 de enero de 

2009. En la actualidad, el Consejo todavía debe respaldar el texto, tras lo cual la 

Directiva se publicará en el Diario Oficial y entrará en vigor el día siguiente al de su 

publicación. Sin embargo, los Estados miembros tienen hasta 2011 para poner en 

vigor sus disposiciones legislativas, reglamentarias y administrativas de conformidad 

con el contenido de la Directiva. 

El marco legislativo al que se refiere el sexto Programa de Medio Ambiente, 

y en particular a la Directiva 91/414/CEE y a las directivas sobre residuos en 

alimentos, se centra principalmente en las etapas iniciales y finales de la vida útil de 

los plaguicidas, es decir, la autorización de sustancias para su uso en plantas como 

productos fitosanitarios (PPP) antes de su puesta en el mercado (prevención en 

origen) y los niveles máximos de residuos (LMR) en alimentos y piensos. Estas 

directivas están siendo objeto de revisión hoy día. 

Sin embargo, en septiembre de 2009 se aprobó el Reglamento (CE) 

1107/2009 del Parlamento Europeo y del Consejo, de 21 de octubre de 2009, relativo 

a la comercialización de productos fitosanitarios (que deroga las Directivas 

79/117/CEE y 91/414/CEE del Consejo). El nuevo Reglamento establece una lista de 

http://eur-lex.europa.eu/smartapi/cgi/sga_doc?smartapi%21celexplus%21prod%21DocNumber&lg=en&type_doc=COMfinal&an_doc=2002&nu_doc=349
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sustancias activas, componentes químicos, para la fabricación de productos 

fitosanitarios en el ámbito de la Unión Europea. Los nuevos plaguicidas serán 

aprobados por las autoridades nacionales basándose en esa relación de sustancias. De 

este modo, los gobiernos aprobarán fitosanitarios a nivel nacional o mediante 

“reconocimiento mutuo”, obligatorio dentro de la misma zona, ya que, según el 

nuevo Reglamento, la UE estará dividida en tres zonas (norte, centro y sur) según las 

condiciones agrícolas, climatológicas y ecológicas de los países. España está incluida 

en la zona sur. 

También es interesante comentar que en el año 2007 se aprobó el 

Reglamento REACH (Registro, Evaluación y Autorización de Sustancias Químicas), 

como un instrumento de gestión de sustancias químicas que será aplicado de forma 

escalonada hasta el 2018, año en el que estará totalmente desarrollado. Así se 

pretende controlar aquellas sustancias químicas producidas o importadas en 

cantidades superiores a una tonelada. Se trata de un reglamento concebido para 

completar y no para superponerse a otros textos legislativos de la UE. Por ello, no se 

aplicará a los casos ya contemplados en reglamentaciones equivalentes, como puede 

ser el caso de los biocidas o fitosanitarios (REACH, 2006(CE) nº 1907). 

 

C) Residuos y envases de plaguicidas 

No existe una normativa específica en materia de plaguicidas, pero al tratarse 

de sustancias recogidas en la Lista Europea de Residuos (Decisión 2000/532/CE, 

modificada por la Decisión 2001/118/CE), donde están recogidos como residuos 

peligrosos, son susceptibles de aplicación de la normativa española a través de la ley 

10/1998 sobre residuos y la ley 11/1997 de envases y residuos de envases. Entre 

otras obligaciones, los residuos de plaguicidas deberán de ser tratados por un gestor 

de residuos peligrosos autorizado. 

 

I.2.3. Evolución histórica de los plaguicidas 

El desarrollo y utilización de los plaguicidas a lo largo de la historia es 

fundamental para entender cómo y por qué han representado una amenaza para el 

medio ambiente en los sistema acuáticos, y por qué esta amenaza se está intentando 

reducir en los países desarrollados, mientras que continúa siendo un problema en 
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muchos países en desarrollo. Stephenson y Solomon (1993) han esbozado la 

cronología presentada en la Tabla I. 1. 

 

Tabla I. 1. Cronología del desarrollo de los plaguicidas (Stephenson y Solomon, 1993). 

Período Ejemplo Fuente Características 

1
8

0
0

-1
9

2
0
 

Primeros 
plaguicidas 
orgánicos, 

nitrofenoles, 
clorofenoles, 

creosota, naftaleno, 
aceites de petróleo 

Química orgánica, 
productos derivados de la 

elaboración de gas de 
carbón, etc. 

Con frecuencia, carecen 
de especificidad y eran 

tóxicos para el usuario o 
para organismos que no 

eran los destinatarios 

1
9

4
5

-1
9

5
5
 

Productos 
orgánicos clorados, 

DDT, HCCH, 
ciclodien. clorados 

Síntesis orgánica 

Persistentes, buena 
selectividad, buenas 

propiedades agrícolas, 
buenos resultados en 

materia de salud 
pública, resistencia, 
efectos ecológicos 

nocivos 

1
9

4
5

-1
9

7
0
 

Inhibidores de la 
colinesterasa, 
compuestos 

organofosforados, 
carbamatos 

Síntesis orgánica, buena 
utilización de las relaciones 

estructura-actividad 

Menor persistencia, 
cierta toxicidad para el 

usuario, algunos 
problemas ambientales 

1
9

7
0

-1
9

8
5
 

Piretroides 
sintéticos, 

avermectinas, 
imitaciones de las 

hormonas juveniles, 
plaguicidas 
biológicos 

Perfeccionamiento de las 
relaciones estructura-

actividad, nuevos sistemas 
de selección de objetivos 

Cierta falta de 
selectividad, resistencia, 

costos y persistencia 
variable 

1
9

8
5

- 

Organismos 
obtenidos por la 

ingeniería genética 

Transferencia de genes 
para plaguicidas biológicos 

a otros organismos y a 
plantas y animales 

beneficiosos. Alteración 
genética de las plantas 

para que resistan mejor a 
los efectos no deseados de 

los plaguicidas 

Posibles problemas con 
mutaciones y fugas, 
perturbación de la 

ecología microbiológica, 
monopolio de los 

productos 

 

El empleo de cada tipo de plaguicida ha variado a lo largo del tiempo y entre 

países. En general, los países industrializados consumen una mayor proporción de 
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plaguicidas, fundamentalmente herbicidas y fungicidas, que tratan de ser más 

selectivos y menos agresivos ambientalmente. En cambio, los países menos 

desarrollados continúan consumiendo plaguicidas de tipo insecticida de amplio 

espectro (no selectivos) y altamente tóxicos, de acuerdo a la clasificación de la OMS 

(Wesseling et al., 1997). Al menos hasta 1994, en tres países africanos (Tanzania, 

Kenia y Uganda) se continuaban empleando compuestos organoclorados como DDT, 

Dieldrin, Aldrin, Lindano y Campechlor en cultivos para alimentación humana y 

animal, los cuales están prohibidos en la mayor parte de los países (Mbakaya, 1994). 

En 1995 y 1996, Estados Unidos exportó casi nueve millones y medio de kg de 

plaguicidas prohibidos en dicho país, lo que representó unas 13 toneladas exportadas 

por día. Asímismo, 4200 toneladas de plaguicidas fueron sintetizados solamente para 

exportación, que no son evaluados por la Agencia de Protección Ambiental de los 

Estados Unidos (Environmental Protection Agency, EPA) por riesgos ambientales o 

sanitarios (Smith, 1998). Esto coincide con la FAO, 1996, donde se pone de 

manifiesto una falta general de pruebas de plaguicidas en el tercer mundo. 

En la actualidad, la cultura del mínimo laboreo y del cultivo intensivo ha 

promovido la utilización de una cantidad cada vez mayor de plaguicidas. Aunque el 

número utilizado a nivel global es muy elevado, la utilización más abundante suele 

estar asociada a un pequeño número de productos. En un estudio efectuado en 

Canadá, donde se tenía constancia de la utilización habitual de unos 50 plaguicidas, 

el 95 por ciento del total de la aplicación de éstos corresponde a nueve herbicidas 

concretos (FAO, 1996).  

La Figura I. 4 recoge datos recientes sobre la evolución en el empleo de 

plaguicidas a nivel español. Se puede observar que, solamente en agricultura, se ha 

utilizado alrededor de las 100000 toneladas de plaguicidas en los últimos años, de las 

cuales un 35% corresponde a herbicidas (MARM, 2009). Aunque el volumen de 

ventas se ha mantenido prácticamente constante en la última década, se debe 

mencionar que los procesos de intensificación agraria, sumados a un descenso de la 

cantidad de tierra potencialmente arable, han provocado un incremento en la cantidad 

de herbicida aplicado por unidad de superficie (AEPLA, 2010), lo cual agrava 

considerablemente el problema ambiental. 
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I.2.4. Efectos ambientales del uso de plaguicidas en la 

agricultura. 

El empleo de plaguicidas ha contribuido al aumento de la producción 

agrícola de forma global, a pesar de las consecuencias ambientales. Estos 

compuestos agroquímicos resultan imprescindibles para mantener el nivel de 

producción y calidad de los alimentos para la sociedad ya que, según la FAO, el cese 

del empleo de estos productos fitosanitarios en un país desarrollado como EEUU 

reduciría el rendimiento de las cosechas y del ganado en un 30-40 % y aumentaría el 

precio de los productos agrícolas en un 50-70 % (Green, 1984). Estudios realizados 

en Australia estiman que los beneficios del uso de plaguicidas en dicho continente se 

encuentran dentro del rango de 4-5 billones de dólares anuales. Las pérdidas 

financieras debido únicamente a las malas hierbas han sido estimadas en 3.3 billones 

de dólares cada año (Combellack, 1989). Las pérdidas debidas a plagas animales son 

también altas. Por ejemplo, los conejos dentro de la industria agropecuaria pueden 

costar 600 mill. de $ en pérdidas de producción de cultivos. Las plagas de ratones  en 

el Sur de Australia en 1993 dieron lugar a pérdidas de 64.5 mill. de $ (Caughley et 

al., 1994). De acuerdo a las prácticas estadounidenses, Lebaron, (1990) estimaron 

que por cada dólar invertido en investigación en el uso de plaguicidas, se produce un 

beneficio directo para los agricultores dentro del rango de 3-5 mill. de $. Sin 

embargo, en sistemas de cultivos hortícolas, el ratio de beneficio/coste es 

probablemente mucho mayor que lo que representan los costes para el control de 

Figura I. 4. Izquierda: evolución del mercado español de fitosanitarios (AEPLA, 2010), y 

derecha: distribución de productos fitosanitarios vendidos en el año 2008 (MARM, 2009). 
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plagas (5-10% del gasto total), ya que previenen del rango de 30-90% de la pérdida 

de cultivo (Kookana et al., 1998).  

El problema desde el punto de vista ambiental (y económico), reside en que 

se estima que tan solo un 1 % del total de plaguicida aplicado alcanza el organismo 

“blanco”, mientras que aproximadamente el 25 % se queda retenido en el follaje, el 

30% llega al suelo y el 45 % es exportado directamente a la atmósfera y a los 

sistemas acuáticos por escorrentía y lixiviación (Pimentel y Levitan, 1986, Brady y 

Weil, 1996). Esto conlleva a que el excedente de plaguicida no efectivo o residual, 

puede ser transportado desde el suelo hacia otros compartimentos ambientales 

pudiendo entrar en contacto con los organismos, incluyendo los seres humanos 

(Wesseling et al., 1997). 

Según Boroukhovitch, 1992 el uso inadecuado de los plaguicidas puede 

provocar problemas bioecológicos y contaminación ambiental. Entre los primeros 

menciona la eliminación de enemigos naturales de plagas y enfermedades, resistencia 

a las mismas, surgimiento de nuevas especies como plagas y eliminación de fauna 

útil, entre otros. Esto puede provocar cambios en los ecosistemas, donde al 

eliminarse por los plaguicidas los parásitos o depredadores que controlan de manera 

natural a determinadas poblaciones de organismos, estos aumentan su número hasta 

niveles elevados, constituyéndose en una nueva plaga inducida por la misma 

aplicación de plaguicidas. Por otra parte, la aplicación masiva de plaguicidas puede 

producir resistencia de las plagas, lo que provoca que al cabo de algunos años el 

producto sea ineficiente, aún a dosis más elevadas o aplicaciones más frecuentes. 

También se debe de tener en cuenta que el uso de plaguicidas facilita las 

práctica del mínimo laboreo o de no laboreo, que junto con la rotación de cultivos, 

contribuye directamente a la protección del medio, la reducción tanto de la 

degradación del suelo como de las pérdidas por escorrentía de nutrientes y otros 

contaminantes. En la agricultura de regadío, los herbicidas no sólo controlan las 

malas hierbas en los cultivos, sino también facilitan la operación de miles de 

kilómetros de canales de riego y drenaje (Prathapar y Bowmer, 1991). Con el empleo 

correcto de los plaguicidas es previsible que los efectos adversos sobre el ambiente 

sean leves. Sin embargo, aun con un uso correcto de los mismos, se han detectado 

trazas de residuos en aire, agua y suelo, lo que suscita el incremento de alarma social 

frente a este tipo de contaminantes debido a los nefastos efectos que potencialmente 

causan en el resto de organismos. 
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Debido a esto, en las últimas décadas se ha producido un enorme cúmulo de 

información sobre el destino y el comportamiento de los plaguicidas en los distintos 

compartimentos ambientales acuáticos y terrestres (Figura I. 5). La mayoríade estos 

trabajos han sido realizados en Europa y América del Norte (Cheng, 1990; Beck et 

al., 1993; Funari et al., 1995; Flury, 1996). 

 

 

 

El agua es el compartimento ambiental más sensible al uso de plaguicidas en 

la agricultura. Los residuos de estos compuestos que se encuentran en las aguas 

superficiales y subterráneas aumentan continuamente como resultado de su creciente 

y continuado empleo en agricultura y otros campos de actividad. Es un hecho que se 

ha puesto de manifiesto en diversos estudios de monitorización de aguas subterráneas 

(US-EPA, 1994; Chiron et al., 1995; Fernandez-Gutierrez et al., 1998; Penuela y 

Barceló, 1998; Frenich et al., 2001), superficiales (Pico et al., 1994; Lampman, 1995; 

Sánchez-Carmanzano et al., 1995; Biziuk et al., 1996; Carabias Martínez et al., 2000; 

Vidal et al., 2002), marinas (Serrano, 2002) e incluso aguas tratadas para consumo 

humano (Serrano, 2002). Es evidente que la actividad agraria se desarrolla en una 

simbiosis de tierras y aguas y, como se señala claramente en el documento FAO, 

Figura I. 5. Distribución de los plaguicidas en el medio ambiente 
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1990), "... deben adoptarse las medidas adecuadas para evitar que las actividades 

agrícolas deterioren la calidad del agua e impidan posteriores usos de ésta para 

otros fines". Además, la agricultura es el mayor usuario de agua dulce a escala 

mundial, así como el principal factor de degradación de los recursos hídricos 

superficiales y subterráneos, y se justifica la preocupación existente por sus 

repercusiones en la calidad del agua a escala mundial. Los expertos prevén que, 

como en muchos países es ya imposible solucionar el problema de la contaminación 

mediante dilución (en otras palabras, el régimen de caudal está totalmente utilizado), 

la calidad del agua dulce se convertirá en la principal limitación para el desarrollo 

sostenible de esos países a comienzos del siglo próximo. Tendrá efectos no sólo 

ambientales sino económicos. Es lo que se trató de poner de manifiesto en la reunión 

de expertos de 1994 sobre ordenación de la cantidad y calidad del agua, convocada 

por la Comisión Económica y Social para Asia y el Pacífico (CESPAP), donde se 

puso de relieve que las instituciones de financiación agrarias tienen ahora en cuenta 

el coste de las medidas correctoras de la contaminación del agua, con relación a los 

beneficios económicos (Ongley, 1996). 

Es fundamental identificar algunas de las causas por las que los plaguicidas 

llegan al agua: deriva de pulverizaciones, lixiviación hacia capas freáticas, lavado de 

equipos y elementos de aplicación en fuentes de agua, mala eliminación de desechos 

de plaguicidas y envases, rotura de envases y accidentes con vuelco de productos 

hacia fuentes de agua, etc. (Boroukhovitch, 1992). 

También, se debe de mencionar que en la UE se exigen hasta 100 pruebas 

específicas sobre los efectos en la salud y el medio ambiente, teniendo éstas una 

duración media de 9 años con un coste de hasta 200 millones de euros. Sin embargo, 

en muchos casos la documentación está limitada sólo a las pruebas de toxicidad y no 

incluye los impactos del uso continuo. Con el uso a largo plazo, los pesticidas están 

presentes en niveles bajos permanentes  en aguas (Cooper et al., 1991) y pueden 

causar efectos subletales, todavía desconocidos. 

Queda patente que para un uso eficiente de los plaguicidas que conlleve un 

mínimo riesgo de impacto ambiental, es necesario tener un conocimiento profundo 

de los procesos que afectan a estos compuestos en el ambiente. De este modo, se 

podrá incidir en ellos para intentar conciliar los criterios o al menos avanzar hacia un 

compromiso de máxima eficacia y mínimo impacto, así como para establecer las 

estrategias de prevención y remediación más adecuadas.  
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A continuación se desarrollarán los procesos más relevantes conocidos que 

afectan a los plaguicidas en el suelo, con especial atención a aquellos implicados en 

la contaminación de suelos y aguas.  

 

I.2.5. Dinámica de plaguicidas en el compartimento 

ambiental. 

Aunque el comportamiento óptimo del plaguicida implica su presencia en el 

lugar y momento apropiado, una vez que llega al suelo o a la planta, el plaguicida 

experimenta una serie de procesos consecuencia del carácter dinámico del 

compartimento ambiental, que por una parte restan eficacia al plaguicida, por 

disminuir su disponibilidad para la plaga a combatir, y por otra ocasionan su 

presencia en lugares no deseados, con los consiguientes problemas ambientales. 

Los plaguicidas pueden llegar al suelo fundamentalmente mediante su 

aplicación directa al mismo (sobre todo en el caso de herbicidas de pre-emergencia), 

o al caer de las partes aéreas de la vegetación a la cual es aplicado. También pueden 

llegar al suelo aquellos residuos de plaguicida de los restos de los vegetales que 

quedan en el suelo, o por acción de la lluvia o el viento aquel plaguicida que se 

encuentra suspendido en la atmósfera. 

Además de su función como ecosistema terrestre y productor de alimentos, 

el suelo juega un papel único como filtro, amortiguador y sistema de transformación 

para los contaminantes de origen humano. Actúa como un verdadero filtro donde los 

compuestos químicos son degradados mediante mecanismos biológicos y no 

biológicos, y como barrera puesto que es capaz de retener ciertos compuestos y 

prevenir su lixiviación hacia aguas subterráneas y la volatilización. Sin embargo, no 

siempre el suelo actúa como un sumidero natural de xenobióticos ya que éstos se 

pueden mover hacia otros compartimentos ambientales como las aguas subterráneas 

aledañas. Esto dependerá fundamentalmente del compuesto en cuestión y del 

funcionamiento general del ecosistema (Figura I. 6). 
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Una vez el plaguicida se encuentra en el suelo, los procesos que tienen lugar 

comienzan a actuar de manera simultánea (Zhang et al., 1993). Dichos procesos se 

pueden dividir en dos grandes grupos: procesos de transferencia y de 

transformación (Figura I. 7). Los procesos de transferencia son aquellos en los que 

la naturaleza química del plaguicida no se ve afectada e implican mecanismos físico-

químicos o biológicos que dan lugar a transferencias entre diferentes sistemas, como 

suelo-agua, suelo-aire, etc. Entre los mecanismos de transferencia se pueden 

destacar: adsorción-desorción, lixiviación, escorrentía, volatilización y absorción. Por 

el contrario, aquellos procesos que implican cambios en la estructura del plaguicida 

son denominados como procesos de transformación (degradación química, 

biodegradación y fotodegradación). En los procesos de transformación, el plaguicida 

se modifica o degrada en otros compuestos que pueden ser de igual, mayor o menor 

toxicidad. 

  

Figura I. 6. Factores y procesos que afectan al comportamiento de los plaguicidas en el suelo. 
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I.2.5.1. Procesos de transferencia 

I.2.5.1.1. Adsorción – Desorción 

Como se ha comentado anteriormente, el proceso de adsorción es 

fundamental en el comportamiento de los plaguicidas en el suelo, ya que afecta a la 

movilidad del plaguicida y a su persistencia, disminuyendo su disponibilidad para su 

biodegradación, lixiviación y volatilización. Es un proceso fundamental que 

determina la accesibilidad de los plaguicidas a los organismos a los cuales van 

destinados, y su potencial para alcanzar al resto de organismos, por ejemplo a través 

de la contaminación del agua. Se trata del proceso físico-químico mediante el cual un 

Figura I. 7. Principales procesos que gobiernan el transporte y el destino de los plaguicidas en el 

suelos. 
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plaguicida presente en la disolución del suelo interacciona enlazándose a sus 

partículas. El proceso inverso, la desorción, conlleva a que los plaguicidas estén 

disponibles para su transporte y procesos de degradación. 

Un ejemplo de lo anteriormente expuesto, lo constituyen los mecanismos de 

interacción con el material particulado, los elementos del suelo como los coloides 

inorgánicos y orgánicos, los sedimentos de ecosistemas acuáticos, 

organismos/especies contaminantes, compuestos orgánicos, etc. que da lugar a 

procesos de adsorción/desorción determinados por las características físico-químicas 

del adsorbato, del adsorbente y del medio en el que se produce la interacción. 

El concepto de adsorción se cree que fue introducido por primera vez por 

Kayser en 1881 para describir algunas de sus experiencias sobre la condensación de 

gases sobre una superficie, fenómeno descubierto por Scheele en 1773 y Fontana en 

1777 independientemente (Tien, 1994; Dabrowski, 2001).  

La adsorción es un proceso dinámico en el cual ciertos componentes que se 

encuentran en una fase fluida (generalmente líquida o gaseosa), a los que se les suele 

denominar como adsorbato, se transfieren continuamente a la superficie de un sólido 

adsorbente donde quedan retenidos. Generalmente, en los compartimentos 

ambientales es habitual que el proceso de adsorción se produzca predominantemente 

en fase acuosa. A este medio global donde se produce la adsorción se le suele 

denominar como disolución o disolvente. La adsorción está controlada, por un lado, 

por la incompatibilidad del soluto con la fase fluida y por otro, por un conjunto de 

interacciones con la fase sólida. Existen varias fuerzas atractivas entre las moléculas 

de soluto y las moléculas de la superficie sólida o adsorbente, teniendo todas ellas su 

origen en las interacciones entre los núcleos y los electrones. Podemos distinguir 

entre interacciones físicas o químicas, de acuerdo al tipo de fuerza atractiva 

predominante. En la mayoría de los casos, en la adsorción de plaguicidas pueden 

intervenir varios tipos de interacciones (Bi et al., 2006), teniendo lugar cambios de 

entalpía y entropía en el sistema que favorecen la adsorción del adsorbato en el 

adsorbente (Cornejo y Hermosín, 1996). 

En la adsorción de plaguicidas, al tratarse fundamentalmente de compuestos 

orgánicos, se podrán encontrar interacciones de tipo fuerzas de Van der Walls, como 

por ejemplo para el caso de la adsorción del picloram o el imazetapir sobre ácidos 

húmicos (Nearpass, 1976; Senesi et al., 1997). Interacciones de tipo iónico, que se 

dan en plaguicidas aniónicos o catiónicos como el 2,4-D, MCPA sobre hidróxidos 

dobles laminares (Lakraimi et al., 1999; Cardoso y Valim, 2006), o plaguicidas de la 
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familia de las triazinas (Roy et al., 2000; Herwig et al., 2001). Interacciones 

hidrofóbicas, que son un mecanismo importante de adsorción en plaguicidas de tipo 

neutro, como el caso del triadimefón (Celis et al., 2000a), norfluorazona (Nir et al., 

2000) o hexazinona (Celis et al., 2002a). Interacciones de tipo enlace de hidrógeno, 

que se suelen dar en moléculas con grupos funcionales con Nitrógeno u Oxígeno, 

elementos altamente electronegativos, que tienden a formar este tipo de enlace, como 

en el caso de tiazaflurón (Cox et al., 1995) e imazaquin (Ferreira et al., 2002).  

Otro tipo de interacciones que se pueden dar en la adsorción de plaguicidas 

son enlaces covalentes, frecuentemente facilitados por reacciones de tipo enzimáticas 

y fotoquímicas. Suelen darse en plaguicidas con grupos fenólicos sobre sustancias 

húmicas (Bollag y Myers, 1992; Senesi, 1992). Complejos formados por 

transferencia de carga como en la atrazina (Senesi, 1992). También, enlaces de 

cambio de ligando, observados en herbicidas de tipo s-triazinas y plaguicidas 

aniónicos (Nearpass, 1976; Senesi, 1992). 

La mayoría de plaguicidas son moléculas de tipo orgánico de baja polaridad 

o apolares, por lo que las interacciones más importantes que tienen lugar suelen ser 

de tipo hidrofóbicas. La magnitud de las fuerzas de adsorción se puede estimar, de 

manera global, a partir de las medidas de los calores diferenciales de los procesos de 

adsorción. Interacciones más específicas dan lugar a calores de adsorción más altos, 

promoviéndose así la adsorción de moléculas hidrofóbicas (solvofóbicas) debido a 

gradientes termodinámicos importantes que repelen a las moléculas de disolvente en 

que se encuentran disueltas (Hamaker y Thompson, 1972). El efecto hidrofóbico se 

podría explicar brevemente del siguiente modo: las moléculas de agua se encuentran 

interaccionando entre sí, en la fase líquida, coordinándose tetraédricamente a otras 

cuatro a través de enlaces de hidrógeno, con una estructura similar a la del hielo 

cristalino. Así, una molécula apolar permanece en la disolución acuosa de acuerdo a 

la distribución de las moléculas de agua tipo hielo siendo la reacción de disolución 

generalmente exotérmica. Esta entalpía favorable de disolución es contrarrestada, sin 

embargo, por una entropía desfavorable como consecuencia del mayor orden de las 

moléculas del disolvente (Nemethy y Scheraga, 1962). Así, las moléculas 

hidrofóbicas son adsorbidas siempre que el sistema alcance un estado 

termodinámicamente favorable a la adsorción, es decir, cuando las interacciones 

adsorbato-adsorbente son más favorables energéticamente respecto a las 

interacciones adsorbato-agua. 
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La desorción, como se ha comentado anteriormente, es el proceso inverso a 

la adsorción, en el que el adsorbato es transferido desde su estado adsorbido al 

disolvente. Cuando la desorción es total, se habla de que el proceso de adsorción es 

reversible. Sin embargo, es habitual encontrar desorción parcial del adsorbato o 

incluso nula, cuando parte o todo el adsorbato está irreversiblemente adsorbido (Celis 

y Koskinen, 1999a). Mientras que la adsorción de compuestos orgánicos por el suelo 

y sus constituyentes ha sido ampliamente documentada, la desorción se encuentra 

mucho menos estudiada. Sin embargo, la liberación (desorción) de los contaminantes 

adsorbidos presenta una importancia primordial para conocer la distribución del 

compuesto en el compartimento ambiental, llegando a ser especialmente importante 

para predecir su comportamiento y movilidad en compartimentos ambientales 

contaminados y desarrollar estrategias de remediación adecuadas (Scheidegger y 

Sparks, 1996) 

 

Concepto de equilibrio de la adsorción. – 

Los procesos de adsorción y desorción de moléculas sobre la superficie de 

un sólido, son dinámicos e intrínsecamente relacionados, teniendo lugar de manera 

continuada a lo largo del tiempo, donde las moléculas orgánicas se adsorben y 

desorben, alcanzando un estado final denominado como equilibrio dinámico de la 

adsorción. La forma más sencilla de expresar el equilibrio de adsorción de un 

compuesto orgánico es: 

 

𝐶𝑒   ⇋  𝐶𝑠   (Ecuación I. 1) 

 

donde Ce es la concentración del soluto en disolución y Cs es la cantidad de soluto 

adsorbida por unidad de masa del sólido. A menudo se supone que Cs depende 

linealmente de Ce y se define un coeficiente de distribución, Kd, como: 

 

𝐾𝑑 =
𝐶𝑠
𝐶𝑒
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La ecuación anterior implica una relación directamente proporcional entre la 

concentración de adsorbato en el disolvente o fase líquida y la concentración en el 

sólido ó fase sólida. Esta forma lineal generalmente describe correctamente el 

equilibrio a bajas concentraciones de adsorbato en la fase líquida. Sin embargo, es 

muy habitual los casos en los cuales la relación entre la cantidad adsorbida y la 

cantidad en disolución no es lineal, por lo que el valor de Kd depende de la 

concentración a la que se trabaje.  

 

Isotermas de adsorción 

La caracterización y cuantificación del proceso de adsorción requiere 

información relativa a la naturaleza y estado del equilibrio termodinámico que 

conduce a dicho proceso. Como se ha dicho anteriormente, este equilibrio se 

manifiesta como la distribución final del plaguicida entre la fase sólida o estado 

adsorbido (Cs) y la fase acuosa o estado disuelto (Ce). La relación que describe al 

equilibrio, a una determinada temperatura, es lo que se conoce con el nombre de 

isoterma de adsorción. Existen dos tipos de métodos para la determinación de 

plaguicida adsorbido (Cs): 

– Método directo: donde se determina la cantidad de soluto adsorbida en el 

sólido tras la extracción del mismo mediante un procedimiento 

adecuado. 

– Método indirecto: la cantidad de plaguicida adsorbido viene dada por la 

diferencia entre la cantidad de adsorbato inicial y la cantidad que queda 

en disolución. 

Giles et al., (1960) propusieron cuatro tipos generales de isotermas de 

adsorción, dependiendo de su forma, y especialmente la del tramo inicial, a partir de 

las cuales se obtiene información del mecanismo de adsorción, la naturaleza del 

adsorbato y de la superficie del adsorbente. En la Figura I. 8 se muestran las cuatro 

clases de isotermas de adsorción: 
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Isoterma tipo S: caracteriza a sistemas en los que el aumento de la 

concentración de adsorbato en la disolución favorece su adsorción. Por lo tanto 

presentan una zona inicial donde la intensidad de la adsorción es baja y una segunda 

zona, de mayor pendiente, indicando la atracción que ejercen las moléculas 

adsorbidas por el resto de moléculas disueltas y que favorece su adsorción. Por lo 

tanto, suelen indicar la existencia de una interacción específica entre el adsorbato y el 

adsorbente, una atracción intermolecular moderada y una competencia fuerte entre 

moléculas de adsorbato y disolvente por los sitios de adsorción 

Isoterma tipo L: la forma de este tipo de isotermas indica la dificultad para 

que las moléculas de adsorbato encuentren sitios de adsorción vacantes a medida que 

progresa la adsorción. Caracterizan a sistemas en los que el adsorbato presenta alta 

afinidad por el adsorbente y escasa competencia soluto-disolvente por los sitios de 

adsorción. Cuando estos sitios se agotan, se alcanza el plateau de estas isotermas, es 

decir, el adsorbente alcanza su saturación. 

Isotermas de tipo H: caracterizan a sistemas donde el adsorbato presenta una 

alta afinidad por el adsorbente, siendo la adsorción total en disoluciones con baja 

concentración de adsorbato. Se trata de un caso extremo de las isotermas de tipo L y 

suelen ser poco habituales, dándose para adsorbatos voluminosos como especies 

poliméricas o en la adsorción de micelas. 

Isotermas tipo C o de reparto constante: Se caracterizan por presentar una 

relación lineal entre la cantidad de soluto adsorbido y la concentración del mismo en 

la disolución de equilibrio. Debido a que es el tipo de curva que se obtiene para el 

reparto de un soluto entre dos disolventes inmiscibles, algunos autores utilizan el 

término partición o reparto del soluto entre el adsorbente y la disolución (Chiou et 

al., 1979; Rutherford et al., 1992). Con la mayoría de los compuestos químicos, en un 

Figura I. 8. Tipos de isotermas de adsorción según la clasificación de Giles et al., (1960). 

Ce 

Cs 

L H C S 
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estrecho rango de concentraciones bajas se obtiene este tipo de isotermas con 

cualquier adsorbente. 

 

Ecuación de adsorción: Freundlich 

Para representar numéricamente las isotermas de adsorción de los 

plaguicidas en suelos y sus componentes, éstas suelen ajustarse a ecuaciones 

matemáticas o modelos de adsorción, entre las cuales destaca la ecuación de 

Freundlich por tener un uso extendido en la literatura científica. 

La ecuación de Freundlich es una ecuación empírica que relaciona la 

cantidad de soluto adsorbido con la concentración en equilibrio existente en 

disolución. Se puede expresar como:  

 

Cs = Kf · Ce
Nf

 

 

o por su expresión logarítmica: 

 

log Cs = log Kf + Nf · log Ce 

 

En estas expresiones Cs es la cantidad de soluto adsorbida a la concentración 

de equilibrio Ce, mientras que Kf y Nf son constantes características que pueden 

obtenerse del ajuste lineal de los datos de log Cs vs log Ce. 

El valor absoluto de Kf coincide con la cantidad de soluto adsorbido para una 

concentración de equilibrio Ce = 1, por lo que es considerado como una medida de la 

capacidad de adsorción del sólido para el soluto en cuestión. El parámetro Nf 

coincide con la pendiente de la representación lineal de log Cs vs log Ce y se 

considera una medida de la intensidad de la adsorción. El valor de Kf se puede 

utilizar para comparar la adsorción en diferentes sistemas adsorbente-adsorbato 

siempre que las condiciones experimentales hayan sido las mismas (Bowman y Sans, 

1985) y los valores de Nf sean similares (Hance, 1967), pero es importante que el 



38 
 

valor de Ce = 1 esté dentro o cerca del intervalo de concentraciones experimentales 

(Hermosín et al., 1987). 

Cuando Nf = 1 la ecuación de Freundlich se expresaría: Cs = Kf · Ce, es decir, 

la condición de linealidad entre Cs y Ce se cumple y Kf coincide con el coeficiente de 

distribución Kd que se define como el cociente entre Cs y Ce para una concentración 

inicial dada y en este caso sería independiente de la concentración. Cuando Nf ≠ 1 el 

error inducido al asumir una relación lineal entre Cs y Ce depende del valor de Nf y 

de la concentración. A medida que Nf se aleja de la unidad las diferencias entre Kf y 

Kd se hacen mayores, especialmente para valores de Ce muy diferentes a 1 (Green y 

Karickhoff, 1990). 

 

Factores que afectan a la adsorción 

En realidad el valor de Kd ó Kf depende de varios factores, que están 

estrechamente vinculados por su influencia en el proceso de adsorción. En el caso de 

la adsorción de plaguicidas, son varios los factores que afectan a la adsorción sobre el 

suelo (Calvet, 1989): 

– Propiedades moleculares del plaguicida 

– Propiedades de la fase sólida o adsorbente 

– Características y composición de la fase líquida o disolvente. 

– Otros factores globales del sistema 

 

1) Propiedades moleculares del plaguicida (adsorbato) 

Las características físico-químicas más importantes del plaguicida, 

vinculadas al proceso de adsorción, pueden dividirse en tres categorías: la estructura, 

el tamaño/forma de la molécula y la carga/polaridad.  

La naturaleza de los grupos funcionales y su posición, así como las 

insaturaciones en la molécula, afectan al balance hidrofóbico-hidrofílico (Bailey y 

White, 1970) y determinan el carácter químico del plaguicida. A su vez, plaguicidas 

cargados, positiva o negativamente, podrán presentar interacciones iónicas con 

sólidos cuya superficie se encuentre cargada de manera opuesta. En el caso de 

plaguicidas no cargados, pero con una cierta polaridad en su estructura, pueden 
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interaccionar con la superficie del adsorbente mediantes enlaces de Van der Waals, 

enlaces de hidrógeno, etc. Por otro lado, en las moléculas con un carácter apolar 

marcado, las interacciones hidrofóbicas jugarán un papel fundamental. 

El tamaño molecular también influye en la adsorción, ya que está 

relacionado con la solubilidad del compuesto en agua o su coeficiente de reparto 

entre el agua y un disolvente orgánico (como el octanol). De manera general, la 

solubilidad en agua disminuye conforme se incrementa el peso molecular del 

plaguicida. Existen trabajos donde se correlacionan ambos parámetros con la 

adsorción del plaguicida a diferentes adsorbentes (Ward y Holly, 1966; Gerstl y 

Mingelgrin, 1984; Calvet, 1989; Chiou y Kile, 1994; Nemeth-Konda et al., 2002). 

Sin embargo, dada la complejidad del proceso de adsorción, generalmente es difícil 

establecer una relación clara entre la solubilidad en agua y la adsorción, incluso para 

una misma familia de plaguicidas. 

 

2) Propiedades de la fase sólida (adsorbente) 

La adsorción de los plaguicidas en el suelo es fundamentalmente debida a 

sus constituyentes orgánicos y minerales, siendo difícil de separar el papel que juega 

cada uno de ellos debido a que, generalmente, se encuentran asociados (Celis et al., 

1998b; Celis et al., 1999a). Dicho de otro modo, el suelo es una matriz compleja, 

debido a la gran heterogeneidad del mismo, en cuanto a número, distribución y 

asociación de sus constituyentes. Por lo tanto, es interesante el estudio de la 

contribución de los constituyentes del suelo más activos en la adsorción de los 

plaguicidas. En este sentido, los componentes coloidales del suelo (materiales con un 

tamaño inferior a 2 µm), son los que entrañan un mayor peso en el proceso de 

adsorción de compuestos orgánicos del suelo, por su alta superficie específica y gran 

reactividad superficial. Se pueden distinguir dos fracciones coloidales distintas: 

mineral y orgánica. 

La fracción coloidal mineral está formada por los minerales de la arcilla 

(fundamentalmente filosilicatos), óxidos, hidróxidos y oxihidróxidos metálicos. Los 

filosilicatos son compuestos laminares de la fracción mineral de la arcilla, formados 

por láminas apiladas, compuestas a su vez por capas tetraédricas de Si-O y 

octaédricas formadas generalmente por M-(O-OH), donde M puede ser Al
3+

, Mg
2+

, 

Fe
3+

, etc. dando lugar a diferentes tipos de minerales filosilicatos. Por otro lado, la 

sustitución del ión Si
4+

 de la capa tetraédrica por iones de menor carga como el Al
3+

 o 



40 
 

el Mg
2+ 

(fenómeno denominado como sustitución isomórfica), origina un exceso de 

carga negativa permanente que es compensado por cationes que entran en el espacio 

que existe entre las láminas. La cantidad de cationes que es necesario intercalar en 

dicho espacio determina la capacidad de intercambio catiónico (CIC), y es 

característica de cada filosilicato. Esta propiedad es fundamental en la adsorción de 

compuesto orgánicos catiónicos (Calvet, 1989). Asimismo, también se ha puesto de 

manifiesto la existencia de micrositios hidrofóbicos entre las cargas que posibilitan la 

adsorción de moléculas orgánicas neutras mediante interacciones hidrofóbicas 

(Laird, 1996; Celis et al., 1997a). 

Por otra parte, y dentro de la fracción coloidal mineral, se debe de nombrar a 

los óxidos metálicos, que tienen también propiedades importantes en cuanto a la 

adsorción de compuestos orgánicos, y al igual que los filosilicatos, presentan una alta 

superficie específica y reactividad. La forma cargada de estos compuestos depende 

en gran medida del pH del medio. Generalmente, los óxidos se encuentran cargados 

superficialmente de manera positiva, por lo que son proclives a interaccionar y fijar 

compuestos orgánicos aniónicos (Laird, 1996; Celis et al., 1997a; Celis et al., 1999a).  

Dentro del grupo de los óxidos e hidróxidos metálicos, cabe destacar a los 

hidróxidos dobles laminares (HDLs), que también pueden englobarse en el grupo de 

los minerales de la fracción arcilla coloidal del suelo (aunque su presencia natural es 

muy escasa). La Hidrotalcita es el mineral representante de esta familia de 

compuestos, cuya estructura se basa en láminas tipo brucita, Mg(OH)2. La sustitución 

isomórfica parcial de cationes Mg
2+

 por cationes metálicos de mayor carga (como 

Al
3+

 ó Fe
3+

) crea un exceso de carga positiva en las láminas que es compensada por 

aniones en el espacio interlaminar del compuesto. Debido a esta distribución, análoga 

a la de las arcillas catiónicas, es por lo que también reciben el nombre de “arcillas 

aniónicas” (Miyata, 1975; Miyata, 1980; Reichle, 1986; Cavani et al., 1991; De Roy 

et al., 1992). En el apartado I. 3 de este trabajo se describirá con más detalle las 

características de este tipo de compuestos. 

Dentro de la fracción orgánica del suelo, las sustancias húmicas es el grupo 

de la materia orgánica del suelo más eficiente en cuanto a adsorción de moléculas 

orgánicas (Calvet, 1989). Las sustancias húmicas derivan de la materia orgánica del 

suelo, tras ser degradada mediante procesos fundamentalmente microbiológicos 

(humificación), siendo el humus o sustancia húmica el producto orgánico del último 

estadío del proceso degradativo de dicha materia orgánica.  



I. INTRODUCCIÓN 

41 

Las sustancias húmicas constituyen el grueso de la materia orgánica de la 

mayoría de suelo (Khan, 1980) y se caracterizan por ser estables a la degradación, 

con una estructura compleja y amorfa, de carácter ácido y de elevado peso molecular, 

presentan numerosos y variados grupos funcionales como carboxilos, hidroxilos, 

sulfónicos, fenólicos, etc. Esto les confiere una elevada CIC, muy dependiente del 

pH, propiedad responsable de la adsorción de moléculas catiónicas (Akins, 1977; 

Cornejo y Hermosín, 1996). Por otro lado, estos compuestos son de naturaleza 

aromática y con la presencia de cadenas alifáticas laterales, lo que les confiere un 

doble carácter hidrofóbico e hidrofílico. Esto hace que compuestos orgánicos 

apolares interaccionen con la región hidrofóbica de las sustancias húmicas y queden 

retenidos. Este hecho fue estudiado por Chiou, (2002), encontrando una alta 

dependencia entre la adsorción de compuestos orgánicos en compartimentos 

ambientales y el contenido en carbono orgánico del mismo. 

Por lo tanto, la adsorción de compuestos orgánicos aniónicos por el suelo 

está gobernada fundamentalmente por los componentes que, en el rango de pH 

habitual que presentan la mayoría de suelos (5-8), se encuentren cargados 

positivamente, como el caso de los óxidos metálicos. Celis et al., (1999a) estudiaron 

la adsorción del ácido 2,4-diclorofenoxiacético, herbicida comúnmente conocido 

como 2,4-D, sobre los principales componentes de la fracción coloidal del suelo. 

Encontraron que la adsorción del herbicida, que se encuentra en forma aniónica en el 

suelo, se produce principalmente por el óxido de hierro ferrihidrita y, en menor 

medida, por un ácido húmico. Sin embargo, su adsorción sobre un filosilicato de la 

familia de las montmorillonitas fue casi nula. Resultados similares fueron 

encontrados por Dubus et al., (2001) para compuestos ácidos aromáticos. 

Sin embargo, los componentes del suelo con carga positiva y con capacidad 

para retener moléculas aniónicas suelen estar en menor proporción que los minerales 

de la arcilla como los filosilicatos. Sobre todo en suelos de la zona mediterránea, 

caracterizados además por un bajo contenido en materia orgánica (< 2%), que 

presentan en general, mayor capacidad para retener cationes, pero no así sustancias 

aniónicas que mostrarán generalmente una mayor movilidad a través de su perfil. 

Como consecuencia, la mayor parte de la contaminación de ecosistemas acuáticos 

anexos a los suelos agrícolas tiene lugar con compuestos de tipo aniónico. 
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3) Características y composición de la fase líquida o disolvente. 

La composición iónica de la disolución puede tener una influencia sobre la 

adsorción a través del pH y de la cantidad de iones minerales presentes en la misma 

(fuerza iónica). El efecto del pH tiene una gran influencia tanto en los componentes 

del suelo que actúan como adsorbentes, como en los adsorbatos, pudiendo determinar 

que están cargados o que presenten formas neutras, lo cual determinará el tipo y 

modo de interaccionar entre ambos. Según Calvet et al., (1980), el aumento de la 

fuerza iónica disminuye la adsorción de especies iónicas por la competencia que se 

produce por los sitios de adsorción. Asimismo, para moléculas neutras los efectos 

pueden ser variables. 

Por otro lado, la adsorción de un contaminante orgánico también está 

influenciada por la presencia de un disolvente o materia orgánica disuelta. Rao et al., 

(1985) estudiaron la influencia de la presencia de disolventes orgánicos en la 

disolución en la adsorción de compuestos hidrofóbicos, comprobando que la 

presencia de dichas sustancias aumenta la solubilidad de este tipo de compuestos y, 

por lo tanto, modifica su adsorción sobre superficies hidrofóbicas (teoría 

solvofóbica). La presencia de materia orgánica disuelta puede influir en la adsorción 

por la formación de complejos estables en disolución con el adsorbato o compitiendo 

con éste por los sitios de adsorción (Celis et al., 1998a). 

 

4) Otros factores. 

Generalmente, el proceso de adsorción tiene lugar en el compartimento 

ambiental que se encuentra sometido a agentes “externos” derivados 

fundamentalmente de la climatología. Esto puede afectar a los distintos componentes 

del proceso de adsorción, modificando sus propiedades físico-químicas (adsorbato, 

adsorbente) y al proceso en sí. 

Así pues, podemos hablar del efecto que tiene la temperatura en la 

adsorción. Al interaccionar la molécula de adsorbato con la superficie del adsorbente 

se produce una reacción exotérmica, por lo que un aumento de la temperatura del 

sistema implicaría una disminución de la adsorción del compuesto (Hamaker y 

Thompson, 1972). De manera inversa, la desorción, al ser un fenómeno endotérmico, 

se vería favorecida por este aumento de temperatura. Sin embargo, dada la 

complejidad del proceso de adsorción, en procesos donde la adsorción es lenta, y esté 

condicionada en mayor medida por la difusión del compuesto desde la fase fluida 
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hacia los sitios de adsorción, el aumento de la temperatura afectaría a la cinética del 

proceso, acelerando la adsorción del compuesto. Asimismo, la temperatura afecta a la 

solubilidad del compuesto, lo que implicaría un cambio en la concentración del 

mismo en el disolvente, que afectaría también al equilibrio final del proceso. 

Por otro lado, el contenido de agua o humedad del suelo tiene una gran 

importancia en el proceso de adsorción dado que su variación afectará a la relación 

sólido/disolución del suelo, y por lo tanto, a la magnitud de la adsorción (Grover y 

Hance, 1970; Cox et al., 1992). Una disminución en el contenido de agua 

generalmente aumenta la adsorción del compuesto orgánico, sobre todo en sistemas 

donde las moléculas de agua compitan por los sitios de adsorción (menor 

competencia y mayor número de sitios libres de adsorción). Además, la mayor 

concentración de soluto hace más probable las colisiones entre adsorbato-adsorbente 

necesarias para que se dé el proceso de adsorción. Sin embargo, al disminuir el 

contenido de agua, también se afecta a la cantidad de compuesto orgánico disponible 

para la adsorción, ya que su precipitación o cristalización se verá favorecida, 

afectando así a la magnitud de adsorción del mismo. 

 

Reversibilidad de la adsorción 

La reversibilidad de los procesos de adsorción determina si la fase sólida del 

suelo proporciona un “alojamiento” temporal o permanente para los plaguicidas, 

puesto que la desorción es el proceso contrario a la adsorción, por lo que las 

moléculas adsorbidas se liberan. Cuando la desorción es reversible, el plaguicida es 

liberado hacia la disolución debido a la disminución de su concentración. En cambio, 

cuando la isoterma de desorción del plaguicida no coincide con la de su adsorción se 

dice que existe histéresis. Este fenómeno ha sido observado frecuentemente en 

isotermas de adsorción-desorción para un gran número de plaguicidas (Brusseau y 

Rao, 1989) 

El grado de reversibilidad del proceso de adsorción puede expresarse por el 

coeficiente de histéresis, H, dado como el cociente entre los valores de Nf para la 

desorción y para la adsorción (H = nfd / nfa) (Barriuso et al., 1994). Desde el punto de 

vista termodinámico, a un único valor de Ce no le pueden corresponder dos valores 

de equilibrio diferentes de Cs (uno para la adsorción y otro para la desorción). La 

razón por el que este fenómeno tiene lugar no está muy clara y podría deberse a una 

serie de motivos, incluyendo determinadas anomalías experimentales, tales como 
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cambios en la capacidad de adsorción consecuencia de la agitación y/o la 

centrifugación, ó limitaciones cinéticas, es decir, que la desorción ocurre tan 

lentamente que no es posible medirla en condiciones de verdadero equilibrio 

termodinámico (Gu et al., 1995). Otros factores que pueden contribuir a la histéresis 

son la precipitación, volatilización y/o degradación del soluto, así como los motivos 

inherentes a la metodología empleada para la obtención de la isoterma de desorción 

como, por ejemplo, los cambios en la composición del sistema producidos durante la 

dilución de la disolución de equilibrio tras la adsorción (Koskinen y Harper, 1990). 

Evidentemente, una gran parte de la histéresis puede deberse a la adsorción 

irreversible de parte de las moléculas. 

 

I.2.5.1.2. Lixiviación 

Cuando el suelo se encuentra saturado en agua, y no es capaz de retener más 

agua, el excedente es filtrado junto con todo el material soluble a través de su perfil. 

Mediante este mecanismo, los contaminantes orgánicos, como los plaguicidas, 

contenidos en suelos son transportados hasta la capa freática donde se encuentran las 

aguas subterráneas. El efecto producido por la interacción de los compuestos con la 

materia orgánica y las partículas en suspensión que contiene el agua de lixiviación 

incrementa la solubilidad de los mismos y facilita su transporte a través del perfil del 

suelo (Casanovas, 1996; Cortinas, 2003). 

Los tiempos de transporte de los plaguicidas preferentemente lixiviados por 

debajo de la zona de las raíces, en suelos bien estructurados, son comparables a los 

de otros solutos orgánicos, con pérdidas por lo general relativamente bajas (Flury, 

1996; FOCUS, 2001; Kladivko et al., 2001;). Sin embargo, las relativamente bajas 

pérdidas de plaguicidas por lixiviación se pueden poner algo más en perspectiva al 

considerar la normativa de la UE (Directiva 2000/60/EC), que establece que las 

concentraciones de un pesticida no podrán superar los 0.1 ppb. Para una dosis de 0.2 

kg/Ha y una recarga anual de 200 mm, se estima que el máximo permitido de 

lixiviación es del 0.1% de la cantidad aplicada (Jarvis, 2007), lo que supone un riesgo 

para la contaminación de acuíferos.  
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Factores que afectan a la lixiviación 

La lixiviación de contaminantes a las aguas subterráneas es un proceso 

influenciado por muchas variables como parámetros meteorológicos (por ejemplo, la 

precipitación y temperatura), las propiedades del suelo (distribución de tamaño de 

partícula, contenido de carbono orgánico), aspectos antropológicos del uso del suelo, 

que determinará por ejemplo el tipo de plaguicida a aplicar o el riego, y las 

propiedades físico-químicas del producto químico (por ejemplo, solubilidad en agua, 

presión de vapor). Por último, la biodegradabilidad y la adsorción, que dependen de 

las propiedades del soluto y del suelo, jugando papeles decisivos para los compuestos 

orgánicos, como los plaguicidas, en la predicción de la contaminación de aguas 

subterráneas 

 

1) Propiedades y composición del suelo 

Como se ha comentado anteriormente, la lixiviación de los plaguicidas está 

muy influenciada por la dinámica del proceso de adsorción al suelo y se encuentra 

afectada por características del suelo como el contenido en arcilla, el pH, el 

contenido en óxidos metálicos y materia orgánica, etc., y no se puede generalizar 

usando sólo una de estas características (Cecchi et al., 2004) 

La adsorción de los plaguicidas a los coloides del suelo determina en gran 

medida la lixiviación, de manera que al aumentar dicha adsorción, disminuye la 

movilidad del plaguicida a través del perfil del suelo. Existen numerosos trabajos 

cuyos datos experimentales para plaguicidas y otros compuestos orgánicos muestran 

una relación inversa entre la adsorción y la lixiviación (Kookana et al., 1995; Laabs 

et al., 2002; Araki et al., 2003). Como se ha comentado anteriormente, el contenido 

en materia coloidal orgánica del suelo es un factor a tener en cuenta en la 

inmovilización del compuesto. Green y Karickhoff, (1990) observaron una relación 

directa entre el contenido en materia orgánica del suelo y la adsorción de compuestos 

orgánicos, pudiéndose de este modo predecir el riesgo de contaminación por 

lixiviación del contaminante.  

Basándose en la gran influencia del proceso de adsorción en la movilidad de 

los plaguicidas en el suelo, se han llegado a proponer algunos índices de potencial 

contaminante de plaguicidas para determinar su potencial de lixiviación a través 

del suelo y, consecuentemente, el potencial de contaminación de los acuíferos. Se 

utilizan modelos matemáticos complejos, que dan información detallada de la 
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transformación del compuesto una vez liberado al medio ambiente, pero que en 

muchas ocasiones son difíciles de calcular, por los numerosos factores que 

intervienen en el proceso de lixiviación, o no se dispone de datos suficientes. Sin 

embargo, el empleo de los denominados índices o indicadores de transporte 

ambiental, si bien simplifican mucho la realidad, pueden ser útiles para exámenes 

aproximativos. 

Es el caso del coeficiente de adsorción normalizado al contenido de carbono 

orgánico (Koc), que es una estimación de la distribución de un compuesto entre el 

suelo y la fase líquida, y representa la capacidad del pesticida para ser retenido por la 

materia orgánica. Este índice ha sido utilizado como criterio por Wilkerson y Kim, 

(1986), para clasificar como lixiviables a aquellos plaguicidas con valores de Koc 

comprendidos entre 300 y 500 mL/g, y vida media (t1/2) entre 15 y 21 días. La vida 

media de un compuesto (t1/2) se define como el tiempo necesario para que la 

concentración de pesticida se reduzca hasta la mitad y sirve para cuantificar su 

degradación. Se puede calcular, tras un ajuste exponencial de los datos de 

degradación, mediante la ecuación: 𝑡1
2 

= 0.693/𝐾𝑡 , siendo Kt el coeficiente de 

degradación propio de cada plaguicida, y se puede consultar en numerosas tablas 

publicadas, en las que el valor reflejado normalmente está calculado en condiciones 

óptimas de degradación de los microorganismos, por lo que puede ser en otras 

condiciones mucho más largo (Tabla I. 2).  

 

Tabla I. 2. Tiempo de vida medio de algunos plaguicidas 

Pesticida t1/2 (días) Pesticida t1/2 (días) 

2,4-D 8 Glifosato 38 

Aldicarb 2 Meneb 56 

Atrazina 50 MCPA 15 

Bromofenoxim 134 Metidation 5 

Captan 1 Metiocarb 41 

Clorpirifos 94 Paration 18 

Clortoluron 135 Pendimetalina 171 

Diazinon 23 Simazina 59 

Dicofol 60 Terbutrina 66 

Diuron 64 Triadimefon 114 

Folpet 2 Trifluralina 170 

Fuente: ATSDR, 2010 

 

http://www.epa.gov/safewater/dwh/c-soc/glyphosa.html
http://www.atsdr.cdc.gov/es/toxfaqs/es_tfacts153.html
http://www.atsdr.cdc.gov/es/toxfaqs/es_tfacts84.html
http://www.epa.gov/safewater/dwh/c-soc/simazine.html
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La agencia para la protección ambiental de los Estados Unidos (USEPA), 

junto con el California Department of Food and Agriculture (CDFA), asignaron 

valores numéricos específicos para determinar la frontera entre plaguicidas 

lixiviables y no lixiviables. Así, aquellos plaguicidas con un valor de Koc ≤ 512 mL/g 

y t1/2 ≥ 11 días, son considerados como potencialmente lixiviables. Mientras que los 

que queden por debajo de esos valores se consideran como no lixiviables. 

Por otro lado, el Groundwater Ubiquity Score o índice GUS, desarrollado 

por Gustafson, (1989), se basa en la aplicación de una función obtenida a partir de 

valores de plaguicidas detectados en aguas subterráneas, de acuerdo a los efectos 

combinados de los procesos de degradación y adsorción, relacionando también los 

valores de t1/2, asumiendo una cinética de primer orden, y el valor de Koc de un 

compuesto, para definir si es más o menos lixiviable. Viene definido por la siguiente 

expresión: 

 

𝐺𝑈𝑆 = log  𝑡1
2 
 ∗   4 log𝐾𝑜𝑐   

 

Laabs et al., (2002) observaron en experimentos de campo, para dos tipos de 

suelos diferentes, que la lixiviación de 10 plaguicidas se ajustaba al índice GUS, 

confirmando así su utilidad para predecir la potencial lixiviación de los plaguicidas. 

Empíricamente se han determinado valores umbral del índice GUS para 

clasificar a los plaguicidas según lo indicado en la Tabla I. 3. 

 

Tabla I. 3. Clasificación de plaguicidas según el índice GUS 

Valor GUS Tipo pesticida Potencial contaminante de acuíferos 

> 2.8 Lixiviable Alto 

1.8-2.8 De transición Medio 

< 1.8 No lixiviable Bajo 

 

Cabe destacar que la adsorción del plaguicida en los coloides del suelo no 

siempre presenta el efecto inmovilizador del mismo, ya que existen coloides móviles 

que pueden promover el transporte de los plaguicidas adsorbidos a dichas partículas 

del suelo hacia los acuíferos. A este mecanismo se le denomina como transporte 
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facilitado. Por lo tanto, las partículas coloidales que se encuentran suspendidas en la 

disolución del suelo, actúan como una tercera fase sólida móvil, aumentando así el 

transporte de contaminantes (McCarthy y Zachara, 1989; McGechan y Lewis, 2002). 

De acuerdo a lo propuesto por Kretzschmar et al., (1999), el transporte facilitado 

coloidal es ambientalmente importante cuando: a) existen una elevada concentración 

de coloides, b) las partículas son transportadas a largas distancias hacia zonas no 

contaminadas de porosidad media, y c) los contaminantes se adsorben fuertemente a 

coloides móviles, desorbiéndose solo lentamente. 

A su vez, para que el transporte facilitado tenga lugar a través de los 

coloides, tienen que darse los siguientes procesos: los contaminantes tienen que ser 

adsorbidos por los coloides, los coloides tienen que ser móviles y, por último, el 

complejo formado por el contaminante y el coloide, tiene que ser transportado a 

través del suelo (Laegdsmand et al., 1999). Diferentes autores han encontrado que la 

presencia de este tipo de coloides, junto con determinados factores como la fuerza 

iónica del suelo, su textura y la cantidad de humedad, facilitan el transporte de los 

plaguicidas hacia la capa freática (Vinten et al., 1983; De Jonge et al., 1998) 

Del mismo modo, la interacción de los plaguicidas, y otras moléculas 

orgánicas, con la materia orgánica soluble (MOS), afecta a la lixiviación mediante 

mecanismos de transporte facilitado (Kalbitz et al., 2000) y aumentando la 

solubilidad del contaminante orgánico, dando lugar a un incremento de su lixiviación 

(Nelson et al., 1998; Cox et al., 2000; Graber et al., 2001; ATSDR, 2010). 

Otro factor importante derivado de la estructura del suelo que afecta a la 

lixiviación de plaguicidas es el flujo de agua a través de los macroporos que 

presentan los suelos bien estructurados, y que originan la aparición de flujos 

preferenciales, permitiendo a los plaguicidas y otras moléculas orgánicas alcanzar 

grandes profundidades a través del suelo sin apenas contactar con su matriz. Este 

proceso también se debe considerar en la evaluación del riesgo de contaminación de 

agua subterránea con pesticidas (Flury, 1996; Nelson et al., 1998; Cox et al., 2000; 

FOCUS, 2000; Graber et al., 2001; Weiler y Fléhler, 2004; ATSDR, 2010). Este tipo 

de fenómeno es también la razón de por qué la lixiviación de plaguicidas es 

normalmente más rápida que la predicha por modelos simples (Turin y Bowman, 

1997; Larsson y Jarvis, 2000). De Jonge et al., (2000) observaron que el transporte de 

glifosato, altamente adsorbible, en columnas de suelo inalteradas, estaba fuertemente 

gobernado por el flujo a través de macroporos. En este sentido, el sistema de laboreo 

puede influir reduciendo la cantidad de macroporos en el horizonte superficial, y por 
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lo tanto, disminuyendo los flujos preferenciales de los plaguicidas (Cox et al., 

1999b). 

 

2) Propiedades físico-químicas del plaguicida 

Dada la línea argumental seguida en el apartado anterior, en cuanto a los 

factores que afectan a la lixiviación de un plaguicida, se puede entender que las 

características físico-químicas más importantes son aquellas que determinan el grado 

de retención del compuesto al suelo. Así pues, la solubilidad en agua, el carácter 

ionizable, la presión de vapor, el peso molécular y la hidrofobicidad serán factores 

claves para predecir si un plaguicida será más o menos lixiviable. 

Los plaguicidas de carácter catiónico, como el diquat o el paraquat, y 

plaguicidas con propiedades básicas, como las s-triazinas, presentan una movilidad 

baja o moderada en el suelo, que dependerá fuertemente del pH del suelo, existiendo 

una relación inversa de adsorción-pH, dado que en los suelos con un mayor pH este 

tipo de sustancias presentará una movilidad mayor. Por lo tanto, los plaguicidas con 

características ácido/base están fuertemente influenciados por el pH del suelo y su 

valor de pKa, ya que va a determinar la relación entre forma ionizada y la forma 

neutra del compuesto (Dubus et al., 2001). Así pues, las sustancias con carácter ácido 

presentarán mayor movilidad en los suelos, de acuerdo con el rango de pH que 

presentan la mayoría de suelos. 

Por otro lado, los plaguicidas con una mayor solubilidad en agua serán más 

fácilmente lixiviables. Como se comentó para la adsorción, la solubilidad en agua de 

los compuestos orgánicos está relacionada con el peso molecular del compuesto así 

como con la presencia de determinados grupos funcionales de carácter más o menos 

polar, que determinarán a su vez el balance hidrofóbico-hidrofílico del plaguicida 

(Bailey y White, 1970). Generalmente, el incremento del peso molecular del 

plaguicida se correlaciona con una disminución de la solubilidad del mismo (Calvet, 

1989; Chiou y Kile, 1994; Turin y Bowman, 1997; Larsson y Jarvis, 2000; Nemeth-

Konda et al., 2002). 

 

3) Otros factores: aporte de agua y prácticas culturales 

Dado que la lixiviación se produce por el movimiento gravitacional del agua 

a través del perfil del suelo, el agua aplicada al mismo, en cuanto a la cantidad, 
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intensidad, distribución y frecuencia, determinará en gran medida el proceso de 

lixiviación. Sin duda, el mayor riesgo reside en el agua de lluvia, ya que no se 

controla. En el caso de suelos de regiones mediterráneas, la cantidad de agua que 

reciben los suelos en general no es muy elevada. Sin embargo, la fuerte influencia 

estacional de las lluvias, que suceden en cortos periodos de tiempo y de manera 

abundante, hacen que el suelo no sea capaz de retener la mayor parte de la misma, y 

el excedente provoca la escorrentía y la lixiviación de los plaguicidas aplicados, más 

aún, si la aplicación ha tenido lugar poco antes de las precipitaciones (Wauchope y 

Myers, 1985). Por lo tanto, la aplicación del plaguicida en época estival, donde la 

probabilidad de precipitación es menor, permitirá que el plaguicida esté más tiempo 

en el suelo (mayor tiempo de residencia), aumentando así la probabilidad de ser 

degradado o, simplemente, reduciendo su movilidad hacia compartimentos 

ambientales próximos. 

Las prácticas agrícolas que se llevan a cabo en el suelo alteran su 

composición y su estructura, mediante la adición de residuos y los sistemas de 

laboreo. Es el caso de las enmiendas orgánicas, cuya adición supone en la mayoría de 

los casos una reducción en la lixiviación, aunque también se ha observado el 

comportamiento contrario. La razón por la que la lixiviación es reducida con la 

aplicación de enmiendas orgánicas versa en el incremento de la adsorción como 

consecuencia de la generación de nuevos sitios de adsorción en la superficie del 

suelo (Barriuso y Koskinen, 1996; Cox et al., 1997; Cox et al., 1999a) y en el 

incremento de la degradación debido al aumento del contenido de materia orgánica y, 

por lo tanto, en incremento de la población y actividad microbiana en suelos 

orgánicamente enmendados (Topp et al., 1996; Moorman et al., 2001a). Sin 

embargo, la situación inversa sucede al producirse interacciones con la materia 

orgánica soluble (MOS) y con moléculas orgánicas en suspensión (Nelson et al., 

1998; Cox et al., 2001; Flores-Céspedes et al., 2002), o por la competencia por sitios 

de adsorción entre moléculas de plaguicida y de MOS, dando lugar a una reducción 

en la adsorción del plaguicida (Businelli, 1997; Celis et al., 1998a). 

Por otro lado, los sistemas de labranza afectan al horizonte más superficial 

del suelo, observándose que suelos de cultivo sin labrar o con una labranza no 

agresiva, han demostrado un incremento en la adsorción debido al incremento de 

materia orgánica en la superficie (Levanon et al., 1993; Fermanich et al., 1996). Sin 

embargo, y como ya se ha señalado anteriormente, la presencia de macroporos en 

estos sistemas provoca un incremento de la lixiviación (Isensee et al., 1990; Gaston y 
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Locke, 1996; Cox et al., 1999a). Consecuentemente, y como apuntan Cox et al., 

(1999b), los cambios en las condiciones naturales de campo, la escala experimental, 

la variabilidad espacial del sistema, las características del mismo e incluso la 

naturaleza del plaguicida a estudiar determina el efecto que producen los sistemas de 

labranza sobre la adsorción del plaguicida y su lixiviación en el suelo. 

 

I.2.5.1.3. Otros procesos de transporte 

A) Escorrentía 

Por escorrentía se entiende al conjunto de aguas que discurre por la 

superficie terrestre producida cuando la precipitación o el riego supera la tasa de 

infiltración de agua del suelo.  

En numerosas publicaciones se ha demostrado que la escorrentía supone una 

de las mayores fuentes no localizadas de contaminación de aguas superficiales por la 

agricultura (Kuivila y Foe, 1995; Schulz, 2001; Schulz y Dabrowski, 2001; 

Dabrowski et al., 2002). Ésta depende del modo de aplicación del plaguicida, de sus 

propiedades físico-químicas (como solubilidad en agua, vida media y Koc) y de las 

variables que afectan a su captación por los suelos (Merkle y Bovey, 1974; Capel y 

Larson, 2001). Entre dichas variables se encuentran la pendiente de los suelos donde 

los plaguicidas son aplicados, el tipo de cultivo, el contenido de carbono orgánico del 

suelo, el tamaño del área del cultivo y el tipo de vegetación y densidad que ocupa la 

franja de protección entre la zona agrícola y el cuerpo de agua (Cole et al., 1997). 

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

tienen lugar en disolución para compuestos con solubilidad en agua superior a 2 

mg/l, y adsorbido en el coloide móvil del suelo para compuestos con solubilidades en 

agua inferior a dicho valor. Los suelos de la región mediterránea son proclives a 

sufrir este tipo de proceso, dado que son habituales las precipitaciones abundantes en 

un corto periodo de tiempo. De hecho, la aplicación de plaguicidas antes de las 

precipitaciones conducen a altas pérdidas por escorrentía debido al elevado flujo de 

agua superficial y a la pérdida de sedimento (Wauchope, 1978; Ahuja, 1986; Roth y 

Helming, 1992; Kloppel et al., 1997) El problema es más grave en cultivos de tipo 

arbóreo, como el olivar, con una gran extensión de suelo desprotegido de vegetación, 

y habitualmente aprovechando suelos con una pendiente importante que incrementa 

la erosión y el transvase de partículas desde las zonas elevadas hacia las zonas más 
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bajas. Esto conduce al arrastre del plaguicida disuelto o adsorbido en los coloides 

móviles, facilitando su transporte hacia puntos alejados del lugar de aplicación 

(Dabrowski et al., 2002).  

 

B) Volatilización 

La volatilización se define como el proceso por el cual un compuesto se 

evapora hacia la atmósfera desde otro compartimento ambiental. En el caso del suelo, 

la volatilización puede ser el mecanismo más importante para la pérdida de 

compuestos químicos y su traslado a la atmósfera, produciéndose fundamentalmente 

durante la aplicación y, posteriormente, sobre el plaguicida que permanece en la 

superficie del suelo o de la vegetación (Thomas, 1982). Para algunos compuestos 

altamente volátiles, las pérdidas por volatilización pueden llegar hasta el 90% del 

compuesto inicialmente aplicado (Taylor y Spencer, 1990).  

La mayoría de los estudios realizados sobre la volatilización de compuestos a 

partir de los suelos se han realizado para los plaguicidas. Sin embargo, como apuntó 

Lyman et al., 1990), aparte del uso que tienen los plaguicidas, existe pocas 

diferencias aparentes que distingan a los plaguicidas de otros compuestos orgánicos, 

y por lo tanto, se puede asumir que el comportamiento observado para los 

plaguicidas es también aplicable para compuestos orgánicos en general. 

Desde principios de los sesenta las pérdidas post-aplicación de plaguicidas 

por volatilización han sido consideradas cada vez más como una vía de 

contaminación ambiental importante y también como un proceso que limita su 

efectividad (Willis et al., 1983).  

La volatilización de un plaguicida del suelo es un proceso altamente 

dependiente de las interacciones que tienen lugar de manera simultánea entre las 

propiedades del suelo, las características físico-químicas del plaguicida, las 

condiciones ambientales y otros factores (Lyman et al., 1990; Voutsas et al., 2001). 

Por lo tanto, de estos aspectos se desprenden los factores más importantes que 

influyen en la volatilización de un plaguicida:  

i) Dentro de las propiedades del suelo que más afectan al proceso de 

volatilización se pueden incluir el contenido de agua del suelo, de materia orgánica, 

la estructura y porosidad del mismo, procesos de adsorción/difusión de las 

características del suelo, etc. (Lee et al., 2004b). En los experimentos de laboratorio 
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llevados a cabo por Gerritse et al., (1991) se encontró que la volatilización de 

plaguicidas organoclorados a partir de un suelo arenoso fueron del 90-98% en una 

semana, mientras que en otro suelo franco limoso, el rango de pérdidas fue de 9-

63%. Los procesos que reducen la difusión de vapor, como por ejemplo los procesos 

de adsorción sobre los coloides del suelo, disminuyen la volatilización (Chesters et 

al., 1989; Taylor y Spencer, 1990). Por lo tanto, la composición coloidal del suelo es 

de gran importancia en lo que respecta a la volatilización de plaguicidas en la 

superficie del suelo. 

ii) Por otro lado, las propiedades físico-químicas de la molécula de 

plaguicida que afectan en mayor medida a su volatilización incluyen la presión de 

vapor, la solubilidad en agua, el coeficiente Koc, etc, (Voutsas et al., 2001; Gamon et 

al., 2003).  

iii) También se deben de considerar las condiciones ambientales de la zona 

donde el plaguicida es aplicado. Aquellas que más afectan a la volatilización 

incluyen el flujo de aire sobre la superficie, la humedad, la temperatura, etc (Spencer 

et al., 1982; Lyman et al., 1990). Taylor, (1978) encontró que las tasas de 

volatilización de la superficie del suelo húmedo pueden ser muy elevadas, con 

pérdidas cercanas al 90% dentro de 3 días para los compuestos más volátiles. Por 

otro lado, Finlayson y Silburn, (1996) demostraron que en un clima con temperaturas 

elevadas y ambiente seco, la mitad del endosulfán aplicado al suelo seco se perdió 

por volatilización. Esto no ocurrió cuando el plaguicida fue aplicado bajo 

condiciones de menor temperatura.iv) Aparte, existen otros factores de origen 

antropológico que también influyen en que una molécula de plaguicida se volatilice. 

Entre ellos cabe destacar el modo de aplicación, ya que plaguicidas aplicados 

mediante dispersión aérea tendrán mayor capacidad para ser volatilizados que 

aquellos aplicados en el suelo mediante formulaciones granuladas. Por otro lado, el 

método de riego, así como las prácticas culturales, son también aspectos a tener en 

cuenta en la volatilización del plaguicida (Spencer et al., 1982; Gamon et al., 2003). 

 

C) Difusión 

La difusión se define como el fenómeno mediante el cual un compuesto se 

translada de un puto a otro dentro de una misma fase (suelo o agua). 
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Los factores más importantes que condicionan en mayor medida a la 

difusión de un plaguicida son las características intrínsecas del plaguicida como son 

su solubilidad en agua, la presión de vapor y su peso molecular. Por otro lado, la 

difusión también depende de las propiedades de la fase en la cual se desplaza como 

la temperatura, la fuerza iónica y, en el caso del suelo, el contenido de humedad y la 

porosidad. 

 

C) Absorción 

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

que se dan en el suelo, supeditada en gran medida a la fijación del plaguicida por los 

coloides del suelo, y constituye la finalidad de la aplicación de los productos 

fitosanitarios a los suelos. 

 Muchas sustancias son absorbidas por plantas, insectos, nematodos, etc., 

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

puede ser una vía natural de detoxificación. 

 

I.2.5.2. Procesos de transformación 

Tras ser dispersados en el medio, los plaguicidas sufren alteraciones en su 

estructura debido a procesos tanto abióticos como bióticos. Los procesos de 

transformación dependen, entre otros factores, del “compartimento” ambiental en el 

cual los compuestos han sido dispersados y transportados. Los plaguicidas pueden 

permanecer en cualquiera de los tres “compartimentos”: aire, tierra y agua, y su 

distribución depende de sus propiedades físico-químicas. Conociendo la presión de 

vapor, solubilidad en agua, adsorción y desorción, se puede predecir donde se 

encontrarán con mayor probabilidad. 

Los procesos de transformación están influidos por distintos factores como la 

temperatura, la intensidad y duración de la luz solar, el pH o la composición del 

suelo. En principio, y bajo condiciones favorables, la degradación tiene lugar hasta la 

mineralización completa del plaguicida, dando como productos finales CO2, H2O, 

NH4
+
, NO3

-
, SO4

2-
; etc., dependiendo de cada plaguicida en particular. Generalmente 

este proceso conlleva a la formación de compuestos de menor toxicidad, 

disminuyendo así la contaminación, lo que se denomina como inactivación o 
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destoxificación del contaminante (Cheng y Lehmann, 1985). Sin embargo, no 

siempre el producto de degradación es menos tóxico. En determinados casos el 

producto de degradación puede ser igual o incluso de mayor toxicidad que el 

plaguicida original, produciéndose la activación del contaminante 

Se pueden distinguir tres tipos de procesos de degradación o transformación, 

atendiendo a su origen: degradación química, biodegradación y fotodegradación. 

 

I.2.5.2.1. Degradación química 

La degradación química puede tener lugar tanto en el plaguicida que se 

encuentra en la solución del suelo como en el que está adsorbido (Calvet, 1989). Los 

factores más importantes que afectan a los procesos de degradación química son el 

pH, el potencial redox, la temperatura y la composición de la disolución y de la 

fracción coloidal del suelo. Por ejemplo, una familia de plaguicidas susceptibles de 

ser degradados químicamente mediante hidrólisis son las triazinas (Kaufman y 

Kearney, 1970; Walker y Blacklow, 1994). Walker y Blacklow (1994) confirmaron 

la hidrólisis de la simazina y la atrazina en suelos previamente esterilizados, y 

encontraron una relación positiva entre el t1/2 y la proporción de herbicida aplicado y 

adsorbido por el suelo. 

La importancia del proceso de degradación química, mediante reacciones no 

originadas biológicamente, en la descomposición de moléculas orgánicas adsorbidas 

sobre la superficie de arcillas, ha sigo enfatizada en diferentes trabajos y revisiones 

(Mortland, 1970; Cornejo et al., 1983; Pusino et al., 1988; Sanchezcamazano y 

Sanchezmartin, 1991; Cox et al., 1994a). Así pues, la adsorción del plaguicida en los 

coloides del suelo puede tener un doble efecto, ya que puede proteger al plaguicida 

de la degradación química, pero también puede potenciarla, como en el caso 

reacciones catalizadas por la superficie de los componentes coloidales. Cox et al., 

(1994b) sugirieron que el insecticida metomilo se degrada mediante hidrólisis ácida 

catalizada por la superficie de la arcilla donde el plaguicida ha sido previamente 

adsorbido, mientras que la degradación del mismo plaguicida no fue observada en un 

experimento de 24 horas en disolución acuosa a pH 2. Un mecanismo similar fue 

propuesto para los herbicidas tipo triazina. Estos herbicidas, tras ser adsorbidos sobre 

arcillas de tipo esmectitas, son hidrolizados y protonados mediante la acción 

catalítica de la superficie ácida de la arcilla (Laird, 1996; Celis et al., 1997b).  
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Las sustancias húmicas también han sido estudiadas desde el punto de vista 

catalítico con plaguicidas. Es el caso de la atrazina, la cual se degrada mediante 

hidrólisis por reacción catalizada por ácidos húmicos (Gamble y Khan, 1985). La 

adsorción de la molécula de atrazina en la fase orgánica mediante enlaces de 

hidrógeno con los grupos carboxílicos sin disociar del humus, conduce directamente 

a la hidrólisis catalizada del herbicida en estado adsorbido. 

En líneas generales y salvo casos puntuales, la degradación de los 

plaguicidas en el suelo mediante reacciones químicas, no biológicas, tiene una 

importancia menor desde el punto de vista cuantitativo, ya que la cinética de reacción 

es más lenta debido a la competencia que presentan los oxidantes por la materia 

orgánica. 

 

I.2.5.2.2. Fotodegradación 

La fotodegradación es un proceso de transformación abiótico de disipación 

de los plaguicidas mediante la absorción de energía lumínica directamente, o bien 

dando lugar a diversas reacciones orgánicas, o especies reactivas de oxígeno que 

oxidan los grupos funcionales en la molécula de plaguicida. Así pues, podemos 

considerar dos procesos diferentes: la fotólisis directa y la fotólisis indirecta. 

La fotólisis directa comprende la absorción directa de la luz por el plaguicida 

seguido de la reacción química correspondiente, sin ninguna colaboración de otras 

sustancias químicas. Este proceso viene condicionado por variables ambientales 

como la radiación solar en la superficie del compartimento ambiental o su 

transmisión a través del agua, y por factores intrínsecos de la sustancia como son la 

velocidad de absorción de la luz y el rendimiento de la reacción fotoquímica (Stumm 

y Morgan, 1976). Dicho rendimiento viene determinado por la relación entre el 

número de moléculas que reaccionan y el número de fotones absorbidos, y es un 

parámetro muy útil para conocer la importancia relativa de la fotólisis directa bajo 

unas condiciones ambientales determinadas y donde otros procesos de degradación 

como la hidrólisis pueden competir. 

En los procesos de fotólisis indirecta, la energía lumínica es absorbida por 

otros constituyentes del compartimento ambiental y es, o bien transmitida a una 

molécula de plaguicida cercana, o permite la formación de especies reactivas como 

radicales hidroxilo, que reaccionan con el plaguicida y lo transforman. Los procesos 
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de degradación bajo fotólisis indirecta tienen una gran importancia en la 

transformación total del compuesto (Leifer, 1988). Especies orgánicas como los 

ácidos húmicos y fúlvicos e inorgánicos como nitratos y nitritos pueden acelerar 

considerablemente la fotodegradación del plaguicida (Draper y Crosby, 1983; Zepp 

et al., 1985), pero también se ha observado el efecto contrario utilizando agua de mar 

o determinados compuestos orgánicos (Choudry, 1982; Duran et al., 1990). 

La fotodegradación es importante en la superficie de la vegetación y en los 

primeros milímetros del suelo, ya que la radiación solar no puede penetrar a gran 

profundidad en el perfil del suelo. Los factores que más afectan al proceso de 

fotodegradación son los relacionados con la energía lumínica, la intensidad y el 

tiempo de exposición que el plaguicida esté sometido a la radiación solar. También, 

la presencia de catalizadores fotoquímicos, que pueden favorecer la descomposición, 

el pH del suelo, el grado de aireación del suelo, el estado físico en el que se encuentra 

el plaguicida, sólido, disuelto o en estado vapor, el grado de adsorción y la estructura 

química del plaguicida determinan en gran medida que un plaguicida pueda ser 

degradado. 

Existen numerosos estudios de fotodegradación realizados en condiciones de 

laboratorio y utilizando diferentes tipos de plaguicidas: carbamatos (Samanidou et 

al., 1988; Durand et al., 1990a; Durand et al., 1991; De Bertrand y Barceló, 1991), 

triazinas (Durand et al., 1990a; Durand et al., 1990b; Durand et al., 1991), 

organofosforados (Durand et al., 1990b; Durand et al., 1991), fenilureas (Rosen et al., 

1969; Durand et al., 1990b; Durand et al., 1991), etc. En general, los plaguicidas que 

son más propensos a sufrir fotodegración son aquellos solubles en agua, que se 

encuentran débilmente adsorbidos a los coloides del suelo y con una presión de vapor 

baja, puesto que tenderán a subir por capilaridad hacia la interfase suelo-atmósfera, 

donde tienen lugar los procesos de fotodegradación. 

 

I.2.5.2.3. Biodegradación 

La degradación biológica es el proceso mediante el cual, por medio de las 

reacciones producidas por el metabolismo de los microorganismos del suelo, se 

descomponen los plaguicidas y otras moléculas orgánicas del suelo. Probablemente, 

es el mecanismo de degradación de compuestos orgánicos más importante de los tres 

que se mencionan en este trabajo. En general, tiene lugar mediante reacciones 

enzimáticas de oxidación, reducción o hidrolíticas. Las reacciones de hidrólisis y de 
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oxidación pueden ser producidas por hongos y bacterias de tipo aeróbicas, mientras 

que las de reducción son reacciones más típicas de bacterias anaeróbicas que tienen 

lugar generalmente en suelos de climas húmedos, con un alto régimen pluviométrico, 

que suelen encontrarse en situación de saturación de agua durante gran parte del año. 

En general, para que las moléculas orgánicas puedan ser biodegradadas 

deben de estar en disolución o biodisponibles. De acuerdo con los resultados 

experimentales obtenidos por Scow y Hutson, (1992), la adsorción influye en el 

proceso de biodegradación no sólo por la modificación de la concentración del 

compuesto químico en la disolución del suelo, sino también incidiendo directamente 

en las respuestas regulatorias del metabolismo de los microorganismos que dependen 

de la concentración de contaminante en el medio. Allen y Walker, (1987) 

encontraron que la degradación del herbicida metamitrona en suelos estaba 

controlada principalmente por su disponibilidad en la disolución del suelo. Este 

hecho sugiere que la biodegradación se da más rápidamente en suelos con textura de 

alto contenido en arena, bajo en arcilla y bajo contenido en materia orgánica, en el 

cual el plaguicida estará probablemente más biodisponible. Pruebas con dialato 

añadido a unas mezclas de carbón activo y suelo para obtener porcentajes variables 

de interacción con el herbicida revelaron una relación directa entre la cantidad de 

herbicida adsorbido y la tasa de degradación (Anderson, 1981). Sin embargo, para 

que el proceso de biodegradación tenga lugar, es necesario que el plaguicida tenga un 

tiempo de residencia suficiente, que viene determinado por la cinética de degradación 

del metabolismo microbiano. Consecuentemente, suelos de textura arenosa, con muy 

baja capacidad de retención de compuestos orgánicos, serán proclives a sufrir la 

lixiviación del plaguicida antes de que éste pueda ser degradado por los 

microorganismos del suelo.  

Se debe de tener en cuenta que las concentraciones en las que los plaguicidas 

son aplicados al suelo y las características toxicológicas de estos compuestos, pueden 

originar graves consecuencias para la microflora del suelo. En algunos casos, se ha 

observado que la toxicidad ha sido el principal factor que ha controlado al proceso de 

biodegradación (Martins y Mermoud, 1998; Moorman et al., 2001b). Prado y 

Airoldi, (2001) encontraron para el caso del herbicida 2,4-D que a concentraciones 

superiores a unos 2.7 mg/g, el plaguicida pasó de ser utilizado como fuente de 

carbono, a tener consecuencias tóxicas para la población microbiana. En estos casos, 

la adsorción actuaría como un factor favorable que facilitaría la biodegradación, 
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disminuyendo la concentración de los plaguicidas hasta niveles tolerables por los 

microorganismos (Van Loosdrecht et al., 1990). 

Una de las diferencias que hacen a la biodegradación el proceso de 

transformación más importante para este tipo de compuestos es la adaptación que 

sufren los microorganismos tras aplicaciones sucesivas del mismo plaguicida al 

suelo. Los microorganismos poseen la capacidad de adaptación al medio, inducidos 

por la presencia de nuevas fuentes de carbono fácilmente accesibles, lo que origina 

un aumento en la velocidad de degradación de los plaguicidas que son repetidamente 

aplicados al suelo (Abdelhafid et al., 2000). Por lo tanto, la biodegradación no es un 

mecanismo tan lineal en el tiempo como en el caso de la degradación química o 

fotodegradación, sino que para unas condiciones dadas, la tasa de plaguicida 

degradado por unidad de tiempo variará con el número de aplicaciones al suelo. 

También se debe de mencionar que aunque la mayoría de plaguicidas que se 

usan actualmente son relativamente inestables y rápidamente degradables en el suelo, 

algunos presentan una alta persistencia, como pueden ser los herbicidas bipiridilos 

como por ejemplo el diquat y el paraquat, que son muy persistentes. Esto puede ser 

debido también a que son rápidamente adsorbidos de manera fuerte sobre los 

coloides del suelo. Por lo tanto, es posible que la aplicación repetida de este tipo de 

compuestos promueva su acumulación y con el cambio del uso del suelo puedan ser 

liberados (Kookana y Aylmore, 1993). Así, el uso reiterativo de plaguicidas 

persistentes, como por ejemplo, fenarimol, prometon, tebutiron, tiabenzdazol, puede 

conducir a su acumulación en el suelo. 

La persistencia prolongada de los plaguicidas en el suelo puede tener un 

impacto adverso sobre la salud del mismo y su capacidad para mantener la 

productividad. Por otro lado, los residuos de los plaguicidas, una vez degradados, 

también pueden afectar negativamente a los microorganismos del suelo y los 

procesos biológicos, en función del suelo y las condiciones climáticas y las prácticas 

agronómicas. Roper y Gupta, (1995) revisaron el efecto de las prácticas de manejo 

sobre los organismos del suelo, y concluyeron que diversos grupos microbianos tales 

como bacterias, hongos, algas y microflora (microartrópodos) son influenciados en 

diferente grado por diferentes tipos de plaguicidas.  

No obstante, no debe de pasarse por alto los efectos microbiológicos 

beneficiosos asociados con el uso de herbicidas en los sistemas de producción 

agrícolas, permitiendo una labranza mínima o la siembra directa sobre las 

condiciones del suelo. Por ejemplo, la conservación de los residuos orgánicos que 
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tiene lugar empleando la siembra directa, facilitada por la aplicación de plaguicidas 

para el control de malezas, se ha observado que presenta un efecto favorable sobre 

las condiciones del suelo a través de la acumulación de microorganismos en la 

superficie del mismo y el número de lombrices en el suelo, lo que lleva asociado un 

mayor contenido en materia orgánica en el mismo, se favorece la formación de 

microagregados, el aumento de la infiltración y del crecimiento de la raíz (Roper y 

Gupta, 1995). 

Por último, señalar también que las condiciones climatológicas y las 

propiedades del suelo determinan fuertemente el tipo de degradación que prevalece 

para un tipo de plaguicida determinado. Por ejemplo, para plaguicidas de tipo 

sulfonilureas, en suelos ácidos la hidrólisis química del compuesto es el mecanismo 

predominante, mientras que en suelos alcalinos, la degradación microbiológica es el 

mecanismo más importante de degradación (Sarmah et al., 1998). Teniendo en 

cuenta la naturaleza de ácidos débiles de las sulfonilureas, en suelos neutros o 

básicos se encontrarán en forma aniónica, y por lo tanto no presentarán una adsorción 

importante en el suelo. Esto puede dar lugar a su rápido transporte hacia capas más 

bajas del subsuelo, donde la actividad microbiana es mucho menor lo que favorece 

su persistencia por más tiempo (Kookana et al., 1998). Johnstone et al., (1986) 

también encontraron para triasulfurón y chlorosulfurón que son más persistentes en 

suelos francos arenosos y alcalinos que en suelos arcillosos y ácidos. 
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I.3. HIDRÓXIDOS DOBLES LAMINARES: PROPIEDADES 

ADSORBENTES 

 

Los “Hidróxidos dobles laminares” (abreviadamente HDLs), denominados 

genéricamente como materiales tipo “hidrotalcita” (HT), por su semejanza de 

composición, estructural, propiedades, etc. con el mineral hidrotalcita, un 

hidroxicarbonato de Mg y Al que fue descubierto en Suecia en el año 1842. También 

se conocen estos materiales con el nombre de arcillas aniónicas debido a la similitud 

de alguna propiedades que comparten con las arcillas catiónicas. Un sondeo en el 

conocido buscador Google
TM

, realizada el 20 de septiembre de 2010, para 

“hydrotalcite” arrojó un número de resultados entorno a 106,000, mientras que para 

“Layered double hydroxide(s)” la cantidad encontrada está en torno a los 40,000 

resultados. Estos materiales han despertado un gran interés en las últimas décadas 

debido a sus aplicaciones en muy diversos campos. 

En el presente apartado se han detallado aquellos aspectos más relevantes, 

concernientes a dichos compuestos, cuya comprensión es importante para la 

discusión de los resultados planteados en este trabajo. El origen de los HDLs, sus 

métodos de síntesis y aplicaciones son algunos de los contenidos tratados. No 

obstante, existen excelentes revisiones que profundizan en algunos de los aspectos 

que se presentan a continuación (Newman y Jones, 1999; Rives y Ulibarri, 1999; 

Vaccari, 1999; Forano et al., 2006; Cornejo et al., 2008) 

 

I.3.1 Antecedentes y estructura 

A partir del descubrimiento del mineral hidrotalcita a mediados del siglo 

XIX, diversos minerales isoestructurales con la hidrotalcita, pero de distinta 

composición elemental, fueron agrupados bajo el nombre general de “compuestos 

tipo hidrotalcita”. En la década de los años treinta del siglo pasado dichos 

compuestos fueron sintetizados por Feitknecht y Fischer, (1935) mediante reacción 

entre disoluciones diluídas de sales metálicas de iones divalentes y trivalentes con 

bases, y a cuya estructura dio el nombre de “estructura de doble lámina”. La idea de 

Feitknecht era que los compuestos sintetizados estaban constituidos por capas de 

hidróxido de los diferentes metales intercalados. Esta hipótesis fue posteriormente 
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refutada por Allmann, 1968; Taylor, (1969) al concluir que los dos cationes estaban 

localizados en la misma capa y sólo iones carbonato y agua se encontraban en la 

interlámina. 

En la actualidad, se han publicado numerosos trabajos sobre la síntesis, 

estructura y aplicaciones de este tipo de compuestos debido al creciente interés, no 

sólo desde el punto de vista académico, sino debido a sus importantes y numerosas 

aplicaciones que aumentan constantemente. En la naturaleza las arcillas aniónicas no 

son tan frecuentes como las catiónicas. Sin embargo, son baratas y fáciles de 

sintetizar (Reichle, 1986; Cavani et al., 1991; Vaccari, 1999; Rives, 2002; Wypych y 

Satyanarayana, 2004; Rives et al., 2010). 

Los HDLs o arcillas aniónicas son sólidos básicos bidimensionales de 

composición [M
II

1-xM
III

x(OH)2]A
n-

x/n·mH2O donde M
II 

 = Mg
2+

, Zn
2+

, Ni
2+

, ..., M
III

 = 

Al
3+

, Fe
3+

, Cr
3+

..., A
n-

 = CO3
2-

, SO4
2-

,  Cl
-
... y x varía entre 0.22 y 0.33 (Cavani et al., 

1991). Están formadas por capas de hidróxidos metálicos cargadas positivamente 

debido a sustituciones isomórficas de cationes divalentes por cationes trivalentes y 

con  aniones en la región interlaminar, es decir, una situación inversa a la que 

presentan las arcillas catiónicas, cuyas láminas están cargadas negativamente debido 

a sustituciones de Si
4+

 por Al
3+

 y de Al
3+

 por Mg
2+

, principalmente, y cuya 

interlámina contiene especies catiónicas (Figura I. 9). 

 

 

 

Para generar la estructura de la hidrotalcita [Mg6Al2(OH)16]CO3·4H2O, lo 

más sencillo es partir de la brucita, Mg(OH)2. Este compuesto tiene estructura tipo 

Figura I. 9. Representación esquemática de la estructura de las arcillas catiónicas y arcillas 

aniónicas. 
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CdI2, es decir, un empaquetamiento hexagonal compacto de iones hidroxilo con 

iones Mg
2+

 ocupando la totalidad de los huecos octaédricos en láminas alternas. La 

estequiometría se consigue así ya que el número de huecos octaédricos generados es 

igual al de aniones que forman la estructura, con lo que una ocupación de aquellos al 

50% conduce a la fórmula AX2. La sustitución de cationes divalentes por trivalentes, 

genera un exceso de carga positiva que se compensa con los aniones carbonato en el 

espacio interlaminar. 

Una descripción alternativa consistiría en una estructura de octaedros AX6 

que comparten aristas con los octaedros adyacentes, para dar lugar a láminas tipo 

brucita A(OH)2. Estos octaedros contienen tanto cationes divalentes como 

trivalentes. La presencia de cationes trivalentes implica que las láminas quedan 

cargadas positivamente. La electroneutralidad global del compuesto se obtiene con 

aniones carbonato distribuidos entre las láminas hidroxiladas, junto con moléculas de 

agua. En la Figura I. 10 se muestra una representación esquemática de la estructura. 

Los aniones y el agua están localizados aleatoriamente en la región interlaminar, 

siendo libres de moverse rompiendo sus enlaces y formando otros nuevos (como el 

agua líquida). 

 

 

 

La hidrotalcita es estable hasta ~ 400ºC, temperatura a la cual se 

descarbonata, formando Mg3AlO4(OH) (Brindley y Kikkawa, 1980; Miyata, 1983). 

Figura I. 10. Estructura idealizada de la hidrotalctia con carbonato en la interlámina a partir 

de la brucita. 
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Este proceso es reversible en presencia de agua y aniones, particularidad que puede 

aprovecharse para utilizar este material como secuestrante de aniones. La 

selectividad para aniones divalentes (cromato, sulfato...) es mayor que para los 

monovalentes (cloruro, nitrato...) (Sato et al., 1986a). Por encima de 600ºC se forma 

irreversiblemente una mezcla de óxidos que puede evolucionar por calcinación a 

mayor temperatura hasta MgAl2O4 (estructura de espinela) y óxido de magnesio, 

MgO, (estructura tipo NaCl). 

A continuación se mencionan algunas de las propiedades más interesantes 

que caracterizan a los productos calcinados de los HDLs, y que les confiere un 

carácter innovador y versátil para la creación de materiales potencialmente aplicables 

en los procesos industriales de muy diversa forma (Cavani et al., 1991; Li y Duan, 

2005; Del Hoyo, 2007): 

A) Área superficial específica elevada (100 - 300 m
2
/g). 

B)  “Efecto memoria”, el cual permite la reconstrucción de la estructura 

laminar original, tras ser calcinada a 500 ºC, mediante el contacto con 

disoluciones acuosas en presencia de determinados aniones. 

C) Distribución homogénea de los iones metálicos en los productos de 

calcinación, térmicamente estables, con formación mediante reducción 

de metales cristalinos muy pequeños y estables. 

D) Propiedades acido-base de los LDHs ajustables en funcion de la 

presencia de diferentes metales en la lámina. 

E) Alta capacidad de intercambio aniónico. 

 

I.3.2. Metodologías de preparación 

De acuerdo a lo comentado en el apartado anterior, la composición y 

estructura de las arcillas aniónicas depende de un gran número de variables, como 

puede ser la naturaleza del anión interlaminar, la naturaleza y relación de los metales 

laminares, el grado de hidratación, la cristalinidad, etc. Sólo algunas de estas 

variaciones pueden encontrarse en la naturaleza. Sin embargo, la posibilidad de ser 

fácilmente sintetizadas en el laboratorio y a escala industrial, de manera barata, 

permite la obtención de fases puras de hidrotalcita para estudiar un elevado número 

de variables, lo que facilita la obtención de materiales útiles en múltiples campos 
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(Trifirò y Vaccari, 1996; Rives y Ulibarri, 1999; Vaccari, 1999; Rives, 2002; Li y 

Duan, 2005; Forano et al., 2006; Cornejo et al., 2008).  

Continuamente, aparecen trabajos en la bibliografía con nuevas 

metodologías que permiten la obtención de materiales con propiedades físico-

químicas adaptadas para muchas aplicaciones. A continuación, se detallarán sólo 

algunas de las metodologías más utilizadas para la síntesis de hidrotalcitas: 

coprecipitación, intercambio iónico y reconstrucción. 

 

I.3.2.1 Método de coprecipitación 

Los primeros métodos de síntesis de estos compuestos comienzan con los 

trabajos de Feitknecht y Fischer, (1935) y Feitknecht, (1942), haciendo reaccionar 

disoluciones muy diluidas de Mg
2+

 y Al
3+

 con disoluciones básicas diluidas. 

Variando las proporciones de los cationes metálicos y el anión interlaminar pueden 

prepararse  una amplia diversidad de materiales. Este método es denominado de 

“coprecipitación” o síntesis directa. 

Posteriormente, este método fue desarrollado en la literatura de manera 

amplia con el fin de mejorar el rendimiento de la reacción y las propiedades del 

producto obtenido. Así, se idearon metodologías mediante las cuales se obtuvieron 

cantidades relativamente grandes de hidrotalcitas, en un tiempo muy razonable, 

controlando parámetros como la concentración de las sales metálicas, el tipo de 

reactivos, la temperatura de reacción, las condiciones de lavado y secado, el pH, el 

tiempo de envejecimiento, etc. (Miyata y Hiros, 1978; Miyata, 1980; Reichle, 1986).  

En muchos casos, la optimización del valor del pH de la coprecipitación y el 

tiempo de envejecimiento no conduce a una hidrotalcita bien cristalizada, mientras 

que un tratamiento hidrotermal posterior, suele producir un aumento de la 

cristalinidad de la muestra. Esta técnica consiste en calentar un reactor de acero con 

revestimiento de teflón que contenga la suspensión acuosa de la hidrotalcita a una 

temperatura seleccionada en función de la naturaleza de los cationes metálicos (Bish 

y Brindley, 1977). 

En definitiva, este método ha sido ampliamente utilizado para la preparación 

de hidrotalcita con carbonato como anión interlaminar. Sin embargo, para introducir 

aniones diferentes al CO3
2-

, se debe evitar la presencia de CO2 en la disolución, que 

provocaría la intercalación del  CO3
2-

 dada la gran afinidad de este anión por el 
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espacio interlaminar de la hidrotalcita (Sato et al., 1986a). Para ello, se toman las 

precauciones de trabajar en atmósfera de nitrógeno y utilizar agua descarbonatada en 

la preparación de las disoluciones. 

 

I.3.2.2 Método de intercambio iónico 

La estructura laminar de la hidrotalcita, basada en el apilamiento de láminas 

positivas que contienen aniones en el espacio interlaminar, es muy favorable a la 

difusión de los aniones, por tanto, son buenos intercambiadores iónicos inorgánicos. 

Esta propiedad ha sido utilizada para preparar nuevas fases de hidrotalcita con 

diferentes aniones interlaminares mediante reacciones de cambio iónico. La reacción 

puede describirse por el siguiente equilibrio: 

 
[M

II
 – M

III
 – X] + Y ↔ [M

II
 – M

III
 – Y] + X 

 

HDLs con NO3
-
 y Cl

-
 como aniones interlaminares son algunos de los 

mejores precursores para reacciones de cambio iónico, ya que pueden ser 

desplazados fácilmente por una variedad de aniones más selectivos, tales como SO4
2-
, 

CrO4
2-

, V10O28
6-

, Fe(CN)6
3-

, etc. (Miyata, 1983; Clearfield, 1988). Aniones orgánicos 

de cadena larga tales como CmH2m+1SO4 (m = 8, 12, 14, 16, 18) también pueden ser 

intercalados por reacciones de cambio iónico (Boehm et al., 1977; Meyn et al., 

1990). 

 

 

I.3.2.3 Método de reconstrucción 

Reichle, (1986) propuso la reversibilidad del proceso de descarbonatación, al 

calcinar la hidrotalcita entre 400 y 600ºC, y rehidratar el óxido mixto formado, en 

una disolución acuosa con aniones afines a la interlámina, para dar un nuevo 

compuesto tipo HDL. Algunos autores lo denominan “efecto memoria” de la 

estructura previa. El proceso de reconstrucción es útil para la incorporación de ciertos 

aniones en la interlámina. Así, mediante la agitación de una suspensión del óxido 

mixto, procedente de la calcinación, con una disolución acuosa del anión, se han 

preparado HDLs con aniones orgánicos, inorgánicos sencillos, polioxometalatos e 
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iones complejos (Mascolo y Marino, 1980; Miyata, 1983; Chibwe y Jones, 1989; 

Wypych y Satyanarayana, 2004; Rives et al., 2010). 

 

I.3.3. Potenciales aplicaciones de los HDLs 

Hasta ahora, las arcillas catiónicas habían sido más ampliamente estudiadas 

y empleadas que las arcillas aniónicas. Sin embargo, en los últimos años ha habido 

un incremento importante en el desarrollo de investigaciones que conciernen a los 

hidróxidos dobles laminares. En la Figura I. 11 se observa el incremento del número 

de publicaciones anuales sobre hidróxidos dobles laminares sin modificar desde el 

año 1991. Los campos proclives a aplicar compuestos tipo hidrotalcita y/o sus 

productos calcinados aumentan año tras año, y como consecuencia, también la 

aparición de numerosas patentes en amplios sectores de la actividad humana en las 

que, al menos como componente secundario, los HDLs están presentes (Tabla I. 4). 

 

 

  

Figura I. 11. Número de publicaciones desde 1991 sobre arcillas y HDLs (Fuente: Citation 

Report of Web of Science). Criterios de búsqueda para a) arcillas: “Clay(s)”; b) Hidrotalcitas: 

“hydrotalcite(s)” or “Layered Double Hydroxide(s)”. 

Arcillas aniónicas o hidrotalcitas Arcillas catiónicas 
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Tabla I. 4. Patentes basadas en compuestos de HDL (Derwent Innovations Index, 2004-2006) 

Nº de 
patente 
/año 

Inventor Título Novedad 

U
S

2
0
0
5
2
3
8
5
6
9

-A
1
/2

0
0
5
 

Choudary B M, 
Vallabha S J, 
Reddy B R, 

Mannepalli L K, 
Rao M M, Rao K K, 
Kondapuram V R 

Preparation of 
homogeneous 

nanobinary/ternary 
metal oxy/ hydroxide of 

layered double 
hydroxides, useful as 

e.g. catalysts, 
comprises hydrolysis of 
metal alkoxides/metal 

acetylacetonates, aging, 
hydrothermal treatment 
and supercritical drying 

Preparation of (A) homogeneous nanobinary/ 
ternary metal oxy/hydroxide of layered double 
hydroxides by an aerogel protocol, comprises: 
hydrolysis of metal alkoxides or metal 
acetylacetonates in solvent mixture (alcohols or 
hydrocarbons), by controlled addition of 
deionized water or its mixture with alcohols; 
aging for 6 to 16 hours; followed by 
hydrothermal treatment; and finally supercritical 
drying to obtain a free flow powder of (A). Use: 
(A) is useful as catalysts and adsorbents. The 
self-assembled LDH (made of (A)) is useful: as 
catalysts; biomaterials for gene reservoirs and 
controlled drug release, solar energy 
harvesters; and for the preparation of thin films 
and membranes. 

E
P

1
5
2
4
0
9
8
-A

1
; 
U

S
2
0
0
5
0
8
2
7
1
0

-

A
1
; 
J
P

2
0
0
5
1
1
9
3
0
2
-A

/2
0
0
5
 

Oriakhi C, 
Lambright T M, 
Kasperchik V P, 

Collins D C, 
Farr I 

Solid free-form 
fabrication of 

threedimensional object 
comprises depositing 

particulate blend cross-
linkable polyacid 

particulates including 
polyvinyl pyrrolidoneco- 

polyacrylic acid, and 
nanocomposites in 

defined region 

Solid free-form fabrication (SFF) of 
threedimensional object comprises depositing 
particulate blend in defined region, the 
particulate blend including reactive glass 
ionomer particulates, cross-linkable polyacid 
particulates including polyvinyl pyrrolidone-co-
polyacrylic acid, and nanocomposites; ink-jetting 
aqueous binder onto predetermined area of 
particulate blend to form hydrated cement in 
predetermined area; and hardening hydrated 
cement. 

U
S

6
8
1
4
8
7
1
-B

1
/2

0
0
4
 

Bem D S, 
Willis R R, 
Ellig D L 

Removing pollutants 
e.g. ammonium and 

phosphate ion from an 
aqueous stream, e.g. 

water, involves 
contacting the aqueous 
stream with a shaped 

ion exchange composite 
at ion exchange 

conditions 

Removing pollutants from an aqueous stream 
involves contacting the aqueous stream with a 
shaped ion exchange composite at ion 
exchange conditions to remove at least some of 
the pollutants. 
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W
O

2
0
0
4
0
9
2
0
6
4

-A
1
; 

E
P

1
6
3
1
5
2
4

-
A

1
; 
A

U
2
0
0
4
2
2
9
5
8
6

- 
A

1
/2

0
0
4
 

Gillman G P, 
McCallum D A 

Manufacture of 
ammonium nitrate and 

layered double 
hydroxides containing 

nitrate comprises mixing 
nitrate containing first 

metal with nitrate 
containing second metal 
or compound containing 

second metal and 
ammonium hydroxide 

Double hydroxides containing nitrate as an 
interlayer anion, comprises mixing a nitrate 
containing a first metal with a nitrate containing 
a second metal or a compound containing a 
second metal and ammonium hydroxide to form 
the layered double hydroxides containing nitrate 
as an interlayer anion and ammonium nitrate. 
Use: The method is used in the manufacture of 
ammonium nitrate and LDH containing nitrate. 
The ammonium nitrate can be used in the 
manufacture of explosives and fertilizers. The 
LDH containing nitrate may be used as a 
fertilizer. 

W
O

2
0
0
4
0
0
0
7
5
7
-A

1
; 

C
N

1
4
6
7
1
7
7
-A

; 
C

N
1
1
8
9
4
2
7

-

C
/2

0
0
4
 

Duan X, 
Ren L, 

Li D 

Packaging of anionic 
supermolecular 

interaction-structured 
materials comprises 

selecting special guest 
molecules as well as 
controlling density of 

ions and laminar cation, 
applicable in functional 

materials 

Packaging anionic supermolecular 
intercalationstructured material comprises the 
synthesis of hydrotalcite carbonate-LDHs 
(layered double hydroxides); adding excess 
guest molecule to give a clear solution; reacting 
with 0.01–0.5 M sodium hydroxide, filtering, 
washing and drying to afford the intercalation-
packaged guestsupported LDHs laminar column 
material. 

U
S

6
5
7
9
4
6
0
-B

1
/2

0
0
4
 

Willis R R, 
Bem D S, 
Ellig D L 

Removal of toxins e.g. 
ammonium ion from 

fluid consisting of blood 
or dialysate solution, by 
contacting the fluid with 
shaped ion exchange 
composite comprises 

mixture of microporous 
cation and anion 

exchange compositions 

Removing toxins from fluid consisting of blood 
or dialysate solution, comprising contacting the 
fluid with a shaped ion exchange composite at 
ion exchange conditions to provide a purified 
luid, is new. The composite comprises a mixture 
of a microporous cation and anion exchange 
compositions. The cation exchange composition 
includes zirconium metallate and/or titanium 
metallate. 

W
O

2
0
0
3
1
0
0
0
5
2
-A

; 

W
O

2
0
0
3
1
0
0
0
5
2
-

A
1
; 

C
N

1
4
5
9
5
0
2

-

A
/2

0
0
4
 

Duan X, 
Ren L, 
He J 

Preparation of anionic 
laminar material-

immobilized enzymes 
with recyclability for use 
in catalysis of various 
reactions, based on 

interlaminarly trapped 
guest molecules for 

crosslinking and fixation 

A method for preparing an anionic laminar 
material-immobilized enzyme comprising: (a) 
producing layered double hydroxides (LDHs) 
with laminar di- or trivalent metal cations with 
guest molecules in laminae; and (b) stirring the 
product with crosslinking agent as well as 
enzyme to form the immobilized enzyme, is 
new. 
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La Figura I. 12 muestra algunos de los campos de aplicación de los HDLs, 

consecuencia esencialmente de sus particulares propiedades físico-químicas que, 

junto a la facilidad para ser sintetizados, les otorga una gran flexibilidad para ser 

aplicadas dentro de campos tan diversos como adsorción, catálisis, medicina, 

fotoquímica, etc. (Cavani et al., 1991). Dicha versatilidad se debe fundamentalmente 

al tamaño y estructura de tipo coloidal, de composición química laminar modificable 

fácilmente en el laboratorio, y a la variabilidad adicional que les proporciona el anión 

interlaminar. 

 

 

 

El uso de materiales de HDL en el campo de la catálisis es bien conocido, 

encontrándose estos materiales más prometedores que las arcillas catiónicas para 

muchas de las reacciones catalíticas de interés industrial (Vaccari, 1999; Rives, 

2002). La posibilidad de preparar catalizadores estables respecto a la segregación de 

fases, dada la viabilidad para conseguir una mezcla homogénea de dos o más 

cationes en la estructura del óxido, junto a la elevada variabilidad composicional de 

las arcillas aniónicas, permite obtener óxidos con composición y estructura 

prácticamente a medida. Esto permite su empleo en una gran cantidad de 

aplicaciones catalíticas en reacciones de polimerización y condensación aldólica y 

cetónica, de oxidación, de reformado de hidrocarburos, hidrólisis de nitrilos, etc. 

(Cavani et al., 1991; Kagunya et al., 1996; Vaccari, 1999; Tichit y Coq, 2003; Forano 

Otras 

 Matrices/soportes de moléculas 
biológicas (ADN, ATP, péptidos, etc.) 

 Electroquímica, fotoquímica… etc. 

Catálisis 

 Reacciones catalíticas: (hidrogenación, 
polimerización, hidrólisis, etc.) 

 Soportes catalíticos 

Industrial 
 Estabilizadores de polímeros 

 Retardante de la llama 

 Intercambiador de iones 

Medicina 

 Antiácidos, antipéptidos. 

 Cosméticos 

 Soporte de fármacos. 

Adsorción 

 Plaguicidas 

 Contaminantes en aguas residuales 

(fenoles, colorantes, fármacos, etc.) 

 HDL 

Figura I. 12. Principales aplicaciones industriales de HDLs (y de sus productos calcinados). 

Fuente: Cavani et al., 1991. 
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et al., 2006). Por otro lado, los HDLs y sus productos de calcinación también pueden 

actuar como soporte de fases catalíticamente activas (Pinnavaia et al., 1989; Blasco 

et al., 1995; Pasel et al., 1998; Narayanan y Krishna, 1998; Bussi et al., 2003).  

Debido a su naturaleza biocompatible (Cavani et al., 1991), los HDLs, y en 

especial los que contienen Mg y Al en la lámina, también son empleados en 

tecnología farmacéutica, como excipientes o principios activos (Khan et al., 2001; 

Costantino y Nocchetti, 2002; Del Hoyo, 2007). Los primeros trabajos en este 

sentido versaron sobre su aplicación como antiácidos y antipéptidos, dado su efecto 

amortiguador prolongado que ayuda a neutralizar los ácidos gástricos (Ishihara y 

Okabe, 1981; Holtermuller et al., 1993).  

Más recientemente, están apareciendo nuevas e interesantes publicaciones 

donde se aplican los HDLs como soportes o matrices de fármacos y especies 

químicas activas, que pueden ser liberadas parcialmente en el lugar del organismo 

deseado mediante una señal química, como puede ser el pH, actuando así como 

formulaciones de liberación controlada. Ejemplos de compuestos donde se emplea 

este tipo de técnica son antibióticos (Mohanambe y Vasudevan, 2005; Li et al., 

2006), antiflamatorios como el ibuprofeno (Ambrogi et al., 2001 Gordijo et al., 2005; 

Zhang et al., 2009) o el diclorofenac (Ambrogi et al., 2002; Dupin et al., 2004; 

Bonina et al., 2008), o moléculas con actividad protectora de la piel frente a la 

radiación solar (Rossi et al., 2005; Feng et al., 2006). También cabe destacar el 

desarrollo de nuevas formulaciones farmacéuticas, basadas en HDLs, empleadas en 

terapias de cáncer (Tyner et al., 2004; Wang et al., 2005). 

Otra interesante aplicación biomédica es el uso de de HDL como 

transportadores de biomacromoléculas. Choy et al., (2007) usaron HDLs para 

encapsular moléculas de ADN simplemente mediante intercambio iónico en agua. El 

compuesto nanohíbrido resultante, denominado también como bio-HDL, es 

empleado para la liberación de las moléculas de ADN en el interior de la célula. 

Los HDLs también pueden ser considerados como soportes para agentes 

químicos específicos como fotoestabilizadores, tintes o colorantes, compuestos 

fluorescentes, antioxidantes, etc. empleados en polímeros. Estos compuestos son a 

menudo solubles en agua, con grupos funcionales que favorecen la interacción con el 

HDL, pudiendo ser fácilmente intercalados e incorporados dentro de la matriz del 

polímero, donde el compuesto químico puede desempeñar su función. El objetivo 

perseguido al utilizar los HDLs como soportes es la retención de estos compuestos en 

la matriz del polímero, prolongando así la vida media del mismo (Perioli et al., 2006; 
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Guo et al., 2006). De forma análoga, diferentes autores han estudiado la intercalación 

de varios tintes orgánicos y estabilizadores UV en compuestos HDL para aumentar la 

estabilidad de este tipo de moléculas, tras ser dispersadas en la matriz del polímero 

(Guo et al., 2006; Tian et al., 2007; Taviot-Gueho et al., 2007)  

Constantemente aparecen nuevas aplicaciones, entre las que también 

podemos destacar la intercalación de otras moléculas biológicamente interesantes 

como nucleótidos (Tamura et al., 2004; Aisawa et al., 2005), vitaminas (Hwang et 

al., 2001), o péptidos (Newman et al., 2002; Aisawa et al., 2004; Seftel et al., 2005; 

Gerstel et al., 2006). También en aplicaciones fotoquímicas (Bin Hussein et al., 

2002; Bauer et al., 2003), electroquímicas (Chen et al., 2002; Jayashree y Kamath, 

2002), en la industria inmobiliaria con materiales de construcción, mejorando las 

características del cemento (Raki et al., 2004), y un dilatado etcétera. 

Sin embargo, una de las aplicaciones más interesantes desde un punto de 

vista ambiental que presentan los hidróxidos dobles laminares es como 

intercambiadores y adsorbentes. Existe un interés importante en el uso de HDLs para 

la eliminación de diversas especies aniónicas directamente desde los diversos 

compartimentos ambientales, sobre todo acuáticos. Su elevada capacidad de 

adsorción de especies aniónicas es consecuencia directa de su alta capacidad de 

intercambio aniónico (Bish, 1980) y un espacio interlaminar “flexible”, accesible 

para moléculas polares y una amplia gama de especies aniónicas, sin apenas 

limitación en la naturaleza del anión acomodado para compensar el exceso de carga 

positiva de las láminas. 

Los principales mecanismos de adsorción de especies aniónicas pueden ser 

representados mediante las siguientes ecuaciones: 

 

A) Intercambio aniónico 

[M
II

1-xM
III

x(OH)2]
x+

 X
n-

x/n·mH2O + (x/n)Y
n-

                  [M
II

1-xM
III

x(OH)2]
x+

 Y
n-

x/n·mH2O + (x/n)X
n- 

 

B) Rehidratación del producto calcinado 

M
II

1-xM
III

x O1+x/2 + (x/n)Y
n-

 + (m+1+x/2)H2O             [M
II

1-xM
III

x(OH)2]
x+

 Y
n-

x/n·mH2O + xOH
- 
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donde M
II
 es el catión divalente y M

III
 el trivalente, X

n-
 es el anión interlaminar 

intercalado originalmente en el HDL y Y
n-
 es el anión adsorbido. 

Aunque las propiedades de adsorción de los HDLs se asemejan a las de las 

arcillas, con un espacio interlaminar dilatable para el acceso de molécular polares y 

aniónicas, los HDLs presentan una mayor densidad de carga laminar. Como 

consecuencia, las láminas de brucita interaccionarán con los aniones mediante 

fuerzas electrostáticas fuertes, por lo que la expansión de las láminas estará más 

impedida en comparación con las esmectitas (Choy et al., 2007).  

Entre otros aspectos, los HDLs y su producto calcinado han sido estudiados 

en los últimos años como unos prometedores adsorbentes para la descontaminación 

de aguas (Houri et al., 1998a; Kovanda et al., 1999), dada la capacidad de albergar 

una amplia variedad de especies aniónicas de diversa naturaleza. Existen numerosas 

publicaciones acerca del potencial uso de los HDLs para atrapar contaminantes 

inorgánicos, como son los nitratos y fosfatos causantes de los problemas de 

eutrofización en aguas naturales (Shin et al., 1996; Legrouri et al., 1999; Gillman, 

2010), iones con actividad radioactiva de aguas residuales (Kang et al., 1996; 

Toraishi et al., 2002), diversos oxoaniones como arseniato, cromato y vanadato 

(Kovanda et al., 1999), aniones monoatómicos como el Cl
-
 procedente de aguas 

ácidas (Kameda et al., 2000), y un largo etcétera de especies aniónicas inorgánicas. 

Del mismo modo, han sido estudiados como adsorbentes de contaminantes orgánicos 

aniónicos como los fenoles, un importante grupo de contaminantes que, de acuerdo 

al rango de pH típico de los compartimentos ambientales, suelen encontrarse 

frecuentemente en aguas subterráneas como fenolatos. Se pueden citar el 2,4,6-

triclorofenol (TCP) o el 2,4,6-trinitrofenol (TNP) (Hermosín et al., 1993; Ulibarri et 

al., 1995; Hermosín et al., 1996), 2,4-dinitrofenol (DNP) y 2 metil-4,6-dinitrofenol 

(DNOC) (Chaara et al., 2010). Surfactantes como el dodecildibenzosulfato (SDBS), 

octilsulfato (SOS), o el 4-octilbenzenosulfonato (SOBS) (Pavlovic et al., 1997; You 

et al., 2002a), moléculas derivadas de ácidos orgánicos (Crepaldi et al., 2002; 

Cardoso et al., 2003;) y tintes sintéticos (Orthman et al., 2003) son otros 

contaminantes encontrados en aguas naturales susceptibles de ser atrapados por los 

HDLs y sus productos calcinados. Recientemente han comenzado a aparecer algunas 

publicaciones donde los HDLs son aplicados para la eliminación de plaguicidas 

aniónicos, como se desarrollará con más detalle en el apartado siguiente. 

Es evidente que se trata de una aplicación notoriamente indicada para la 

solución de problemas de contaminación ambiental, como el que se plantea en esta 
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memoria, la contaminación de suelos y aguas por plaguicidas, cuyos episodios son 

cada vez más frecuentes y de mayor gravedad, y la controversia que surge al 

considerar necesario su empleo para garantizar sistemas productivos agrarios acordes 

con el crecimiento poblacional actual. Dado que este trabajo se enmarca dentro del 

uso de los compuestos tipo hidrotalcita y su producto de calcinación como 

adsorbentes de plaguicidas, se describirá a continuación este campo de aplicación 

con una mayor profundidad. 

 

I.3.4. HDLs como adsorbentes de plaguicidas 

I.3.4.1. Plaguicidas iónicos 

Como se ha comentado anteriormente, las propiedades físico-químicas que 

caracterizan a los hidróxidos dobles laminares hacen que sean adsorbentes de 

plaguicidas de tipo aniónico muy prometedores. Este aspecto es muy interesante 

dado que, como se comentó en el apartado I.2.5.1.1, este tipo de compuestos suelen 

tener una movilidad en el suelo muy alta, debido a la baja capacidad de los 

componentes del suelo a retener moléculas aniónicas (Dubus et al., 2001), y por 

extensión, un mayor riesgo de lixiviación hacia la capa freática del suelo. Este 

problema no es tan acusado en el caso de los plaguicidas catiónicos, como el diquat o 

el paraquat, o los que presentan características de base débil protonables, como el 

grupo de las s-triazinas, ya que interaccionan en mayor medida con los componentes 

activos del suelo, desde el punto de vista de la adsorción, y en concreto con los 

minerales de la arcilla (Weed y Weber, 1968; Lagaly, 1986; Laird, 1996; Celis et al., 

1997b;). Por lo tanto, y debido a las características de las hidrotalcitas, existen 

diversos trabajos sobre adsorción de plaguicidas aniónicos, como se pondrá de 

manifiesto a continuación, si bien la información sobre la adsorción de plaguicidas 

catiónicos es muy escasa. No obstante, se debe mencionar que la posibilidad de 

obtener partículas de HDL con carga neta negativa, debido a la intercalación de 

aniones con alta afinidad por las láminas, como el CO3
2-

 o el DDS (You et al., 

2002a), posibilita la interacción con cationes orgánicos, como se ha podido 

comprobar en resultados recientes obtenidos en nuestro grupo de investigación. 

Dos factores clave que intervienen en la adsorción de los plaguicidas 

aniónicos a HDLs son la carga y la naturaleza del anión interlaminar original. 

Generalmente, la capacidad de adsorción de los HDLs se incrementa con la carga de 
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la lámina, es decir, existe una relación inversa entre la adsorción y la relación entre el 

metal divalente y el metal trivalente de la lámina (M
II
/M

III
). Por otro lado, y de 

acuerdo a lo propuesto por Miyata, (1983), los aniones inorgánicos monovalentes son 

más fácilmente intercambiados que los divalentes. La selectividad encontrada por 

este autor para algunos HDLs hacia diferentes aniones inorgánicos presenta el 

siguiente orden: CO3
2-

 > SO4
2-

 > Cl
-
 > Br

-
 > NO3

-
 > I

-
. Esta secuencia ha sido 

confirmada en diversos trabajos de adsorción tanto con otros contaminantes 

orgánicos, por ejemplo con los fenoles (Hermosín et al., 1993; Hermosín et al., 

1996), o con plaguicidas aniónicos, como el MCPA (Inacio et al., 2001) o dicamba 

(You et al., 2002b). 

Cabe destacar en este punto que la fuerte afinidad del carbonato por las 

láminas es una propiedad a tener en cuenta en la aplicación de HDLs en sistemas 

acuáticos naturales, ya que la abundancia de carbonato suele ser elevada y 

difícilmente evitable, y se establecerá una competencia con otros aniones presentes 

por los sitios de adsorción. En uno de los primeros trabajos de adsorción de 

plaguicidas por HDLs, llevado a cabo por Hermosín y Cornejo, (1992), pese a que 

encontraron una mayor afinidad del herbicida ácido 2,4-dicloro-fenoxiacetico (2,4-D) 

por un HDL-[Ni-Al] en comparación con algunas arcillas naturales y modificadas, 

ésta sucedía fundamentalmente en la superficie externa del adsorbente debido a la 

escasa capacidad del 2,4-D para desplazar al carbonato interlaminar. Por lo tanto, una 

alternativa para mejorar las propiedades de adsorción de estos materiales es intercalar 

moléculas monoatómicas fácilmente intercambiables como el Cl
-
 o el NO3

-
. Lakraimi 

et al., (2000) utilizaron un HDL-[Zn-Al], con cloruro en el espacio interlaminar, 

variando diversos parámetros experimentales como la concentración de herbicida, 

tiempo de reacción o la características estructurales del adsorbente (cristalinidad), 

encontrando un aumento en el espaciado interlaminar del producto de adsorción, de 

acuerdo a la adsorción del 2,4-D en la interlámina y perpendicular al plano formado 

por las láminas. Resultados similares se han encontrado para materiales de HDL-[Li-

Al] con cloruro en la interlámina, cuyas propiedades estructurales y de intercambio 

aniónico fueron estudiadas previamente por Serna et al., (1982) y Chisem y Jones, 

(1994), comportándose también como buenos adsorbentes tanto para el 2,4-D, como 

para otros plaguicidas aniónicos: 2,4,5- triclorofenoxiacetato (2,4,5-T) y 4-cloro-

fenoxiacetato (4-CPA) (Ragavan et al., 2006). 

Indudablemente, se pone de manifiesto que las condiciones experimentales 

empleadas son determinantes en el proceso de adsorción, de acuerdo a lo señalado en 
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el apartado I.2.5.1.1, controlando el grado de afinidad de los aniones por los HDLs. 

Posteriormente, con el herbicida 2,4-D, un estudio realizado por Pavlovic et al., 

(2005) en HDL-[Mg-Al] y su producto calcinado, mostró que la adsorción del 

herbicida 2,4-D se produce probablemente en la superficie del adsorbente o 

intercalado en forma de monocapa orientada paralelamente a las láminas, lo que 

difiere de los resultados encontrados por Lakraimi et al., (2000), consecuencia de que 

las condiciones experimentales empleadas en ambos trabajos fueron diferentes. 

Una de las características más interesantes en este sentido es la posibilidad 

que tienen los HDLs de ser reciclados tras la adsorción de aniones orgánicos, 

mediante la combustión del producto de adsorción a 500 ºC, recuperándose 

obteniendo el producto calcinado (óxido mixto). Seguidamente, se puede existe la 

posibilidad de volver a recuperar la estructura original tipo hidrotalcita mediante su 

rehidratación y en presencia de un anión inorgánico, o directamente con el propio 

herbicida aniónico (efecto memoria), proceso que se puede llevar a cabo durante 

sucesivas etapas de calcinación-rehidratación (Ulibarri et al., 1995) (Figura I. 13).  

Por otro lado, existen estudios de adsorción de plaguicidas aniónicos 

empleando HDLs calcinados, donde se prueba que son buenos adsorbentes para este 

tipo de compuestos. Celis et al., (1999b) publicaron un estudio sobre la adsorción del 

plaguicida imazamox comparando varios adsorbentes, incluyendo un HDL-[Mg-Al] 

calcinado y una arcilla tipo montmorillonita, encontrando que el HDL fue el mejor 

adsorbente para este plaguicida. De acuerdo a las características del plaguicida, se 

encontrará negativamente cargado en la mayoría de los sistemas acuáticos y los 

suelos, siendo susceptible de ser adsorbido en el HDL calcinado. 

En el caso del insecticida altamente soluble acefato (O,S-dimetil 

acetilfosforamidotioato) no se encontró una adsorción importante sobre un HDL-

[Mg-Al] con carbonato en la interlámina, probablemente motivado por la dificultad 

de desplazar el anión original. Sin embargo, la adsorción sobre el producto calcinado 

de la misma muestra, fue sensiblemente mayor (Villa et al., 1999). Estos autores 

también estudiaron el caso del plaguicida glifosato, con características anfóteras, 

encontrando una adsorción bastante elevada en el adsorbente tipo hidrotalcita a pH 

básico, provocado por el propio adsorbente en suspensión. No obstante, y al igual 

que ocurría con el acefato, la adsorción era muy superior al utilizar el producto 

calcinado. Además, dicha adsorción ocurre fundamentalmente en la superficie 

externa del óxido mixto, cuyas interacciones llegan incluso a evitar la reconstrucción 

de la estructura laminar. Estudios posteriores mostraron reacciones de tipo 
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electrostático y de cambio de ligando entre los grupos del herbicida glifosato y los 

metales del óxido (Sánchez-Martín et al., 1999; Li et al., 2004). 

 

 

 

La adsorción de otros dos plaguicidas aniónicos como MCPA y Dicamba ha 

sido estudiada por diversos autores. En ambos casos, como sucede con la mayoría de 

plaguicidas de este tipo, la adsorción es rápida, alcanzando el equilibrio de adsorción 

en ambos casos en pocas horas de agitación (You et al., 2002b; Cardoso y Valim, 

2006). En los dos casos, la adsorción está favorecida por el incremento de la 

concentración del herbicida, que origina la intercalación del herbicida en la 

interlámina del HDL-[Mg-Al] tras una adsorción previa superficial (Inacio et al., 

2001). La intercalación del herbicida en el HDL a partir del producto calcinado 

modifica las propiedades superficiales del adsorbente de hidrofílica a hidrofóbica. 

Esto puede originar una nueva superficie de adsorción en la que nuevas moléculas de 

herbicida pueden ser adsorbidas (Giles et al., 1960; Cornejo et al., 2008). 

Con la mayoría de los plaguicidas de tipo aniónico, la adsorción tiene un 

carácter reversible. Sin embargo, el grado de reversibilidad dependerá en gran 

Figura I. 13. Representación esquemática de los posibles mecanismos de adsorción de 

plaguicidas aniónicos en HDLs. 
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medida de las condiciones experimentales y, especialmente, de la naturaleza de los 

aniones presentes en la disolución (Cardoso y Valim, 2004).  

 

I.3.4.2. Plaguicidas no iónicos 

Muchos de los plaguicidas sintetizados inicialmente eran de naturaleza muy 

variada, y generalmente con alta toxicidad humana (nitrofenoles, carbamatos, etc). 

Sin embargo, la tendencia actual de este sector industrial es a sintetizar moléculas de 

mayor especificidad para la plaga a combatir, muchos de ellos de naturaleza neutra, y 

con características más fácilmente degradables en el ambiente. A pesar de ello, 

siguen presentando riesgos de contaminación dependiendo de su movilidad en el 

suelo que obedece a diversos factores comentados anteriormente en el apartado 

I.2.5.1. 

En general, la capacidad de adsorción de los compuestos tipo hidrotalcita de 

moléculas neutras de carácter hidrofóbico es escasa. Sin embargo, y de forma 

análoga a las arcillas catiónicas (Barrer, 1989; Jaynes y Boyd, 1991), la intercalación 

de moléculas orgánicas aniónicas en HDLs cambia la naturaleza de su superficie de 

hidrofílica a hidrofóbica. Este simple cambio en la naturaleza de la fase interlaminar 

permite la adsorción de moléculas no iónicas o de baja polaridad sobre este tipo de 

compuestos, también denominados como organo-HDL u organohidrotalcitas (OHT), 

de manera semejante a las arcillas orgánicas (organoarcillas) (Mortland et al., 1986; 

Hermosín y Cornejo, 1992; Nir et al., 2000).  

En la Figura I. 14 se muestran algunas de las diversas moléculas empleadas 

para la modificación orgánica de los HDLs. Sin embargo, las más ampliamente 

estudiadas para la modificación y aplicación como materiales adsorbentes han sido 

los surfactantes dodecilsulfato (DDS) y dodecilbenecenosulfonato (DBS), que 

presentan una afinidad muy elevada por las láminas de HDL (Meyn et al., 1990; 

Pavlovic et al., 1997; Pavan et al., 1999; Celis et al., 2000a; Zhao y Nagy, 2004; 

Bouraada et al., 2009; Tao et al., 2009). Las restantes aparecen en la bibliografía  

estudiadas como moléculas adsorbato desde un punto de vista estructural, sin 

embargo no como compuestos aplicables en adsorción de plaguicidas orgánicos 

neutros. Los HDLs modificados con surfactantes son fácilmente sintetizables por los 

métodos comentados en el apartado I.3.2: síntesis directa y rehidratación del óxido 

mixto en presencia del surfactante aniónico, principalmente. Debido a la alta 

densidad de carga de las láminas de los HDLs, los surfactantes se disponen de 
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manera perpendicular a las láminas, aunque el método de síntesis y secado puede 

influenciar la inclinación de las cadenas y, a menudo, se configuran en el espaciado 

interlaminar como bicapas (Clearfield et al., 1991). 

 

 

 

Cabe mencionar que hasta la fecha, el estudio de los compuestos tipo 

hidrotalcita modificados con aniones orgánicos, y en particular a sus propiedades 

adsorbentes, es muy escaso, como se puede comprobar en la Figura I. 15 al comparar 

el número de publicaciones desde el año 1991 entre organoarcillas y OHTs que 

aparecen en revistas científicas de prestigio internacional, contempladas dentro del 

Science Citation Index. Esto supone un campo emergente de investigación debido, 

además, a los prometedores resultados encontrados en cuanto a su aplicación como 

potenciales adsorbentes de contaminantes orgánicos en general y de plaguicidas en 

particular. 

El primer trabajo que aparece en la bibliografía sobre adsorción de 

plaguicidas sobre una órgano-HDL fue realizado por Pavlovic et al., (1997). Estos 
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Figura I. 14. Algunos aniones orgánicos (surfactantes y ácidos dicarboxílicos) empleados para 

modificar la naturaleza interlaminar de los HDLs. 
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autores estudiaron la adsorción del fungicida metalaxil y el herbicida cloridazón 

sobre una HDL-[Mg-Al] modificada con DDS. Mediante difracción de rayos X y 

espectroscopia IR observaron que la adsorción tenía lugar mediante dos tipos de 

mecanismos: por interacciones hidrofóbicas y por interacciones electrostáticas. 

 

 

Dos de los factores que más influencia presentan en el comportamiento tanto 

en adsorción como en desorción de plaguicidas de los órgano-HDL son la naturaleza, 

la cantidad y la configuración estructural que exhibe el anión orgánico al ser 

intercalado. Celis et al., (2000a) determinaron la capacidad de diversas 

organohidrotalcitas y organoarcillas para adsorber el fungicida neutro triadimefón, 

encontrando que los coeficientes Kf y Koc para el organo-HDLs intercalado con DDS 

fueron aproximadamente 3 veces mayores que los encontrados para la DBS-HDL. Al 

comparar los valores de adsorción entre dichos organo-HDLs con dos tipos de 

montmorillonitas modificadas con diferente porcentaje del catión orgánico 

octadecilamonio (ODA) y hexadeciltrimetilamonio (HDTMA), se encontró que la 

organohidrotalcita con DDS presentaba mejores características adsorbentes que el 

resto de organoarcillas, salvo en el caso de una de las montmorillonitas modificadas 

con HDTMA a distinto porcentaje. El proceso de adsorción del triadimefón fue 

reversible, lo que estaba de acuerdo con la presencia interacciones débiles entre las 

moléculas de plaguicida y la fase orgánica interlaminar. Este proceso de adsorción de 

compuestos no iónicos o poco polares en la fase hidrofóbica de la interlamina es 

Figura I. 15. Número de publicaciones desde 1991 sobre organoarcillas y organohidrotalcitas 

(Fuente: Citation Report of Web of Science). Criterios de búsqueda para a) Organoarcillas: 

“Organoclay(s) or Organo-clay(s)”; b) Organohidrotalcitas: “Organohydrotalcite(s)” or 

“Organo-hydrotalcite(s)” or “Organo-LDH(s)”.(21-09-2010) 

Organoarcillas Organohidrotalcitas 
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habitualmente designado como “partición” o “adsolubilización” del compuesto (Wu 

et al., 1987; Celis et al., 2000a; Klumpp et al., 2003). 

Resultados similares se han mostrado en la adsorción del 2,4-diclorofenol 

(DCP) al comparar dos HDLs, con diferentes aniones orgánicos: DDS y bis[2-

etilhexil]sulfosucinato (AOT). La AOT-HDL presentó una mayora capacidad de 

adsorción que la HDL modificada con DDS, favoreciéndose además con la densidad 

de AOT en la interlámina de la hidrotalcita (Klumpp et al., 2003). Sin embargo, en el 

estudio realizado por Villa et al., (1999), donde se compara la adsorción de los 

plaguicidas linurón, atrazina y diazinón, sobre una organohidrotalcita con DDS y una 

montmorillonita modificada con un catión orgánico, no se encontraron diferencias en 

el orden de magnitud de los valores de adsorción. 

Otro estudio análogo realizado por Wang et al., (2005) con el insecticida 

clorpifiros, empleado en el algodón y el maíz, y altamente tóxico para el ser humano 

por ingestión, demostró que la cantidad de anión orgánico intercalado en el HDL, así 

como la configuración que adopta en la interlámina, determina en gran medida la 

cantidad y el grado de interacción de plaguicida adsorbido. 

 

I.3.5. HDLs como soportes para la liberación controlada de 

plaguicidas 

De acuerdo con lo expuesto a lo largo de este capítulo, queda patente la 

problemática que conlleva la aplicación de plaguicidas en el ambiente, ya que una 

vez son aplicados, sólo una pequeña parte de ingrediente activo será efectivo frente a 

la plaga para la cual es destinado. Ciertas cantidades son adsorbidas por los 

componentes del suelo o las partículas de polvo, se filtran, migran hacia aguas 

subterráneas o alcanzan las aguas superficiales a través de la escorrentía. Otra parte 

del plaguicida aplicado alcanza el aire y puede viajar largas distancias mediante su 

difusión (Weber et al., 1973). Debido a ello, las concentraciones a las que los 

plaguicidas son aplicados para erradicar a las plagas suelen ser elevadas. Incluso es 

habitual que excedan las estrictamente requeridas para el control de los organismos 

dañinos, provocando un aumento del pico de contaminación de aguas superficiales y 

subterráneas cuando estas aplicaciones masivas van acompañadas de procesos de 

escorrentía y lixiviación (Gerstl et al., 1998). 
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Así, condicionado por el aumento de la producción y uso de plaguicidas, se 

hace indispensable un control encaminado a minimizar los riesgos ambientales y 

sanitarios. Una estrategia interesante para disminuir el impacto ambiental producido 

por los plaguicidas es el diseño de formulaciones que liberen lentamente el 

plaguicida (Fernández-Pérez et al., 1998). Actualmente, las formulaciones de 

plaguicidas más frecuentemente empleadas contienen la mayor parte, si no todo, del 

principio activo en una forma inmediatamente disponible que rápidamente pasa al 

medio (Johnson y Pepperman, 1998). Sin embargo, con las formulaciones de 

liberación controlada, la cantidad de plaguicida inmediatamente disponible está 

limitada reduciendo la movilidad del plaguicida en el perfil del suelo. Este aspecto no 

es sólo interesante desde un punto de vista ambiental. La idea de incrementar la 

cantidad de plaguicida aplicada que es bio-activa y reducir sus pérdidas es además 

socioeconómicamente atractiva. Por otro lado, la estabilización del compuesto frente 

a su degradación también puede ayudar a evitar la generación y distribución de los 

productos de degradación en el compartimento ambiental (Lagaly, 2001). De acuerdo 

a lo apuntado por Gerstl et al., (1998), otros beneficios asociados al uso de 

formulaciones de liberación controlada son la reducción de la cantidad de producto 

químico necesario para combatir la plaga, ahorro de mano de obra y energía utilizada 

en la aplicación del plaguicida por la reducción del número de aplicaciones 

comparada con las formulaciones convencionales, incremento de la seguridad para el 

manipulador del agroquímico y, en general, una disminución de los efectos adversos 

colaterales (Figura I. 16).  

El empleo de arcillas catiónicas, modificadas y sin modificar, como soportes 

para la liberación controlada de plaguicidas ha sido estudiado ampliamente 

(Margulies et al., 1994; El-Nahhal et al., 1998; Gerstl et al., 1998; Cox et al., 2000; 

Undabeytia et al., 2000; Celis et al., 2002a; Celis et al., 2002b; Trigo et al., 2009). 

Sin embargo, los estudios sobre HDLs como soportes de plaguicidas son muy 

escasos. Las pocas publicaciones realizados hasta ahora emplean hidrotalcitas 

inorgánicas intercaladas con plaguicidas aniónicos, no existiendo prácticamente 

información sobre HDLs modificados con aniones orgánicos empleados como 

soportes de plaguicidas, lo cual hace muy interesante el estudio de este tipo de 

sistemas. De cualquier forma, los pocos datos existentes indican que estos materiales 

también podrían ser empleados para la liberación lenta de plaguicidas (Meng et al., 

2005; Bin Hussein et al., 2005; Cardoso et al., 2006; Qiu, 2009; Bin Hussein et al., 

2009).  
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Por lo tanto, existe un amplio campo por abordar acerca de los factores que 

influyen en el ritmo y magnitud de la liberación de plaguicidas a partir de este tipo de 

formulaciones. Por analogía con estudios realizados con arcillas como soportes de 

plaguicidas, son importantes los aspectos que afectan a la interacción de los 

plaguicidas con el adsorbente y, a su vez, su liberación de la formulación (Cornejo et 

al., 2004), tales como la carga laminar del adsorbente, el tipo y la cantidad de 

molécula orgánica presente en la interlámina, el contenido de herbicida en la 

formulación, el modo de preparación de la formulación, etc. En consecuencia, el 

conocimiento del efecto de todas estas variables es fundamental a la hora de  

optimizar el rendimiento de las formulaciones de HDL-plaguicida para aplicaciones 

prácticas. 

 

 

Figura I. 16. Esquema de aplicación de plaguicida con formulación convencional y soportado en 

un HDL. La formulación de liberación lenta aumenta los procesos de adsorción y reduce las 

pérdidas por transporte y degradación. 
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El descubrimiento de productos agroquímicos con actividad plaguicida ha 

revolucionado la industria agroalimentaria, mejorando la producción y posibilitando 

el sostenimiento del crecimiento poblacional mundial. Sin embargo, la aplicación de 

este tipo de productos en el campo, que exhibe además las características de una 

fuente deslocalizada de contaminación, lleva asociado el impacto ambiental 

producido por ejemplo al afectar no sólo al organismo destino, sino también al resto 

de organismos presentes en el compartimento ambiental, incluyendo al ser humano. 

Por ello, el empleo de plaguicidas en actividades agropecuarias supone efectos 

antagónicos, tanto positivos como negativos desde un punto de vista socioeconómico 

y ambiental.  

La creciente presencia de plaguicidas en suelos y aguas superficiales y 

subterráneas es motivo de una gran preocupación en la actualidad, que demanda 

estrategias de prevención y control de la contaminación, tales como el desarrollo de 

adsorbentes eficaces para dichas sustancias. Por otra parte, los materiales con 

estructura tipo hidrotalcita han despertado un gran interés en los últimos años por sus 

múltiples aplicaciones incluidas las relacionadas con la adsorción de contaminantes 

orgánicos e inorgánicos. En este contexto, el objetivo principal del presente trabajo 

ha sido la evaluación de diferentes compuestos tipo hidrotalcita modificados y sin 

modificar con aniones orgánicos, previamente sintetizados en el laboratorio bajo 

condiciones controladas, para la adsorción de plaguicidas, con especial énfasis en su 

posible uso como soporte de los mismos para el desarrollo de formulaciones de 

liberación controlada en suelos.  

Los plaguicidas seleccionados para este estudio han sido: MCPA [ácido (4-

cloro-2-metilfenoxi) acético], Carbetamida [(R)-(2)-1-(etilcarbamoil)etil 

fenilcarbamato], Metamitrona (4-amino-3-metil-6-fenil-1,2,4-triazin-5-ona) y 

Terbutilazina [(N2-tert-butil-6-cloro-N4-etil-1,3,5-triazina-2,4-diamina) ], que son 

algunos de los herbicidas más ampliamente utilizados a nivel europeo, superando los 

50000 kg por año e incluso los 500000 kg (en los casos de carbetamida y MCPA), y 

clasificados como potencialmente lixiviables o transitorios. Para su selección se ha 

procurado atender, dentro de los herbicidas más empleados, fundamentalmente a sus 

características de carga, solubilidad, persistencia en el medio, tipo de cultivos en los 

que son empleados, etc.; ya que son algunos de los parámetros más relevantes a la 

hora de priorizar el estudio de este tipo de moléculas por su potencial riesgo de 
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contaminación ambiental. Los herbicidas seleccionados contienen características 

físico-químicas diversas, representando así un amplio número de moléculas de este 

tipo. 

En el capítulo anterior se ha puesto de manifiesto la posibilidad de aplicar 

HDLs como adsorbentes, así como el interés científico y social de incrementar el 

conocimiento existente al respecto, dada la escasa información bibliográfica actual. 

En consecuencia, el primer aspecto perseguido en este trabajo, previa caracterización 

de los HDLs que han sido empleados en el mismo y que se discute en el primer 

apartado de la discusión (apartado V.1), es dar una visión global del comportamiento 

de los HDLs como adsorbentes de los plaguicidas mencionados, indagando en los 

factores más importantes que determinan su adsorción (apartado V.2). Con el 

MCPA, un herbicida aniónico, se ha empleado hidrotalcitas de tipo inorgánico, de 

distinta composición laminar e interlaminar, y un producto calcinado. Con 

carbetamida, metamitrona y terbutilazina, tres herbicidas no iónicos con distinta 

polaridad, se ha examinado además la modificación orgánica de los HDLs con los 

aniones DDS y sebacato (SEB), como una estrategia para incrementar la afinidad del 

mineral por el herbicida. 

El conocimiento adquirido a partir de las experiencias de adsorción, ha sido 

aplicado posteriormente para diseñar formulaciones de liberación controlada de los 

herbicidas, empleando como soportes los HDLs con el comportamiento más 

adecuado para tal fin, e investigar su comportamiento y eficacia como formulación 

de liberación lenta del agroquímico. Este aspecto se ha desarrollado en el último 

bloque de la discusión (apartado V.3). 

En definitiva, el planteamiento escogido para el desarrollo de esta tesis 

doctoral supone una contribución en la búsqueda de nuevas tecnologías químicas que 

palien los efectos negativos ligados al uso de plaguicidas, mediante el empleo de 

materiales de tipo HDL. Dos aspectos particularmente novedosos han sido: 

1. La utilización de HDLs modificados con aniones orgánicos de origen 

natural en el contexto de la posible utilización del producto resultante 

como adsorbentes de plaguicidas. 

2. El desarrollo y evaluación de formulaciones de herbicidas basadas en 

organohidrotalcitas para la liberación de los mismos. 
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III.1. ADSORBENTES 

 

Para la síntesis de los materiales tipo hidrotalcita objeto del presente trabajo 

se han utilizado los reactivos cuyas propiedades se muestran en la Tabla III. 1: 

 

Tabla III. 1. – Reactivos utilizados en la síntesis de materiales tipo hidrotalcita 

Compuesto Fórmula 
Pm 

(g mol-1) 

Pureza 

(%p/p) 

N. 

CAS 

Referencia 

comercial 

Nitrato de magnesio 

hexahidratado 

Mg(NO3)2 · 6H2O 256.41 ≥ 99.0 13446-18-9 Merck 

1.05853.0500 

Nitrato de aluminio 

nonahidratado 

Al(NO3)3 · 9H2O 375.13 ≥ 98.0 7784-27-2 Panreac 

131099 

Cloruro de magnesio 

hexahidratado 

MgCl2 · 6H2O 203.30 ≥ 99.0 7791-18-6 Merck 

1.05833.0250 

Cloruro de hierro (III) 

hexahidratado 

FeCl3 · 6H2O 270.33 ≥ 99.0 10025-77-1 Merck 

1.03943.0250 

Carbonato sódico anhidro Na2CO3 105.99 ≥ 99.8 497-19-8 Panreac 

131648 

Hidróxido sódico NaOH 40.00 ≥ 98.0 1310-73-2 Panreac 

141687 

Dodecilsulfato sódico NaC12H25SO4 288.38 ≥ 99.0 151-21-3 Fluka    71725 

Ácido sebácico C10H18O4 202.25 ≥ 98.0 111-20-6 Merck 800753 

 

III. 1. 1.  Clasificación y síntesis 

III.1.1.1. Hidrotalcitas con aniones inorgánicos 

Las hidrotalcitas que se han utilizado en este trabajo se pueden clasificar en 

función de la naturaleza orgánica o inorgánica del anión interlaminar. Se 

seleccionaron dos aniones inorgánicos, CO3
2-

 y Cl
-
, con los que se prepararon 

distintas hidrotalcitas con Mg como catión divalente y Al y/o Fe como trivalente. 

Todas ellas con una relación M
II
/M

III
 igual a 3. De este modo, se pueden distinguir: 



92 
 

A) Hidrotalcita con CO3
2- 

 

 [Mg3Al(OH)8]2CO3 · 4H2O  

 

B) Hidrotalcitas con Cl
-
  

 [Mg3Al(OH)8]Cl · 4H2O 

 [Mg3Fe(OH)8]Cl · 4H2O 

 [Mg3Al0.5Fe0.5(OH)8]2Cl · 4H2O 

 

III.1.1.2. Hidrotalcitas con aniones orgánicos 

Asimismo, han sido seleccionados dos aniones orgánicos, el dodecilsulfato 

(DDS) y el ácido sebácico (SEB), para la síntesis de las hidrotalcitas orgánicas u 

organohidrotalcitas (OHTs).  

El dodecilsulfato sódico (SDS) (CH3 (CH2)11OSO3 Na), también conocido 

como laurilsulfato sódico (SLS), es un sólido en forma de polvo blanco de peso 

molecular de 288.38 g mol
-1

, muy soluble en agua. Su número CAS es el [151-21-3]. 

La molécula posee una cadena de 12 átomos de carbono, adosada a un grupo sulfato, 

dotando a la molécula de propiedades anfifílicas. Se trata de un surfactante iónico 

comúnmente usado en una amplia variedad de productos (pasta de dientes, champú, 

espumas de afeitar, etc.). Algunas de sus propiedades fisico-químicas, como la 

solubilidad en agua, el punto de fusión, el coeficiente de partición P (definido como 

el coeficiente de reparto octanol/agua de la parte no iónica del compuest) y el pKa, se 

encuentran recogidas en la Tabla III. 2. 

El ácido sebácico es un ácido dicarboxílico ((HOOC)(CH2)8(COOH)) que se 

puede hallar en la naturaleza. Es un sólido también en forma de polvo blanco de peso 

molecular 202.25 g mol
-1

 y su número CAS es el [111-20-6]. Se trata de un derivado 

del aceite de ricino. Es ampliamente utilizado industrialmente como plastificante, 

lubricante, para cosméticos, velas, etc. También es usado como un intermediario para 

antisépticos y materiales de pintura. 
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Tabla III. 2. – Propiedades fisicoquímicas del dodecilsulfato y del sebácico 

MOLÉCULA 

PROPIEDADES FISICOQUÍMICAS 

Solubilidad en 
agua (g L

-1
) Punto de 

fusión 
(ºC) 

Log P pKa 
pH 

3 7 10 

Dodecilsulfato 43 43 43 206 
a
 5.39 ± 0.6 1 

Sebácico 3.6 >100 >100 132.5 
b 

1.86 ± 0.2 4.5 ; 5.6 

Datos calculados usando “Advanced Chemistry Development (ACD/Labs) Software V8.14 for 
Solaris (© 1994-2008 ACD/Labs) 
a
 Stoll y Rouvè, 1936. 

b
 Kharas et al., 2006. 

 

Dentro de las hidrotalcitas usadas en esta memoria con un anión orgánico en 

la interlámina se encuentran: 

A) Hidrotalcitas con dodecilsulfato 

 [Mg3Al(OH)8]CH3(CH2)10CH2SO4·nH2O 

 [Mg3Al(OH)8][CH3(CH2)10CH2SO4]0.5[CO3]0.25·nH2O 

B) Hidrotalcita con ácido sebácico 

 [Mg3Al(OH)8] [CO2(CH2)8CO2]0.5·nH2O 

 

III.1.1.3. Procedimientos de síntesis 

La síntesis de todas las hidrotalcitas se ha llevado a cabo mediante el método 

de coprecipitación o síntesis directa, ampliamente descrito en la bibliografía (Miyata 

e Hirose, 1978; Miyata, 1980), siguiendo el esquema que recoge la Figura III. 1. 

La primera etapa del método consiste en la adición de una disolución acuosa 

de los cationes constituyentes de la lámina, en proporción adecuada, a un reactor que 

contiene un medio acuoso. A este reactor se le añade una disolución alcalina 

simultáneamente con el objeto de fijar el pH a un valor seleccionado para producir la 

coprecipitación de los metales. 
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Figura III. 1. - Esquema del método de coprecipitación o síntesis directa 

Números 1-5: etapas de la síntesis 

 

 

En la mayoría de los casos se debe de trabajar en atmósfera inerte (adición de 

una corriente de N2) debido a la alta afinidad de determinados aniones por la 

interlámina, en especial el CO3
2-

, que puede estar presente en el medio de reacción 

por disolución del dióxido de carbono atmosférico, favorecido en el caso de que el 

pH de la reacción sea básico de acuerdo a la Ecuación I. 2.  

 

Ecuación I. 2 

 

Para asegurar la obtención de fases ordenadas y puras, las disoluciones se 

han añadido lentamente en un medio con agitación constante, siendo fundamental el 

control del pH en el mismo. Esto último se ha llevado a cabo mediante la 

intervención en la velocidad de adición de las disoluciones y, en algunos casos, con 

la ayuda de un equipo Dosimat modelo 725 de la marca Metrohm acoplado a un pH-

metro modelo 691 de la misma marca (ver Tabla III. 3).  

Disolución de los  

iones Mg
2+

 y Al
3+

 
Disolución alcalina 

 del anión 

Coprecipitación 

Centrifugado y 

lavado del 

compuesto 

HT 

Tratamiento hidrotermal (80 ºC) 

Secado 

1 

4 

2 

3 

5 

CO
2 
(ac) + H

2
O          H

2
CO

3
          HCO

3

- + H+           CO
3

2- + H+
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En la segunda etapa, la suspensión obtenida se somete a un tratamiento 

hidrotermal a una temperatura de 80 ºC durante 24 horas. Las condiciones utilizadas 

en esta etapa han sido comunes en todas las muestras sintetizadas. 

Seguidamente, la suspensión obtenida se ha centrifugado y lavado tres veces 

con agua destilada, que en algunos casos fue descarbonatada, para minimizar el 

intercambio iónico por CO3
2-

. 

Después, el precipitado resultante se ha sometido a un proceso de secado 

usando una estufa eléctrica a 60 ºC durante 24 h o bien por liofilización, dependiendo 

del caso a estudiar. Finalmente, se ha obtenido la muestra que será utilizada como 

adsorbente y soporte en los estudios que se recogen en apartados posteriores de esta 

memoria. 

Sin embargo, existen diferencias en las síntesis de cada compuesto 

focalizadas en el tipo de anión que se pretende intercalar en la hidrotalcita y que se 

encuentran resumidas en la Tabla III. 3 
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Tabla III. 3. - Condiciones específicas para la síntesis de cada adsorbente 

MUESTRA  
 

(Fórmula teórica) 

ETAPA CORRESPONDIENTE AL PROCESO DE SÍNTESIS 

1 3 4 5 

Concentración de 
metales 

Concentración 
de anión 

Coprec. 
SC

c 
Secado 

Nombre 
N2

a 
D

b 
E

d 
L

e 

[Mg3Al(OH)8]2CO3·
4H2O 

3 M de Mg(NO3)2 · 
6H2O 

1 M de Al(NO3)3 · 9H2O 

0.32 M de 
NaOH 

0.74 M de 
Na2CO3 anhidro 

     HTCO3 

[Mg3Al(OH)8]Cl · 
4H2O 

3.75 M de MgCl2 · 
6H2O 

1.25 M de AlCl3 · 4H2O 

0.25 M de 
NaOH 

     HDLCl-A 

[Mg3Fe(OH)8]Cl · 
4H2O 

0.6 M de MgCl2 · 6H2O 
0.2 M de FeCl3 · 6H2O 

0.25 M de 
NaOH 

     HDLCl-F 

[Mg3Al0.5Fe0.5(OH)8

]2Cl · 4H2O 

0.6 M de MgCl2 · 6H2O 
0.1 M de FeCl3 · 6H2O 
0.1 M de AlCl3 · 4H2O 

0.25 M de 
NaOH 

     
HDLCl-

AF 

[Mg3Al0.5Fe0.5(OH)8

]2Cl · 4H2O 

0.6 M de MgCl2 · 6H2O 
0.1 M de FeCl3 · 6H2O 
0.1 M de AlCl3 · 4H2O 

0.25 M de 
NaOH 

     
HDLCl-

AFL 

[Mg3Al(OH)8]CH3 

(CH2)10CH2SO4 

· nH2O 

0.6 M de Mg(NO3)2 

·6H2O 
0.2 M de Al(NO3)3 

·9H2O 

0.32 M de 
NaOH 

0.1 M de DDS 
     HTDDS 

[Mg3Al(OH)8] 
[CH3(CH2)10CH2S

O4]0.5[CO3]0.25 · 
nH2O 

0.6 M de 
Mg(NO3)2·6H2O 

0.2 M de Al(NO3)3·9H2O 

0.32 M de 
NaOH 

0.02 M de DDS 
     HTDDS50 

[Mg3Al(OH)8]2 

[CO2(CH2)8CO2] 
· nH2O 

0.6 M de 
Mg(NO3)2·6H2O 

0.2 M de Al(NO3)3·9H2O 

0.32 M de 
NaOH 

0.25 M de SEB 
     HTSEB 

a
 N2 = Atmósfera inerte (corriente de nitrógeno) 

b
 D = Control del pH mediante Dosimat 

c
 SC = Muestras lavadas usando agua destilada libre de CO3

2-
 

d 
E = Secado en estufa eléctrica (60 ºC) 

e
 L = Secado por liofilización 
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III.1.1.4. Hidrotalcita calcinada 

Una de las propiedades más interesantes de algunos de los hidróxidos dobles 

laminares deriva de la capacidad de recuperar su estructura laminar original, después 

de ser calcinados a una determinada temperatura (450-800 ºC) (Ulibarri et al., 1995) 

y transformados en los correspondientes óxidos mixtos metálicos. A este fenómeno 

se le denomina como efecto memoria. 

En nuestro caso, la muestra HDLCl-A, ha sido calcinada a 500ºC durante 3 

horas, utilizando para ello un horno tubular. De esta forma se ha transformado en el 

óxido de magnesio y aluminio mixto Mg3AlO4.5 (HT500) que será utilizado como 

adsorbente de pesticidas aniónicos. Para asegurar la estabilidad del compuesto y 

evitar su rápida rehidratación, se mantuvo en una estufa mufla a 60º C para ser usado 

dentro de los 5 días siguientes a su obtención. 
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III.2. PLAGUICIDAS 

 

III. 2. 1.  Carbetamida 

La carbetamida es el nombre comercial del (R)-(2)-1-(etilcarbamoil)etil 

fenilcarbamato (número de CAS: 16118-49-3) y fue suministrada por Riedel – de 

Häen® con una pureza del 97.8%. 

Algunas de sus propiedades físico-químicas y toxicológicas que se 

describirán a continuación han sido recogidas de manuales de pesticidas como el de 

Worthing y Hance, (1991) y el de Tomlin, (2007). Es un sólido cristalino en forma 

de polvo incoloro, con un carácter ácido muy débil (pKa =10.9), con un peso 

molecular de 236.27 g mol
-1

, una solubilidad en agua de 3.5 g/l (25ºC) y muestra un 

máximo de absorción en el espectro UV/VIS a 233 nm (Figura III. 2). 

Este herbicida, perteneciente al grupo de los carbamatos, fue introducido por 

Rhöne-Poulenc Agrochimie (Centro de investigación-La Dargoire-Francia) y 

descrito por Desmoras, (1963). Actúa por absorción radicular y parcialmente por 

absorción foliar sobre gramíneas anuales, y también sobre especies de dicotiledóneas. 

Es un herbicida selectivo, cuya actividad está basada en la interrupción de la 

multiplicación celular de tejidos jóvenes y raíces. Se suele utilizar en cultivos de 

leguminosas, sobre todo en la alfalfa y se debe aplicar en preemergencia de las malas 

hierbas o en postemergencia precoz a una dosis de 2.5 – 4 kg/ha. 

La carbetamida ha sido uno de los herbicidas tradicionalmente más 

empleados en Europa en cantidades superiores a los 500,000 kg por año y es uno de 

los herbicidas de potencial alarma para la región mediterránea (Barceló, 1993). Esto 

último, junto al hecho de que presenta un alto riesgo de lixiviación, medido a través 

del índice de potencial lixiviación GUS (2.87), lo hace especialmente interesante 

para ser estudiado desde el punto de vista planteado en esta Tesis Doctoral. 
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III. 2. 2. Metamitrona 

 

La metamitrona es el nombre comercial del 4-amino-3-metil-6-fenil-1,2,4-

triazin-5-ona (número de CAS:  41394-05-29), que también fue suministrado por 

Riedel – de Häen
®
 con una pureza del 99.9%.  

Se trata de un sólido cristalino en forma de polvo blanco, con carácter de 

base débil (pKa=2.9), y con una solubilidad en agua de 1.8 g/l (25ºC). Su peso 

molecular es de 202.21 g mol
-1

 y el máximo de absorción en el espectro de UV/VIS 

del compuesto en disolución se encuentra a 305 nm (Figura III. 3). 

Este herbicida se encuentra catalogado dentro del grupo químico de las 

triazinonas y es utilizado, principalmente, en el cultivo de la remolacha azucarera y 

forrajera, y ciertas variedades de la fresa. Su actividad herbicida radica en la 

inhibición del transporte de electrones en la fotosíntesis, actuando como herbicida 

selectivo de tipo sistémico, siendo absorbido principalmente por las raíces, pero 

también por las hojas. Las cantidades recomendadas para su aplicación en campo 

están comprendidas entre 0.35 y 4.2 kg/ha para todos los cultivos y, al igual que en el 

NHCO.O CO.NHCH2CH3CH

CH3
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Figura III. 2. - (A) Espectro de absorción UV/VIS y (B) Fórmula química de carbetamida 
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caso de la carbetamida, se debe de aplicar en preemergencia o en postemergencia 

precoz (Tomlin, 2007). 

 

 

 

La metamitrona también ha sido utilizada históricamente en cantidades 

superiores a los 500,000 kg por año en Europa y aparece recogido en algunos 

estudios como uno de los pesticidas potencialmente preocupantes para la región 

mediterránea (Barceló, 1993). Su estudio se considera prioritario, ya que presenta un 

índice GUS de lixiviación potencial de 3.09, por lo que existe un alto riesgo de 

contaminación de las aguas subterráneas, entre otros sistemas ecológicos, tras ser 

aplicado. 

 

III. 2. 3.  Terbutilazina 

La terbutilazina [N
2
-tert-butil-6-cloro-N

4
-etil-1,3,5-triazina-2,4-diamina] es 

un herbicida del grupo químico de las s-triazinas (número CAS: 5915-41-3), y fue 

suministrado por Riedel-de Häen
®
 con una pureza del 99%. 

Es un sólido blanco o incoloro, con características de base débil (pKa=2.0), 

con una solubilidad en agua de 8.5 mg/l (25ºC) y presenta un peso molecular de 
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Figura III. 3. - (A) Espectro de absorción UV/VIS y (B) Estructura química de 

metamitrona 
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229.7 g mol
-1

. El máximo de absorción en el espectro de UV/VIS se encuentra a 224 

nm (Figura III. 4). 

 

 

 

Se trata de un herbicida de amplio espectro, con un modo de acción 

sistémica, absorbiéndose principalmente por la raíz e inhibiendo el transporte de 

electrones en la fotosíntesis, concretamente en el fotosistema II. Es usado a una dosis 

de 1.2-1.8 kg/ha, controlando un amplio espectro de malas hierbas como herbicida de 

pre-emergencia y post-emergencia precoz en el cultivo del olivar y en pre-

emergencia para otros cultivos como el sorgo, cítricos, maíz y viñedos. 

La terbutilazina es otro herbicida que se utiliza en Europa en cantidades 

superiores a los 500000 kg/año y es también potencialmente preocupante para dicha 

región (Barceló, 1993). Al igual que en los casos anteriores, presenta un alto 

potencial de lixiviación, valorado a partir del índice GUS (3.13). 

 

FORMULACIÓN COMERCIAL 

La formulación comercial de terbutilazina, utilizada para algunas 

experiencias recogidas más adelante en esta memoria, se denomina CUÑA® y 
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pertenece a la casa comercial SIPCAM INAGRA, S.A. El contenido en terbutilazina 

es de 500 g/l y está formulada como suspensión concentrada (SC). 

 

III. 2. 4. MCPA 

El MCPA es el nombre comercial del ácido (4-cloro-2-metilfenoxi) acético  

El número de CAS es el 74-74-6 y fue suministrado por Riedel – de Häen® con una 

pureza del 99.9%. 

El MCPA es un sólido cristalino que presenta un color blanco opaco, con un 

carácter ácido débil (pKa=3.14) y con una solubilidad en agua de 825 mg/l (25ºC). El 

peso molecular de este compuesto es de 200.62 g mol
-1
. Presenta dos máximos de 

absorción en el espectro de UV/VIS a 230 y 279 nm, respectivamente. 

El MCPA se encuentra dentro del grupo químico de los fenoxiácidos, de tipo 

selectivo hormonal y sistémico. Se absorbe rápidamente por las raíces y por vía 

foliar, transportado por toda la planta hasta alojarse en los tejidos meristemáticos. 

Interfiere la división y diferenciación celular así como la síntesis de las proteínas. Se 

emplea en postemergencia para el control de malas hierbas de hoja ancha en cultivos 

de olivar, trigo, cebada, maíz, sorgo, lino y praderas de gramínea. Las dosis en las 

que este herbicida es empleado en el campo se encuentran en torno a los 0.28 – 2.25 

kg/ha. 

El MCPA es otro de los compuestos de actividad herbicida utilizados en 

cantidades superiores a los 500,000 kg por año en Europa y también aparece 

recogido en estudios como uno de los pesticidas potencialmente preocupantes para la 

región mediterránea (Barceló, 1993). A pesar de que el índice de potencial 

lixiviación GUS sea algo menor que en los casos anteriores (2.51), hay que tomarlo 

con precaución ya que se trata de un herbicida que a pH superior a 3, al cual se 

encuentran la mayoría de los suelos naturales, estará en forma aniónica, por lo que 

presentará una movilidad muy alta en el suelo. 
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FORMULACIÓN COMERCIAL 

Se ha utilizado una formulación comercial de MCPA para realizar algunas 

experiencias de liberación controlada, denominada AYAX®, y que pertenece a la 

casa comercial TRATAMIENTOS GUADALQUIVIR, S.L. El contenido en MCPA 

es de 600 g/l y está formulada como concentrado soluble (SL). En la Tabla III. 4 se 

resumen algunas de las propiedades más relevantes de los plaguicidas estudiados. 

 
Tabla III. 4. – Algunas propiedades físico-químicas de los plaguicidas estudiados 

MOLÉCULA 
Solubilidad en agua  

(g L
-1

)
a
 

Índice GUS
b 

Log P
 c
 pKa

d
 

Carbetamida 3.5 2.87 1.52 ± 0.46 10.9 

Metamitrona 1.8 3.09 0.83 ± 0.40 2.9 

Terbutilazina 0.009 3.13 2.98 ± 0.22 2.4 

MCPA 0.825 2.51 2.49 ± 0.27 3.14 
a Worthing y Hance, 1991) 
b http://www.eu-footprint.org/ppdb.html 
c Datos calculados usando “Advanced Chemistry Development (ACD/Labs) Software V8.14 for 

Solaris (© 1994-2008 ACD/Labs. 
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Figura III. 5. - (A) Espectro de absorción UV/VIS y (B) Fórmula química de MCPA 
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III.3. Suelos 

 

Se han utilizado dos suelos diferentes en los experimentos desarrollados en 

esta memoria: (a) Suelo P2: franco arenoso y (b) suelo L1: franco arcillo-arenoso, 

cuyas características se muestran en la Tabla III. 5. Ambos suelos fueron 

muestreados de la finca experimental “La Hampa” que el IRNAS (CSIC) posee en la 

localidad de Coria del Río (Sevilla).  

Las muestras de suelo se tomaron dentro de los 20 cm superficiales de suelo. 

A continuación fueron secadas al aire libre y la elección de los suelos se realizó 

atendiendo a sus características como la textura (alto contenido en arena) y el 

contenido en materia orgánica (relativamente bajo), y que en definitiva representan a 

suelos de clima mediterráneo con un elevado riesgo de lixiviación de compuestos 

como los plaguicidas seleccionados. Seguidamente fueron tamizadas utilizando un 

tamiz de 2 mm de luz de malla, y posteriormente almacenadas en cámara frigorífica a 

4ºC. Sus propiedades físico-químicas se determinaron por la metodología habitual en 

el laboratorio de análisis de suelos del IRNAS (CSIC). 

 

Tabla III. 5. Propiedades físico-químicas de las muestras de suelo 

M
U

E
S

T
R

A
 

Profundidad 

(cm) 
pH

a
 

% 

CaCO3 

% 

M.O.
b 

Textura (%) 
Composición 

mineralógica 

Arena / Limo / 

Arcilla 

Montmorillonita / 

Ilita / Kaolinita 

P2 0 – 20 7.9 1.0 0.94 73 / 7 / 20 53 / 17 / 30 

L1 0 – 20 8.5 16.9 2.40 62 / 16 / 22 58 / 31 / 11 
a
 Obtenido a partir de una mezcla suelo:agua desionizada de 1:2. 

b
 Porcentaje de materia orgánica.
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IV.1. CARACTERIZACIÓN DE LOS ADSORBENTES 

 

La caracterización de compuestos tiene como objetivo conocer su 

composición y características estructurales, de modo que estos parámetros sirvan de 

apoyo a la hora de entender los procesos químicos en los que pueden verse 

involucradas dichas sustancias. 

 

IV.1.1. Análisis químico elemental 

Teniendo en cuenta las diferentes proporciones en que se pueden combinar 

los cationes divalentes y trivalentes en los compuestos tipo hidrotalcita, dependiendo 

del método de preparación de los mismos, se ha procedido a su análisis químico con 

el fin de determinar dicha relación. Además, junto a la información obtenida por 

otras técnicas, tales como el análisis termogravimétrico, el análisis elemental nos 

permite deducir la fórmula empírica de los distintos compuestos. 

El análisis químico de los metales se ha llevado a cabo mediante 

espectrometría de absorción atómica previa disolución de las muestras con HCl 

concentrado (50%). Los átomos libres en estado fundamental poseen la propiedad de 

absorber luz a una cierta longitud de onda, principio por el que se rige  la técnica de 

espectroscopia de absorción atómica (AAS). La absorción es específica por lo que 

cada elemento absorbe a longitudes de onda concretas. La fuente más común que 

genera el haz de luz que absorben los átomos es la lámpara de cátodo hueco. Consiste 

en un cilindro de vidrio cerrado, relleno con un gas inerte, en cuyo interior se 

encuentra ubicado el cátodo, que está constituido por el elemento que se analizará, y 

un ánodo de tungsteno. El área por donde sale la luz que emite el cátodo es de 

cuarzo. 

Para conseguir un gas de partículas monoatómicas se utiliza un atomizador 

de llama que nebuliza la muestra mediante un flujo de gas oxidante que se mezcla 

posteriormente con el gas combustible. El haz de luz atraviesa la llama donde es 

nebulizada la muestra y la absorción que se produce nos da una medida de la 

composición de la misma que es obtenida a través de un detector fotomultiplicador 

que convierte la luz en señales eléctricas. 
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Los análisis de los elementos metálicos presentes en las distintas muestras 

utilizadas en esta memoria, se han realizado en un equipo PERKIN-ELMER AAS-

3100. Para la determinación de Mg se emplea un atomizador de llama con una 

cabeza de quemador de 10 cm, que utiliza un flujo de acetileno de 2.5 l/min como 

combustible y de aire a 4 l/min como oxidante. En el caso del Al se emplea un 

atomizador de llama con una cabeza de quemador de 5 cm, con un flujo de protóxido 

de nitrógeno de 3.5l/min como combustible y de aire a 4 l/min como oxidante. Los 

datos obtenidos por AAS para el Al se contrastaron mediante la técnica de ICP-MS 

de PerkinElmer, modelo DRC-e con un autodiluidor modelo CETAC-500. 

El análisis del contenido en S, C y N presente en las distintas muestras con 

aniones orgánicos en la interlámina se ha realizado mediante un analizador elemental 

de la casa Carlo Erba Instruments, modelo EA 1108. La técnica está basada en la 

completa oxidación de la muestra dentro de un horno a 1000 ºC. Los gases generados 

son separados mediante una columna cromatográfica y analizados mediante un 

detector de conductividad térmica que permite medir N2, CO2, y SO2, entre otros. A 

partir de estas medidas se ha podido analizar el contenido en S, C, y N de las 

muestras. 

 

IV.1.2. Difracción de rayos X 

La técnica de difracción de rayos X es una técnica de importancia primordial 

en la elucidación de estructuras, así como en la identificación cualitativa y 

cuantitativa de compuestos cristalinos. 

Los rayos X son una radiación electromagnética de longitud de onda corta 

producida por el frenado de electrones de elevada energía sobre el ánodo, dando 

lugar a un continuo cuya energía máxima depende del voltaje aplicado. Por encima 

del valor de V crítico se produce el espectro característico del ánodo, correspondiente 

a transiciones electrónicas en los orbitales internos de los átomos, Para el Cu la 

transición 2p → 1s se denomina K. El intervalo de longitudes de onda de los rayos 

X comprende desde aproximadamente 10
-5

 Å hasta 100 Å. Cuando un haz estrecho 

de radiación de rayos X alcanza la superficie de un cristal a cualquier ángulo de 

incidencia θ, una porción de ellos es dispersada por la capa de átomos, donde otra 

fracción de radiación vuelve a dispersarse, y la radiación difractada sale con un 
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ángulo igual al de entrada, por lo que respecto al ángulo de incidencia, la radiación 

difractada sale con un águlo de 2θ. 

Para que la difracción de 

rayos X ocurra hay dos requisitos 

fundamentales: (a) que el espaciado 

entre las capas de átomos del material 

sea el mismo que la longitud de onda 

de la radiación y (b) que los centros de 

dispersión estén distribuidos de forma 

regular en el espacio. En 1912, W.L. 

Bragg estudió la difracción de rayos X 

en cristales, tal como se muestra en la 

Figura IV. 1. La intensidad de la 

radiación difractada es función de la 

distancia entre los planos del cristal de la estructura del material y del mismo ángulo 

θ. Para realizar el análisis de difracción de rayos X se realiza un barrido desde los 

ángulos θ pequeños hacia ángulos altos. La radiación difractada se recoge por un 

detector móvil que va siguiendo la dirección de los rayos difractados. Finalmente se 

obtiene un difractograma que representa la intensidad de la radiación difractada en 

función del ángulo θ o 2θ. 

La ley de Bragg indica la relación entre el ángulo de la radiación difractada 

θ, el espaciado reticular dhkl y la longitud de onda λ de la radiación de rayos X, según 

la Ecuación IV. 1. 

 

𝑛𝜆 = 2𝑑ℎ𝑘𝑙 𝑠𝑒𝑛𝜗 

 

Siendo n el orden de refracción, λ la longitud de onda, dhkl la distancia 

interplanar y θ el ángulo de incidencia del haz luminoso. 

La técnica seguida, en la mayoría de los casos, ha sido la de polvo 

desorientado utilizando un portamuestras de aluminio, que permite el registro de las 

difracciones correspondientes a los distintos planos de un cristal. Existe una segunda 

técnica, la de agregados orientados, útil cuando la cantidad de muestra no es muy 

grande, ya que permite el aumento de la intensidad de las líneas correspondientes a 

Figura IV. 1. – Difracción de rayos X por un 

cristal 

Ecuación IV. 1 
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las reflexiones basales (00l) del compuesto laminar. La preparación de las muestras 

para registrar difractogramas mediante esta técnica es muy sencilla. Consiste en la 

preparación de una suspensión de la muestra en tetracloruro de carbono, cuya 

evaporación hace que los cristales de las sustancias laminares se depositen 

superponiéndose las láminas, con lo que la interferencia cooperativa de la radiación 

X incrementa la intensidad de los picos correspondientes a la difracción por los 

planos basales de dichas láminas. En este último caso se han utilizado portamuestras 

de vidrio. 

Los difractogramas se han registrado en un difractómetro Siemens D5000, 

utilizando radiación CuKα1 (0.154051 nm), una intensidad de 40 mA y con un voltaje 

de 40 kV. La radiación, tras incidir en la muestra, es monocromada con un cristal de 

grafito con el fin de eliminar la radiación Kα2 del Cu. El detector es un contador por 

centelleo, con una rejilla de entrada de 1 mm.  

Las condiciones de operación para la realización de los análisis han sido una 

velocidad de barrido de 2º/min, un paso de 0.02º y un intervalo de barrido de 2 a 80º 

en unidades de 2 θ. 

Para  la identificación de las fases presentes en cada muestra se han utilizado, 

fundamentalmente, los datos encontrados en la bibliografía relativa a este tipo de 

compuestos, así como la base de datos del Joint Committee on Powder Diffraction 

Standards (JCPDS, 1995) del International Centre for Diffraction Data, que recoge la 

información relativa a los espaciados d y las intensidades relativas de las líneas, así 

como otros datos relacionados, de aproximadamente unos 640000 diagramas de 

difracción de diferentes materiales cristalinos, los cuales son accesibles por medios 

informáticos.  

 

IV.1.3. Espectroscopia infrarroja 

La espectroscopia infrarroja con transformada de Fourier tiene un gran 

interés por su amplia aplicación para la identificación de compuestos. En nuestro 

caso, esta técnica se ha empleado principalmente para identificar los aniones 

intercalados en las muestras y confirmar la presencia de compuestos orgánicos 

adsorbidos. 

Al absorber radiación infrarroja, la molécula experimenta un cambio neto en 

su momento dipolar que se traduce en cambios de estados vibracionales y 
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rotacionales en la muestra. En moléculas complejas (poliatómicas), pueden 

encontrarse dos categorías básicas de vibraciones: (a) de tensión, la cual supone un 

cambio continuo en la distancia interatómica a lo largo del eje del enlace entre dos 

átomos, y (b) de flexión, que consisten en un cambio en el ángulo entre dos enlaces. 

La energía implicada en estas transiciones es dependiente de las fuerzas 

interatómicas en la molécula o cristal, por lo que las posiciones, simetría e 

intensidades relativas de las bandas proporcionan información acerca de la estructura 

de la molécula. 

Los espectros de absorción de infrarrojos de las distintas muestras se han 

registrado con un espectrofotómetro de infrarrojos con transformada de Fourier 

Perkin-Elmer Spectrum One. El barrido se ha realizado en el intervalo comprendido 

entre 400 y 4000 cm
-1

, utilizando un promedio de 4 registros (mejora la relación 

señal/ruido) y una resolución nominal de 4 cm
-1
. Las muestras se han dispuesto en 

pastillas de bromuro potásico (relación muestra:KBr de 1:100) y el espectro 

resultante se ha restado al de un blanco de esta misma sal para salvar las 

interferencias producidas por las moléculas atmosféricas y del propio aglomerante. 

 

IV.1.4. Análisis termogravimétrico 

Los análisis térmicos son un grupo de técnicas de caracterización en las que 

alguna propiedad física de la muestra se mide de forma continua en función de la 

temperatura, mientras que la muestra se somete a un cambio de temperatura 

controlado. La técnica basada en cambios en el peso, es la termogravimetría (TG) y 

la que detecta cambios en la energía, el análisis térmico diferencial (DTA). 

En el presente trabajo, estas técnicas se han utilizado, principalmente, para 

determinar el contenido en agua y aniones interlaminares de las muestras 

sometiéndolas a un calentamiento progresivo en un programa lineal, en atmósfera 

oxidante. La eliminación del agua y de otros compuestos volátiles lleva asociada una 

pérdida de peso que tiene lugar a distintas temperaturas según la sustancia de que se 

trate y de las condiciones de calentamiento. Dichas pérdidas de peso obtenidas y sus 

temperaturas, correspondientes a los distintos máximos presentes en la curva 

diferencial (DTG), permiten diferenciar las etapas del proceso de descomposición 

térmica, así como las pérdidas de peso que se producen en cada una de ellas. 
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 Los análisis se han realizado mediante el empleo de un equipo SETARAM 

Setsys Evolution 16/18. Para ello se utilizaron aproximadamente 20 mg para de cada 

muestra, que fueron sometidas a un calentamiento programado con un gradiente de 

temperatura constante de 5 ºC/min en el intervalo de 30 a 1000ºC. 

 

IV.1.5. Superficie específica: fisisorción de N2 

Las técnicas de análisis de la superficie específica están basadas en la 

interacción que ocurre entre un gas y la superficie de un sólido expuesta al mismo. 

Las interacciones pueden ser de tipo químico, en cuyo caso se habla de quimisorción, 

o físico, donde se hablaría de un proceso de fisisorción (la especie adsorbida 

permanece inalterada).  

La técnica de fisisorción de N2 es una de las más utilizadas para la 

determinación del área superficial (As) de sólidos porosos y finamente divididos. 

Este proceso se conduce a temperatura criogénica, normalmente a la del nitrógeno 

líquido (77.35 K a presión atmósferica). La cantidad de gas adsorbida se expresa 

como el volumen en las condiciones estándar de presión y temperatura, mientras que 

la presión se expresa como presión relativa (presión de gas en cada punto dividido 

por la presión de saturación P0 del gas adsorbido). La relación entre las moléculas 

adsorbidas y la presión a temperatura constante se puede representar en una isoterma 

de adsorción.  

De este análisis se puede obtener información acerca de la distribución del 

tamaño de poros de la muestra, siguiendo la clasificación normalizada por la IUPAC 

de macroporos (tamaño de poros superior a 500 Å), mesoporos (entre 20-500 Å) y 

microporos (inferior a 20 Å). Sin embargo estos límites son bastante arbitrarios 

debido a que el mecanismo de llenado de los poros depende de la forma de los 

mismos y de las interacciones adsorbato-adsorbente. Por otro lado, la fisisorción en 

los poros transcurre en dos etapas: la adsorción en monocapa/multicapa y la 

condensación capilar. En la adsorción en monocapa, las moléculas de adsorbato se 

adsorben en la superficie del sólido, mientras que en la multicapa, las moléculas se 

adsorben en capas consecutivas. La condensación capilar viene acompañada 

normalmente por el fenómeno de histéresis, lo cual implica que el proceso de 

adsorción no coincide con el de desorción. Este fenómeno nos da información del 

tipo de poros que posee el material. 
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El análisis de las isotermas de adsorción-desorción de diferentes vapores se 

puede realizar utilizando diferentes métodos  Gregg y Sing, 1982), habiendo 

alcanzado el de la isoterma de Brunauer-Emmett-Teller (B.E.T.) el grado de 

procedimiento estándar para la determinación del área superficial (Brunauer et al., 

1938). La teoría BET está basada en la desarrollada por Langmuir, incorporando el 

concepto de multicapa, donde las fuerzas activas en la condensación de gases son 

también responsables de la energía de enlace en la adsorción multicapa. No obstante, 

esta teoría está desarrollada teniendo en cuenta las siguientes premisas: (a) No 

existen centros preferentes de adsorción porque todos ellos tienen la misma energía 

superficial,  (b) no existen interacciones laterales entre las moléculas adsorbidas y (c) 

las fuerzas de condensación son activas en la adsorción. 

Las isotermas de adsorción de nitrógeno se determinaron mediante un 

analizador Micromeritics ASAP 2010. El equipo establece diferentes puntos de 

presiones relativas de equilibrio en el que se determina la cantidad de gas necesario 

para alcanzar dicha presión. Este volumen es sumado en cada punto y representado 

finalmente frente a la presión relativa. Previamente, las muestras fueron 

desgasificadas a 120 ºC durante el tiempo necesario para eliminar el agua adsorbida 

que osciló entre las 8 y 24 horas. 
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Ecuación IV. 2 

IV.2. ANÁLISIS DE LOS PLAGUICIDAS 

 

IV.2.1 Espectroscopia ultravioleta-visible 

Las medidas de absorción de la radiación ultravioleta y visible encuentran 

una enorme aplicación en la identificación y determinación cuantitativa de una gran 

variedad de especies inorgánicas y orgánicas. 

La espectroscopia o espectrofotometría de ultravioleta-visible (UV/VIS) 

utiliza radiaciones del campo UV, fundamentalmente de 200 a 400 nm (UV cercano) 

y de luz visible de 400 a 800 nm, por lo que es de gran utilidad para caracterizar las 

disoluciones en esta región del espectro. Se basa en la absorción de radiación 

UV/VIS por una molécula causando la promoción de un electrón de un estado basal a 

un estado excitado, produciéndose una atenuación (I) en la intensidad de la radiación 

incidente (I0) y denominándose Transmitancia (T) (𝑇 = 𝐼/𝐼0) a la radiación que ha 

sido capaz de atravesar la muestra sin ser absorbida.  

Sin embargo, por aspectos prácticos se utiliza la Absorbancia (A= -log T) ya 

que está relacionada linealmente con la concentración de la especie absorbente según 

la ley de Beer-Lambert (Ecuación IV. 2). 

 

𝐴 = − log  𝑇 =
𝐼𝑜

𝐼
= 𝜀 ∙ 𝑙 ∙ 𝑐 

 

donde ε es el coeficiente de absortividad molar, l es el camino óptico y c la 

concentración de la especie absorbente. 

En esta memoria, las concentraciones tanto iniciales como finales de los 

compuestos carbetamida, metamitrona, terbutilazina y MCPA en las experiencias 

correspondientes a la adsorción/desorción del pesticida, se han obtenido mediante 

espectroscopia UV/VIS midiendo la absorbancia de las disoluciones acuosas de los 

mismos. En primer lugar, se ha registrado el espectro de absorción UV/VIS completo 

para cada compuesto, con objeto de determinar la longitud de onda más favorable, 

que dependerá del máximo de absorbancia, es decir, aquella longitud de onda en la 

cual la sensibilidad de la técnica es máxima. En el caso de tener varios máximos de 

http://es.wikipedia.org/wiki/Ley_de_Beer-Lambert
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absorción de radiación UV/VIS, se escogerá aquel donde la sensibilidad sea óptima, 

teniendo en cuenta las interfererncias que se puedan producir por la matriz. En los 

casos de carbetamida, metamitrona y terbutilazina sólo se observa un máximo de 

absorbancia (ver apartado III.2), el cual ha sido seleccionado para la medida de las 

concentraciones del compuesto en disolución. Sin embargo, en el caso del MCPA, 

presenta dos máximos de absorción, por lo que se ha escogido la longitud de onda 

donde la matriz, constituida por el sistema estudiado, ha ofrecido menor grado de 

interferencias y mayor sensibilidad (279 nm). Finalmente, se han obtenido rectas de 

calibrado para cada contaminante a la longitud de onda seleccionada y a diferentes 

valores de pH. 

Las medidas se han llevado a cabo en un espectrofotómetro Perkin – Elmer 

UV/VIS, modelo Lambda 11. 

 

IV.2.2. Cromatografía líquida de alta resolución 

Para la determinación cuantitativa de los anteriores pesticidas en muestras de 

matrices más complejas, ha sido necesaria la separación de los distintos componentes 

de la mezcla utilizando cromatografía líquida de alta resolución (HPLC). Se han 

utilizado dos equipos: (a) el constituido por un controlador del sistema (Waters 1525 

binary HPCL pump), detector de radiaciones ultravioletas emitidas por una lámpara 

de deuterio (Waters 2996 Photodiode Array Detector) y un inyector automático de 

muestras (Waters 717plus Autosampler), y (b) el constituido por un controlador del 

sistema (Waters 1525 HPLC Pump), un detector de radiaciones ultravioletas emitidas 

por una lámpara de deuterio (Waters 2996 Photodiode Arra Detector) y un inyector 

automático de muestras (Waters 717 Autosampler). 

La fase estacionaria utilizada ha sido la columna Nova Pack C18 de 150 mm 

de longitud y 3.9 mm de diámetro interno de Waters para ambos equipos. Los 

análisis se han realizado a temperatura ambiente para todos los plaguicidas. Se ha 

empleado un volumen de inyección de 25 µL y se ha utilizado un flujo de 1 mL min
-1

 

en modo isocrático para todos los plaguicidas en los dos equipos. En la Tabla IV. 1, 

se encuentran recogidas las condiciones de análisis usadas en los cromatógrafos para 

cada plaguicida. 
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Tabla IV. 1.- Resumen de las condiciones de análisis de los plaguicidas por HPLC 

Plaguicida Fase Movil (%) 
λ Detección 

(nm) 
Tiempo de 

Retención (min.) 

Carbetamida Acetonitrilo – agua (30:70) 233 3.6 

Metamitrona Acetonitrilo – agua (80:20) 305 4.1 

Terbutilazina Acetonitrilo – agua (50:50) 224 3.7 

MCPA 
Metanol –H3PO4 diluido (pH=2.0) 

(60:40) 
230 5.1 

 

Los datos han sido recogidos y tratados usando en el equipo (a) el programa 

informático Empower Software, 2002 de Waters Corporation y en el equipo (b) el 

programa Millenium 32, versión 4.0, 2001 de Waters Corporation.  

Dadas las características de la técnica, en este caso se ha escogido la longitud 

de onda donde la absorbancia fue máxima, independientemente del número de 

bandas que presente el espectro de absorción de UV/VIS del compuesto. 
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IV.3. Estudios de adsorción-desorción de los 

plaguicidas 

 

Para los estudios de adsorción-desorción, las cantidades apropiadas y 

exactamente medidas de adsorbente y disolución del plaguicida se han puesto en 

contacto en tubos de centrífuga de polipropileno de 50 mL a 22 ± 2ºC. Las 

suspensiones originadas se han mantenido en constante agitación mediante un 

agitador mecánico a 52 rpm, durante el tiempo seleccionado para cada caso. Pasado 

el tiempo seleccionado, se ha procedido a la separación del sólido centrifugando a 

12000 rpm a la misma temperatura (22 ± 2ºC) durante 10 minutos y se ha filtrado el 

líquido sobrenadante mediante filtros de fibra de vidrio de 0.2 μm de tamaño de 

malla, analizando posteriormente la concentración del plaguicida en disolución. Las 

muestras que no pudieron ser medidas instántaneamente se almacenaron refrigeradas 

entre 2-4 ºC en recipientes de vidrio ambar con tapa esmerilada, hasta el momento de 

su análisis, que se realizó lo antes posible con el fin de evitar pérdidas de plaguicida 

por procesos tales como volatilización, degradación, etc. 

Asimismo, han sido realizados estudios previos en los que se ha determinado 

la adsorción de los plaguicidas sobre los materiales usados en los diferentes ensayos 

para aseverar que no quedaran retenidos sobre éstos. 

La determinación de la concentración de cada plaguicida ha sido realizada 

por espectroscopia UV/VIS ó HPLC como se describe en el apartado IV.2, mediante 

la obtención de una curva de calibrado para cada plaguicida con al menos cuatro 

concentraciones distintas para cada plaguicida, dentro del rango a determinar.   

La cantidad de plaguicida adsorbido se ha analizado de forma indirecta a 

partir de la concentración inicial (Ci) y final (Ce, o de equilibrio) del adsorbato en 

disolución (Green R.E. et al., 1980; Rao y Davidson, 1980 Browman y Sans, 1985): 

 

𝑐𝑠 =
𝐶𝑖−𝐶𝑒

𝑚
× 𝑉 

 

Ecuación IV. 3 
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Tabla IV. 2. Relaciones sólido/disolución 

empleadas, para cada plaguicida, en el estudio 

de la influencia del pH y tiempo de adsorción. 

donde Cs es la cantidad de plagucida adsorbido por la hidrotalcita (μmol/g), Ce es la 

concentración de plaguicida en disolución (μmol/l), Ci es la concentración inicial de 

plaguicida (μmol/l), m la masa de hidrotalcita (g) y V el volumen de la disolución (l). 

Uno de los problemas que conlleva el uso de la espectrometría de UV-VIS es 

la posible interferencia causada por la absorción de radiación UV/VIS ligada al 

propio adsorbente. En este sentido, para las experiencias donde se aplicó esta 

metodología se realizó un “ensayo en blanco” donde el adsorbente se puso en 

contacto con una disolución carente de adsorbato. También es interesante controlar 

las posibles pérdidas de adsorbato que se puedan producir por volatilización, 

degradación o adsorción de estos compuestos en los tubos, realizando otro “ensayo 

en blanco” con disoluciones de contaminates sin hidrotalcita. Las absorbancias 

medidas a partir de estos ensayos, que en general fueron pequeñas, fueron restadas a 

las obtenidas en las experiencias con el plaguicida. Estos ensayos se han realizado 

paralelamente a las experiencias de adsorción del plaguicida en las mismas 

condiciones que éstas, y todos los ensayos se han llevado a cabo por duplicado.  

Se realizaron ensayos para evaluar los distintos factores que influyen en la 

adsorción: 

 

IV.3.1. Influencia del pH del medio 

Dada la naturaleza de los adsorbentes y de los adsorbatos utilizados, uno de 

los factores que pueden influir en la adsorción del contaminante en la hidrotalcita es 

el pH del medio, por lo que se realizó un estudio previo para evaluar la influencia del 

pH en la adsorción. Para ello se han puesto en contacto cantidades adecuadas de 

sólido y disolución (Tabla IV. 2) a las 

que previamente se ha ajustado el pH a 

distintos valores. Después de 24 h de 

agitación a 52 rpm, se centrifuga, se 

filtra el sobrenadante y se determinan 

las cantidades de plaguicida adsorbido. 

La temperatura de trabajo se ha 

mantenido en torno a los 22±2ºC Los 

resultados obtenidos en estas pruebas 

son empleados para los estudios de 

Plaguicida 
Relación 

sólido/disolución 
(mg/mL) 

MCPA 10 / 8 

Carbetamida 25 / 20 

Metamitrona 25 / 20 

Terbutilazina 20 / 8 
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adsorción posteriores, escogiendo el valor de pH inicial de la disolución en el que la 

adsorción del plaguicida está más favorecida. 

 

IV.3.2. Influencia del tiempo de agitación 

La adsorción de una molécula específica depende de la capacidad de 

adsorción en el equilibrio del adsorbente (basado en un tiempo de contacto 

“infinito”), pero igualmente de la cinética de adsorción. En otras palabras, de la 

velocidad a la que la molécula pasa de la fase líquida a la sólida, encontrándose 

implicadas varias etapas y diversos procesos de transporte por difusión externa (a 

través de la película líquida) e interna (superficial o porosa). 

Consecuentemente, el tiempo en el que se alcanza el equilibrio entre la 

cantidad de pesticida adsorbido en la hidrotalcita y la cantidad en disolución puede 

variar para los distintos sistemas adsorbente – adsorbato. Este hecho es interesante 

para sugerir o confirmar ciertos aspectos del mecanismo de adsorción. Por ello se 

realiza el estudio de la cinética de adsorción. Dicha cinética se lleva a cabo variando 

el tiempo de contacto del soluto y el adsorbente entre 0.5 y 72 horas, generalmente, o 

hasta alcanzar el plateau aparente de la curva cinética. Es en este momento cuando se 

dice que se ha alcanzado el equilibrio de adsorción. El estudio se ha llevado a cabo al 

pH óptimo de adsorción estudiado previamente como se ha indicado en el apartado 

anterior. 

 

IV.3.3. Influencia de la concentración: Isotermas 

Para describir el proceso de adsorción de los plaguicidas sobre los 

adsorbentes estudiados en este trabajo (hidrotalcitas inorgánicas y 

organohidrotalcitas), se han obtenido isotermas haciendo interaccionar cantidades 

adecuadas de los distintos sistemas adsorbato-adsorbente seleccionados según las 

condiciones óptimas de adsorción obtenidas previamente a partir de las experiencias 

anteriores (relación sólido-disolución, pH y tiempo de contacto). El tiempo de 

contacto seleccionado es aquel para el que la cantidad adsorbida de soluto está en 

equilibrio con su concentración en disolución (premisa en una isoterma de 

adsorción), previamente determinado en la cinética. Es por ello que la concentración 

final recibe el nombre de Ce (concentración de equilibrio). 
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IV.3.3.1. Isotermas de adsorción 

Las isotermas de adsorción a 22 ± 2ºC han sido obtenidas utilizando una 

serie simultánea de 7 a 10 duplicados de sólido que se ha hecho interaccionar con 

diferentes disoluciones acuosas del plaguicida, a diferentes concentraciónes iniciales, 

que se encuentran limitadas por la solubilidad del compuesto en agua y que se 

resumen en la Tabla IV. 3. 

 

Tabla IV. 3. - Solubilidad de los plaguicidas en agua (25 ºC) y rango de concentraciones para las 

isotermas de adsorción 

Pesticida Solubilidad en agua (µM) Rango de Ci (µM) 

Carbetamida 14800 250 – 11000 

Metamitrona 8700 50 – 8400 

Terbutilazina 40 0.4 – 26 

MCPA >50000* 50 – 6000 

* A pH=7 y 25ºC (Cardoso y Valim, 2006). 

 

Conforme a los estudios cinéticos, descritos en el apartado IV.3.2, una vez 

añadido el plaguicida, la suspensión ha sido mantenida en agitación por un periodo 

determinado para asegurar el equilibrio en la adsorción entre la fase disuelta y la 

adsorbida  

Todos los puntos se obtuvieron como mínimo por duplicado y a partir de las 

diferencias obtenidas entre Ci y Ce, atribuidas íntegramente a procesos de adsorción, 

se determinan las correspondientes isotermas de adsorción representando la cantidad 

de soluto adsorbida en la hidrotalcita (Cs) frente a la cantidad de soluto en disolución 

tras alcanzarse el equilibrio (Ce), para las distintas concentraciones iniciales. 

 

IV.3.3.2. Isotermas de desorción 

Las isotermas de desorción se han obtenido mediante la técnica de diluciones 

sucesivas, después de la adsorción (Green et al., 1980; Rao y Davidson, 1980; 

Bowman y Sans, 1985). Tras la adsorción, la mitad del sobrenadante es sustituida por 

la misma cantidad de agua y las muestras se vuelven a agitar a 52 rpm a 22 ± 2ºC, 
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durante el tiempo seleccionado. Este proceso se repite varias veces, determinando la 

cantidad de soluto en la disolución de equilibrio, tras cada etapa de desorción. A 

continuación, se representan gráficamente las cantidades de soluto adsorbidas (Cs) 

frente a las concentraciones de equilibrio (Ce). 

 

La ecuación utilizada en los cálculos es la siguiente: 

 

𝐶𝑠𝑖 =  
 𝐶𝑠𝑖−1×𝑃 − 𝐶𝑒 𝑖−

𝐶𝑒𝑖−1
2

 ×𝑉

𝑃
 

 

donde Csi es la cantidad de pesticida adsorbido por gramo de adsorbente en el paso i 

(mol / g), P es la masa de adsorbente (g), Cei la concentración de pesticida en 

disolución en el equilibrio en la etapa i (mol / l) y V el volumen total (l). El 

subíndice “i” hace referencia a la etapa de dilución. 

El porcentaje de desorción se calcula mediante la siguiente ecuación: 

 

𝐷𝑒𝑠𝑜𝑟𝑐𝑖ó𝑛𝑖   % =  
 𝐶𝑒𝑖−

𝐶𝑒𝑖−1
2

 ×𝑉

𝐶𝑠𝑖−1×𝑃
 × 100 

 

IV.3.3.3. Modelado de las isotermas de adsorción 

Para el modelado de las isotermas de adsorción, se ha representado la 

cantidad de plaguicida adsorbido por unidad de masa de adsorbente (Cs), frente a la 

concentración de soluto en la disolución de equilibrio (Ce). El modelado de las 

isotermas de adsorción para la descripción cuantitativa del proceso se ha realizado a 

partir del ajuste matemático de las isotermas a la ecuación logarítmica de Freundlich 

(Ecuación IV. 6): 

 

log𝐶𝑠 = log𝐾𝑓 +  𝑛𝑓 log𝐶𝑒 

Ecuación IV. 4 

Ecuación IV. 5 

Ecuación IV. 6 
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donde Cs es la cantidad de soluto adsorbida a la concentración de equilibrio Ce, y Kf 

y Nf, son los parámetros de adsorción de Freundlich, que pueden calcularse a partir 

del ajuste lineal del log Cs frente al log Ce. Las unidades del coeficiente Kf dependen 

no sólo de las unidades en las que se expresen Cs y Ce, sino también del valor 

absoluto del parámetro Nf. Así por ejemplo, si Cs se expresa en μmol/g y Ce en 

μmol/l, las unidades de Kf serían μmol
1-Nf 

g
-1

 l
Nf

. 

En los casos en los que la adsorción se evaluó para una sola concentración 

inicial, se calcluló un coeficiente de distribución Kd para dicha concentración según 

la ecuación Ecuación IV. 7. 

 

𝐾𝑑 =  
𝐶𝑠

𝐶𝑒
 

 

IV.3.4. Influencia del tipo de disolvente en la desorción 

Uno de los factores que podría afectar a la desorción es el tipo de disolvente 

utilizado. Al trabajar con compuestos hidrófobos, la desorción puede variar 

dependiendo de la naturaleza del disolvente, en particular dependiendo de si es agua 

u otro de naturaleza orgánica. En este trabajo se ha realizado un estudio comparativo 

con metamitrona y carbetamida, en el que se usaron para la desorción dos disolventes 

de naturaleza distinta: agua destilada, utilizada también para la isoterma de 

desorción, y etanol. 

El procedimiento seguido se puede dividir en dos etapas bien diferenciadas: 

a) etapa de adsorción y b) etapa de desorción. 

En la etapa de adsorción se carga la hidrotalcita con pesticida, para lo que se 

ha puesto en contacto el adsorbente con una disolución acuosa de plaguicida. El pH 

de la disolución es el que se ha determinado como más idóneo para cada caso. La 

suspensión se ha agitado a 52 rpm hasta alcanzar el equilibrio de adsorción. 

Transcurrido ese tiempo se centrifuga y se filtra el sólido. Se determina la 

concentración del soluto en el equilibrio (Ce) para obtener la cantidad de plaguicida 

adsorbido (Cs) y se deja secar el sólido en la estufa a 60ºC. 

Ecuación IV. 7 
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Una vez obtenida la hidrotalcita cargada con una cantidad de plaguicida 

conocida se realiza la etapa de desorción. Se ponen en contacto 50 mg de la 

hidrotalcita cargada, con 5 ml de una disolución de etanol/agua a concentraciones 

0%, 50% y 100%. Se mantiene agitando durante 2 h a 52 rpm, se centrífuga y se 

filtra el eluyente. A continuación, se toman 3 ml del mismo y se dejan evaporar en 

estufa a 60ºC para eliminar el disolvente orgánico. Finalmente, se disuelve el 

plaguicida en agua destilada y se calcula su concentración mediante espectroscopia 

de UV-VIS.  

La razón por la que se evapora el eluyente es que en espectroscopía de 

UV/VIS, el etanol causa interferencias a la longitud de onda donde absorben los 

plaguicidas estudiados, además de que la absorbancia de la molécula de este 

disolvente es muy elevada, saturando el detector de UV-VIS en el rango de 

concentraciones estudiadas. 

 

IV.3.5. Estudio de reciclabilidad 

El estudio de reciclabilidad consiste en repetir los procesos de adsorción y 

desorción descritos en el apartado anterior con las mismas condiciones 

experimentales durante varias etapas. El objetivo de estos estudios es evaluar la 

viabilidad de los materiales como posibles adsorbentes para ciclos sucesivos de 

descontaminación. 

 

Condiciones de la etapa de adsorción: 

Se ha hecho interaccionar un volumen conocido de una disolución de 

concentración 1 mM de plaguicida con una determinada cantidad de adsorbente, al 

pH seleccionado para cada caso. La suspensión se ha agitado durante 24 h a 52 rpm 

hasta alcanzar el equilibrio de adsorción. Se ha centrifugado y se ha filtrado la 

disolución resultante mediante filtros de fibra de vidrio de 0.2 µm para medir la 

cantidad de pesticida adsorbido por espectroscopia UV-VIS. El sólido se ha dejado 

secar a 60ºC en la estufa y se ha recuperado para la etapa de desorción. 
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Condiciones de la etapa de desorción: 

Se prepara una suspensión con 50 mg del complejo formado por la 

hidrotalcita y el plaguicida, obtenido a partir de la etapa de adsorción previa, y 5 mL 

de etanol absoluto, se mantiene agitando durante 2 h a 52 rpm, se centrifuga y se 

filtra la disolución. Para medir la cantidad de pesticida desorbido se procede como en 

el apartado IV.2.4. El sólido se deja secar a 60ºC para su reutilización en un nuevo 

ciclo de adsorción-desorción. 

 Todas las experiencias realizadas se han llevado a cabo, como mínimo, por 

duplicado y las cantidades utilizadas en cada etapa fueron siempre las mismas para 

asegurar la reproducibilidad de la experiencia. 

 

 

  



IV. MÉTODOS 

125 

IV.4. EVALUACIÓN DE LAS HIDROTALCITAS COMO 

SOPORTES PARA FORMULACIONES DE LIBERACIÓN 

CONTROLADA DE LOS PLAGUICIDAS 

 

Tras analizar la viabilidad de las hidrotalcitas como adsorbentes de los 

plaguicidas estudiados, se han escogido aquellas que han destacado por sus 

propiedades adsorbentes para cada plaguicida, con objeto de estudiar la posibilidad 

de usarlas como soportes para la preparación de formulaciones de liberación lenta de 

carbetamida, metamitrona, terbutilazina y MCPA. Para ello se han preparado 

diversos tipos de complejos entre los plaguicidas y las hidrotalcitas seleccionadas y 

se han diseñado experiencias para estudiar la velocidad de liberación en agua, la 

lixiviación en columnas de suelo y la bioeficacia de las formulaciones preparadas, 

comparando con el comportamiento de las formas comerciales o libres de los 

plaguicidas (sin soportar). 

 

IV.4.1. Formulaciones hidrotalcita – plaguicida. 

Se han preparado distintos tipos de complejos hidrotalcita-plaguicida 

atendiendo, en primer lugar, a las propiedades físico-químicas del plaguicida, como 

la carga (neutra o aniónica) y la solubilidad, que limitan el tipo de formulación que 

puede ser preparada, y en segundo lugar, a los parámetros de interés de estudio que 

pueden influir en la velocidad de liberación. 

Para la preparación de los complejos se llevaron a cabo dos metodologías 

diferentes: 

 

Por adsorción en medio acuoso 

Se hace interaccionar una cantidad de adsorbente con una disolución del 

plaguicida empleando condiciones óptimas obtenidas a partir de los resultados de las 

isotermas de adsorción para cada caso.  

Para los complejos preparados por esta metodología el contenido en 

plaguicida ha sido próxima al 3 % para los complejos con carbetamida y del 3-4.5 % 
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para la metamitrona. En el caso del MCPA, la adsorción ha tenido lugar por dos 

mecanismos bien diferenciados: (a) por intercambio iónico entre el MCPA aniónico 

y el Cl
-
 interlaminar de la hidrotalcita, dando un contenido de plaguicida próximo al 

1% y (b) por reconstrucción de la estructura laminar a partir de la HT500 y en 

presencia del MCPA en su forma aniónica. En este caso se ha estudiado 

paralelamente la influencia del diferente contenido en ingrediente activo del 

complejo, obteniendo dos complejos con aproximadamente el 11 y el 17 % de 

ingrediente activo respectivamente (Tabla IV. 4) 

 

Tabla IV. 4. – Resumen de las características de los complejos hidrotalcita – plaguicida. 

P
la

g
u

ic
id

a
 

HDL como 
soporte 

Tipo de 
complejo 

Contenido 
del 

complejo 
(% en peso) 

Tipo de 
secado 

Disolvente 
usado en la 
interacción 

Nomenclatura 
de la 

formulación 

C
a
rb

e
ta

m
id

a
 

HTDDS 
Adsorción en 

agua 
2.6 Liofilizado Agua HTDDSA/L-Car 

HTDDS 
Adsorción en 

agua 
2.6 Estufa (60º) Agua HTDDSA/E-Car 

M
e

ta
m

it
ro

n
a
 HTDDS 

Adsorción en 
agua 

4.5 Estufa (60º) Agua HTDDSA-Met 

HTDDS Mezcla física 4 Tª ambiente Agua HTDDSM/H-Met 

HTSEB 
Adsorción en 

agua 
3 Estufa (60º) Agua HTSEBA- Met 

HTSEB Mezcla física 4 Tª ambiente Agua HTSEBM/H- Met 

T
e

rb
u

ti
la

z
in

a
 

HTDDS Mezcla física 3 Tª ambiente Agua HTDDSM/H- Ter 

HTDDS Mezcla física 3 Tª ambiente Acetona HTDDSM/Ac-Ter 

HTDDS Mezcla física 3 Tª ambiente Metanol HTDDSM/Me-Ter 

HTSEB Mezcla física 3 Tª ambiente Agua HTSEBM/H-Ter 

HTSEB Mezcla física 3 Tª ambiente Acetona HTSEBM/Ac-Ter 

HTSEB Mezcla física 3 Tª ambiente Metanol HTSEBM/Me-Ter 

M
C

P
A

 

HDLCl – A 
Adsorción en 

agua 
1.4 Estufa (60º) Agua HDLClAA-MCPA 

HDLCl – F 
Adsorción en 

agua 
0.8 Estufa (60º) Agua HDLClFA-MCPA 

HT500 
Adsorción en 

agua 
11 Estufa (60º) Agua HT500A/1.5-MCPA 

HT500 
Adsorción en 

agua 
16.2 Estufa (60º) Agua HT500A/5-MCPA 
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Por mezcla física, seguida de adición de disolvente 

Se pone en contacto una mezcla del adsorbente y el plaguicida en estado 

sólido y se aplica una pequeña cantidad de disolvente (2 ml por gramo de complejo), 

homogeneizando bien la muestra. A continuación se deja evaporar al aire y se muele 

el sólido con un mortero de ágata. 

 

IV.4.2. Cinética de liberación en agua 

La liberación de los plaguicidas desde los complejos preparados usando 

hidrotalcitas como soportes ha sido comparada con la liberación del mismo 

plaguicida a partir de una formulación comercial estándar o en su forma libre usada 

como referencia. Para ello se han añadido las mismas cantidades de plaguicida en su 

formulación comercial o libre y en su formulación hidrotalcita – plaguicida a 250 mL 

de agua en botellas de vidrio ámbar y por duplicado. La cantidad de pesticida 

añadido ha sido de aproximadamente 0.5 mg de plaguicida (0.50 mg para 

carbetamida, 0.60 mg para metamitrona y 0.54 mg terbutilazina). En el caso del 

MCPA, se ha optado por añadir 20 mg de cada complejo y referenciar los resultados 

al 100% del total potencialmente liberable. La toma de muestras se ha llevado a cabo 

desde los 10 minutos hasta una semana, dependiendo del caso, agitando 

manualmente las botellas para homogeneizar la concentración del plaguicida en toda 

la disolución y, posteriormente, dejándolas decantar durante 10 minutos. 

Seguidamente se ha tomado una alícuota del sobrenadante (3 ml), se ha filtrado y se 

ha analizado por HPLC. 

 

IV.4.3. Estudio de la lixiviación del plaguicida en columnas 

de suelo 

El uso de columnas de suelo es una de las metodologías más rápidas y 

sencillas para evaluar la movilidad de plaguicidas de forma comparativa y en 

condiciones controladas. 
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Figura IV. 2. Esquema de la columna de 

suelo utilizada en los estudios de 

lixiviación 

IV.4.3.1 Dispositivo experimental para la lixiviación: columnas de suelo 

Para estudiar la movilidad en suelos se utilizaron columnas de vidrio de 30 

cm de longitud y 3.1 cm de diámetro interno. La Figura IV. 2 muestra un esquema 

del dispositivo diseñado para los estudios de lixiviación. 

En la parte inferior de la columna 

se ha dispuesto una capa de lana de vidrio 

y encima de ella se coloca arena de mar 

lavada de grano grueso (10 g), con el fin 

de evitar el posible arrastre de partículas 

de suelo a los lixiviados. Seguidamente, 

se empaqueta el suelo y en la parte 

superior del mismo se adiciona una nueva 

capa de 10 g arena. Las columnas de 

vidrio han sido empaquetadas 

manualmente y de forma gradual (para 

evitar posibles flujos preferenciales por la 

formación de canales o macroporos), 

hasta adicionar la cantidad de suelo 

suficiente para alcanzar 20 cm de altura, 

aproximadamente 170 g de suelo, por lo 

que la densidad aparente se ha estimado 

en 1.20 g/cm
3
. Los lixiviados han sido recogidos mediante botellas de vidrio de 30 

ml. Todas las experiencias se hicieron por triplicado. 

En algunos casos y dependiendo de la movilidad del plaguicida, estas 

experiencias pueden llegar a durar varias semanas. En el caso de la metamitrona ha 

sido necesario recubrir tanto las columnas como las botellas donde han sido 

recogidos los lixiviados con papel de aluminio para limitar el paso de la luz que 

reduciría la vida media de este plaguicida, debido a su elevada descomposición 

fotoquímica en solución acuosa. 

 

IV.4.3.2. Aplicación de las formulaciones 

Previamente a la aplicación de las formulaciones de los plaguicidas, se han 

saturado las columnas con 90 ml de agua destilada y se ha dejado trascurrir 24 horas 
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hasta el total drenaje del excedente de agua. El volumen de agua lixiviada fue 

recogido para calcular el volumen de poro de cada columna por diferencia entre el 

volumen aplicado y el percolado. 

A continuación han sido aplicados los plaguicidas sobre la parte superior de 

la columna en sus diferentes formulaciones y se ha dejado transcurrir 24 h antes de 

empezar a añadirle 15 ml de agua destilada diariamente y hasta el final de la 

experiencia (cuando se dejó de detectar plaguicida en los lixiviados). Los lixiviados 

han sido almacenados entre 2-4 ºC hasta el momento de ser filtrados y analizados por 

HPLC. Los datos obtenidos han sido representados mediante curvas relativas o 

acumulativas de elución, representando las concentraciones diarias en los lixiviados 

o cantidades acumuladas lixiviadas frente al número de volúmenes de poro de agua 

aplicado.  

Se seleccionaron aquellos complejos hidrotalcita – plaguicida que resultaron 

tener mejores resultados en la cinética de liberación. Las cantidades aplicadas y las 

condiciones utilizadas para cada plaguicida se encuentran recogidas en la Tabla IV. 

5. 
 

Tabla IV. 5. - Condiciones utilizadas en las columnas de lixiviación para cada plaguicida 

Plaguicida 
Dosis de plaguicida Formulación del 

plaguicida 

Cantidad aplicada de cada 
formulación para cada 

columna 
(kg/ha) (mg) 

Carbetamida 2 0.15 

Referencia 3.3 ml (disolución 0.2 mM) 

HTDDSL – Car 5.8 mg 

HTDDSE – Car 5.8 mg 

Metamitrona 4 0.28 

Referencia 1.4 ml (disolución 1 mM) 

HTDDSA – Met 6.28 mg 

HTDDSM – Met 7.1 mg 

HTSEBA – Met 9.43 mg 

HTSEBM – Met 7.1 mg 

Terbutilazina 2 0.15 

Comercial 3 ml (disolución 0.25 mM) 

HTDDSAc – Ter 5 mg 

HTSEBMe – Ter 5 mg 

MCPA 2.25 0.16 

Comercial 2.9 ml (disolución 0.27 mM) 

HTClA – MCPA 11.4 mg 

HDLClF – MCPA 19.9 mg 

HT5001.5 – MCPA 1.45 mg 

HT5005 - MCPA 1 mg 
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IV.4.3.3. Extracción de los plaguicidas de las columnas de suelo 

Tras finalizar las experiencias de lixiviación, se ha procedido a la extracción 

de las muestras de suelo para determinar el contenido de plaguicida retenido en el 

mismo suelo. Para sacar el suelo se ha empleado helio presurizado y se ha divido la 

columna en cuatro secciones iguales de suelo teniendo en cuenta la longitud de la 

columna (0-5, 5-10, 10-15 y 15-20 cm) más otra parte correspondiente a la arena 

superior de la columna donde es probable que queden restos de la formulación 

añadida. Seguidamente, las diferentes secciones de suelo fueron extraídas con 100 

mL de MeOH para el caso de carbetamida, metamitrona y terbutilazina. En el caso 

del MCPA se utilizó como extractante la misma mezcla usada como fase móvil para 

su análisis por HPLC (60 % de metanol, 40 % de una disolución de H3PO4 diluido a 

pH 2). La suspensión se agita durante 24 horas, se centrifuga y se filtra para su 

análisis por HPLC. 

 

IV.4.4. Estudios de eficacia biológica 

El estudio de la eficacia biológica de las distintas formulaciones hidrotalcita-

herbicida se ha llevado a cabo mediante bioensayos con plantas de berro (Lepidium 

sativum). Se trata de una planta dicotiledónea, herbácea, anual y de hoja ancha, 

elegida por su sensibilidad a la contaminación y por su rápida germinación. 

Para los bioensayos se han utilizado macetas de plástico con una superficie 

de 31 cm
2
, a las que se les ha añadido una capa de lana de vidrio en la base, seguida 

de 20 g de arena de mar lavada de grano grueso, para evitar el drenaje de las 

partículas de suelo. Seguidamente, se ha añadido 120 g de suelo previamente secado 

al aire. Una vez preparada la maceta, se ha acondicionado saturándola con agua y, 

tras 24 horas de haberlas saturado, se han sembrado 12 semillas de berro en cada 

maceta distribuyéndolas homogéneamente. Finalmente, se han añadido 3 g de suelo 

más sobre las semillas para favorecer su germinación. 

A continuación, se añadió el herbicida en su formulación comercial o de 

referencia y en forma de complejo hidrotalcita – plaguicida, en todos los casos por 

duplicado. El herbicida se aplicó en la parte superficial de las macetas, en una 

cantidad aproximada a la dosis de campo. En el caso de carbetamida y terbutilazina, 

se ha utilizado una dosis de aplicación de 2 kg/ha que equivale a 0.63 mg del 
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plaguicida bien en forma de los diferentes complejos, o bien en su forma libre. Para 

carbetamida, la forma libre consistió en una disolución acuosa del herbicida, 

mientras que para la terbutilazina se empleó una formulación comercial. Para el caso 

de la metamitrona se ha utilizado una dosis de aplicación de 4 kg/ha, lo que equivale 

a 1.2 mg del herbicida en su formulación libre, como disolución acuosa del herbicida, 

o soportado sobre los HDLs. Finalmente, para el MCPA se ha empleado una dosis de 

aplicación de 2.25 kg/ha, que equivale a 0.7 mg del herbicida soportado sobre los 

HDLs o en estado libre, empleando una formulación comercial. 

La eficacia biológica se ha determinado durante 2 semanas tras la 

siembra/aplicación del herbicida mediante un control visual del crecimiento y 

determinando el peso de las plantas de berro (biomasa) al final del experimento. 
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V.1. CARACTERIZACIÓN DE LOS ADSORBENTES 

 

Puesto que el objetivo principal de esta tesis abarca la evaluación de 

diferentes compuestos tipo hidrotalcita modificados orgánicamente y sin modificar, 

previamente sintetizados en el laboratorio, para la adsorción de pesticidas y posterior 

uso como soportes de los mismos para su liberación controlada en suelos. Resulta 

necesario conocer la estructura de los materiales empleados, ya que de ésta van a 

derivar las propiedades físico-químicas del compuesto, así como sus propiedades 

adsorbentes. 

Los materiales utilizados como adsorbentes fueron: HTCO3, HDLCl-A, 

HDLCl-F,  HDLCl-AF, HDLCl-AFL, HTDDS, HTDDS50, HTSEB y HT500, cuyas 

síntesis se encuentran descritas en el apartado III.1.1. En todos los casos, los 

adsorbentes tipo hidrotalcita están constituidos por láminas de hidróxidos con 

cationes Mg
2+

 y Al
3+

 y/o Fe
3+

, con diferente composición en lo que se refiere al anión 

interlaminar. 

Según lo mencionado, las características de los materiales empleados como 

adsorbentes en este trabajo podrían ser determinadas aproximadamente a partir de las 

condiciones empleadas en la síntesis de los compuestos. Siguiendo este argumento, 

en la Tabla V. 1 se recogen la fórmula teórica y capacidad de intercambio aniónica 

(CIA) esperada para cada adsorbente. 

La presente sección está enfocada al estudio pormenorizado de algunas de 

las características físico-químicas más relevantes de los adsorbentes empleados en 

esta memoria, mediante técnicas tradicionalmente empleadas para la caracterización 

de materiales sólidos: análisis químico elemental, difracción de rayos X, 

espectroscopía de FT-IR, análisis termogravimétrico y superficie específica. La 

información obtenida servirá de apoyo para entender muchos de los procesos que 

serán desarrollados de manera detallada en capítulos posteriores de esta memoria. 
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Tabla V. 1. Fórmulas teóricas y capacidad de intercambio aniónico (CIAt) de los compuestos 

preparados. 

MUESTRA Fórmula teórica CIAt* 

HTCO3 Mg3Al(OH)8(CO3)0.5 · x H2O 2.97 

HDLCl-A Mg3Al(OH)8Cl · x H2O 2.92 

HDLCl-F Mg3Fe(OH)8 Cl · x H2O 2.70 

HDLCl-AF Mg3Al0.5Fe0.5(OH)8Cl · x H2O 2.81 

HDLCl-AFL Mg3Al0.5Fe0.5(OH)8Cl · x H2O 2.81 

HTDDS Mg3Al(OH)8(DDS) ·x H2O
 

1.75 

HTDDS50 Mg8Al(OH)8(DDS)0.5A0.5 · x H2O ** 2.20 

HTSEB Mg3Al(OH)8 (SEB)0.5 · x H2O 1.97 

HT500 Mg6Al2O9 5.85 

* CIAt: Capacidad de intercambio aniónico teórica (molc kg
-1
), donde molc se refiere a los moles de 

carga del anión intercambiado. Se ha supuesto un contenido en agua de 4 moles por mol de 
compuesto. 

** “A” es el anión que compensaría el resto de carga de la hidrotalcita (se ha considerado como 
carbonato para el cálculo de la CIAt). 

 

V.1.1 Análisis químico elemental 

El análisis mediante espectrometría de absorción atómica (AAS), 

espectrometría de masas con fuente de plasma de acoplamiento inductivo (ICP-MS) 

y análisis elemental por combustión de C, N y S, de los compuestos sintetizados, 

apoyado por el análisis termogravimétrico (TGA), ha permitido determinar la 

composición química de cada hidrotalcita. En la Tabla V. 2 se han incluido los 

resultados del análisis químico elemental, realizado sobre las muestras de hidrotalcita 

y expresado como porcentaje en peso, así como las relaciones atómicas más 

relevantes. Los valores correspondientes a la muestra HT500 no se han incluido ya 

que su composición se derivó de la hidrotalcita de partida HDLCl-A. 

Teniendo en cuenta la fórmula general del compuesto [M
II

1-x M
III

x (OH)2]
x+

 

[A
n-

]x/n·yH2O, la relación atómica entre los dos metales vendrá dada por la siguiente 

expresión: 

 



V. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

137 

𝑀𝐼𝐼 𝑀𝐼𝐼𝐼 = (1 − 𝑥)/𝑥 

 

De este modo, conociendo el valor de la relación M
II
/M

III
 podemos obtener el 

parámetro x de la fórmula de los HDL. A partir de los datos experimentales se ha 

observado que, en todos los casos, el valor de x del sólido final se aproxima al valor 

de la relación de los metales en la disolución de síntesis (𝑥 = 0.25), de lo que se 

deduce que los metales precipitaron completamente. Además, en el caso de las 

hidrotalcitas que contienen hierro en su estructura, éstas presentaron un color 

amarillo pálido, lo que es indicativo de la ausencia de fases de óxido/hidróxido de 

hierro en las muestras (Meng et al., 2004). 

 

Tabla V. 2. Resultados del análisis químico de los adsorbentes tipo hidrotalcita. 

Muestra 
Peso (%)  Relaciones atómicas 

Mg Al Fe C N S  x 𝑨𝒍
𝑭𝒆  𝑺

𝑴𝑰𝑰𝒍𝒂 𝑯𝑻𝟓′    𝑪
𝑴𝑰𝑰𝑰  𝑵

𝑴𝑰𝑰𝑰  

HTCO3 23.8 8.8 nd 2.3 < 0.05 nd  0.25 - - 0.60 - 

HDLCl-A 23.4 8.3 nd 0.25 < 0.05 nd  0.24 - - 0.07 - 

HDLCl-F 21.8 nd 14.6 0.40 < 0.05 nd  0.22 - - 0.13 - 

HDLCl-AF 21.7 3.8 7.7 0.39 < 0.05 nd  0.24 1.02 - 0.12 - 

HDLCl-AFL 21.7 3.8 7.7 0.37 < 0.05 nd  0.24 1.02 - 0.11 - 

HTDDS 10.8 4.0 nd 29.6 < 0.05 6.1  0.25 - 1.28 16.70 - 

HTDDS50 15.4 6.0 nd 17.1 0.82 3.5  0.26 - 0.49 6.40 0.06 

HTSEB 20.2 7.0 nd 12.7 0.54 nd  0.24 - - 4.08 0.04 

* nd: no determinado 
** M

III
: catión trivalente para cada caso (Al y/o Fe) 

 

Asimismo, el valor de x indica la carga laminar originada por la 

incorporación del catión trivalente en la lámina de brucita (en nuestro caso Al ó Fe) y 

que debe ser compensada por el anión correspondiente en el espacio interlaminar. La 

cantidad de anión intercalado ha sido deducida para cada caso a partir de las 

fracciones molares S/MIII, C/MIII y N/MIII, siendo MIII el catión o los cationes 

trivalentes, según corresponda. 

En el caso de la HTCO3, cada Al
3+

 introducido en la estructura genera una 

carga positiva en exceso en la lámina, por lo que la relación teórica C/Al debe ser 

igual a 0.5. Sin embargo, los datos experimentales muestran que existe un 20% de 

Ecuación V. 1 
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exceso de CO3
2-
, que estará adsorbido en la superficie externa, probablemente debido 

a la alta afinidad de este anión por la lámina (Miyata, 1983). 

En cuanto a los adsorbentes con cloruro en la interlámina, es destacable que 

los valores de la relación atómica Al/Fe, para el caso de las hidrotalcitas HDLCl-AF 

y HDLCl-AFL, ha sido prácticamente igual a la unidad tanto en la disolución de 

partida como en el sólido final, lo que indica que los dos metales trivalentes han 

precipitado simultáneamente. El contenido de cloruro
 
no se ha medido directamente, 

sino que ha sido deducido a partir del contenido en carbono de las muestras 

(considerando carbonato como anión interlaminar complementario). Como 

consecuencia, se ha estimado un contenido aproximado en cloruro del 86% de la 

capacidad de intercambio aniónico (CIA) para el caso del adsorbente HDLCl-A y de 

al menos el 75% para HDLCl-F, HDLCl-AF y HDLCl-AFL, ya que no se ha podido 

evitar la presencia de una pequeña cantidad de anión carbonato debido al pH al que 

se ha realizado la síntesis. 

Por otra parte, la relación S/Al da una medida del anión orgánico intercalado 

por unidad de carga en las hidrotalcitas con DDS. El valor teórico debe de ser 1 para 

la HTDDS y 0.5 para HTDDS50, ya que el ión de DDS contiene sólo una carga 

negativa que compensaría la carga positiva generada por cada ión de Al
3+

 de la 

estructura laminar. Consecuentemente, para la HTDDS se observa un exceso de 

anión de aproximadamente un 30% que se ha explicado por la intercalación y/o 

adsorción en la superficie externa del surfactante adicional mediante interacciones 

hidrofóbicas con los grupos alquílicos del DDS intercambiado (You et al., 2002a). La 

alta afinidad del DDS por la superficie del LDH ha sido corroborado mediante el 

estudio del efecto de la intercalación de dodecilsulfato en las propiedades 

superficiales de la muestra HDLCL-A. A partir de la movilidad electroforética de la 

partícula coloidal, se pone de manifiesto como la intercalación del DDS revierte la 

carga positiva de la HDLCl-A, incluso en un porcentaje de intercalación menor del 

50% de la capacidad de cambio aniónica, y la partícula resultante muestra una carga 

negativa neta en todo el rango de pH estudiado (8 – 11.5), lo que está de acuerdo con 

el exceso de DDS encontrado en el análisis químico de la muestra HTDDS (el 

estudio detallado no ha sido incluido en esta memoria y se encuentra en fase de 

redacción para su publicación). Un comportamiento similar se ha descrito para la 

interacción de cationes orgánicos de elevado peso molecular, como el 

hexadeciltrimetilamonio (HDTMA), en filosilicatos del tipo de la montmorillonita 

(Jaynes, 1991). Por otro lado, Narine y Guy, (1981) encontraron que un amplio 
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número de cationes orgánicos, podían ser adsorbidos en exceso sobre la capacidad de 

intercambio catiónico por filosilicatos debido a la formación de agregados organo-

catiónicos en la superficie laminar. 

Siguiendo el mismo razonamiento, la relación S/Al obtenida en el adsorbente 

HTDDS50 está de acuerdo con la cantidad de DDS usado en la síntesis donde se 

utilizó el 50% de la cantidad de DDS necesaria para compensar la carga laminar 

total. El resto de la carga se compensa principalmente con la entrada de aniones 

carbonato, cuya intercalación es difícilmente evitable por la misma razón que se 

indicó en el caso de las hidrotalcitas con cloruro intercalado. En menor proporción se 

intercalan aniones nitrato (procedentes de las sales metálicas) y grupos hidroxilo 

presentes en las disoluciones de partida. 

La estimación de la cantidad de sebacato intercalado en el adsorbente 

HTSEB fue algo más compleja, debido a la dificultad que entraña la síntesis de la 

hidrotalcita en ausencia total de aniones afines a las láminas del hidróxido doble, 

como el carbonato, ya que no es posible diferenciar el carbono orgánico del 

inorgánico mediante las técnicas analíticas empleadas. Por lo tanto, se aproximó la 

cantidad de anión intercalado a partir de la relación C/Al, considerando los dos casos 

extremos en el que todo el carbono procediera de moléculas de ácido sebácico y la 

máxima cantidad de carbono que podría provenir de carbonato. De este modo se 

obtiene una aproximación de sebacato interlaminar del 60-75% de la cantidad de 

anión necesaria para compensar la carga laminar. El resto de carga laminar es 

compensada principalmente por aniones carbonato, nitrato e hidroxilo. 

Por último, se debe mencionar que la relación Mg/Al de la muestra HT500 

se puede derivar de la muestra HDLCl-A, a partir de la cual fue elaborada la HT500 

tras su calcinación a 500ºC durante tres horas y se corresponde con un valor de 3. 

 

V.1.2. Difracción de Rayos X 

Los diagramas de difracción de rayos X de las muestras que se han utilizado 

como adsorbentes, intercaladas con aniones orgánicos e inorgánicos (Figura V. 1), se 

corresponden con los de un compuesto laminar tipo hidrotalcita bien cristalizado 

(JCPDS, 1995). Presentan dos características generales típicas de este tipo de 

compuestos: a) picos intensos y estrechos a ángulos de 2θ bajos y b) picos 

asimétricos más anchos y de menor intensidad a ángulos de 2θ más altos.  
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En la Tabla V. 3 se resumen algunas de las propiedades cristalográficas de 

los sólidos sintetizados, tales como el parámetro a, que depende del tamaño del 

catión laminar (radio iónico) y del valor de x, y el parámetro c‟ que depende 

fundamentalmente del tamaño del anión intercalado, del grado de hidratación y del 

valor de x (Sato et al., 1986b; Cavani et al., 1991). Asumiendo que los compuestos 

presentan una simetría romboédrica tipo 3R (Bookin y Drits, 1993), los picos a bajos 

valores de 2θ han sido indexados como (003), (006) y (009), y a partir de su posición, 

Figura V. 1. Difractogramas de los HDL con a) aniones inorgánicos y b) aniones orgánicos 
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se han calculado los valores del parámetro c‟ como c‟=3d003. Los valores del 

parámetro a, que coinciden con la media de la distancia catión-catión de la lámina 

tipo brucita, han sido calculados a partir de la posición del pico asignado al plano 

(110) como a=2d110. Los restantes picos se ajustan al politipo 3R, correspondientes a 

las reflexiones (012), (015) y (018). Considerando un valor de espesor de la capa de 

brucita de 4.8 Å (Miyata, 1975; Kwon et al., 1988; Cavani et al., 1991) y el 

espaciado del plano (003) se calcula la distancia interlaminar entre capas (h (Å) = 

d003 – 4.8). 

 

Tabla V. 3. Parámetros cristalográficos de las hidrotalcitas para los planos (003) y (110) 

MUESTRA Fases 
2θ 

(003) 
d003 (Å) h (Å) c’ (Å) 

2θ 
(110) 

d110 (Å) a (Å) 

HTCO3 1 11.4 7.8 2.98 23.26 60.5 1.53 3.06 

HDLCl-A 1 11.0 8.0 3.23 24.01 60.3 1.53 3.07 

HDLCl-F 1 10.9 8.1 3.31 24.23 59.3 1.56 3.11 

HDLCl-AF 1 11.0 8.0 3.23 24.01 59.9 1.54 3.08 

HDLCl-AFL 1 11.0 8.0 3.28 24.14 60.0 1.54 3.08 

HTDDS 1 3.3 26.6 21.81 79.74 60.6 1.53 3.05 

HTDDS50 1
a 

3.5 25.5 20.74 76.52 60.4 1.53 3.06 

 
2

b 
11.1 8.0 3.19 23.88 60.4 1.53 3.06 

HTSEB 1
a 

5.9 15.0 10.24 45.04 60.8 1.52 3.05 

 
2

b
 11.3 7.8 3.05 23.46 60.8 1.52 3.04 

a
 Fase orgánica 

b
 Fase inorgánica 

 

En general, las muestras con aniones inorgánicos en la interlámina muestran 

una mayor cristalinidad cuando se comparan con las que contienen aniones 

orgánicos, de acuerdo con los difractogramas (Figura V. 1.a) que presentan perfiles 

más estrechos y simétricos que los correspondientes a las muestras con aniones 

orgánicos (Figura V. 1.b). Cabe destacar que los picos situados por encima de 35º 2θ 

(para radiación de CuKα) son más anchos, debido a la existencia de fallos en el 

apilamiento de las láminas y/o al efecto turbostrático (Evans y Slade, 2005). Este 

hecho se acentúa en las muestras con aniones orgánicos, llegando incluso al 

solapamiento entre picos, ya que el tamaño de esos aniones es mayor y se favorece el 

desplazamiento o el giro de las láminas de los hidróxidos entre sí. 
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HDLs con aniones inorgánicos (Cl
-
 y CO3

2-
). Respecto a los valores de los 

parámetros cristalográficos obtenidos para estos materiales, se observa que el valor 

del espaciado interlaminar coincide con el de la bibliografía, obteniéndose una buena 

relación entre la altura de la galería y el diámetro de los aniones intercalados 

(Huheey et al., 1993): CO3
2-

 (3.28 Å) y Cl
-
 (3.34 Å), si se tiene en cuenta que la 

altura de la lámina es de aproximadamente 4.8 Å, como se ha indicado previamente. 

Por otro lado, se observa un aumento en el parámetro a al comparar las 

muestras que contienen Al
3+

 con las de Fe
3+

, debido fundamentalmente a la 

diferencia de tamaño iónico entre el Al
3+

 (0.53 Å) y el Fe
3+

 (0.65 Å) y no se 

encuentra condicionado por la naturaleza del anión interlaminar. 

Además, cabe destacar la ausencia de impurezas en los difractogramas, 

lógicamente de estructura no amorfa, ya que no se observan picos adicionales a los 

correspondientes a la estructura del HDL, lo cual indica la obtención de una única 

fase en cada muestra. 

HDLs con aniones orgánicos (dodecilsulfato y sebacato). En el caso de las 

organohidrotalcitas, el espaciado basal de las distintas muestras también está de 

acuerdo con el obtenido previamente por otros autores (Chibwe y Jones, 1989; 

Cavani et al., 1991; Carlino, 1997). La posición adoptada por los aniones 

interlaminares depende en gran medida de la densidad de carga que tienen las 

láminas. El área que ocupa una carga, o área equivalente, es menor para los HDLs 

que para los filosilicatos naturales (Meyn et al., 1990) y, por lo tanto, los iones 

interlaminares disponen de menor espacio colocándose con sus cadenas alquílicas en 

posición casi perpendicular con respecto a las láminas, pudiendo tener alguna 

inclinación dependiendo del área equivalente en éstas. Es por ello que el espaciado 

basal y la disposición del anión interlaminar dependen de las condiciones de síntesis, 

ya que de éstas se derivará la relación M
2+

 / M
3+

 del compuesto, que determinará la 

densidad de carga laminar. 
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Para las muestras con DDS, el 

difractograma (Figura V. 1) presenta un 

valor del espaciado basal 

correspondiente al plano de difracción 

(003), de 26.6 Å y 25.5 Å para la 

HTDDS y la HTDDS50 

respectivamente, lo que indica la 

presencia de DDS como anión 

interlaminar. Según Clearfield et al., 

(1991), a partir del espaciado basal, y 

teniendo en cuenta el tamaño de la 

molécula de DDS y el espesor de la 

lámina de la hidrotalcita, se puede 

deducir que la disposición que puede 

adoptar el dodecilsulfato entre las 

láminas es variable, originando una 

anchura interlaminar distinta (26Å, 

36Å y 47Å) dependiendo de la 

disposición de unas cadenas con respecto a otras, siempre en posición vertical a las 

láminas. No obstante, como se ha comentado anteriormente, también cabe la 

posibilidad de que exista una cierta inclinación de las cadenas (Zhao y Nagy, 2004), 

variándo así el espaciado basal del compuesto. En nuestro caso, al tener un espaciado 

basal de ~26 Å, la disposición más probable del anión interlaminar es la que se 

muestra en la Figura V. 2.a, donde las cadenas alifáticas están totalmente solapadas, 

formando una monocapa, alternando sus extremos entre dos láminas adyacentes y 

situadas de forma perpendicular a las mismas. 

En el diagrama de DRX correspondiente a HTDDS50 (Figura V. 1.b) se 

pueden observar dos fases distintas. La primera, con un espaciado de d003=25.5 Å, 

pertenece a la fase de hidrotalcita con DDS como anión interlaminar. El máximo de 

la segunda fase corresponde al espaciado d003=8.0 Å, consistente con la intercalación 

del anión CO3
2-

 y probablemente OH
- 
y NO3

-
 (como se podrá confirmar más adelante 

en el espectro de infrarrojo de la muestra). 

Estos datos concuerdan con los obtenidos en el análisis químico de las 

muestras, donde la HTDDS presenta un valor alto para la intercalación por DDS, 

observándose una fase única por DRX. En el caso de la HTDDS50, el contenido de 

Mg (OH)6

Al (OH)6

DDS

SEB

a) 

1
5

Å
 

2
6
 Å

 

Figura V. 2. Representación esquemática de la 

hidrotalcita con a) dodecilsulfato y b) sebacato en 

la interlámina. 

b) 
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DDS es menor que el correspondiente a la cantidad teórica necesaria para compensar 

la carga laminar, por lo que es necesaria la entrada en la interlámina de otros aniones 

presentes en la disolución para compensar dicha carga, bien coexistendo con el DDS 

en la misma interlámina (aunque cabe destacar que diversos autores han indicado que 

esta situación es termodinámicamente desfavorable, o bien por la existencia de 

nuevas fases con los aniones interlaminares inorgánicos, como se puede observar en 

la Figura V. 1.b. 

En el caso de la muestra HTSEB (Figura V. 2. b), el espaciado basal es de 15 

Å, lo que sugiere la intercalación del anión orgánico con las cadenas alquílicas, 

solapadas completamente formando una monocapa interlaminar, con una ligera 

inclinación respecto a la normal a partir del plano generado por las láminas 

octaédricas tipo brucita (Drezdzon, 1988; Kopka et al., 1988; Meyn et al., 1990; 

Meyn et al., 1993; Carlino, 1997) 

HT500: producto de calcinación de la HDLCl-A. Por último, el 

difractograma correspondiente a la muestra calcinada de la hidrotalcita HDLCl-A se 

muestra en la Figura V. 3. La calcinación de la muestra HDLCl-A ha producido el 

colapso de la estructura de la 

hidrotalcita transformándose en un 

material de baja cristalinidad con dos 

picos amplios cercanos a 2θ = 43 y 

63º, que corresponden a las líneas de 

difracción (200) y (220) de la fase 

cúbica del MgO (Miyata, 1980). 

Los picos de difracción que 

aparecen en la Figura V. 3 marcados 

con (*) corresponden al Al del 

portamuestras donde se realizó el 

análisis de esta muestra. 

 

V.1.3. Espectroscopia infrarroja 

En esta memoria, el análisis por espectroscopia de infrarrojos con 

transformada de Fourier (FT-IR) ha sido utilizado fundamentalmente para identificar 

la presencia de los aniones interlaminares en los diferentes compuestos y para 

Figura V. 3. Difractograma de la muestra 
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obtener información sobre los enlaces formados. De este modo distinguiremos dos 

grupos de bandas en los espectros de FT-IR de los adsorbentes tipo hidrotalcita 

utilizados en este trabajo y que se muestran en la Figura V. 4: 

 

a) Bandas comunes a todos los hidróxidos dobles laminares. 

De acuerdo a la estructura y composición de los compuestos tipo 

hidrotalcita, es predecible que en todos los espectros de IR aparezca una banda 

amplia en torno a 3500 cm
-1

 debida a la vibración de tensión de los grupos hidroxilo 

de las láminas (νOH). La amplitud de esta banda indica la presencia de enlaces de 

hidrógeno de los grupos hidroxilo, y también la participación de moléculas de agua, 

cuya vibración de deformación angular (δH-OH) es registrada a 1650 cm
-1 

(Rives et al., 

1993). La posición de esta última banda, que para la molécula de agua en fase líquida 

aparece a 1620-1625 cm
-1

, suele estar localizada a números de onda más altos cuando 

se producen enlaces de hidrógeno entre las moléculas de agua y los aniones 

interlaminares, lo que sugiere un debilitamiento del enlace O-H (Rives, 2002). 

Por otro lado, cabe esperar que se observen las bandas debidas a las 

vibraciones reticulares de las láminas a valores inferiores a 800 cm
-1

 (Hernández-

Moreno et al., 1985). 

 

b) Bandas características de cada uno de los aniones interlaminares. 

HDLs con los aniones inorgánicos cloruro y carbonato. En la Figura V. 4. se 

muestran los espectros de IR de las muestras HTCO3, HDLCl-A, HDLCl-F, HDLCl-

AF, encontrándose bastante similitud en general entre los cuatro compuestos. El 

espectro de la muestra HDLCl-AFL no ha sido incluido al no presentar diferencias 

con el de la muestra HDLCl-AF.  

El ión carbonato posee una geometría plano-triangular cuando se encuentra 

como ión libre, presentando cuatro modos normales de vibración, aunque solo tres de 

ellos suelen ser activos en el IR: ν3 = 1415 cm
-1
, ν2 = 880 cm

-1
 y ν4 = 680 cm

-1
, salvo 

modificación de la simetría de la molécula por algún tipo de interacción al cambiar el 

entorno adyacente al ión (Kloprogge y Frost, 1999b). En la muestra HTCO3 aparece 

una banda en torno a 1365-1410 cm
-1
 que se puede asociar al modo vibracional ν3 del 

carbonato, siendo apreciable la desviación que este valor tiene con el de esta banda 

en el ión libre, lo que indica cierta interacción entre los grupos carbonato con el 
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entorno interlaminar. Además, esta banda se encuentra escindida con un hombro 

localizado en torno a 1480 cm
-1

 atribuido por diversos autores a la disminución de la 

simetría del anión carbonato, posiblemente por la interacción del anión carbonato 

mono o bidentado con la lámina (Kloprogge y Frost, 1999a). Estos valores se hallan 

muy próximos a los encontrados por Serna et al., (1977) en compuestos similares con 

iones Al
3+

 y Li
+
 en la lámina. Las bandas correspondientes a los modos vibracionales 

ν2 y ν4 del carbonato se encuentran solapadas por las contribuciones de las 

vibraciones reticulares de los hidróxidos dobles de magnesio y aluminio, atribuibles a 

interacciones Mg-O, Al-O y Mg-Al-O (Labajos, 1993), y que se registran por debajo 

de 1000 cm
-1
. 
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Figura V. 4. Espectro de IR de los adsorbentes con aniones inorgánicos: a) general y b) 

ampliación de la región entre 2000 – 1000 cm-1. 
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Por otro lado, la estrecha banda que se aprecia alrededor de 1384 cm
-1

 

pertenece al modo vibracional de tensión antisimétrica ν3 del anión nitrato 

(procedente de las sales metálicas empleadas en la síntesis) y que a menudo se 

encuentra solapada con la ν3 del carbonato. Esta misma banda se sitúa a 1350 cm
-1
 

tanto para el nitrato libre en disolución como para el adsorbido en la superfcie de la 

alúmina (Wijnja y Schulthess, 1999), por lo que el valor de 1384 cm
-1
 indica cierta 

interacción con la interlámina, al igual que ocurría con el anión carbonato, 

posiblemente por la modificación de su simetría. Asimismo, las bandas 

correspondientes a los modos de vibración ν2 y ν4, que deberían de aparecer a 

frecuencias más bajas, solapan con las asociadas a los modos de vibración 

reticulares. 

Respecto al anión cloruro, al ser monoatómico, no posee modos normales de 

vibración. Por lo tanto, en los espectros de las muestras con cloruro en la interlámina 

(HDLCl-A, HDLCl-F, HDLCl-AF) sólo se observan las bandas comunes a estos 

materiales, si bien se debe mencionar la existencia de impurezas de carbonato, por la 

banda perteneciente al modo de vibración v3 de dicho ión que se encuentra escindida 

en todos los casos, con máximos cercanos a 1480 y 1370 cm
-1
, y que confirma la 

presencia de este anión formando parte de la estructura de estos adsorbentes, a pesar 

de haber sido sintetizados en atmósfera inerte. Esto está de acuerdo con los 

resultados obtenidos en el análisis químico, donde se refleja la parcial sustitución 

interlaminar del anión cloruro, llegando en el mejor de los casos al 86% de la 

capacidad de cambio iónico. Sin embargo, en los estudios por DRX no se observaron 

picos de difracción correspondientes a la intercalación de carbonato (Figura V. 1.b), 

probablemente debido a la coexistencia de ambos aniones o a la baja cantidad de la 

fase con carbonato, dado que la técnica de DRX es menos sensible que la FT-IR. 

De manera adicional, al comparar las muestras en función del metal 

trivalente constituyente, se aprecia el desplazamiento de las bandas localizadas a 

menores números de onda al producirse la sustitución de Al
3+

 por Fe
3+

, lo que se 

debe, probablemente, al aumento de masa que conduce a que el enlace M-O vibre a 

menores frecuencias (Nakamoto, 1986). 

HDLs con los aniones orgánicos dodecilsulfato y sebacato. Los espectros de 

IR para las muestras con el anión dodecilsulfato DDS en la interlámina (HTDDS y 

HTDDS50) se muestran en la Figura V. 5. La presencia de este anión en las dos 

muestras se confirma por las bandas debidas a las vibraciones de tensión vCH de –CH3 

y –CH2 a aproximadamente 2958, 2919 y 2851 cm
-1
, junto a las bandas debidas a las 
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vibraciones de flexión de C-H en –CH3 y –CH2, δC-H antisim. a 1469 cm
-1

 y δC-H sim. a 

1382 cm
-1

. El doblete característico de la vibración de tensión del enlace S=O del 

SO4
2-

 νS=O aparece a 1246 y 1224 cm
-1

. Además, diversos autores han asignado las 

bandas que aparecen en el rango 900-1100 cm
-1

 también a los modos de vibración 

normales v1 y v3 del grupo –SO4 (Clearfield et al., 1991; Wang et al., 2005; Bouraada 

et al., 2009). Miyata y Okada, 1977), han observado para organohidrotalcitas de Mg-

Al el desdoblamiento que se produce del modo de vibración v3 y que atribuyó a la 

interacción del anión sulfato con los cationes Mg
2+

 y Al
3+

 a través de grupos 

hidroxilo de las láminas de brucita. 

 

 

Figura V. 5. Espectro de IR de los adsorbentes con aniones orgánicos: a) general y b) 

ampliación de la región entre 2000 – 1000 cm-1. 
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Dada la composición de la muestra HTDDS50, se pueden observar las bandas 

específicas correspondientes a las hidrotalcitas HTDDS y HTCO3 originadas por la 

presencia de los aniones DDS y carbonato en su estructura, aunque con menor 

intensidad. Asimismo, se puede observar una banda a 1385 cm
-1

 asignable al anión 

nitrato, que está de acuerdo con los resultados obtenidos en el apartado V.1.1. 

Respecto a la muestra HTSEB, con el anión sebacato, se observan las 

bandas de vibración correspondientes a los grupos de la cadena alquílica vCH situados 

a 2930 y 2854 cm
-1

 y δC-H antisim. a 1461 cm
-1
. Es destacable la ausencia del doblete de 

bandas de vibración de tensión característico de los grupos carboxílicos protonados 

(vCOOH en torno a 1705 y 1745 cm
-1

), lo que era predecible ya que el pH de síntesis de 

la muestra se encuentra muy por encima del segundo pKa del sebacato (ver Tabla 

III.2). Por otro lado, aparecen dos nuevas bandas amplias en torno a 1350–1400 cm
-1

 

y 1550–1600 cm
-1

, correspondientes a los modos de vibración simétrico y anti-

simétrico del grupo carboxilato, confirmando que ambos grupos carboxílicos del 

sebacato se encuentran disociados en la interlámina y, por lo tanto, compensando dos 

cargas del mineral. Esto último apoya el criterio utilizado al realizar la estimación de 

anión orgánico hecha en el análisis químico de la muestra por el que cada anión 

sebacato compensaba dos cargas de la hidrotalcita. Cabe señalar también que la 

banda de vibración de flexión simétrica (δC-H sim) se encuentra solapada con las 

bandas de vibración v3 de nitrato (1384 cm
-1
) y del carbonato (ca. 1375 cm

-1
). 

Comparando los espectros de IR de las muestras con aniones orgánicos con 

los de las muestras inorgánicas, hay dos observaciones que conviene señalar: 

En primer lugar, en las muestras con aniones orgánicos existe un ligero 

estrechamiento y desplazamiento de la banda de vibración centrada a 3500 cm
-1
 hacia 

valores de frecuencia más altos (ca. 3150 – 3810 cm
-1
), comparado con las muestras 

con aniones inorgánicos interlaminares (ca. 2975 – 3790 cm
-1

), que está relacionado 

con el contenido y el grado de interacción del agua adsorbida en la muestra. Zhu et 

al., (2008) observaron un cambio similar en hidrotalcitas de Mg-Al inorgánicas y 

modificadas con moléculas orgánicas, en las bandas de 3500 y 1650 cm
-1

, 

atribuyéndolo al cambio de la naturaleza superficial del material de hidrofílica a 

hidrofóbica.  

Por otro lado, las bandas correspondientes al anión carbonato, para las 

muestras con aniones orgánicos que lo contienen (HTDDS50 y HTSEB), están 

desplazadas hacia valores de frecuencias más cercanas al del anión libre, lo cual es 

indicativo de un aumento en la simetría de la molécula de carbonato. Esto puede ser 
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debido, probablemente, a un aumento en la movilidad del anión carbonato al 

encontrarse en una región interlaminar más amplia originada por la intercalación de 

los aniones orgánicos. Sin embargo, las bandas debidas al anión nitrato no se ven 

afectadas en gran medida, lo que demuestra la menor tendencia del anión nitrato a 

interaccionar con las superficies hidroxiladas y a perder su simetría, como ha 

señalado Lefèvre, (2004) en estudios de adsorción en oxidos/hidróxidos metálicos. 

 

V.1.4. Análisis térmico 

El empleo del análisis termogravimétrico (TG) ha permitido conocer, 

fundamentalmente, la descomposición de las láminas de los hidróxidos metálicos, la 

descomposición de la fracción orgánica en las hidrotalcitas modificadas y el 

contenido en agua adsorbida de cada muestra. Esto se ha llevado a cabo mediante la 

identificación de las diversas fases formadas en el proceso de descomposición en 

función del rango de temperatura en las que tienen lugar. El análisis térmico se ha 

realizado en atmósfera de aire. 

El comportamiento térmico de hidrotalcitas no modificadas ha sido estudiado 

detalladamente por diversos autores (Miyata, 1980; Cavani et al., 1991; Prinetto et 

al., 2000; Barriga et al., 2002; Rives, 2002; Meng et al., 2004). La mayor parte de los 

estudios sugieren que el proceso de descomposición de los compuestos tipo 

hidrotalcita tiene lugar en dos etapas fundamentales: a) a baja temperatura 

(aproximadamente hasta 225 ºC) tiene lugar una etapa de pérdida del agua fisisorbida 

y del agua interlaminar, y b) a temperatura más elevada tiene lugar la 

deshidroxilación de las láminas en forma de vapor de agua y la descomposición y/o 

eliminación del anión interlaminar, si es volátil. En esta última etapa tiene lugar la 

destrucción de la estructura laminar y la formación de la estructura de los óxidos 

mixtos metálicos (Cavani et al., 1991; Rives, 2002). 

Con frecuencia, cada una de estas dos etapas se puede dividir en dos 

subetapas más, mediante el análisis detallado de la curva termogravimétrica. Dentro 

de la primera etapa, y siempre que la muestra se haya secado a temperaturas bajas, se 

puede distinguir la pérdida del agua fisisorbida, generalmente por debajo de los 100 

ºC y, posteriormente, la pérdida del agua interlaminar. En cuanto a la segunda etapa, 

es difícil  distinguir las dos subetapas principales de deshidroxilación de las láminas 
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y pérdida del anión interlaminar, ya que a menudo suelen ocurrir en rangos de 

temperatura muy cercanos. 

La reacción general de descomposición de un compuesto tipo hidrotalcita 

puede describirse del siguiente modo: 

 

 

 

 

En la Figura V. 6 se representan las curvas de pérdida de peso obtenidas del 

análisis termogravimétrico (TG) y su derivada (DTG), correspondientes a las 

muestras con los aniones inorgánicos en la interlámina. En general, en los 

termogramas se puede observar que el proceso de descomposición transcurre en dos 

etapas (Cavani et al., 1991), claramente diferenciadas por un plateau a ~ 250 ºC. 

En la primera parte de la curva el DTG muestra la presencia de dos pérdidas 

de peso solapadas correspondientes al agua de hidratación. En la muestra HTCO3 se 

puede diferenciar un primer pico en torno a 75 ºC, que se ha asignado a la pérdida del 

agua adsorbida físicamente, y un segundo pico en torno a 230 ºC correspondiente a la 

pérdida del agua interlaminar (Miyata, 1983). Sin embargo, en las muestras con 

cloruro en la interlámina, estos efectos se encuentran solapados indicando que las dos 

pérdidas de peso tienen lugar de forma más o menos simultánea. Probablemente, el 

hecho de que la pérdida del agua interlamiar suceda a mayor temperatura en la 

muestra HTCO3 y en un intervalo de temperatura mucho más estrecho que en el resto 

de muestras, está relacionado con interacciones mediante enlaces de hidrógeno más 

fuertes con los iones carbonato en comparación con los iones cloruro, como era de 

esperar dada la mayor carga del primero (Meng et al., 2004). 

En la segunda parte del diagrama, a temperatura por encima de 250 ºC, 

ocurren dos procesos simultáneamente, la pérdida de los grupos OH
-
 de la lámina 

(deshidroxilación), y la pérdida del anión interlaminar (CO3
2-
 y/o Cl

-
), con el 

consiguiente colapso de la estructura y la formación de una metafase de óxidos 

mixtos de los metales laminares (Stanimirova et al., 2004). En las muestras con 

cloruro en la interlámina, se pueden observar dos pérdidas más o menos solapadas. 

La primera con un mínimo en la curva del DTG en torno a los 350 ºC y la segunda a 

una temperatura mayor de los 400 ºC. Constantino y Pinnavaia, (1995), basándose en 

experimentos mediante DRX “in situ”, proponen que algunos iones Cl
-
 pueden 

Mg1-xAlx(OH)2 (CO3)x/2 yH2O                  Mg1-xAlxO1+x/2 + (x/2)CO2 + (1 + y)H2O 
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reemplazar a los grupos hidroxilo y llegar a estar anclados a las láminas a 

temperaturas superiores a los 300 ºC, para perderse en forma de HCl por encima de 

los 400 ºC. Dado que las muestras con cloruro están parcialmente sustituidas por 

carbonato (aproximadamente en un 20 %) y poseen una cantidad casi despreciable de 

nitrato, es lógico pensar que el efecto de la pérdida del carbonato también influya en 

la pérdida de peso total que se produce en este intervalo de temperatura, 

probablemente en forma de un pequeño hombro en torno a los 400 ºC. Esto dificulta 

la interpretación de los termogramas, y por ello se ha incluido en una misma etapa 

dentro de la Tabla V. 4. 

 

 

 

Los termogramas de las muestras con los aniones orgánicos (DDS y SEB) 

están representadas en la Figura V. 7 y Figura V. 8. 

Figura V. 6. Análisis termogravimétrico de las muestras de hidrotalcitas con los aniones 
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En la Figura V. 7 se muestran las 

curvas termogravimétricas (TG) y las 

derivadas correspondientes (DTG) del 

surfactante (DDS) y de las muestras 

HTDDS y HTDDS50. La primera pérdida 

de peso en todos los diagramas (con 

mínimo en torno 100–115 ºC) 

corresponde al agua de hidratación 

fisisorbida e interlaminar. Las pérdidas de 

peso con mínimos cercanos a 230 y 410 

ºC corresponden a la descomposición de 

la cadena alquílica del DDS (quedando el 

sulfato como HSO4
-
) y a la pérdida de los 

grupos hidroxilo laminares, 

respectivamente, lo cual se refleja como 

una caída continua y menos pronunciada 

en la curva del termograma hasta los 400 

ºC, momento en el que tiene lugar la 

pérdida de los aniones inorgánicos 

interlaminares (HSO4
-
, CO3

2-
,… etc.). El 

proceso es similar al descrito por 

Clearfield et al., 1991). En el caso de la 

muestra parcialmente saturada en DDS, 

HTDDS50, esta última pérdida de peso es mayor que en el caso de la hidrotalcita 

completamente saturada con el anión orgánico (HTDDS). Esto es debido a que existe 

una mayor cantidad de aniones inorgánicos (sobre todo carbonato) que se pierden en 

este intervalo de temperatura, lo que está de acuerdo con los resultados obtenidos en 

los apartados anteriores. A título comparativo, también se ha realizado la 

descomposición térmica del dodecilsulfato sódico, cuyas curvas TG – DTG se 

muestran también en la Figura V. 7, y en las que se observan dos efectos de pérdida 

de peso solapados con mínimos a 220 y 267 ºC, y una pequeña pérdida de peso 

adicional entre 300 y 450 ºC, con un mínimo a 404 ºC en el DTG correspondiente. 

Cuando el DDS se encuentra en el espacio interlaminar de la HT, se observan 

algunos cambios en su descomposición y aparecen dos únicos efectos: uno a 223 o 

240º C (según la cantidad de DDS en la muestra) y que correspondería a la 

descomposición del compuesto orgánico y otro a 407 ó 413º C que se puede atribuir 
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Figura V. 7.Análisis termogravimétrico de las 

muestras de hidrotalcitas con dodecilsulfato. 
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a la eliminación del resto HSO4
-
 procedente del anión orgánico y descomposición de 

aniones CO3
2-

 presentes en la interlámina, como se ha comentado previamente. 

Resultados similares se han encontrado en una HT de Zn/Al intercalada con DDS 

(Leroux et al., 2001). 

En cuanto a la muestra HTSEB, con sebacato en la interlámina (Figura V. 8), 

se observan diversas pérdidas de peso debido a la complejidad de la muestra, ya que 

ésta no se encuentra totalmente saturada con el anión orgánico. La primera pérdida, 

que ocurre hasta los 180 ºC, corresponde al agua fisisorbida e interlaminar. A partir 

de 200 ºC comienza la descomposición de la molécula orgánica, tanto en su forma de 

ácido sebácico libre como en forma de sebacato adsorbido en la hidrotalcita, y 

seguidamente los hidróxidos de las láminas y los iones inorgánicos. La etapa de 

descomposición del anión orgánico, donde la pérdida de peso alcanza 

aproximadamente el 50% del peso total de muestra, finaliza completamente en torno 

a los 500 ºC en el caso del ácido sebácico, mientras que en la muestra HTSEB lo hace 

a 700 ºC. Finalmente, a temperatura superior a 600 ºC, aparece en el diagrama de 

HTSEB otra pérdida de peso probablemente debida a la degradación de residuos 

orgánicos que no habían sido oxidados en las etapas anteriores (Yariv, 2004, Zhu et 

al., 2008) 

Cabe destacar, que la 

pérdida de peso del compuesto 

HTSEB con mínimo a 298ºC en el 

DTG es menor de lo que cabría 

esperar, teniendo en cuenta la 

pérdida que ocurre en el anión libre 

en el mismo intervalo de 

temperatura y la cantidad de 

sebacato intercalado en la 

hidrotalcita, lo que indica que el 

comportamiento de descomposición 

de este anión cambia al estar 

incluido en la interlámina de la 

hidrotalcita, al igual que ocurría con 

el DDS. Se podrían establecer dos 

hipótesis para explicar este hecho 

en base a los datos obtenidos. En 

0 200 400 600 800

-60

-45

-30

-15

0

Temperatura ºC

Ácido Sebácico

D
T

G
 (

u
n

id
a

d
e

s
 a

rb
it
ra

ri
a

s
)

P
é

rd
id

a
 d

e
 p

e
s
o

 (
%

)

Temperatura ºC

HTSEB

 

694

493

298
423

123

-100

-80

-60

-40

-20

0

0 200 400 600 800

 

453

311

  

Figura V. 8. Análisis termogravimétrico de las 

muestras de hidrotalcitas con sebacato 



V. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

155 

primer lugar, es probable que existan moléculas que presenten diferente grado de 

interacción con las láminas y las que se encuentren en sitios de adsorción más débiles 

se puedan perder antes, como han observado algunos autores en el caso de 

organofilosilicatos (Xi et al., 2004, 2005). Por otro lado, quizás la molécula se 

fragmente perdiéndose primero los grupos alquílicos, al igual que sucede con los 

surfactantes (Clearfield et al., 1991, Leroux et al., 2001) y posteriormente se pierdan 

los grupos carboxilato de la molécula.  

La Tabla V. 4 resume los porcentajes de pérdida de peso correspondientes a 

las distintas etapas de la descomposición, así como la pérdida de peso total para las 

diferentes muestras. Estos datos se han utilizado junto con el análisis elemental y la 

espectrometría de absorción atómica, para obtener de forma empírica la fórmula 

química de cada muestra. Para calcular el contenido de agua interlaminar se ha tenido 

en cuenta la pérdida de peso de la primera etapa. A partir de la relación M
II
/M

III
 de la 

que se desprende la carga laminar del compuesto, y de acuerdo con los resultados del 

análisis químico elemental, DRX y FT-IR, se ha calculado el tipo y las proporciones 

de los aniones necesarios para compensar la carga laminar para cada muestra. 
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Tabla V. 4. Porcentajes de pérdida de peso de las etapas de descomposición térmica de los 

adsorbentes y fórmula empírica 

MUESTRA 
Rango 
de Tª 
(ºC) 

Pérdida de 
peso (%)

a Fórmula propuesta 

Etapa Total 
 

 
 

 
 

 

HTCO3 
25-244 15.7 

43.4 Mg3.0Al(OH)8(CO3)0.5 · 2.8 H2O 
244-800 27.7 

 
 

 
 

 

HDLCl-A 
25-264 10.4 

35.5 Mg3.2Al(OH)8.4Cl0.9(CO3)0.1 · 1.8 H2O 
264-800 25.1 

 
 

 
 

 

HDLCl-F 

25-235 11.3 

35.7 Mg3.5Fe(OH)9Cl0.8(CO3)0.2 · 2.4 H2O 235-408 17.3 

408-800 7.1 

 
 

 
 

 

HDLCl-AF 
25-240 11.8 

35.7 Mg3.3Al0.5Fe0.5(OH)8.6Cl0.8(CO3)0.2 · 2.2 H2O 
240-800 23.9 

 
 

 
 

 

HDLCl-AFL 
25-242 12.5 

37.8 Mg3.3Al0.5Fe0.5(OH)8.6Cl0.8(CO3)0.2 · 2.3 H2O 
242-800 25.3 

 
 

 
 

 

HTDDS 

25-128 9.2 

56.3 [Mg3Al(OH)8(DDS)1.28 ·2.6 H2O] Y0.28
n+

 
(b) 

128-336 34.5 

336-800 12.6 

 
 

 
 

 

HTDDS50 

25-177 10.2 

51.8 
Mg2.9Al(OH)7.8(DDS)0.5(CO3)0.22 (NO3)0.06 · 2.4 

H2O 
177-313 21.2 

313-800 20.4 

 
 

 
 

 

HTSEB 

25-173 5.8 

55.2 
Mg3.2Al(OH)8.4 (SEB)0.34(CO3)0.14 (NO3)0.04 · 1.1 

H2O 

173-320 9.2 

320-457 22.5 

457-603 13.2 

 
 

 
 

 
a Obtenida de la curva TG 
b “Y” es el catión necesario para compensar el exceso de carga 
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V.1.5. Superficie específica 

 

La caracterización de las muestras se completó con el estudio de superficie 

específica de los adsorbentes, dado que ésta es uno de los parámetros determinantes 

en las etapas de transferencia de masa en la adsorción de compuestos sobre coloides. 

Por lo tanto, se realizaron isotermas de adsorción/desorción de nitrógeno a 77K sobre 

las muestras con objeto de estudiar y comparar la superficie específica de cada 

material. 

La aplicación del método B.E.T. (Brunauer et al., 1938) permite calcular los 

valores de capacidad de la monocapa y a partir de ésta los de superficie específica 

recogidos en la Tabla V. 5, donde también se indican los valores de los coeficientes 

de regresión para las rectas B.E.T. Se observa cómo las hidrotalcitas que contienen 

Cl
-
 en la interlámina, presentan valores de superficie similares, mientras que en la 

muestra con carbonato el valor de superficie es considerablemente más alto. Esto es 

debido probablemente a que el carbonato, por su mayor carga, presenta propiedades 

más favorables para la agregación de partículas, lo que explicaría un aumento de la 

superficie específica debido a los poros generados entre partículas. Inacio et al., 

(2001) han encontrado un efecto similar de la influencia de la naturaleza del anión 

interlaminar (cloruro vs carbonato) sobre la superficie específica en hidrotalcitas 

análogas a las empleadas en esta memoria. Por otro lado, el empleo de diferentes 

procesos de secado de muestra en la 

síntesis de las hidrotalcitas HDLCl-AF 

y HDLCl-AFL (usando estufa eléctrica 

o liofilizador) no afectó a la superficie 

específica total del compuesto. 

Es destacable que la 

modificación de las hidrotalcitas con 

aniones orgánicos produce una 

disminución muy notable de la 

superficie específica del compuesto, 

como ya encontraron Cornejo et al., 

2000b). Esto podría reflejar el bloqueo 

de parte de la superficie externa del 

mineral por los aniones orgánicos, ya 

Tabla V. 5. Valores de superficie de las 

muestras utilizadas como adsorbentes 

MUESTRA SBET (m
2
/g) R

2
 

HTCO3 131.5 0.9999 

HDLCl-A 59.2 0.9999 

HDLCl-F 60.8 0.9999 

HDLCl-AF 45.7 0.9999 

HDLCl-AFL 43.4 0.9999 

HTDDS 0.8 0.9969 

HTDDS50 30.9 0.9999 

HTSEB 3.6 0.9999 

HT500 198.0 0.9999 
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que en general, se ha visto que ni las superficies orgánicas ni los espacios 

interlaminares de los minerales de la arcilla suelen ser accesibles para la molécula de 

nitrógeno (Celis, 1996; De Jonge y Mittelmeijer-Hazeleger, 1996). Esto está de 

acuerdo con el hecho de que en la muestra HTDDS la superficie específica presente 

un valor de 1 m
2
/g, ya que se encuentra totalmente saturada con DDS, mientras que 

la muestra HTDDS50, en la que el anión orgánico ocupa sólo el 50% de la capacidad 

teórica de intercambio aniónico, el valor aumenta hasta 30 m
2
/g. Del mismo modo, 

para la muestra modificada con sebacato (HTSEB), donde se ha estimado un pequeño 

contenido en aniones inorgánicos interlaminares, se obtiene un valor de superficie 

específica algo mayor, aunque también muy bajo, 3.6 m
2
/g. 

De cualquier modo, la utilización de la técnica de adsorción de N2 permite 

obtener un valor de la superficie externa de la HT en el caso de las hidrotalcitas 

orgánicas que, como se comprobará en capítulos posteriores, es donde 

probablemente tiene lugar, de forma preferente, la adsorción de los pesticidas 

orgánicos de carácter neutro. Consecuentemente, esto permitirá comparar el 

comportamiento de la adsorción ocurrida en cada adsorbente a partir de otros 

parámetros de estudio, ya que el valor de superficie específica es, a priori, muy 

parecido en todos los adsorbentes de naturaleza similar. 

 

V.1.6. Consideraciones finales. 

A lo largo de esta sección se ha llevado a cabo un estudio pormenorizado de 

las propiedades físico-químicas de los adsorbentes sintetizados en el laboratorio, a 

través de algunas de las técnicas tradicionales de caracterización de sólidos.  

Se ha determinado una serie de características a destacar como la cantidad de 

anión intercalado en la muestra, que ha sido próxima a la esperada a partir de las 

cantidades añadidas en la síntesis de cada compuesto. No obstante, en los casos de 

los HDLs con CO3
2-

 y DDS, las muestras han presentado un exceso de anión, debido 

fundamentalmente a la alta afinidad de estos aniones por las láminas metálicas 

hidroxiladas. En los casos de los compuestos con aniones menos afines a las láminas, 

como Cl
-
 y SEB, se obtiene un porcentaje de intercalación menor a la esperada, ya 

que es difícil evitar en el proceso de síntesis la ausencia total de aniones con una alta 

afinidad laminar, como el CO3
2-

 (corroborado en los espectros de Infrarrojo y, en el 

caso de la HTSEB, también por DRX). Por ello, la intercalación de los aniones 
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orgánicos, está más dificultada para el caso del SEB que del DDS. Dicha 

intercalación se ha confirmado además mediante DRX y FT-IR, donde aparecen las 

bandas vibracionales correspondientes a los grupos funcionales de las moléculas 

orgánicas en las muestras HTDDS, HTDDS50 y HTSEB.  

Asimismo, el análisis térmico ha indicado un mayor número de subetapas de 

pérdidas de peso en las muestras orgánicas de acuerdo con el contenido de aniones 

orgánicos y se han encontrado valores de superficie específica medidas por adsorción 

de nitrógeno similares entre las hidrotalcitas inorgánicas en general y, por otro lado, 

entre las orgánicas entre sí. No obstante, es destacable la menor superficie específica 

de estas últimas por la presencia de los aniones orgánicos intercalados. 

En la Tabla V. 6, se han recogido, a modo de resumen, algunos de los 

resultados más importantes que caracterizan a los materiales que han sido empleados 

como adsorbentes en este trabajo. 
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Tabla V. 6. Resauemen de algunas de las características más importantes de los adsorbentes 

empleados en el presente estudio 

MUESTRA 
Fórmula 

propuesta 
d003 

Bandas IR 
del anión 
principal 
(cm

-1
)* 

Pérdida 
de 

peso 
(%)** 

SBET 
(m

2
/g) 

CIA*** 

HTCO3 
Mg3.0Al(OH)8(CO3)0.

5 · 2.8 H2O 
7.8 1380 (νCO) 43.4 131.5 3.18 

HDLCl-A 
Mg3.2Al(OH)8.4Cl0.9(
CO3)0.1 · 1.8 H2O 

8.0 - 35.5 59.2 3.19 

HDLCl-F 
Mg3.5Fe(OH)9Cl0.8(C

O3)0.2 · 2.4 H2O 
8.1 - 35.7 60.8 2.67 

HDLCl-AF 
Mg3.3Al0.5Fe0.5(OH)8.

6Cl0.8(CO3)0.2 · 2.2 
H2O 

8.0 - 35.7 45.7 3.11 

HDLCl-AFL 
Mg3.3Al0.5Fe0.5(OH)8.

6Cl0.8(CO3)0.2 · 2.3 
H2O 

8.0 - 37.8 43.4 2.99 

HTDDS 
[Mg3Al(OH)8(DDS)1.

28 ·2.6 H2O] Y0.28
n+

 
(
**

) 
26.6 

2958, 2919, 
2851 

(vCH);1246 y 
1224 (νS=O) 

56.3 0.8 2.00 

HTDDS50 
Mg2.9Al(OH)7.8(DDS

)0.5(CO3)0.22 
(NO3)0.06 · 2.4 H2O 

25.5 y 
8.0 

2958, 2920, 
2851, (vCH); 

1243 y 1225 
(νS=O) 

51.8 30.9 2.37 

HTSEB 
Mg3.2Al(OH)8.4 

(SEB)0.34(CO3)0.14 
(NO3)0.04 · 1.1 H2O 

15.0 y 

7.8 

2916 y 2854 
(vCH); 1370 

(vCOO) 
55.2 3.6 2.90 

HT500 Mg6.4Al2O9.4 - - 0 198 5.85 

*Extraídas del FT-IR 
**Obtenida de la curva de TG 
***Capacidad de intercambio aniónico (molc kg

-1
) calculada a partir de la fórmula propuesta del 

HDL. 
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V.2. ESTUDIOS DE ADSORCIÓN DE PLAGUICIDAS 

 

Una de las propiedades más importantes de los HDLs es su capacidad para 

intercambiar aniones, ya que las especies interlaminares se encuentran retenidas en la 

estructura por fuerzas electrostáticas relativamente débiles, y por ello son 

susceptibles de ser intercambiadas. Incluso tienen la capacidad de incorporarlos 

directamente a través de la reconstrucción de los óxidos metálicos mixtos derivados 

de la calcinación de determinados HDLs. Por otro lado, presentan una gran 

versatilidad para acomodar especies de tamaño muy diverso, debido a que el espacio 

interlaminar se puede expandir, lográndose intercalar aniones inorgánicos simples, 

como CO3
2-

, Cl
-
, CrO4

2-
, NO3

-
, etc. (Miyata y Okada, 1977; Reichle, 1986), o 

especies más voluminosas como polioxometalatos (Woltermann, 1984; Kwon et al., 

1988) o aniones orgánicos (Ulibarri et al., 1995; Ulibarri et al., 2001; Hole et al., 

2001a; Hole et al., 2001b). 

De este modo, al igual que han descrito diferentes autores para los 

filosilicatos, las características estructurales de los HDLs los hace apropiados como 

adsorbentes al permitir alojar una gran variedad de compuestos químicos, incluyendo 

pesticidas. En los últimos años, los HDLs y sus productos calcinados están siendo 

estudiados como adsorbentes de diversos contaminantes en agua. Existen 

publicaciones al respecto sobre el uso de HDLs para la adsorción de contaminantes 

aniónicos en agua, de naturaleza inorgánica (Amin, 1996; Fetter, 1997; Houri et al., 

1998b) y orgánica (Hermosín et al., 1993; Ulibarri et al., 1995; Hermosín et al., 

1996; Pavlovic et al., 1997; You et al., 2002a; You et al., 2002b). 

Sin embargo, la capacidad de adsorción de los HDLs para moléculas 

hidrofóbicas no aniónicas es baja. Sin embargo, la intercalación de aniones orgánicos 

voluminosos en los HDLs crea un ambiente hidrofóbico interlaminar y los hace 

susceptibles de adsorber moléculas orgánicas no aniónicas de forma análoga a lo que 

ocurre en los organofilosilicatos (Mortland et al., 1986; Barrer, 1989; Jaynes y Boyd, 

1991). 

En este capítulo se estudiarán algunas de las propiedades de adsorción de las 

hidrotalcitas, tanto modificadas como sin modificar, para la adsorción de cuatro 

herbicidas con diferentes características físico-químicas (comentadas en el apartado 

III.2). Se seleccionaron cuatro moléculas herbicidas atendiendo fundamentalmente a 

sus características de carga, solubilidad, cantidades usadas anualmente a nivel global, 
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persistencia en el medio, tipo de cultivos en los que son usados, etc.; ya que son 

algunos de los parámetros más relevantes a la hora de priorizar el estudio de este tipo 

de moléculas por su potencial riesgo de contaminación ambiental. Dichos herbicidas 

fueron: MCPA, Carbetamida, Metamitrona y Terbutilazina. 

 

 

V.2.1. MCPA 

El herbicida MCPA [ácido (4-cloro-2-metilfenoxi) acético] es un derivado 

del ácido fenoxiacético, de carácter ácido débil, con un pKa de 3.07. Por lo tanto, y a 

diferencia del resto de herbicidas estudiados en este trabajo, se encontrará ionizado 

cuando el pH de trabajo sea cercano a la neutralidad o básico. Es por ello que la 

adsorción de este herbicida se puede ver favorecida a través de dos mecanismos: 

intercambio aniónico y la reconstrucción de la estructura laminar de la hidrotalcita 

calcinada. De este modo, se han seleccionado los adsorbentes inorgánicos HDLCl-A, 

HDLCl-F, HDLCl-AF y HDLCl-AFL, y el producto calcinado (HT500), para la 

adsorción del herbicida en agua y se han diseñado una serie de ensayos para evaluar 

la influencia de determinados parámetros, considerados fundamentales, para la 

adsorción en este tipo de sistemas. 

 

V.2.1.1. Influencia del tiempo de contacto y el pH 

Se han escogido los tres adsorbentes (HDLCl-A, HDLCl-F y HT500) 

considerados como representativos para la elección de las condiciones más 

apropiadas (tiempo de contacto y pH) para la obtención posterior de las isotermas de 

adsorción y se ha empleado una relación sólido / disolución de 10 mg : 8 mL (1 

mM), puesto en contacto durante 24 h en el caso del estudio de la influencia del pH, 

para asegurar la fiabilidad del análisis de las concentraciones de equilibrio. 

En la Figura V. 9 se ha representado la cantidad de MCPA adsorbido, en 

función del pH de la disolución de partida, para cada adsorbente. En general, se 

puede observar una disminución de la adsorción a medida que aumenta el pH de la 

disolución. Esto podría ser debido a que una concentración alta de aniones hidroxilo 

favorece la competencia entre éstos y los aniones de MCPA en disolución por los 

sitios de adsorción (sitios de intercambio). Además, a valores altos de pH, es difícil 
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evitar la presencia de carbonato en la 

disolución que, como es sabido, tiene 

gran afinidad por la interlámina del 

HDL,estabilizando notablemente la 

estructura (Miyata, 1983), y que por lo 

tanto entra también en competencia 

directa con el ión MCPA por los sitios 

de intercambio aniónico de la 

interlámina del adsorbente. El ligero 

descenso en la adsorción de MCPA que 

se produce en algunas muestras a los 

valores de pH más ácidos puede 

atribuirse a una disolución parcial de las 

láminas de hidróxido del adsorbente, lo 

que lógicamente reduce la eficacia del mismo. 

En la Tabla V. 7, aparecen detallados los resultados de esta experiencia, a 

partir de los cuales se ha seleccionado el pH=6 como óptimo para realizar el resto de 

experiencias de adsorción.  

Los resultados para la adsorción de MCPA sobre cada adsorbente en función 

del tiempo de contacto se muestran en la Figura V. 10, para periodos que van desde 

10 minutos hasta 72 horas. En los casos de HDLCl-A y HDLCl-F se observa una 

etapa inicial de adsorción rápida seguida por un descenso brusco del valor de Cs, en 

torno al 30% para la muestra HDLCl-A y del 40% para la HDLCl-F, después de 

pocas horas. Esta caída en el valor de Cs en las etapas iniciales puede estar 

relacionada con la concentración localizada de los iones hidroxilo, procedentes de la 

descomposición de las láminas y confirmado por el ligero aumento del pH en ambos 

casos, que competirían por los sitios de adsorción desplazando a los aniones MCPA 

adsorbidos en primera instancia.  

Posteriormente, al establecerse el equilibrio de adsorción, la mayor 

concentración del MCPA en la disolución desplaza a los iones OH
-
 recuperándose 

parcialmente los valores de adsorción obtenidos inicialmente en la experiencia. Por 

otra parte, el incremento del pH facilita la disolución de CO3
2-

 en el medio, que 

ejerce una gran competencia con los demás aniones por los sitios de adsorción y que 

son difícilmente desplazables por aniones más voluminosos y de menor carga como 

el MCPA (Miyata, 1983; Kuk y Huh, 1998).  
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Tabla V. 7. Adsorción de MCPA en HDLCl-A, HDLCl-F y HT500 a diferentes valores de 

pHInicial (10 mg /8mL, 1mM, 24h). 

Adsorbente 
pH Cantidad de adsorbido 

Inicial Final Adsorción (%) Cs (mmol/kg) 

HDLCl-A 

3.0 7.1 13.9 108 ± 26 

6.6 7.0 10.1 83 ± 3 

9.0 9.5 4.7 41 ± 18 

11.0 10.9 0 0 ± 10 

HDLCl-F 

3.0 7.6 0 0 ± 5 

6.6 7.9 9.2 74 ± 3 

9.0 9.3 1.2 10 ± 31 

11.0 10.9 0.6 5 ± 21 

HT500 

3.0 8.5 87.1 675 ± 3 

6.6 11.0 86.0 701 ± 15 

9.0 10.8 50.6 439 ± 8 

11.0 11.1 2.7 23 ± 13 

 

Cardoso y Valim, (2006), encontraron un comportamiento muy similar para 

las cinéticas de adsorción de tres plaguicidas aniónicos orgánicos sobre compuestos 

tipo hidrotalcita. Estos autores observaron un descenso de la cantidad de herbicida 

inicialmente adsorbida, atribuyéndolo a la adsorción concomitante de diferentes 

aniones. Otros autores han estudiado la adsorción de aniones orgánicos en las 

láminas de hidrotalcita destacando la importancia de la forma, el tamaño y la mayor 

carga del anión en la intercalación preferencial del compuesto (Tagaya et al., 1993; 

Kuk y Huh, 1998; Li et al., 2005). Por lo tanto, los procesos de intercalación en los 

que se encuentran involucrados más de un tipo de anión son complejos, sobre todo 

cuando se trata de aniones de tipo inorgánico y orgánico, donde participan diferentes 

tipos de interacciones entre los aniones para ser intercalados sobre el HDL. 

Los resultados de la Figura V. 10 también revelan que la naturaleza del 

catión trivalente de la lámina (Al
3+

 ó Fe
3+

), no afecta de forma importante a la 

cinética de adsorción del MCPA, aunque la cantidad final de plaguicida adsorbido 

fue ligeramente superior para el caso de la muestra HDLCl-A  
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En el caso de la muestra HT500, la cinética de adsorción es marcadamente 

diferente ya que se encuentra condicionada por el proceso de reconstrucción, en 

contraposición al proceso de intercambio aniónico que predomina en los casos 

anteriores. En este caso, el anión MCPA se incorpora a la estructura del HDL a 

medida que se van formando las láminas, siendo la adsorción de MCPA desde la 

disolución más lenta y progresiva comparado con los casos anteriores. No obstante, 

la cantidad final de MCPA adsorbido ha sido superior, como era de esperar. En la 

Ecuación V. 2 se encuentra representada la reacción de reconstrucción genérica para 

un HDL de Mg/Al. 
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Figura V. 10. Evolución de la adsorción del MCPA con el tiempo (10 mg/8 mL, 1 mM, pH 

6) 

Ecuación V. 2 

Mg1-xAlxO1+x/2 + (x/n)A
n-

 + (1+x/2 + y)H2O                 Mg1-xAlx(OH)2 A
n-

x/n ·yH2O + xOH 
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V.2.1.2. Efecto de la concentración: Isotermas 

Los resultados de adsorción de MCPA a los adsorbentes, en función de la 

concentración del mismo en idénticas condiciones (isotermas de adsorción), están 

representados en la Figura V. 11. Para ello se han seleccionado las condiciones más 

apropiadas derivadas de los estudios anteriores; se han empleado 10 mg de cada 

adsorbente y 8 mL de diferentes disoluciones de MCPA en el rango de 

concentraciones comprendido entre 0.05 y 6 mM, a un pH inicial de 6 y 24 h de 

agitación. 

En este estudio se han empleado los cinco adsorbentes mencionados con 

anterioridad (HDLCl-A, HDLCl-F, HDLCl-AF, HDLCl-AFL y HT500). Todas las 

isotermas presentan una forma muy similar, y de acuerdo a la clasificación de Giles 

et al., (1960) pueden ser catalogadas como tipo L atendiendo al tramo inicial de la 

isoterma. De forma general, estas isotermas son características de sistemas donde el 

soluto presenta un grupo monofuncional y está fuertemente atraído por el adsorbente, 

principalmente por la interacción con centros específicos, alcanzando el valor de 

saturación conocido como plateau de la isoterma de adsorción. La isoterma de tipo L 

se ha descrito para la adsorción de especies catiónicas en arcillas naturales y zeolitas 

(Hermosín y Pérez- Rodríguez, 1981; Jaynes y Boyd, 1991; Hermosín et al., 1993; Li 

y Bowman, 1997; Carrizosa et al., 2001). 

Se debe destacar la existencia de un falso plateau en la zona central de las 

gráficas, observándose a valores de Ce > 3.5 mM una nueva tendencia en las 

isotermas, lo que indica que las isotermas se podrían encuadrar de forma más precisa 

en el subtipo L-4 de Giles et al., (1960). Este tipo de isotermas está relacionada con 

la creación de una nueva superficie de adsorción que podría deberse a diferentes 

causas, entre las cuales está la reorganización de las moléculas adsorbidas para 

permitir una mayor adsorción en el adsorbente, la existencia de regiones con 

cristalinidad distinta en el adsorbente, o la formación de una nueva superficie de 

adsorción a partir de las moléculas de soluto. Consecuentemente, se podría sugerir 

que existen dos mecanismos de adsorción debido a diferentes “sitios” de adsorción, y 

que dependen de la concentración de pesticida en la disolución para una cantidad de 

adsorbente dada. 
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Cardoso y Valim, (2006) estudiaron un sistema similar al HT500-MCPA 

empleado en este trabajo, encontrando únicamente un plateau, lo que indica un tipo 

de adsorción diferente. Sin embargo, la densidad de carga del adsorbente que 

emplearon es superior (relación Mg/Al = 2) además de que la relación sólido: 

disolución y el rango de concentraciones empleados fueron superiores. Por otro lado, 

Inacio et al., (2001) encontraron resultados comparables y muy similares a los del 

presente trabajo (a los nuestros) en hidrotalcitas de Mg/Al con diferentes densidades 

de carga, entre las que se encuentra un sistema HDLCl-A – MCPA análogo al 

utilizado en esta memoria. 

Las isotermas de adsorción de la Figura V. 11 también muestran que la 

presencia del catión Fe
3+

 en la lámina del HDL no afecta de manera importante a la 

adsorción de MCPA, si bien ésta es algo menor en las muestras que contienen este 
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Figura V. 11. Isotermas de adsorción de MCPA en los diferentes adsorbentes (10 mg/8 

mL, pH 6, 24 h) 
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catión. Este resultado está de acuerdo con el encontrado por Barriga et al., (2002) 

para la adsorción de 2,4,6-trinitrofenol sobre HDLs de MgAl y de MgFe, con cloruro 

como anión interlaminar, y podría ser debido a que la presencia de Fe
3+

, con un poder 

polarizante mayor que el Al
3+

, incrementa la atracción del anión cloruro por las 

láminas, lo que dificulta su sustitución por el herbicida. 

Por otro lado, las isotermas de adsorción de MCPA sobre los adsorbentes 

HDLCl-AF y HDLCl-AFL no han mostrado diferencias importantes entre sí, ni con 

la isoterma del adsorbente HDLCl-F. Por lo tanto, el tratamiento de liofilización del 

adsorbente sólo ha afectado ligeramente a la adsorción del MCPA. Por ello, estos dos 

adsorbentes fueron descartados para el estudio de la liberación controlada del 

herbicida que será desarrollado en el capítulo siguiente. 

Finalmente, la isoterma de HT500 muestra una mayor adsorción del 

herbicida MCPA comparada con los demás adsorbentes estudiados, lo que está de 

acuerdo con los resultados obtenidos anteriormente a una única concentración. En 

este caso, la adsorción tiene lugar mediante la reconstrucción de la estructura laminar 

del HDL, proceso que muestra tener mayor rendimiento en el proceso de adsorción 

del MCPA que el intercambio aniónico, en consonancia con lo observado para otros 

aniones orgánicos (Hermosín et al., 1993; Ulibarri et al., 1995; Villa et al., 1999; 

Celis et al., 1999b; Barriga et al., 2002 ). 

Los datos de las isotermas mostradas en la Figura V. 11 han sido ajustados a 

la ecuación de Freunlich y los valores de Kf y Nf han sido calculados por regresión 

lineal mediante la técnica de análisis numérico de mínimos cuadrados, a partir de la 

representación de log Cs versus log Ce, que definen la ecuación de Freunlich (Tabla 

V. 8). Los valores de Kf reflejan lo discutido anteriormente de forma que el valor 

máximo corresponde a la muestra calcinada HT500 con el valor de capacidad de 

intercambio aniónico más alto. El valor de Nf está de acuerdo con el tipo de isoterma 

asignado para el adsorbente HT500. Sin embargo, para los demás adsorbentes los 

valores son más altos de lo que cabría esperar, lo cual podría atribuirse a la menor 

adsorción observada en estos últimos, comparado con la mostrada por HT500, lo que 

puede originar una falta de precisión asociada a las medidas de adsorción, tal y como 

indican Green y Yamane, (1970). 
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Tabla V. 8. Constantes de Freundlich (Kf y Nf) para la adsorción de MCPA y valores de 

capacidad de intercambio aniónico para cada adsorbente y ocupada por MCPA en el punto de 

mayor adsorción de la isoterma. 

MUESTRAS 

CIA de 
cada 

adsorbente
*
 

(mol/kg) 

% de la CIA 
ocupada por 

MCPA 

Kf 
(mmol

1-Nf
 L

Nf
 kg

-1
) 

Nf R
2
 

HDLCl-A 3.19 13.8 78.7 (70.3 - 88.4)
† 

1.12±0.07 0.96 

HDLCl-F 2.67 7.9 57.8 (48.2 - 69.4) 1.04 ± 0.12 0.92 

HDLCl-AF 3.11 8.3 71.2 (60.8 - 83.4) 0.99 ± 0.10 0.94 

HDLCl-AFL 2.99 9.2 99.9 (86.3 - 115.7) 0.89 ± 0.09 0.94 

HT500 5.85 19.7 
630.96 (588.84 - 

676.09) 
0.47± 0.04 0.98 

* Datos tomados de la Tabla V. 6 
†
 Intervalo de error estándar 

 

V.2.1.3. Caracterización de los productos de adsorción 

Con objeto de comprobar la posible presencia del plaguicida en el espacio 

interlaminar de cada adsorbente, se ha obtenido el diagrama de difracción de rayos X 

de la muestra correspondiente al último punto de cada una de las isotermas de 

adsorción (Figura V. 11). 

Los difractogramas de los productos de adsorción HDL-MCPA (Figura V. 

12) muestran que no existen cambios importantes en los espaciados interlaminares 

comparados con el de los adsorbentes originales, exceptuando evidentemente la 

muestra HT500, en la cual la adsorción tiene lugar mediante la reconstrucción de su 

estructura original. Los diagramas de DRX de los productos de adsorción presentan 

reflexiones (003) y (006) más amplias y de menor intensidad que los 

correspondientes HDLs originales, indicando una reducción en la cristalinidad del 

material.  
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No obstante, el espaciado 

interlaminar obtenido en los 

productos de adsorción, 8.0 Å, sería 

consistente con la intercalación de la 

molécula de MCPA con orientación 

plana y paralela al plano de las 

láminas de la hidrotalcita (Ulibarri et 

al., 1995). A pesar de ello, debido a la 

baja densidad de carga de la forma 

aniónica del herbicida y al 

relativamente bajo % de CIA 

ocupado por el mismo (Tabla V. 8), 

sería difícil que éste adoptara esta 

conformación sin la co-intercalación 

de un número elevado de aniones de 

tamaño más pequeño (Cl
-
, OH

-
, CO3

2-

) que permitiera compensar el resto 

de cargas de la lámina del HDL 

(Rives, 2002). Por todo ello, en estas 

condiciones, es probable que la 

adsorción del MCPA haya tenido 

lugar preferentemente en la superficie 

más externa de los adsorbentes.  

Inacio et al., (2001), 

encontraron un aumento en el 

espaciado basal hasta d003=22.1 Å 

para el sistema HDLCl-A – MCPA, 

indicando la formación de una bicapa de aniones MCPA orientados verticalmente en 

el espacio interlaminar, con los grupos carboxilatos enlazados a las láminas 

hidroxiladas. Sin embargo, se debe tener en cuenta que la relación sólido/disolución 

que utilizaron estos autores fue menor y, consecuentemente, los valores de Cs que 

encontraron fueron mayores en comparación con los encontrados en nuestro caso. 

Del mismo modo, Cardoso y Valim, (2006) también encontraron una nueva fase, de 

espaciado basal d003=17.1 Å, para el sistema HT500-MCPA cuando los valores de 

MCPA adorbido por gramo de adsorbente fueron cercanos al plateau de la isoterma 

de adsorción. En este caso, cabe destacar que el adsorbente presentaba una densidad 
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de carga mayor en las láminas (Mg/Al=2), y el rango de concentraciones iniciales 

ensayadas fueron muy superiores a las empleadas en nuestro trabajo (un orden de 

magnitud), con lo que lograron alcanzar el “plateau” de la isoterma. En este mismo 

trabajo, otros dos pesticidas aniónicos de estructura similar al MCPA mostraron 

resultados similares: 2,4-D y Picloram. Por otro lado, otros autores no han 

encontrado variación en el espaciado basal en la adsorción de moléculas orgánicas 

aniónicas en condiciones similares a las empleadas en este trabajo (Hermosín et al., 

1993; Dos Reis et al., 2004; Pavlovic et al., 2005; Zhu et al., 2005).  

En la Figura V. 13. a se muestran los espectros de IR del MCPA, de los 

HDLs originales, de la hidrotalcita calcinada HT500 y sus productos de adsorción 

con MCPA, entre 4000 y 800 cm
-1

. La región del espectro de IR que puede ser más 

interesante a la hora de identificar la presencia del anión MCPA en los diferentes 

compuestos y para obtener información de los enlaces formados es la comprendida 

entre 1850 – 800 cm
-1

, por lo que ésta se ha ampliado en la Figura V. 13. b. 

En el espectro de IR del herbicida puro, se identifican las vibraciones 

fundamentales del compuesto cuya presencia en el complejo formado por el MCPA – 

adsorbente ayudan a confirmar que se ha producido la adsorción del herbicida. En 

primer lugar, las bandas que aparecen en la región comprendida entre 3000 y 2800 

cm
-1
 en el MCPA puro se corresponden a la vibración de tensión del grupo alquílico 

(νC-H). La banda que aparece escindida con dos máximos de absorción a 1747 y 1707 

cm
-1
 se debe a la vibración de tensión del C–O del grupo carboxílico, junto con la 

banda que aparece solapada a 1239 cm
-1
 correspondiente a la deformación del O–H 

acoplada con la vibración de tensión del C–O del mismo grupo. A 1495 cm
-1

 se 

observa una banda correspondiente a la vibración de tensión del anillo aromático 

(νC=C). El resto de bandas pertenecen a los grupos fenil-metil-éter de la molécula de 

MCPA, mientras que las dos bandas que aparecen a 1078 y 1298 cm
-1

 

corresponderían al modo de vibración simétrico y antisimétrico del C–O–C, 

respectivamente. 

En la Figura V. 13. b también se encuentran los espectros del herbicida 

adsorbido en las hidrotalcitas y en ellos aparecen bandas de absorción 

correspondientes a ambos componentes. Lo más destacable es que en dichos 

materiales aparecen bandas pertenecientes al MCPA, lo que confirma la adsorción 

del herbicida. En la región en torno a 3000 cm
-1
, donde aparecían las bandas de 

vibración del grupo alquílico del MCPA libre, aparece una amplia banda debido a los 

grupos hidroxilo de los adsorbentes (νO-H), lo que dificulta apreciar las absorciones 
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del herbicida de los complejos formados por el HDL – MCPA y sólo se logra intuir 

un leve hombro en sus espectros. Sin embargo, la característica más importante de 

los espectros de los complejos HDL-MCPA es la ausencia de las bandas 

correspondientes al grupo carboxílico (1747 y 1707 cm
-1
) y la presencia de nuevas 

bandas en torno a 1610 y 1369 cm
-1

 que se pueden atribuir a la vibración 

antisimétrica y simétrica del C=O del anión carboxilato, confirmando la presencia de 

MCPA adsorbido a las hidrotalcitas en su forma aniónica. 

 

 

Figura V. 13. Espectros FT-IR del herbicida, adsorbentes y de los productos de 

adsorción HDL-MCPA: a) general, b) región entre 1850 – 800 cm-1 ampliada. 
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V.2.1.4. Estudio de la desorción del plaguicida 

Existen numerosos trabajos sobre la adsorción-desorción de aniones 

inorgánicos y orgánicos, previamente adsorbidos en hidróxidos dobles laminares, 

desde diversos puntos de vista (Miyata, 1983; Dutta y Puri, 1989; Hermosín et al., 

1993; Ulibarri et al., 1995; Goswamee et al., 1998; Celis et al., 1999b; You et al., 

2001a; You et al., 2001b; You et al., 2002b; Yang et al., 2005; Wang et al., 2009). La 

metodología de desorción más ampliamente utilizada ha sido la de diluciones 

sucesivas, a partir de la cual se obtienen las isotermas de desorción (Hermosín et al., 

1995; Celis et al., 1999b; Carrizosa et al., 2000; Cruz-Guzman et al., 2004; Celis et 

al., 2007).  

Otros autores han realizado la desorción por competencia entre aniones para 

diversos aniones presentes en la disolución, donde una de las conclusiones 

desprendidas es la complejidad que existe en la adsorción por intercambio aniónico 

en los sistemas donde coexisten diversas especies aniónicas que compiten por los 

sitios de adsorción de los HDLs (Tagaya et al., 1993; Kuk y Huh, 1998; Cardoso y 

Valim, 2004; Wang et al., 2009). 

Por todo ello, en este trabajo se ha utilizado una metodología distinta a la de 

las diluciones sucesivas para el estudio de la desorción del herbicida MCPA, 

teniendo en cuenta la alta afinidad de la hidrotalcita por aniones de pequeño tamaño 

y de alta densidad de carga como el CO3
2-

 (Miyata, 1983). Para ello se llevó a cabo la 

desorción de 30 mg del producto de adsorción obtenido a partir del último punto de 

la isoterma de adsorción para cada adsorbente, con 10 mL de una disolución de 

Na2CO3, con una concentración 10 veces superior a la capacidad de cambio del 

adsorbente. Esto equivale a una concentración de CO3
2-
 de 5 mM para el caso de 

HDLCl-A y HDLCl-F, y de 10 mM, para el caso de HT500. La desorción se ha 

llevado a cabo en durante 24 horas de contacto a un pH inicial igual a 6. 

En la Tabla V. 9, se 

encuentran recogidos los datos 

correspondientes a la cantidad de 

MCPA adsorbido en el producto de 

adsorción, expresada como Cs, y la 

cantidad desorbida del herbicida tras 24 

h de contacto. Como se puede apreciar, 

en todos los casos se obtiene una 

MUESTRA Cs (mmol/kg) Desorción (%) 

HDLCl-A 440.4 ± 2.5 > 99% 

HDLCl-F 211.2 ± 11.6 > 99% 

HT500 1152.7 ± 0.1 > 99% 

Tabla V. 9. Desorción de MCPA a partir del 

producto de adsorción (30 mg / 10 mL, 24h, 

pHinicial= 6 ). 
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desorción próxima al 100% del MCPA previamente adsorbido. Por lo tanto, se 

confirma que la adsorción del herbicida tiene lugar por intercambio aniónico, ya que 

es desplazado de la interlámina por el anión CO3
2-
, dada la alta concentración del 

mismo en la disolución y, adicionalmente, a que presenta una alta afinidad por los 

hidróxidos dobles laminares debido a su menor tamaño y mayor densidad de carga 

(Miyata, 1983; Rives, 2002). 

 

 

V.2.2. Carbetamida 

Carbetamida [(R)-(2)-1-(etilcarbamoil)etil fenilcarbamato], es un herbicida 

que se absorbe selectivamente por las raíces de gramíneas anuales, y también sobre 

especies de dicotiledóneas. Al contrario de lo que sucedía para la molécula de 

MCPA, las características físico-químicas de la molécula de carbetamida 

corresponden a las de una molécula neutra, dentro de los valores normales de pH de 

los suelos y aguas naturales, ya que presenta un pKa de 10.9, debido a la presencia 

del grupo carbamida que es susceptible de desprotonarse a valores altos de pH. Es 

muy soluble en agua (3.5 g L
-1

), en términos de plaguicidas orgánicos (Tabla III. 4). 

Por su elevado pKa, cabe esperar que la adsorción de este plaguicida no esté 

favorecida mediante el proceso de intercambio aniónico en el rango de pH habituales 

en medios naturales. (Chibwe y Jones, 1989; Hermosín et al., 1996; Inacio et al., 

2001; Dos Reis et al., 2004; Zhu et al., 2005; Cardoso y Valim, 2006; Cornejo et al., 

2008).  

De forma análoga a lo descrito para las arcillas catiónicas (Barrer, 1989; 

Jaynes y Boyd, 1991), las aniónicas pueden cambiar su carácter de material hidrófilo 

por hidrófobo con un simple cambio de sus aniones inorgánicos por otros orgánicos, 

de largas cadenas alquílicas. Con ello las organohidrotalcitas resultantes pueden 

actuar como adsorbentes de compuestos orgánicos de manera semejante a las arcillas 

orgánicas (Mortland et al., 1986; Hermosín y Cornejo, 1992; Nir et al., 2000). 

Teniendo en cuenta el carácter organofílico de los plaguicidas a estudiar, se ha 

transformado la superficie interna de la hidrotalcita a lipofílica, con objeto de ensayar 

la adsorción de estos contaminantes de aguas en dichos adsorbentes. La 

transformación de la hidrotalcita inorgánica en la orgánica se ha llevado a cabo 
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mediante la precipitación de los hidróxidos metálicos, en presencia del anión 

orgánico (síntesis directa), según se ha descrito en el apartado III.1.1.  

En el caso de carbetamida, se han empleado los adsorbentes HTDDS, 

HTDDS50 y HTCO3 (los dos primeros de naturaleza orgánica y el tercero inorgánico) 

para estudiar la adsorción – desorción de dicho herbicida en agua según la hipótesis 

planteada anteriormente y, de forma paralela, comprender el proceso mediante el 

estudio de algunos de los factores considerados fundamentales para la adsorción en 

este tipo de sistemas. 

 

V.2.2.1 Influencia del grado de saturación en anión orgánico, tiempo de 

contacto y pH 

Previamente a los estudios de la influencia del tiempo de contacto 

adsorbente-adsorbato y del pH inicial de la disolución en el proceso de adsorción, se 

ha realizado una experiencia de adsorción a concentración única, con el fin de cotejar 

la hipótesis por la que la adsorción de plaguicidas de carácter hidrofóbico, como 

carbetamida, puede favorecerse por la modificación de la naturaleza interlaminar de 

la hidrotalcita. Las condiciones empleadas para esta experiencia fueron de 25 mg de 

adsorbente con 20 mL de una disolución de carbetamida (1 mM) al pH del herbicida 

en agua destilada (pH≈6.5). 

A la vista de los resultados de la Tabla V. 10 se observa que la hidrotalcita 

inorgánica (HTCO3) presenta una adsorción muy baja de carbetamida. La escasez de 

adsorción de este tipo de herbicidas sobre la hidrotalcita inorgánica ha sido 

observada también para otros contaminantes orgánicos como 2-naftol, imazamox y 

triadimefón (Esumi y Yamamoto, 1998; Villa et al., 1999; Celis et al., 1999b; Celis 

et al., 2000a). Este hecho ha sido atribuido a la alta afinidad del anión carbonato por 

la interlámina de la hidrotalcita, el cual es difícil de desplazar (Miyata, 1983). Sin 

embargo, la intercalación del anión dodecilsulfato (DDS) crea una fase orgánica en la 

interlámina que favorece la adsorción de carbetamida. Este tipo de compuesto neutro, 

que se encuentra disuelto en agua, tiende a distribuirse entre la fase acuosa y la 

orgánica, actuando esta última como medio o agente solubilizador. A menudo, este 

mecanismo es también denominado como “partición” ó “adsolubilización” (Wu et 

al., 1987; Celis et al., 1996; Klumpp et al., 2003). 
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Por otro lado, cabe señalar que HTDDS es la hidrotalcita que presenta mayor 

adsorción de carbetamida por unidad de masa de adsorbente, para las condiciones 

empleadas. Sin embargo, se debe apreciar que en estas condiciones no es el 

adsorbente más eficaz atendiendo a la cantidad de herbicida adsorbido por cada 

molécula de DDS presente en el adsorbente (Tabla V. 11). Este hecho podría reflejar 

la existencia de impedimentos estéricos que dificulten la adsorción al aumentar el 

grado de saturación en anión orgánico. Por lo tanto, y extendiendo a los compuestos 

de tipo hidrotalcita lo apuntado por El-Nahhal et al., (2000) para arcillas de tipo 

catiónico, estos resultados pueden indicar que una máxima transformación de la 

superficie del compuesto laminar de hidrofílica en hidrofóbica no implica 

necesariamente un grado de adsorción óptimo entre el plaguicida y la 

organohidrotalcita, y sugieren que el grado de cobertura por parte del anión orgánico 

es una variable que debe ser optimizada. Por lo tanto, con un menor contenido en el 

componente orgánico de la hidrotalcita se podría alcanzar un grado de adsorción 

suficiente, favoreciendo además el aspecto económico del adsorbente (Klumpp et al., 

2003). Lógicamente, esta hipótesis depende del sistema estudiado y, sobre todo, de 

las condiciones empleadas, como ya se verá en apartados posteriores. 

 

Tabla V. 10. Adsorción de carbetamida sobre las muestras HTCO3, HTDDS50 y HTDDS (25 mg / 

20 mL, 1 mM, 24 h, pHinicial=6.7). 

Muestra Adsorción (%) Cs (mmol/kg) 
Relación molar carbetamida 

adsorbida/DDS 

HTCO3 2.1 18 ± 4 ▬ 

HTDDS50 6.9 53 ± 3 0.044 

HTDDS 10.2 77 ± 5 0.033 

 

Para el estudio de la influencia del tiempo de contacto y pH en la adsorción 

de carbetamida se ha seleccionado la muestra HTDDS como adsorbente, dado que 

presenta una mayor afinidad por el herbicida, lo cual facilitará la interpretación de los 

resultados procedentes de la interacción adsorbente – carbetamida. 

La relación sólido/disolución empleada en el estudio de pH ha sido de 25 mg 

de adsorbente y 20 mL de carbetamida disuelta (1 mM), y un tiempo de contacto de 

24 h, con objeto de obtener porcentajes de adsorción aceptables desde un punto de 
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vista analítico. En la Tabla V. 11 se muestra la cantidad de carbetamida adsorbida 

para disoluciones con diferentes pH, y expresada en mmol de herbicida adsorbido 

por kg de adsorbente (Cs), así como en porcentaje de herbicida adsorbido en relación 

a la cantidad inicial en disolución. A la vista de los resultados obtenidos se puede 

afirmar que la adsorción de carbetamida no varía apreciablemente en el intervalo de 

pH entre 3 y 6.6, pero desciende a valores de pH más básicos. Este hecho puede estar 

relacionado con la naturaleza estructural y propiedades ácido-base de este 

compuesto. De acuerdo con el valor de pKa de la carbetamida (pKa=10.9), a valores 

de pH superiores a éste, la especie mayoritaria se encontrará cargada negativamente, 

por lo que la interacción hidrofóbica será menor, como puede confirmarse de acuerdo 

con los datos obtenidos. Celis et al., (1999b) encontraron resultados similares para el 

herbicida imazamox, el cual presenta una baja adsorción en la organohidrotalcita 

cuando se encuentra en estado aniónico. A pH básico, la cantidad de carbetamida 

adsorbida en la organohidrotalcita disminuye entre un 30 – 40% respecto a la 

adsorbida a valores de pH inferiores (Tabla V. 11). 

Estos resultados concuerdan 

con la existencia de una interacción 

fundamentalmente de tipo hidrofóbico 

entre el adsorbente y el herbicida, ya 

que parte de este último todavía 

existiría en forma neutra a pH 10.2, y 

seguiría interaccionando con la 

HTDDS. 

Otro aspecto a considerar a 

partir de los datos obtenidos sería los valores de pH de las suspensiones en el 

equilibrio tras 24 h de contacto. Una de las características de las hidrotalcitas es su 

capacidad tampón ya que son capaces de adsorber iones hidroxilo o de liberarlos 

dependiendo de las condiciones del medio. Sin embargo, el importante incremento 

del pH en la prueba de adsorción en medio ácido se debe, principalmente, a la 

disolución parcial de las láminas, cómo se comprobó mediante análisis químico de la 

disolución y de acuerdo a los resultados de otros autores en distintas hidrotalcitas de 

Mg/Al (Sato y col. 1986). La leve disminución del pH en la experiencia realizada a 

pH inicial 11, se puede atribuir al intercambio de aniones OH
-
 y a la contribución de 

H
+
 procedentes de la disociación de la carbetamida. 

pH 
Cantidad de plaguicida 

adsorbido 

Inicial Final 
Adsorción 

(%) 
Cs (mmol/kg) 

3 7.6 9.8 66 ± 2 

6.6 9.7 10.0 72 ± 1 

11 10.2 6.6 47 ± 1 

Tabla V. 11. Adsorción de Carbetamida a la 

muestra HTDDS a diferentes valores de pHInicial. 

(25 mg / 20 mL, 1 mM, 24 h). 
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Se ha seleccionado el valor de pHInicial de 6.6 como más apropiado para 

realizar los estudios de adsorción de carbetamida, de acuerdo con el mayor 

porcentaje de adsorción que presenta la muestra HTDDS a este pH y que se muestra 

en los apartados sucesivos. 

Seguidamente, se ha 

estudiado la velocidad del proceso de 

adsorción de la carbetamida en 25 mg 

de HTDDS (Figura V. 14) para 20 

mL de una disolución de carbetamida 

de concentración inicial 1 mM a pH 

6.6. Para ello, las disoluciones del 

herbicida se equilibraron con el 

adsorbente en periodos de 10 minutos 

a 24 horas. Los datos muestran que 

tras una rápida adsorción en apenas 

10-15 minutos de contacto se ha 

adsorbido el 95% de la cantidad total 

alcanzada en el equilibrio. La adsorción que procede de manera mucho más lenta a 

tiempos superiores puede ser atribuida a la lenta difusión de las moléculas de 

carbetamida hacia el interior de las láminas. Se han empleado periodos de 24 horas 

de contacto para asegurar las condiciones de equilibrio en la obtención de isotermas 

de adsorción. 

 

V.2.2.2. Isotermas de adsorción de carbetamida sobre HTCO3, HTDDS 

y HTDDS50. 

Se han empleado los tres adsorbentes utilizados en el apartado anterior para 

tener una visión más amplia del comportamiento de hidrotalcitas modificadas con el 

anión DDS respecto al proceso de adsorción de la carbetamida. La variación de la 

adsorción del herbicida en el adsorbente, en función de la concentración del 

herbicida en idénticas condiciones (isoterma de adsorción), se representa en la Figura 

V. 15. El rango de concentraciones iniciales de carbetamida varía entre 0.25 mM y 

11 mM para una relación adsorbente / adsorbato de 25 mg / 30 mL de una disolución 

de carbetamida previamente ajustada a un valor de pH=6.6, y se ha empleado un 

tiempo de contacto de 24 horas. La disminución en la relación sólido / disolución 

Figura V. 14. Evolución de la adsorción de 

carbetamida en HTDDS con el tiempo (25 mg/20 

ml, 1 mM, pH 6.6) 
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respecto a las experiencias anteriores, se ha realizado con el objetivo de poder 

alcanzar el plateau de la isoterma. El plateau permite obtener el máximo de 

adsorción, que se utiliza como medida de la capacidad de adsorción para el sistema 

estudiado. Sólo se ha presentado la media de los resultados de las muestras hechas 

por duplicado, ya que los puntos individuales son prácticamente coincidentes (error 

estándar de las medidas inferior al 5% en todos los casos). 

A la vista de los resultados se 

observa que no existe apenas adsorción 

de carbetamida en el adsorbente 

HTCO3, y que la fase orgánica en la 

interlámina (DDS) cambia la 

naturaleza de la hidrotalcita e 

incrementa su afinidad por compuestos 

hidrofóbicos como la carbetamida. 

Para los casos de HTDDS y HTDDS50, 

las isotermas de adsorción obtenidas se 

pueden ajustar al tipo L según la 

clasificación de Giles et al., (1960), lo 

que significa que a altas 

concentraciones la mayoría de sitios de adsorción en el adsorbente se encuentran 

ocupados por moléculas de adsorbato, siendo más dificil encontrar sitios libres a 

medida que aumenta la cantidad de adsorbato en disolución. En ambos casos se 

observa que la forma de la isoterma no se afecta con el incremento de DDS en la 

interlámina, indicando que el tipo de interacción entre el DDS y el pesticida no se 

afecta por el grado de saturación en DDS del hidróxido doble laminar. 

Otro aspecto interesante a destacar es que la adsorción aumenta al aumentar 

el grado de saturación en anión orgánico, sobre todo cuando las concentraciones de 

herbicida son elevadas. A concentraciones relativamente bajas se puede observar que 

la cantidad de plaguicida adsorbido en los adsorbentes es muy similar. Por lo tanto, y 

como ya se apuntaba en el apartado anterior, desde el punto de vista de la eficacia, la 

selección del adsorbente depende lógicamente de las condiciones del sistema y de la 

concentración inicial de carbetamida en disolución.  

Si tenemos en cuenta los datos obtenidos en la última zona de la isoterma, 

cercanos al plateau, se puede decir que la capacidad de adsorción máxima de la 

Figura V. 15. Isotermas de adsorción para 

carbetamida en HTCO3, HTDDS y HTDDS50 

(25 mg/30 mL, pH 6.6, 24h) 
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HTDDS para carbetamida es de aproximadamente 900 mmol herbicida/kg, lo que 

equivale a más de 200 mg de herbicida por gramo de organohidrotalcita. 

Finalmente, las isotermas se ajustan bastante bien a la ecuación de 

Freundlich, cuyos parámetros aparecen recogidos en la Tabla V. 12. Los valores del 

coeficiente de adsorción, Kf, se pueden considerar como una medida de la capacidad 

adsorbente de las muestras para el plaguicida estudiado. En ese sentido, se observa 

como existe una mayor afinidad del compuesto por la hidrotalcita modificada. No 

obstante, hay que tener en cuenta que las comparaciones son extrapolables a todo el 

rango de concentraciones estudiadas sólo en los casos en los que los valores de Nf 

sean similares. 

 

Tabla V. 12. Constantes de Freundlich (Kf y Nf) para la adsorción de Carbetamida 

MUESTRAS 
Kf 

(mmol
1-Nf

 L
Nf

 kg
-1

) 
Nf R

2
 

HTCO3 < 10
*
 - - 

HTDDS50 95.2 (88.0-103.1) 0.68 ± 0.05 0.92 

HTDDS 109.8 (82.3-146.1) 1.04 ± 0.18 0.94 

*
 Adsorción muy pequeña o nula 

 

V.2.2.3. Caracterización del sistema HTDDS-Carbetamida 

Con objeto de indagar sobre la presencia del herbicida en el espacio 

interlaminar, se ha obtenido el diagrama de difracción de rayos X del producto de 

adsorción HTDDS-Carbetamida correspondiente al plateau de la isoterma (Figura V. 

15). Una vez alcanzado el equilibrio, se separa el sólido de la disolución mediante 

centrifugación, se deja secar en estufa a 60º y se analiza. 

La Figura V. 16.a muestra el diagrama de DRX del adsorbente HTDDS 

característico de una hidrotalcita con un espaciado basal d003 = 26.8 Å, que se 

corresponde con la intercalación perpendicular del anión DDS en la interlámina del 

compuesto, y el diagrama de la Figura V. 16.b se corresponde con el producto de 

adsorción. La disminución del espaciado basal desde la muestra original a la muestra 

con el pesticida adsorbido se debe, posiblemente, a una reorganización de las cadenas 

de la interlámina, que podría haber aumentado su inclinación tras la interacción con 
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el herbicida. Kopka et al., (1988) propusieron que las moléculas de alquilsulfato de 

cadena larga se pueden llegar a inclinar hasta formar un ángulo de 55º con la lámina 

dependiendo de las condiciones de secado del compuesto. En nuestro caso, este 

hecho podría indicar la existencia de 

interacciones entre el pesticida y la 

organohidrotalcita y, como 

consecuencia, la inclinación de las 

cadenas está favorecida por el 

desplazamiento del agua presente en la 

interlámina producida por un 

incremento de la hidrofobicidad en el 

espacio interlaminar. 

Paralelamente, se ha llevado a 

cabo el estudio mediante 

espectroscopía FT-IR para comprobar 

la presencia de carbetamida en la 

muestra obtenida por adsorción. En la 

Figura V. 17. a y b se incluyen los 

espectros de FT-IR para el rango de 

número de onda de 4000 a 450 cm
-1
 (a) y de forma más detallada la región 

comprendida entre 800-2000 cm
-1

 (b) de la hidrotalcita orgánica original (HTDDS), 

del pesticida puro y del adsorbente con el pesticida adsorbido. Además, en la Tabla 

V. 13 aparecen resumidas algunas de las bandas del espectro FT-IR que caracterizan 

al adsorbente (descritas con más detalle en el apartado V.3), al herbicida y al 

producto de adsorción. 

El espectro del complejo formado por el adsorbente con carbetamida 

adsorbida muestra algunas de las bandas más significativas correspondientes al 

plaguicida puro, con un desplazamiento muy leve en algunas de ellas. La banda que 

aparece a 3325 cm
-1 

se asigna a la vibración de tensión del grupo NH (νN-H) y aparece 

en la misma posición que en el espectro FT-IR de la carbetamida pura. Las bandas 

observadas a 1702 cm
-1

 y 1656 cm
-1

 corresponden a la vibración del enlace C=O 

(νC=O). La banda a 1545 cm
-1

 se asigna a la vibración de flexión del enlace N-H de la 

amida secundaria (δN-H). Esta última banda aparece desdoblada en el espectro del 

herbicida puro a 1553 y 1535 cm
-1
. Es probable que esta diferencia pueda ser 

consecuencia de la interacción carbetamida-HTDDS, por lo que se podría deducir 
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que este grupo funcional interviene en alguna medida en la adsorción del herbicida 

sobre las cadenas alifáticas de las moléculas de DDS. Por último, existe otra banda a 

1604 cm
-1
 asignable a la vibración de tensión del anillo (νC=C) (Bellamy, 1978).  

 

 

 

En definitiva, la presencia de las bandas de carbetamida en el producto de 

adsorción, junto a los leves desplazamientos observados en algunas de las bandas, 

apoya que, efectivamente, el compuesto se encuentra adsorbido sobre la 

organohidrotalcita. 

En la Tabla V. 13, se resumen las bandas comentadas anteriormente (cm
-1

), 

asignadas a los grupos funcionales correspondientes. 
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Figura V. 17. Espectro FT-IR de organohidrotalcita HTDDS, carbetamida pura y HTDDS 

con carbetamida adsorbida en a) entre 4000 y 450 cm-1 y b) en detalle entre 2000 y 800 cm-1. 
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Tabla V. 13. Resumen de los datos IR del adsorbente, de la carbetamida y del complejo 

HTDDS-carbetamida entre 4000 y 450 cm-1 (número de onda en cm-1). 

ASIGNACIÓN HTDDS Carbetamida HTDDS-Carbetamida 

OH (ν) ∼3500 – ∼3500 

C–H (ν) 2958, 2919, 2851 – 2958, 2919, 2861 

H2O (δ) 1640 – – 

C–H (δ) 1469 – – 

S=O antisimétrica 1224 – – 

C=O (ν) – 1704, 1653 1702, 1656 

N-H (ν) – 3325 3325 

N-H (δ) - 1535, 1553 1545 

Respiración del anillo aromático - 1602 1604 

 

V.2.2.4. Estudio de la desorción del plaguicida 

En primer lugar, se ha utilizado el método de diluciones sucesivas en agua 

(Isoterma de desorción). Siguiendo la metodología utilizada para estudiar la 

desorción en arcillas catiónicas llevada a cabo por diversos autores (Hermosín et al., 

1995; Celis et al., 1999b; Carrizosa et al., 2000; Cruz-Guzman et al., 2004; Celis et 

al., 2007), y con objeto de estudiar el grado de reversibilidad de la adsorción, se ha 

realizado el estudio de desorción del plaguicida adsorbido sobre la HTDDS. Para 

ello, se ha utilizado agua destilada como disolvente. Los datos de los resultados se 

encuentran recogidos en la Tabla V. 14.  

La relación sólido / disolución seleccionada para la adsorción previa del 

herbicida sobre la HTDDS ha sido de 25 mg de HTDDS / 30 mL de una disolución 1 

mM, de acuerdo a las condiciones empleadas en la isoterma de adsorción (pH 6.6, y 

24 h de contacto). Se ha escogido una concentración inicial de carbetamida 1 mM 

dado que la mayor parte de las experiencias de adsorción se han realizado a dicha 

concentración. En cada etapa de dilución se sustituyó el 50% de la disolución en 

equilibrio por la misma cantidad de agua destilada, manteniendo un tiempo de 

agitación de 24 h. Este procedimiento se ha repetido 7 veces.  
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En las primeras etapas, la desorción es 

más elevada (en torno al 20%), 

disminuyendo el porcentaje de 

desorción a medida que aumenta el 

número de etapas (Tabla V. 14). Se 

trata de una desorción paulatina que 

permite desorber aproximadamente el 

50% del pesticida adsorbido 

inicialmente sobre la HTDDS, tras 

siete diluciones. 

En la Figura V. 18 se 

representa la isoterma de adsorción 

correspondiente al rango de concentraciones utilizado en esta experiencia, junto con 

la isoterma de desorción obtenida a partir de los datos de la tabla anterior. A la vista 

de los resultados, se observa cómo la isoterma de adsorción no coincide con la 

isoterma de desorción, es decir, existe el fenómeno de histéresis.  Este fenómeno 

puede relacionarse con la presencia de plaguicida fuertemente adsorbido o atrapado 

en los poros de materiales coloidales, como la materia orgánica o las arcillas del 

suelo, y por lo tanto, irreversiblemente adsorbido (Wauchope y Myers, 1985). En 

estudios algo más recientes, se ha propuesto la posibilidad de que la falta de 

correspondencia entre la adsorción y la desorción puede ser debida a la deformación 

del adsorbente durante el proceso de adsorción, dando lugar a isotermas de 

adsorción-desorción con trayectorias diferentes (Gu et al., 1994; Celis y Koskinen, 

1999b). 

Un índice útil para definir la reversibilidad del proceso de adsorción-

desorción es el coeficiente de histéresis, H = Nf-des/Nf-ads (O´Connor y col., 1980; 

Celis et al. 2005). Coeficientes de histéresis próximos a 1 indican una elevada 

reversibilidad, mientras que coeficientes cercanos a 0 se relacionan con procesos de 

adsorción altamente irreversibles. 

La alta irreversibilidad (H=0.10) nos indica que la desorción con agua 

destilada sufre una histéresis fuerte, lo que se asocia a una fuerte interacción entre el 

adsorbente y el adsorbato. De cualquier modo, diversos autores han apuntado que 

para concentraciones bajas los sitios de adsorción ocupados son los más energéticos 

(Celis y col., 1999 b), por lo tanto es lógico pensar que la desorción suceda con 

mayor dificultad. Además, el agua puede no ser capaz de acceder a los sitios 

Número de 
diluciones 

Desorción 
(%)

*
 

Cs 
(mmol/kg) 

- - 140 ± 1 

1 17 116 ± 1 

2 20 93 ± 2 

3 9.4 84 ± 2 

4 9.8 76 ± 2 

5 4.1 73 ± 2 

6 3.2 71 ± 2 

7 1.3 70 ± 2 

* 
Desorción relativa a la muestra anterior 

Tabla V. 14. Desorción de Carbetamida mediante 

diluciones sucesivas con agua destilada (24 h). 
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hidrofóbicos del adsorbente, donde el 

herbicida se encuentra retenido (Celis 

et al., 1997b), por lo que es interesante 

el estudio de la desorción utilizando 

disolventes de tipo orgánico, como el 

etanol, capaces de alcanzar dichos 

sitios de adsorción. 

Uno de los factores que puede 

afectar a la desorción es el tipo de 

disolvente empleado. Por ello, se ha 

desarrollado a continuación un estudio 

complementario a la isoterma de 

desorción de la carbetamida, focalizado en la influencia del tipo de disolvente en la 

desorción de la carbetamida, utilizando dos disolventes de distinta naturaleza, y la 

mezcla de ellos.  

Previamente, se adsorbe el herbicida en el adsorbente HTDDS en las mismas 

condiciones que en el apartado anterior, y se tratan 50 mg del producto de adsorción 

(previamente secado en estufa a 60ºC) con 5 ml de disolvente. La suspensión se agita 

durante 2 h a 52 rpm y se mide la carbetamida extraída por espectroscopía de 

ultravioleta – visible. Los resultados de la experiencia se recogen en la Tabla V. 15, 

donde se observa que la desorción en presencia de etanol alcanza el 100%. 

A la vista de los resultados obtenidos, se puede concluir que el etanol es el 

mejor disolvente de los dos utilizados para la extracción de carbetamida de la 

HTDDS, mediante la metodología utilizada. Esto se relaciona con el hecho de que la 

naturaleza orgánica del disolvente es 

más afín a la molécula de pesticida y/o 

que penetra mejor en el adsorbente 

(Celis et al., 1997b). Por otra parte, no se 

detectaron cambios por DRX en la 

estructura de la organohidrotalcita 

(difractograma no mostrado en esta 

memoria), lo que parece indicar que el 

etanol no afecta apreciablemente a las 

cadenas de DDS. 

Etanol (%) Desorción (%) 

0 44 

50 100 

100 100 

Condiciones: 

Adsorción: 25 mg / 30 mL, 1 mM, pH 6.6, 24h 

Desorción: 50 mg / 5 mL disolvente, 2 h 

Figura V. 18. Isotermas de adsorción/desorción 

para carbetamida en HTDDS 
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Tabla V. 15. Efecto de la concentración de etanol 

en la desorción de carbetamida previamente 

adsorbida en HTDDS. 
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Este método presenta varias ventajas. En primer lugar, se debe destacar que 

al desorberse un 100% del plaguicida, sin que la estructura de la organohidrotalcita 

se vea afectada apreciablemente, el adsorbente queda así regenerado para una posible 

reutilización (como se estudiará en el apartado siguiente). Además, la desorción se 

produce en un volumen de disolvente muy pequeño, concentrándose el contaminante 

cerca de un 85%, y el etanol puede evaporarse a temperatura ambiente, lo que supone 

un ahorro de energía y de volumen de almacenamiento del contaminante, que sería 

interesante, llevado a efectos prácticos, para la descontaminación de aguas que 

contengan este pesticida. 

Es interesante destacar el resultado obtenido cuando se emplea agua 

destilada como disolvente (concentración 0% de etanol), ya que se alcanzan 

resultados similares a los obtenidos por el método de diluciones sucesivas después de 

siete ciclos de desorción, siendo la cantidad de pesticida desorbido en ambos casos 

cercana al 50%. 

 

V.2.2.5. Reciclabilidad del adsorbente 

Desde un punto de vista práctico del uso de adsorbentes para la 

descontaminación de aguas destaca su posible reutilización o reciclaje. Ulibarri et al., 

(1995) demostraron que es posible reutilizar los compuestos tipo hidrotalcita 

mediante su combustión. Para ello se recurre a una de las propiedades más 

importantes que caracterizan a este tipo de compuestos, el denominado “efecto 

memoria”, por el que la mayoría de los hidróxidos dobles laminares (entre ellos los 

de tipo Mg:Al 3:1) vuelven a recuperar su estructura laminar al ponerse en contacto 

con agua, después de transformarse en óxidos mixtos por calcinación a 500ºC, 

disponiéndose los aniones CO3
2-

 y/o OH
-
, u otros aniones presentes en agua, en el 

espacio interlaminar. 

Sin embargo, en el caso de nuestro estudio con carbetamida no es 

recomendable utilizar este método desde un punto de vista económico, ya que la 

adsorción predominante no se produce por intercambio iónico sino por adsorción 

sobre el anión orgánico interlaminar, y la combustión de la hidrotalcita orgánica 

conduciría a la destrucción de dicho anión. La reconstrucción de la estructura laminar 

del adsorbente requeriría la adición de DDS en la disolución de la muestra calcinada, 

en atmósfera inerte y en unas condiciones controladas, lo que supondría un coste 

adicional. 
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Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en la experiencia descrita en el 

apartado anterior, se puede deducir que la HTDDS se podría reciclar usando etanol 

como disolvente para extraer la carbetamida. Así, se llevaron a cabo varios ciclos 

divididiendo cada uno de ellos en una etapa donde tiene lugar la adsorción del 

herbicida sobre la organohidrotalcita (etapa de adsorción) y otra donde se desorbe 

con etanol (etapa de desorción). De esta forma se ha podido estudiar cómo se afecta 

el rendimiento de la HTDDS respecto a la adsorción de carbetamida con el número 

de ciclos de adsorción-desorción. En cada etapa de adsorción y de desorción se 

realizaron las correspondientes medidas mediante espectroscopía de UV-VIS para 

registrar la cantidad de pesticida adsorbido-desorbido. 

En la Tabla V. 16 aparecen recogidas las condiciones específicas para 

carbetamida, empleadas para realizar la experiencia de reciclabilidad del adsorbente 

HTDDS siguiendo el procedimiento descrito en el apartado IV.3.5 de esta memoria. 

De forma general, se observa que la capacidad de adsorción disminuye gradualmente 

a medida que aumenta el número de etapas de adsorción-desorción. La caída de 

eficacia al llegar a la 6ª etapa supera el 50%. Por otra parte, se observa que en todas 

las etapas de desorción se extrae el 100% del pesticida, lo que está de acuerdo con los 

resultados de desorción obtenidos en el apartado anterior. 

 

Tabla V. 16. Reciclabilidad de HTDDS para la adsorción de carbetamida 

Ciclo Adsorción (%) Cs (mmol/kg) Desorción (%) 

1 11.5 140 ± 0.8 100 

2 8.8 106.9 ± 1.2 100 

3 8.3 102 ± 1.1 100 

4 8.8 114 ± 1.6 100 

5 5.9 73.9 ± 1.9 - 

6 4.8 60.5 ± 2.3 - 

Condiciones: Adsorción: 25 mg / 30 mL, 1 mM, pH 6.6, 24 h; Desorción: 50 mg/5 
mL etanol absoluto, 2h. 
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Para ilustrar el grado en que disminuye el rendimiento del adsorbente en la 

adsorción de carbetamida, y por lo tanto, del grado de reciclabilidad del adsorbente, 

se ha representado la cantidad de carbetamida adsorbida sobre la HTDDS frente al 

número de etapas de adsorción (Figura V. 19). Mediante dicha representación se 

puede comprobar, de manera más clara, la disminución en la eficacia de adsorción 

del adsorbente, la cual se ha intentado ajustar a una recta de regresión. La pendiente 

puede ser orientativa sobre la pérdida 

de eficacia del adsorbente en etapas 

sucesivas de adsorción. Si definimos el 

rendimiento del adsorbente como la 

cantidad de herbicida adsorbido por 

etapa, tendríamos una pérdida del 

rendimiento por etapa en torno al 10% 

en las condiciones estudiadas, lo que 

se traduce en que se perdería el 50% de 

la capacidad inicial de adsorción del 

herbicida por la HTDDS 

aproximadamente al 5º ciclo de ser 

reutilizada. 

 

 

V.2.3. Metamitrona 

El compuesto metamitrona (4-amino-3-metil-6-fenil-1,2,4-triazin-5-nona), se 

emplea como herbicida en cultivos de remolacha azucarera y forrajera frente a malas 

hierbas del tipo dicotiledóneas y gramíneas anuales. Al igual que la carbetamida, la 

molécula de metamitrona presenta unas características físico-químicas neutras en el 

rango de pH en el que se encuentran la mayoría de los suelos y aguas naturales, si 

bien presenta características de base débil con pKa= 2.9. Es un compuesto con una 

solubilidad en agua (1.9 g L
-1

) similar a la de carbetamida y presenta una 

hidrofobicidad teórica medida en log P = 0.83, también similar. Por lo tanto, y 

siguiendo el mismo planteamiento que para carbetamida, la estrategia empleada para 

el estudio de la adsorción de metamitrona en compuestos tipo hidrotalcita ha sido la 

modificación de la naturaleza del adsorbente de inorgánica a orgánica, en este caso 

empleando los aniones orgánicos dodecilsulfato y el sebacato (SEB) durante el 

Figura V. 19. Evolución de la adsorción de 

carbetamida sobre HTDDS en función de la etapa 

de adsorción-desorción 
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proceso de su síntesis (ver apartado III.1.1.2). En este sentido, tras haber confirmado 

positivamente el aumento de la afinidad de las organohidrotalcitas por plaguicidas 

orgánicos neutros como la carbetamida, con la selección de una nueva 

organohidrotalcita con SEB intercalado se ha incluido un nuevo parámetro para 

estudiar diferentes tipos de aniones con diferente longitud de cadena alquílica. Al 

mismo tiempo, este anión es de origen natural, además de ser considerado como no 

tóxico (derivado del aceite de ricino), lo cual supone una gran ventaja a la hora de la 

posible aplicación a una escala mayor de un adsorbente más respetuoso con el medio 

ambiente, como sería el HTSEB, en comparación a la organohidrotalcita con DDS. 

Así pues, los adsorbentes seleccionados para metamitrona han sido HTCO3, 

HTDDS, HTDDS50 y HTSEB, para estudiar y comparar la adsorción-desorción de 

dicho herbicida en agua, incidiendo en algunos de los factores más significativos que 

influyen en el comportamiento del adsorbente respecto al contaminante. 

 

V.2.3.1 Influencia de la naturaleza grado de saturación en anión 

orgánico, tiempo de contacto y pH. 

Al igual que en los casos anteriores, el protocolo experimental para los 

estudios de adsorción del plaguicida metamitrona en las muestras de hidrotalcitas 

modificadas y sin modificar ha consistido en determinar las mejores condiciones en 

las que la adsorción está favorecida. Para ello se ha realizado un experimento previo 

de adsorción, a una única concentración y con las condiciones seleccionadas a partir 

de los datos hallados en la bibliografía, con el objetivo de estudiar la potencial 

aplicación de los adsorbentes propuestos, según la hipótesis formulada 

anteriormente. 

La relación sólido/disolución empleada ha sido de 25 mg de adsorbente / 30 

mL de disolución 1 mM de plaguicida. De acuerdo a los resultados obtenidos (Tabla 

V. 17), la adsorción de metamitrona sobre la hidrotalcita con CO3
2-
 es muy escasa, lo 

que se ha atribuido a la escasa afinidad entre el adsorbente y el contaminante 

orgánico, al igual que lo observado con el herbicida carbetamida. En cambio, al 

sustituir el anión interlaminar CO3
2-

 por los aniones orgánicos (DDS y SEB), se 

observa un cambio en el comportamiento de la hidrotalcita, ya que la adsorción del 

herbicida se incrementa apreciablemente. Resultados similares han sido obtenidos 

por diversos autores para sistemas con características parecidas (Esumi y Yamamoto, 
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1998; Villa et al., 1999; Celis et al., 1999b; Celis et al., 2000a; Cornejo et al., 2008), 

por lo que se puede concluir que la fase hidrofóbica creada por la intercalación del 

anión orgánico, junto con un aumento del espaciado interlaminar, favorece la 

interacción con compuestos orgánicos como los pesticidas aquí estudiados, 

promovida por la adsolubilización del contaminante orgánico en el adsorbente (Wu 

et al., 1987; Jaynes y Boyd, 1991; Celis et al., 1996; Klumpp et al., 2003). 

 

Tabla V. 17. Adsorción de metamitrona sobre las muestras HTCO3, HTDDS50, HTDDS y 

HTSEB (25 mg adsorbente/30 mL, 1 mM, 24 h, pHinicial=6.7). 

Muestra ADSORCIÓN (%) Cs (mmol/kg) 
Relación molar metamitrona 

adsorbida / anión intercalado 

HTCO3 1.7 ± 0.7 18 ± 6 – 

HTDDS50 6.6 ± 1.0 82 ± 8 0.069 ± 0.004 

HTDDS 11.1 ± 0.6 130 ± 7 0.056 ± 0.002 

HTSEB 6.0 ± 0.6 74.3 ± 8 0.039 ± 0.003 

 

Cabe señalar que la HTDDS es la muestra de mayor capacidad de adsorción 

para metamitrona por unidad de masa de adsorbente, para las condiciones 

seleccionadas en este experimento. Sin embargo, si tenemos en cuenta la cantidad de 

herbicida adsorbido por cada anión DDS, se observa que el adsorbente más eficaz es 

el HTDDS50, al igual que ocurría para el caso de Carbetamida. Consecuentemente, al 

comparar los resultados entre los adsorbentes intercalados con DDS con un grado de 

saturación diferente (HTDDS y HTDDS50), se puede deducir que al aumentar el 

grado de saturación en anión orgánico se producen impedimentos estéricos que 

dificultan la adsorción. Así pues, se vuelve a poner de manifiesto la necesidad de 

optimizar dicha variable desde el punto de vista de la eficacia del adsorbente, ya que 

una máxima transformación de la superficie del compuesto de hidrofílica a 

hidrofóbica no implica necesariamente un rendimiento óptimo en la adsorción del 

plaguicida sobre la organohidrotalcita. Resultados similares se han encontrado para 

organofilosilicatos (El-Nahhal et al., 2000). 

También es destacable la adsorción de metamitrona en la muestra HTSEB, 

que al tener un anión con una cadena alquílica más corta (8 carbonos alquílicos del 

SEB frente a 12 carbonos alquílicos del DDS), presenta una adsorción inferior que la 
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muestra HTDDS. Así, el tipo de anión intercalado y la longitud de la cadena alquílica 

influyen directamente en el grado de afinidad del adsorbente con el contaminante. 

De cualquier modo, se ha seleccionado la muestra HTDDS para realizar los 

ensayos dirigidos a determinar la influencia del pH y el tiempo de contacto en la 

adsorción de metamitrona, debido a que es el adsorbente con mayor afinidad por el 

herbicida. 

Como se ha comentado anteriormente, la metamitrona es una molécula 

orgánica con una solubilidad en agua algo menor que la carbetamida. Se trata de un 

pesticida protonable a valores de pH muy bajos (pKa=2.9), lo cual indica que sería 

conveniente la realización de un estudio de adsorción a diferentes pH. En este caso el 

rango de pH de estudio está limitado por la estabilidad de la molécula (pH 1-8), ya 

que a pH > 8 el metamitrón tiende a hidrolizarse (Ludvik et al., 1999). Por otro lado, 

a valores de pH inferiores a 2 la hidrotalcita no es estable, produciéndose una 

importante disolución parcial de las láminas, por lo que se ha escogido un rango de 

estudio de pH entre 3 y 8. 

En la Tabla V. 18 se encuentran las cantidades de metamitrona adsorbida en 

HTDDS a distintos valores de pH inicial. De forma general, se observa un aumento 

de la adsorción de metamitrona a medida que el pH de la disolución inicial es más 

básico. 

Cuando el pH inicial es 

próximo al pKa de la molécula 

(pKa=2.9), se produce una reducción 

en la cantidad de herbicida adsorbida 

cercana al 50% respecto a lo 

adsorbido a pH 6.7. En este sentido, y 

extendiendo para metamitrona las 

conclusiones obtenidas para el caso de 

carbetamida, probablemente existe 

una disminución de la interacción 

adsorbente-adsorbato, cuando el herbicida se encuentra cargado que pueda 

condicionar la adsorción de este herbicida a valores de pH próximos a su pKa. Por 

otro lado, también se debe de tener en cuenta que a valores de pH bajos, podría 

producirse una disolución parcial de las láminas de la hidrotalcita (Sato et al., 

1986b), que disminuye la eficacia de la misma como adsorbente. Esta última 

pH 
Cantidad de plaguicida 

adsorbido 

Inicial Final 
Adsorción  

(%) 
Cs  

(mmol/kg) 

3 7.5 7 47 ± 1.4 

6.7 7.9 11 94 ± 0.9 

8 8.9 14 116 ± 1.4 

Tabla V. 18. Adsorción de metamitrona en 

HTDDS a diferentes valores de pH (25 mg/20 ml, 

1 mM, 24 h). 
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hipótesis parece más plausible teniendo en cuenta que el pH final de equilibrio ha 

sido en todos los casos muy superior al pKa de metamitrona. 

En este mismo sentido, el aumento de adsorción que se produce al aumentar 

el pHinicial de 6.7 a 8, podría deberse a la hidrólisis parcial de metamitrona en la 

disolución debido a que el pH final es superior a 8 (Ludvik et al., 1999). Por lo tanto, 

en este punto (pHinicial=8), se podría estar sobrestimando la cantidad de herbicida 

realmente adsorbida. 

La Figura V. 20 muestra la 

cantidad de metamitrona adsorbida en 

función del tiempo de contacto en 

disolución con la organohidrotalcita 

HTDDS para una cantidad de 

adsorbente de 25 mg y un volumen de 

20 mL de una disolución de 

metamitrona 1 mM, a un pH inicial de 

6.7, seleccionado a partir de la 

experiencia anterior. Para el estudio 

de la adsorción, las disoluciones del 

pesticida se equilibraron con la 

metamitrona a intervalos de tiempo desde 30 minutos a 36 horas. 

De acuerdo a los resultados obtenidos, en este caso la adsorción no es 

instantánea como sucedía para carbetamida, alcanzándose el equilibrio de adsorción 

en torno a las 10 h de contacto. Esto refleja que el proceso de adsorción de la 

metamitrona puede ser cinéticamente más lento que el de la molécula de 

carbetamida. 

 

V.2.3.2. Isotermas de adsorción 

Como se ha comentado anteriormente, es previsible que el proceso de 

adsorción para la metamitrona sea distinto al de carbetamida, a pesar de tener una 

solubilidad en agua similar. Por lo tanto, es interesante un estudio más detallado de la 

naturaleza y estado del equilibrio termodinámico por medio de las isotermas de 

adsorción, variando la concentración inicial de metamitrona entre 0.05 y 8.4 mM 

(solubilidad de metamitrona en agua a 25ºC: 8.7 mM; Worthing y Hance, (1991) y 
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Figura V. 20. Evolución de la adsorción de 

metamitrona en HTDDS con el tiempo (25 mg/20 

ml, 1 mM, pH 6.7). 
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para todos los adsorbentes 

seleccionados para este herbicida 

(HTCO3, HTDDS50, HTDDS y 

HTSEB). Al igual que se hizo con 

carbetamida, se redujo la relación 

sólido-disolución hasta 25 mg / 30 mL 

para intentar alcanzar la saturación del 

adsorbente (plateau de la isoterma). El 

tiempo de contacto y el pH inicial de la 

disolución se han seleccionado a partir 

de los resultados obtenidos en las 

experiencias previas (24 h y 

pHinicial=6.7). 

Como se observa en la Figura V. 21, la adsorción que se produce en la 

hidrotalcita inorgánica es muy pequeña en comparación con las muestras de 

hidrotalcita modificadas orgánicamente. Este hecho confirma la hipótesis inicial, 

para el rango de concentraciones estudiado, en la que dicha modificiación aumenta la 

afinidad de los compuestos tipo HDL por plaguicidas orgánicos neutros. 

La representación de las tres curvas de las organohidrotalcitas concuerda con 

isotermas de tipo L (Giles et al., 1960), que caracterizan a sistemas donde el soluto 

presenta un grupo monofuncional y está fuertemente atraído por el adsorbente, 

principalmente por la interacción con centros específicos, alcanzando el valor de 

saturación de la isoterma de adsorción (plateau). Sin embargo, se puede observar que 

además existe un plateau en dos zonas distintas de la isoterma, al igual que ocurría 

con el MCPA, lo que puede estar relacionado con, al menos, dos sitios o formas 

diferentes de adsorción, atendiendo al tipo de interacciones presentes en el sistema 

estudiado, y que dependen de la concentración de pesticida en la disolución para una 

cantidad de adsorbente dada. Este tipo de isotermas se clasifican como subtipo L-4 

de Giles et al., (1960) y se relacionan con la creación de una nueva superficie de 

adsorción que podría deberse a diferentes causas, entre las que destacan la existencia 

de regiones con cristalinidad distinta en el adsorbente, la reorganización de las 

moléculas adsorbidas para permitir una mayor adsorción en el adsorbente, o la 

formación de una nueva superficie de adsorción a partir de las moléculas de soluto 

adsorbidas. De manera adicional, el hecho de que las tres isotermas mencionadas 

presenten una forma similar puede indicar que el tipo de interacción que tiene lugar, 
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entre el plaguicida y cada uno de los adsorbentes, es independiente de los dos tipos 

de aniones intercalados en este trabajo (dada su similitud química y estructural) y de 

la longitud de la cadena alquílica.  

Por lo tanto, se aprecia como el comportamiento de la metamitrona es 

distinto al de la carbetamida. Asimismo, la cantidad de carbetamida adsorbida en el 

plateau de la isoterma en la muestra HTDDS fue próximo a los 900 mmol/kg de 

adsorbente (Figura V. 15), mientras que en el caso de la metamitrona, la cantidad 

máxima adsorbida no ha llegado a los 500 mmol/kg. Sin embargo, para el caso de la 

HTDDS50, la capacidad de adsorción máxima alcanzada para ambos herbicidas es 

muy parecida y próxima a los 400 mmol de herbicida/kg de HTDDS50, si bien se 

debe de tener en cuenta que el plateau de ambas isotermas de adsorción no está 

suficientemente definido para este último adsorbente, por lo que se debe de tener 

precaución a la hora de analizar los resultados. 

Otro aspecto a destacar es que la adsorción no es directamente proporcional 

al grado de saturación en anión orgánico para concentraciones altas de herbicida en 

disolución, lo que está de acuerdo con las conclusiones que se desprendían en el 

apartado V.2.2.1 a partir de una concentración de herbicida 1 mM. Teniendo en 

cuenta el último punto de las isotermas para los adsorbentes HTDDS y HTDDS50, se 

obtiene un valor de metamitrona adsorbida por cada molécula de DDS presente en el 

adsorbente de 0.201 y 0.357, respectivamente. Por lo tanto, y como se ha destacado 

para el caso de la carbetamida, el grado de saturación en anión orgánico es un 

parámetro a tener en cuenta a la hora de optimizar el adsorbente para la adsorción de 

un determinado contaminante. Esto es especialmente importante en el caso de 

concentraciones elevadas de adsorbato donde los impedimentos estéricos en la 

adsorción pueden tener una mayor incidencia. 

En cuanto a los resultados obtenidos para la HTSEB, la capacidad de 

adsorción es ligeramente inferior a la encontrada para la muestra HTDDS, 

confirmando lo observado en el apartado anterior. 

En la Tabla V. 19 se encuentran recogidos los coeficientes de adsorción de 

Freundlich, obtenidos a partir del ajuste lineal de las isotermas mediante la 

correlación a escala logarítmica de Cs y Ce. El coeficiente de determinación (R
2
) 

indica un buen ajuste al modelo para todos los casos. Se observa que el valor 

máximo de Kf corresponde a la HTDDS, si bien no existe una diferencia demasiado 

grande entre las tres organohidrotalcitas. Por el contrario, la HTCO3 presenta un 

coeficiente Kf muy bajo, en relación a los demás adsorbentes, debido a su baja 
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afinidad por la metamitrona. Por último, el coeficiente Nf es menor de la unidad para 

todos los casos, lo que es característico de sistemas con isotermas de tipo L. 

 

Tabla V. 19. Constantes de Freundlich (Kf y Nf) para la adsorción de metamitrona. 

MUESTRAS 
Kf 

(mmol
1-Nf

 L
Nf

 kg
-1

) 
Nf R

2
 

HTCO3 < 10
*
 - - 

HTDDS50 78.2 (69.3-88.2) 0.69 ± 0.91 0.98 

HTDDS 107.6 (94.0-123.0) 0.56 ± 0.18 0.97 

HTSEB 74.7 (66.0 - 84.6) 0.88 ± 0.09 0.98 
*
 Adsorción muy pequeña o nula 

 

V.2.3.3. Caracterización del sistema HTDDS-Metamitrona 

 

Para confirmar la adsorción del plaguicida en la organohidrotalcita, se ha 

tratado la muestra HTDDS con una disolución saturada en metamitrona, con unas 

condiciones análogas al último punto de la isoterma. El sistema resultante se ha 

analizado mediante difracción de rayos X y espectroscopía de IR.  

En la Figura V. 22 se recogen 

los diagramas de difracción 

correspondientes al producto de 

adsorción y al adsorbente original. La 

Figura V. 22.a muestra el DRX de la 

muestra HTDDS con un espaciado 

basal d003 = 26.8 Å, vinculado con la 

presencia del anión interlaminar DDS
-
. 

El diagrama de la Figura V. 22.b se 

corresponde con el producto de la 

adsorción análogo al último punto de 

la isoterma. Al igual que ocurría en el 

caso de la carbetamida, el espaciado 

basal es ligeramente menor en la 

muestra con el pesticida adsorbido 
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(d003 = 24.8 Å). Esto puede ser debido a la inclinación de las moléculas de DDS en la 

interlámina (Kopka et al., 1988; Meyn et al., 1990) producida por la interacción del 

pesticida con las cadenas alquílicas, que además, podría ir acompañada del 

desplazamiento hacia el exterior de moléculas de agua presentes en la interlámina 

(Ulibarri et al., 2001). 

En la Figura V. 23 se incluye el espectro de FT-IR de la organohidrotalcita 

original HTDDS, del pesticida puro y del adsorbente después de la adsorción del 

pesticida, en los que se han destacado las bandas más significativas para confirmar la 

presencia de metamitrona. 

 

 

 

En el espectro de IR correspondiente a la muestra del herbicida libre se 

observa un grupo de bandas, que aparecen en torno a 3250 cm
-1

, asignables a la 

vibración del grupo funcional NH2 (νN-H), y que se pueden intuir en la misma región 

del diagrama del producto de adsorción HTDDS-metamitrona. El hombro que 

aparece a 1680 cm
-1

 es asignable a la vibración del enlace del grupo C=O (νC=O). A 
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1606 cm
-1

 aparece otra banda, parcialmente solapada por la banda correspondiente al 

agua interlaminar del adsorbente (~1640 cm
-1
), que se puede asignar a la vibración de 

flexión del enlace formado en la amina primaria (NH2) entre el átomo de nitrógeno y 

el de hidrógeno (δN-H). Además, también es destacable la banda que se encuentra a 

1545 cm
-1

, que se puede asignar a la vibración de tensión del enlace C=N del anillo 

heterocíclico (νC=N) (Bellamy, 1978). A la vista de los resultados, se observa que 

existe un ligero desplazamiento y modificación en las bandas pertenecientes al grupo 

funcional NH2, por lo que es probable que este grupo esté interviniendo en la 

interacción entre la organohidrotalcita y la metamitrona. En definitiva, la importancia 

de destacar las bandas comentadas y que aparecen en la muestra HTDDS-

metamitrona, reside en la confirmación de la presencia de la metamitrona adsorbida 

sobre la HTDDS, ya que corresponden a los grupos funcionales presentes en el 

herbicida en estado puro y no pertenecen al adsorbente. 

La Tabla V. 20 muestra el resumen de las bandas (cm
-1

) destacadas 

anteriormente que aparecen en los espectros de FT-IR, para cada una de las muestras 

y asignadas a su correspondiente grupo funcional. 

 

Tabla V. 20. Resumen de los datos IR del adsorbente, de la metamitrona y del complejo entre 

4000 - 450 cm-1 (número de onda en cm-1). 

ASIGNACIÓN HTDDS Metamitrona HTDDS-Metamitrona 

OH (ν) ∼3500 – ∼3500 

C–H (ν) 2958, 2919, 2851 – 2958, 2919, 2861 

H2O (δ) 1640 – – 

C–H (δ) 1469 – – 

S=O antisimétrica 1224 – – 

C=O (ν) – 1680 1680 

N-H (ν) – 3323 Muy débil 

N-H (δ) - 1599 1608 

C=N (anillo heterocíclico) - 1545 1545 

 

V.2.3.4. Estudio de la desorción del plaguicida 

Sobre la base de los resultados obtenidos para la carbetamida, en que el 

método de diluciones sucesivas con agua ha mostrado menos eficacia que el método 

descrito para la desorción con mezclas etanol/agua, para estudiar la desorción de 
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metamitrona se ha utilizado únicamente este último método, comparando además la 

eficacia de ambos disolventes (etanol y agua). 

Previamente, se ha adsorbido el herbicida con unas condiciones análogas a 

las empleadas para las isotermas de adsorción a la concentración inicial de 1 mM. 

Los resultados de la experiencia se recogen dentro de la Tabla V. 21, para 50 

mg de complejo HTDDS-metamitrona, en 5mL de disolvente durante 2 horas. A 

partir de los mismos se puede deducir que el empleo del disolvente orgánico no 

aumenta apreciablemente la desorción del plaguicida, alcanzando como máximo un 

30% del total adsorbido, para las condiciones ensayadas. Comparando estos 

resultados con los obtenidos con la carbetamida, donde se conseguía la desorción 

total del herbicida al utilizar etanol como disolvente, puede sugerirse que  

metamitrona podría presentar interacciones de tipo polar, por ejemplo puentes de 

hidrógeno con implicación del grupo amino, además de las interacciones 

hidrofóbicas sobre las cadenas alquílicas del DDS, que reforzarían su adsorción y 

explicarían su reducida desorción.  

En cualquier caso, la desorción 

del pesticida mediante este método 

puede usarse para comparar el grado de 

interacción de la organohidrotalcita con 

los dos pesticidas. Cuando se utiliza 

agua como disolvente, los resultados de 

desorción no son del todo concluyentes 

a la hora de establecer comparaciones 

sobre el grado de interacción entre 

pesticida y adsorbente. Sin embargo, utilizando el etanol como disolvente se puede 

apreciar, de manera más clara, que la carbetamida está más débilmente unida a la 

organohidrotalcita que la metamitrona, de acuerdo con la desorción del 100% frente 

al 33%, respectivamente. Así pues, los resultados de desorción concuerdan con las 

discusiones extraídas de las experiencias anteriores, donde se observa que el tipo de 

adsorción es diferente en el caso de la metamitrona que en el caso de la carbetamida. 

 

Etanol (%) Desorción (%) 

0 26 

50 21 

100 33 

Condiciones: 
Adsorción: 25 mg / 30 mL, 1mM, pH 6.7, 24h 
Desorción: 50 mg / 5 mL disolvente, 2h 

Tabla V. 21. Efecto de la concentración de 

etanol en la desorción de metamitrona 

previamente adsorbida en HTDDS. 
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V.2.3.5. Reciclabilidad del adsorbente. 

A pesar de que no se logra la desorción total del herbicida del producto de 

adsorción HTDDS-metamitrona con ninguno de los dos disolventes, se ha estudiado 

la potencial reciclabilidad del adsorbente, teniendo en cuenta que los datos obtenidos 

en las isotermas de adsorción no muestran que se ha alcanzado su saturación a la 

concentración inicial de 1 mM. 

La experiencia se ha llevado a cabo siguiendo la metodología descrita en el 

apartado IV.3.5 de este trabajo. En la Tabla V. 22 se encuentran los resultados 

recogidos de cada uno de los ciclos compuestos por una etapa de adsorción del 

herbicida y, seguidamente, la etapa de desorción a partir del producto adsorbido. 

Como se ha comentado en el apartado anterior, la metamitrona es parcialmente 

desorbida a partir del producto de adsorción, por lo que en cada ciclo siempre 

quedará una parte del herbicida remanente adsorbida que será suma de los anteriores 

ciclos. Por ello se han representado los valores de Cs y de porcentaje desorbido del 

herbicida referido a cada etapa y al acumulado.  

 

Tabla V. 22. Reciclabilidad de HTDDS para la adsorción de metamitrona 

Ciclo 
Adsorción 

(%) 
Cs

1
 (mmol/kg) Cs

2
 (mmol/kg) 

Desorción
1
 

(%) 
Desorción

2
 

(%) 

1 9.4 116 ± 2.1 116 ± 2.1 33 33 

2 8.3 92.5 ± 3.0 169 ± 4.3 50 27 

3 5.9 75.9 ± 2.9 199 ± 4.7 49 19 

4 7.5 83 ± 2.1 245 ± 3.9 56 18 

5 5.8 73.5 ± 3.0 277 ± 6.3 - - 
1
 Relativo a cada etapa. 

2
 Relativo al total. 

Condiciones: Adsorción: 25 mg / 30 mL, 1mM, pH 6.6, 24h; Desorción: 50 mg / 5 mL etanol absoluto, 

2h. 

 

A partir de los resultados obtenidos, se observa que la metamitrona no es 

desorbida de manera total en cada ciclo, y que a medida que se va acumulando 

herbicida con el paso de los ciclos, la desorción relativa a cada etapa se incrementa. 

Esto puede ser debido a que al aumentar la cantidad de pesticida adsorbido, los sitios 

sobrantes en el adsorbente donde la metamitrona puede quedar retenida, tienen un 
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carácter menos energético (Celis et al., 1999b) y, por tanto, la desorción podría 

resultar favorecida.  

Sin embargo, en los datos relativos a la cantidad de pesticida adsorbido 

relativa a cada una de las etapas (Cs
1
), en general el adsorbente tiende a perder 

eficacia, como queda reflejado en la Figura V. 24. 

Al igual que en el caso de la carbetamida, se ha realizado el ajuste lineal de 

los datos con el fin de modelar la relación entre la cantidad de herbicida adsorbida y 

la etapa de adsorción. A pesar de que 

la resistencia a la desorción de 

metamitrona haría suponer una mayor 

pérdida de eficacia por ciclo, sólo se 

encuentra en torno al 6.5% de 

reducción de pesticida adsorbido por 

etapa de adsorción (carbetamida: 

reducción de la adsorción en torno al 

10%/etapa). Mediante extrapolación 

de los datos correlacionados, se estima 

que en el 8º ciclo el adsorbente 

perderá el 50% de su eficacia como 

adsorbente. 

 

 

V.2.4. Terbutilazina 

La terbutilazina (N
2
-tert-butil-6-cloro-N

4
-etil-1,3,5-triazina-2,4-diamina) es 

un herbicida empleado en el control selectivo de malas hierbas, principalmente en 

cultivos de olivar, cítricos, maíz, etc. Es el compuesto más hidrofóbico (log P=2.98) 

y el menos soluble en agua (8.5 mg L
-1

) de los herbicidas empleados en esta Tesis 

doctoral (Worthing y Hance, 1991). Tiene un carácter básico débil (pKa=2.0). 

De forma análoga a los dos casos anteriores de plaguicidas de naturaleza 

orgánica y carácter hidrofóbico, se ha examinado la posibilidad de utilizar 

organohidrotalcitas como adsorbentes de terbutilazina. Para ello se han utilizado las 

muestras de hidrotalcitas de Mg/Al intercaladas con los aniones dodecilsulfato y 

sebacato, como estrategia para incrementar la afinidad del mineral por el herbicida 

Figura V. 24. Evolución de la adsorción de 

metamitrona sobre HTDDS en función de la 

etapa de adsorción-desorción 
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terbutilazina. Así pues, las muestras seleccionadas para terbutilazina han sido 

HTCO3, HTDDS, HTDDS50 y HTSEB. 

En este caso, se debe de tener cautela a la hora de establecer comparaciones 

entre este herbicida y los anteriormente estudiados, dado que las condiciones 

seleccionadas son diferentes, especialmente en el rango de concentraciones utilizadas 

(Tabla IV.3), debido a la limitación impuesta por su baja solubilidad en agua a la 

temperatura del ensayo. De cualquier modo, estas bajas concentraciones utilizadas 

para terbutilazina serían más próximas a las que podrían aparecer en aguas 

contaminadas por este tipo de compuestos, lo cual hace a los resultados extrapolables 

en mayor medida a una situación más real. 

 

V.2.4.1. Influencia de la naturaleza y grado de saturación en anión 

orgánico, tiempo de contacto y pH. 

Siguiendo la misma línea experimental para el plaguicida terbutilazina que 

para el resto de herbicidas, se ha realizado un ensayo preliminar a concentración 

única de terbutilazina en agua destilada, para confirmar que la modificación de la 

naturaleza de la interlamina de la hidrotalcita de inorgánica a orgánica aumenta la 

afinidad del adsorbente por la terbutilazina. Para ello, se añadieron 20 mg de 

adsorbente a 8 mL de una disolución 4.4 µM de terbutilazina (1 ppm), a pH 7.7 

durante 24 h. 

La Tabla V. 23 muestra que los resultados obtenidos para la adsorción de 

terbutilazina sobre HDLs sigue una pauta común a los herbicidas carbetamida y 

metamitrona, anteriormente estudiados. La hidrotalcita inorgánica HTCO3 no 

muestra una adsorción importante de terbutilazina en comparación con las muestras 

modificadas orgánicamente HTDDS, HTDDS50 y HTSEB, donde la cantidad de 

herbicida adsorbido se incrementa hasta alcanzar, en el mejor de los casos, el 80% de 

adsorción de la terbutilazina inicialmente presente. Por lo tanto, y como ya se destacó 

para carbetamida y metamitrona, la modificación orgánica de los HDLs incrementa 

la afinidad de estos adsorbentes por terbutilazina. Además, el alto porcentaje de 

adsorción obtenido sería comparable a los resultados obtenidos en la isoterma de 

adsorción de MCPA sobre la hidrotalcita calcinada (HT500) en unas condiciones 

similares (concentración inicial 50 M), siempre teniendo en cuenta que la relación 

sólido/disolución en este último caso fue menor que la utilizada para terbutilazina. En 
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cualquier caso, se corrobora la alta eficacia conseguida por este tipo de compuestos 

al ser utilizados como adsorbentes de compuestos orgánicos neutros de alta 

hidrofobicidad, asumiendo las condiciones empleadas. 

 

Tabla V. 23. Adsorción de terbutilazina sobre las muestras HTCO3, HTDDS50, HTDDS y 

HTSEB (20 mg adsorbente/8 mL, 4.4 µM, 24 h, pHinicial=7.7). 

Muestra ADSORCIÓN (%) Cs (µmol/g) 

Relación molar terbutilazina 

adsorbida / anión intercalado 

(x10
-4

) 

HTCO3 4.4  ± 3.5 0.012 ± 0.022 – 

HTDDS50 64.2 ± 0.3 0.817 ± 0.003 6.92 ± 0.03 

HTDDS 80.8 ± 1.7 1.331 ± 0.010 5.68 ± 0.12 

HTSEB 42.4 ± 1.5 0.604 ± 0.009 3.18 ± 0.04 

 

El hecho de que la adsorción de terbutilazina a las organohidrotalcitas sea tan 

elevada en comparación a los anteriores plaguicidas neutros, se debe principalmente 

a que las  concentraciones utilizadas en esta experiencia son más bajas, además de a 

la alta hidrofobicidad del herbicida. De cualquier modo, también se observa que la 

adsorción de terbutilazina depende del tipo de anión intercalado. Normalizando las 

cantidades adsorbidas al contenido en anión orgánico se observa que la terbutilazina 

adsorbida por molécula de SEB es inferior a la adsorbida por molécula de DDS. Esto 

confirma que la mayor longitud de la cadena alquílica del anión DDS origina un 

incremento en la afinidad por el herbicida dada la mayor hidrofobicidad que se prevé 

en este adsorbente (Esumi y Yamamoto, 1998; Villa et al., 1999; Celis et al., 1999b; 

Celis et al., 2000a; Cornejo et al., 2008). Este resultado, junto a la elevada adsorción 

del herbicida, está de acuerdo a lo apuntado por Wu et al., (1987), ya que 

terbutilazina presenta una hidrofobicidad mayor (log P = 2.98) que carbetamida y 

metamitrona (log P= 1.52 y 0.83 respectivamente), lo que favorece la 

adsolubilización del herbicida sobre los sitios hidrofóbicos del adsorbente. 

Otro aspecto a destacar es la importancia de optimizar el grado de saturación 

en anión orgánico desde el punto de vista de la mejora de la eficacia del adsorbente. 

Este hecho se pone de manifiesto teniendo en cuenta la relación molar de 

terbutilazina adsorbida por mol de anión DD S. En este sentido se aprecia que, a 

pesar de que la HTDDS es el adsorbente con mayor capacidad de adsorción, el 
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adsorbente de mayor eficacia es la HTDDS50, ya que presenta una mayor cantidad de 

moles de terbutilazina adsorbida por mol de DDS. Estos resultados son similares a 

los que se han obtenido para los herbicidas carbetamida y metamitrona. 

A continuación, se ha procedido al análisis de la influencia del pH y el 

tiempo de contacto para la adsorción de terbutilazina en las organohidrotalcitas 

HTDDS y HTSEB. 

El estudio de la influencia del pH en la adsorción de terbutilazina se ha 

estudiado en el rango de pH de 3 a 11. Para ello se ha puesto en contacto 20 mg de 

compuesto y 8 mL de una disolución 4.4 µM (1 ppm) del herbicida en agua destilada 

al pH seleccionado, equilibrando durante 24 h. 

La Tabla V. 24 contiene los parámetros de adsorción que se desprenden de la 

experiencia. El primer aspecto significativo que se puede apreciar es que la adsorción 

de terbutilazina sobre ambas organohidrotalcitas no está regida de forma apreciable 

por la variación del pH inicial de la disolución. Extrapolando a la terbutilazina las 

conclusiones obtenidas en los casos de la carbetamida y la metamitrona, el hecho de 

que la adsorción no dependa del pH puede estar relacionado, probablemente, con que 

el pKa del herbicida (pKa = 2.0) queda fuera del rango de pH sondeado. Por lo tanto, 

el herbicida conserva la neutralidad y, consecuentemente, la afinidad por el 

adsorbente no varía. 

 

Tabla V. 24. Adsorción de terbutilazina en HTDDS y HTSEB a diferentes valores de pHInicial. 

(20 mg / 8 mL, 4.4 µM, 24 h). 

MUESTRA 
pH Cantidad de plaguicida adsorbido 

Inicial Final Adsorción (%) Cs (µmol/g) 

HTDDS 

3 7.5 79.9 1.283 ± 0.001 

7.7 9.3 80.9 1.338 ± 0.028 

11 8.2 84.7 1.358 ± 0.009 

HTSEB 

3 7.5 39.5 0.634 ± 0.001 

7.7 8.3 36.7 0.605 ± 0.009 

11 7.5 30.9 0.500 ± 0.008 

 

De nuevo se observa la alta afinidad de ambas organohidrotalcitas por el 

herbicida terbutilazina, y en particular de la HTDDS, llegando a superar el 80% de 

adsorción de la cantidad inicial de terbutilazina en disolución. 
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La Figura V. 25 muestra los resultados de los experimentos por duplicado 

del estudio de la cinética del proceso de adsorción de terbutilazina en HTDDS y 

HTSEB con períodos de equilibrio en el rango comprendido entre unos pocos 

minutos hasta algo más de 30 horas. 

Ambos experimentos se caracterizan 

por una adsorción rápida, 

distinguiéndose una primera fase de 

adsorción más rápida, seguida de un 

periodo donde el incremento de la 

concentración de terbutilazina 

adsorbida es menor y que converge a 

un valor constante para tiempos de 

contacto superiores a 5-10 horas. En 

este caso también se puede observar 

que existe una mayor afinidad de la 

terbutilazina por HTDDS en 

comparación con HTSEB. 

 

V.2.4.2.Isotermas de adsorción. 

En la Figura V. 26 están representadas las isotermas de adsorción de 

terbutilazina obtenidas para los adsorbentes HTCO3, HTDDS y HTSEB, después de 

hacer interaccionar 8 mL de disolución a distintas concentraciones de herbicida (0.44 

– 26.1 µM) con 20 mg de cada organohidrotalcita durante un periodo de 24 horas pH 

7.7. 

Al igual que en los casos anteriores, las isotermas fueron ajustadas a la 

ecuación de Freundlich, obteniéndose los coeficientes Kf y Nf y presentando en 

ambos casos un coeficiente de determinación favorable (Tabla V. 25). Atendiendo a 

los resultados obtenidos, tanto gráficamente como por el coeficiente de Freundlich 

Nf, las isotermas obtenidas son clasificables como tipo C (Nf≈1) o de reparto 

constante, respecto a la clasificación dada por Giles et al., (1960). Este tipo de 

isotermas sugieren una mínima competencia entre el adsorbato y las moléculas del 

disolvente por los sitios de adsorción sobre HTDDS y HTSEB. Este hecho está de 

acuerdo con la partición de las moléculas de herbicida mediante interacciones de tipo 
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hidrofóbico con la fase orgánica de los 

adsorbentes, fenómeno también 

conocido como adsolubilización (Wu 

et al., 1987; Celis et al., 1996; Klumpp 

et al., 2003) 

Al comparar las isotermas de 

adsorción de la hidrotalcita inorgánica 

(HTCO3) y las organohidrotalcitas, se 

confirma que la transformación de la 

interlámina de la hidrotalcita de 

inorgánica a orgánica incrementa su 

afinidad por compuestos neutros con 

una hidrofobicidad relativamente alta como la de terbutilazina. También es 

destacable que las isotermas no logran alcanzar el “plateau” de adsorción debido 

fundamentalmente a la baja solubilidad del herbicida. A pesar de ello, los valores de 

Kf confirman la alta afinidad de ambos adsorbentes por el herbicida. Para el caso de 

la HTSEB, esto se traduce en un 35% de adsorción respecto a la concentración inicial 

de terbutilazina, mientras que para el caso de la HTDDS, este porcentaje es incluso 

más elevado, superando el 80% de la concentración inicial de herbicida. 

Teniendo en cuenta estos resultados, donde existe una mayor adsorción en el 

adsorbente con un mayor componente orgánico (HTDDS) y, dado que terbutilazina 

presenta un carácter más hidrofóbico que carbetamida y metamitrona (Tabla III.4), se 

podría apuntar una posible relación entre el incremento de afinidad de los 

adsorbentes utilizados con la hidrofobicidad de los contaminantes neutros (expresado 

por el log P), lo cual apoyaría la principal hipótesis planteada en esta Tesis doctoral. 

 

Tabla V. 25. Constantes de Freundlich (Kf y Nf) para la adsorción de terbutilazina en HTDDS y 

HTSEB. 

MUESTRAS 
Kf  

(µmol
1-Nf

 L
Nf

 g
-1

) 
Nf R

2 

HTDDS 1.79 (1.75-1.82) 1.03 ± 0.01 1 

HTSEB 0.21 (0.20-0.22) 0.96 ± 0.03 1 

 

Figura V. 26. Isotermas de adsorción para 

terbutilazina en HTCO3, HTSEB y HTDDS (20 

mg/8 mL, pH 7.7, 24h) 
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V.2.4.3. Caracterización de los productos de adsorción 

Siguiendo el procedimiento desarrollado con los herbicidas anteriores para la 

caracterización de los productos de adsorción, con objeto de confirmar la presencia 

del herbicida adsorbido, se han obtenido en primer lugar los difractogramas de rayos 

X de los productos de adsorción de terbutilazina correspondientes al último punto de 

la isoterma de adsorción para cada muestra. 

No se ha apreciado ninguna variación significativa en los DRX de los 

complejos que pudiera indicar la intercalación de la terbutilazina en el espacio 

interlaminar. Es por ello por lo que no se ha estimado necesario el incluir dicha 

figura en esta memoria.  

Una posible explicación por la que no se observa variación en el espaciado 

basal d003 de esta muestra, incluso en el adsorbente con un porcentaje de adsorción 

mayor (HTDDS), estaría relacionada con la baja solubilidad del herbicida en 

disolución acuosa. La cantidad total de terbutilazina adsorbida, en el mejor de los 

casos observados, es de aproximadamente 1.8 mg de terbutilazina por gramo de 

HTDDS. Con dicha proporción adsorbato-adsorbente es difícil observar nuevas fases 

o cambios en el espaciado basal mediante DRX, dada la baja proporción de herbicida 

adsorbido. Por este mismo motivo, al realizarse el estudio por FT-IR para confirmar 

la presencia de terbutilazina adsorbida en las dos muestras correspondientes al último 

punto de la isoterma, tampoco se ha logrado distinguir diferencias entre los espectros 

del adsorbente original y los complejos obtenidos por adsorción. 

Una alternativa para poder confirmar la presencia del herbicida adsorbido e 

interpretar aquellos grupos funcionales implicados directamente en la interacción 

adsorbente-adsorbato (si la interacción es suficientemente fuerte), consiste en 

sintetizar un complejo con los adsorbentes (HTDDS y HTSEB) mediante mezcla 

física plaguicida-adsorbente con una cantidad suficientemente alta de herbicida y 

favoreciendo la interacción mediante la adición de un disolvente orgánico que 

después se deja evaporar (Celis et al., 2002a). En esta tesis se ha preparado un 

complejo al 3% utilizando acetona como disolvente. 

En primer lugar, se han estudiado dichos complejos mediante difracción de 

rayos X, sin obtener cambio en el espaciado basal suficientemente apreciable en el 

difractograma respecto al del adsorbente orginal, al igual que ocurría con el producto 

de adsorción. Por ello, no se han mostrado en este trabajo. Como se ha mencionado 

anteriormente, este resultado indica ausencia de penetración interlaminar o que ésta 
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ocurre en la fase orgánica de las organohidrotalcitas sin alterar la distancia entre 

láminas. 

La Figura V. 27. 1 y 2 muestra los espectros FT-IR de manera general entre 

los rangos 450 y 4000 cm
-1

, y de forma más detallada a entre 1000 y 2000 cm
-1

 

respectivamente para los complejos HTDDS-terbutilazina y HTSEB-terbutilazina 

preparados de esta forma. 

 

 

 

El espectro FT-IR del complejo HTDDS-terbutilazina (Figura V. 27.c) 

muestra algunas de las bandas correspondientes a la terbutilazina (Figura V. 27.e), 

aunque no se puede apreciar un desplazamiento evidente en ninguna de ellas, lo que 

denota que las bandas correspondientes a los grupos funcionales observados no 

presentan una interacción fuerte entre adsorbente y adsorbato. Cerca de la región a 

3250 cm
-1

, se puede intuir una leve banda muy solapada por la amplia banda de 

vibración de los hidroxilos laminares, que corresponde con el modo de vibración de 

tensión de los grupos amino del herbicida. Al mismo grupo pertenece la banda que 

aparece a 1613 cm
-1

, en su modo vibracional de flexión (δN-H). Otra banda 
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Figura V. 27. Espectro FT-IR 1) general y 2) en detalle de a) HTSEB-terbutilazina, b) 
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perteneciente a la terbutilazina aparece a 1549 cm
-1
 y se puede asignar a la 

respiración del anillo aromático del herbicida. Otra característica importante es la 

disminución de la banda correspondiente a la vibración del grupo hidroxilo del agua 

de hidratación, que en el adsorbente original aparece a 1640 cm
-1

 (δH-O-H). Esto 

sugiere que la interacción del herbicida con la organohidrotalcita podría haber 

desplazado parte del agua de hidratación, debido a un incremento de la 

hidrofobicidad interlaminar. 

El espectro del producto de adsorción HTSEB-terbutilazina (Figura V. 27.a) 

presenta también bandas correspondientes a la terbutilazina. Sin embargo, el 

adsorbente HTSEB presenta bandas amplias que coinciden en muchos de los casos 

con las de la terbutilazina, solapándolas, y que dificultan la interpretación del 

espectro de FT-IR. Se podrían destacar la banda que aparece a 1584 cm
-1
 que 

correspondería al grupo amino (δN-H), aunque también contribuye el modo de 

vibración antisimétrico del grupo carboxílico del anión interlaminar (νCOO-). Al igual 

que en el caso anterior, también se puede intuir la banda correpondiente al modo de 

tensión del mismo grupo (νN-H) a 3260 cm
-1

, que está solapada por la vibración de 

tensión de los grupos hidroxilo (νO-H). 

 

Tabla V. 26. Resumen de los datos IR del adsorbente, de la terbutilazina y de los complejos 

entre 4000 - 450 cm-1 (número de onda en cm-1). 

ASIGNACIÓN Terbutilazina HTDDS HTSEB 
HTDDS-

Terbutilazina 
HTSEB-

Terbutilazina 

OH (ν) – ∼3500 ∼3500 ∼3500 ∼3500 

C–H (ν) 2980, 2934 
2958, 2919, 

2851 
2930, 
2854 

2957, 2922, 
2851 

2930, 2854 

H2O (δ) – 1640 1650 Muy débil ∼1650 

C–H (δ) Muy débil 1470 1464 1478 1470 

S=O 
antisimétrica 

– 1224 – 1224 – 

COOH 
antisimétrico 

– 
 

1560 – 1549 

COOH 
simétrico 

– 
 

1410 – ∼1411 

N-H (ν) 3263 – – Débil Débil 

N-H (δ) 1612 – – 1613 1584 

Respiración 
anillo 

∼1545 – – 1549 Solapada 

En general, no se observan desplazamientos en la posición de las bandas del 

herbicida adsorbido en ninguno de los complejos, en comparación con su posición 
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cuando se encuentra libre, lo que sugiere interacciones de carácter débil como las que 

se producen en los enlaces de tipo hidrofóbico. 

 

V.2.4.4.Estudio de la desorción del plaguicida. 

Se han obtenido las isotermas de desorción (Figura V. 28) del herbicida 

mediante el método de diluciones sucesivas decrito en el apartado IV.2.3.3, 

partiendo del último punto de la isoterma donde se obtiene el valor máximo de 

terbutilazina adsorbida por gramo de adsorbente (Tabla V. 27). Si se atiende a los 

valores de Kd, para ambos casos, se puede predecir la existencia de cierto grado de 

histéresis, ya que este coeficiente aumenta a medida que se incrementa el número de 

diluciones. Además, no se puede apreciar una tendencia clara en el porcentaje de 

herbicida desorbido a medida que aumenta el número de diluciones. 

Consecuentemente, se hace difícil comparar y cuantificar el grado de histéresis de 

esta forma, para los dos adsorbentes.  

 

Tabla V. 27. Desorción de Terbutilazina mediante diluciones sucesivas en agua destilada (24h). 

MUESTRA 
Número de 
diluciones 

Desorción (%)* Kd (L/g)) Cs (µmol/g) 

HTDDS 

- - 1.891 ± 0.023 8.007 ± 0.043 

1 7.7 2.065 ±  0.029 7.417 ± 0.025 

2 7.9 2.095 ± 0.031 6.831 ± 0.037 

3 7.3 2.201 ± 0.022 6.333 ± 0.065 

HTSEB 

- - 0.203 ± 0.023 2.562 ± 0.085 

1 23.8 0.249 ± 0.015 1.952 ± 0.265 

2 39.7 0.201 ± 0.031 1.177 ± 0.025 

3 30.1 0.215 ± 0.011 0.822 ± 0.055 

4 30.7 0.225 ± 0.021 0.570 ± 0.050 

5 16.6 0.315 ± 0.036 0.475 ± 0.025 

6 25.6 0.334 ± 0.010 0.354 ± 0.035 

* Desorción relativa a la muestra anterior 

No obstante, un índice útil para describir la reversibilidad del proceso de 

adsorción-desorción es el coeficiente de histéresis, H = Nf-des /Nf-ads (Barriuso et al., 
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1994), como se ha hecho para el caso de la carbetamida. Cuando el valor del 

coeficiente H es cercano a la unidad, indica una alta reversibilidad del proceso de 

adsorción. Sería el caso del adsorbente HTSEB, el cual presenta una alta 

reversibilidad del proceso de adsorción (H=0.9). Sin embargo, HTDDS presenta una 

mayor irreversibilidad de la adsorción (H=0.6), lo cual está de acuerdo con que este 

adsorbente presenta una mayor afinidad por el herbicida, es decir sugiere 

interacciones más fuertes. 

 

 

 

 

V.2.5. Consideraciones finales sobre los resultados de 

adsorción de plaguicidas. 

Los resultados presentados a lo largo del presente capítulo ponen de 

manifiesto la versatilidad de los compuestos tipo hidrotalcita para adosber 

plaguicidas de diversa naturaleza. Una primera diferenciación de las propiedades 

adsorbentes de los materiales ensayados podría hacerse en función del carácter 

aniónico o neutro del plaguicida a adsorber. 

El herbicida ácido MCPA es adsorbido por un mecanismo de cambio iónico 

en hidrotalcitas de Mg/Al (3/1) con cloruro como anión interlaminar y también es 

adsorbido por el producto de calcinación de éstas durante la reconstrucción de la 

estreectura laminar en medio acuoso, siendo la adsorción observada popr 
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Figura V. 28. Isotermas de adsorción-desorción para terbutilazina en HTDDS y HTSEB 
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reconstrucción muy superior a la observada por intercambio con el anión Cl
-
. En 

ambos casos, la adsorción de „MCPA es un proceso rápido y está favorecida a 

valores de pH próximos a la neutralidad, ya que a valores de pH elevados aumenta la 

competencia con los aniones OH
-
 y CO3

2-
 por los sitios de adsorción y a niveles de 

pH ácidos se prodúcela disolución de las láminas de hidrotalcita, disminuyendo la 

eficacia de ésta como adsorbente. Por otro lado, la variación del catión laminar (Al vs 

Fe) y el tratamiento de secado de la síntesis del adsorbente sólo afecta ligeramente su 

adsorción. Las isotermas de adsorción de MCPA pusieron de manifiesto la capacidad 

de las hidroltacitas para retener frandes cantidades de herbicida, de forma que la 

existencia de diferentes “plateau” sugirieron la creación de nuevos sitios accesibles 

para la adsorción a concentraciones elevadas de adsorbato. La caracterización de los 

productos de adsorción HT-MCPA por DRX y FT-IR, demostraron la presencia del 

herbicida bien en la superficie externa de los HDLs bien en posición horizontal en los 

espacios interlaminares. Por último, la alta desorción del herbicida adsorbido al ser 

tratado con disoluciones concentradas de anión CO3
2 
corroboraron un mecanismo de 

adsorción a través de cambio aniónico, y por lo tanto, con el herbicida fácilmente 

desplazable por aniones con una elevada afinidad por los sitios de cambio del 

adsorbente. 

En cuanto a los herbicidas neutros carbetamida, metamitrona y terbutilazina, 

los estudios realizados confirmaron que la modificación de la hidrotalcita a través de 

la incorporación de aniones orgánicos en la interlámina es una estrategia eficaz para 

aumentar la afinidad del material por dicho tipo de herbicidas. Este procedimiento es 

más adecuado para herbicidas con un marcada carácter hidrófobo, como la 

terbutilazina, que para herbicidas más polares como carbetamida o metamitrona, al 

aumentar en el primer caso la tendencia del compuesto a interaccionar con la fase 

orgánica interlaminar formada en la organohidrotalcita. De forma similar a lo 

observado para el herbicida MCPA, la adsorción de carbetamida, metamitrona y 

terbutilazina a las organohidrotalcitas es un proceso rápido y favorecido a niveles de 

pH en los que predomine la forma neutra de los herbicidas y se favorezca la 

estabilidad de las láminas de hidrotalcita. La naturaleza y cantidad de anión orgánico 

en la organohidrotalcita son dos factores a tener en cuenta a la hora de optimizar la 

eficacia del material como adsorbente. En general, al aumentar el contenido en anión 

orgánico se produce un incremento en la afinidad de la organohidrotalcita por los 

herbicidas, pero este incremento no es proporcional a la cantidad de anión orgánico 

incorporado, probablemente debido a impedimentos estéricos a la adsorción cuando 

la cantidad de anión orgánico interlaminar es elevada. Por otra parte, la naturaleza del 
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anión orgánico interlaminar también influye en las propiedades adsorbentes de la 

organohidrotalcita resultante, adquiriendo especial relevancia el número de átomos 

de carbono de la cadena del anión en cuanto determina la hidrofobicidad del material 

y la amplitud del espacio interlaminar. La utilidad de aniones orgánicos de origen 

natural, como el sebacato, para la preparación de organohidrotalcitas con una elevada 

afinidad por herbicidas neutros es un hecho remarcable en cuanto hace al adsorbente 

más respetuoso con el medio ambiente a la hora de utilizarlo con fines prácticos en 

compartimentos ambientales terrestres y acuáticos. La elevada reversibilidad del 

proceso de adsorción de los herbicidas a las organohidrotalcitas observada en 

muchos de los sistemas tiene aplicación tanto en la reciclabilidad de los adsorbentes 

como en el contexto de su posible uso como soportes para el desarrollo de 

formulaciones de liberación lenta de los herbicidas, aspecto tratado en el siguiente 

capítulo de esta memoria. 
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V.3. COMPORTAMIENTO DE LAS HIDROTALCITAS COMO 

SOPORTES PARA FORMULACIONES DE LIBERACIÓN 

CONTROLADA DE PLAGUICIDAS. 

 

Distintos autores coinciden en afirmar que la rápida lixiviación de 

plaguicidas móviles puede minimizarse mediante la aplicación del compuesto 

adsorbido a una matriz o transportador, lo que limita la cantidad de plaguicida 

disponible para pérdidas no deseadas (Cox et al., 2000). En este sentido, existen 

numerosos materiales naturales y sintéticos propuestos como soportes para la 

liberación controlada de plaguicidas en los que el plaguicida es liberado 

gradualmente a lo largo del tiempo, enfocado a la reducción de los procesos que 

conllevan a la pérdida rápida del plaguicida por volatilización, escorrentía, 

lixiviación, etc. Aquellos materiales que son de origen natural presentan un especial 

interés, dado su bajo impacto ambiental una vez incorporados al medio natural. 

Desde este punto de vista, existen diversas publicaciones en las que se emplean 

minerales de la arcilla como soportes de plaguicidas con resultados muy positivos 

(Margulies et al., 1994; Gerstl et al., 1998; Johnson y Pepperman, 1998; Celis et al., 

2002b). Incluso existe la posibilidad de la modificación selectiva de la superficie del 

mineral, incorporando cationes en la interlámina, con el fin de incrementar la 

afinidad por los herbicidas y controlar la velocidad de desorción una vez han sido 

añadidos al suelo (El-Nahhal et al., 1998; Celis et al., 2000a; Celis et al., 2000b; 

Hermosín et al., 2001; Nennemann et al., 2001; Hermosín et al., 2006). 

En el caso de los HDLs, existen algunas publicaciones, relativamente 

recientes, en el campo de la industria farmacéutica, que hacen referencia a la 

liberación controlada de fármacos de tipo aniónico, como el ibuprofeno, el citrato, el 

salicilato y los ácidos aspártico y glutámico ( Ambrogi et al., 2001; Tronto et al., 

2001; Del Arco et al., 2004). Aún más recientemente han aparecido trabajos donde se 

subraya la posibilidad de minimizar la rápida lixiviación de plaguicidas aniónicos, 

que presentan un elevado riesgo contaminante debido fundamentalmente a su 

elevada movilidad en los suelos, mediante su aplicación una vez adsorbidos a 

compuestos de tipo LDH, lo que limita la cantidad de plaguicida disponible y las 

pérdidas no deseadas del mismo.  Bin Hussein et al., (2005), estudiaron la liberación 

controlada del 2,4-D a partir de una hidrotalcita de Zn-Al en una disolución acuosa 
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que contenía aniones inorgánicos como el cloruro y el carbonato, obteniendo 

diferentes comportamientos en función del tipo de anión en la disolución y su 

concentración. Por otro lado, Cardoso et al., (2006) prepararon formulaciones de 

liberación controlada de MCPA, 2,4-D y picloram con hidrotalcitas de Mg-Al 

mediante tres metodologías distintas, síntesis directa, intercambio aniónico y 

reconstrucción, comprobando su efectividad en la disminución y retardo de la 

lixiviación del plaguicida en agua y en suelo, para cada formulación. Además, de los 

trabajos comentados, existen otros relacionados también con la liberación lenta de 

otros plaguicidas aniónicos, como el glifosato o el α-naftalenoacetato, sopotados en 

diversos HDLs (Bin Hussein et al., 2002; Zhang et al., 2004; Bin Hussein et al., 

2009). 

En el capítulo anterior se han estudiado los hidróxidos dobles laminares 

como potenciales adsorbentes de herbicidas orgánicos tanto aniónicos como neutros 

y se ha podido comprobar que algunas de las muestras utilizadas presentan 

propiedades favorables para la adsorción de los herbicidas MCPA, carbetamida, 

metamitrona y terbutilazina. En este capítulo, se han seleccionado las muestras con 

mejores propiedades adsorbentes para estudiar la posibilidad de usarlas como 

soportes para formulaciones de liberación controlada de dichos herbicidas. Para ello, 

se han preparado complejos herbicida-hidrotalcita y se han diseñado experiencias con 

el fin de comparar la velocidad de liberación en agua, la lixiviación en columnas de 

suelo y la bioeficacia de las formulaciones preparadas en comparación con las 

formulaciones comerciales o libres de los herbicidas, es decir, que no presentan 

soporte. 

 

V.3.1. MCPA 

 

V.3.1.1. Preparación de formulaciones 

La preparación de las formulaciones de liberación controlada de MCPA se 

ha llevado cabo mediante la adsorción del herbicida en medio acuoso, tal y como se 

describe en el apartado IV.4.1. Como se ha podido comprobar en el capitulo anterior, 

la adsorción del MCPA tiene lugar a través de dos mecanismos bien diferenciados: 

(a) intercambio aniónico entre el cloruro y el anión MCPA para las hidrotalcitas 
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HDLCl-A y HDLCl-F, escogidas como representativas de las cuatro hidrotalcitas 

empleadas en el capítulo de adsorción, y (b) reconstrucción de la estructura laminar 

en presencia de aniones de MCPA, para la HT500. 

Se prepararon cuatro complejos 

con HDLCl-A, HDLCl-F y HT500 (con 

dos concentraciones de MCPA), 

basándonos en los datos obtenidos en las 

isotermas de adsorción (apartado 

V.2.1.2), como se resume a 

continuación: 

 En primer lugar, para los 

complejos preparados por intercambio 

aniónico con las muestras HDLCl-A y 

HDLCl-F, se han añadido 200 mg de 

adsorbente a 160 mg de una disolución 

acuosa 2 mM de MCPA. En segundo 

lugar, para los complejos preparados por reconstrucción a partir de la HT500, se han 

empleado dos concentraciones del herbicida distintas para alcanzar diferentes 

contenidos de MCPA en el complejo, lo que nos permitirá conocer la influencia de 

este parámetro en el comportamiento de la liberación del herbicida. Concretamente, 

se han añadido 160 mL de dos disoluciones de MCPA a 1.5 y 5 mM a 200 mg de 

HT500. 

En la Tabla V. 28 se encuentran recogidos los tres métodos diferentes que se 

utilizaron para determinar la cantidad de MCPA presente en los complejos. La 

nomenclatura empleada para cada complejo se encuentra recogida en el apartado 

IV.4.1 (Tabla IV.4). 

El método A es el método de tipo indirecto, como se describe en el apartado 

IV.3, empleado en el capítulo de adsorción para determinar la cantidad de herbicida 

adsorbido por el adsorbente a partir de la concentración inicial (Ci) y final (Ce, o de 

equilibrio) del adsorbato en disolución (Green R.E. et al., 1980; Rao y Davidson, 

1980; Celis et al., 2002b;). Con el segundo método (método B), el MCPA de los 

complejos se extrae con una disolución de metanol:agua a pH 2 (60:40) empleando 

H3PO4 y, posteriormente, se analiza mediante HPLC. Por último, el método C está 

basado en los resultados obtenidos para la desorción del MCPA en el aparatado 

Muestra 

Método 

A B C 

HDLClAA-MCPA 1.5 1.3 1.4 

HDLClFA-MCPA –
*
 0.8 0.8 

HT500A/1.5-MCPA 12.4 11 10.9 

HT500A/5-MCPA 18.3 15.8 16.7 

A: Método indirecto (Ci – Ce) 

B: MeOH:H2O (60:40) pH=2 

C: Disolución concentrada de CO3Na2 
* 
Error estándar superior al 20 % 

Tabla V. 28. Porcentaje en peso de MCPA 

adsorbido en los complejos HDL-MCPA. 
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V.2.1.4, donde el MCPA intercalado se extrae mediante su desplazamiento por 

carbonato, utilizando una disolución concentrada del anión inorgánico que excede 

diez veces la CIA del adsorbente. 

Los resultados obtenidos muestran que la cantidad porcentual de MCPA 

adsorbido en los complejos HDL-MCPA obtenida a partir del método indirecto (A) 

ha sido muy similar a la obtenida mediante los dos métodos directos (B y C). 

También se debe de tener en cuenta que el contenido de MCPA en los complejos ha 

sido algo más bajo que sus correspondientes valores en las isotermas de adsorción. 

 

V.3.1.2. Cinética de liberación del herbicida en agua. 

En la Figura V. 12 se encuentran representadas las cinéticas de liberación en 

agua de MCPA a partir de las formulaciones preparadas, obtenidas para determinar la 

velocidad y cantidad de herbicida liberado de los complejos en medio acuoso. De 

forma general, se puede observar que todas las formulaciones preparadas presentan 

una velocidad de liberación del herbicida más lenta comparado con la formulación 

comercial, donde el MCPA se encuentra disuelto en el medio de forma instantánea. 

En el primer punto muestreado, a los 30 minutos, la concentración del herbicida 

liberado sigue el siguiente orden HT500A/5-MCPA (17%) < HT500A/1.5-MCPA (22%) 

< HDLClAA-MCPA (51%) < HDLClFA-MCPA (71%), por lo que los complejos 

sintetizados a través del método de reconstrucción (HT500A/5-MCPA y HT500A/1.5-

MCPA) ha atrapado el herbicida en la interlámina haciendo que la liberación sea más 

lenta comparada con la de los complejos sintetizados por intercambio aniónico 

(HDLClAA-MCPA y HDLClFA-MCPA). Por lo tanto, la muestra que ha mostrado 

mayor capacidad adsorbente de MCPA (HT500) (Ver Figura V. 11) parece ser la que 

más lentamente libera al medio el herbicida. 
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Del mismo modo, la liberación del herbicida desde el complejo HDLClAA-

MCPA ha sido más lenta que desde el complejo HDLClFA-MCPA, lo cual también 

estaría de acuerdo con su mayor capacidad de adsorción (Figura V. 11). Por otro 

lado, cabe destacar que la cantidad total de MCPA liberado a partir de todos los 

complejos sintetizados ha sido muy similar a los contenidos determinados mediante 

los métodos utilizados, de tipo indirecto o directo, en estos experimentos (Tabla V. 

28). Todo ello a pesar de las diferencias observadas entre los complejos sintetizados 

para el comportamiento en la cinética de liberación del MCPA. Esto indica que todo 

el MCPA presente en los complejos llega a liberarse de los mismos, probablemente a 

través de su sustitución por los iones OH
-
 y CO3

2-
 presentes en la disolución acuosa. 

 

V.3.1.3. Lixiviación del herbicida en columnas de suelo 

Para el estudio de la lixiviación en columnas de suelo empaquetadas a mano, 

se han seleccionado las formulaciones ensayadas en la experiencia anterior, 

HDLClAA-MCPA, HDLClFA-MCPA, HT500A/1.5-MCPA y HT500A/5-MCPA junto 

con la formulación comercial del herbicida utilizada como referencia, que se 

aplicaron a columnas de suelo previamente saturadas con agua. 

Figura V. 29. Cinética de liberación de MCPA en agua a partir de complejos HDL–MCPA: a) en 

general entre 0-170 h y b) en detalle las 15 primeras horas de experiencia. 
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Se debe tener en cuenta que la forma específica de la curva de elución, una 

vez liberado el herbicida a partir de la formulación, depende fundamentalmente de 

las propiedades físico-químicas del compuesto orgánico y del suelo, de la 

composición y estructura en la cual se mueve (Beck et al., 1993). Dado que el estudio 

de lixiviación se ha realizado en columnas de suelo empaquetadas manualmente, el 

movimiento del plaguicida liberado a partir de la formulación sintetizada estará 

controlado fundamentalmente por las propiedades del mismo y las propiedades 

físico-químicas del suelo. Por ello, y como se verá a continuación, se seleccionarán 

aquellas formulaciones con un comportamiento más interesante en la liberación del 

MCPA en el suelo P2 para realizar la experiencia utilizando el suelo L1, y poder 

comparar el comportamiento de las formulaciones empleadas en dos suelos 

diferentes (Tabla III.4). Previamente, las columnas de suelo fueron saturadas 

mediante la adición de 90 mL de agua destilada y se determinó el volumen de poro 

(VP) para cada suelo (61 ± 2 mL para el suelo P2 y 63 ± 3 mL de agua para el L1). 

El proceso de lixiviación se ha seguido mediante la aplicación diaria de 15 mL de 

agua destilada y el posterior filtrado y análisis de los percolados. Por otro lado, la 

cantidad de formulación añadida ha sido la equivalente a una aplicación de MCPA en 

superficie de 2.25 kg/ha, que corresponde a la dosis de aplicación recomendada para 

el uso en campo de este herbicida (Worthing y Hance, 1991). 

Los resultados de esta experiencia se encuentran recogidos dentro de la 

Figura V. 30, donde se muestran las curvas de elución o lixiviación para las 

formulaciones HDL-MCPA seleccionadas. Mediante la representación de las 

concentraciones diarias del plaguicida en el percolado frente al volumen de agua 

aplicado, se han obtenido las curvas de elución relativas, y con la representación de 

la cantidad de plaguicida recuperado acumulado (expresado en unidad de masa y en 

porcentaje) frente al volumen de agua aplicado, se han obtenido las curvas de elución 

acumulativas. En la Tabla V. 29 se ha resumido la cantidad de agua aplicada, 

expresada en volumen de poro, para la lixiviación inicial del 5% de MCPA en los 

lixiviados (VP5), para la lixiviación de la mitad de herbicida aplicado (VP50), así 

como la máxima concentración de MCPA encontrada en los percolados (VPmax) y 

la cantidad total lixiviada para cada caso. 
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Según los resultados obtenidos para ambos suelos, las curvas de elución 

presentan un máximo de MCPA lixiviado cuando la cantidad de agua añadida es 

cercana a1 volumen de poro (1.1 – 1.2 VP). Esto indica que el MCPA presenta una 

alta movilidad en el suelo debido a que la fracción coloidal del mismo, que es el 

principal factor responsable de los fenómenos de adsorción del herbicida en el suelo 

(van Genuchten et al., 1990; Beck et al., 1993), no presenta una afinidad significativa 

por el MCPA. Diversos autores han encontrado resultados parecidos para herbicidas 

orgánicos aniónicos similares al MCPA, como son el 2,4-D, el picloram, el dicamba 

el sulfometurón y el sulfosulfurón (Cox et al., 2000; Mishael et al., 2002; Celis et al., 
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Figura V. 30. Curvas de elución de MCPA en columnas de suelo P2 y L1 aplicado como 

formulación comercial estándar (control) y como complejos HDL-MCPA: (a) Curvas de 

elución relativas, (b) curvas de elución acumuladas. 

■ Comercial;           ● HDLClAA-MCPA;              HDLClFA-MCPA; 

▼ HT500A/1.5-MCPA;           ▲ HT500A/5-MCPA 
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2002b; Carrizosa et al., 2003; Undabeytia et al., 2003; Cardoso et al., 2006). Esto 

pone de manifiesto el alto riesgo que supondría una lluvia poco después de la 

aplicación de herbicidas de naturaleza similar al MCPA. Sin embargo, en los perfiles 

de elución de MCPA a partir de las formulaciones preparadas con los HDLs se 

observa un desplazamiento de este máximo hacia la derecha, como consecuencia de 

que la adsorción del herbicida a la hidrotalcita, añadida como portadora, retrasa la 

posición del máximo de la curva hacia mayores volúmenes de elución. 

 

Tabla V. 29. Estimación del volumen de poro para cada suelo al cual se alcanza el 5% (VP5) y el 

50% (VP50) de MCPA lixiviado. Estimación de la máxima concentración encontrada en los 

lixiviados, volumen de poro a la que se obtiene (VPmax) y cantidad total de MCPA lixiviado 

(%). 

Suelo Muestra VP5 VP50 VPmax 
Concentración 

máxima (mg/L) 

Total 

lixiviado 

(%) 

P2 

Comercial 0.8 1.1 1.2 4.5 101 ± 5. 

HDLClAA-MCPA 0.9 1.4 1.4 2.8 83 ± 1 

HDLClFA-MCPA 0.8 1.3 1.3 4.1 93 ± 1 

HT500A/1.5-MCPA 0.9 1.3 1.4 3.7 96 ± 5. 

HT500A/5-MCPA 0.8 1.3 1.4 3.8 100 ± 4 

L1 

Comercial 0.7 1.1 1.1 5.0 103 ± 3 

HDLClAA-MCPA 1.0 1.5 1.4 2.5 71 ± 9 

HT500A/5-MCPA 0.8 1.4 1.3 2.9 70 ± 4 

 

Si consideramos las curvas de elución relativas (Figura V. 30), las 

concentraciones de MCPA máximas lixiviadas, a partir de las formulaciones 

sintetizadas, se han reducido desde 5.0-4.5 mg/L hasta 2.8-2.5 mg/L (Tabla V. 29), 

en el mejor de los casos (HDLClAA-MCPA), para los suelos P2 y L1, 

respectivamente, lo que supone una reducción de aproximadamente el 40% de las 

concentraciones resultantes tras la aplicación de la formulación comercial. Por lo 

tanto, el MCPA soportado disminuye las concentraciones de MCPA en los lixiviados 

dando lugar a curvas más achatadas alrededor del pico de máxima concentración, 

comparadas con las curvas obtenidas para la formulación comercial. Este hecho es 

muy relevante, puesto que el pico de máxima concentración representa el mayor 

riesgo de contaminación de aguas subterráneas asociado a las lluvias que ocurren 

poco después de la aplicación de un herbicida (Gish et al., 1994). Por lo tanto, en el 
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caso de las formulaciones HDL-MCPA, las concentraciones de MCPA encontradas 

en los percolados son más moderadas, prolongándose durante un mayor número de 

volúmenes de agua en comparación con la formulación comercial y dando lugar a 

curvas de elución menos simétricas. 

La reducción de la lixiviación para las distintas formulaciones preparadas ha 

seguido el siguiente orden: 

 

HDLClAA-MCPA > HT500A/5-MCPA ≈ HT500A/1.5-MCPA > HDLClFA-MCPA 

 

Por otro lado, a partir de las columnas de elución acumuladas en el suelo P2 

(Figura V. 30), se puede observar que los complejos del MCPA sintetizados por 

adsorción (HDLClAA-MCPA y HDLClFA-MCPA) han lixiviado una cantidad de 

herbicida menor que los sintetizados por reconstrucción a partir de la HT500 

(HT500A/1.5-MCPA y HT500A/5-MCPA). Dentro de los complejos sintetizados por 

adsorción, el complejo HDLClAA-MCPA lixivió menos herbicida que el complejo 

HDLClFA-MCPA (83% y 93%, respectivamente), mientras que las diferencias entre 

los complejos sintetizados por reconstrucción han sido pequeñas. 

Para la experiencia con el suelo L1, se seleccionaron las muestras 

HDLClAA-MCPA y HT500A/5-MCPA, considerándose como representativas por 

presentar mayores diferencias en su comportamiento en el suelo P2 (Tabla V. 29). En 

este suelo, dichas formulaciones han mostrado un comportamiento muy similar al 

encontrado en el P2, volviendo a ser la muestra HDLClAA-MCPA la que presenta 

una liberación del herbicida más retardada. No obstante, las cantidades totales de 

MCPA lixiviadas han sido algo menores en este suelo (en torno al 70% en ambos 

casos) comparadas con las encontradas para el suelo P2. Sobre todo, se han 

encontrado diferencias significativas para la muestra HT500A/5-MCPA con una 

disminución en la lixiviación del 30% del total de herbicida aplicado a la columna, 

que puede estar relacionada con la degradación del herbicida, probablemente como 

consecuencia de una mayor actividad biológica del suelo L1, debido al mayor 

contenido en materia orgánica de este suelo en comparación con el del suelo P2 (2.4 

% y 0.9 %, respectivamente, Tabla V. 29). Por otro lado, los resultados obtenidos en 

la cinética de liberación, donde la adición de MCPA en forma de formulaciones con 

las hidrotalcitas da lugar a la total liberación del mismo, junto a los resultados de la 

desorción del herbicida del apartado V.2.1.4, descartaría la posible adsorción 
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irreversible del herbicida a las hidrotalcitas. Además, una vez finalizados los estudios 

de lixiviación se realizó la extracción del suelo con una disolución 60:40 metanol y 

H3PO4 diluido a pH 2, y no se detectó MCPA residual, apuntando nuevamente hacia 

la posible degradación del herbicida no lixiviado. 

En resumen, los resultados muestran claramente la capacidad de los HDLs 

para disminuir concentraciones elevadas del herbicida MCPA en el medio, evitando 

su arrastre y percolación a lo largo del perfil del suelo cuando estas altas 

concentraciones van asociadas a lluvias que ocurren inmediatamente tras la 

aplicación del plaguicida. Por tanto, estas formulaciones podrían ser útiles en la 

disminución de la movilidad de MCPA en el suelo. Cabe destacar también que los 

cuatro tipos de formulaciones prolongan el tiempo de residencia del herbicida en la 

columna de suelo; los cuatro picos se ensanchan con respecto al producto comercial, 

lo que unido a que esta prolongación ocurre a niveles de concentración medios, 

beneficia la actividad de los HDLs desde el punto de vista del control de malas 

hierbas de forma sostenida o prolongada en el tiempo. De hecho, la mezcla o 

combinación de las diferentes formulaciones podría ayudar a diseñar una 

formulación con una determinada velocidad y alcance total de liberación del 

herbicida.  

 

V.3.1.4. Estudios de eficacia biológica 

El estudio de la eficacia biológica de las formulaciones de MCPA se llevó a 

cabo mediante el crecimiento del berro (Lepidium sativum) en macetas a las que se le 

añadieron las formulaciones de liberación controlada de MCPA utilizadas en la 

experiencia anterior con los suelos P2 y L1, y comparando el crecimiento de las 

plantas con el de las macetas sin herbicida (controles) y con las macetas con la 

formulación comercial.  

La Figura V. 31 muestra las fotografías con el estado de las plantas utilizadas 

en el bioensayo tres semanas después de la siembra y la aplicación del herbicida para 

las distintas formulaciones. La comparación de las macetas a las que se aplicó el 

herbicida con las macetas control, pone de manifiesto la efectividad biológica de 

todas las formulaciones utilizadas, no existiendo diferencias apreciables entre la 

efectividad biológica del producto comercial libre y la de las formulaciones 

preparadas utilizando como soporte HDLs. 
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Estos resultados ponen de manifiesto la utilidad de las formulaciones de 

liberación controlada que usan como soporte las hidrotalcitas para el control de las 

malas hierbas a las mismas dosis de aplicación (2.25 kg/ha) a las que normalmente se 

usa el herbicida MCPA en el campo (Worthing y Hance, 1991) 

 

 

Suelo P2 

HDLClFA-MCPA HT500A/1.5-MCPA 

HDLClAA-MCPA 
HT500A/5-MCPA 

Control 

Formulación Comercial 

Suelo L1 

Control 

Formulación Comercial 

HDLClAA-MCPA HT500A/5-MCPA 

Figura V. 31. Bioensayo: Eficacia biológica de las formulaciones HDL-MCPA para el 

control de berro en los suelos P2 y L1. 
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V.3.2. Carbetamida 

V.3.2.1. Preparación de formulaciones 

En el capítulo anterior se comprobó la capacidad de adsorción de dos 

organohidrotalcitas (HTDDS y HTDDS50) para la carbetamida en agua (apartado 

V.2.2.), siendo la muestra HTDDS la más adsorbente. Así pues, se ha escogido dicha 

muestra para la síntesis de complejos HDL-Carbetamida, y estudiar su 

comportamiento como formulaciones de liberación lenta del herbicida. 

Los complejos se han preparado mediante la adsorción de carbetamida en 

medio acuoso poniendo en contacto 120 mL de una disolución acuosa, que contenía 

2.4 10
-4
 moles de carbetamida, y 100 mg de HTDDS, durante 24 h, a pH 6.7 y 

agitando a 52 rpm. Seguidamente, se han obtenido dos tipos de complejos que se han 

diferenciado por el método de secado: por liofilización (HTDDSA/L-Car), o por 

secado en estufa a 60ºC (HTDDSA/E-Car). 

En la Tabla V. 30 se recoge la 

cantidad de carbetamida que contiene 

cada complejo, obtenida a partir de tres 

métodos diferentes, uno de tipo indirecto 

y los otros dos directos. El método 

indirecto (método A) consiste en medir 

la cantidad de pesticida adsorbido por 

diferencia entre la cantidad de pesticida 

en la disolución inicial (Ci) y la de 

equilibrio (Ce), es decir, el mismo 

procedimiento que se ha utilizado para 

MCPA. Los métodos directos empleados 

consisten en la extracción del pesticida del complejo para medir su concentración 

directamente. En este caso, la extracción se ha realizado de dos formas distintas. En 

primer lugar (método B), mediante la disolución total de 10 mg de complejo en un 

medio ácido fuerte (HCl 10% v/v, 10 mL de disolución acuosa), por lo que el 

herbicida adsorbido queda disuelto. En segundo lugar (método C) utilizando etanol 

puro como extractante (10 mL) para 10 mg de complejo, sobre la base de los 

resultados del apartado V.2.2.4 de la desorción del herbicida, donde se confirma que 

se logra extraer el 100% del herbicida adsorbido utilizando dicho extractante. Se 

Muestra 

Método 

A B C 

HTDDSA/E-Car 2.7 2.8 2.8 

HTDDSA/L-Car 2.6 2.8 2.8 

A: Método indirecto (Ci-Ce). 

B: Extracción mediante disolución del complejo 

(HCl). 

C: Extracción mediante Etanol puro. 

Tabla V. 30. Porcentaje en peso de 

carbetamida adsorbida en los complejos HDL-

carbemida. 
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hicieron al menos tres repeticiones con esta metodología dando valores muy 

similares.  

En la Tabla V. 30 se observa que los tres métodos son prácticamente 

coincidentes, deduciéndose una cantidad de carbetamida adsorbida en ambos 

complejos cercana al 3%, como era de esperar si se tienen en cuenta las condiciones 

utilizadas y los resultados obtenidos en las isotermas de adsorción (apartado 

V.2.2.2). 

 

V.3.2.2. Cinética de liberación del herbicida en agua 

Al igual que en el caso anterior, una vez preparadas las formulaciones HDL-

carbetamida, se ha realizado el estudio de la velocidad y la cantidad de herbicida 

liberado en medio acuoso y en condiciones estáticas, comparando el comportamiento 

de las formulaciones sintetizadas con el de una formulación de referencia. Esta 

última ha consistido en el mismo producto técnico del herbicida puro, empleado para 

preparar las formulaciones de estudio y en estado sólido (apartado III.2.1.). En este 

sentido, se debe de destacar que al utilizar el producto técnico en estado sólido como 

referencia, la cinética de liberación estará condicionada por la velocidad de 

disolución del herbicida puro sólido, lo cual se aleja de una situación real, ya que en 

el diseño de las formulaciones comerciales lo habitual es que el herbicida se 

encuentre inmediatamente disponible. Este hecho se ha podido comprobar en esta 

memoria para MCPA y terbutilazina, para los que sí ha sido posible obtener sus 

formulaciones comerciales. 

En la Figura V. 28 se encuentran recogidas las cinéticas de liberación de la 

carbetamida. Se puede observar que la liberación del herbicida desde los complejos 

HTDDSA/E-Car y HTDDSA/L-Car se produce de forma gradual durante las 10 

primeras horas de la experiencia hasta alcanzar la total liberación de la carbetamida 

adsorbida en ambos casos. En los primeros 30 minutos, la liberación encontrada para 

cada caso ha sido del 52% para la muestra secada en estufa (HTDDSA/E-Car), el 57% 

para la liofilizada (HTDDSA/L-Car) y el 64% para la formulación de referencia. Por 

lo tanto, y teniendo en cuenta las condiciones del ensayo, las diferencias entre las 

formulaciones sintetizadas y la utilizada como referencia han sido pequeñas debido a 

que en este último caso, lo que se observa es la cinética de disolución del producto 

sólido, como ya se ha comentado anteriormente. Las dos formulaciones sintetizadas 

que fueron secadas con distintos tratamientos (a 60 ºC ó liofilización), ofrecen un 
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comportamiento muy similar entre sí, indicando que el tipo de secado no influye 

sensiblemente en la cinética de liberación del herbicida en las condiciones 

planteadas. 

 

 

 

V.3.2.3. Lixiviación del herbicida en columnas de suelo 

Para el estudio de lixiviación de carbetamida en columnas de suelo 

empaquetadas manualmente, se escogieron los dos complejos HDL-carbetamida 

preparados para evaluarlos como posibles formulaciones de liberación controlada 

(HTDDSA/E-Car y HTDDSA/L-Car), utilizando en este caso el suelo P2 como matriz 

de la columna. Por otro lado, se ha utilizado una disolución del producto técnico 

comercial puro como referencia para comparar el comportamiento, al igual que se ha 

hecho en la experiencia anterior. 

Tras la aplicación de las tres formulaciones a las columnas de suelo, a una 

dosis de producto activo de 2.25 kg/ha y llevada a cabo tras haber saturado las 

columnas previamente con agua, se siguió el proceso de lixiviación mediante la 

adición diaria de 15 mL de agua destilada que, tras percolar, fue recogida y 

analizada. Los resultados obtenidos se muestran en la Figura V. 23, mediante la 

representación del perfil de elución en concentraciones absolutas de los percolados y 

como curva de elución acumulativa. Por otro lado, en la Tabla V. 31 se encuentran 

■ Referencia                ▲ HTDDSA/E-Car                  ● HTDDSA/L-Car 

Figura V. 32. Cinética de liberación de carbetamida en agua a partir de complejos HDL–

carbetamida: a) general entre 0-50 h y b) en detalle las 10 primeras horas. 
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resumidos los volúmenes de poro aplicados para el 5% inicial de carbetamida 

lixiviada (VP5), para el 50% de herbicida lixiviado (VP50), el correspondiente a la 

máxima concentración del herbicida (VPmax), así como la concentración máxima 

alcanzada a ese volumen de poro, y finalmente, la cantidad total lixiviada. 

 

 

 

En la Figura V. 33 .A, donde aparece representada la concentración presente 

en los lixiviados en función del agua añadida diariamente para las formulaciones de 

estudio, se puede observar los máximos a un volumen de poro cercano a 1.5. 

Considerando el herbicida aplicado como formulación de referencia, el cual se 

encuentra disponible de manera inmediata (no soportado), se observa una movilidad 

en el suelo algo más lenta a la encontrada para el caso del MCPA (ca. 1 VP), es 

decir, que la carbetamida presenta mayor afinidad por los componentes del suelo P2 

que el MCPA, lo que retrasa su movilidad a lo largo del perfil creado en la columna. 

Esto es lógico si tenemos en cuenta que el MCPA se encuentra en estado aniónico, 

mientras que la carbetamida presenta un carácter neutro, y en principio, más afín a la 

materia coloidal del suelo (van Genuchten et al., 1990; Beck et al., 1993). Lo más 

destacable es que, a pesar de que las tres formulaciones presentan un perfil parecido, 

los máximos de las curvas correspondientes al herbicida aplicado como formulación 

■ Referencia               ▲ HTDDSA/E-Car                ●  HTDDSA/L-Car 

Figura V. 33. Curva de elución de carbetamida en columnas de suelo P2 aplicada como formulación 

de referencia ó técnica (control) y como complejo HDL-carbetamida: (a) curvas de elución relativa y 

(b) curvas de elución acumulada. 

0 1 2 3 4 5
0.00

0.03

0.06

0.09

0.12

0.15

0

20

40

60

80

100

C
a

rb
e

ta
m

id
a

 lix
iv

ia
d

a
 (%

)

C
a

rb
e

ta
m

id
a

 l
ix

iv
ia

d
a

 (
m

g
)

Agua añadida (volúmenes de poro)

 

B

0 1 2 3 4 5
0

2

4

6

8

10

12

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

[C
a
rb

e
ta

m
id

a
] e

n
 lo

s
 lix

iv
ia

d
o
s
 (m

g
/L

)

 

 

Agua añadida (Volumen de poro)

[C
a
rb

e
ta

m
id

a
] 

e
n
 l
o
s
 l
ix

iv
ia

d
o
s
 (

m

o
l/
L
)

A

 



228 
 

HDL-carbetamida aparecen desplazados hacia volúmenes de poro más elevados, o 

dicho de otro modo, se ha retrasado la lixiviación del herbicida.  

También se debe mencionar que el desplazamiento de la curva de elución del 

herbicida de las formulaciones preparadas en comparación con la formulación de 

referencia, también se mantiene tanto a volúmenes bajos de agua añadida (VP5), 

cuando ha lixiviado el 5% de la carbetamida añadida, como a volúmenes algo 

mayores, como ocurre al lixiviar el 50% de herbicida (VP50). Sin embargo, a los 

valores de VP50 se puede observar que la muestra HTDDSA/L-Car presenta un 

desplazamiento mayor, lo cual está relacionado con la menor concentración de 

carbetamida obtenida en los lixiviados a VPmax hallados para esta muestra. En 

cualquier caso, en general el desplazamiento de las curvas de elución para las dos 

formulaciones ha sido muy similar, lo cual indica que el tratamiento de secado de las 

formulaciones (en estufa a 60ºC o por liofilización), tras ser sintetizados los 

complejos, no afecta apreciablemente al comportamiento en la lixiviación de 

carbetamida que presentan ambos complejos. 

Otro aspecto a destacar de la Figura V. 33. A, es la reducción de las 

concentraciones máximas lixiviadas a partir de las formulaciones sintetizadas en 

comparación con la formulación de referencia (Tabla V. 31). Especialmente la 

observada en la muestra liofilizada (HTDDSA/L-Car), que supone una reducción de 

aproximadamente el 35% del máximo lixiviado a partir de la muestra de referencia, 

que es un valor muy cercano al contemplado con las formulaciones más destacadas 

de MCPA (40% de reducción). Estos resultados indican que la carbetamida 

soportada en los HDLs da lugar a una curva de lixiviación más achatada en la zona 

de máxima concentración, en comparación con el mismo sistema con el herbicida sin 

soportar. Como ya se comentó para el caso del MCPA, las lluvias acaecidas poco 

después de la aplicación del herbicida originan escenarios de alto riesgo de 

contaminación asociados a picos de concentración máxima de herbicida que a 

menudo superan los límites permitidos por la normativa vigente, como se trata de 

simular con este experimento. La posibilidad de reducir dichos picos, como ocurre 

con las formulaciones HDL-carbetamida, contribuye a mitigar dicha situación de 

riesgo, lo que podría evitar posteriores tratamientos de descontaminación de los 

compartimentos acuáticos naturales que reciben dicha contaminación, los cuales 

suelen ser complicados, largos, costosos y a menudo no viables. 

Por otro lado, a partir de la Figura V. 33. B, que representa las curvas de 

elución acumuladas, se observa que las formulaciones de carbetamida lixivian una 
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cantidad próxima al 70-80% del herbicida añadido a la columna (Tabla V. 31). En el 

caso de la formulación HTDDSA/L-Car, la cantidad lixiviada ha sido similar 

comparado con la formulación de referencia (próximo al 80%), mientras que la 

formulación HTDDSA/E-Car presenta una lixiviación total de un 10% inferior. Esto 

puede ser indicativo de que parte del herbicida pueda estar irreversiblemente 

adsorbido en esta muestra. En este sentido, se llevó a cabo al final del experimento de 

lixiviación la extracción del suelo con una disolución metanólica en la cual no se 

detectó cantidad apreciable de carbetamida, por lo que el herbicida no lixiviado 

probablemente ha podido perderse por procesos de degradación, que aumenta al 

incrementarse el tiempo de residencia del herbicida en la columna de suelo (DT50 

típico = 25 d). 

 

Tabla V. 31. Estimación del volumen de poro alcanzado el 5% (VP5) y el 50% (VP50) de 

carbetamida lixiviada. Estimación de la máxima concentración lixiviada en cada percolado, 

volumen de poro a la que se obtiene (VPmax) y cantidad total de carbetamida lixiviada (%). 

Muestra VP5 VP50 VPmax 
Concentración 

máxima (mg/L) 

Total lixiviado 

(%) 

Referencia 1.0 1.6 1.5 2.2 82 ± 3 

HTDDSA/E-Car 1.2 1.8 1.7 1.9 78 ± 4 

HTDDSA/L-Car 1.1 2.0 1.6 1.4 69 ± 3 

 

De estos resultados merece destacarel interés que presenta el estudio la 

liberación lenta de un herbicida neutro como la carbetamida soportado en una 

organohidrotalcita, en comparación con el herbicida sin soportar, sobrelo que apenas 

existe información en la bibliografía. De igual forma al estudio anterior con MCPA, 

los dos tratamientos de secado del complejo empleados no han originado diferencias 

apreciables en el comportamiento de las formulaciones. 

 

V.3.2.4. Estudios de eficacia biológica 

A continuación, se ha llevado a cabo la evaluación de las formulaciones de 

carbetamida respecto su eficacia biológica mediante el crecimiento de una planta 

(Lepidium sativum) sensible al herbicida. Se emplearon macetas con suelo P2 (el 

mismo que ha sido empleado en las columnas) a las que se le añadieron las tres 

formulaciones estudiadas de carbetamida: HTDDSA/E-Car, HTDDSA/L-Car y la 
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formulación de referencia que ha consistido en la misma que se ha utilizado en el 

experimento de lixiviación, es decir, una disolución acuosa de carbetamida preparada 

a partir del producto técnico puro, que se ha utilizado a modo comparativo en el 

bioensayo. La aplicación de la carbetamida se llevó a cabo a la misma dosis (2 kg/ha) 

a la que normalmente se usa este herbicida en el campo (Worthing y Hance, 1991). 

Al igual que en el caso del MCPA, se ha controlado visualmente el estado de 

las plantas en el bioensayo después de las dos semanas que se ha prolongado el 

experimento, tras la siembra y aplicación de la carbetamida y para cada una de las 

formulaciones estudiadas (Figura V. 34). Visualmente se pone de manifiesto que las 

formulaciones aplicadas presentan una efec tividad biológica, en principio, similar a 

la observada en la formulación de referencia 

 

 

 

Herbicida libre 

Figura V. 34. Bioensayo: Eficacia biológica de las formulaciones HDL-carbetamida para 

el control de berro en el suelos P2. 

Control 
 

HTDDSA/E-Car 
HTDDSA/L-Car 
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Para ampliar la información obtenida mediante el análisis visual de las 

macetas, y teniendo en cuenta que en el caso de la carbetamida aparecen plantas en 

todos los replicados, se ha realizado el balance de la medida de la biomasa aérea total 

(en mg) obtenida en cada replicado (Figura V. 35). Los componentes de la biomasa 

aérea del berro fueron el peso total de las hojas y el peso total de los tallos, para lo 

cual, las plantas fueron cortadas a nivel de superficie. A partir de los resultados se 

puede confirmar que los complejos HDL-carbetamida presentan una efectividad 

similar a la encontrada para el caso del herbicida libre, respecto al crecimiento de la 

planta de berro, ya que en las formulaciones soportadas sólo se desarrollaron plantas 

con una biomasa aérea total media de 29-33 mg que representa una reducción del 

crecimiento del berro en biomasa aérea en torno al 97%, frente a las plantas 

obtenidas para el herbicida libre, con una biomasa aérea total media de 79 mg, lo que 

constituye una reducción de biomasa aérea de berro del 94%. Por otro lado, se vuelve 

a observar que apenas existen diferencias entre las dos formulaciones de carbetamida 

soportadas en organohidrotalcitas. 

En resumen, al igual que los resultados obtenidos con el herbicida MCPA 

soportado en hidrotalcitas inorgánicas, la carbetamida soportada en 

organohidrotalcitas exhibe la posible utilidad como formulación de liberación 

controlada, reduciendo la lixiviación del herbicida, y al mismo tiempo manteniendo 

una eficacia similar a la de formulaciones de herbicida no soportadas como lo son la 

mayoría de las habitualmente comercializadas. 
 

 

Figura V. 35. Evaluación del crecimiento del berro: biomasa aérea total (mg), tras la 

aplicación de diferentes formulaciones de carbetamida. 
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V.3.3. Metamitrona 

V.3.3.1. Preparación de formulaciones 

Como ya se ha comentado con anterioridad, el grado de contaminación 

ambiental con herbicidas o sus productos de degradación ha impulsado un alto 

interés en el desarrollo de formulaciones menos peligrosas. En este sentido, el 

empleo de los LDHs modificados con aniones orgánicos naturales supone un especial 

atractivo a la hora escoger potenciales formulaciones de bajo impacto ambiental. 

Para el caso de la metamitrona, se ha seleccionado la hidrotalcita con el anión 

sebacato (SEB), de origen natural, y por otro lado la muestra que mayor capacidad de 

adsorción presenta (HTDDS), según los resultados obtenidos en el capítulo anterior 

(apartado V.2.3).  

En este caso, se han preparado dos tipos de complejos siguiendo 

metodologías diferentes: a) por adsorción en medio acuoso mediante la adición de 

100 mg de HTSEB a 120 mL de disolución de metamitrona 3.25 mM a pH 6.7 

durante 24 h, y b) por mezcla física de 960 mg de adsorbente y 40 mg de 

metamitrona (contenido de herbicida en el complejo del 4%), seguida de la adición 

de 2 mL de agua como disolvente. De esta forma, será posible estudiar la influencia 

del modo de preparación de los complejos en el comportamiento de la liberación del 

herbicida. 

En la Tabla V. 32 aparecen recogidos los resultados de los dos métodos 

(método indirecto y directo) utilizados para confirmar el contenido exacto de 

ingrediente activo para los complejos preparados mediante la adsorción del herbicida 

en medio acuoso (los complejos preparados por mezcla no se incluyen en la tabla). El 

método directo ha consistido en añadir 

0.5 mL de HCl a 5 mg del complejo 

para disolverlo y posteriormente una 

mezcla etanol/agua, al 50%, para 

asegurar la total disolución del 

herbicida. La nomenclatura empleada 

para identificar las formulaciones, 

donde el subíndice A hace referencia a 

que los complejos se prepararon por 

adsorción, se encuentra recogida en el 

Muestra (preparada 

por adsorción) 

Método 

A B 

HTDDSA-Met 4.5 4.4 

HTSEBA- Met 3.0 3.0 

A: Método indirecto (Ci – Ce) 

B: MeOH:H2O (60:40) 

Tabla V. 32. Porcentaje en peso de 

metamitrona adsorbida en los complejos HDL-

metamitrona. 
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apartado IV.4.1 (Tabla IV.4). 

Los valores obtenidos con ambos métodos son muy similares, confirmando 

el contenido exacto de ingrediente activo, entre un 3 y un 4.5%, dependiendo del 

complejo, como era previsible teniendo en cuenta el diseño de la experiencia y los 

datos obtenidos en las isotermas de adsorción (apartado V.2.3.2.) 

 

V.3.3.2. Cinética de liberación del herbicida en agua 

La cantidad de metamitrona liberada y la velocidad a la que es liberada en 

medio acuoso en condiciones estáticas a partir de los complejos aparece representada 

en la Figura V. 36 para cada una de las formulaciones sintetizadas y para una 

formulación de referencia del producto técnico. 

 

 

 

En primer lugar, se observa que la velocidad de liberación del herbicida a 

partir de la formulación técnica de referencia no difiere en gran medida en 

comparación con las formulaciones preparadas por mezcla física, y ligeramente con 

las de adsorción. Estas últimas presentan indicios de una liberación algo más lenta 

durante la primera hora de duración del experimento. Sin embargo, el tipo de 

Figura V. 36. Cinética de liberación de metamitrona en agua a partir de complejos HDL–

metamitrona: a) general entre 0-50 h y b) en detalle las 5 primeras horas. 
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■ Referencia           ▲ HTDDSA-Met              HTDDSM/H-Car 

● HTSEBA-Met                 HTSEBM/H-Met 
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formulación, desde el punto de vista de su preparación, influye en gran medida en la 

cantidad de metamitrona liberada en las condiciones en las que se desarrolla la 

experiencia, ya que la cantidad total de herbicida liberado en dichas condiciones a 

partir de los complejos preparados por adsorción es menor en comparación con los 

complejos de mezcla física. Este hecho podría sugerir una mayor afinidad y una 

interacción más fuerte entre el adsorbato y el adsorbente en los complejos preparados 

por adsorción. 

Por otro lado, el tipo de adsorbente, con SEB o DDS en la interlámina, 

también influye en el comportamiento de las formulaciones de liberación lenta, ya 

que las muestras con DDS presentan una menor cantidad de metamitrona liberada. 

Este hecho está de acuerdo con los resultados obtenidos en el apartado V.2.3 de la 

adsorción de metamitrona, puesto que la organohidrotalcita HTDDS presenta mayor 

afinidad por el herbicida, y por lo tanto, una mayor resistencia a que se produzca su 

desorción en agua. 

Cabe destacar, que la disminución en la concentración del herbicida en 

disolución que ocurre al final de la experiencia para los complejos preparados por 

mezcla, puede ser atribuida a la degradación química de la metamitrona, ya que la 

metamitrona es inestable a valores de pH superiores a 8 (Ludvik et al., 1999). 

Finalmente, al comparar la velocidad de la liberación de la metamitrona con 

los anteriores herbicidas, se puede observar cómo ésta es más rápida, llegando a 

alcanzar la concentración de equilibrio de herbicida liberado en apenas una hora. Sin 

embargo, la cantidad total de metamitrona liberada en los complejos de adsorción se 

encuentra en torno al 50%, mientras que en los anteriores herbicidas se llegó a 

cantidades cercanas al 100%. Teniendo en cuenta que en todos los casos las 

condiciones empleadas fueron similares, se demuestra que la metamitrona presenta 

una mayor afinidad por los adsorbentes empleados mediante adsorción en agua. 

 

V.3.3.3. Lixiviación del herbicida en columnas de suelo 

Para el estudio de lixiviación del herbicida en columnas de suelo se 

seleccionaron los mismos complejos empleados en la cinética de liberación en agua, 

correspondientes a dos organohidrotalcitas, y empleando dos metodologías diferentes 

para la adsorción del herbicida: en agua y por mezcla física (HTDDSA-Me, 

HTDDM/H-Me, HTSEBA-Met y HTSEBM/H-Met). El comportamiento de lixiviación 
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de metamitrona a partir de los complejos fue comparado con la del producto técnico 

disuelto en agua, empleado como referencia. 

Para este herbicida, la cantidad de metamitrona aplicada a las columnas de 

suelo P2 fue de 4 kg/ha, siguiendo el mismo procedimiento experimental descrito en 

el apartado IV.4.3. Las curvas de elución de metamitrona y sus complejos, obtenidas 

lavando las columnas con agua destilada, se muestran en la Figura V. 37. En primer 

lugar, cabe destacar que el producto técnico, donde la metamitrona se encuentra 

inmediatamente disponible, muestra un máximo (VPmax) próximo a los dos 

volúmenes de poro (Tabla V. 33), lo que refleja la existencia de cierta interacción del 

herbicida con los componentes del suelo y, por lo tanto, adsorción al mismo. Como 

cabría esperar, dicha movilidad es menor en la metamitrona en comparación con la 

observada para los casos del MCPA (VPmax=1.21) y carbetamida (VPmax=1.46) en 

el suelo P2, dada la mayor hidrofobicidad y menor solubilidad en agua de este 

herbicida respecto a los dos anteriores. 

La curva de elución relativa (Figura V. 37. A) muestra que los máximos de 

las curvas de elución (VPmax) correspondientes a los complejos, muestran un ligero 

desplazamiento hacia volúmenes mayores de agua añadida a la columna, si bien no 

es tan acentuado como en los casos de los dos herbicidas anteriormente estudiados. 

Se deben destacar las muestras preparadas por adsorción, que presentan una asimetría 

en la forma de la curva a partir del VPmax donde empiezan a disminuir las 

concentraciones del herbicida en los lixiviados, mostrando una menor celeridad en 

dicha disminución y, por lo tanto, un cierto mantenimiento de las concentraciones 

liberadas en el tiempo. Especialmente en la muestra HTDDSA-Met, en la cual se ha 

encontrado una liberación más sostenida a lo largo del volumen de agua añadida, lo 

cual es muy interesante desde el punto de vista de la liberación controlada del 

herbicida soportado en una organohidrotalcita. 

De la Figura V. 37. A, también se puede extraer otro aspecto interesante en 

cuanto a la reducción de las concentraciones máximas lixiviadas a partir de las 

formulaciones sintetizadas comparadas entre sí y con la de referencia. En este caso, 

se vuelve a poner de manifiesto que las muestras con mejor comportamiento en la 

liberación de la metamitrona han vuelto a ser la HTDDSA-Met y la HTSEBA-Met. 

Este hecho es importante ya que la posibilidad de poder reducir los picos de 

concentración máxima de metamitrona, se traduce en la mitigación de un escenario 

de alto riesgo de contaminación ligados a las lluvias acaecidas poco después de la 
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aplicación del herbicida, en beneficio del propio entorno donde el herbicida es 

aplicado, así como de los compartimentos ambientales colindantes. 

 

 

 

Por otra parte, a tenor de los resultados observados en las curvas de elución 

acumulada (Figura V. 37. B), se pone de manifiesto que en las columnas en las que 

se aplicó el herbicida soportado en forma de complejos sintetizados mediante 

adsorción en medio acuoso (HTDDSA-Met y HTSEBA-Met) aparece una menor 

cantidad de metamitrona lixiviada en comparación con los preparados por mezcla 

física (HTDDSM/H-Met y HTSEBM/H-Met). Paralelamente, las muestras de 

organohidrotalcita con el anión DDS también han presentado una mayor retención 

del herbicida en esta experiencia, lo que concuerda con los resultados obtenidos en la 

cinética de liberación, y que es asignable a una mayor interacción de metamitrona 

con la HTDDS en comparación con la HTSEB (apartado V.2.3). Este hecho vuelve a 

ponerse de manifiesto teniendo en cuenta los valores de VP5 y VP50 que aumentan 

en el caso de los complejos de adsorción, volviéndose a revelar un comportamiento 

distinto en la liberación retardada del herbicida entre los dos tipos de complejos. Sin 

embargo, teniendo en cuenta el significado de estos dos parámetros, se deben de 

tomar con precaución ya que no son comparables desde el punto de vista de la 

celeridad de liberación del herbicida, entre la formulación de referencia y los 
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■ Referencia           ▲ HTDDSA-Met              HTDDSM/H-Car 

● HTSEBA-Met                 HTSEBM/H-Met 

Figura V. 37. Curva de elución de metamitrona en columnas de suelo P2 aplicada como 

formulación de referencia ó técnica (control) y como complejo HDL-metamitrona: (a) curvas de 

elución relativa y (b) curvas de elución acumulada. 
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complejos preparados por mezcla física, puesto que la cantidad total de herbicida 

liberado ha sido notablemente diferente, incluso llegando en el caso de la HTDDSA-

Met a no poderse determinar el valor de VP50. 

 

Tabla V. 33. Estimación del volumen de poro alcanzado el 5% (VP5) y el 50% (VP50) de 

metamitrona lixiviada. Estimación de la máxima concentración lixiviada en cada percolado, 

volumen de poro a la que se obtiene (VPmax) y cantidad total de MCPA lixiviado (%). 

Muestra VP5 VP50 VPmax 
Concentración 

máxima (mg/L) 

Total lixiviado 

(%) 

Referencia 1.04 1.66 1.94 5.95 100 ± 7.2 

HTDDSA-Met 1.57 - 2.03 1.39 27 ± 5.6 

HTDDSM/H-Met 1.15 1.76 1.97 5.78 95 ± 2.8 

HTSEBA-Met 1.26 2.61 2.06 3.22 57 ± 6.1 

HTSEBM/H-Met 1.10 1.73 2.06 6.55 100 ± 6.6 

 

De cualquier forma, el hecho de que las muestras HTDDSA-Met y 

HTDDSM/H-Met hayan lixiviado entre un 30-60% de la cantidad de herbicida 

contenido en ellas, podría indicar que el herbicida se encuentra irreversiblemente 

adsorbido. En este caso, se estaría generando una acumulación de herbicida en el 

suelo lo que sería contraproducente. 

Por lo tanto, otra conclusión que se desprende de estos resultados es que la 

optimización de la formulación seleccionada para un determinado sistema debe de 

ser un parámetro a tener en cuenta a la hora de aplicar este tipo de formulaciones. 

 

V.3.2.4. Estudios de eficacia biológica 

Al igual que en los casos anteriores, el estudio de la eficacia biológica se ha 

llevado a cabo en macetas de 30 cm
2
 de superficie con suelo P2, comparando el 

efecto de la aplicación de las formulaciones de metamitrona sintetizadas, respecto a 

la de referencia, en el crecimiento de berro (Lepidium sativum). El herbicida (libre y 

soportado en HDLs) ha sido aplicado en preemergencia a una dosis de 4 kg/ha 

(Worthing y Hance, 1991) y las macetas han sido regadas diariamente con una 

cantidad próxima a 10 mL de agua destilada. 
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El análisis visual de las macetas del experimento, tras dos semanas desde la 

siembra de las semillas y la posterior aplicación del herbicida (Figura V. 38), muestra 

que las formulaciones HDL-metamitrona presentan un efecto en el crecimiento de las 

plantas similar a la formulación del herbicida libre. 

 

 

 

Por otro lado, para obtener un análisis comparativo más detallado de los 

resultados hallados en el bioensayo, al igual que se ha hecho para el caso de la 

Figura V. 38. Bioensayo: Eficacia biológica de las formulaciones HDL-metamitrona para 

el control de berro en el suelo P2. 

Control 
Referencia 

HTDDSA-Met HTDDSM/H-Met 

HTSEBA-Met HTSEBM/H-Met 
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carbetamida, se ha realizado el balance del número de plantas desarrolladas al final 

de la experiencia mediante el análisis de la biomasa aérea total (en mg) para cada 

muestra (Figura V. 39). Estos resultados ponen de manifiesto cómo el crecimiento de 

las plantas de berro ha sido controlado en todos los casos donde se ha aplicado el 

herbicida. En las macetas donde se ha aplicado el herbicida se han encontrado plantas 

desarrolladas con una biomasa que ha oscilado entre 15-121 mg, en contraposición 

con la biomasa encontrada para la muestra control (1103 mg) donde no ha sido 

aplicado el herbicida, lo que supone una biomasa por planta muy inferior a la que 

cabría esperar en función de los individuos que han crecido en las macetas no 

tratadas con herbicida (ca. 100 mg de biomasa/planta según la experiencia realizada). 

Así pues, si bien no se ha evitado el desarrollo de los mismos, sí se ha producido el 

control del crecimiento en lo que ha durado la experiencia. 

Consecuentemente, se puede sugerir la utilización de este tipo de complejos 

como formulaciones para la liberación controlada de metamitrona con la ventaja ya 

comentada de reducir la potencial lixiviación de los herbicidas mientras se mantiene 

su eficacia biológica. 
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Figura V. 39. Evaluación del crecimiento del berro: biomasa aérea total (mg), tras la 

aplicación de diferentes formulaciones de metamitrona. 
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V.3.4. Terbutilazina 

V.3.4.1. Preparación de formulaciones 

Para estudiar la liberación controlada de la terbutilazina se han empleado las 

dos organohidrotalcitas estudiadas en el capítulo de adsorción con las que se han 

obtenido mejores resultados, la HTDDS y la HTSEB (apartado V.2.4). La HTDDS 

es la organohidrotalcita que ha presentado mejor capacidad de adsorción y una 

reversibilidad apreciable, por lo que puede ser interesante a la hora de plantear una 

formulación con el herbicida terbutilazina. Por otro lado, la HTSEB, a pesar de no 

tener una capacidad de adsorción tan elevada, sí presenta una mayor reversibilidad en 

el proceso de adsorción, con la ventaja que ello supone, además de contener un anión 

intercalado de carácter natural, lo que ayudaría a disminuir el impacto ambiental que 

supondría su aplicación en campo. 

En este caso, el planteamiento llevado a cabo para la preparación de las 

formulaciones depende directamente de la baja solubilidad del herbicida en agua (8.5 

mg/L, 25ºC). Esto se traduciría, a la hora de sintetizar complejos por adsorción en 

agua, en un contenido de terbutilazina del 0.2 % en el mejor de los casos obtenido en 

las experiencias de adsorción del apartado V.2.4. Por lo tanto, se ha optado por la 

preparación de los complejos HDL-terbutilazina mediante la mezcla física de ambos, 

en estado sólido, como se describe en el apartado IV.4.1. Las condiciones en 

concreto para el caso de la terbutilazina han sido la mezcla de 970 mg de 

organohidrotalcita (HTDDS o HTSEB) con 30 mg de herbicida, añadiendo 2 mL de 

tres disolventes diferentes (agua, acetona y metanol) con distinta polaridad, con 

objeto de evaluar la influencia de este factor sobre la interacción adsorbente-

adsorbato. Por lo tanto, el contenido de terbutilazina en todos los complejos ha sido 

del 3%, asumiendo la completa evaporación del disolvente. 

La nomenclatura utilizada para los complejos HDL-terbutilazina se 

encuentra recogida en la Tabla IV.4. Para los complejos con la organohidrotalcita 

HTDDS se ha denominado como HTDDSM/H- Ter al complejo preparado con agua, 

HTDDSM/Ac-Ter al preparado con acetona, y HTDDSM/Me-Ter al preparado con 

metanol. Del mismo modo para los complejos con HTSEB, el HTSEBM/H-Ter es el 

preparado con agua, HTSEBM/Ac-Ter con acetona y HTSEBM/Me-Ter con metanol. 
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V.3.4.2. Cinética de liberación del herbicida en agua 

La Figura V. 40 muestra la cinética de liberación de la terbutilazina en agua 

desde los diferentes complejos HDL-terbutilazina comparada con la del producto 

comercial denominado CUÑA
®
 y suministrado por SIPCAM INAGRA, S.A. De 

forma general, se observa que la liberación de terbutilazina a partir de los complejos 

ha ocurrido gradualmente durante las primeras 48 h de duración de la experiencia, 

alcanzando las condiciones de equilibrio tras dicho periodo de tiempo. La cantidad 

final de herbicida liberado a partir de los complejos se encuentra en torno al 70-90% 

para todos los casos. Se ha calculado un coeficiente de adsorción, Kd, dividiendo la 

cantidad de herbicida adsorbida por la concentración de herbicida que hay en 

disolución en el equilibrio (Kd=Cs/Ce). Los valores obtenidos para dicho coeficiente 

se han movido entre 2.5 y 5 L/g, en función del tipo de complejo. Si tenemos en 

cuenta los valores del coeficiente de Freunlich Kf, obtenidos a partir de las isotermas 

de adsorción de HTDDS y HTSEB (Tabla V.19), se observa que son menores al 

compararlos con los de Kd obtenidos en esta experiencia, a pesar de que las isotermas 

de adsorción-desorción han sido claramente lineales y con una baja histéresis (Figura 

V. 18). 

Las diferencias encontradas entre el equilibrio alcanzado en el estudio de 

liberación controlada y la experiencia de adsorción-desorción puede ser debida a las 

diferentes condiciones empleadas en los dos experimentos, ya que en el caso de las 

isotermas de adsorción el herbicida se adsorbe en medio acuoso, mientras que en los 

complejos preparados para la liberación controlada del herbicida se ha hecho por 

mezcla física. Sin embargo, también podría reflejar la presencia de herbicida 

irreversiblemente enlazado o atrapado en las partículas de organohidrotalcita en los 

complejos como resultado de la etapa de secado llevada a cabo para su preparación 

(Celis et al., 2002a). 

Por otro lado, las diferencias más significativas en la cinética de liberación 

han sido observadas durante las primeras 12 h, donde los complejos de terbutilazina 

han liberado la terbutilazina lentamente, mientras que la formulación de referencia 

comercial lo ha hecho de manera instantánea. Esta característica es interesante para el 

potencial uso de estos complejos como formulaciones de liberación lenta de 

terbutilazina (Celis et al., 2002a; Celis et al., 2002b; Cardoso et al., 2006). 
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La Figura V. 40 también indica que la naturaleza del adsorbente (HTDDS y 

HTSEB) ha tenido una mayor influencia sobre el comportamiento en la liberación 

lenta de los complejos que el disolvente utilizado para favorecer la interacción 

herbicida-HDL (agua, acetona o metanol). La liberación de terbutilazina desde los 

complejos preparados con HTSEB ha ocurrido en mayor medida, lo que está de 

acuerdo a la mayor afinidad de la HTDDS por la terbutilazina. 

 

Figura V. 40. Cinética de liberación de terbutilazina como formulación comercial, y soportada 

en HTDDS (arriba) y HTSEB (abajo): A) general entre 0-180h y B) en detalle las 12 primeras 

horas. 

0 30 60 90 120 150 180
0

2

4

6

8

10

12

0

20

40

60

80

100

120

 

 
T

e
rb

u
ti
la

z
in

a
 e

n
 d

is
o

lu
c
ió

n
 (

m

o
l 
L

-1
)

Tiempo (h)

A

 

 

0 2 4 6 8 10 12
0

2

4

6

8

10

12

0

20

40

60

80

100

120

T
e

rb
u

ti
la

z
in

a
 l
ib

e
ra

d
a

 (


)

 

 

Tiempo (h)

B

 

 

0 30 60 90 120 150 180
0

2

4

6

8

10

12

0

20

40

60

80

100

120

T
e

rb
u

ti
la

z
in

a
 e

n
 d

is
o

lu
c
ió

n
 (

m

o
l 
L

-1
)

 

 

Tiempo (h)

 

A

0 2 4 6 8 10 12
0

2

4

6

8

10

12

0

20

40

60

80

100

120

 

 

Tiempo (h)

B

T
e

rb
u

ti
la

z
in

a
 l
ib

e
ra

d
a

 (


) 

 

■ Comercial 

● HTDDSM/H-Ter  ▼ HTDDSM/Ac-Ter  ▲ HTDDSM/Me-Ter 

○ HTSEBM/H-Ter   HTSEBM/Ac-Ter   HTSEBM/Me-Ter   
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V.3.4.3. Lixiviación del herbicida en columnas de suelo 

La Figura V. 41 muestra las curvas de lixiviación de terbutilazina aplicada a 

columnas de suelo como formulación comercial convencional y como complejos 

HDL-herbicida. Las muestras seleccionadas para el estudio de lixiviación fueron los 

complejos de terbutilazina con HTDDS (acetona) y HTSEB (metanol), ya que fueron 

los que han liberado el herbicida más lentamente en el estudio de la cinética de 

liberación en agua en condiciones estáticas y, a priori, son las muestras más 

interesantes para su potencial aplicación en suelos como formulación de liberación 

lenta (Figura V. 41). La dosis de aplicación de terbutilazina ha sido de 2 kg/ha 

(Worthing y Hance, 1991). 

 

 

 

En la Figura V. 41. A, donde aparece representada la curva de lixiviación 

relativa, con la concentración presente en los percolados en función del agua añadida 

de forma diaria (15 mL), se puede observar que los máximos de concentración 

aparecen a un volumen de poro superior a 4 para todos los casos. Si consideramos el 

herbicida aplicado como formulación comercial, el cual se encuentra inmediatamente 

disponible, se observa una movilidad muy inferior a la encontrada para los tres 

herbicidas estudiados anteriormente. Este hecho está de acuerdo con las propiedades 

físico-químicas de los herbicidas, ya que la terbutilazina presenta el valor de 
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Figura V. 41. Curva de elución de Terbutilazina en columnas de suelo P2 aplicado como 

formulación comercial estándar y como complejo HDL-Ter 

■ Comercial  ▼ HTDDSM/Ac-Ter   HTSEBM/Me-Ter  
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solubilidad en agua más bajo (8.5 mg/L) y mayor hidrofobicidad (log P = 2.98) que 

el resto. Por lo tanto, es razonable que este compuesto orgánico neutro haya 

presentado una mayor afinidad por la materia coloidal del suelo y, 

consecuentemente, una menor movilidad a través del mismo (van Genuchten et al., 

1990; Beck et al., 1993). 

Cabe destacar que la terbutilazina aplicada como complejo HDL-herbicida 

ha dado lugar a un perfil en las curvas de lixiviación de menor concentración en los 

percolados, en comparación con el herbicida aplicado como formulación comercial 

(Figura V. 41. A). La concentración máxima de terbutilazina en los percolados se ha 

reducido desde 2.7 μM, para la formulación estándar comercial, a 1.5 μM o 1.2 μM 

para los complejos de terbutilazina con HTDDS y HTSEB, respectivamente. La 

Figura V. 41. A también muestra que el máximo de las curvas de lixiviación de los 

complejos se han desplazado desde los 4.8 VP obtenidos para el caso de la 

formulación comercial hasta los 5.6-5.7 VP en los complejos (Tabla V. 34). Este 

desplazamiento de casi un volumen de poro en el pico de máxima concentración en 

los perfiles de las curvas de lixiviación indica que la lixiviación de la terbutilazina ha 

sido retardada por la aplicación del herbicida como complejo soportado en 

hidrotalcitas, al igual que se ha podido apreciar para los herbicidas anteriores. 

Las curvas de elución acumulada (Figura V. 41. B) muestran que la cantidad 

de terbutilazina acumulada en los lixiviados ha sido del 85% aproximadamente del 

total de herbicida aplicado al suelo como formulación comercial de referencia. Sin 

embargo, esta cantidad se ha reducido hasta el 40-60% cuando el herbicida ha sido 

aplicado como complejo HDL-terbutilazina. Por otro lado cabe destacar que la 

cantidad de terbutilazina lixiviada ha sido mayor para la HTDDS (60%) que para 

HTSEB (40%), a pesar de que la afinidad de la HTDDS por el herbicida es mayor 

(Figura V. 18, Tabla V.19). La cantidad de herbicida residual que ha quedado en las 

columnas, una vez finalizada la experiencia analizada mediante la extracción del 

suelo con una disolución de metanol, ha sido prácticamente nula. Esto podría ser 

debido a que una mayor parte de herbicida ha quedado irreversiblemente adsorbida 

en la muestra HTSEBM/Me-Ter, en comparación con la muestra HTDDSM/Ac-Ter. De 

forma alternativa, también se podría explicar debido a un efecto de la matriz 

(suelo/agua pura) sobre el comportamiento de la liberación del herbicida a partir de 

los complejos. 

 



V. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

245 

Tabla V. 34. Estimación del volumen de poro alcanzado el 5% (VP5) y el 50% (VP50) de 

terbutilazina lixiviada. Estimación de la máxima concentración lixiviada en cada percolado, 

volumen de poro a la que se obtiene (VPmax) y cantidad total de MCPA lixiviado (%). 

Muestra VP5 VP50 VPmax 
Concentración 

máxima (mg/L) 

Total lixiviado 

(%) 

Comercial 3.3 5.6 4.8 2.7 84± 1 

HTDDSM/Ac-Ter 4.2 8.5 5.7 1.7 58 ± 5 

HTSEBM/Me-Ter 4.5 - 5.6 1.3 42 ± 3 

 

V.3.4.4. Estudios de eficacia biológica 

Para finalizar, se ha llevado a cabo el estudio de la eficacia biológica de las 

formulaciones de terbutilazina siguiendo la misma metodología utilizada con los 

anteriores herbicidas y que aparece descrita en el apartado IV.4.4. En este caso, se ha 

seleccionado la formulación comercial como referencia y todos los complejos 

preparados en el apartado V.3.4.1 (HTDDSM/H- Ter, HTDDSM/Ac- Ter, HTDDSM/Me- 

Ter, HTSEBM/H- Ter, HTSEBM/Ac- Ter y HTSEBM/Me- Ter) con el fin de comparar la 

efectividad biológica para todos los casos. 

En la Figura V. 42 aparecen las fotografías con el estado de las plantas de 

berro (Lepidium sativum) utilizadas en el bioensayo trascurridas tres semanas tras la 

siembra y posterior aplicación de la formulación comercial y las formulaciones 

preparadas como complejo HDL-terbutilazina. En primer lugar se observa que el 

berro es sensible al herbicida, ya que en todos los casos el crecimiento de la planta ha 

sido mermado. Al comparar la eficacia biológica de la formulación comercial, no es 

posible apreciar diferencias significativas con la encontrada para la mayoría de las 

formulaciones de terbutilazina soportada en hidrotalcitas (Figura V. 43). Este hecho 

ha sido también observado para los tres herbicidas anteriormente estudiados, lo cual 

pone de manifiesto la utilidad de las formulaciones de liberación lenta desarrolladas 

para el control de malas hierbas a la misma dosis de aplicación (2 kg/ha para este 

caso) a las que se suele usar el herbicida en campo (Worthing y Hance, 1991). 
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Figura V. 42. Bioensayo: Eficacia biológica de los complejos LDH-Terbutilazina para el 

control de berro en el suelo P2 
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Figura V. 43. Evaluación del crecimiento del berro: biomasa aérea total (mg) tras la 

aplicación de diferentes formulaciones de terbutilazina. 
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A partir de los resultados obtenidos se pueden deducir las siguientes 

conclusiones: 

 

1. Se han sintetizado compuestos tipo hidrotalcita de Mg:Al, Mg:Fe, y Mg:Al:Fe, 

con los aniones CO3
2-

, Cl
-
, DDS y SEB, cuya caracterización confirma una 

estructura laminar tipo hidrotalcita 

2. Los estudios de adsorción-desorción de los herbicidas MCPA, carbetamida, 

metamitrona y terbutilazina empleando los HDLs como adsorbentes, muestran 

que la adsorción depende fundamentalmente de las características físico-

químicas del herbicida, así como de la naturaleza interlaminar del HDL derivada 

del tipo de anión intercalado y del contenido del mismo.  

 La adsorción del herbicida aniónico MCPA, ha tenido lugar sobre HDLs 

inorgánicos mediante mecanismos de intercambio y reconstrucción del 

producto calcinado HT500 y se debe fundamentalmente a interacciones 

electrostáticas 

 La adsorción de los herbicidas neutros carbetamida, metamitrona y 

terbutilazina se incrementa mediante la modificación del carácter de la 

superficie de la hidrotalcita de hidrofílica a hidrofóbica, por la intercalación 

de los aniones orgánicos DDS y SEB (organohidrotalcitas). La interacción 

en estos casos es de tipo hidrofóbica entre la molécula de herbicida y las 

cadenas alifáticas de los aniones orgánicos intercalados en los HDLs, 

incrementándose con la longitud de las mismas 

3. El incremento del contenido de anión orgánico de las organohidrotalcitas con 

DDS mejora su capacidad de adsorción de carbetamida, metamitrona y 

terbutilazina. Sin embargo, es un parámetro que debe ser optimizado, ya que una 

máxima transformación de la superficie del compuesto de hidrofílica a 

hidrofóbica no implica necesariamente un rendimiento óptimo en la adsorción 

del plaguicida sobre la organohidrotalcita. 

4. La adsorción de los herbicidas neutros (o de baja polaridad) es menor a valores 

de pH próximos al pKa del herbicida, probablemente debido a que la adsorción 
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de la molécula tiene lugar fundamentalmente en estado neutro. En el caso del 

MCPA, su adsorción disminuye al aumentar el valor del pH probablemente 

debido al aumento de la cantidad de iones OH
-
 y CO3

2-
en disolución, que 

compiten por los sitios de adsorción. 

5. Las isotermas de adsorción, ponen de manifiesto la alta afinidad de los 

herbicidas por los HDLs seleccionados (en general isotermas de tipo L). En el 

caso de la Terbutilazina, la cantidad de herbicida adsorbida ha sido directamente 

proporcional a la concentración del herbicida (isoterma de tipo C). 

6. Las experiencias de reciclabilidad de carbetamida y metamitrona ponen de 

manifiesto la posibilidad de reutilizar las organohidrotalcitas como adsorbentes.  

7. Las cinéticas de liberación obtenidas en agua a partir de los complejos 

preparados soportando el herbicida en HDLs ponen de manifiesto que la 

liberación del herbicida se produce más lentamente que en las formulaciones del 

herbicida libre. 

8. Los resultados de la lixiviación en columnas ponen de manifiesto, una 

disminución de las concentraciones de herbicidas en los lixiviados, así como un 

retraso en la lixiviación de los mismos, cuando se aplican como formulaciones 

de organohidrotalcitas respecto a la aplicación del herbicida libre.  

9. Los perfiles de lixiviación dependen de las características del suelo y el 

herbicida, así como del adsorbente y forma de preparación de las formulaciones, 

lo que permite seleccionar estas variables para conseguir un perfil de lixiviación 

deseado. En general, la cantidad de herbicida lixiviado disminuye al aumentar el 

tiempo de residencia en las columnas de suelo, lo que se atribuye a una mayor 

incidencia de los procesos degradativos, que dependen a su vez del tipo de suelo 

estudiado. 

10.  Los bioensayos realizados con las formulaciones de HDLs, demostraron una 

efectividad biológica similar a las formulaciones del herbicida libre, a las dosis 

recomendadas para cada herbicida. Esto sugiere que los complejos preparados 

pueden ser aplicados, reduciendo la lixiviación del herbicida a través del perfil 

del suelo y manteniendo su eficacia en el control de plagas. 

 

A la vista de las conclusiones anteriores se puede deducir que el trabajo 

presentado ofrece un avance tecnológico interesante sobre la aplicación doble de los 
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HDLs en los compartimentos ambientales, tanto en su uso como adsorbentes cuando 

el plaguicida es percibido como “contaminante” de aguas, o bien como soportes de 

formulaciones de liberación controlada cuando el plaguicida es valorado como 

“ingrediente activo”. Esto último posibilita la aplicación de estos agroquímicos de 

manera más efectiva en el campo, mitigando los riesgos de contaminación, 

reduciendo las cantidades necesarias para el control de plagas, y maximizando al 

mismo tiempo los beneficios derivados de su uso, lo que es socioeconómicamente y 

ambientalmente deseable. 
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