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RESUMEN 



 

 

En la cuenca del río Biobío y en el área marina adyacente se concentra aproximadamente 

un 50% de las plantaciones forestales del país, un 90% de la población nacional de 

celulosa, 100% de papel periódico y 90% de madera. La situación actual y futura, implica 

una creciente presión sobre la calidad del agua del río Biobío, debido a que ésta es usada 

para abastecimiento de agua potable (uso doméstico), industrial, riego y como receptor de 

las descargas de los residuos líquidos tratados (industriales y domésticos). 

La industria de celulosa kraft produce una variada gama de compuestos específicos que 

son descargados a través de sus efluentes. Debido a las tecnologías empledas en el 

blanqueo de la pulpa de celulosa kraft, esta industria puede descargar pentaclorofenol 

(PCP) y 2,4,6-triclorofenol (2,4,6-TCP) al medio. En efecto, estos compuestos han sido 

encontrados en el río Biobío y en particular en los subtramos estudiados. Dichos 

compuestos son tóxicos y ampliamente reconocidos como agentes carcinogénicos. 

El objetivo de esta tesis es el de investigar los mecanismos de autodepuración de PCP y 

2,4,6-TCP en el río Biobío entre Negrete y Laja. Considerado, dos subtramos con 

característica hidrodinámicas y físico-químicas distintas ycondiciones críticas de descarga. 

Se investigaron básicamente como mecanismos de transformación la biodegradación y 

fotólisis, mientras que como mecanismos de trasferencia de masa la adsorción/desorción y 

volatilización. Para la determinación de las cinéticas de biodegradación y 

adsorción/desorción se tomaron muestras de agua y sedimento en el subtramo Laja y se 

realizaron ensayos en batch a nivel laboratorio. Considerando las características físico-

químicas del agua del río y las características del PCP y 2,4,6-TCP se determinaron 

teóricamente las constantes cinéticas de fotólisis y volatilización. Por otro lado, en el 

subtramo de Coihue se realizaron pruebas hidraulicas en terreno, con la finalidad de 

determinar la constante de dispersión transversal, mediante la aplicación de un programa 

de calidad de aguas elaborado por el Grupo de Modelación Matemática de Calidad del 

Agua y Resolución Numérica (GMMCARN 2002) y el método de análisis de cambio de 

momentos. Para determinar cual es el parámetro más sensible del programa de calidad de 

agua, se realizaron análisis de sensibilidad simples y combinados. 

 

Se pudo determinar que en tramos donde hay una elevada carga ambiental debido a 

descargas de PCP y 2,4,6-TCP existen bacterias adaptadas que son capaces de degradar 

2,4,6-TCP a elevadas concentraciones (hasta 260 mg /l de 2,4,6-TCP). Para este tipo de 

microcosmo, se determinó un valor para la constante de saturación (Ks) de 112,4 mg/l de 

2,4,6-TCP, mientras que la constante de inhibición (Ki) fue de 243,9 mg/l 2,4,6-TCP. Sin 

embargo, estas mismas cepas no presentaron la habilidad para degradar PCP. Para efectos 

de modelación se consideró como constante debido a la biodegradación de 2,4,6-TCP el 

valor de 4,210-5 1/s. En el caso de la fotólisis, se consideró un valor para el PCP y 2,4,6-

TCP de 1,610-6 1/s cada uno. 

El sedimento del subtramo estudiado del río Biobío, presenta baja adsorción e 

irreversibilidad debido principalmente a su granulometría, arena gruesa (escala de 

Wentworth),  mínimo porcentaje de finos (0,12) y bajo contenido de carbono orgánico 

(0,22 %) y pH cercano a 7. La constante cinética de adsorción del 2,4,6-TCP y PCP fue de 

2,910-7 1/s y 4,310-7 1/s, respectivamente. Por otra parte, la cinética de volatilización 



 

calculada en condiciones críticas (época de estiaje: 20 °C y velocidad del agua de 0,5 m/s) 

fue de 210-6 1/s para el PCP y 2,210-6 1/s para el 2,4,6-TCP. 

 

Además de determinar los coeficientes hidráulicos de dispersión y advección, se aplicó la 

condición de caudal más crítica (7Q10) para predecir la calidad del agua, de acuerdo al 

programa GMMCARN (2002). Los resultados indican, que bajo el escenario crítico (época 

de estiaje), en el subtramo de Laja, se cumpliría con el  valor recomendado por la 

Organización Mundial de la Salud, para concentraciones de 2,4,6-TCP en el agua (10µg/l). 

Sin embargo, en la zona de mezcla (lugar de descarga de la industria de celulosa kraft 

blanqueada) esto no ocurre. Más aún,  para el caso del PCP no se cumpliría en ninguno de 

los transeptos con la futura norma secundaria de calidad ambiental para la protección de las 

aguas continentales superficiales (CONAMA 1997); considerando calidades de agua clases 

1 (Muy buena calidad: indica un agua apta para la protección y conservación de las 

comunidades acuáticas, para el riego irrestricto y para los usos comprendidos en las clases 

2 y 3) y 2 (Buena calidad: indica un agua apta para el desarrollo de la acuicultura, de la 

pesca deportiva y recreativa, y para los usos comprendidos en la clase 3). Considerando las 

constantes cinéticas de transformación y transferencia de masa, determinadas en este 

estudio,  solo se podría alcanzar a cumplir con calidad de agua clase 3 (indica un agua 

adecuada para bebida de animales y para riego restringido). 

 

Se recomienda seguir realizando estudios que consideren los efectos sinérgicos de la 

mezcla de contaminantes, y además realizar campañas en terreno de calibración y 

validación de modelos para contaminantes específicos; que permitan predecir con mayor 

precisión la calidad del agua y así mejorar la gestión de ésta. 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT 

 

Around 50 % of the country’s total forest plantations, 90 % of the current national 

cellulose, 100 % of the newspaper paper and 90 % of the wood are located within the 

Biobío River Basin and its marine adjacent area.  Both, the current and future situation 

involve a growing pressure in the Biobío river water quality, which is used to provides 

drinking, industrial and irrigation water, and also as receiver of the treated sewage 

(industrial and domestic). 

 

Bleaching-kraft pulp mill produce specific compounds, which are, contained in their 

wastewater discharges. Due to the technologies involve in the bleached kraft processes, 

this industry may discharge pentachlorophenol (PCP) and 2,4,6-threechlorophenol (2,4,6-

TCP) to the environment. These compounds have been funded in the Biobío River, and 

specifically in the sub-reaches investigated. These substances are carcinogenic and 

extremely toxic and hazardous to the environment. 

 

The objective of this thesis is to investigate the mechanisms of self-purification of PCP and 

2,4,6-TCP, in Biobío River between Negrete and Laja. Considering two sub-reaches with 

different hydrodynamics and physical-chemical properties. Also critical condition of 

wastewater discharge was considered. 

 

Biodegradation and photolysis were investigated basically as transformation mechanisms, 

while as mass-transfer mechanisms were sorption and volatilization.  Water and sediment 

from the Biobío River in Laja sub-reach were collected in order to determinate 

biodegradation and adsorption kinetics.  Batch essays were made in the laboratory.  

Considering the physical-chemical properties of the river water and the pollutants, the 

kinetic constants of photolysis and volatilization were theoretically evaluated.  On the 

other hand, in Coihue sub-reach hydraulics field test were made with the aim of studying 

the transverse mixing coefficient (Ey) using a water quality program elaborated by the 

Group of Water Quality Mathematical Modeling and Numerical Resolution 

(GWQMMNR) in the year 2002.  The Generalized Method of Moment also was applied to 

determinate Ey. An individual and combined sensitivity analysis was made in order to 

determinate the most sensitive parameter of the water quality program. 

. 

This study support the idea that in areas with high environmental load due to wastewater 

discharge containing PCP and 2,4,6-TCP, there are adapted cells that are able to degrade 

2,4,6-TCP in high concentrations. Thus, 112.4 mg/l and 243.9 mg/l were determined as 

saturation (Ks) and inhibition (Ki) 2,4,6-TCP constants.  Even though, these same strains 

were not able to degrade PCP.  Due to the 2,4,6-TCP biodegradation constant the 4.210-5 

1/s value was consider as a constant value for modeling effects.  In the case of photolysis, a 

value of 1.610-6 1/s it was considered for PCP and 2,4,6-TCP. 

 

The sub-reach sediment study in the Biobío River presents a low adsorption and it is an 

irreversible phenomenon due to the very low fines content (0.12 %) and organic carbon 

content (0.22 %), granulometric classification (coarse sand in the Wentworth size class) 

and the solution pH (nearly 7).  The 2,4,6-TCP and PCP adsorption kinetic constant was 

2.910-7 1/s and 4.310-7 1/s, respectively.  On the other hand, the kinetic of volatilization 



 

calculated in critical conditions (summer: 20 ºC and water velocity of 0.5 m/s) was 210-6 

1/s for PCP and 2.210-6 1/s for 2,4,6-TCP. 

 

Besides the calculation of the hydraulic coefficients of advection and dispersion, the most 

critical flow scenario 7Q10 was used to predict water quality, according to GWQMMNR 

(2002) program. The results of the most critical scenario, shows that in Laja sub-reach, 

2,4,6-TCP concentration in water fulfill the recommend value of the World Health 

Organization (10 µg/l).  Nevertheless, in the mixing zone (the point of industrial bleached 

kraft cellulose discharge) the results are different. Even, for PCP concentration any 

transept fulfills the recommended value of the future secondary law on environmental 

quality for the protection of superficial continental water (CONAMA 1997) considering 

class 1 waters (Very good quality. This water is adequate for the conservation and 

protection of aquatic communities, irrigation and class 2 and 3 application range) and class 

2 waters (Good quality. This water is adequate for aquiculture development and sport 

fishing and for class 3 application ranges).  Considering the constant kinetics of 

transformation and mass-transfer mechanisms, of this study, the PCP concentration only 

could fulfill the class 3 water quality standards (Regular quality. This water is adequate as 

drinking water for animals and restricted irrigation). 

 

It is recommendable to develop more of these studies in order to establish the synergistic 

interactions of pollutants mix.  Furthermore, it will be also quite recommendable to 

measure calibration and validations of water quality model for specific pollutants in the 

field, in order to better precise the water quality and therefore improve its management. 
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1. INTRODUCCCIÓN 

La actividad forestal es una de las más importantes de la economía chilena en los últimos 

20 años, con exportaciones anuales de dos billones de dólares, la cual es el 14 % del total 

de la exportación nacional. Las nuevas industrias de celulosa y papel, producen más de 

un millón de toneladas de celulosa, usando como materia prima pino y eucalipto. 

Específicamente, en la cuenca del río Biobío y el área marina adyacente se concentran 

aproximadamente: un 50 % de las plantaciones forestales del país, un 90 % de la 

producción nacional de celulosa, 100 % de papel periódico y 90 % de madera (Videla et 

al. 2003). La situación actual y futura, implican una creciente presión sobre el río Biobío 

que es usado para el abastecimiento de agua potable, para uso doméstico e industrial; 

riego y como receptor de las descargas de los residuos industriales líquidos. Los casos 

más comunes en que pueden producirse compuestos organoclorados (e.g., 

pentaclorofenol, 2,4,6-TCP) es por la aplicación directa como plaguicida y en procesos 

industriales, principalmente en la producción de pulpa kraft blanqueada (Cerda et al. 

1997; Kirk-Othmer 1993; Vidal 1994). En el caso de la producción de pulpa kraft 

blanqueada, se debe tomar en consideración  que la madera contiene: celulosa (40-45 %), 

hemicelulosa (20-30 %), lignina (20-30 %) y extractivos (2-5 %) (Vidal 1999). La lignina 

y otros compuestos no celulósicos, deben ser removidos para obtener un producto de 

acuerdo a las especificaciones de mercado. Esto requiere de procesamientos físicos y 

químicos, que incluyen agentes oxidantes para eliminar la lignina residual. Dentro de 

estos agentes se puede considerar el dióxido de cloro (ClO2), y el cloro molecular (Cl2) 

(Vidal 1994; Vidal et al. 1997).  Sin embargo, se ha demostrado que la utilización de 

cloro genera compuestos organoclorados tóxicos, de baja biodegradabilidad y altamente 
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bioacumulables (Aranda et al. 1999; Vidal et al. 1997).  Las aguas residuales de dichas 

plantas industriales son objeto de constante atención, debido a su alta carga orgánica y 

potencial tóxico, cuyos efectos sobre la vida acuática y la salud humana han preocupado 

por largo tiempo a la comunidad científica y organizaciones internacionales.   

1.1. Origen e importancia de los compuestos organoclorados 

Es importante establecer las razones por las cuales los compuestos organoclorados han 

sido identificados como prioridad en el control ambiental.  El cloro posee propiedades 

físico-químicas que lo hacen económicamente atractivo, especialmente por su bajo costo 

y alto poder residual, pero al mismo tiempo, cuando se une a compuestos orgánicos le 

confieren características poco amigables al ambiente (por ejemplo: baja degradabilidad al 

ser descargado a ambientes acuáticos).  Cuando el cloro se encuentra en presencia de 

compuestos orgánicos, induce a la formación de productos organoclorados con una alta 

recalcitrancia y, por ende, persistentes en el ambiente.  A medida que estos compuestos 

contienen un mayor grado de cloración, la recalcitrancia aumenta; por ejemplo el 

pentaclorofenol (PCP) es más persistente en el ambiente que cualquier diclorofenol 

(Vidal 1994).  La segunda propiedad relevante se manifiesta por el gran tamaño y masa 

del átomo de cloro, el cual al unirse a compuestos orgánicos genera moléculas de mayor 

tamaño, reduciendo su presión de vapor y aumentando su punto de ebullición, por lo que 

disminuye su solubilidad en agua.   Además, la adición de cloro en las moléculas 

orgánicas aumenta su afinidad hacia los solventes orgánicos, lo que incrementa su 

solubilidad en lípidos y su tendencia a bioconcentrarse (Solomon et al. 1996). 

Para entender las reacciones químicas complejas que se generan en el blanqueo con cloro 

elemental y dióxido de cloro es necesario revisar las propiedades químicas de estos 
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compuestos (Moser et al. 1994).  El grado de oxidación del átomo de cloro en la molécula 

de dióxido de cloro es +4, mientras que la del cloro elemental tienen un grado de 

oxidación 0.  Tomando como base la reducción a ión cloruro, el cual tiene un nivel de 

oxidación de –1, se puede observar que se requiere capturar 5 electrones para oxidar una 

molécula de dióxido de cloro, comparada con solamente un electrón para el caso del 

cloro molecular.  Por lo tanto, el potencial de oxidación del dióxido de cloro es cinco 

veces mayor que el del cloro elemental, lo que lo hace más efectivo (en base másica) para 

oxidar las moléculas de lignina de la pulpa cruda (González 1999): 

−−+ ⎯→⎯+ Cl5eCl:ClO 4

2
 1-1 

−− ⎯→⎯+ CleCl:Cl 0

2  
1-2 

Cuando el cloro elemental reacciona con un compuesto orgánico aromático, se produce 

una oxidación y adición de cloro, simultáneamente.  En la primera etapa de blanqueo con 

cloro elemental,  casi la mitad del cloro aplicado a la pulpa se une a la lignina, mientras 

que el resto la oxida convirtiéndose en ion cloruro.  Cuando la pulpa clorada se somete a 

extracción alcalina, alrededor del 90 % del cloro aplicado a la pulpa es convertido en ion 

cloruro, mientras que el resto forma parte del material orgánico solubilizado. 

Por otro lado, cuando el dióxido de cloro reacciona con la lignina, es reducido a ion 

clorito (OCl-) y ácido hipocloroso (HOCl).  Este último, reacciona con la materia 

orgánica y forma compuesto organoclorados.  El ácido hipocloroso (HOCl) y el cloro 

elemental reaccionan en forma distinta con la estructura química presente en la lignina, 

dando origen a compuestos organoclorados de diferente estructura.  El ácido hipocloroso 

reacciona con el doble enlace generando clorohidrina, mientras que el cloro elemental 

reacciona con el doble enlace produciendo compuestos diclorados.  En el primer caso, el 
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cloro es eliminado desde la clorohidrina durante la extracción alcalina más fácilmente 

que en los compuestos diclorados.  Como resultado de esto, se genera una menor 

cantidad de compuestos organoclorados en los efluentes finales del blanqueo con 

dióxido de cloro. 

Un tercer elemento que determina el tipo de compuesto organoclorado formado es la 

naturaleza de la lignina presente en el momento de la reacción.  El ácido hipocloroso se 

genera  como un producto secundario de la oxidación de la lignina, mediante la reacción 

del dióxido de cloro.  Por lo tanto, la lignina disponible para reaccionar con el ácido 

hipocloroso está más  oxidada y contiene menores estructuras aromáticas que cuando 

reacciona con el cloro elemental en una oxidación primaria.  Como resultado de esto, 

una mayor fracción de ácido hipocloroso se consume en las reacciones con compuestos 

orgánicos oxidados, generando estructuras no aromáticas.  Finalmente, es necesario tener 

en cuenta que las concentraciones relativas de Cl2, HOCl y OCl- son altamente 

dependientes del nivel de pH, requiriendo un estricto control de este parámetro. 

La combinación de todos estos factores, hace que la cantidad de organoclorados se 

reduzca de 1/5 a 1/10 cuando se utiliza dióxido de cloro en lugar de cloro elemental.  

Además,  los compuestos organoclorados derivados del ClO2  poseen un menor grado de 

sustitución del cloro y una menor fracción de compuestos aromáticos (González 1999).  

La Organización Panamericana de la Salud (WHO 1987, 1989) ha clasificado algunos 

organoclorados como agentes carcinogénicos, este es el caso del 2,4,6-triclorofenol 

(2,4,6-TCP) que aumenta la incidencia de carcinomas, adenomas y leucemias en ratas; y 

el PCP, que además es embriotóxico (Lo et al. 1998).  Una vía importante de exposición 

del hombre es el consumo de agua y alimentos que pudieran haber estado en contacto 
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con estos compuestos.   

El PCP, C6HCl5O, es soluble en la mayoría de los solventes orgánicos, pero 

prácticamente insoluble en agua cuando se disocia a pH levemente ácidos.  El PCP se 

produce principalmente por la cloración  de fenoles en la presencia de catalizador ácido 

de Lewis, los catalizadores más utilizados son el cloruro de aluminio (AlCl3) y el cloruro 

férrico (FeCl3) (Kirk-Othmer 1993).  

OH

Ácido Lewis

+  5Cl2  5HCl +

OH

Cl

ClCl

Cl

Cl

 

 

1-3 

Por su eficiente espectro como pesticida de bajo costo, el PCP y sus sales han sido 

ampliamente utilizados como: alguicida, bactericida, fungicida, herbicida, insecticida, y 

moluscocidas (Andreoni et al. 1998; Lo et al. 1998; Mohn et al. 1999) con una variedad 

de aplicaciones en los campos; industrial, agrícolas y domésticos.   Sin embargo, en años 

recientes, la mayoría de los países desarrollados y algunos en vías han restringido  su 

uso, especialmente en aplicaciones agrícolas y domésticas (WHO 1987). Los compuestos 

altamente clorados tales como el pentaclorofenol (log(Kow)  5) son considerados 

hidrofóbicos y, por lo tanto, bioacumulables (Aranda 1999; Chen et al. 2000; González 

1999).  Así el pentaclorofenol resulta el más tóxico de los fenoles clorados.  Se ha 

propuesto un “Factor Equivalente de Toxicidad (TEF)”, para compuestos fenólicos 

clorados basados en estimaciones de toxicad crónica.  En esta escala se asigna al PCP en 

valor de 1,0 (Vidal 1994). 
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El 2,4,6-TCP, C6H3Cl3O, puede ser producido directamente del fenol, los dos 

precursores reales son el 2,4-diclorofenol (2,4-DP) y el 2,6-diclorofenol (2,6-DP).  La 

cloración del 2,6-DP clorando a 70ºC produce solo el 85% de 2,4,6-TCP.  Un 15% de la 

mezcla está hecha de 2,4,5,6,6-pentacloro-2-cyclohexano-1-uno (Kirk-Othmer, 1993). 

Esta formación se puede explicar por el siguiente mecanismo: 

OH

Cl

ClCl

OH

Cl

Cl

ClCl

Cl

-HCl

Cl2 -Cl2

ClCl

OH

 

 

1-4 

Para evitar la  formación  de este tipo de productos, se debe propiciar un ataque 

directamente al cloro en la posición para.  Esto se puede lograr utilizando catalizadores 

con alto componente ácido, o en un sulfuro y una amina, o una sal de onio.  La 

producción puede lograrse hasta un 98% (Kirk-Othmer 1993).  

1.2. Distribución y degradación del PCP y 2,4,6-TCP 

Varios parámetros físicos, químicos y biológicos afectan: el transporte, distribución y 

destino del PCP y el 2,4,6-TCP en suelo, agua, y aire.  Ellos se pueden dividir en dos 

grandes mecanismos: los de transformación y de transferencia de masa.  Dentro de los 

mecanismos de transformación para los clorofenoles en cuerpos acuáticos se encuentran: 

la biodegradación y fotólisis; mientras que los de transferencia de masa son: la adsorción 

y volatilización (Chapra 1997; Monerris y Doménech 1999; Schnoor 1996; Thomann 

and Mueller 1987). 

1.2.1. Biodegradación. La degradación por microorganismos se ha estudiado utilizando 

medios naturales y artificiales, con un solo cultivo de microorganismo o mezcla. En 
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ambientes acuáticos la biodegradación del PCP es más rápida y completa, donde existe 

gran penetración de luz, alto pH y altas concentraciones de oxígeno. La vida media del 

PCP en fermentadores metabólicos aeróbicos y anaeróbicos es 0,36 y 192 días, 

respectivamente (WHO 1987). La microflora acuática puede adaptarse al PCP y puede 

convertirse en el factor más importante para descontaminar las aguas superficiales de 

PCP, particularmente en aguas profundas donde la contribución fotolítica es mínima. Si 

en el medio acuático natural predomina la condición anaeróbica la biodegradación del 

PCP es relativamente baja, por lo que el PCP persiste mucho más tiempo en el 

sedimento que en el agua. En cultivos en batch enriquecidos con 50 mg/l de 2,4,6-TCP e 

inoculado con suelo, este compuesto es biodegradado y removido completamente en 

menos de diez días. Los microorganismos aeróbicos de suelos limo-arcillosos, son 

capaces de degradar la mayoría del 2,4,6- TCP presente (100 mg/kg) en unos pocos días 

y sin fase de adaptación (WHO 1989).  

La descomposición de los clorofenoles está marcadamente afectada por el número y 

posición del cloro substituto en la molécula. Los clorofenoles son químicamente más 

reactivos en la posición de substitución orto y meta, que en la posición de substitución 

para. La velocidad de degradación relativa de los clorofenoles generalmente decrece 

cuando el número de átomos de cloro en el anillo fenólico aumenta (Vidal 1994; Vidal et 

al. 1997). Sin embargo, es posible obtener el resultado contrario con organismos capaces 

de utilizar el PCP como única fuente carbono (Lo et al. 1998; Godoy et al. 1999; Cort 

and Bielefeldt 2000); estos microorganismos también se ven influenciados por 

numerosos parámetros físicos y químicos (e.g., pH, temperatura, nutrientes, 

concentración de surfactantes) que influencian la capacidad de degradar altas 
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concentraciones de PCP (Cerda et al. 1997; Lo et al. 1998;  Cort  and Bielefeldt 2000). 

Los microorganismos que han sido previamente expuestos a un compuesto están 

usualmente disponibles a metabolizarlo inmediatamente cuando hay una reexposición, y 

a una velocidad más rápida que los organismos no expuestos, esto se debe a que la 

exposición inducida por la enzima necesaria, metaboliza el clorofenol. Los 

microorganismos no adaptados previamente, necesitan una fase de adaptación de varios 

días antes de que empiecen a degradar el compuesto (Aranda et al. 1999; Martínez et al. 

2000). 

En estudios realizados en el río Biobío, se han aislado varias cepas bacterianas que han 

demostrado tener habilidades degradativas frente a compuestos organoclorados como el 

2,4,6-TCP (Aranda et al. 1999; Martínez 1995; Godoy et al. 1999; Correa 2000). Los 

autores sugieren que estas bacterias estarían participando en ciertos procesos tendientes a 

degradar clorofenoles en el río Biobío.  

1.2.2. Fotólisis. La velocidad de fotodescomposición de los organoclorados, en 

soluciones acuosas aumenta cuando aumenta el pH (Monerris y Doménech 1999).  Sin 

embargo, en cuerpos acuáticos naturales, los procesos de fotosensibilización  prevalecen 

en ambientes ácidos, altamente cargados de materia orgánica y bajo la influencia de 

donantes de protones orgánicos (Canonica et al. 1995; Canonica et al. 2000; Vialaton and 

Richard 2002).   

1.2.3. Adsorción. En ambientes acuáticos los clorofenoles que no se degradan se 

concentran en los sedimentos, por adsorción a las partículas de sedimento.  La adsorción 

de los clorofenoles en sedimentos naturales y en los materiales porosos de los acuíferos, 

es una función combinada del pH, contenido de carbono orgánico y el coeficiente de 
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partición, por lo que la adsorción es fuerte en los sedimentos no mineralizados 

(Christodoulatos and Mohiuddin 1996; Fall et al. 2000; Gao et al. 1998a; Sabbah  and 

Rebhun 1997;WHO 1987, 1989; You and Liu 1996). 

1.2.4. Volatilización. Klopffer et al. (1982) estudiaron la volatilización del PCP en 

solución acuosa, en ausencia de otros métodos de remoción, encontrando que los factores 

más importantes que influyen en la velocidad de evaporación en la solución son: la 

temperatura y el pH.  Puesto que sólo la forma no ionizada de PCP es volátil, a pH ácidos 

el tiempo de residencia medio del PCP es mucho menor, que a pH neutros o alcalinos 

(Anon 1979; Kiefer et al. 1998; Navia et al. 2002; Warrington 1996). 

Debido a que la presencia de clorofenoles en ríos depende de los mecanismos de 

transporte, distribución y degradación, es necesario conocer la cinética de cada uno de 

estos procesos para incluirlos  en el modelo de calidad del agua de manera de poder 

estimar para distintas condiciones hidrodinámicas las cargas de estos compuestos en el 

río Biobío. 

1.3. Modelación de la calidad del agua 

Los modelos de calidad de agua son relaciones matemáticas que permiten cuantificar el 

comportamiento de sustancias descargadas en cuerpos receptores, como ríos, lagos y 

estuarios (Chapra 1997; Schnoor 1996; Thomann and Mueller 1987).  Los modelos de 

calidad del agua permiten, entender y cuantificar las relaciones causa-efecto de los 

procesos físicos, químicos y biológicos que ocurren en los cuerpos de agua.  Por lo tanto, 

el uso de modelos matemáticos de calidad del agua, permiten evaluar diferentes 

mecanismos de reducción de la contaminación y al mismo tiempo, estimar la capacidad 

de autodepuración de los cuerpos receptores, de manera que pueden ser muy útiles para 
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predecir la concentración de los contaminantes para distintas alternativas de tratamiento o 

políticas de gestión de la calidad del agua (López 1999). 

El núcleo de cualquier modelo de calidad de agua son los balances de materia.  Los 

balances se aplican a cada una de las sustancias objeto de interés (e.g. contaminantes 

organoclorados, oxígeno disuelto, microorganismos y otros) (Chapra 1997). 

La concentración de cualquier sustancia en un punto cualquiera de un sistema natural ha 

de cumplir la ecuación fundamental de conservación de la materia.  La ecuación que 

representa este tipo de transporte en tres dimensiones, es la Ecuación de Dispersión-

Advección (Chapra 1997, Kiely 1999, Monerris y Doménech 1999, Schnoor 1996, 

Thomann and Mueller 1987). 
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1-5 

donde: C es la concentración del contaminante (mg/l o mol/l), t es el tiempo (s), (u,v,w) 

son los componentes del vector velocidad (m/s) del escurrimiento en las coordenadas 

(x,y,z), (x, y, z) son los coeficientes de dispersión (m2/s)en las coordenadas (x,y,z), 

cuando se trata de contaminantes no conservativos a ésta ecuación se le debe añadir la 

reacción (R) debida a los distintos mecanismos físico, químicos o biológicos que 

dominen la reacción del contaminante no conservativo (mg/l·s) o (mol /l·s). 

La Ecuación de Dispersión-Advección muestra que en un sistema completamente 

mezclado, 

Acumulación = Entradas – Salidas  Generación 1-6 
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A continuación se describen los distintos términos de la Ecuación (1-5). 

Acumulación. El primer miembro de la Ecuación (1-5) representa la acumulación de 

materia en el elemento diferencial de volumen, es decir, la variación con el tiempo de la 

cantidad de materia presente. 

Transporte por advección. Los términos de velocidad del segundo miembro de la 

Ecuación (1-5) representa el transporte por advección.  El transporte advectivo es el que 

se produce debido al movimiento contaminante conjuntamente con el fluido. 

Transporte por dispersión. El término hace referencia al proceso de mezcla que sufren 

las sustancias en el elemento de volumen. 

Término de fuente/sumidero. El último término del segundo miembro de la Ecuación 

(1-5) representa todas las posibles entradas y/o salidas de la sustancia en estudio no 

asociadas al transporte advectivo-dispersivo que puedan producirse por unidad de tiempo 

y de volumen de fluido. Si el término de fuente/sumidero agrupa solo entradas y salidas 

simples, el contaminante considerado es conservativo y su estudio puede realizarse 

simplemente en base a la resolución de la Ecuación (1-5). En el caso de contaminantes no 

conservativos, además de los términos de entrada y salida simple es necesario incluir los 

términos de generación y/o desaparición de contaminante por todos los procesos físicos, 

químicos y biológicos. En este término se deberán incluir las ecuaciones cinéticas o de 

equilibrio que describen dichos procesos. Los principales procesos de transformación que 

sufren los compuestos no conservativos en los sistema naturales son los siguientes: 

biodegradación, hidrólisis, oxidación, fotólisis, volatilización, adsorción y 

bioacumulación (Chapra 1997, Kiely 1999, Monerris y Doménech 1999, Schnoor 1996, 

Thomann and Mueller 1987); algunos de ellos, ya descritos en el subtema anterior. 
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1.4. Modelación de la calidad del agua en el río Biobío 

Diferentes estudios se han realizado para modelar la calidad del agua del río Biobío. 

Angulo (1993) aplicó el modelo QUAL2E para la modelación del contenido de 

oxígeno disuelto debido a descargas de materia orgánica de las empresas de celulosa y 

papel, y de las descargas domésticas de los centros urbanos. En este trabajo se 

concluyó que, en condiciones de bajo caudal, sólo existirían problemas localizados en 

el área de descarga de los efluentes y que, en general, el río Biobío tiene una gran 

capacidad de autodepuración de la materia orgánica descargada. Posteriormente, 

Vargas y Mellado (1994) determinaron la dispersión longitudinal (Ex), asumiendo 

modelos unidimensionales a lo largo de la coordenada del eje principal del río usando 

ecuaciones empíricas. Por otra parte, Link (1998) determinó el coeficiente de 

reaireación en diferentes tramos del río para ser usado en la predicción del contenido 

de oxígeno disuelto. Valdovinos et al. (1999) determinaron la influencia termal del 

efluente de la planta industrial Laja sobre el río Biobío, utilizando el modelo de 

dispersión advección, asumiendo difusión turbulenta lateral (y) y advección  en la 

coordenada longitudinal del río (u) y como reacción del balance, un intercambio 

térmico entre el agua y la atmósfera circundante (v).  Vargas (2000) estudió la 

caracterización de la calidad de agua del río Biobío entre los ríos Vergara y Laja, y los 

antecedentes para su modelación, y concluyó que en el tramo estudiado, el río posee 

una gran capacidad de autodepuración que redunda en una gran capacidad de 

asimilación de contaminantes orgánicos; y comprueba que el balance de oxígeno 

disuelto del río Biobío en el tramo de estudio no es sensible a cambios importantes del 

coeficiente de dispersión longitudinal ni a la demanda de oxígeno de los sedimentos, 



Mecanismos de autodepuración de pentaclorofenol y 2,4,6-triclorofenol en el río Biobío entre Negrete y Laja 

 

 13 

pero sí, al coeficiente de reaireación y a las tasas de desoxigenación.  Específicamente 

respecto a la modelación de contaminantes vertidos por la industria de la celulosa y 

papel, González et al. (1994) estudiaron preliminarmente la capacidad de 

autodepuración del río Biobío de compuestos orgánicos adsorbibles (AOX). El análisis 

concluyó que los procesos físicos, como adsorción y volatilización, deberían dominar 

los procesos de depuración natural. Esto se explicaría por los altos coeficientes de 

partición y de velocidad de volatilización encontrados en la literatura.  Otros procesos, 

que no se han estudiado en cuanto a modelación en el río Biobío, son la fotólisis y la 

biodegradación, de esta última ya existen antecedentes de investigación (Aranda et al. 

1999; Godoy et al. 1999; Martínez et al. 2000).  Por lo que en este proyecto, se 

propone la investigación de estos cuatros procesos,  para incorporarlos a un modelo de 

calidad de agua del río Biobío, que determine el comportamiento de contaminantes 

como el 2,4,6-TCP y PCP que son o pueden ser descargados a este cuerpo de agua. 

1.4.1. Cinética de Biodegradación. Este concepto hace referencia a las transformaciones 

que sufren los compuestos orgánicos por mediación de microorganismos.  A menudo es 

el principal mecanismo de desaparición natural del contaminante conservativo del medio 

(Chapra 1997). Se puede dar bajo condiciones aerobias o anaerobias; por bacterias, algas 

u hongos; mediante diversos mecanismos (e.g. desalquilación, deshalogenación). En una 

biodegradación puede ocurrir mineralización completa, en este caso y en condiciones 

aeróbicos, los metabolitos finales son CO2 y H2O o bien, podría producirse una 

biodegración parcial en los intermediarios son más recalcitrantes que los compuestos 

originales. En una biodegración hay dos destinos para la energía: i) Metabolismo de 

crecimiento, en la cual los compuestos orgánicos tóxicos se emplean directamente como 
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fuente de energía para las bacterias (Godoy et al. 1999; Martínez et al. 1999; Martínez et 

al. 2000); ii) Co-metabolismos, hace referencia a la transformación de un sustrato que no 

puede ser usado como fuente de carbono o energía pero puede ser degradado en presencia 

de otros sustratos (Aranda et al. 1999; Monerris y Doménecech 1999). 

La cinética de biodegradación (Skb) se puede expresar típicamente por la siguiente 

expresión: 

CkS bkb −=  1-7 

C)X/Y(kμk mmaxb +=  1-8 

 

donde:  

   
maxμ : Máxima velocidad de crecimiento del cultivo 

X: Concentración de biomasa 

Y: Coeficiente de rendimiento (células producidas/tóxico eliminado) 

Km: Constante de semisaturación 

1.4.2. Cinética de Fotólisis. Se entiende por fotólisis a las reacciones de degradación 

iniciadas por la luz.  Es una función de la energía que incide sobre la molécula y el 

rendimiento cuántico del compuesto químico.  Dicho rendimiento cuántico se define 

como el número de moles de compuesto reaccionados por número de einsteins absorbidos 

(Monerris y Doménech 1999). 

La fotólisis puede ser directa o indirecta.  La fotólisis indirecta se produce cuando una 

molécula intermedia absorbe inicialmente la energía y posteriormente la transmite al 

compuesto tóxico, produciéndose su transformación (Chapra 1997; Schnoor 1987).  La 

expresión cinética de la fotólisis indirecta Skfi sería como la siguiente: 
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Ck'XCkS fifikfi −=−=  1-9 

 

donde:  

        X: Concentración de la especie intermedia (mg/l) 

Para la fotólisis directa, la ecuación básica de degradación Skf es de la forma: 

      φCkS fkf −=  1-10 

 

donde:  

      fk : Constante de velocidad de absorción de luz por parte del compuesto tóxico 

φ : Rendimiento cuántico de la reacción 

1.4.3. Cinética de Adsorción-desorción.  La adsorción de compuestos tóxicos a sólidos 

suspendidos y sedimentos es otro mecanismo de transferencia bastante significativo (Gao 

et al. 1998 a; Fall et al. 2000).  La partición de un compuesto entre la materia particulada 

presente y la fase disuelta no es una vía de transformación, sino que únicamente relaciona 

los estados disueltos y adsorbidos del compuesto (Migelgrin and Gerstl 1983).  El 

coeficiente de partición octanol/agua (Kow) es un parámetro básico en la evaluación de 

este mecanismo y representa la medida de la solubilidad de un compuesto químico en 

agua (Christodoulatos and Mohiuddin 1996; Sabbah and Rebhun 1997).  Cuanto menos 

soluble es un compuesto en el agua, mayor será su tendencia adsorberse en superficies de 

sedimentos o microorganismos (Christodoulatos and Mohiuddin 1996; Fall et al. 2000; 

Gao et al. 1998 a,b; Sabbah  and Rebhun 1997; You and Liu 1996). 

La adsorción puede ser descrita por  la Isoterma de Freundlich (Kiely 1999; Mihelcic 

2001; OECD 1981). 
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1/n

efs CKC =  1-11 

  

donde:  

                       Cs: Masa de clorofenoles adsorbida por masa de sedimento (mg/kg) 

                       Ce: Concentración de PCP o 2,4,6-TCP en equilibrio (mg/l) 

Kf y 1/n: Constantes de Freundlich 

Las reacciones de adsorción alcanzan rápidamente el equilibrio y, por consiguiente, se 

puede suponer que las relaciones cinéticas se desarrollan en estado estacionario (Sabbah 

and Rebhun 1997).  Esta situación se suele denominar como de "equilibrio local" (OECD 

1981) y refleja el hecho de que las reacciones adsorción/desorción son relativamente más 

rápidas que las demás cinéticas o procesos de transporte que suceden en el sistema de 

estudio. 

1.4.4. Cinética de Volatilización.  Es un proceso de transferencia de un compuesto 

químico entre el aire y el agua o viceversa.  Su resultado no es la ruptura y desaparición 

del compuesto en cuestión, sino únicamente su desplazamieno de un medio a otro 

(Monerris y Doménech 1999; Schnoor 1996).  El proceso es similar a la reaireación en 

aguas naturales y la velocidad a la que tiene lugar se puede relacionar con las velocidades 

de transferencia de oxígeno conocidas.  Los modelos de transferencia de un gas entre una 

fase líquida y una gaseosa están basados en la teoría de la doble capa.  Según esta teoría, 

la volatilización es un función de la constante de Henry, la resistencia de la película 

gaseosa y la de la película líquida (Chapra 1997).  La constante de Henry es una relación 

entre la presión de vapor del compuesto químico y su solubilidad.  El equilibrio se 

establece cuando la concentración disuelta iguala la presión parcial dividida por la 

constante de Henry (Kirk-Othmer  1993).  Sin entrar en los detalles, se puede expresar la 
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variación cinética Skv (Monerris y Doménech 1999) que sufre el compuesto tóxico de la 

siguiente manera: 

C)/H(CkS sLkv −=  1-12 

 

donde:  

          Cs: Concentración de saturación o solubilidad del compuesto tóxico (mg/l) 

           H:          Profundidad media del río (m) 

           C:         Concentración del compuesto en el agua (mg/l) 

Lk : Velocidad de transferencia global (m/d). 

 

1.4.5. Calibración y aplicación de los modelo de calidad del agua.  Las soluciones 

de la Ecuación (1-5) son el fundamento de todos los modelos de transporte de solutos.  

Los coeficientes requeridos para tales soluciones, son usualmente obtenidos de datos 

de campo, debido a que  la evaluación empírica o matemática no es precisa (Boxall 

and Guymer 2002). 

Muchas fuentes de contaminación, tales como: descargas de aguas de enfriamiento, 

descargas de plantas de tratamiento de aguas residuales domésticas e industriales, se 

aproximan a condiciones de flujo continuo. Bajo estas condiciones, los gradientes de 

concentración temporal son pequeños y simplifican enormemente el problema (Boxall 

and Guymer 2003). Para evaluar esta situación, en la que se requiere conocer el 

coeficiente de dispersión transversal, y el coeficiente de dispersión longitudinal es 

despreciable, normalmente se utiliza una fuente de descarga continua de trazador (i.e.: 

rodamina wt). Por otra parte, los ríos son mucho más anchos en comparación con su 

profundidad entre (100 a 1000 veces relación ancho:profundidad), es razonable suponer 

que se llega a un grado de mezcla completa en la vertical en una distancia y tiempo 
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relativamente corto, aproximadamente 100 m aguas abajo de una inyección de trazador 

(Beltaos 1980; Lau and Khrisnappan 1981).  De esta manera la Ecuación (1-5) se 

simplifica promediando la profundidad, y obteniendo: 

2

2

y
y

c
E

x

c
u




=




 

1-13 

 

donde:  

                        c : Concentración promedio 

                       u : Velocidad longitudinal promedio 

El método de momentos asume que la tasa de aumento de la varianza de la distribución 

de las mediciones  con respecto a la distancia o tiempo, es lineal.  Con este método es 

posible determinar la dispersión transversal; sin embargo este método puede ser utilizado 

para evaluar ambos coeficientes de dispersión longitudinal y transversal (Boxall and 

Guymer 2001). 

Después de tener todos las ecuaciones del modelo planteadas, con sus respectivos 

coeficientes  puede ser programado; además los modelos de calidad del agua deben ser 

calibrados y validados. La estimación de los valores de los coeficientes de los modelos 

matemáticos se puede hacer a priori  o con una calibración (López 1999). A priori 

implica que un experto define en base a experiencias anteriores los valores de estos 

coeficientes. Esta estimación puede presentar errores debido a las particularidades de 

cada sistema hídrico (velocidad, tipo de microorganismos presentes, temperatura, etc.). 

Por lo tanto, a pesar de los costos de los muestreos de terreno, la calibración permite 

estimar los coeficientes de manera específica para un sistema hídrico (López 1999). La 

calibración es, por lo tanto, el proceso de determinación de la combinación óptima de 

valores de los coeficientes respecto a algún criterio de ajuste de los datos de terreno. 
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Los criterios de bondad de ajuste son típicamente máxima verosimilitud y mínimos 

cuadrados (Steinberger et al. 1996; Mulligan and Brown 1998).  Esta optimización se 

puede realizar con técnicas de optimización no-lineal o con métodos heurísticos como 

los algorítmos genéticos (López 1999, Mulligan and Brown 1998). El proceso de 

validación corresponde a la comparación de las estimaciones de concentración con el 

modelo ya calibrado con un set de datos no usado en la calibración. La validación 

permite realizar inferencias respecto a la aplicabilidad y generalidad del modelo. 

Tomando en cuenta que los modelos de calidad del agua son herramientas útiles dentro 

de las políticas de Gestión Ambiental, en el principio preventivo de la Ley de Bases 

del Medio Ambiente (Ley 19.300), se ha incluido un instrumento de gestión ambiental 

denominado planes preventivos de la contaminación. Los planes de prevención o de 

descontaminación, son instrumentos que se activan luego de ser sobrepasada la norma 

de calidad respectiva y su función es, prevenir el deterioro del medio,  en el caso del 

plan de prevención o bien, recuperar el medio en el caso del plan de descontaminación. 

Como una de sus acciones, los planes de prevención y de descontaminación pueden 

modificar las normas de emisión respectivas.  Actualmente en Chile, se encuentra en 

etapa de anteproyecto la Norma de Calidad para la Protección de las Aguas 

Continentales Superficiales (CONAMA en discusión 1997). Este proyecto establece 

las calidades que deberán tener las aguas continentales superficiales para proteger, 

mantener o mejorar las aguas de manera que sean aptas para el aprovechamiento del 

recurso y para la conservación de las comunidades acuáticas y de los ecosistemas 

lacustres. En este proceso, los modelos de calidad del agua son una herramienta para 
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obtener relaciones causa efecto y para evaluar distintos estrategias de 

descontaminación como lo esquematiza la Figura 1.1. 

Por lo tanto, el uso de modelos matemáticos de calidad del agua permiten evaluar 

diferentes mecanismos de reducción de la contaminación, y también permiten estimar la 

capacidad de autodepuración de los cuerpos receptores. 

 

Figura 1.1. Etapas de la gestión de la calidad del agua (CONAMA en discusión 1997). 

  NORMAS DE CALIDAD   

AMBIENTAL   

Aguas Superficiales    

Aguas Marinas    

Aguas Subterráneas 
  

GESTION DE EFLUENTES   

  

1. Registro de emisiones 
  

2. Instrumentos económicos 
  

  

3. NORMAS DE EMISION  

  

• De efluentes al alcantarillado    

  • De efluentes a Aguas  

Superficiales  

4.  Fiscalización (fuentes,  

mediciones) 
  

5. Sanciones   

CONTROL DE LA CALIDAD     

Monitoreos (presentes y  

futuros)   

Aplicación de Modelos     

DETERMINACION DE  

AREAS O ZONAS DE   

Latencia 80%   

Saturación 100%   

PLANES DE PREVENCION   

PLANES DE  

DESCONTAMINACION   
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En la mayoría de los países en vías de desarrollo, las normas de calidad de agua para 

cuerpos receptores no existen, o si existen se han extraído de normas de otros países, sin 

considerar lo que en realidad sucede en el cuerpo de agua local, sus actuales y futuros 

usos.  

Se define la capacidad autodepurativa de un cuerpo receptor como, el poder que tiene el 

cuerpo de degradar o transformar sustancias, debido a los procesos naturales (i.e. 

cinéticas de: biodegradación, adsorción, fotólisis, volatilización, hidrólisis y otras) que 

ocurren en él (Chapra 1997; Monerris y Doménech 1999; Schnoor 1996), incluyendo las 

condiciones hidrodinámicas del cuerpo de agua.  Esta capacidad autodepurativa, es la que 

debe ser considerada en la gestión de la reducción de la contaminación o en la 

conservación de cuerpos receptores. 

1.5. Descargas  de compuestos organoclorados en el río Biobío y selección del área 

de estudio 

El área comprendida entre Negrete  y Laja, es considerada una zona de gran 

potencialidad de desarrollo urbano, agrícola e industrial; y en ella es de  interés la 

aplicación de herramientas de gestión de la calidad del agua, como lo son los modelos 

de calidad del agua (López 1999).  En la Región VIII, cinco empresas de celulosa y 

papel descargan en el río Biobío. Cuatro de ellas se encuentran localizadas en la zona 

comprendida entre Negrete y el río Laja (González 1999),  las empresas de celulosa y 

papel que utilizan cloro en sus procesos de blanqueo, son productoras de compuestos 

orgánicos clorados como lo son: 2,4,6-TCP y PCP, estos clorofenoles se han detectado 

en suelos, agua y sedimentos, y su presencia es peligrosa para la biota y también para 

el hombre debido a su elevada toxicidad y escasa susceptibilidad a las 
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transformaciones biológicas normales (Häggblom 1990; Hicks et al. 1990; Parra et al. 

1993; Wegman and van der Broek 1983; WHO 1987, 1989). Las descargas localizadas 

en este tramo del río corresponden a las que podrían afectar el abastecimiento de agua 

potable de las comunas de Concepción, Talcahuano y San Pedro de la Paz.  Las 

plantas localizadas en este tramo producen pulpa química kraft blanca y papel 

periódico con los procesos y sistemas de tratamiento indicados en la Tabla 1.1. 

Tabla 1.1. Plantas para producción de pulpa química kraft y papel 

periódico en la cuenca del rio Biobío 1999 (modificada de González 1999). 

Ubicación 

de la Planta 

Características de proceso Sistemas de Tratamiento 

 Cocción Blanqueo  

Laja • Digestor Batch, 

Cocción 

convencional, sin 

predeslignificación 

• Digestor Continuo, 

convencional, con 

opción conversión 

ITC, MCC, con 

predeslignificación 

(1997) 

• Cloro elemental 

• 20%  sustitución 

con ClO2 en 1ª 

etapa. 

• Primario 

(sedimentación). 

Mininco • Digestor Continuo,  

Cocción Extendida 

Modificada (MCC), 

con 

predeslignificación 

• 50% sustitución con 

ClO2 en 1ª etapa 

• Secuencia ECF 

• Primario 

(sedimentación) 

• Secundario      

(laguna de aireación) 

Nacimiento 

1 

• Cocción 

Convencional, con 

predeslignificación 

 

• 30% sustitución con 

ClO2 en 1ª etapa 

• Secuencia ECF 

• Primario 

(sedimentación) 

Nacimiento 

2 

• Producción mecánica 

de papel peródico 
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De los datos de monitoreo del río Biobío (Parra 1998) se analizan los valores 

encontrados para el PCP. La Figura 1.2. muestra los valores observados del PCP desde 

la estación Biobío en Coihue (BB-4, km 0) hasta la estación Biobío en la 

desembocadura (BB-13, km 125). Considerando la futura norma de calidad chilena, en 

sus clases 1 y 2, con un valor límite de 0,5 g/l, algunos puntos de muestreo estarían 

sobre ese valor. 

0,2

0,4

0,6

00.8

1

1,2

0
20 40 60 80 100 120

 

Figura 1.2. Concentraciones de PCP encontradas en el río Biobío (López 1999). 

 

El tramo de aproximadamente 48 km a estudiar corresponde al sector de Negrete al río 

Laja.  Debido a que un estudio de todo el tramo requiere una mayor asignación de 

recursos, del mismo se  seleccionaron para este estudio, los subtramos de Coihue y 

Laja. 

Coihue es parte del  área de Santa Bárbara hasta río Vergara, el cual  corresponde a 40 

km de la zona terminal del sector de ritrón (Angulo 1993).  En esta zona el río tiene 
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menor pendiente que la anterior, los sectores de remansos y rápidos se suceden de manera 

más espaciada y los bolones del fondo son de tamaño menor.  En esta zona, gran parte de 

la vegetación ribereña ha sido reemplazada por plantaciones forestales y áreas agrícolas, 

por lo cual, es una zona más asoleada que la anterior. Este tramo del Biobío  recibe dos 

ritrones afluentes, correspondientes a los ríos Duqueco y Bureo (Parra 1998).  

Laja, corresponde a una parte del área del río Vergara hasta Santa Juana, de 80 km, que 

incluye la parte alta del sector potamal (Angulo 1993) del río Biobío. En este sector el 

lecho del río se expande considerablemente y pierde pendiente, por lo cual es un sector 

muy asoleado y la sedimentación se incrementa, por lo cual el fondo de bolones es 

reemplazado por extensos bancos de arena. En esta zona el flujo deja de ser turbulento 

como en el tramo anterior, pasando a ser laminar. Este tramo recibe a los principales 

tributarios del Biobío, correspondientes a los ríos Laja y Vergara. También recibe los 

aportes de la subcuenca del río Guaqui (Parra 1998).  

Como se ha descrito, se eligieron los subtramos de Coihue y Laja, debido a que muestran 

características distintas del río Biobío en el tramo de Negrete a Laja, (final de la zona de 

ritrón e inicio de la zona de potamón, respectivamente). 

Posterior a la revisión de las propiedades de transporte, destino y degradación del PCP 

y 2,4,6TCP y al analizar los factores físico-químicos como el pH y temperatura del río 

Biobío, se puede deducir que en el subtramo de Laja  las reacciones no asociadas al 

transporte advectivo-dispersivo que dominan  la distribución y degradación de estos 

compuestos organoclorados son: la biodegradación, fotólisis, adsorción, volatilización.    

Debido a los diferentes usos que tiene el río Biobío y los efectos a la salud y al medio 

ambiente de los contaminantes antes mencionados, es importante la utilización de un 
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modelo de calidad del agua para dos subtramos del río Biobío, afectado por la 

actividad industrial; que permita determinar la capacidad autodepurativa de estos 

contaminantes en  el río.  

1.6. Hipótesis 

El desarrollo de esta investigación  se sustenta bajo la siguiente hipótesis de trabajo: 

Las reacciones, no asociadas al transporte advectivo-dispersivo, que  dominan el proceso 

autodepurativo del pentaclorofenol y el 2,4,6-triclorofenol en ríos, son: biodegradación, 

volatilización, fotólisis y adsorción al sedimento; por lo tanto como fenómenos 

cuantificables, de acuerdo a su cinética y las condiciones hidrodinámicas del río, es 

posible aplicar un modelo de calidad del agua en el río Biobío, que permita predecir las 

concentraciones de estos compuestos organoclorados bajo la condición más crítica de 

calidad de agua del río (caudal mínimo). 

1.7. Objetivos 

1.7.1. Objetivo general. Investigar los mecanismos de autodepuración de PCP y 2,4,6-

TCP en el río Biobío entre Negrete y Laja. Considerado, dos subtramos con 

características hidrodinámicas y físico-químicas distintas y condiciones críticas de 

descarga. 

1.7.2. Objetivos específicos: 

• Identificar y determinar las constantes cinéticas de los principales mecanismos 

de autodepuración de PCP y 2,4,6-TCP en las zonas de estudio. 

• Aplicar un modelo matemático que permita proyectar el comportamiento de 

PCP y 2,4,6-TCP, bajo la condición más crítica de calidad del agua del río 

(caudal mínimo) en las zonas de estudio.  
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• Determinar coeficientes del modelo aplicado, con datos obtenidos in situ de 

ensayos con trazadores en el río Biobío, y de ensayos obtenidos en laboratorio 

(para el sector de Laja). 

• Determinar si bajo las condiciones más críticas de descarga de 2,4,6-TCP y 

PCP se cumple con la futura norma de calidad futura para el PCP y para el 

2,4,6-TCP con las normas de la Organización Panamericana de la Salud. 
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2. MECANISMOS DE TRANSFORMACIÓN: BIODEGRADACIÓN Y 

FOTÓLISIS  

Distintos procesos interactúan para transformar los contaminantes en los cuerpos de agua 

naturales. Algunos se descomponen debido a la exposición de la luz solar (fotólisis), a 

través de reacciones químicas (i.e., hidrólisis) o degradación bacteriana (biodegradación) 

(Chapra 1997).  

Cuando los clorofenoles son descargados en cuerpos acuáticos sufren un proceso de 

fotólisis, especialmente a altos pH (Callahan et al. 1979; Irwin et al. 1997; Weiss et al. 

1982). La biodegradación puede ser significativa, luego de un periodo de aclimatación de 

estos compuestos a los microorganismos del sistema (Irwin et al. 1997). En este capítulo 

se estudiarán los mecanismos de biodegradación y fotólisis en el río Biobío, que actúan 

en la descomposición de compuestos orgánicos, específicamente los clorofenoles.   Para 

posteriormente calcular las constantes de primer orden de biodegración y fotólisis del 

2,4,6-TCP y PCP, que serán considerados en la modelación de la calidad del agua en los 

subtramos de estudio, y con esto, predecir valores de los compuestos estudiados bajo el 

escenario más crítico. 

2.1. Biodegradación 

2.1.1. Introducción. Los clorofenoles son compuestos ambientalmente tóxicos, 

persistentes, bioacumulables (Fewson 1988) los cuales son secundariamente producidos 

por la industria de blanqueo de celulosa. Los procesos de blanqueo de este tipo de 

industrias pueden utilizar cloro y/o dióxido de cloro en su estado oxidativo.  Los 

efluentes resultantes de los procesos de blanqueo contienen varios compuestos 

organoclorados los cuales son descargados al ambiente (Kringstad and Linstöm 1984; 
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Earl and Reeve 1990).  Algunos de estos  clorofenoles están incluidos en la lista de 

compuestos tóxicos y recalcitrantes, suministrada por la Agencia de Protección 

Ambiental de los Estados Unidos.   Entre ellos el PCP (C6HCl5O) se produce 

principalmente por la cloración  de fenoles en la presencia de catalizador ácido de Lewis, 

los catalizadores más utilizados son el cloruro de aluminio (AlCl3) y el cloruro férrico 

(FeCl3) (Kirk-Othmer 1993). Los compuestos altamente clorados tales como el 

pentaclorofenol (log(Kow)  5) son considerados hidrofóbicos y, por lo tanto, 

bioacumulables (Aranda 1999; Chen et al. 2000; González 1999).  Así el pentaclorofenol 

resulta el más tóxico de los fenoles clorados.  Se ha propuesto un “Factor Equivalente de 

Toxicidad (TEF)”, para compuestos fenólicos clorados basados en estimaciones de 

toxicad crónica.  En esta escala se asigna al PCP el valor de 1,0 (Vidal 1994). 

 Por otra parte el 2,4,6-TCP (C6H3Cl3O) se encuentra entre los componentes mayoritarios 

de los efluentes de la industria de blanqueo de celulosa (Andreoni et al. 1998).  Puede ser 

producido directamente del fenol, los dos precursores reales son el 2,4-diclorofenol (2,4-

DP) y el 2,6-diclorofenol (2,6-DP).  La cloración del 2,6-DP clorando a 70ºC produce 

solo el 85% de 2,4,6-TCP.  Un 15% de la mezcla está hecha de 2,4,5,6,6-pentacloro-2-

cyclohexano-1-uno (Kirk-Othmer, 1993).  A pesar de su intrínseca toxicidad, la 

degradación de este compuesto ha sido descrita por Aranda et al. (1999) y Martínez et al. 

(2000). 

Aranda et al. (1999) y  Martínez et al. (1999) detectaron  en un río contaminado con 

clorofenoles, bacterias con la habilidad de degradar estos compuestos.  Sin embargo, 

ellos no evaluaron el potencial de autodepuración presente en este ambiente.  También, 

con el objeto de predecir el comportamiento de estos compuestos,  es importante  
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considerar la cinética de  biodegradación en el río; esto no ha sido determinado en la 

actualidad.  La cinética de Andrew´s (1) fue utilizada para describir la inhibición del 

2,4,6-TCP y evaluar la constante de inhibición (Gu and Korus 1995); Wang and Loh, 

2000; Reardon et al. 2000), considerando una velocidad inicial de degradación del 

substrato (rs) para cada concentración evaluada (Vidal et al. 1997) 

i
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donde:  

        S: Concentración del substrato 

        X: Concentración de células 

       Ks: Constante de saturación media de Monod 

       Ki: Constante de inhibición 

     mμ : Velocidad máxima de crecimiento 

     Yx/s: Producción celular 

El objetivo de ese estudio es el de investigar la biodegradación de PCP y 2,4,6-TCP  por 

bacterias aerobias presentes en los sedimentos y agua de un sector del río Biobío 

contaminado con compuestos clorofenólicos provenientes de la industria de blanqueo de 

celulosa y papel.  También se determinó, el modelo cinético de degradación de 2,4,6-TCP 

del microcosmos y además de cepas bacterianas aisladas del sedimento del río.  El 

coeficiente de biotransformación de primer orden fue determinado, para ser utilizado 

como dato de ingreso al programa de calidad de agua del Grupo de modelación 

matemática y resolución numérica (GMMCARN 2002), y determinar el comportamiento 

(transporte y destino) de este contaminante en el subtramo de Laja del río Biobío. 
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2.1.2. Materiales y Métodos 

2.1.2.1. Toma de muestras.  El agua y sedimento del río Biobío fueron seleccionados 

debido a que contienen clorofenol proveniente de las descargas de las industrias de 

blanqueo de celulosa y papel  (Godoy et al. 1999).  La muestra de agua se embotello en 

un envase ámbar de capacidad de 3,785 l y el sedimento fue obtenido con una draga 

Petite Ponar (área de dragado = 225 cm2) a 15 m de la ribera derecha del río, 

aproximadamente, 1000 m aguas abajo de una descarga de efluente de industria de 

blanqueo de celulosa. Los microorganismos en el sedimento de esta localidad se asume 

que han sido expuestos a los clorofenoles. En investigaciones anteriores, varias cepas 

bacterianas, capaces de degradar clorofenoles, fueron aisladas en esta área (Godoy et al. 

1999; Martínez et al. 2000).   

2.1.2.2. Preparación de las soluciones.  Una solución stock de 2 000 mg/l de 2,4,6-TCP  

y otra de PCP (Sigma Company, St Louis, U.S.A.) en una solución 0,1N NaOH, cada 

una,  fueron preparadas con el objetivo de exponer al agua y sedimento del río, a los 

respectivos contaminantes y determinar la capacidad de biodegradar del microcosmos y 

de cepas aisladas de estos medios. Adicionalmente, se elaboró una solución de medio 

mineral (MM) (composición del MM: 7 g/l Na2HPO4, 0,8 g/l (NH4)2SO4 y 3 g/l 

KH2PO4).  El MM fue colocado en un autoclave (20 min a 105 ºC) y luego se le adicionó 

2,5 ml de 1 mol/l MgSO4, 2,5 ml de 36 mmol/l FeSO4·7H2O, y 2,5 de solución de 

elemento traza (Andreoni et al. 1998). 

2.1.2.3. Ensayos de biodegradación y viabilidad bacteriana. Primero se realizó un 

ensayo  exploratorio para determinar si las bacterias del microcosmos de la columna de 

agua y del sedimento del río eran capaces de degradar el 2,4,6-TCP  y el PCP, 
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respectivamente. El diseño experimental consistió en colocar en reactores por lote (batch) 

100 ml de agua del río con concentraciones de 10 mg/l de 2,4,6-TCP y PCP en frascos 

tipo  Erlenmeyer (250 ml), respectivamente.  Por otra parte, 50 g de sedimento del río y 

50 ml de agua estéril de-ionizada fueron colocados en frascos tipo Erlenmeyer (250 ml) 

con concentraciones de  10 mg/l de 2,4,6-TCP y PCP, respectivamente. Estos ensayos se 

realizaron en duplicado con sus correspondientes controles bióticos y abióticos, tanto 

para el ensayo con  agua del río y el contaminante. El control biótico consistió en agua 

del río solamente y el control abiótico agua del río esterilizada. Para el ensayo con 

sedimento, el control biótico consistió en agua estéril  de-ionizada con sedimento y el 

abiótico en agua estéril de-ionizada con sedimento esterilizado (posteriormente se explica 

el tratamiento de esterilización, utilizado en todos los ensayos). Además, se realizaron 

ensayos con la misma concentración de clorofenoles y con la misma proporción de 

sedimento: agua (pero totalmente estériles) de modo de considerar el fenómeno de 

adsorsión. Los frascos fueron incubados en un agitador a 150 r.p.m., en ausencia de luz a 

20  2 ºC. La variación de concentraciones de PCP y 2,4,6-TCP fue analizada de acuerdo 

al procedimiento descrito en esta sección, durante un período de 10 días.   

De acuerdo a los resultados del ensayo exploratorio, se procedió a realizar experimentos 

de biodegradación con el sedimento del río y el 2,4,6-TCP. 

Los ensayos de biodegradación de 2,4,6-TCP en el sedimento, se realizaron en sistema 

batch. 50 g de sedimento  (S) y 50 ml de agua estéril de-ionizada fueron colocados en 

Erlenmeyer de 250 ml de volumen. Con el objeto de evaluar el fenómeno de adsorción de 

2,4,6-TCP, el sedimento fue tratado de dos formas diferentes: autoclavado (AS) y 

calcinado (CS).  Para el AS, el sedimento fue esterilizado en  un autoclave (20 min a 105 
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º C) y en el caso del CS, el sedimento fue calcinado (3 h a 550ºC) y esto permitió la 

determinación total del contenido orgánico de sedimento de acuerdo a Mills (1978). El  

MM  fue añadido a cada uno de los tres ensayos (a concentraciones de 10, 20 y 40 mg/l 

de 2,4,6-TCP respectivamente).   Todos los ensayos fueron realizados en triplicado.  Los 

frascos fueron incubados en un agitador a 150 r.p.m., en ausencia de luz a 20  2 ºC.  La 

variación de concentración de 2,4,6-TCP fue analizada de acuerdo al procedimiento 

descrito en esta sección, durante un período de 3 días. 

Para la determinación de las cinéticas de biodegradación de las bacterias aisladas y del 

microcosmos del sedimento  se realizaron los siguientes ensayos: 

Las bacterias aisladas (el procedimiento de aislamiento se describe más adelante) fueron 

incubadas en frascos Erlenmeyer (250 mL) a 20 ºC con agitación constante (150 r.p.m.) 

de acuerdo a Godoy et al. (1999). El medio mínimo fue añadido a cada uno de los 5 

frascos (que contenían respectivamente 20, 40, 100, 175 y 260 mg/l de 2,4,6-TCP)— el 

MM y el 2,4,6-TCP fueron la única fuente  de carbón y energía.  Por otra parte se 

investigó la biodegradación de 2,4,6-TCP utilizando caldo R2A con el objeto de evaluar 

el comportamiento de crecimiento de la cepa bacteriana.  Para este propósito se usaron 

frascos Erlenmeyer con un contenido (100ml) de caldo R2A diluido con suplemento de 

20 mg/l de 2,4,6-TCP y como control  ensayos sin clorofenol.  Las muestras de cada 

frasco para análisis de la  biodegradación de 2,4,6-TCP y el crecimiento bacteriano, 

fueron analizadas después de 0, 12, 20, 36, 60, 84, 108, 132 y 156 horas. La 

concentración de 2,4,6-TCP fue calculada de acuerdo a las técnicas analíticas descritas 

más adelante.  La viabilidad bacteriana fue determinada en platos de agar R2A e 

incubadas a 25 ºC por 5 días (Herbert 1990; Godoy et al. 1999; Martínez et al. 1999). 
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Todos los experimento fueron realizados en triplicado. 

Las bacterias del microcosmo fueron incubadas en frascos Erlenmeyer (250 ml) a 20 ºC 

con agitación constante (150 r.p.m.).  A los reactores con agua estéril y sedimento del río 

(en la misma relación agua:sedimento que se presentó en los reactores con S) se le 

añadieron concentraciones de 20, 40, 80, 155, 188, 270, 330, 560 y 630 mg/l de 2,4,6-

TCP.  Las muestras de cada frasco para análisis de la  biodegradación de 2,4,6-TCP y el 

crecimiento bacteriano, fueron analizadas después de 0, 12, 20, 36, 60, 84, 108, 132 y 

156 horas. La concentración de 2,4,6-TCP fue calculada de acuerdo a las técnicas 

analíticas descritas posteriormente. Todos los experimento fueron realizados en 

duplicado. 

2.1.2.4. Aislamiento de la cepa bacteriana.  Con el objeto de aislar la cepa bacteriana 

capaz de degradar el 2,4,6-TCP presente en los reactores  con S en lote, las muestras 

obtenidas después de 3 días de incubación fueron colocadas en platos con agar R2A e 

incubadas por 48 h a 30ºC. Las colonias bacterianas con diferentes características 

morfológicas fueron seleccionadas y frecuentemente revisadas en cuanto a pureza en los 

platos de agar con R2A, y luego caracterizada por el tipo de cepa Gram.  Los bacilos 

Gram negativos fueron caracterizados por su capacidad oxidativa o fermentativa en un 

medio en glucosa H2S (Ward et al. 1986). 

2.1.2.5. Métodos analíticos.  Las concentraciones de 2,4,6-TCP  fueron determinadas en 

la fase líquida para cada ensayo por espectrofotometría de acuerdo al procedimiento 

descrito por Aranda et al. (1999). Las extracciones de las muestras fueron realizadas de 

acuerdo a Veith and Kiwus (1977). La completa mineralización del 2,4,6-TCP fue 

confirmada por cromatografía líquida de alto rendimiento (High performance liquid 
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chromatography - HPLC) como lo detallan Andreoni et al. (1998). 

2.1.3. Resultados y Discusión.  Las Figura 2.1. y 2.2. muestran los resultados de los 

ensayos exploratorios en agua y sedimento. 
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Figura 2.1.  Espectros UV de a) 2,4,6-TCP, b) PCP en agua al tiempo 0 días ⎯ y 10 días ―. 
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Figura 2.2.  Espectros UV de a) 2,4,6-TCP, b) PCP en sedimento al tiempo 0 días ⎯ y 10 días ― . 

 

 

 



Mecanismos de autodepuración de pentaclorofenol y 2,4,6-triclorofenol en el río Biobío entre Negrete y Laja 

 

 43 

Como es posible observar en los ensayos exploratorios en agua,  los espectros UV a los 

10 días tanto para el 2,4,6-TCP (Figura 2.1.a.) como para el PCP (Figura 2.1.b), no 

muestran cambios con respecto al tiempo cero (0 días). Un comportamiento similar se 

observó en los controles bióticos y abióticos. Esto significa que dentro de ese lapso de 

tiempo no hay actividad microbiana, en la columna de agua, que deba ser considerada de 

importancia para las cinéticas de transformación de 2,4,6-TCP y PCP en el río Biobío, y 

que posteriormente pueda ser considerada en el modelo de calidad de agua.  

En el caso de los ensayos en sedimento, los espectros UV no cumplen con la curva típica 

de los espectros  del 2,4,6-TCP y PCP, y esto se debe a que en la muestra se observa a 

simple vista la alta turbiedad, lo cual perturba el paso de la luz y por tanto cambia la 

forma del espectro. Sin embargo, a pesar de este inconveniente es posible observar que el 

PCP (Figura 2.2.b.) no sufre cambio a los 10 días.  Caso  contrario el del 2,4,6-TCP, en el 

cual el espectro se ve modificado a los 10 días (Figura 2.2.a.), debido a la actividad 

microbiana; en los controles abióticos no se observa este comportamiento. 

El comportamiento del PCP se puede explicar por el hecho de que los compuestos 

altamente clorados tales como el pentaclorofenol (log(Kow)  5) son considerados 

hidrofóbicos y, por lo tanto, bioacumulables (González 1999).  Así el pentaclorofenol 

resulta el más tóxico de los fenoles clorados, esto se debe a que, cuando el cloro se 

encuentra en presencia de compuestos orgánicos, induce a la formación de productos 

organoclorados con una alta recalcitrancia y, por ende, persistentes en el ambiente 

(Solomon et al. 1996).  A medida que estos compuestos contienen un mayor grado de 

cloración, la recalcitrancia aumenta.   Se ha propuesto un “Factor Equivalente de 

Toxicidad (TEF)”, para compuestos fenólicos clorados basados en estimaciones de 
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toxicidad crónica. En esta escala se asigna al PCP un valor de 1,0 (Vidal 1994).    

Después de lo explicado, es presumible que determinada cepa sea capaz de degradar un 

compuesto menos tóxico como el 2,4,6-TCP, y no así un clorofenol con mayor grado de 

cloración como el PCP. Por otro lado, en el sedimento también hay materia orgánica que 

puede actuar como cosustrato y con esto, ddisminuir la etapa lag y producir la 

biodegradación del tóxico en cuestión (Aranda et al. 1999). Es importante también 

considerar, que en el sedimento se puede encontrar una mayor densidad de actividad 

microbiana en el agua (Ascon-Cabrera et al. 1995). 

Debido a los resultados del ensayo exploratorio, se consideró determinar el poder de 

biodegradación de 2,4,6-TCP del microcosmos del sedimento. 

La Figura 2.3. muestra la cinética de biodegradación de 2,4,6-TCP por el sedimento 

proveniente del río Biobío. Después de 3 días de incubación, los resultados muestran una 

remoción total de TCP por el microcosmos del sedimento entre 10, 20 y 40 mg/l de este 

compuesto. La máxima velocidad de degradación (mg/l·h), calculada a través de la 

pendiente de cada cinética, indica que ella aumenta de 0,21 a 1,25 mg/l·h, en el mismo 

sentido que aumenta la concentratión inicial de 10 a 40 mg/l de 2,4,6-TCP. El valor de la 

máxima velocidad de degradación indica que  40 mg/l no tiene un efecto inhibitorio. Se 

comprobó que la concentración del sedimento del río contaminado con clorofenol no es 

mayor a 3,7 g/kg (Wegman and van den Broek 1983), por taqnto, en esta sección, la 

actividad microbiana es suficiente para actuar sobre concentraciones superiores a estos 

valores que llegan con cargas esporádicas y accidentales a esta sección del río. También 

se detectó un aumento en la población bacteriana de 3 ciclos logarítmicos, después de 3 

días de incubación.  
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Figura 2.3.  Biodegradación de 2,4,6-TCP  en sistemas en lote inoculados con sedimento 

de un río contaminado. Concentraciones iniciales: 40 (•), 20 (o) y 10 () mg 2,4,6-TCP/l. 

Estos resultados pueden ser explicados por el hecho de que los sedimentos estudiados 

reciben efluentes de industrias de blanqueo de celulosa y papel, que contienen 

clorofenoles; por consiguiente la población  bacteriana esta adaptada y es capaz de tolerar 

y degradar el 2,4,6-TCP, resultados similares han sido previamente descrito por Godoy et 

al. (1999) y Martínez et al. (2000). Una caracterización de sedimentos muestra que una 

gran fracción de sedimentos consiste en compuestos inorgánicos, mientras que solo el 2,2 

% corresponde a materia orgánica; según Gao et al (1998), esto indica un bajo contenido 

de materia orgánica asociada a este tipo de sedimento. Münster and Chróst (1990) y 

Aranda et al. (1999) indican que el substrato de fácil metabolización presente en el agua o 

sedimento es un factor importante para la capacidad autodepurativa de los ambientes 

contaminados, debido a su influencia en la degradación xenobiótica.  
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Por otra parte, no se detectó consumo de 2,4,6-TCP en los ensayos desarrollados con 

agua del río solamente (W).  Estos resultados sugieren la importancia de la habilidad de 

la población bacteriana del sedimento, de degradar compuestos como el 2,4,6-TCP. 

De la experiencia de adsorción en la cual AS fue utilizado como inóculo, se puede 

observar que el 27,63% del total del 2,4,6-TCP es adsorbido.  Por otra parte, solo el 6,6% 

del total de 2,4,6-TCP es adsorbido en los ensayos con el inóculo CS. Estos resultados 

sugieren que la fracción baja de orgánicos en el sedimento juega un papel importante en 

la adsorción de los clorofenoles (21% aproximadamente). Resultados similares se 

encuentran en las investigaciones de Gao et al. (1998) y Fall et al. (2001). 

Se puede concluir que la degradación principal del 2,4,6-TCP es debida a la actividad 

bacteriana, así como se han reportado en estudios previos (Godoy et al. 1999; Martínez et 

al. 1999; Martínez et al. 2000). Para corroborar esto se aisló un bacilo Gram negativo no 

fermentativo de los ensayos batch en que se comprobó que la cepa aislada era capaz de 

biodegradar 2,4,6-TCP, similares resultados han sido reportados por Godoy et al. (1999) 

y Martínez et al. (2000). Además, se determinó que la cepa aislada es capaz de degradar 

el clorofenol como única fuente de carbono y en la presencia de otra fuente de carbono. 

La Figura 2.4. muestra la biodegradación de 20 mg/L de 2,4,6-TCP y la viabilidad del 

bacilo Gram negativo aislado del sedimento en caldo R2A a ¼ y MM.  En ambos 

experimentos (Figura 2.4.a. y 2.4.b.), no se observa fase lag. En ambos casos el 

clorofenol fue completamente mineralizado por el bacilo Gram negativo después de 20 h. 
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Figure 2.4. Degradación de 2,4,6-TCP (•) y crecimiento bacteriano (o) a 20 mg/l con a) 

como la única fuente de energía y carbón (MM) y b) caldo R2A a 1/4. 

 

En los ensayos utilizando 2,4,6-TCP como la única fuente de carbono (Figura 2.4.a.), la 

velocidad de degradación inicial es de 0,77 mg/l·h y el recuento viable bacteriano 

desciende 2 ciclos logarítmicos, después de 50 horas de incubación. Sin embargo, en el 

caldo R2A (Figura 2.4.b.) después de 20 horas de incubación, los recuentos viables 

bacterianos mostraban valores de 1,0·109 cfu/ml y constantes después de 20 horas de 

incubación, y la velocidad inicial de degradación es mayor 1,33 mg/l·h. Este resultado se 

puede explicar como una mejora en el estado metabólico, en el que el cosustrato protege 

a las bacterias de efecto tóxico del clorofenol (Aranda et al. 1999). 

La Figura 2.5. muestra la capacidad de las bacterias de degradar 40, 100, 175 mg/l de 

2,4,6-TCP hasta la mineralización a las 36, 84 y 156 horas, respectivamente.  
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degradadas. Los ensayos con concentraciones iniciales de 2,4,6-TCP entre 40 mg/l 

(Figura 2.5.a.) y 100 mg/l (Figura 2.5.b.) muestran  una degradación completa del 

clorofenol a las 36 y 60 horas respectivamente.    Después, la biomasa puede crecer hasta 

1,0·10 9 cfu/ml.  El aumento de la biomasa después de la degradación completa de 2,4,6-

TCP ha sido descrita  como una dinámica intracelular que generalmente se asocia con el 

metabolismo del fenol (Kim and Hao 1999). Un comportamiento distinto se muestra en el 

ensayo con 175 mg/l de 2,4,6-TCP (Figura 2.5.c.).  Se observó una fase lag de cerca de 

50 horas.  Esto indica el efecto tóxico del clorofenol  y su efecto inhibitorio en la 

actividad enzimática específica.  Debido a esta razón,  no se observó biodegradación sino 

hasta las 60 h.  También, de 36 a 60 h la densidad de población disminuyó a 1,0·104 

cfu/ml. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.5. Degradación de 2,4,6-TCP en MM (•) y crecimiento bacteriano (o). 

Concentración inicial de 2,4,6-TCP en cada ensayo: a) 40 mg/l b) 100 mg/l, c) 175 mg/l y 

d) 260 mg/l. 
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Sin embargo, se observó la adaptación, y los 175 mg/l de 2,4,6-TCP fueron degradados 

completamente a las 156 horas. Una máxima velocidad de degradación (4,4 mg/lh) y 

densidad celular (1,0·10 7 cfu/ml) se observó entre el período de 132 a 156 horas. 

Martínez et al. (1999) demostraron que las bacterias con altas propiedades degradativas 

(como en este estudio) no son siempre las más tolerantes.  La tolerancia está relacionada 

con los cambios en las estructuras celulares y un mecanismo no específico que previene 

la entrada de estos compuestos a la célula (Martínez et al. 2000).  De hecho, la tolerancia 

de la cepa aislada de 2,4,6-TCP fue observada por debajo de los 260 mg/l de 2,4,6-TCP.  

Sobre estas concentraciones, las células aisladas no eran capaces de crecer con el 2,4,6-

TCP.  En los ensayos de biodegradación por encima de las 80 h, a concentraciones de 260 

mg/l de 2,4,6-TCP, la biomasa murió completamente (Figura 2.5.d.). Además, Martínez 

et al. (2000) demostraron que la tolerancia y habilidad degradativa son propiedades 

independientes, de hecho las bacterias tolerantes a los clorofenoles, no poseen 

necesariamente habilidades degradativas. 
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Figura 2.6.  Degradación de 2,4,6-TCP en sedimento. Concentración inicial de 2,4,6-

TCP en cada ensayo: 20 mg/l (○), 40 mg/l (*), 80 mg/l (◊), 155 mg/l (х), 188 mg/l (□), 

270 mg/l (♦), 330 mg/l (■), 560 mg/l (▲), 630 mg/l (●). 

 

La Figura 2.6 muestra la capacidad de las bacterias del microcosmo presentes en el 

sedimento para degradar 20, 40, 80, 155, 188, 270, 330, 560 mg/l de 2,4,6-TCP hasta la 

mineralización. Las concentraciones de 2,4,6-TCP fueron adicionadas a los distintos 

batch con agua estéril y sedimento del río. Las concentraciones de 2,4,6-TCP iguales o 

mayores a 630 mg/l no fueron degradas. 

Para modelar la cinética de inhibición presentada por la cepa aistalada a partir de las 

velocidades iniciales máximas, obtenidas de las curvas a distintas concentraciones de 

2,4,6,-TCP, se consideró la cinética de Andrews (también conocida con el nombre de 

Haldane). Para determinar las constantes cinéticas que considera el modelo se minimizó 
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la desviación entre los datos experimentales y las predicciones del modelo de la 

velocidad de degradación (Figuras 2.7. y 2.8.). Las velocidades iniciales de degradación 

de 2,4,6-TCP fueron determinadas de las Figuras 2.5. y 2.6. para la cepa aislada y el 

microcosmos del sedimento, respectivamente. Así, 107 mg/l y 155 mg/l fueron 

determinadas como las constantes de saturación (Ks) e inhibición (Ki) para la cepa 

aislada.  Para el microcosmos Ks = 112,44 mg/l  y Ki  = 243,9 mg/l. Las Figuras 2.7. y 

2.8. muestran el ajuste del modelo a los datos experimentales de la cepa aislada. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.7.  Velocidad de degradación inicial  de  2,4,6-TCP por la cepa aislada. Datos 

experimentales () y predicción por el modelo de Andrews (⎯). 
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Figura 2.8.  Velocidad de degradación inicial  de  2,4,6-TCP  por el microcosmos del 

sedimento. Datos experimentales () y predicción por el modelo de Andrews (⎯). 

 

Los diferentes valores de las constantes cinéticas detreminadas para la degradación de 

2,4,6-TCP (Tabla 2.1.) pueden explicarse como la diferencia en el transporte de substrato 

a través de las diferentes membranas de la célula.   Buttom (1991) utilizó un modelo de 

ingesta de substrato en dos estados  (transporte a través de la membrana celular, seguido 

por el metabolismo) para demostrar las diferencias en las velocidades de  la reacción 

enzimática y  determinar la cinética de ingesta de substrato.  Se conoce muy poco acerca 

de cómo los compuestos aromáticos y otros compuestos hidrofóbicos son transportados 

hacia las células; sin embargo la difusión es el mecanismo más citado (Reardon et al. 

2000). 
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Tabla 2.1.   Constantes cinéticas determinadas por el  Modelo de  Andrews en la 

biodegradación de 2,4,6-TCP. 

Medio bacteriano Ks 

(mg/l) 

Ki 

(mg/l) 

Referencia 

Cepa aislada de los sedimentos 

del río Biobío (Laja) 

107 156 Este estudio 

Microcosmo de los sedimentos 

del río Biobío (Laja) 

112,44 243,9 Este estudio 

Consorcio bacteriano aeróbico 

de una laguna aerobia de 

tratamiento de efluentes de la 

industria de celulosa y papel 

N.D. 610 Kharoune et al. 

(2002) 

Consorcio bacteriano aeróbico 

de una laguna aerobia de 

tratamiento de efluentes de la 

industria de celulosa y papel 

34,3 50 Correa et al. (2003) 

Flavobacteria sp. ATCC 39723 14 21 Gu and Korus 

(1995) 

Lodos de una laguna aireada de 

tratamiento de efluentes 

provenientes de una industria de 

blanqueo de celulosa y papel 

48.1 N.D. Vidal et al. (1997) 

N.D.: No Determinada 

 

La Tabla 2.1. muestra un alto valor de Ks en este estudio comparado con los valores de 

Gu y Korus (1995) y Vidal et al. (1997); esto puede ser explicado por la alta 

concentración de substrato que puede causar inhibición de algunas reacciones 
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enzimáticas, y entonces presumiblemente reducen las velocidades de reacción. 

Si se comparan los valores de las constantes cinéticas de biodegradación de  una sola 

cepa y los del microcosmos del sedimento, en este estudio; se podría explicar el aumento 

de la constante de inhibición de la siguiente forma, la bacteria aislada utilizando el 2,4,6-

TCP como única fuente de carbono y energía, es capaz de degradar hasta cierto límite 

(156 mg/l).  Para degradar concentraciones mayores como en el caso de este estudio 

(243,6 mg/l) o el de 610 mg/l (Tabla 2.1.), Kharoune et al. (2002) y Correa et al. (2003) 

sugieren que la actividad bacteriana es producto de un consorcio de bacterias. 

Con el objeto de transformar la constante cinética de biodegradación del microcosmos del 

sedimento, a un coeficiente de primer orden, para ser ingresado en el programa de calidad 

de agua (GMMCARN 2002) y determinar el comportamiento del 2,4,6-TCP en el 

subtramo de Laja del río Biobío, se aplicó la metodología de Chapra (1997).  Se supone 

que la comunidad microbiológica está adaptada al contaminante, por lo tanto la ecuación 

de Monod (Chapra 1997), puede ser utilizada.  El resultado del coeficiente de 

biotransformación (kb) de primer orden (dato de ingreso para el programa GMMCARN 

2002) es 4,22·10-5/s. 

2.1.4. Conclusión.  Los sedimentos de este sector del río Biobío (subtramo de Laja) que 

han sido expuestos a descargas de efluentes de industria de celulosa  kraft, contienen 

bacterias específicas con la propiedad de degradar 2,4,6-TCP, y no así el PCP que posee 

un mayor grado de sustitución por cloro. Por consiguiente, este estudio junto con el de 

otros autores (Aranda et al. 1999; Godoy et al. 1999; Martínez et al. 2000) entregan 

evidencias, que estas bacterias participan en los procesos de autodepuración de 2,4,6-TCP 

en el río. Por otra parte, la cinética de Andrews muestra que la concentración de 



Mecanismos de autodepuración de pentaclorofenol y 2,4,6-triclorofenol en el río Biobío entre Negrete y Laja 

 

 55 

inhibición para la biodegradación por la cepa bacteriana aislada es de 156 mg/l de 2,4,6-

TCP y la constante de saturación es de 107 mg/l de 2,4,6-TCP, sin embargo para el 

microcosmo del sedimento es 243,9 mg/l y 112,44 mg/l, respectivamente.  Estos 

resultados indican que la actividad bacteriana es producto de un consorcio de bacterias.  

Por otra parte el  coeficiente de biotransformación de primer orden a ser ingresado en el 

programa GMMCARN (2002) es 4,22·10-5 1/s. Para el caso del PCP no se evidenció 

biodegradación, por lo tanto, el valor de kb se asumirá = 0. 

Es importante considerar que los efluentes de las industrias de blanqueo de celulosa, 

contienen muchos otros clorofenoles y compuestos de ácidos resínicos que pueden 

afectar la biodegradación específica de 2,4,6-TCP.  En el futuro, es necesario estudiar 

como la mezcla de compuestos afectan la biodegradación bacteriana. 
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2.2. Fotólisis  

2.2.1. Introducción.  La presencia de compuestos clorados en los  ambientes acuáticos 

causa serios problemas de contaminación. Monoclorofenoles, tales como el 2-clorofenol 

(2-CP) y 4-clorofenol (4-CP), constituyen una importante categoría de contaminantes 

acuáticos. Su toxicidad hacia los mamíferos y la vida acuática se considera como 

moderada, sin embargo tienen un fuerte efecto organoléptico y su umbral de sabor es de 

0,1 µg/l (Doong et al. 2001). Su presencia en el agua se debe principalmente a las 

industrias, las cuales las producen como químicos intermediarios o generadores durante 

la cloración de efluentes que contienen compuestos fenólicos.  Es importante estudiar las 

transformaciones del PCP en el agua, debido a que algunos de sus metabolitos 

intermediarios son persistentes y tóxicos  en el ambiente.  Aunque la transformación 

fotoquímica del PCP en la presencia del fotosensibilizador ha sido estudiado 

extensivamente, los estudios para encontrar nuevos productos fotolíticos del PCP en la 
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ausencia de un catalizador fotolítico  o ambientes naturales son limitados (Manssur et al. 

1999; Meallier 1999). 

El objetivo de esta sección es realizar una revisión bibliográfica de la descomposición de 

compuestos aromáticos, especialmente los clorofenoles, debido a la acción de la luz; y  la 

aplicación de la cinética de descomposición fotolítica del PCP al caso concreto de la 

modelación de la calidad del agua del subtramo de Laja del río Biobío.  La discusión de 

los antecedente se  compone de los siguientes subtemas: Fotólisis versus reacciones de 

fotosensibilización de compuestos aromáticos en cuerpos de agua naturales; mecanismo 

de fotólisis directa de los fenoles: vidas medias y subproductos de la fotólisis de 

clorofenoles; adición del dióxido de titanio y metales pesados para mejorar la eficiencia 

de las reacciones de degradación fotocatalítica.  Luego se presenta en la discusión el 

cálculo de la cinética de fotólisis aplicada al caso de estudio del Río Biobío. 

2.2.1.1. Fotólisis versus reacciones de fotosensibilización de compuestos aromáticos,  

en cuerpos de agua naturales.  La transformación fotoquímica es una de las rutas 

principales de la degradación abiótica en cuerpos de agua naturales y ha recibido un 

interés creciente en los últimos 30 años (Addison et al. 1973; Durand et al. 1991; Durand 

et al. 1992; Kotzias and Korte 1981; Lemaire et al. 1991; Mansour et al. 1999; Meallier 

1999; Pirisi et al. 1996; Svenson and Hynning 1997; Scwack et al. 1995; Zepp and Cline 

1977).  La fototransformación de contaminantes toma lugar mediante distintas rutas.  La 

fotólisis directa puede ocurrir si se considera que el contaminante es adsorbido totalmente 

por la acción de la luz.  Sin embargo, la habilidad de pasar por cambios químicos, 

después de la absorción de fotones es una propiedad intrínseca de la molécula y puede 

variar drásticamente de un compuesto a otro.  Las transformaciones fotoinducidas 
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mediadas por componentes del ambiente acuático, también pueden ocurrir.  En particular, 

la materia orgánica disuelta (MOD), que absorbe una gran porción de fotones, es un 

fotosensibilizador potencial. El oxígeno molecular, los radicales iones hiperóxidados e 

hiproperóxilos, radicales hidroxilos y los radicales peroxiorgánicos, se ha propuesto y 

comprobado que se generan en las aguas naturales a través de la influencia de la luz solar 

(Cooper et al. 1988; Cooper et al. 1989; Haag and Hoigné 1985; Hoigné et al. 1989; 

Vaughan and Blough 1998; Zafiriou and True 1979; Zepp et al. 1981).    El estado triple 

excitado de las mitades quetónicas, juega un papel importante en las 

fototransformaciones mediadas por la MOD en los compuestos fenólicos (Canonica et al. 

1995; Canonica et al. 2000).  Vialaton and Richard (2002) demostraron que en aguas 

naturales y en soluciones con ácido húmico el etiofencarb y 4-cloro-2metilfenol, 

desaparecen principalmente por reacciones de fotosensibilización, mientras que otros 

compuestos pasan principalmente por fotólisis directa. Las transformaciones por 

fotosensibilización han demostrado ser mayores debido a las fotoreacciones, y no al 

oxígeno molecular y los radicales hidroxilos. Estas especies oxidan preferiblemente 

compuestos enlazados  al grupo hidroxilo (OH) fenólico o un átomo de azufre (S) 

oxidable. 

El primer paso en la fotólisis de un 4-halofenol,  es la fotodehalogenación  con la 

subsecuente oxidación y formación de parabenzoquinona (Grabner et al. 1994), y la 

metil-para-benzoquinona se ha detectado como el primer fotoproducto sobre la 

irradiación de 4-cloro-2-metilfenol a 280 nm.  Por otra parte, el proceso de 

fotosensibilización  toma  lugar en las aguas naturales; debido a que la velocidad de 

fototransformación de los contaminantes aromáticos (i.e. etiofencarb, 4-cloro-2-
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metilfenol, nitrobenceno, propiconazole y acifluorfen) es mayor en agua natural que en 

agua pura (Vialaton and Richard 2002).    

2.2.1.2. Mecanismo de fotólisis directa de los fenoles.  La fotólisis directa de los fenoles 

ha sido considerada como un posible mecanismo de degradación en los cuerpos de agua 

naturales, debido a que las moléculas de la mayoría de los compuestos orgánicos pueden 

transformarse, separando la unión, e incluso sufriendo destrucción completa en la 

presencia de radiación UV (Bolton and Carter 1994; Chunde et al. 2001).  Además la 

irradiación UV causa disociación de los oxidantes y formación de los mayores reactivos, 

los radicales hidroxilos, que atacan y destruyen los contaminantes orgánicos (Beltrán et 

al. 1994; Liao and Gurol 1995). 

El primer paso en el mecanismo, Ecuación (2-2), para la fotólisis directa del fenol fue 

propuesto por Land et al. (1961): 

OH
O +

+ H , H
+
 , C(x)

hv

 

 

 

2-2 

 

Jin et al. (1993) encontraron que en la presencia de oxígeno, la reacción de los radicales 

fenoxilos con oxígeno (O2),  resulta en la formación de benzoquinona (Ecuación 2-3).  

Las reacciones subsecuentes del electrón solvatado y los átomos de hidrógeno pueden 

conducir a la formación de radicales hidroxilos de acuerdo a las Ecuaciones (2-4) hasta la 

(2-11) (Fei et al. 1997). 
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−•− ⎯→⎯+ 22aq OOe  2-4 

 

−− +•⎯→⎯+ OHHOHe 2aq  2-5 

 

•+⎯→⎯+• OHHOHH 22
 2-6 

 

•⎯→⎯+• 22 HOOH  2-7 

         

−•−• ⎯→⎯+• 22 HOOH  2-8 

       

222 OHHOH ⎯→⎯+ −•+  2-9 

 

222 OHHOH ⎯→⎯+• •  2-10 
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•⎯→⎯ 2OHOH hv

22
 2-11 

 

- Rutas de fotodegradación del PCP.  Hong et al. (2000), basándose en los productos 

identificados en su investigación, propusieron las rutas de degradación del PCP bajo 

irradiación-UV.  Durante la fotólisis del PCP se forman, tetra-tri- y di-clorofenol, como 

intermediarios mayores  de una declorinación secuencial de PCP (Figura 2-9). El 

hexaclorobenceno y pentaclorobenceno también se encuentran entre los mayores 

productos fotolíticos del PCP. El mecanismo de formación, preciso, de estos compuestos 

todavía es una incógnita. Sin embargo, la formación del hexaclorobenceno puede ser 

explicada como sigue: durante irradiación-UV, el PCP es convertido en 

pentaclorobenceno por la abstracción de un radical hidroxilo, seguido de la adición de un 

radical cloro que se forma por declorinación del PCP.  Estas reacciones envuelven tanto 

la dehidroxilación reductiva como la clorinación oxidativa. La formación del 

pentaclorobenceno puede ser explicada a través de dos rutas. Una ruta es la del 

hexaclorobenceno, que puede ser convertido en pentaclorobenceno por una declorinación 

fotolítica directa.  La otra ruta es la del pentaclorobenceno, que puede ser formado a 

través de dehidroxilación del PCP. 
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Figura 2-9. Ruta de fotodegradación de PCP en agua (Hong et al. 2000). 

 

La degradación del PCP es rápida y puede ser descrita por una cinética de primer orden 

con una vida media (t1/2) = 8,28 min. El tetraclorofenol se forma un poco más rápido que 

los otros productos reductivos, pero rápidamente decae cuando el tiempo de irradiación 

es mayor a 10 min. Por otra parte, el di- y tri- clorofenol se forman lentamente, pero su 
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decaimiento no se observa hasta los 30 min de irradiación (Hong et al. 2000). Sin 

embargo, cuando el tiempo de irradiación aumenta, el PCP puede eventualmente 

convertirse en CH4, H2O, HCl, C2H4 etc., por la vía de varios intermediarios. Los 

productos declorinados como el 2,3,4,5 – tetraclorofenol, se forman por la declorinación 

de una posición orto del PCP. La declorinación del PCP ocurre principalmente en la 

posición orto y parcialmente en la posición para bajo condiciones anaeróbicas. Cuando el 

PCP en una solución de acetona al 5% es irradiada con una lámpara de mercurio, los 

productos mayoritarios que se forman de la fotólisis del PCP son: tres isómeros de 

tetraclorofenol y 4 isómeros de triclorofenol.  Hong et al. (2000), explican que la 

declorinación del PCP ocurre independientemente en cualquier posición con respecto al 

fenol OH en la presencia de acetona, pero en la ausencia de acetona ocurre 

principalmente en la posición orto. Tres productos oxidativos mayores se pueden formar: 

tetraclorohidroquinona, tetraclorocatecol y 1,2,4-trihidroxitriclobenceno. La formación de 

estos compuestos se observan en la fotólisis del PCP en la superficie de las partículas de 

TiO2. Sin embargo, los productos oxidativos pueden formarse en la ausencia de TiO2 y 

H2O2, porque los hidroxilos radicales son producidos por irradiación UV de fenol y ácido 

benzoico en solución acuosa. De allí, que los radicales hidroxilos generados de la 

fotólisis del PCP en agua puedan atacar al PCP y producir productos foto-oxidativos tales 

como clorocatecoles y clorohidroquinonas (Banerji and Bajpai 1992). La adición de 

radicales OH en la posición orto es más favorable que en la para. Sin embargo, el 

decaimiento del tetraclorocatecol es más rápido que el de la tetraclorohidroquinona. El 

tetraclorocatecol es principalmente convertido en 1,2,4-trihidroxitriclorobenceno por la 

adición de radicales hidroxilos. La formación de 1,2,4-trihidroxitriclorobenceno es 
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máximo en un tiempo de irradiación de 10 min, pero decae rápidamente. Además de estos 

productos mayores, se forman productos minoritarios como: policlorados, 

hidroxibifenilos, bifenilos policlorados, y dioxinas policloradas. Estos compuestos 

presumiblemente formados a través de los procesos de dimerización del PCP, como se 

muestra en la Figura 2-10. Durante la fotólisis del PCP, se forma el 

nonaclorohidroxibifenilo por una auto condensación del PCP, y luego se convierte en 

octa-, hepta- y hexa-clorohidroxibifenilo por una declorinación secuencial. Se conoce que 

el nonaclorohidroxibifenilo es un precursor de la octaclorodibenzo-p-dioxina (OCDD), 

durante la fotólisis y pirólisis del PCP. Especialmente, 1,2,3,4,6,7,8-heptaclorodibenzo-p-

dioxina se produce durante la declorinación de la posición peri de la OCDD. La 

formación de bifenilos policlorados todavía no es compresible en la actualidad. Se puede 

explicar que el decaclorobifenilo se forma por la condensación del PCP y el 

hexaclorobenceno, el cual es el producto mayoritario de la transformación por fotólisis 

del PCP (Hong et al. 2000).  
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Figura 2.10. Dimerización del PCP y sus procesos de degradación bajo irradiación-UV. 

 

2.2.1.3. Vidas medias y subproductos de la fotólisis de clorofenoles, especialmente 

PCP.  Los metabolitos del PCP, como por ejemplo los PCDDs que se forman durante el 

tratamiento fotoquímico del PCP en el agua, pueden inducir a la genotoxicidad (Vollmuth 

et al. 1994). Los fenoles clorados, que se producen en menor cantidad, a través de la 

declorinación reductiva; conllevan a un decrecimiento de la toxicidad del PCP, debido a 

que la toxicidad de los fenoles clorados, depende del número de cloro sustituto en el 

anillo aromático. Los productos que se observan en mayor cantidad al irradiar UV, son 

los catecoles y trihidróxilatos, y esto debido a la adición de los radicales hidroxilos 

(Barbeni et al. 1984).  Sin embargo, durante el proceso de fotólisis del PCP, se pueden 

formar: bifenilos policlorados, policlorobifenilos hidroxilatos, dibenzo-p-dioxinas 
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policloradas; como productos menores del proceso de dimerización (Hong et al. 2000).  

El pentaclorofenol no parece ser oxidado o hidrolizado bajo condiciones ambientales; sin 

embargo la fotólisis es un proceso de degradación significativo en la forma disasociada 

del PCP (Callahan et al. 1979; Weiss et al. 1982). La velocidad de degradación es mayor 

a pH 11 que a pH 6. Irradiando a un pH de 6, el clorocatecol se puede identificar como el 

principal producto de la fotólisis (Banerji and Bajpai 1992). Se han reportado vidas 

medias del pentaclorofenilo debido a la fotólisis de 0,86 horas (Irwin et al. 1997). En 

agua clara, con luz solar, a pH de 7,3, el 90 % de la degradación puede ocurrir en 10 

horas. En el caso de la forma no disasociada (pH=3), la degradación puede ocurrir en 90 

horas (Weiss et al. 1982). Se han reportado vidas medias de la forma disasociada de: 0,2 

horas a 10 cm de profundidad (Callahan et al. 1979; Penta Task Force 1993); 3,5 horas 

(Weiss et al. 1982); 4,75 horas a 300 cm de profundidad (Callahan et al. 1979), y 10 días 

(Svenson and Bjordanl 1988). Los productos de la fotodegradación incluyen 2,3 ácido 

dicloromaleico ; 2,3,5,6 y 2,3,4,6- tetraclorofenol y tetraclororesorcinol, tetraclorocatecol 

y benzoquinonas (Callahan et al. 1979; Weiss et al. 1982), y posiblemente dioxinas 

(Lamparski et al. 1980). La fotólisis en una solución de H2O-CH3CN utilizando una onda 

de 290 nm y un pH de 12, produce el fotoproducto 2- metil-4-5-6-7 tetraclorobenazola 

(Choudhry et al. 1986).  

El PCP en agua bajo luz solar se descompone fácilmente a compuesto oxidados 

monoméricos o diméricos. Los principales productos de la descomposición son: 

tetraclororesinol, ácido cloroanílico, y productos diméricos (Kearny and Kaufman 1975).  

La fotólisis del PCP produce octaclorodibenzo-p-dioxina y una pequeña atmósfera de 

heptacloro análogo. En otros estudios, la fotólisis del PCP sólido en un río oxigenado 
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produce CO2 y HCl (Menzie 1978); por lo tanto mientras mayor es la velocidad de 

fotólisis en la superficie del agua, mayor es la reducción de la concentración de PCP en la 

fase aire (Chi and Huang 2002). 

Koshioka et al. (1987) degradaron completamente el PCP en hexano a una longitud de 

onda de 252,6 a 318,6 nm en una solución de 10 ppm, sometido a un tiempo irradiación 

de 33,33 min.  

Doong et al. (2001), al investigar la influencia del pH en la degradación fotocatalítica del 

monoclorofenol, 2-clorofenol (2-CP) en suspensión en soluciones acuosas; concuerdan 

con los resultados anteriores en cuanto a la influencia del pH en las eficiencias de 

degradación del PCP, mientras mayor es el pH mayor es la eficiencia de degradación del 

monoclorofenol y el 2-CP. En la degradación fotocatalítica de 2-CP se identifican 

intermediarios aromáticos predominantes como: clorocatecoles, hidroquinonas, 

benzoquinonas y fenoles. A pH mayores se observan menos intermediarios aromáticos. 

La oxidación directa contribuye significativamente a la fotólisis del 2-CP.  

2.2.1.4. Adición del dióxido de titanio (TiO2) y metales pesados para mejorar la 

eficiencia de las reacciones de degradación fotocatalítica.  La fotodegradación ha 

probado ser una tecnología innovadora para degradar refractariamente aromáticos 

clorados (Calza et al. 1997; Chu 1999; Davis and Green 1999; Schmelling et al. 1997; 

Topalov et al. 1999). El mecanismo primario de la fotodegradación es la generación de 

los radicales hidroxilos, obtenidos por la reacción de los orificios con los hidroxilos 

superficiales o el agua y sus relaciones con los compuestos orgánicos. El semiconductor 

el cual ha atraído la mayoría de la atención para sensibilizar la fotodegradación de los 

compuestos orgánicos clorados es el TiO2 (Mills et al. 1993 b). Las investigaciones han 
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demostrado que el TiO2 puede formar grupos de pares de orificios de electrones bajo la 

iluminación cercana a la luz UV, los cuales agrupan energía mayor que la 

correspondiente al intervalo de banda (Fox and Dulay 1993; Hoffmann et al. 1995). Sin 

embargo, la recombinación de electrones y los orificios, impiden los procesos de reacción 

fotocatalítica. Recientes, investigaciones han demostrado que la adición de metales 

pesados tales como: platino (Pt), paladio (Pd), oro (Au) y otros semiconductores pueden 

mejorar la eficiencia de la degradación de reacciones fotocatalíticas (Mills et al. 1993a, b; 

Hirano et al. 1997; Chen et al. 1999; Wilke and Breuer 1999). El mejoramiento de la 

fotodegradación por la adición de polvos de metal puede ser atribuida a la rápida 

transferencia de fotogeneración de electrones de los semiconductores para las partículas 

de metales, resultando en la separación efectiva de los electrones y los orificios. 

Hoffmann et al. (1995) afirman que administrar Fe3+, Mo5+, Ru3+, Os3+, Re5+ y Rh3+ a 

0,1-0,5 %, aumenta significativamente la fotoreactividad para ambas reacciones de 

oxidación y reducción, mientras que la administración de Co3+ y Al3+ decrece la 

fotoreactividad.  

Además, los sistemas de pares de semiconductores, en los cuales la iluminación de uno 

de los semiconductores produce una respuesta en el otro semiconductor, ha mostrado ser 

una efectiva tecnología para promover la degradación de compuestos orgánicos 

(Linsebigler et al. 1995; Serpone et al. 1995; Mills and Le Hunte 1997).  La combinación 

de semiconductores, tales como CdS/TiO2, ZnO/TiO2 y ZnO/Fe2O3, es muy eficiente; sin 

embargo el camino para explicar la transferencia de electrones, es la transferencia de 

electrones interpartícula (IPET), (Serpone et al. 1995). Esta pareja de dos 

semiconductores que poseen distintos niveles de energía redox para su correspondiente 
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conducción y banda de valencia, proveen una atractiva aproximación para lograr más 

eficiencia en la separación de carga. Esto aumenta el tiempo de vida del portador de carga 

y mejora la eficiencia de la carga de transferencia interfacial al ser adsorbido por el 

substrato.  

La eficiencia de la degradación fotocatalítica depende de los parámetros ambientales. El 

pH de la solución acuosa es uno de los parámetros ambientales importantes, que 

significativamente influencian las propiedades fisicoquímicas de los semiconductores, 

incluyendo la carga en la partícula, el número de agregación de la partícula, y la posición 

de las bandas de valencia y conducción. Schmelling et al. (1997) describieron que un 

cambio en el pH causa un cambio en el nivel Fermi del semiconductor de modo que la 

fotocatálisis mejora la oxidación a medida que decrece el pH. Sin embargo, la carga de 

dióxido de titanio transporta una carga negativa neta bajo condiciones alcalinas, y luego 

aumenta las velocidades de degradación de algunos contaminantes. Mills et al. (1993 a, 

1993 b) demostraron que la velocidad de fotocatálisis usualmente no se encuentra 

fuertemente influenciada por el valor de pH. Altas velocidades de reacción para varias 

fotomineralizaciones TiO2, se han reportado a valores bajos y altos. De allí, que el efecto 

del valor del pH sea considerado cuando se evalúan las reacciones de degradación 

fotocatalítica.  

2.2.1.5. Cinética de  fotólisis. Las velocidades de fotólisis directa dependen de un número 

de factores, relacionados con las características del compuesto y el ambiente, entre las 

que se pueden mencionar (Chapra 1997; Monerris y Doménech 1999):  

1. Radiación Solar: Depende de la época del año, el clima y la posición geográfica del 

cuerpo de agua, diferentes niveles de entrada de la radiación solar serán repartidas en 
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la superficie del agua.  

2. Atenuación de la luz en el agua: La materia suspendida, color y otros factores 

influencian la penetración y atenuación de la luz. La fotólisis en un lago ligeramente 

turbio, puede estar limitada por una delgada capa superficial, dondequiera que se 

extienda a grandes profundidades en aguas claras. 

3. Espectro de absorción del químico: Debido a las estructuras químicas el tóxico 

absorberá energía solar a distintos grados de varias longitudes de ondas 

4. Cantidad de rendimiento: Este término se refiere a la fracción de fotones absorbidos 

que resultan de la reacción del químico. 

La siguiente cinética está basada en los factores que inciden en la velocidad de reacción 

de fotólisis (Chapra 1997),  
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donde:  

      kp: Constante cinética de primer orden para la fotólisis (1/s) 

      Φ: Rendimiento de la cantidad de reacción (mol/einstein)  

       λ: Longitud de onda ( nm) 

       I: Intensidad de la luz (einsteins/cm2·s)  

     αD: Coeficiente de atenuación de la difusión (1/cm)  

       ε: Coeficiente de extinción molar del compuesto (l/mol·cm) 

      H: Profundidad a la cual es medida la intensidad de la luz (cm) 
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Esta ecuación en la forma discreta se puede representar como,  

( ) 
( )

=

−
−

=
700

290λ D

α

λ0,λ

p
Hα

e1Iε
ΦDk

D



 H

 
2-13 

 

donde:  

       D: Función de distribución  

 

Ahora, aunque estas ecuaciones proveen una base para calcular una razón de fotólisis 

simple de primer orden, se requiere de una gran cantidad de información. Particularmente 

la extinción de luz, rendimiento, y radiación solar deben suplir una función de longitud de 

onda. La intensidad de la luz solar es muy variable durante un día o un año, y por 

consiguiente estas variaciones deben ser consideradas cuando se evalúan los procesos 

conducidos por la luz (Nogueira and Guimarães 2000). La utilidad de las aproximaciones 

es la de obtener estimaciones de ordenes de magnitud. En el apartado siguiente se realiza 

una aproximación utilizada para la estimación de la cinética de fotólisis en el río Biobío.  

2.2.2. Resultados y discusión. 

2.2.2.1. Caso de estudio: Río Biobío (subtramo de Laja).  Se determinará la constante 

fotolítica del PCP para el  siguiente escenario de descarga: 

- Descarga de efluente de industria de celulosa a 0,5  

- Sólidos suspendidos inorgánicos 5,3 mg/l (valores de marzo del 2000, Parra et al. 1998) 

De los coeficientes de atenuación que parametrizan la dependencia de la extinción de la 

luz en la longitud de onda y otros parámetros (tomado del Mills et al. 1985), los 

parámetros para el PCP son:  

kpo = 0,46 /d 

Io = 600 ly/d 

 = 318 nm 



Mecanismos de autodepuración de pentaclorofenol y 2,4,6-triclorofenol en el río Biobío entre Negrete y Laja 

 

 76 

w(318nm) = 0,09006/m 

a(318nm) = 63,6 l/ mg·m  

c(318nm) = 4,837 l/ mg·m 

s(318nm) = 0,35 l/ mg·m 

 

Estos resultados pueden ser utilizados para determinar el coeficiente de extinción. Como 

el río tiene relativamente (con respecto al agua pura) una cantidad representativa de 

sólidos en suspensión se asume una D = 1,4. Aplicando la siguiente ecuación (Chapra 

1997) y usando los valores de sólidos en suspensión en el río Biobío y características de 

un cuerpo de agua hipereutrófico.  

 mDOCaD sScaWD )()( )()()()318(   +++=  2-14 

 

                  donde:  

                    w(): Coeficiente de atenuación para el agua (1/m) 

     a(),c(),s(): Coeficiente de atenuación para concentraciones específicas  

(l/ mg·m) de clorofila a, carbono orgánico disuelto, y sólidos 

suspendidos inorgánico, respectivamente 

          a,DOC y m: Concentración (mg/l) de clorofila a, carbono orgánico disuelto, 

y sólidos suspendidos inorgánicos 

                         D: De 1,2 a 1,6 

               s(318nm) : 7,00 / m 

Ahora substituyendo esto a lo largo de los parámetros en la Ecuación (2-15)  
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donde: 

                       kp0: Constante de fotólisis directa cerca de la superficie (1/d) 

                          I: Radiación solar en la capa superior (ly/d) 

                         I0: Radiación solar total en la cual kp0 fue medida (ly/d) 

                   D/D0: Relación de función de distribución de la radiación a la función 

de distribución de radiación en la superficie (aproximadamente 

1,33) 

                  D(*): Coeficiente de extinción (1/m), evaluado en la longitud de onda 

de máxima adsorción de luz  * 

 

kp = 1,632·10-6/s 

t50= 0,693/0,1379 = 4,9 d (vida media) 

A continuación se presenta una tabla comparativa de las vidas medias obtenidas para el 

río Biobío y las obtenidas por otros autores para otros tipos de medios acuosos. 
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Tabla 2.2. Comparación de vidas medias del PCP y 2-CP. 

Compuesto  Medio  Degrad
.  

(%)  

TiO2  pH  Intermediario  t1/2 
(min)  

Tipo de 
irradiación 

Fuente  Observación  

PCP  H2O
a  100  X   ---  28  UV  Hong et al. 2000   

PCP  
H2O 

a 
 

100  X   4-CP  10  UV  Hong et al. 2000   

PCP  
H2O 

a 
 

100  X   2-CP y  

3-CP  

30  UV  Hong et al. 2000   

PCP  
H2O 

a 
 

100  X   1,2,4-tri-  

hidroxi-  

triclorobenceno  

10  UV  Hong et al. 2000   

PCP  
H2O 

a 
 

100  ---   N.I.  51,6  Solar  Irwin et al. 1997   

PCP  
H2O

b 
 

90  ---  7,3  N.I.  600  Solar  Weiss et al. 1982   

PCP  
H2O 

b 
 

90  ---  3  N.I.  5400  Solar  Weiss et al. 1982   

PCP  
H2O 

b 
 

100  ---  >7  N.I.  12  Solar  Callahan et al. 
1979  

H=10 cm 

PCP  
H2O 

b 
 

100  ---  >7  N.I.  210  Solar  Weiss et al. 1982   

PCP  
H2O 

b 
 

100  ---  >7  N.I.  285  Solar  Weiss et al. 1982  H = 300 cm 

PCP  
H2O 

b 
 

100  ---  >7  N.I.  14400  Solar  Svenson and 

Bjordan, 1988  

 

PCP  H2O-
CH3CN  

100  ---   12 2-metil-  
4-5-6-7-  

tetracloro-  

benazola 

N.D.  UV  Choudhry et al. 
1986  

λ = 290 nm 

PCP  Hexano  100 X  ---   ---   33,33   UV Koshioka et al. 

1987   

λ = 252,6a 318,6 nm 

2-CP  
H2O 

a 
 

100  X  <7  clorocatecoles 

hidroquinonas 
benzoquinona 

N.D.  UV  Doong et al. 2001   

2-CP  
H2O 

a 
 

100  ---  >7  fenoles   UV  Doong et al. 2001   

PCP  
H2O 

b 
 

100  ---  7  N.I.  7056  Solar  Este estudio  SS =5,3 mg/l 

a: agua; b: agua de río 

 

Se puede observar que los resultados, en cuanto a vida media, para el río Biobío 

(subtramo de Laja) son comparables a los obtenidos por Weiss et al. (1982) y Svenson 

and Bjordan (1988); en cuanto a orden de magnitud se refiere. Los valores de t1/2 son de 

7056 min y 70848 min (no se muestra el cálculo), corresponden a las constantes de 

fotólisis para época de estiaje cuando los sólidos suspendidos inorgánicos son menores 
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5,3 mg/l, y el segundo para época de invierno cuando estos valores son mayores 49,2 

mg/l; de estos resultado se puede concluir que mientras mayores son los sólidos 

suspendidos inorgánicos en el medio, menor es la adsorción de la luz y el proceso de 

fotólisis, por consiguiente son mayores las vidas medias del compuesto, lo cual 

presumiblemente sugiere la formación de otros productos intermediarios. Esto también se 

relaciona con la cantidad de materia orgánica disuelta, la cual es un fotosensibilizador 

potencial (Vialaton and Richard 2000), a la vez es mayor en verano que en invierno, 

producto por ejemplo de la gran cantidad de hojas que caen en verano, mientras que en 

invierno el lavado de la cuenca arrastra una gran cantidad de materia inorgánica (Kieley 

1999).  

2.2.3. Conclusión.  Considerando que el escenario más apropiado para ejecutar un 

modelo de calidad de agua es en época de estiaje, la constante de fotólisis calculada para 

ser considerada en el modelo de calidad de agua (GMMCARN 2002) es 1,632·10-6/s. Sin 

embargo, hay que tomar en cuenta que este valor ha sido calculado con datos de la 

bibliografía, por lo que hay variaciones que no se han tomado en cuenta, y deben ser 

consideradas cuando se evalúan los procesos conducidos por la luz, como por ejemplo la 

variación de la intensidad de la luz solar durante un día o un año. Por lo tanto, estos 

resultados deben ser tomados como una primera aproximación para obtener ordenes de 

magnitud que sean utilizados en el modelo. Para el 2,4,6-TCP no se encontraron valores 

en literatura, por lo que no fue posible obtener su constante fotolítica. Sin embargo, se 

conoce que este clorofenol tiene menor peso molecular que el PCP, por lo cual entre otras 

razones, tiende a fotolizarse más rápido. De modo que se asumirá la condición más crítica  

al ejecutar el escenario con descarga de 2,4,6-TCP (kp del PCP). 
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3. MECANISMOS DE TRANSFERENCIA DE MASA: ADSORCIÓN-

DESORCIÓN Y VOLATILIZACIÓN 

El presente capítulo trata sobre los mecanismos que gobiernan los cambios de 

compartimento de los clorofenoles en el río Biobío.  Esto se encuentra relacionado a los 

procesos de transporte, en el cuerpo de agua.  Primero, se describirá la pérdida por 

adsorción-desorción de los clorofenoles a los sedimentos del río Biobío.  Luego, se 

describirá el fenómeno de volatilización a través de la interfase agua-aire. 

3.1. Adsorción-desorción 

3.1.1. Introducción. El PCP y el 2,4,6-triclorofenol son compuestos que se encuentran 

en los efluentes de los procesos de blanqueo de celulosa kraft y papel.  En Chile, más de 

la mitad de la producción total de celulosa (2 millones ton/año) se localiza en la cuenca 

del río Biobío (Región 8), la cual provee de agua potable a más de 2 millones de 

habitantes (González et al. 1999). Los sedimentos del río (subtramo de Laja) poseen un 

origen volcánico (Mardones 2002), a pesar de esto,  las concentraciones de PCP en los 

sedimentos de las áreas alrededor de las descargas de efluentes de las industrias de 

celulosa kraft  es de 143,93 g/kg (Parra et al. 1998). Sin embargo, no se ha realizado 

ningún estudio relacionado  con la capacidad de adsorción-desorción de este sedimento.  

Con la finalidad de predecir la movilidad del PCP y el 2,4,6-TCP contenido en los 

efluentes de las industrias de papel al sedimento volcánico del río (Fall et al. 2000). 

Los procesos que controlan el traspaso de los contaminantes orgánicos hacia los sólidos 

son relevantes para determinar su distribución en el tiempo y en el espacio, y esto puede 

ser particularmente importante para determinar las velocidades de transporte, ya que los 

sólidos son sujeto de diferentes leyes físicas así como las moléculas de agua (Schnoor 
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1996).  El ambiente acuático se considera que consta  de tres fases: agua, partículas 

sedimentables, y partículas no sedimentables (Kiely 1999). 

La adsoción-desorción está presente en procesos de intercambio, tales como el 

intercambio agua/aire, porque afecta las concentraciones disueltas de compuestos 

orgánicos libres en sistemas naturales.  Solamente los compuestos orgánicos disueltos 

libres son sujeto de otros procesos de intercambio que no sean adsorción-desorción 

(Monerris y Doménech 1999).  Por tanto esto puede causar un efecto severo en las 

velocidades de volatilización, por ejemplo si el compuesto es extremadamente adsorbible 

a las partículas acuáticas, entonces no es posible que la fracción sólida del contaminante 

pueda transportarse a través de la interfase agua/aire. 

La adsorción y/o desorción generalmente se representan por cinéticas llamadas isotermas, 

que representan el proceso de equilibrio entre el soluto disuelto en el agua  y el soluto 

asociado al sólido. 

La isoterma de adsorción, en este caso, describe las características que interaccionan 

entre el sedimento volcánico del río y el PCP o el 2,4,6-TCP.  La adsorción puede ser 

descrita por  la Isoterma de Freundlich (Kiely 1999; Mihelcic 2001; OECD 1981). 

1/n

efs CKC =  3-1 

  

donde:  

                       Cs: Masa de clorofenoles adsorbida por masa de sedimento (mg/kg) 

                       Ce: Concentración de PCP o 2,4,6-TCP en equilibrio (mg/l) 

Kf y 1/n: Constantes de Freundlich 
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Cuando 1/n = 1, la isoterma de adsorción es lineal (Kiely 1999; Mihelcic 2001; OECD 

1981). El Kd (l/kg) es el cociente entre Cs y Ce.  La Ecuación 2-1 puede ser re-escrita 

como sigue: 

eC

sC
Kd =  

3-2 

 

En sistemas acuáticos, generalmente se asume una relación lineal entre la masa de 

contaminante adsorbida (Cs) y la concentración del contaminante en equilibrio (Ce) (Gao 

et al. 1998a). Sin embargo, Christodoulatos and Mohiuddin (1996) propusieron un 

modelo empírico no lineal generalizado (Ecuación 3-3), que expresa los efectos del 

sedimento  de un río y de las propiedades del 2,4,6-TCP o PCP en función de: a) 

capacidad de intercambio catiónico (CIC); b) la fracción de carbono orgánico (foc); c) el 

porcentaje de granos finos en el sedimento (f); d) la relación sedimento clorofenol (SS); y 

e) el pH del PCP o el 2,4,6-TCP 

4.75pH

0.47

oc

0.601.090.09

d
101

)(f(f)(CIC)213.80(SS)
K

−

−

+
=  

3-3 

  

De acuerdo a la Ecuación 3-3, el pH domina la relación de distribución y se correlaciona 

inversamente con Kd (Sabbah  and Rebhun 1997; You and Liu 1996).  También, la 

capacidad de adsorción-desorción del clorofenol a los sedimentos es una función directa 

de la CIC.  Además, Christodoulatos and Mohiuddin (1996) pudieron correlacionar la 

CIC con los coeficientes f y foc;  ellos obtuvieron altas correlaciones en materiales 

minerales.  Si el contenido de materia orgánica en el sedimento es menor que 0,01 % 

(p/p), la arcilla y el limo son los principales responsables de la adsorción.  Sin embargo, si 

el contenido de materia orgánica se encuentra entre el 6-8 % (p/p), entonces tanto la 
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superficie orgánica como la mineral se encuentran envueltas en la adsorción (Gao et al. 

1998a; Gao et al. 1998b). Los clorofenoles pueden presentarse en su forma disociada (ión 

fenolato) o en la forma no disociada en el río. La distribución entre el fenolato y  el fenol 

no disociado es una función del pH.  De este modo, la fracción de clorofenol no disociada 

puede expresarse como (Sabbah and Rebhun 1997): 

pKapH
t

0

101

1

CP

CP
α

−+
==  

3-4 

 

donde:  

                      CP0: Máxima concentración soluble del clorofenol no disociado 

                     CPt : Solubilidad total del clorofenol 

 

Debido a que el PCP y el 2,4,6-TCP son ácidos débiles (pKa: 4,75 y 6,2, 

respectivamente), su solubilidad aumenta drásticamente cuando aumenta el pH.  Cuando 

los clorofenoles se disuelven en el agua, normalmente se encuentran presentes en dos 

formas: la forma iónica o disociada (CP0) y la forma aniónica o no disociada, 

(CP)(Arcand et al. 1995).  Desde este punto de vista, la adsorbabilidad del PCP y 2,4,6-

TCP en su forma de fenolato no debe ser despreciada, aunque a pH neutro los valores de 

estos compuestos están presentes, predominantemente en la forma ionizada. 

El objetivo de este estudio es investigar el comportamiento de adsorción-desorción del 

2,4,6-TCP y el PCP en el sedimento volcánico del subtramo de Laja del río Biobío.  

Además se determinarán, las constantes cinéticas de adsorción para ser ingresadas en 

lamodelación de la calidad de agua (GMMCARN 2002) para determinar el transporte y 

destino del 2,4,6-TCP y el PCP, en el subtramo de Laja del río Biobío. 
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3.1.2. Materiales y métodos.  Para tomar las muestras de sedimentos se escogió un 

sector del río Biobío en el subtramo de Laja, ubicado aproximadamente 1 km aguas abajo 

de la descarga de una industria de celulosa y papel. Se tomaron 4 muestras equidistante 

de una sección transversal de aproximadamente 800 m de ancho, con una draga Petite 

Ponar (área de drenaje de 225 cm2). La clasificación granulométrica del sedimento fue 

realizada, mediante un fraccionamiento de tamaño de partícula (malla de 2 mm) de 

acuerdo a Folk (1980).  

Se evaluó el efecto de la relación clorofenol/sedimento (SS) y del coeficiente log Kow, 

que representa la partición. Los ensayos en batch (50 ml de volumen) con 0,01 N de 

CaCl2 y distintas concentraciones de PCP o 2,4,6-TCP (5, 10, 20 y 25 mg/l) fueron 

medidas de acuerdo a la Guía 106 (OECD 1981).  Se estudiaron dos diferentes relaciones 

de SS (0,2 y 0,042).   La inhibición de la actividad microbiológica fue lograda con una 

solución NaN3 (150 mg NaN3/l).  Cada ensayo fue conducido a 22 ± 0,1 º C, pH = 7,0, 

agitado (150 r.p.m.) y en ambiente oscuro. 

Las concentraciones de clorofenol en la fase líquida fueron monitoreadas a diferentes 

horas durante un período de 24 horas (2, 4, 6, 10, 12 y 24 h)  (PCP y 2,4,6-TCP pureza: 

98 %,  Aldrich Chemical Company, Inc.).  Cada experimento se realizó en triplicado.  

Las muestras de control fueron tratadas por la misma metodología, pero sin clorofenol o 

sedimento.  Al final del ensayo, la separación sólido-líquida fue lograda por 

centrifugación a 7000 r.p.m. por 20 minutos (Centrífuga 5415 C Eppendorf). 

En el caso de estudio de la desorción (después de los experimentos de adsorción), los 

sobrenadantes fueron reemplazados por un volumen similar de una solución de  0,01 N 

CaCl2 sin clorofenol.  Los tubos de centrifugación fueron agitados a 150 r.p.m.  La 
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concentración de clorofenol en la solución fue medida después de cada experimento de 

desorción (0, 24, 48, 72 y 96 h).  Se realizó un balance de masa después de los 

experimentos de adsorción y desorción, para determinar la cantidad de clorofenol 

adsorbida y desorbida en el sedimento como se describió en Christodoulatos et al. (1994). 

Las isotermas de adsorción y desorción fueron obtenidas para el PCP y 2,4,6-TCP, 

considerando las diferentes relaciones de SS de acuerdo con el sistema de clasificación de 

Giles et al. (1960), la Ecuación (3-1) y la forma lineal (Ecuación 3-2).  Después del 

equilibrio el sedimento fue separado del líquido, y mezclado con 25 ml de etanol por una 

hora. Aproximadamente 2 ml de extracto de etanol fue centrifugado para separar los 

sólidos y analizarlo por PCP (Christodoulatos et al. 1994). Se realizaron los balances de 

masa, utilizando las concentraciones medidas en la fase líquida. 

La concentración de materia orgánica fue determinada de acuerdo a Mills (1978). El pH 

del sedimento (en una solución de 0,01 N CaCl2, sedimento:solución = 1:2) fue medido 

con un electrodo de vidrio (Sentix 41, Wissensaftlich Technische Werkstätten, Germany).  

Las concentraciones en equilibrio de 2,4,6-TCP y PCP fueron determinados mediante una 

fase reversible de cromatografía líquida de alta resolución (HPLC), descrito por 

Domínguez et al. (2002). 
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3.1.3. Resultados y discusión.  La distribución granulométrica de las muestras de 

sedimento, mostraron uniformidad (Figura 3.1.). La clasificación de todas las muestras, 

corresponden a arena gruesa en la escala de Wentworth (McManus 1988). Las 

características físicas y químicas del sedimento son: CIC de 2,25, pH = 6,67 (sólido), pH 

= 7 (solución), 0,22 % de contenido de carbono orgánico y tamaño de partícula de 0,0078 

mm (Tabla 3.1.).   Por otra parte, su origen es basáltico y no  hay estudios relacionados al 

fenómeno de adsorción-desorción. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.1.  Distribución granulométrica de las muestras de sedimento 
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Tabla 3.1.  Principales parámetros que afectan la adsorción-desorción de PCP y 2,4,6-

TCP en arena gruesa y media. 

Clorofenol Kd CIC pH de la 

solución 

SS f (%) foc (%) Referencia 

PCP 0,86 0,12 5,32 0,2 --- 0,05 Fall et al. (2001) 

PCP 0,89 0,57 7 0,16 0,3 0,07 Christodoulatos 

and 

Moihuddin (1996) 

PCP 0,69 0,57 7 0,016 0,3 0,07 Christodoulatos 

and 

Moihuddin (1996) 

PCP 0,673 2,45 6,67 0,042 0,12 0,22 Este estudio 

PCP 0,852 2,45 6,67 0,2 0,12 0,22 Este estudio 

2,4,6-TCP 0,663 2,45 6,67 0,042 0,12 0,22 Este estudio 

2,4,6-TCP 0,579 2,45 6,67 0,2 0,12 0,22 Este estudio 

 

En la Tabla 3.1. se puede observar que los valores de Kd para el PCP en este estudio son 

muy similares a los observados por Fall et all. (2001) y Christodoulatos and Moihuddin 

(1996) y por las características físico-químicas que se  pueden observar de los distintos 

sedimentos  la razón principal es la relación SS, ya que para características físico-

químicas similares de los sedimentos, al bajar la relación SS baja el valor de Kd. Y esto  

se puede explicar por la mayor superficie para adsorber de los sedimentos, al aumentar la 

relación SS para el PCP. En el caso del 2,4,6-TCP, este parámetro parece tener menor 

importancia, ya que los resultados de las constantes Kd (0,663 y 0,579) son similares para 

las relaciones SS de 0,042 y 0,2 (respectivamente), e incluso se puede observar un ligero 

aumento. Este comportamiento podría deberse a que como el 2,4,6-TCP tiene un menor 

coeficiente de partición octanol-agua (3,69) en comparación con el PCP (5,01), la 

importancia de la superficie de adsorción disminuye. 

La Figura 3.2. muestra las cinéticas de adsorción del PCP y 2,4,6-TCP (µg) en el tiempo 
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(h).  Cada punto, muestra el mínimo, máximo y promedio de las tres réplicas.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.2.  Cinética de adsorción del PCP () y 2,4,6-TCP (⚫) a: a) concentración 

inicial de 5 mg/l, SS = 0,2; b) concentración inicial de  5 mg/l, SS = 0,042;  c) 

concentración inicial de 10 mg/l, SS= 0,2; d) concentración inicial 10 mg/l, SS = 0,042; 

e) concentración inicial de  20 mg/l, SS = 0,2; f) concentración inicial de 20 mg/l, SS = 

0,042; g) concentraciones iniciales de 25 mg/l, SS = 0,2; h) concentraciones iniciales de 

25 mg/l, SS = 0,042. 
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Tabla 3.2.  Constantes de adsorción y coeficientes de 2,4,6-TCP y PCP en el sedimento 

del río Bíobio. 

 
Isoterma de Freundlich  Isoterma Lineal  

Clorofenoles SS Kf (l/kg) 1/n r2 Kd (l/kg) r2 

2,4,6-TCP 0,200 7,254 0,373 0,998 0,579 0,982 

2,4,6-TCP 0,042 4,926 0,437 0,846 0,663 0,963 

PCP 0,200 2,26 0,712 0,817 0,852 0,799 

PCP 0,042 0,806 0,974 0,983 0,673 0,964 

 

Las cinéticas de adsorción corresponden a la Tipo L en la clasificación propuesta por 

Giles et al. (1960).  El estado estacionario de la adsorción se logró para todos los ensayos, 

entre las 7 h (Figura 3.2.: a,b,c,d) y las 11 h (Figura 3.2.: e,f,g,h).  El balance de masa 

indica que el 85 % o más del clorofenol se adsorbió en este período.  Las velocidades 

iniciales de adsorción de clorofenoles, calculadas como el cociente entre la cantidad de 

clorofenol/tiempo, indica que el principal efecto se produce por el parámetro SS.  Por esta 

razón, el 2,4,6-TCP a SS= 0,2 muestra la más rápida velocidad inicial de adsorción 

(observar en la Figura 3.2. a,c,e y g).  Por otra parte, la concentración inicial de 

clorofenol no muestra influencia en la velocidad inicial de adsorción. 

Los resultados de las isotermas de adsorción se describen en la Tabla 3.2. La menor 

correlación (r2) 0,799, fue observada en el PCP. Este resultado es similar a los observados 

por Fall et al. (2001), en el cual los valores menos precisos corresponden a suelos que 

contienen arena, por lo tanto tienen una menor capacidad de adsorción (Tabla 3.1). 
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Los altos valores de Kf (7,254 y 4,926 l/kg) en el 2,4,6-TCP comparado con aquellos del 

PCP (2,260 and 0,806 l/kg) se pueden explicar como una rápida adsorción inicial (Figura 

3.2.: a,b,c,d). El PCP es un ácido débil (pKa=4,75) (Christodulatos and Moihuddin 1996) 

al igual que el 2,4,6-TCP (pKa=6,2) (Arcand et al. 1995; Sabbah and Rebhun 1997). Por 

consiguiente, a valores altos o neutrales de pH el ión fenolato de PCP y 2,4,6-TCP están 

presentes. De la Ecuación (3-4) en este caso, pH=7 y utilizando el valor CPt, propuestos 

por Arcand et al. (1995), el 2,4,6-TCP0 es 6,64 g/l y para el PCP0 es 2,5 g/l. Por lo tanto, 

en medio acuoso a pH 7,0, las especies con mayor sustitución de cloro como el PCP 

tienden a estar mayoritariamente en su forma disociada (por su pKa) y por lo tanto serán 

mucho menos adsorbibles que en su estado no disociado.  Las especies con sustitución 

moderada de cloro (2,4,6-TCP) serán menos adsorbibles  (pero mas que el PCP).  Esto 

puede explicar, los altos valores de Kf  del 2,4,6-TCP.  Para el caso de los valores de Kd: 

2,4,6-TCP  (0,579 y 0,663 l/kg) y para PCP (0,852 y 0,673 l/kg); no son similares. El Kd 

del sedimento volcánico es consistente con los resultados de You and Liu (1996), Fall et 

al. (2001) y otros en los cuales la adsorción decrece, cuando el pH aumenta. 

También, los valores de Kd del PCP y el 2,4,6-TCP indican una relación inversa  con la 

propiedad de solubilidad; resultados similares fueron encontrados por Gao et al. (1998a) 

y You and Liu (1996). Por otra parte, los bajos valores de la constante de adsorción  (1/n 

< 1), indican que el fenómeno de adsorción, parece aproximarse a un límite. Esto también 

se debe a los bajos valores de foc y f. En el caso del PCP, los valores de 1/n son mayores 

(0,712 y 0,972) que 2,4,6-TCP (0,373 y 0,437). 
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Figura 3.3.  Desorción a) 2,4,6-TCP (SS = 0,2) b) 2,4,6-TCP (SS = 0,042) c) PCP (SS = 

0,2) y d) PCP (SS = 0,042). Adsorción (), desorción (◊). 

Los resultados de los experimentos de adsorción-desorción para el 2,4,6-TCP y el PCP se 

resumen en la Figura 3.3. La Figura 3.3a y b muestran el comportamiento de 

irreversibilidad de 2,4,6-TCP para una SS de 0,2 y 0,042. En el último caso (Figura 3.3b), 

la pendiente de la isoterma de desorción es prácticamente 0.  Se puede explicar como una 

completa irreversibilidad del fenómeno de adsorción.  Efectos similares se observan en la 

Figura 3.3d, para el caso del PCP.  Efectivamente, Fall et al. (2000) demostraron que la 

desorción del PCP de sedimentos contaminados puede llevar a tres diferentes tipos de 

comportamientos: reversibilidad completa, reversibilidad parcial o irreversibilidad total.  

Además, Kan et al. (1997) identificaron nuevos tipos de características únicas de 

adsorción irreversible, tales como la naturaleza del aditivo del relleno en la 
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irreversibilidad de adsorción del compartimento. Ellos reportaron un aumento en la 

irreversibidad de adsorción de la masa de contaminante, cuando el sedimento se ve 

sometido a repetidos ciclos de adsorción-desorción. Burgos et al. (1996) también 

confirmaron la teoría de la irreversibilidad, la que enuncia que los fenoles y clorofenoles 

interaccionan químicamente debido a los pares oxidativos. Por lo tanto, estos resultados 

confirman los de Isaacson and Frink (1984), el comportamiento de los compuestos 

fenólicos en la fracción fina y gruesa del sedimento, es el de un fenómeno de desorción 

más lento que la adsorción, lo cual indica que estos son ambientes favorables para tales 

reacciones, resultando en una irreversibilidad de la adsorción. 

3.1.4. Conclusión. En el caso específico del sedimento del río Biobío, subtramo de Laja, 

en el cual el contenido de finos y foc es muy pequeño, y el pH de la solución se encuentra 

cercano a 7 la adsorción de clorofenoles, es un fenómeno irreversible controlado por la 

adsorción química. El 2,4,6-TCP, muestra una mayor adsorción inicial que el PCP, 

debido al valor de pH de 7, donde la forma no disociada es un orden de magnitud mayor 

comparada con el PCP. Por otra parte, los efluentes de la industria de blanqueo contienen 

muchos otros clorofenoles y ácidos-resinas que pueden afectar la adsorción-desorción del 

PCP y el 2,4,6-TCP en los ambientes acuáticos, otros estudios se necesitan para entender 

mejor la extensión a la cual se dan las interacciones sinérgicas que afectan el 

comportamiento de adsorción-desorción. 

Las Kd de las isotermas lineales  para el 2,4,6-TCP y el PCP  en el sedimento del sector 

de Laja del río Biobío, fueron convertidas a constantes cinéticas de adsorción, como en 

Chapra (1997), con el objeto de ser ingresadas al programa de calidad de agua 

GMMCARN (2002) y obtener el comportamiento de estos contaminantes en este 
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subtramo del río. Para el 2,4,6-TCP se obtuvo una constante de adsorción de 2,914·10-7/s 

y para el PCP 4,287·10-7/s. 
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3.2. Volatilización 

3.2.1. Introducción. La volatilización es un proceso de transferencia de un compuesto 

químico entre el aire y el agua o viceversa.  Su resultado no es la ruptura y desaparición 

del compuesto en cuestión, sino únicamente su desplazamiento de un medio a otro. El 

proceso es similar a la reaireación en aguas naturales y la velocidad a la que tiene lugar, 

se puede relacionar con las velocidades de transferencia de oxígeno conocidas (Chapra 

1997; Monerris y Doménech 1999). 

El objetivo de este apartado es realizar una revisión bibliográfica sobre la transferencia de 

masa de los clorofenoles del agua hacia la atmósfera, debido al fenómeno de 

volatilización; y la aplicación de la cinética de volatilización al caso específico de la 

modelación de la calidad del agua en el subtramo de Laja del río Biobío, considerando las 

características físico-químicas de la interfase agua-aire y el 2,4,6-TCP y el PCP. La 

sección se compone de los siguientes subtemas: Parámetros involucrados en el fenómeno 

de volatilización de los compuesto organoclorados; vida media y distribución de los 

clorofenoles en la atmósfera, según el número de cloros sustituídos en el anillo 

aromático; cinética de volatilización; caso de estudio: río Biobío (subtramo de Laja). 

3.2.1.1. Parámetros involucrados en el fenómeno de volatilización de los compuesto 

organoclorados.  Una vez que los clorofenoles son liberados al ambiente, ellos son 

objeto  de transformaciones físicas, químicas y biológicas.  La adsorción, volatilización, 

biodegradación y lixiviación son los procesos primarios que gobiernan su destino y 

transporte (Fall et al. 2000; Gao et al. 1998; Irwin et al. 1997; WHO 1989).  Debido a que 

el grado al cual el compuesto se ioniza, aumenta cuando el pH del medio aumenta; el pH 

en: agua, suelo, y sedimento, es el factor que más afecta el destino y transporte de los 
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clorofenoles en estos medios. Además, las propiedades físico-químicas de los 

clorofenoles, tales como la solubilidad en agua, la constante de la ley de Henry,  el 

coeficiente de sorción al carbono orgánico, velocidad de volatilización y velocidad de 

fotólisis, determinan el proceso de transporte (WHO 1989). Los parámetros ambientales 

importantes, que influyen en este proceso son: el contenido de materia orgánica, 

contenido de arcilla en suelo, sedimento y agua, así como los clorofenoles en general son 

preferiblemente adsorbidos por los constituyentes del suelo. En general, a medida que el 

número de cloro en las moléculas aumenta, hay una reducción en la presión de vapor, un 

aumento en el punto de ebullición, y una reducción en la solubilidad del agua de los 

clorofenoles (Kearny and Kaufman 1975; Menzie 1978; Solomon et al. 1994; TRI96 

1998); por ende el aumento de moléculas de cloro en el anillo aromático, aumenta la 

tendencia de este compuesto de depositarse en los sedimentos y lípidos y a 

bioconcentrarse. 

La alta presión de vapor de los monoclorofenoles, sugiere que la mayoría de estos 

compuestos se encuentran principalmente en el aire; lo que a su vez indica que estos 

compuestos no se distribuyen de la fase de vapor a la particulada (Eisenreich et al. 1981).  

El 2,4 diclorofenol (2,4-DCP) y los otros clorofenoles no se distribuyen en la fase 

particulada, esta afirmación  se basa en la identificación de 2,4-DCP; 2,4,5-triclorofenol 

(2,4,5-TCP); 2,4,6-triclorofenol (2,4,6-TCP) y 2,3,4,6-tetraclorofenol (2,3,4,6-TeCP) en 

agua lluvia , pero no en filtros por los cuales halla pasado el agua de  lluvia (Leuenberger 

et al. 1985); esto se debe a que la limpieza de gases, y no así la filtración de partículas, es 

el proceso más importante para remover clorofenoles del aire.  Leuenberger et al. (1985), 
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estimaron que el coeficiente de partición lluvia/aire a 8 °C es 2,2·104 para el 2,4-DCP y 

1,8·104 para el 2,4,5-TCP y 2,4,6-TCP combinado. 

Como se explicó anteriormente, el movimiento de los contaminantes a través de un 

ecosistema es controlado por sus propiedades físico-químicas, así como también  por las 

características de los compartimentos ambientales donde son dispuestos.  Los 

contaminantes orgánicos clorinados exhiben un comportamiento en su tendencia a 

volatilizarse o evaporarse, y distribuirse hacia el aire desde el suelo, u otro material 

sólido, o el agua. Los valores de la constante de la Ley de Henry, y la tendencia de 

distribuirse del agua al aire, se encuentran también correlacionadas con la tendencia 

relativa de distribuirse del agua-suelo saturando el aire.  En general, mientras mayor es el 

cogénero (variante del tipo de compuesto) son menos volátiles y menos solubles en las 

soluciones acuosas.  Por ende, mientras mayores son los cogéneros clorinados, menor 

tendencia a moverse a través del ambiente, y tienden a quedarse aislados y depositados en 

el sedimento (Christodoulatos and Mohiuddin 1996; Fall et al. 2001; Gao et al. 1998; 

You and Liu 1996). Los cogéneros más altos de compuestos clorinados también tienden a 

ser distribuidos, cerca de su fuente original, a diferencia de los compuestos clorinados 

más bajos. También es importante, resaltar, que la relación entre el grado de clorinación y 

las otras propiedades tales como hidrofobicidad, volatilidad, o resistencia a la 

degradación aplica solo para los compuestos estructuralmente similares, e.g., a través de 

distintos cogéneros de dioxinas o clorofenoles (AET 1997; Kiefer et al. 1998). 

El transporte y destino de los clorofenoles depende mayormente de la forma en que se 

encuentren: neutra o iónica. Esto en parte dependerá del pH de la fase acuosa.  Con el 

pKa cerca del pH ambiental, los clorofenoles existirán como especie iónica 
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(Christodoulatos and Mohiuddin 1996; Fall et al. 2001; Gao et al. 1998; You and Liu 

1996). Un aumento en la solubilidad y movilidad en la fase acuosa, conducirá  a un 

menor grado de adsorción-desorción en la fase sólida (a menos que  la superficie sólida 

este cargada contrariamente), y un descenso en su habilidad de volatilizarse (Kiefer et al. 

1998).   Mientras que en su forma neutra, los clorofenoles exhiben una  baja solubilidad 

en agua (aunque el grupo de fenoles tiende a formar enlaces con el hidrógeno), por lo que 

su adsorción-desorción es de moderada a alta, y en la mayoría de los casos, su volatilidad 

es alta (Kiefer et al. 1998).  A medida que el número de átomos de cloros substitutos en el 

anillo aumenta, el pKa de los clorofenoles decrece. El pH de las aguas naturales 

fácilmente varía de 6,0 a 8,0 y el rango de pKa de los clorofenoles varía  de 4,7 a 7,68, 

por lo que en el ambiente se encuentran en la forma de base conjugada (especie iónica) 

(ATSDR 1994; Mackay et al. 1997). Por esta razón, las pérdidas de clorofenoles en 

ambientes acuáticos debidas a la volatilización es mínima (Anon 1979; Kiefer et al. 1998; 

Warrington 1996). 

La difusión, es un proceso relacionado a la volatilización, que a largo plazo no contribuye 

significativamente en el transporte de sustancias a través  del suelo y ambientes acuáticos, 

aunque es esencial en la reposición local de pérdida de materiales, a través de la 

volatilización o degradación (Krijgsheld and van der Gert 1986). 

La evaporación es inversamente proporcional a la profundidad del agua (Chiou et al. 

1980).  Los triclorofenoles (TCPs), los cuales son solubles y tienen una presión de vapor 

baja, generalmente no se volatizan en el agua (Warrington 1996). Ellos son 

moderadamente ácidos y serán ionizados y solvatados en las aguas naturales. La 

volatilización es una función de: la temperatura, solubilidad del agua, presión de vapor, 
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profundidad de la solución mezclada y concentración molar (Klopffer et al. 1982).  En 

ríos, bajo condiciones de congelamiento superficial, la pérdida por volatilización es 

prácticamente nula (Warrington 1996). 

3.2.1.2.  Vida media y distribución de los clorofenoles en la atmósfera, según el 

número de cloros sustitutos en el anillo aromático.  La razón de evaporación química de 

una solución acuosa depende en gran medida de la presión de vapor química y de la 

solubilidad en el agua (constante de la Ley de Henry).  De la mayoría de los clorofenoles, 

el 2 monoclorofenol (2-CP) tiene la mayor presión de vapor (1 mmHg), y es el que más 

tiende a evaporarse del agua (Krijgsheld and van der Gen 1986).   

La volatilización de 2,4-DCP del agua se espera que sea pequeña; por consiguiente no es 

un mecanismo importante de remoción de las aguas superficiales.  Para el 2,4-DCP, se 

calculó la vida media por evaporación de 14,8 días, utilizando la constante de la Ley y, 

tomando como modelo un río a 1 metro de profundidad con una velocidad de corriente de 

1 m/s y una velocidad del viento de  3 m/s, despreciando la adsorción al sedimento 

(Thomas 1982).  Stover and Kincannon (1983) demostraron que en el tratamiento 

biológico de las aguas residuales que contienen 2,4-DCP, no había ninguna remoción de 

clorofenoles, por  lavado de gases. 

La constante de la Ley de Henry, en su estado no disociado, para: el 2,4,5-TCP es 7,4·10-

4 y para el 2,4,6-TCP es 4,5·10-4; estas son similares a las del 2,4-DCP (2,7·10-4) (Navia 

et al. 2002).  Por ende, la volatilización de estos triclorofenoles debe ser similar a las del 

2,4-DCP. Estudios realizados por Kilzer et al. (1979) muestran que en 2 horas, la razón 

de volatilización de 2,4,6-TCP del agua (expresadas como el porcentaje de aplicación del 

compuesto determinadas por mililitro de agua evaporada) en tres tipos de suelo humus, 
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limo, arena, y agua fueron de: 0,15; 0,73; 1,05; y 1,4 %; respectivamente, en la primera 

hora después de la adición de 50 µg/l de 2,4,6-TCP. Velocidades similares fueron 

reportadas durante la segunda hora. En los experimentos en túneles de viento, Sugiura et 

al. (1984) estimaron la vida media del 2,4,6-TCP por volatilización de 48 horas.  En una 

solución con nutrientes en la cual la biomasa creció, un estimado del 58 % de 2,4,6-TCP 

fue transportado por volatilización al aire, en un período de 30 días (Fragiadakis et al. 

1981). 

En términos de la habilidad del compuesto de distribuirse así mismo en la atmósfera, la 

velocidad de volatilización del 2,4,6- TCP es mayor que la del PCP. Kiefer et al. (1998) a 

través de la utilización del modelo Exposure Analysis Modeling System (EXAMS) en el 

río Pond en Alemania, demostraron que esta característica, es consistente con el hecho de 

que el 2,4,6-TCP, posee  mayor presión de vapor (0,03 mm Hg) que el PCP (9,4·10-4).  

De acuerdo al estudio realizado con el modelo EXAMS, los resultados describen una 

distribución de masa de la carga total del químico; por consiguiente el 17,57 % del 2,4,6- 

TCP y el 9,28 % del PCP, serán transportados del sistema por volatilización (Burns et al. 

1982). Por esta razón, Kiefer et al. (1998), determinaron que la volatilización no es un 

proceso dominante de remoción para la descarga de clorofenoles en ríos. 

En estudios experimentales de volatilización (TRI96 1998) los tetraclorofenoles no 

fueron encontrados; esto se basa en la baja constante de la Ley de Henry, y un potencial 

mayor de existir como un compuesto disociado en el ambiente, los tetraclorofenoles 

tenderán a volatilizarse menos del agua y del suelo, que los clorofenoles menos clorados  

(AET 1997; Kiefer et al. 1998). 
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En soluciones con 2-CP, se han determinado  vidas medias a 0,38 cm de profundidad de 

1,5 horas (Chiou et al. 1980).  Debido a que la tasa de evaporación está inversamente 

relacionada a la profundidad del agua, la extrapolación de estos datos indica que la 

evaporación del 2-CP en agua a 1 metro de profundidad requiere aproximadamente de 15 

días.  La cantidad volatilizada de 2-CP del suelo, tipo arena fina (0,087 % de carbono 

orgánico), aplicada a las aguas residuales municipales es muy pequeña para ser 

directamente medida (Piwoni et al. 1986). En el caso del 4-monoclorofenol (4 CP), los 

valores son 13 horas a 0,38 cm de profundidad y 4,5 días a 3 cm de profundidad (Chiou 

et al. 1980). Mientras que, la vida media por volatilización del 2,4-diclorofenol (2,4-

DCP) de 64 a 100 % de humedad relativa, es aproximadamente de 1 mes a 30ºC 

(Warrington 1996). 

El modelo de partición para 100 días del 2,3,4-triclorofenol (2,3,4-TCP) y 2,3,5-

triclorofenol (2,3,5-TCP) es: 68,45 % para el aire, 12,15 % para el agua y 10,03 % para el 

sedimento y 9,37 % hidrosedimento.  Los químicos con estas propiedades se estima que: 

vaporizan rápidamente, y no persisten en ambientes acuáticos (Warrington 1996). 

Kilzer et al. (1979) midieron la volatilización de 2,4,6-TCP como el porcentaje del 2,4,6-

TCP por mililitro de agua evaporada del agua y suelos a 25 ºC. Para las primeras horas, 

las velocidades eran cercanas a 1,5 % para el agua y 1 % para los suelos arenosos, 

bajando a 0,1 % para suelos húmicos.   

El modelo de partición para 100 días del 2,3,4,6-TeCP es: 63,95 % aire, 6,31  % agua, 

15,38 % sedimento y 14,36 % hidrosedimento.  Para el 2,3,5,6-TeCP los porcentajes 

respectivos son: 23,86 % aire, 28,23 % agua, 24,78 % sedimento y 23,13 % 
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hidrosedimento.  Los químicos con estos coeficientes de partición, y un valor de log Kow 

cerca de 4,5, se espera que se acumulen en el sedimento (Warrington 1996).  

Las velocidades de volatilización del PCP en: agua, arena, limo y humus en la primera 

hora,  son 2,57 %, 0, 13 %, 0,31 % y  0,10 %.  Mientras que en la segunda hora son: 2,11 

%, 0,12 %, 0,15 % y 0,12 %.  Estas velocidades se expresan como el porcentaje de PCP 

aplicado por ml de agua evaporada (Kitzer et al. 1979). La volatilización decrece 

abruptamente cuando aumenta el pH.  A pH 8 virtualmente no ocurre volatilización.  La 

vida media declina de 130 días a pH 6, a 6 días a pH 4 (Klopffer et al. 1982). 

Posterior al estudio de las vidas medias y distribución de los clorofenoles en la atmósfera, 

se analizará el mecanismo por el cual pasan estos contaminantes del agua al aire, 

conocido como cinética de volatilización. 

3.2.1.3. Cinética de volatilización.  A continuación se analizará la cinética de 

volatilización, con el objeto de conocer la forma en que interactúan los distintos 

parámetros físico-químicos tanto del ambiente como de los contaminantes, para que  

pasen los clorofenoles del medio agua al aire.  

El flujo de un gas a través de la interfase agua-aire se puede representar como (Chapra 

1997): 











−= l

e

g

ν c
H

ρ
νJ  

3-5 

 
donde:  

                       J : Flujo de masa (mol/m2/año) 

                       νν : Velocidad de transferencia neta entre la interfase agua-aire 

(m/año) 
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gρ : Presión parcial del gas en el aire a través del agua (atm) 

eH : Constante de Henry (atm/m3/mol) 

lc : Concentración del gas en el agua (mol/m3) 

 

La velocidad de transferencia global se puede calcular utilizando la teoría de la doble 

capa como, 

)/K(KRTH

H
Kν

glae

e
lν

+
=  

3-6 

 

donde:  

            lK  y gK  : Coeficientes de transferencia de masa para la capa líquida y 

gaseosa (m/año), respectivamente 

                      R : Constante universal de los gases [8.206 · 10 –5 atm·m3/K·mol] 

Ta: Temperatura absoluta (K) 

 

Como se puede observar en la Ecuación 3-6, la transferencia depende de la propiedad 

específica del contaminante (constante de Henry) y dos propiedades ambientales 

específicas (los coeficientes de transferencia de capa). 

Los coeficientes de transferencia pueden ser calculados basándose en parámetros 

fundamentales con dos aproximaciones estándar.  Para sistemas como ríos, donde el flujo 

del líquido es turbulento, el modelo aplicado es, 

lll DrK =  3-7 

 

donde:  

                Dl , Dg : Coeficientes de difusión del contaminante en líquido y gas, 

respectivamente 

                   rl  , rg: Velocidades de renovación 
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La cinética de  volatilización puede ser integrada en un balance de masa multiplicando el 

flujo de la Ecuación (3-5) por el área superficial resultando, 











−= d

e

g

sν c
H

ρ
Aν

dt

dc
V  

3-8 

 

donde:  

                         V: Volumen de agua a modelar (m3) 

                        As:          Área superficial 

 

El subíndice l se ha cambiado por el d, para indicar que el contaminante se encuentra 

disuelto. 

Analizando que la ecuación (3-8)  fue escrita para el oxígeno disuelto, el resultado puede 

ser simplificado debido a que: (a) el oxígeno es abundante en la atmósfera y (b) el 

oxígeno es una capa líquida controlada.  El resultado es el siguiente, 

o)(oAK
dt

do
V ssl −=  

3-9 

  

donde:  

                         os: Concentración de saturación correspondiente a la presión 

parcial del oxígeno (g/m3) 

                        o:          Concentración de oxígeno en el agua en unidades de masa 

(g/m3) 

      

Los tóxicos difieren del oxígeno en dos formas.  Primero, no se puede concluir que son 

una capa líquida controlada.  Segundo, se puede asumir, en muchos casos, que no son 

abundantes en la atmósfera.  La última suposición significa que la concentración de gases 

en la Ecuación (3-5) puede ser asumida como cero.  Si este es el caso, la Ecuación (3-5) 

se convierte en, 
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dνcνJ −=  3-10 

 

Si esta ecuación se multiplica por el área superficial del tramo o subtramo del río y el 

peso molecular de la sustancia tóxica, se puede expresar en el formato de balance de 

masa como, 

dsν cAν
dt

dc
V −=  

3-11 

 

La representación de la Ecuación (3-11) difiere marcadamente del oxígeno disuelto de la 

Ecuación (3-9).  Más que una aproximación al punto de equilibrio de saturación, la 

Ecuación (3-11) representa una manera de pérdida en el sistema.  En este sentido es como 

un mecanismo de sedimentación.   Sin embargo, en vez de representar la velocidad de 

transporte en el fondo del río, se representa la volatilización como una velocidad de 

transporte en la superficie (Chapra 1997; Monerris y Doménech 1999; Schnoor 1996).  

Para representar la pérdida por volatilización del contaminante se debe estimar la .  

Como en la Ecuación (3-6), esto significa que se debe determinar, el valor de la constante 

de Henry y los coeficientes de transferencia de masa para la capa líquida y gaseosa. 

- El peso molecular y la constante de Henry.  Los valores de peso molecular y la 

constante de Henry han sido determinados para varios compuestos tóxicos. 

Para los principales contaminantes, los rangos de peso molecular van desde valores bajos 

como 50,6 para el clorometano-alifático, a alogenado altos como 430 para el pesticida 

toxafeno.  Los compuestos más livianos (<200) son los alifáticos alogenados, fenoles, 

aromáticos monocíclicos, éteres y nitrosaminas.  Los más pesados son los pesticidas, 

seguidos por los éteres, fatalatos y PCBs (>200) (Chapra 1997). 

A través de los diagramas de Box y Whisker  presentados por Chapra (1997), es posible 
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determinar la constante de Henry.  En general, hay tres clases de compuestos fuertemente 

insolubles: los alifáticos alogenados, aromáticos monocíclico, y PCBs.  Las otras clases 

tienen rangos similares de solubilidad,  algunos son moderadamente solubles y los otros 

son moderadamente insolubles. 

- Coeficientes de transferencia de capa.  Los coeficientes de transferencia se estiman 

convencionalmente, correlacionándolos con procesos de transferencia comúnmente 

estudiados.   El coeficiente de capa de líquida se correlaciona típicamente con el 

coeficiente de transferencia de oxígeno disuelto.  El coeficiente de la capa gaseosa se 

correlaciona con el transporte evaporativo del vapor de agua. 

Los coeficientes de transferencia de masa de la capa líquida (m/año) pueden relacionarse 

con el coeficiente de transferencia de oxígeno Kl por (Mills 1985). 

0.25

Ol,l
M

32
KK

2








=  

3-12 

 

donde:  

                        M: Peso molecular del compuesto 

                   
2Ol,K : Coeficiente de transferencia de oxígeno 

El coeficiente de transferencia puede ser estimado usando las fórmulas de reaireación. 

Para la velocidad de la capa gaseosa, Mills (1985) sugiere, 

0.25

wg
M

18
168UK 








=  

3-13 

 

donde:  

                       Uw: Velocidad del viento (m/s) 

        

Esta fórmula se basa en el coeficiente de transferencia de la capa gaseosa para el vapor de 

agua.  Como se expresa en la ecuación (3-13) las unidades para Kg se dan en m/d. 
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Después del análisis del mecanismo de la volatilización, se concluye que es posible 

determinar teóricamente las constantes cinéticas de volatilización del 2,4,6-TCP y PCP 

en el subtramo de Laja del río Biobío, a través de la determinación, de peso molecular, 

constante de Henry, coeficientes de transferencia de capa y aplicación de las Ecuaciones 

(3-6) y (3-11), como se presenta a continuación en los resultados y discusión. 

3.2.2. Resultados y discusión.  Para el caso de estudio del Río Biobío, en el subtramo de 

Laja, para la cinética de volatilización del PCP, se hacen las siguientes suposiciones: la 

temperatura (Tº) del agua, según los informes de monitoreo del río Biobío para la época 

de Estiaje (Parra et al. 1998) es de 20 ºC y la velocidad de la corriente (u) según 

Valdovinos et. al. (1999) es de 0,5 m/s.  La profundidad promedio (h) del subtramo según 

Vargas (2000) es de 2,3 metros, a partir de la superficie del agua. Peso molecular (M) del 

PCP es de 266,3.  Además se supondrá un proceso de elaboración de pasta de celulosa 

tipo kraft (Vidal 1999) por lo tanto la descarga es ácida (entre 4,2-5,0), por consiguiente 

en la zona de mezcla, el pH se supone ácido en época de estiaje, de tal manera que  la 

presión de vapor correspondería a la del PCP, en su estado no iónico (Parra et al. 1998, 

Valdovinos et al. 1999, Vargas 2000; Vidal 1999). 

Para:  

                       Tº : 293ºK 

                         u: 0,5 m/s 

h: 2,3 m 

M: 266,3 
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Según  nomograma de Covar (1976) y Zison et al. (1978) para encontrar un coeficiente 

de reacción (ka) con h=2,3 m y u=0,5 m/s. Se encuentra en el rango de la Ecuación de 

O’Connors-Dobbins, por lo tanto ka=kl02=0,7/d. 

El coeficiente de cambio de la capa líquida se basa en el coeficiente de transferencia de 

oxígeno o reaireación. 

Reemplazando en la Ecuación (3-12) 

25.0

34,266

32
7,0365 








=lK  

 

 

lK   = 150,42 m/año  

Asumiendo Uw (velocidad del viento) de 10mi/h =4,47 m/s (Chapra 1997) y 

reemplazando en la ecuación (3-13). 

25.0

34,266

18
47,4365168 








=gK  

 

 

/año139755,43mKg =   

Reemplazando en la Ecuación (3-6), 

)]  755,43150,42/139   (293)(108,206[
42,150

5-+
=

e

e

H

H
  

 

Para el PCP la He = 7.5·10-4 (Navia et al. 2002) 

Por consiguiente, 

año

m
40,145=  

 

Para el balance de masa de la ecuación  advección-dispersión, se puede expresar como en 

unidades (1/s) 
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dsCA
dt

dc
V −=  

 

sAhV =   

h

C

dt

dc d−=  
 

dC
dt

dc 61000,2 −−=  
 

Para el 2,4,6-TCP, se realizaron los mismos cálculos, tomando en cuenta que su Peso 

Molecular es 197,5 y He = 4,5·10-4 (Navia et al. 2002) 

Por consiguiente se obtuvo una cinética de volatilización del 2,4,6-TCP (1/s) de, 

dC
dt

dc 610151,2 −−=  
 

A continuación se presenta una tabla comparativa de las vidas medias por volatilización, 

para el río Biobío en el subtramo de Laja (cálculo teórico), y las obtenidas por otros 

autores, en otros  medios. 
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Tabla 3.3.  Comparación de vidas medias de los clorofenoles por volatilización 

Clorofenol Medio Profundidad 

(cm) 

pH Vida media Referencia 

2 CP Agua 0,38 E.N.I. 1,35-1,6 h Chiou et al. (1980) 

4 CP Agua 0,38 E.N.I. 12,8-17,4 h Chiou et al. (1980) 

2 CP Agua 100 E.I. 15 d Chiou et al. (1980) 

4 CP Agua 3 E.N.I. 4,5 d Chiou et al. (1980) 

2,4-DCP Agua (río) 100 E.I. 14,8 d Thomas (1982) 

2,4,6-TCP Túneles de 

viento 

N.M. --- 48 h Sugiura et al. (1984) 

2,4,6-TCP Biomasa N.M. --- 30 d (58%) Fragiadakis et al. (1981) 

2,4,6-TCP Agua 230 E.N.I. 3,73 d Este estudio 

PCP Agua 230 E.N.I. 4,03 d Este estudio 

2,4-DCP Aire N.M. --- 1 mes Warrington (1996) 

PCP Agua N.M. 6 130 d Klopffer et al. (1982) 

PCP Agua N.M. 4 6 d Klopffer et al. (1982) 

N.M.: No se muestra, E.N.I.: Estado No Iónico, E.I.: Estado Iónico 

 

En la Tabla 3.3. se puede observar  claramente que los clorofenoles en su estado no 

iónico en medio acuoso, tienen una mayor velocidad de volatilización, a medida que 

disminuye el cloro sustituto en el anillo aromático, aumenta dicha velocidad.  También se 

puede observar que la posición del cloro en el anillo, afecta su volatilización, i.e. Chiou et 

al. (1980), encontró que la vida media del 2-CP se encontraba entre: 1,35-1,6 h; mientras 

que la del 4-CP se encontraba entre 12,8-17,4 h, lo cual indica que en la posición para, la 

vida media es mayor que en la posición orto, coincidiendo con el orden de la toxicidad de 

los clorofenoles según su posición en el anillo aromático. Por otra parte, se puede 

observar que el 2-CP, a pesar de ser el más volátil en su estado no iónico, al cambiar su 

estado  iónico y al encontrarse a una mayor profundidad  es similar a la vida media  del 

2,4-DCP encontrada por Thomas (1982) en su estado iónico y una profundidad de 100 
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cm; presumiblemente el pH de la solución en la que se encontraba el 2-CP, era mayor por 

lo tanto su estado de disociación era mayor. 

Para el caso específico del río Bibío la vida media del PCP (t½ = 4,03 d), se puede 

comparar con los obtenidos por Kloppfer et al. (1982) vida media de 6 d. Sin embargo, 

Kloppfer et al. (1982) también encontraron que estos resultados pueden variar 

drásticamente de un pH 4 a un pH 6, en este último, la vida media del PCP aumenta a 130 

d. Para el 2,4,6-TCP se observó un pequeña disminución de la vida media, lo cual 

coincide con los resultados de Kiefer et al. (1998) en cuanto a que el 2,4,6-TCP es más 

volátil que el PCP al tener un menor peso molecular y una mayor presión de vapor. 

3.2.3. Conclusión. De acuerdo al análisis realizado los valores cinéticos de volatilización 

de PCP y 2,4,6-TCP son para el PCP, y el 2,4,6-TCP de 2,00·10-6/s y 2,15·10-6/s, 

respectivamente. Esto indica que el 2,4,6-TCP en este caso es ligeramente más volátil que 

el PCP; sin embargo los resultados obtenidos en este análisis teórico deben ser tomados 

con mucha precaución, ya que fueron realizados, solamente para la zona de mezcla, lo 

cual no es la realidad de todo el subtramo, ya que el pH del río aproximadamente 1000 m 

aguas abajo de la descarga de la empresa de celulosa y a 100 m de la rivera, es 

aproximadamente 6,67 (en época de estiaje), es decir su tendencia es neutra, por lo cual 

los clorofenoles, tenderán a estar mayoritariamente en su forma aniónica  y por lo tanto 

serán menos volátiles. Estos valores serán considerados como base en la modelación de 

calidad del agua es este subtramo. 

Es recomendable realizar otros estudios in situ (en distintos puntos del subtramo), de 

modo de comprender en forma experimental este fenómeno. 
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4. MODELACIÓN DE LA CALIDAD DEL AGUA 

4.1. Introducción 

La modelación de la mezcla y transporte de solutos en cursos naturales es una 

herramienta vital para el manejo ambiental. El escaso entendimiento de los procesos 

dominantes, particularmente su cuantificación, como por ejemplo  la mezcla transversal 

en canales naturales, limita seriamente la precisión y  utilidad de los modelos.  Bajo 

condiciones de flujo continuo, la modelación de la dispersión transversal es crítica en la 

evaluación del impacto de los contaminantes, o para el establecimiento de criterios de 

calidad, tales como niveles de descarga/carga. La mezcla longitudinal es menos 

significativa bajo estas condiciones.     

En el río Biobío, se han realizado varias investigaciones en cuanto a modelación de 

contaminantes en su flujo, aplicando para ello el modelo de calidad de agua, QUAL2E , 

entre  los que se pueden mencionar: Estimación de la capacidad de autodepuración del río 

Biobío (Chile) a través de la validación y aplicación del Modelo QUAL2E (Angulo 1993) 

y Caracterización de la calidad del agua del río Biobío, entre las confluencias de los ríos 

Vergara y Laja y antecedentes para su modelación matemática (Vargas 2000).  Debido a 

las característica del modelo utilizado, estos análisis se han realizado en una sola 

dimensión, por lo tanto se está suponiendo mezcla completa en toda la sección 

transversal, lo cual puede conllevar a simulaciones no apropiadas, especialmente en las 

zonas de mezcla de las descargas de contaminantes, debido al gran caudal de dilución del 

río; por tal razón es necesario considerarlo, bidimensionalmente.  En ciertos tramos del 

río, la distancia a la que se alcanza mezcla completa es relativamente muy larga, 

especialmente cuando se llega a la sección potamal.  
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Por otra parte en el río Biobío descargan diferentes industrias y municipalidades que 

están situadas en las riberas a lo largo de su cauce. Las industrias de blanqueo de celulosa 

y papel  se encuentran entre  las que mayor impacto ejerce sobre el cuerpo de agua, por 

su potencial de descarga de compuestos químicos. Estas descargas incluyen una gran 

variedad de compuestos organoclorados, entre ellos: los cloroguaiacoles, clorovainilinas 

y clorofenoles. Los clorofenoles como el 2,4,6-triclorofenol (2,4,6-TCP) y el 

pentaclorofenol (PCP), son carcinogénicos e incluso embriotóxico, este último.  El río 

Biobío es una importante fuente de agua para consumo humano, además sustenta usos 

industriales y agrícolas, en la octava región. Además, sostiene un importante ecosistema 

acuático. Por lo que es importante la cuantificación de los fenómenos físico-químicos de 

transporte y degradación de estos contaminantes, como lo son la  adsorción, 

volatilización, biodegradación y fotólisis, e integrarlos a los modelos de transporte de 

calidad del agua, y de esta manera conocer si las fuentes, especialmente, para consumo 

humano se ven afectadas por estos contaminantes.  

En este capítulo se utiliza el método de momentos, para determinar la dispersión 

transversal, y se aplica un programa de calidad de aguas, bidimensional, utilizando un 

análisis de sensibilidad simple y combinado para determinar el comportamiento de las 

variables del modelo, ante los parámetros, y la importancia de los mismos en la mezcla 

transversal. Por otra parte, se estiman los parámetros o coeficientes del modelo, para un 

subtramo del río con características de ritrón (Coihue). En el caso del subtramo de Laja 

con características de potamón, se realiza el análisis de sensibilidad  combinado,  para 

determinar el comportamiento de  la concentración máxima  de 2,4,6-TCP y PCP, bajo 

los distintos rangos de los parámetros, incluyendo las cinéticas de transformación y 
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degradación.  Además se determinan la importancia de la cinética de biodegradación 

dentro de las otras cinéticas de degradación de clorofenoles; el poder de dilución y 

autodepuración , y el cumplimiento de las normas de calidad de agua, bajo los escenarios 

más críticos de descarga de 2,4,6- TCP y PCP, e hidrológicos propuestos.   

4.1.1. Transporte  de contaminantes.  La concentración de cualquier sustancia en un 

punto cualquiera de un sistema natural ha de cumplir la ecuación fundamental de 

conservación de la materia.  Así, la ecuación diferencial que representa la variación de 

concentración de un contaminante al cabo de un tiempo, que se encuentra disuelto en un 

elemento diferencial de volumen es (Chapra 1997; Monerris y Doménech 1999; Schnoor 

1996; Thomann and Mueller 1987): 
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    donde:  

           C: concentración del contaminante (mg/l o mol/l) 

            t:               tiempo (s) 

    u,v,w: componentes del vector velocidad real del agua; velocidad: longitudinal, 

transversal y vertical, respectivamente (m/s) 

 Ex,Ey,Ez: componentes del tensor de dispersión en el seno del fluido; coeficientes 

de dispersión longitudinal, transversal y vertical, respectivamente (m2/s) 

           R: fuente y/o extracción y reacciones del contaminante de transformación o 

transferencia de masa, por unidad de volumen de fluido y de tiempo 

(mg/l s) ó mol/(l s) 

Esta  ecuación muestra que en un sistema completamente mezclado, 
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Acumulación = Entrada – Salidas  Generación 4-2 

El primer miembro de la Ecuación de advección-dispersión (4-1) representa la 

acumulación de materia en el elemento diferencial de volumen, es decir, la variación con 

el tiempo de la cantidad de materia presente. Bajo condiciones permanentes  la derivada 

local es cero de modo que 0
t

C
=




. Los términos de velocidad del segundo miembro de la 

Ecuación (4-1) representan el transporte por advección.   El cual se puede definir como el 

movimiento del cuerpo, debido al régimen del flujo medio.  El tercer miembro de la 

ecuación lo representan, los tres procesos de mezcla que trabajan en un flujo de canales 

abiertos: difusión molecular, difusión turbulenta y dispersión, todas actúan a diferentes 

escalas temporales y espaciales. El fenómeno dominante es la dispersión, el cual es la 

interacción de la difusión turbulenta con un perfil definido de la velocidad en la columna 

de agua, la cual provoca un mayor grado de mezcla. El último término del segundo 

miembro de la Ecuación (4-1) representa todas las posibles entradas y/o salidas de la 

sustancia en estudio no asociadas al transporte advectivo-dispersivo que puedan 

producirse por unidad de tiempo y de volumen fluido. En el caso de contaminantes no 

conservativos, se deberán incluir las ecuaciones cinéticas o de equilibrio que describen 

dichos procesos.    

Las afirmaciones de Taylor (1954), de que los procesos de difusión en canales abiertos 

podían ser modelados por un término de gradiente de difusión (Ley de Fick), ha sido 

desarrollada a través de las distintas formas de resolver la Ecuación (4-1).  Las soluciones 

de la Ecuación (4-1) producen una distribución Gaussiana, la cual ha demostrado  

corresponder adecuadamente a las mediciones, y de esta manera se proveen los 

coeficientes de dispersión adecuados (Holley and Abraham 1973; Boxall and Guymer 
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2001). 

4.2. Metodología 

La resolución de la Ecuación (4-1) es el fundamento de todos los modelos de transporte 

de solutos.  Los coeficientes requeridos para tal resolución, son usualmente obtenidos de 

datos de campo, debido a que  la evaluación empírica o matemática no es precisa (Boxall 

and Guymer 2002).   

4.2.1. Análisis de cambio de momentos.  Muchas fuentes de contaminación, tales como 

descargas de aguas de enfriamiento, descargas de plantas de tratamiento de aguas 

residuales domésticas e industriales, se aproximan a condiciones de flujo continuo. Bajo 

estas condiciones, los gradientes de concentración temporal son pequeños y simplifican 

enormemente el problema (Boxall and Guymer 2003).  Para evaluar esta situación, en la 

que se requiere conocer el coeficiente de dispersión transversal y el coeficiente de 

dispersión longitudinal es despreciable, normalmente se utiliza una fuente de descarga 

continua de trazador (i.e.: rodamina wt). Por otra parte, los ríos son mucho más anchos en 

comparación con su profundidad entre (100 a 1000 veces relación ancho:profundidad), es 

razonable suponer que se llega a un grado de mezcla completa en la vertical en una 

distancia y tiempo relativamente corto, aproximadamente 100 m aguas abajo de la 

inyección (Beltaos 1980; Lau and Khrisnappan 1981).  Para evaluar el coeficiente de 

dispersión transversal, Boxall and Guymer (2003),  realizaron distintos experimentos de 

descarga continua de modo que las concentraciones eran estables y la dispersión 

longitudinal podía ser despreciada.  De este modo Boxall and Guymer (2003),  

simplificaron la ecuación (4-1) promediando las profundidades y obteniendo: 
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donde:  

       c :     concentración promedio 

       u :  velocidad longitudinal promedio 

 

El método de momentos asume que la tasa de aumento de la varianza de la distribución 

de las mediciones  con respecto a la distancia o tiempo es lineal.  Este aumento lineal de 

la varianza, es utilizado regularmente como la base para evaluar los coeficientes de 

dispersión. Encontrando la pendiente de la línea recta que mejor se ajusta a los datos; el 

producto de la gráfica de varianza versus la distancia, es el coeficiente de dispersión.  Se 

debe resaltar que este método es válido solamente si el coeficiente de dispersión se asume 

constante sobre el tramo o subtramo de estudio.  Este método puede ser utilizado para 

evaluar ambos coeficiente de dispersión; longitudinal y transversal (Boxall and Guymer 

2001).  

Rutherford (1994) realizó un compendio de coeficientes que relacionan, el efecto de las 

variaciones transversales y las variaciones longitudinales en la dispersión transversal.  En 

esta revisión se concluye que Ey es significativamente mayor en las regiones  con curvas, 

que en las secciones rectas del canal (Tabla 4.1.).  
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Tabla 4.1. Fórmula empírica para la evaluación de la dispersión transversal  

(Rutherford 1994). 

 

Tipo de canal Rango de coeficientes de la fórmula 

Recto 0,15 < Ey/hu* < 0,30 

Con meandros 0,30 < Ey/hu* < 1,00 

Con curvas pronunciadas 1,00 < Ey/hu* < 3,00 

 

El cálculo de la dispersión por el método de momentos presenta desventajas (i.e.: 

pequeños errores en las mediciones de las  concentraciones en los bordes de la pluma 

pueden conducir a grandes errores en la evaluación de la varianza, y por lo tanto del 

coeficiente de dispersión), por lo cual es preferible la estimación de parámetros por  

calibración y validación del modelo de dispersión-advección que haya sido resuelto 

numéricamente, y que además permita calcular los otros coeficientes.  El inconveniente 

de  la calibración es, que resulta más costosa, debido a que es necesario un mayor número 

de puntos de muestreo y se requiere realizarlo para cada contaminante a estudiar. 

4.2.2.  Modelo de transporte de contaminantes.  La forma más eficaz de enfrentar el 

problema de calidad de agua consiste en utilizar primero un modelo matemático de la 

hidráulica del río para la obtención de las alturas y las velocidades del agua en cualquier 

escenario hidrográfico de interés. Este modelo se debe basar en la resolución de las 

ecuaciones de Saint-Venant a partir de la batimetría conocida del tramo del río que se 

quiere estudiar y del caudal de agua entrante al mismo. La batimetría es un dato fijo que 

debe obtenerse mediante el Sistema de Información Geográfico (SIG), mientras que el 

caudal es un dato variable que dependerá del escenario que se quiera modelar. Al 

proceder de esta manera, los campos de velocidades y alturas del agua, datos necesarios 
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para la resolución de los modelos de dispersión, se obtienen directamente mediante 

simulación numérica, sin necesidad de efectuar mediciones en terreno para la operación 

del mismo. 

El modelo de transporte de un contaminante se rige por la Ecuación (4-1);  en base a ésta, 

el Grupo de Modelación Matemática de Calidad del Agua y Resolución Numérica 

(GMMCARN), de la Universidad de Concepción, (2001-2002) ha desarrollado un 

programa de calidad de agua para el Proyecto FONDEF D00I-1135; y se encuentra en 

modificación.   

El modelo en dos dimensiones completa con las condiciones iniciales dadas por: 

y)(x,Cy,0)C(x, 0=  4-4 

junto con las condiciones de frontera 

0t)y,(x,
η

C
=




 

4-5 

en los bordes del río, mientras que aguas abajo y aguas arriba se impone 

t)y,(x,Ct)y,C(x, 1=  4-6 

es decir, la concentración ( C ) es una función conocida.   

Como primera etapa en la resolución numérica de (4-1), se está considerando el modelo 

estacionario asociado, es decir 

fkC(vhC)
y

(uhC)
x

)
y

C
(hE
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x

C
(hE

x
yx =+




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


+








−








−  

4-7 

donde:  

       h : profundidad  

       k :  constante cinética de la reacción 
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El GMMCARN (2002) implementa un código experimental que resuelve la ecuación (4-

7) por el método de los elementos finitos como lo indica la Figura 4.1. 

 

Figura 4.1. Malla de elementos finitos del dominio  

 

Este Programa supone los mecanismos de transporte, advección y dispersión en la 

dirección del flujo y transversal al mismo, el programa es bidimensional, asumiendo 

condiciones permanentes del flujo. Sin embargo, este permite ser modificado para 

condiciones dinámicas; además se pueden incluir entradas y salidas tales como ríos 

afluentes, descargas y extracciones.   

El programa tiene la capacidad de simular contaminantes conservativos y no 

conservativos, para estos últimos se requieren las cinéticas de transferencia de masa y/o 

transformación de dichos contaminantes. Para el caso de estudio, río Biobío, en los 

capítulos 2 y 3, se presenta la discusión y estimación de las cinéticas (Domínguez et al. 

2002; Domínguez et al. 2004) a considerar para los contaminantes (2,4,6-TCP y PCP) a 

modelar en este estudio.   
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4.2.3. Caso de Estudio: Río Biobío.  El río Biobío es el segundo río más caudaloso de 

Chile, con un caudal medio mensual mínimo de 220 m3/s y un caudal medio mensual 

máximo de 2200 m3/s (de Fraja et al. 1993; López y Domínguez 2000).  Este río provee 

de agua, a más de 2 millones de habitantes (González et al. 1999) de la octava región.  El 

área comprendida entre Negrete  y Laja (Figura 4.2.), es considerada una zona de gran 

potencialidad de desarrollo urbano, agrícola e industrial; y en ella es de  interés la 

aplicación de herramientas de gestión de la calidad del agua, como lo son los modelos de 

calidad del agua (López 1999).  En esta zona se encuentran la mayor parte de las 

industrias de celulosa y papel (González 1999; Videla et al. 2003), productoras de 

compuestos orgánicos clorados como lo son: 2,4,6-TCP y PCP , estos clorofenoles se han 

detectado en suelos, agua y sedimentos, y su presencia es peligrosa para la biota y 

también para el hombre debido a su elevada toxicidad y escasa susceptibilidad a las 

transformaciones biológicas normales (Häggblom 1990; Hicks et al. 1990; Parra et al. 

1993;  Wegman and van der Broek 1983; WHO 1987; WHO 1989).  Como se observa en 

la Figura 4.2. el tramo tiene una longitud aproximada de 48 km.  Debido a que un estudio 

de todo el tramo requiere una mayor asignación de recursos, del mismo se  seleccionaron 

para un estudio más detallado los subtramos de Coihue y Laja. 
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Figura 4.2. Esquema de afluentes y descargas de industrias de celulosa y papel en el          

tramo del río Biobío entre Negrete y Laja (López y Domínguez 2000). 

 

Coihue es parte del  área de Santa Bárbara hasta el río Vergara, el cual  corresponde a 40 

km de la zona terminal del sector de ritrón (Angulo 1993).  En esta zona el río tiene 

menor pendiente que la anterior, los sectores de remansos y rápidos se suceden de manera 

más espaciada y los bolones del fondo son de tamaño menor.  En esta zona, gran parte de 
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la vegetación ribereña ha sido reemplazada por plantaciones forestales y áreas agrícolas, 

por lo cual es una zona más asoleada que la anterior.  Este tramo del Biobío  recibe dos 

ritrones afluentes, correspondientes a los ríos Duqueco  y Bureo (Parra et al. 1998).   

Laja, corresponde a parte del área del río Vergara hasta Santa Juana, de 80 km, que 

incluye la parte alta del sector potamal del río Biobío (Angulo 1993).  En este sector el 

lecho del río se expande considerablemente y pierde pendiente, por lo cual es un sector 

muy asoleado y la sedimentación se incrementa, por lo cual el fondo de bolones es 

reemplazado por extensos bancos de arena.  En esta zona el flujo deja de ser turbulento 

como en el tramo anterior, pasando a ser laminar.  Este tramo recibe a los principales 

tributarios del Biobío, correspondientes a los ríos Laja y Vergara.  También recibe los 

aportes de la subcuenca del río Guaqui (Parra et al. 1998).   

Como se ha descrito, se eligieron los subtramos de Coihue y Laja, debido a que muestran 

características distintas del río Biobío en el tramo de Negrete a Laja (final de la zona de 

ritrón e inicio de la zona de potamón, respectivamente). Por lo cual, se utilizan dos 

metodologías distintas para determinar los coeficientes de la ecuación dispersión-

advección, como se describe a continuación. 

4.2.3.1. Determinación de la dispersión transversal en Coihue.  En el caso del subtramo 

de Coihue solo se determinará la dispersión transversal, ya que en esta investigación se 

supone una situación crítica de descarga industrial, continua, por lo tanto los gradientes 

de concentración temporal son pequeños y la dispersión longitudinal se considera 

despreciable.  Para lograr estimaciones confiables  de dispersión,  en la modelación,  

usualmente es necesario realizar pruebas en terreno para cuantificar los coeficientes 



Mecanismos de autodepuración de pentaclorofenol y 2,4,6-triclorofenol en el río Biobío entre Negrete y Laja 

 

 141 

(Boxall and Guymer 2001; Boxall et al. 2002), en este caso para Ey; se evalúa mediante 

una prueba exploratoria de descarga continua de rodamina wt, el 4 de abril de 2001. 

Previo a la planificación de la experimentación, se efectuaron  varias visitas al  subtramo, 

con el objeto de tener georeferenciados los puntos de interés para las prueba,  por medio 

de un GPS Trimble, modelo Geoexplorer;  y además medir la  velocidad en algunos 

cortes transversales por la metodología de Maidment (1993).  También, se requería 

obtener un tiempo de viaje (aproximado) de las partículas y una idea del orden de 

magnitud del caudal de rodamina a inyectar, aunque lo más recomendable era ensayar 

con un modelo bidimensional, el tiempo en que se alcanzaba el flujo permanente en el 

subtramo, sin embargo para esa fecha no se contaba con dicha herramienta. 

La inyección del 4 de abril de 2001,  se realiza en el lado derecho del subtramo, con tres 

estaciones de control en la longitudinal, las cuales a su vez contienen 10 puntos de 

muestreo equidistante en el corte transversal (Figura 4.3.). 

La velocidad promedio del tramo se calculo  según Maidment (1993), en las tres 

secciones transversales de medición y el promedio de las tres fue 0,39 m/s.  El caudal del 

río Biobío a la altura de puente Coihue, a las 11:45, era de 140 m3/s.  La forma del lecho 

era muy irregular, precisamente por la ubicación de las columnas del puente.  El área 

promedio era de 545 m2 y la profundidad promedio era de 2,2 m.    
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Descarga de Rodamina#
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Figura 4.3.  Ubicación de las estaciones de control en el subtramo de Coihue. 

- Inyección.  La inyección de rodamina wt se realizó desde un tanque elevado de 10 

litros, a 1,5 m del suelo, a través de tubos plásticos con el extremo final extendido justo 

debajo de la superficie de agua a 5 m de la orilla.  El tubo fue posicionado de forma tal, 

de evitar que el trazador fuese llevado aguas arriba de la circulación en el punto de 

inyección.  Fue  posible verificar esta  situación, observando la pluma de tinta  desde el 

punto de inyección y pocos metros aguas abajo.  

- Mediciones de Concentración.  En la planificación de la prueba, una incógnita 

importante era la distancia longitudinal y el tiempo requerido para llegar a la longitud de 

cruce; la longitud de cruce, es la distancia entre el punto de inyección del compuesto y el 

punto donde el compuesto alcanza la rivera contraria.  Para resolver esta pregunta, lo 

indicado era aplicar un modelo bidimensional al río con la información de características 
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hidráulicas del tramo y los datos de velocidad obtenidos en  visitas previas y de la base de 

datos; sin embargo no se contaba con el modelo bidimensional en esos momentos  y se 

procedió a calcular manualmente la longitud de cruce de la Ecuación (4-8) (Fischer et al. 

1979).  Para encontrar el tiempo de viaje de la partícula se aplicó la Ecuación (4-10), sin 

embargo este no es el mismo tiempo requerido para alcanzar el estado de flujo 

permanente.  La Ecuación (4-11), se utilizó para calcular la descarga de rodamina a 

inyectar (Fischer et al. 1979).  

La Figura 4.3., muestra el punto de la inyección (Descarga de rodamina), tomado como el 

punto de referencia (0 m), la primera sección de control ubicada a 900 m  aguas abajo del 

punto de inyección (P1), la segunda sección a 1900 m del punto de inyección (P2) y la 

tercera a 3600 m del punto de inyección (P3). 

y

2

E

bu0,4
L =  

4-8 

        

donde:  

       L : longitud de mezcla o de cruce 

       b : ancho de la sección transversal 

Entonces sí: 

T

L
u =  

4-9 

       

u

L
T =  

4-10 

         

donde:  

      T : Tiempo de viaje de la partícula 

u

x4π

1

hu

M
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
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donde:  

    M : Es la masa de contaminante o rodamina a descargar por unidad de 

tiempo 

maxC  : Concentración máxima esperada 

 

Las mediciones de concentración fueron realizadas desde dos botes sodiac,  los cuales se 

mantuvieron aproximadamente estacionarios en el río.   

Las mediciones de velocidad fueron realizadas en P1 desde el Puente Coihue, y en P2 y 

P3, desde los botes sodiac, con un correntómetro de hélice marca Gurby modelo 1100.   

Las concentraciones fueron medidas con un fluorómetro de muestra discreta, Turner 

Design, modelo 10-005R,  que fue calibrado antes de iniciar las mediciones, y se tomó 

como blanco el agua del río; las unidades de medida en μg/l.  Cuando las lecturas en un 

punto dado, de la sección transversal, producían la misma concentración o se traslapaban, 

indicaba que se encontraba en flujo permanente.   

Las mediciones fueron tomadas desplazándose de altas a bajas concentraciones.  En cada 

sitio, el tiempo permitía deshacerse de las muestras antes de tomar la próxima muestra.  

Las concentraciones fluctuaban ampliamente de un punto a otro, especialmente en los 

primeros 2,0 km aguas abajo del punto de inyección, en donde todavía no se había 

logrado la longitud de cruce.   

- Análisis de cambio de momentos.  La aplicación del método para determinar la 

dispersión transversal por medio del ensayo de descarga continua de rodamina, se realizó 

de la siguiente forma.  Posterior a la recolección de los datos de campo se procedió a 

calcular la varianza de las distribuciones de concentraciones y flujos, en una hoja de 

cálculo (Excel).  Se graficó la varianza de la distribución de los flujos  versus la distancia 
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longitudinal y, de la pendiente de la línea, de la Ecuación (4-3) modificada, se obtuvo el 

coeficiente de dispersión transversal. 

4.2.3.2. Determinación de los coeficientes del programa GMMCARN (2002) en los 

subtramos de Coihue y Laja. 

- Suposiciones del modelo.  Las características del cauce y flujo del río, largo y ancho 

representativo, en relación a su profundidad promedio  específicamente en el tramo de 

Negrete a Laja, permiten considerarlo en un plano bidimensional.  En el caso particular 

de este estudio, se considera importante el enfoque bidimensional debido a que los 

contaminantes 2,4,6-TCP y PCP, en pequeñas concentraciones, pueden ser deletéreos 

para la salud humana y la vida acuática (CONAMA 2001; WHO 1987; WHO 1989).  

Además el ancho del río, sobre todo en el sector de Laja, donde puede alcanzar un ancho 

de 1 kilómetro, junto a las características de Potamón del río, puede hacer variar 

representativamente las concentraciones mínimas y máximas de dichos contaminantes, 

frente a determinadas situaciones hidrodinámicas y de descarga. 

El modelo permite que los subtramos posean distinta morfometría, y éstos tendrán la 

forma que le suministre las coordenadas geográficas según el SIG. 

Los subtramos pueden ser considerados con características hidrodinámicas e hidráulicas 

distintas. 

La velocidad se considera representativa en dirección del flujo, y debe ser rotada a un 

plano cartesiano con coordenadas x,y, las cuales se consideran uniformes en los 

subtramos divididos. 
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Se considerará dispersión transversal y longitudinal, con el objeto de determinar la 

variación de las concentraciones de los contaminantes en ambas direcciones, como se 

indicó anteriormente. 

De acuerdo a los capítulos anteriores, se demostró que en el subtramo de Laja actúan las 

cinéticas de transferencia de masa y degradación de los contaminantes  estudiados, las 

cuales son: biodegradación-solo para el 2,4,6-TCP (Domínguez et al. 2002), fotólisis 

(Chapra 1997), adsorción (Domínguez et al. 2004) y volatilización (González 1994). Por 

ello, se considerará la suma de todas las cinéticas, según el contaminante y las 

características del subtramo. Para el caso de Coihue se simulará el escenario de un 

contaminante conservativo, debido a que los procesos como la biodegradación y 

adsorción son despreciables por las características del subtramo, fondo de bolones 

(Cisternas 1993). 

- Idealización del tramo de estudio.  La situación más parecida a la realidad es la 

simulación del sistema hidrológico Biobío y afluentes, considerando los ríos afluentes, un 

determinado tramo antes de su desembocadura en el Biobío.  Sin embargo, esta 

alternativa requiere una gran cantidad de información de cada uno de los afluentes 

importantes que llegan al curso principal,  de los cuales no se llevan registros (Angulo 

1993).  Por consiguiente, el modelo permite la simplificación de esta situación, 

asumiendo que los ríos tributarios pueden ser simulados como descargas concentradas, 

pero introduciéndolos con sus respectivas velocidades en forma vectorial, realizando un 

balance de masa en las confluencias, en el que la suma de las velocidades, es un vector 

resultante de velocidad, de esta manera son trasladadas  al eje cartesiano.    
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El procedimiento a seguir para transformar la velocidad longitudinal en los subtramos, a 

coordenadas (x,y), es el de Rotación Plana de un ángulo (Ecuación 4-12), asumiendo que 

la velocidad   representativa (u) se encuentra en  dirección del flujo (x), y que la 

velocidad transversal al mismo (v),  es despreciable (Holley and Abraham 1972). 


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4-12 

 

donde:  

ux: Coordenadas de u en la dirección x 

     uy: Coordenadas de u en la dirección y 

      θ: Dirección del vector u 

 

Las dispersiones Ex, Ey, se calculan matemáticamente, el procedimiento a seguir para los 

cálculos de la dispersión en coordenadas geográficas (x,y) es un Cambio de Bases 

Standard mediante multiplicación por la matriz traspuesta (Grossman 1992), donde Ex, es 

la dispersión en la coordenada x  (tomando como eje x la dirección del flujo).  Ey, es la 

dispersión en la coordenada y (tomando como eje y la dirección transversal al flujo).   

- Metodología a seguir para la aplicación del programa.  Para la aplicación del  

programa, se debió realizar una descripción de las propiedades geométricas, y la 

identificación  de las condiciones de borde e interrelaciones entre las distintas partes del 

sistema.   

Procedimiento: 

• El tramo se digitalizó aplicando el procedimiento del Instituto de Búsqueda de 

Sistemas Ambientales (Environmental Systems Research Institute 1997) mediante 

el programa ArcView 3.2, utilizando como mapa fuente, la carta 1:25000 del río 
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Biobío  de Negrete a Laja, con sus respectivas coordenada en unidades UTM.  En 

la Figura 4.4. se muestra el mapa digitalizado. 

 

Figura 4.4.  Río Biobío, tramo de Negrete a Laja (digitalizado).  El subtramo marcado en 

rojo es Coihue y el subtramo marcado en verde es Laja. 

• Los puntos de referencia (donde se idealiza la descarga de contaminante) se 

tomaron en 2 subtramos específicos:  

o Coihue 900 m aguas arriba del Puente Coihue (Figura 4.5.a.) 

o Laja 2700 m aguas arriba de la confluencia con el río Laja (Figura 4.5.b.) 

• El subtramo del río se idealiza, aproximándolo según sus características 

geométricas a  formas de  rectángulos y trapecios, utilizando como herramienta 

sus coordenadas (base de datos) 
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• La base de  datos se exporta de Arc View a Excel, y de Excel a FORTRAN 

• En FORTRAN se le asigna un nombre a la malla y se divide en nodos y 

elementos; por el método de elementos finitos (como la malla que se presentó en 

la Figura 4.1). 

 

 
Figura 4.5.  Representación del sistema del río Biobío, en los subtramos  de: a) Coihue y 

b) Laja. 

b) 

a) 
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- Ajuste del programa bidimensional GMMCARN (2002). 

• Coihue. Para la estimación de los coeficientes del  programa de calidad de 

agua del GMMCARN (2002), se realizaron 86 ejecuciones del modelo, las 

primeras  30 definiendo el vector velocidad u (en la longitudinal del río) en 

sus componentes x y y con respecto al eje de coordenadas geográficas.  

Posteriormente se realizaron 21 ejecuciones del modelo transformando las 

dispersiones longitudinales y transversales a coordenadas geográficas y estas 

ejecuciones, fueron utilizadas también para el análisis de sensibilidad 

individual y combinado del modelo.  Posterior al análisis de sensibilidad se 

refinó la búsqueda, ya que los valores resultaban estar dentro de ciertos 

rangos, muy parecidos a los encontrados por el método de momentos.  El 

programa requería que se introdujera la concentración diluida instantánea  en 

el punto (a manera de una celda) de descarga.  Por esta razón se ensayaron 

varias concentraciones diluidas, finalmente se trabajó con concentraciones 

diluidas en celdas que representaban entre el 2,5 al 5 % del caudal 

(inicialmente se realizaron simulaciones exploratorias entre celdas que 

representaban del 1 al 10% del caudal), estos representaban valores de 130 y 

66  ppb respectivamente; el número de ejecuciones  fueron 35.  

• Laja. Para determinar los coeficientes de dispersión-advección es 

recomendable la realización de pruebas con trazadores (i.e.: rodamina) y/o la 

medición de los contaminantes  de interés en terreno para calibrar el modelo 

de calidad de aguas.  Sin embargo, los excesivos costos de una campaña para 

calibrar el modelo en esta área, indicaban que  era inviable con los recursos 
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disponibles.  El gran ancho del río en esta área y las características de 

potamón, e incluso los antecedentes del programa de monitoreo del río Biobío,  

indicaban que la dispersión transversal, era mínima en este subtramo por lo 

que no se justificaba una campaña de descarga continua, pero sí era 

recomendable una campaña para recolectar datos, para la  calibración de los 

contaminantes a estudiar. 

De manera que el objetivo en Laja, fue investigar el comportamiento de los 

coeficientes  de transporte y específicamente, la repercusión de las cinéticas de 

transferencia de masa y degradación sobre el transporte y destino del 2,4,6-

TCP, PCP e IF .  Por otro lado así se simularía, si bajo los escenarios más 

críticos de descarga e hidrodinámicos, el río tiene la capacidad de diluir y/o 

autodepurar los contaminantes mencionados, de manera de cumplir con la 

norma de calidad de aguas propuesta.  Para ello lo más indicado era realizar 

un análisis de sensibilidad, el cual  será descrito  posteriormente.   

o Velocidad (u).  Para el cálculo de velocidades en las secciones 

transversales, se ubicaron tres secciones de control.  La Figura 4.6. 

muestra las  secciones de control: 1 (P1, Río Bibío 0,10 km antes de la 

confluencia con el río Laja), 2  (P2, Río Biobío 0,350 km después de la 

confluencia con el río Laja ), 3 (Río Biobío en Buenuraqui, 2,6 km 

después de la confluencia con el Río Laja) y el punto de descarga del 

contaminante,  2,7 km, del lado derecho, antes de la confluencia con el 

Río Laja. 
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Figura 4.6.  Ubicación de las estaciones de control en el subtramo de Laja. 

 

o Velocidad mínima. Para definir el escenario hidrológico se utilizó el 

caudal mínimo semanal que ocurre en promedio una vez cada 10 años, 

7Q10 (Singh and Stall 1974; Thomann and Mueller 1987).  López y 

Domínguez (2000), para estimar el 7Q10, tomaron los datos de 

caudales medios diarios en las estaciones de la Dirección General de 

Aguas de Ministerio de Obras Públicas de Chile, que se encuentran en 

el tramo de estudio.  A los datos se les ajustaron distribuciones 
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lognormales de dos y tres parámetros.  En los afluentes en que no se 

contaba con estaciones se utilizó la información entregada en Angulo 

(1993).  Los caudales para el escenario hidrológico se encuentran en la 

Tabla 4.2. 

Tabla 4.2.  Escenario hidrológico para el río Biobío y sus afluentes. 

Tramo del río 7Q10 (m3/s) Fuentes 

Biobío en Coihue   68(a)  López y Domínguez (2000) 

Vergara   19 Angulo (1993) 

Huaqui   12 Angulo (1993) 

Tavoleo     9 Angulo (1993) 

Biobío antes de la confluencia 

con río Laja 

108(c) Este estudio 

Laja   22(b) López y Domínguez (2000) 

Biobío después de la 

confluencia con el río Laja 

130(c) Este estudio 

 

a) distribución lognormal de dos parámetros (b) distribución lognormal de tres 

parámetros, (c) por el criterio de continuidad (Mays 1996). 

En ausencia de una curva de descarga para el subtramo de Laja, que permitiera despejar 

la altura y subsecuentemente la velocidad. El área promedio de la sección transversal se 

estimo utilizando los perfiles realizados por Higesa (1992) en época de estiaje.  De 

manera que con la información de caudal y área se estimó la velocidad según la Ecuación 

(4-13). 
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AuQ =  4-13 

 

donde:  

Q: caudal 

     A: área de la sección transversal 

 

En la Tabla 4.3. se pueden observar las velocidades mínimas de estiaje consideradas para 

el subsiguiente análisis de sensibilidad (Box et al. 1989; Montgomery and Runger 1996). 

Tabla 4.3.  Velocidades mínimas y sus direcciones en los subtramos del río para el 

análisis de sensibilidad. 
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o Velocidad Máxima.  En la Tabla 4.4. se observan las velocidades 

máximas para el análisis de sensibilidad en el período de estiaje 

(Angulo 1993). 

Tabla 4.4.  Velocidades máximas y sus direcciones en los subtramos del río para el 

análisis de sensibilidad. 
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estos casos Ex tiende a ser despreciable, por lo cual se asumió un valor 

mínimo de dispersión longitudinal de 0 m2/s, para todos los subtramos. 

o Dispersión Transversal (Ey). Las características geométricas del 

subtramo de Laja, permiten suponer un canal recto. Por lo tanto la 

dispersión transversal en estos canales rectos se puede representar 

según la Ecuación (4-14) (Boxall and Guymer 2001; Boxall and 

Guymer 2003; Fischer et al. 1979) como: 

ghS0,13hE y =  4-14 

 

donde:  

     g : aceleración debido a la gravedad (9,81 m/s2) 

     S : pendiente del canal (m/m) 

 

La Ey mínima se diferencia de la máxima, básicamente, por la profundidad promedio del 

flujo en los subtramos.  Por lo que se  consideró como mínima profundidad promedio  de 

estiaje en este subtramo, la observada en los perfiles elaborados  por Higesa (1992); 1,4 

metros y como profundidad máxima promedio de estiaje 2,5 m (Angulo 1993).  La 

pendiente del tramo es  0,0005 (Angulo 1993; Vargas 2000). 
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Tabla 4.5.  Dispersión longitudinal y transversal, mínima, en el tramo de Laja. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

 Tabla 4.6.  Dispersión longitudinal y transversal, máxima, en el tramo de Laja. 
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4.2.3.3. Análisis de sensibilidad.  Después del cálculo de los coeficientes (parámetros), el 

próximo paso en la aplicación de la metodología para el análisis de sensibilidad (Box et 

al. 1989; Montgomery and Runger 1996) es la simulación del caso base. La simulación 

fue desarrollada para todos los parámetros asignados  en su valor promedio de la Tabla 

4.7.  Las variables que se utilizaron en Coihue para los análisis de sensibilidad fueron 3: 

concentración máxima (Cmax), concentración mínima (Cmin), mezcla en la sección 

transversal (Cmin/Cmax).   La variable utilizada en Laja fue la Cmax.  Los valores asignados 

se presentan en las Tablas 4.8. y 4.9. 

Tabla 4.7.  Valores de los parámetros para el programa de calidad de agua en Coihue. 

 Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) 

No. de datos 21 21 21 

Valor Mínimo 0 0,15 0,23 

Valor 25 % 6,3 0,8 0,33 

Valor Promedio 12,5 1,6 0,43 

Valor 75 % 18,8 2,3 0,53 

Valor Máximo 25 3 0,63 
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Tabla 4.8.  Valores de los parámetros para el programa de calidad de agua en Laja 

(antes de la confluencia con el río Laja). 

 Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) k (1/s) 

No. de datos 21 21 21 21 

Valor Mínimo 0 0,018 0,239 0 

Valor 25 % 21,25 0,034 0,307 1,05510-5 

Valor Promedio 42,5 0,051 0,374 2,11010-5 

Valor 75 % 63,75 0,067 0,442 3,16010-5 

Valor Máximo 85 0,083 0,51 4,20010-5 

 

Tabla 4.9.  Valores de los parámetros para el programa de calidad de agua en Laja 

(después de la confluencia con el río Laja). 

 Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) k (1/s) 

No. de datos 21 21 21 21 

Valor Mínimo 0 0,018 0,294 0 

Valor 25 % 21,25 0,059 0,373 1,17310-5 

Valor Promedio 42,5 0,099 0,452 2,34710-5 

Valor 75 % 63,75 0,140 0,530 3,52010-5 

Valor Máximo 85 0,18 0,609 4,69410-5 

 

- Análisis de sensibilidad individual. Las simulaciones del modelo fueron desarrolladas 

sistemáticamente variando un parámetro a la vez.  Cada parámetro fue variado desde su 

valor promedio a sus valores de 25 y 75 percentiles, y a sus valores máximos y mínimos, 
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mientras que los otros valores se mantuvieron constantes en el promedio.  En el caso del 

subtramo de Coihue para k = 3 parámetros de incerteza, 4k = 12 simulaciones fueron 

desarrolladas en este análisis. Para El caso de Laja se realizaron 16 (4k) simulaciones. 

- Análisis de sensibilidad combinado 2k. El análisis de sensibilidad individual del 

programa de calidad de agua GMMCARN (2002)  para los parámetros provee 

información valiosa, pero está incompleta.  La aproximación de variar un parámetro a la 

vez es irrealista, ya que asume que no hay interacción entre los parámetros.  El método 

combinado es más completo, ya que hay una incerteza simultánea en todos los 

parámetros. 

En la Tabla 4.10. se representa el diseño factorial a través de las combinaciones para el 

análisis de sensibilidad combinado de los valores máximos y mínimos de cada parámetro 

en Coihue. Un total de 23 = 8 simulaciones fueron desarrolladas, cada una corresponde a 

una de las 8 posibles combinaciones de los parámetros. 
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Tabla 4.10.  Combinación de los valores de los parámetros para el análisis de 

sensibilidad 23 en Coihue. 

Simulación Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) Interacción 

rio_68n + - - Ex 

rio_68o + + - ExEy 

rio_68p + - + Exu 

rio_68q - + - Ey 

rio_68r - + + Eyu 

rio_68s - - + u 

rio_68t + + + ExEyu 

rio_68u - - -  

(+) Valor Máximo , (-) Valor Mínimo de los parámetros 

 

En la Tabla 4.11. se presentan las combinaciones para el análisis de sensibilidad 

combinado de los valores máximos y mínimos de cada parámetro en Laja un total de 24 = 

16 simulaciones fueron desarrolladas, cada una corresponde a una de las 16 posibles 

combinaciones de los parámetros. 
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Tabla 4.11.  Combinación de los valores de los parámetros para el análisis de 

sensibilidad 24  en Laja. 

Simulación Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) k (1/s) Interacción  

1 + + + + ExEyuk 

2 + + + - ExEyu 

3 + + - - ExEy 

4 + - - - Ex 

5 - - - -  

6 - + + + Eyuk 

7 - - + + uk 

8 - - - + k 

9 - + - - Ey 

10 - - + - u 

11 - + - + Eyk 

12 + - + - Exu 

13 + - + + Exuk 

14 - + + - Eyu 

15 + - - + Exk 

16 + + - + ExEyk 
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4.3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

4.3.1. Modelación Coihue.   

4.3.1.1. Sensibilidad individual de los parámetros, a lo largo de la longitudinal del río.   

Según la metodología sección 4.2. se diseño primeramente un análisis de sensibilidad 

individual, para tener una primera aproximación de la sensibilidad de las variables de 

Cmax , Cmin , Cmin/Cmax  a los parámetros de: Ey, Ex y u, a lo largo de la distancia 

longitudinal del subtramo de Coihue.  Los datos de entrada fueron concentración inicial 

en la celda de descarga de rodamina (900 m aguas arriba de Puente Coihue)  68 g/l (dato 

del ensayo exploratorio de rodamina) y en la Tabla 4.7. se presentan los datos de Ex, Ey y 

u.  Los resultados de las ejecuciones  (los datos no se muestran) del programa de calidad 

de agua GMMCARN (2002) fueron  utilizados para realizar el análisis de sensibilidad.   

La Figura 4.7. muestra la sensibilidad de la Cmax, Cmin, Cmin/Cmax, a los parámetros Ey, Ex 

y u, a lo largo de la distancia longitudinal.  La Figura 4.7.a., muestra claramente el efecto 

de Ey sobre la Cmax que va disminuyendo a medida que aumenta la distancia longitudinal, 

mientras que Ex, tiende a aumentar y la u tiene un efecto de disminuir la Cmax; sin 

embargo a medida que se avanza longitudinalmente este efecto tiende a decrecer.   

Tendencias similares a la Cmax se pueden observar en la Cmin.  Estos resultados indican 

que la dispersión transversal está contribuyendo en gran medida a la mezcla completa en 

la transversal, lo cual se puede corroborar en la Figura 4.7.c., cuando Ey ejerce un efecto 

de 88,8 % sobre la relación Cmin/Cmax, en P3.  El efecto casi despreciable que ejerce Ex 

sobre la concentración al inicio del tramo (Figura 4.7.a) va aumentando al llegar a los 

3600 m.  Este fenómeno fue explicado por Fischer (1967) al demostrar que el período de 

Taylor (cuando el modelo Ficksiano es válido) comienza una vez que el trazador ha 
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llegado a mezcla completa en la transversal, por consiguiente la dispersión longitudinal 

no debe ser evaluada en este período ya que es prácticamente despreciable (Lau and 

Khrishnappan 1981; Boxall et al. 2003; Boxall and Guymer 2003).   

El  efecto  representativo de la velocidad (-4,45 unidades) sobre las Cmax y Cmin (Figuras 

4.7.a. y b.), lo explican claramente Fischer et al. (1979) y Rutherford (1994).  Al indicar 

que en esta zona domina el fenómeno advectivo, antes de que ocurra el equilibrio entre la 

velocidad y la difusión turbulenta.   

También en las Figura 4.7.a y b. se puede observar la relación inversa entre la dispersión 

longitudinal y transversal, lo cual es acorde con Fischer et al. (1979). Además de indicar 

que en descargas continuas, los gradientes de concentración temporal son pequeños, por 

lo que el fenómeno de mezcla predominante, es el transversal (Boxall and Guymer 2003). 

En descargas que varían temporalmente, la mezcla longitudinal es importante  a largo 

plazo, es decir, una vez que el contaminante ha llegado a mezcla completa en la sección 

transversal (Boxall et al. 2003), por eso se explica el incremento de Ex al aproximarse a la 

zona de mezcla completa. 
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Figura 4.7. Análisis de sensibilidad de las variables Cmax , Cmin , Cmin/Cmax  a los 

parámetros Ey, Ex y u, a lo largo de la distancia longitudinal (subtramo Coihue). 

 

4.3.1.2. Análisis de sensibilidad combinado e importancia de la dispersión transversal 

en la mezcla completa.  Se define que existe una mezcla completa, cuando la variación 

de  concentraciones (1 - Cmin/Cmax) es igual o menor al 2 % (Boxall and Guymer 2001). 

Para las ejecuciones del programa de calidad de aguas se asume como dato de entrada 

una concentración en el punto de descarga (900 m aguas arriba de Puente Coihue) 

equivalente a 68 g/l.  En la Tabla 4.12. se presentan los otros datos de entrada para los 
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escenarios simulados en el programa GMMCARN (2002). Utilizando los resultados de 

estas ejecuciones se realiza el análisis de sensibilidad combinado.   

Con el objeto de investigar los efectos de la combinación de los  parámetros, 

especialmente la Ey, sobre la mezcla transversal, se analizaron  los resultados de: Cmax , 

Cmin , en P1 y P3, y se calculó la relación Cmin/Cmax  

Tabla. 4.12. Datos de entrada  para cada uno de los escenarios simulados en el subtramo 

de Coihue. 

Simulación Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) 

río_68n 25 0,15 0,23 

río_68o 25 3 0,23 

río_68p 25 0,15 0,63 

río_68q 0 3 0,23 

río_68r 0 3 0,63 

río_68s 0 0,15 0,63 

río_68t 25 3 0,63 

río_68u 0 0,15 0,23 
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Figura 4.8.  Comportamiento simulado de las descargas de rodamina en los cortes 

transversales: a) P1 y  b) P3, del subtramo de Coihue. 

 

 

a) 

b) 
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En la Tabla 4.13. se presentan las lecturas de las Cmax y Cmin, que se observan en la Figura 

4.8. y corresponden a los resultados de las simulaciones del Programa GMMCARN 

(2002) en P1 y P3, de acuerdo a los datos de entrada suministrados por la Tabla 4.12. y la 

concentración en el punto de descarga equivalente a 68 ppb. 

Tabla 4.13. Resultado de las simulaciones de descarga de rodamina en P1 y P3 del 

subtramo de Coihue. 

Simulación Interacción Cmax (P1) Cmax (P3) Cmin (P1) Cmin (P3) 

río_68n Ex 7,774 3,097 0 0 

río_68o ExEy 5,006 4,726 3,932 4,726 

río_68p Exu 9,191 2,903 0 0 

río_68q Ey 20,904 2,039 18,367 2,039 

río_68r Eyu 1,858 1,445 0,577 1,443 

río_68s u 1,824 0,545 0 0 

río_68t ExEyu 4,968 3,923 1,551 3,916 

río_68u  1,971 0,875 0 0,387 

 

En la Tabla 4.13. se puede observar que en todas las simulaciones en las que actúa e 

interactúa Ey en su máximo valor, incide directamente en un aumento de la concentración 

mínima; y por ende en un aumento en la mezcla transversal.  Así se puede concluir que la 

acción de Ey por sí sola y las interacciones ExEy, ExEyu, es alcanzar la mezcla completa 

(Cmin/Cmax = 100%), como se puede observar en las concentraciones simuladas de la 

sección de control P3.  En el resto de las simulaciones en la sección de control P3, se 
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puede observar que al no actuar o interactuar Ey, la mezcla completa es nula (Cmin/Cmax = 

0). 

Por otra parte  es interesante el comportamiento de los parámetros cuando están todos en 

su valor mínimo (Ex = 0 m2/s; Ey = 0,15 m2/s; u = 0,23 m/s), la mezcla alcanza el 44,228 

%; lo que significa que Ey tiene una sensibilidad representativa en relación a los demás, a 

pesar de encontrarse en su mínima expresión. 

Tabla 4.14. Efectos calculados para el diseño factorial 23. En el P3 en Coihue. 

Efecto Cmax Cmin Cmin/Cmax 

Media 2,444 1,564 55,490 

Efectos Principales    

Ex 2,436 1,193 -11,060 

Ey 1,178 2,934 88,859 

u -0,480 -0,448 -11,141 

Interacción de dos factores    

ExEy 0,146 1,387 11,052 

Exu -0,018 0,043 11,052 

Eyu -0,218 -0,255 10,979 

Interacción de tres factores    

ExEyu -0,086 -0,150 -11,068 

 

Corroborando lo encontrado en la Tabla 4.13., en la Tabla 4.14.  se observan los efectos 

principales.  Al aumentar Ey aumenta la concentración mínima en la transversal, y 

además la relación Cmin/Cmax en P1, este efecto principal es  igual a 88,859 unidades, y 
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comparado con los demás resultados es el  factor más importante y  positivo en la mezcla 

transversal.  Sin embargo la combinación de 2 o 3 factores comparados con 1 solo,  no es 

representativa en la mezcla transversal. Bajo las condiciones de flujo continuo, los 

gradientes de concentración temporal son muy pequeños, lo cual simplifica el problema, 

por esta razón la interacción de la dispersión longitudinal con la transversal, no es 

representativa en la mezcla transversal.  La dispersión longitudinal, por sí sola, es 

importante, especialmente cuando hay una variación temporal de la descarga del 

contaminante, y/o una vez que este ha llegado a una mezcla completa en la sección 

transversal (Boxall et al. 2003; Boxall and Guymer 2003).    

4.3.1.3. Estimación de variables de transporte en campo y por el método de Análisis de 

momentos. 

- Determinación de Ey por el método de Análisis de momentos.  En la campaña 

exploratoria de descarga continua de rodamina; la velocidad y profundidad promedio del 

subtramo resultaron 0,37 m/s y 2,19 m, respectivamente; esta última es similar a la 

encontrada por Angulo (1993) en la calibración del modelo QUAL2E,  sin embargo la 

velocidad encontrada por esta autora es de 0,63 m/s, y esto debido a que los escenarios de  

caudal eran distintos. 

- Mediciones de Concentración.  En la Figura 4.9. se muestran las mediciones de 

concentración en las secciones transversales P1 y P3; del P2 se tomaron los datos, pero 

no se muestran.  El trazo continuo en la Figura 4.9., indica la unión de los puntos 

promediados, los cuales se supone  son las concentraciones  en estado estacionario.   

Para el escenario considerado de 141,85 m3/s, caudal de estiaje , y una descarga de 

rodamina de 0,416 ml/s, y concentración de 1097,73 g/l, se observó que el río posee una 
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buena capacidad de dilución, ya que la Cmax en P1 y P3 era; 3,6 y 1,1 g/l, 

respectivamente.   Y esto se debe a que Coihue posee, características de un río en ritrón.  

Por lo que en Coihue los fenómenos dominantes  son los de transporte, tales como la  

dispersión transversal, como se demostró en los análisis de sensibilidad.                       
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Figura 4.9. Mediciones de concentración en el río Biobío a: a) 0,9 km  b) 3,6 km de la 

inyección. 

 

Las mediciones fueron tomadas moviéndose en tramos de la sección transversal del río de 

altas concentraciones a bajas concentraciones.  En la Figura 4.9.a., se puede observar que 

la diferencia entre  concentraciones máximas y mínimas, fluctuaban ampliamente, 

especialmente en los primeros 2 km  aguas abajo del punto de inyección.  A medida que 

el trazador se dispersaba en la sección transversal del río, las diferencias eran menores 

(Figura 4.9.b.) en estaciones aguas abajo, estos resultados coinciden con el análisis de 

Boxall and Guymer (2001), que demuestra que a medida que avanza la pluma la relación 

Cmin/Cmax, tiende a 1 es decir la mezcla está completa en un 100%.  En el caso del P3, 

Km 3,6 

Km 0,9 

a) b) 
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eliminando los valores de los bordes, se llega a una relación Cmin/Cmax de 0,75 (75 %), 

faltando un 23% para completar la mezcla, ya que según estos autores se puede 

considerar mezcla completa en la transversal,  cuando la relación es igual a 0,98 es decir 

un  98% .  En los primeros 700 metros la trayectoria de la rodamina se comportó como la 

de una línea recta de aproximadamente 20 m de ancho, al aproximarse al P1 se observó 

un abrupto ensanchamiento de la pluma debido presumiblemente, a la curva antes de 

llegar al puente Coihue, al perfil irregular de la sección transversal en el puente (Figura 

4.10.) y a los abruptos cambios de ancho del canal, similar a los estudios realizados en 

canales de Boxall et al. (2003). 
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Figura 4.10.  Perfil de profundidad del río Biobío, corte transversal en Puente Coihue. 

 

- Análisis de cambio de momentos.  Los resultados del análisis de cambios de momentos 

se resumen en la Tabla 4.15.   Los valores de la varianza, para los perfiles de 

concentración, se pueden observar en la Figura 4.11.  La varianza en  función de la 

distancia, muestra una línea no muy definida (R2 =0,939), y esto puede deberse  a 
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distintos factores: insuficiente cantidad de puntos, choque en la rivera, movimientos de 

masa debido a la forma del canal, y/o errores en la medición en la pluma (Boxall et al. 

2003).  Guymer  (1998), también sugiere que los cálculos de varianza son muy sensibles 

a la precisión con los cuales los perfiles de concentración fueron medidos, 

particularmente al nivel de ruido en los bordes de la pluma. 

Tabla 4.15.  Resultado de las variables por el método de momentos. 

Descripción del punto xa (km) yb (m) 2
c c(m2) 2

f  d(m2) 

Inyección 0 110 0 0 

Puente Coihue (P1) 0,9 225 673,6 540,6 

Puente Ferroviario (P2) 1,9 250 N.D. N.D. 

Puente Viejo (P3) 3,6 300 15400 20664 

a kilómetro de río. 

b ancho del río. 

c varianza de la distribución de concentraciones. 

d varianza de la distribución del flujo. 

N.D.: No determinado 
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Figura 4.11.  Análisis de cambio de momentos para el Río Biobío, sector Coihue. 
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De la Ecuación  (4-3), se obtiene un Ey de 1,1 m2/s.  Como se puede observar en la Tabla 

4.16., este significativo valor de dispersión transversal concuerda con las afirmación: 

teórica de autores tales como: Holley et al. (1972), Lau and Krishnappan (1981) y Boxall 

et al. (2003); los cuales sugieren que entre los factores que mayormente afectan la 

magnitud de la dispersión se encuentran; las variaciones en la forma de la sección 

transversal, y que estas variaciones deben tener relación con el cambio de velocidad 

producto de la fricción del fondo.  Además la presencia de curvas, también influencia la 

resistencia del flujo.  Cuando hay una o varias  curvas fuertes (como el caso de  

Yotzukura and Sayre 1976), como se observa en la Tabla 4.16., la predicción sobreestima 

el cálculo de la velocidad del fondo.  Esta zona de Coihue,  también representa la zona 

final de ritrón del río, y por estas características, la mezcla en todas las direcciones es 

mayor. Por otro lado este resultado es el de una prueba exploratoria, en la que se cuenta 

con una insuficiente cantidad de secciones de control; y de acuerdo con Boxall and 

Guymer (2001) y Boxall and Guymer (2003), la insuficiente cantidad de puntos  en la 

realización de la prueba y pequeños errores de la medición de la pluma, pueden con llevar 

a grandes errores en los cálculos de la varianza por lo que la aplicación del método puede 

con llevar a inexactitudes.  Por lo que en este caso, presumiblemente, se pudo haber 

sobreestimado la magnitud de  la dispersión  transversal. 
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Tabla 4.16. Mediciones experimentales de dispersión transversal en canales abiertos con 

curvas e irregularidades de sección. 

 

 

Canal 

 

 

 

Geometría 

Ancho 

Promedio 

b (m) 

Profundidad 

promedio 

del flujo 

h (m) 

 
Velocidad 

Coeficiente 

de dispersión 

transversal  

Ey (m
2/s) 

 

 

Referencia 
Media 

ū (m/s) 

del fondo 

u* (m/s) 

Río Missouri 
cerca de Blair 

Nebraska 

Río con meandros 200 2,70 1,75 0,074 0,12 Yotsukura et 
al. (1970)  

Río Mackenzie, 
desde el fuerte 

Simpson hasta 

el Río Norman 

Recto,con pequeñas 
curvaturas; 

numerosas 

islas y barreras de 
arena 

1240 6,70 1,77 0,152 0,67 Mackay 
(1970) 

Río Missouri 

cerca de la 
estación nuclear 

de Cooper, 

Nebraska 

El tramo incluye una 

curva de 90º y otra de 
180º 

234 4,00 1,98 0,085 1,1 Yotzukura 

and Sayre 
(1976) 

 

Río Biobío 

sector de 

Coihue 

Tres cambios de 

dirección de 40º, 20º 

y 20º. Y cambios en 
la sección transversal 

220 2,20 0,37 0,208 1,1 Este estudio 

Grand River N.E. 59,2 0,50 0,35 0,069 0,009 Lau and 
Krishnappan 

(1981) 

Grand River N.E. 59,2 0,50 0,35 0,069 0,01 Demetracopo
ulos (1994) 

N.E. : No evaluada 

4.3.1.4. Determinación de parámetros en Coihue, por medio de la modelación.  El 

objetivo de esta sección es estimar los parámetros del programa GMMCARN (2002) 

utilizando los resultados de concentraciones en las secciones transversales del subtramo 

de Coihue (prueba exploratoria de descarga continua de rodamina) y utilizando como 

datos de entrada al modelo  las de las aproximaciones encontradas en el análisis de 

sensibilidad, valores que resultaban estar dentro del rango de Ex = 0 m2/s, Ey entre 0,15 y 

1,575 m2/s y u entre 0,33 y 0,43 m/s.  Las coordenadas (x, y)  del vector velocidad, 

calculadas según la dirección del vector velocidad en cada uno de los transeptos 

estudiados del subtramo de Coihue, se prensentan en la Figura 4.12. Por otra parte, se 

varió la concentración en el punto de descarga, considerando una dilución entre 1 y 10% 

del caudal; el número de ejecuciones fueron 35.  En la Tabla 4.17. se presentan los datos 
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de entrada de las ejecuciones que  arrojaron los mejores resultados en el Puente Coihue 

(Figura 4.13.a.), con una concentración en el punto de descarga correspondiente a 130 

g/l. 

Tabla 4.17.  Datos de entrada  para cada uno de los escenarios simulados en el subtramo 

de Coihue, para el ajuste del Programa GMMCARN (2002), en P1 y P3. 

Simulación Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) 

rio_130a 0 0,9 0,4 

rio_130b 0 1,0 0,4 

rio_130c 0 1,1 0,4 

rio_130d 0 1,2 0,4 

rio_130e 0 1,3 0,4 

rio_130f 0 1,4 0,4 

rio_130g 0 1,2 0,3 

rio_130h 0 1,2 0,6 

N

EW

S

N

EW

S

Figura 4.12.  Coordenadas del vector velocidad en sus componente x-y. 

u = 0,39 m/s 

 = 83,057  

ux = -0,047 m/s 

uy = 0,389 m/s 
u = 0,39 m/s            = 63,688° 

ux = -0,174 m/s      uy = 0,351 m/s 

 
u = 0,39 m/s 

 = 84,657  

ux = -0,036 m/s 

uy = 0,388 m/s 
 

u = 0,39 m/s 

 = 78,110  

ux = -0,081 m/s 

uy = 0,383 m/s 
 

u = 0,39 m/s   ux = -0,321 m/s 

 = 35,036    uy = 0,225 m/s 

Y 

X 
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Figura 4.13.  Concentraciones de rodamina en la sección transversal del río, en los 

puntos de: a) P1 y  b) P3. 

Como se mencionó en el párrafo anterior, el objetivo de las distintas ejecuciones, cuyos 

resultados se muestran en la Figura 4.13., era el de encontrar los parámetros que se 

ajustaran a las concentraciones encontradas durante el ensayo exploratorio de rodamina, 

b) 

a) 
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en los cortes transversales P1 y P3.  La simulación río_130c fue la que mejores resultados 

arrojó, por lo tanto corresponden a los parámetros: Ex = 0 m2/s, Ey = 1,1 m2/s u = 0,4 m/s.  

Los mismos coinciden con: Lau and Krishnappan (1981); Boxall et al. (2003); Boxall and 

Guymer (2003); los cuales como se mencionaron en el análisis de sensibilidad, han 

demostrado que la Ex tiende a ser despreciable en descargas continuas.  Ey resultó con un 

valor muy cercano al del método Análisis de cambio de momentos (Holley et al. 1972; 

Holley and Abraham 1973), utilizados en la evaluación de datos de campo (1,1 m2/s) y la 

velocidad promedio del flujo,  0,4 m/s. 

El ajuste de los parámetros se realizó en el corte transversal de las secciones de control 

P1 y P3, utilizando los criterios estadísticos de x2 (Tabla 4.18.), t-test y mínimos 

cuadrados (Figura 4.14.); en la sección P1 el x2 = 0,132 es menor que x2
o (1,73), por lo 

que el ajuste en el P1 cumple con el criterio de bondad de ajuste del x2 para un α =0,995.  

El último corte (P3) no cumple con los criterios de bondad, por lo que se puede concluir 

que el error puede deberse a las causas que se detectaron por el método de análisis de 

cambio de momentos (insuficiente cantidad de secciones de control, insuficiente cantidad 

de puntos  en la realización de la prueba y pequeños errores de la medición de la pluma).  

En cuanto al R2 es mayor de 0,85 (0,88); por consiguiente en la sección P1, cumple con el 

criterio de regresión lineal de mínimos cuadrados.   
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Tabla 4.18.  Criterio Estadístico del chi-cuadrado (Montgomery and Runger 1996) para 

el ajuste del modelo de transporte. 

Distancia 

(m) 

Conc. Est. 

(ppb) 

Conc. en el 

río (ppb) 

di di2 x2 

0 3,613 3,608 -0,005 2,82 X 10-5 7,804 X 10-6 

10 3,580 3,608 0,028 0,001 0,0002 

17 3,514 3,608 0,094 0,009 0,003 

24 3,415 3,608 0,193 0,037 0,011 

31 3,348 3,608 0,259 0,067 0,020 

38 3,216 3,474 0,258 0,007 0,021 

45 3,051 3,341 0,290 0,084 0,028 

52 2,918 3,073 0,155 0,024 0,008 

59 2,753 2,539 -0,214 0,046 0,017 

66 2,521 2,272 -0,249 0,062 0,025 

   0,810 0,397 0,132 

R
2
 = 0,8827
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Figura 4.14. Criterio de mínimos cuadrados para el ajuste del modelo en P1. 
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4.3.2. Modelación Laja.  El objetivo de esta sección es determinar el comportamiento de 

la Cmax de 2,4,6-TCP  y PCP bajo los distintos rangos de los parámetros, incluyendo las 

cinéticas de transformación y degradación. Además, se determina la importancia que 

tiene la cinética de biodegradación, dentro de las otras cinéticas de transporte y 

transformación de clorofenoles, el poder de dilución y autodepuración, y el cumplimiento 

de las normas de calidad de agua, bajo los escenarios más críticos de descarga de 2,4,6-

TCP y PCP e hidrológicos propuestos. 

4.3.2.1. Análisis de sensibilidad combinado.  En el caso del subtramo de Laja, la Cmax fue 

la variable utilizada para determinar la sensibilidad de cada  uno de los parámetros del 

modelo de calidad de agua.  Laja posee características de un río en potamón, además su 

geometría con pocas variantes y gran ancho (hasta 1 km), hacen que el comportamiento 

de una descarga continua, sea el de una línea recta con bajo coeficiente de dispersión 

transversal (Fischer et al. 1979; Rutherford 1994), razón por la cual las variables: Cmin y 

la relación Cmin/Cmax no fueron investigadas. 

La metodología  supone una concentración en el punto de descarga  equivalente a 40 g/l 

de 2,4,6-TCP y 20 g/l de PCP, que son las concentraciones más críticas de descargas, en 

el caso de que no hubiese tratamiento de efluentes, ni dilución en la celda de descarga por 

ser el caudal más crítico 7Q10 (en estas condiciones el caudal del río en esta celda sería 

nulo), también se tomaron para los cálculo los perfiles de HIGESA (1992).  En la Tabla 

4.19. se presentan los datos de entrada (los cálculos de estos valores se presentaron en la 

sección 4.2) para los escenarios simulados en el programa GMMCARN (2002).  

 

 



Mecanismos de autodepuración de pentaclorofenol y 2,4,6-triclorofenol en el río Biobío entre Negrete y Laja 

 

 181 

Tabla. 4.19.  Datos de entrada  para cada uno de los escenarios simulados en el subtramo 

de Laja (P1). 

Simulación Ex (m2/s) Ey (m2/s) u (m/s) k (1/s) Interacción  

1 85 0,083 0,51 4,694∙10-5 ExEyuk 

2 85 0,083 0,51 0 ExEyu 

3 85 0,083 0,294 0 ExEy 

4 85 0,018 0,294 0 Ex 

5 0 0,018 0,294 0  

6 0 0,083 0,51 4,694∙10-5 Eyuk 

7 0 0,018 0,51 4,694∙10-5 uk 

8 0 0,018  0,294 4,694∙10-5 k 

9 0 0,083 0,294 0 Ey 

10 0 0,018 0,51 0 u 

11 0 0,083 0,294 4,694∙10-5 Eyk 

12 85 0,018 0,51 0 Exu 

13 85 0,018 0,51 4,694∙10-5 Exuk 

14 0 0,083 0,51 0 Eyu 

15 85 0,018  0,294 4,694∙10-5 Exk 

16 85 0,083 0,294 4,694∙10-5 ExEyk 

 

Utilizando los resultados de estas ejecuciones (los datos no se muestran) se realiza el 

análisis de sensibilidad combinado. 
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Tabla 4.20. Efectos calculados para el diseño factorial 24. En el P1 en Laja. 

Efecto  Cmax 2,4,6-TCP  Cmax PCP 

Media 2,045 1,168 

Efectos Principales   

Ex 0,102 0,025 

Ey -0,556 -0,378 

u 0,541 0,175 

k -0,811 -0,086 

Interacción de dos factores   

ExEy -0,016 -0,016 

Exu 0,186 0,095 

Exk -0,135 -0,036 

Eyu 0,078 0,046 

Eyk 0,089 0,020 

uk 0,099 0,028 

Interacción de tres factores   

ExEyu -0,017 -0,041 

ExEyk -0,018 0,027 

Eyuk -0,097 0,004 

Exuk -0,113 0,024 

Interacción de cuatro factores   

ExEyuk -0,032 -0,008 
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En la Tabla 4.20. se presentan los efectos producto del análisis de sensibilidad 

combinado, para cada parámetro e interacciones.  En cuanto al comportamiento de las 

cinéticas, se puede observar que la  cinética  (k) causa un efecto de disminución de 

concentración, además de ser el fenómeno que más  repercute sobre la Cmax en el caso 

específico del 2,4,6-TCP (-0,811).  Este efecto de k sobre el PCP, no se observa, y esto se 

debe a que el valor total de k es un orden de magnitud mayor en el 2,4,6-TCP en relación 

a los otros contaminantes, como se puede observar en la Tabla 4.21., debido a su cinética 

de biodegradación (Domínguez et al. 2002). El microcosmo no presentó la habilidad de 

biodegradar PCP en ensayos a nivel laboratorio.  

En cuanto al comportamiento de los fenómenos de transporte, en el 2,4,6-TCP Ey (-0,556) 

ejerce un efecto menor y también de disminución;  u tiene un comportamiento similar a  

Ey, pero contrario (0,541).    En el caso de Ex por sí sola se puede observar un  efecto casi 

despreciable sobre la Cmax (0,102).  La importancia de los efectos principales, tiende a ser 

mayor que la de las interacciones de dos factores, que a su vez tiende a ser mayor que la 

de las interacciones de tres factores, y así sucesivamente. Todo lo anterior, indica que no 

existe interacción entre los distintos parámetros. 

 

Tabla 4.21. Cinéticas de reacción de 2,4,6-TCP y PCP 

Contaminante Cinética Ecuación (1/s) Procedencia 

2,4,6-TCP Volatilización 2,150·10-6Cd Teórico 

PCP Volatilización 2,000·10-6Cd Teórico 

2,4,6-TCP Adsorción 2,914·10-7Cd Laboratorio 

PCP Adsorción 4,287·10-7Cd Laboratorio 

2,4,6-TCP Biodegradación 4,220·10-5Cd Laboratorio 

PCP Biodegradación N.O. Laboratorio 

2,4,6-TCP Fotólisis 1,635· 10-6Cd Teórico 

PCP Fotólisis 1,635·10-6Cd Teórico 

2,4,6-TCP Todas 4,620·10-5Cd Laboratorio/teórico 

PCP Todas 4,136·10-6Cd Laboratorio/teórico 

           N.O.: No se observó. 
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Laboratorio/teórico: Suma de todas las cinéticas, por la que se considera la suma de los 

cálculos teóricos y de laboratorios, correspondientes. 

Por lo anteriormente explicado, en el PCP (Tabla 4.20.) se registra una pronunciada caída  

del efecto causado por k, el cual es –0,086, mientras que Ey ejerce el mayor  efecto sobre 

la Cmax de –0,377.  Los efectos causados por Ex y u se mantienen con un comportamiento 

similar,  al observado por estos mismos parámetros con el 2,4,6-TCP.   Sin embargo, en 

esta zona el fenómeno de transporte,  que teóricamente debe reducir principalmente la 

concentración de los contaminantes es la advección, desde que Taylor (1954) estudió la 

dispersión longitudinal en tuberías y demostró que la Teoría Fickiana es solamente 

válida, en períodos lo suficientemente largos después de la inyección,  de manera que sea 

establecido un equilibrio entre la velocidad producida por el rozamiento en el fondo y la 

difusión turbulenta (Fischer et al. 1979; Rutherford 1994).  Este atípico comportamiento 

de u (advección) en el análisis de sensibilidad, puede deberse, a que en esta zona, 

llamada: la zona advectiva, antes de que se establezca el equilibrio,  se requieren la 

utilización de un modelo más complejo o modificaciones al utilizado.  Por otra parte, 

Fischer (1967) demostró que el periodo de Taylor (cuando el modelo Fickiano  es 

válido), zona dispersiva, inicia una vez que el trazador o contaminante ha tenido la 

oportunidad de mezclarse completamente en la sección transversal del canal; lo que en 

este subtramo de Laja, no se observó en las simulaciones del modelo, ni siquiera se llegó 

a la longitud de cruce.   

4.3.2.2. Importancia de la cinética de biodegradación.  Al analizar los dos tipos de 

comportamiento arrojados por el análisis de sensibilidad del 2,4,6-TCP, y PCP, se puede 

observar que la cinética de biodegradación del 2,4,6-TCP provoca una sensibilidad muy 
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grande del modelo a las cinéticas; sin embargo al no haber observado cinética de 

biodegradación en  el PCP, se puede concluir que los efectos sobre la concentración 

máxima de estos clorofenoles causadas por las cinéticas de adsorción, volatilización y 

fotólisis son despreciables en comparación a los fenómenos de transporte: dispersión 

transversal y advección, como veremos a continuación. 

4.3.2.3. Determinación de la capacidad autodepurativa.  Se define la capacidad 

autodepurativa (C.A.) de un cuerpo receptor como, el poder que tiene el cuerpo de 

degradar o transformar sustancias, debido a los procesos naturales (i.e. cinéticas de: 

biodegradación, adsorción, fotólisis, volatilización, hidrólisis y otras) que ocurren en él 

(Chapra 1997; Monerris and Doménech 1999; Schnoor 1996). 

Para el caso del 2,4,6-TCP,  de acuerdo a su comportamiento debido a sus características 

intrínsecas y las del ambiente donde es descargado se estudiaron las siguientes cinéticas 

de autodepuración: adsorción evaluada en laboratorio (Domínguez et al. 2004),  

volatilización evaluada teóricamente; otros mecanismos de transformación o degradación 

como: biodegradación evaluado en laboratorio (Domínguez et al. 2002), y fotólisis 

evaluado teóricamente.  El valor de la cinética total,  como se observó en la Tabla 4.21., 

es de 4,620 · 10-5/s. 

En el caso del PCP las cinéticas de autodepuración se evaluaron de la misma forma que 

en el 2,4,6-TCP (Capítulos 2 y 3), sin embargo las bacterias autóctonas de Laja, no 

fueron capaces de degradar el compuesto, por lo cual no se obtuvo cinética de 

biodegradación.  El valor de cinética total de 4,136 · 10-6/s (Tabla 4.21.). 

En las Tablas 4.22., 4.23. y 4.24., se presentan la capacidad de dilución y autodepuración 

de 2,4,6-TCP, en el subtramo de Laja en las secciones de control: P1, P2, P3.  Con el 
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objeto de comparar los resultados de los dos fenómenos, y además compararlos con la 

futura norma de calidad de agua chilena en el cuerpo receptor.  En los escenarios se 

asumen como datos de entrada, una  descarga continua con concentración (Cdes) de 40 

g/l  (descarga de una industria de celulosa y papel con proceso ECF, sin tratamiento de 

aguas) valores promedios para: Ex, Ey, u; y valores de k equivalentes a: mínimo, 25, 75 y 

máximo percentil (la determinación de estos valores se presentó en la metodología). 

 

Tabla 4.22. Capacidad de dilución y  autodepuración de 2,4,6-TCP en el subtramo Laja 

(P1). 

Valor k 

(1s) 

Cdes 

(ppb) 

Cmax 

(ppb) 

Capacidad de 

Dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración y 

dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

(%) 

0 40 2,43 93,92 93,92 0 

1,0610-5  40 2,16 93,92 94,6 0,68 

2,3510-5 40 1,93 93,92 95,18 1,25 

3,1710-5 40 1,76 93,92 95,6 1,68 

4,6910-5  40 1,61 93,92 95,98 2,05 
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Tabla 4.23. Capacidad de dilución y  autodepuración de 2,4,6-TCP en el subtramo Laja 

(P2). 

Valor k 

(1/s) 

Cdes 

(ppb) 

Cmax 

(ppb) 

Capacidad de 

dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

y dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

(%) 

0 40 2,08 94,8 94,8 0 

1,0610-5 40 1,57 94,8 96,08 1,28 

2,3510-5 40 1,32 94,8 96,7 1,9 

3,1710-5 40 1,13 94,8 97,18 2,38 

4,6910-5 40 0,99 94,8 97,53 2,73 

 

Tabla 4.24. Capacidad de dilución y autodepuración de 2,4,6-TCP en el subtramo Laja 

(P3). 

Valor k 

(1/s) 

Cdes 

(ppb) 

Cmax 

(ppb) 

Capacidad de 

Dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración y 

dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuració

n 

(%) 

0 40 1,8 95,5 95,5 0 

1,0610-5 40 1,17 95,5 97,08 1,58 

2,3510-5 40 0,94 95,5 97,65 2,15 

3,1710-5 40 0,78 95,5 98,05 2,55 

4,6910-5 40 0,66 95,5 98,35 2,85 

 

En las Tablas: 4.25., 4.26., y 4.27., se presentan la capacidad de dilución y 

autodepuración del PCP, en el subtramo de Laja en las secciones de control: P1, P2, P3.  

Con el objeto de comparar los resultados de los dos fenómenos, y además compararlos 

con la futura norma de calidad de agua chilena (CONAMA 1997) en el cuerpo receptor.  
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En los escenarios se asumen como datos de entrada, una descarga continua de 20 g/l  

(descarga de una industria de celulosa y papel con proceso ECF, sin tratamiento de aguas 

residuales) valores promedios para: Ex, Ey, u; y valores de k equivalentes a: mínimo, 25, 

75 y máximo percentil (la determinación de estos valores se presentó en la metodología). 

 

Tabla 4.25. Capacidad de dilución y  autodepuración de PCP en el subtramo Laja (P1). 

Valor k 

(1/s) 

Cdes 

(ppb) 

Cmax 

(ppb) 

Capacidad de 

Dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

y dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

(%) 

0 20 1,2 94 94 0 

1,1810-6 20 1,17 94 94,15 0,15 

2,3610-6 20 1,15 94 94,25 0,25 

3,210-6 20 1,14 94 94,3 0,3 

4,7410-6 20 1,13 94 94,35 0,35 
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Tabla 4.26. Capacidad de dilución y  autodepuración de PCPen el subtramo Laja (P2). 

Valor k 

(1/s) 

Cdes 

(ppb) 

Cmax 

(ppb) 

Capacidad de 

Dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

y dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

(%) 

0 20 1,1 94,5 94,5 0 

1,1810-6 20 1,01 94,5 94,95 0,45 

2,3610-6 20 0,98 94,5 95,1 0,6 

3,2010-6 20 0,94 94,5 95,3 0,8 

4,7410-6 20 0,91 94,5 95,45 0,95 

 

Tabla 4.27.  Capacidad de dilución y  autodepuración de PCP en el subtramo Laja (P3). 

Valor k 

(1/s) 

Cdes 

(ppb) 

Cmax 

(ppb) 

Capacidad de 

Dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

y dilución (%) 

Capacidad de 

autodepuración 

(%) 

0 20 1,07 94,65 94,65 0 

1,1810-6 20 0,77 94,65 96,15 1,5 

2,3610-6 20 0,73 94,65 96,35 1,7 

3,210-6 20 0,69 94,65 96,55 1,9 

4,7410-6 20 0,65 94,65 96,75 2,1 

 

En  las Tablas 4.22., 4.23. y 4.24., se puede observar que para el escenario de descarga 

más crítico 40 g/l  de 2,4,6-TCP, en una descarga continua y flujo permanente, con la 

capacidad de dilución para ese escenario hidráulico (valores promedios) es suficiente 

para cumplir con el valor guía recomendado por la Organización Mundial de la Salud de 

10 g/l  (Razavi-Shirazi and Veenstra 2000) para el agua de consumo humano. 
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En el caso del PCP (Tablas 4.25, 4.26 y 4.27), el valor recomendado por las futuras 

Normas secundarias de calidad ambiental (CONAMA 1997) para la protección de las 

aguas continentales superficiales, es 0,5 g/l  para las clases 1 y 2; por lo que con la 

capacidad de dilución solamente no se cumpliría en ninguno de los transeptos con la 

norma; sin embargo incluyendo la capacidad de autodepuración del río en el último 

transepto de Laja, con un valor de 0,65 g/l, se cumple con la norma para la clase 3 (0,7 

g/l). 

- Escenario: Valor promedio de todos los parámetros de transporte y cinéticos.  El 

siguiente escenario consiste en asignar un valor promedio a todos los parámetros de 

transporte y cinéticas; y asumir una situación crítica de descarga continua de los 

contaminantes (sin sistemas de tratamiento): 20 g/l  para el PCP, 40 g/l  para el 2,4,6-

TCP.   Para estas condiciones  la concentración máxima en el punto de mezcla en el río  

se presenta en la Tabla 4.28. 

 

Tabla 4.28.  Concentración máxima de 2,4,6-TCP y PCP en el punto de mezcla de la 

descarga  de una industria de blanqueo de pulpa kraft en el río. 

Coompuesto Concentración Máxima 

(g/l) 

Capacidad de autodepuración y 

dilución (%) 

2,4,6-TCP 26,14 34,63 

PCP 12,94 35,3 

 

Para este escenario todas las concentraciones están por encima de las normas antes 

mencionadas, en el caso del PCP, 2 órdenes de magnitud por encima de la norma.  Sin 

embargo, como se observa en los escenarios anteriores, los fenómenos de transporte 

aumentan la capacidad de dilución en los cortes P1, P2 y P3, aproximadamente un 94 %.  
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Por lo que se puede predecir que como no existen otras industrias de celulosa kraft 

blanqueada, excepto una fabrica de papel, ubicada después de las tomas de agua de agua 

potable de la ciudad de Concepción, estos contaminantes cumplen con las futuras normas 

de calidad de agua, para consumo humano. Sin embargo, hay que tomar en cuenta que 

estos escenarios han sido ejecutados sin calibración y validación.  Por lo cual como 

recomiendan López (1999) y otros autores, una vez que el modelo es calibrado y 

validado, debe ser utilizado como una herramienta para predecir las concentraciones del 

contaminante bajo alternativas de tratamiento o planes o políticas de manejo. 

4.4. Conclusiones.  En los 3,6 km del subtramo de Coihue, el coeficiente más sensible 

del modelo de advección-dispersión, es la dispersión transversal. 

Por otra parte el alto coeficiente de la dispersión transversal en el subtramo de Coihue, 

1,1 m2/s, se puede explicar por las variaciones  en la sección transversal, los cambios de 

dirección o curvas del tramo y la zona de ritrón, a la que representa; sin embargo lo más 

probable es que la insuficiente cantidad de secciones de control y  pequeños errores en la 

medición de concentraciones, hallan conducido a errores en la aplicación del método 

Análisis de cambio de momentos para el cálculo del coeficiente Ey.  Fenómeno que ha 

sido observado en otros estudios similares.    

Por otra parte, la estimación de parámetros por medio del programa GMMCARN (2002), 

coincidió con las estimaciones realizadas por el método de momento; sin embargo para la 

última sección de control las concentraciones en campo variaron un poco a las calculadas 

por el modelo.  Este comportamiento se  visualiza, que debe estar relacionado con los 

mismos problemas al aplicar el  método de análisis de cambio de momentos.  Esto quiere 
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decir, en el caso del ajuste de los coeficientes del modelo, que es necesario una mayor 

cantidad de puntos o secciones de control. 

En el caso del subtramo de Laja (5,3 km de longitud), el mismo representa  una zona 

advectiva; y esto se confirma por el comportamiento de la pluma en las simulaciones del  

programa, y características del flujo y el cauce. Esto sustenta el hecho de que en las 

simulaciones no se observa que el contaminante llegue a la longitud de cruce, menos a la 

mezcla completa. 

La constante de biodegradación es el fenómeno cinético que mayormente repercute sobre 

la concentración máxima, en el caso específico del 2,4,6-TCP en Laja. Este efecto de las 

constantes cinéticas sobre la variable, no se observa en el caso del PCP, debido a que el 

valor de k es un orden de magnitud mayor en el 2,4,6-TCP en relación con el PCP. 

En este estudio, la suma de los fenómenos cinéticos de adsorción, biodegradación, 

volatilización y fotólisis, son despreciables en comparación con los fenómenos de 

transporte: dispersión transversal y advección. 

Para el caso de descargas críticas de 2,4,6-TCP, PCP (efluente de proceso ECF, sin 

tratamiento antes de la descarga al río), en condiciones hidrológicas promedio en estiaje: 

el PCP no cumpliría con  las clases 1 y 2 de la futura norma de calidad de agua en 

cuerpos receptores.  Sin embargo,  hay que tomar en cuenta que estos escenarios han sido 

ejecutados en una primera aproximación con datos de laboratorio, y sin calibración ni 

validación, para los contaminantes específicos in situ.  La recomendación es calibrar y 

validar, y posteriormente hacer una gestión de efluentes por medio de la optimización de 

las descargas, del modelo para los contaminantes de interés,  además de simular 
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escenarios en los que se consideren los efectos sinérgicos de los distintos contaminantes 

que se encuentran en la descargas de las industrias de blanqueo de celulosa y papel. 
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5. COMENTARIOS FINALES Y CONCLUSIONES 

5.1. Cinéticas de los mecanismos de autodepuración en el río 

Dentro de los mecanismos que dominan el proceso autodepurativo del PCP y el 2,4,6-

TCP en el río Biobío, son en orden de importancia en los subtramos estudiados: la 

biodegradación, fotólisis, volatilización y adsorción al sedimento.  

Se pudo determinar que en tramos donde hay una elevada carga ambiental de PCP y 

2,4,6-TCP, debido a descargas de la industria de celulosa kraft blanqueada existen 

bacterias adaptadas que son capaces de degradar 2,4,6-TCP a elevadas concentraciones 

(hasta 260 mg 2,4,6-TCP/l). Considerando una cinética de inhibición (cinética de 

Andrews) se determinaron constantes para el consorcio bacteriano contenido el 

sedimento de 112 mg 2,4,6-TCP/l en el caso de la constante de saturación (Ks), mientras 

que la constante de inhibición fue de 243,9 mg 2,4,6-TCP/l (Ki). Del consorcio antes 

descrito, fue posible aislar un bacilo Gram negativo, con capacidad degradativa de 2,4,6-

TCP. Sin embargo, estas mismas cepas no presentaron la habilidad para degradar PCP. 

Para efectos de modelación se consideró, como constante debido a la biodegradación de 

2,4,6-TCP, el valor de 4,210-5 1/s. En el caso de la fotólisis, se consideró una constante 

de 1,610-6 1/s, calculada en condiciones de estiaje. 

Dentro de los mecanismos de transferencia se evaluó la adsorción/desorción y la 

volatización. El sedimento del subtramo estudiado del río Biobío, presenta una baja 

adsorción de PCP y 2,4,6-TCP e irreversibilidad del fenómeno controlado por la 

adsorción química a pH neutro. Considerando una adsorción de monocapa, de acuerdo a 

Freundlich, las constantes de adsorción dependen de la relación SS (relación 

clorofenol/sedimento), así, cuando la relación SS es de 0,2 el valor de las constantes 
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cinéticas de Feundlich Kf y 1/n, tienen valores para el 2,4,6-TCP de 7,2 (l/kg) y 0,37, 

mientras que para el PCP son de 2,3 (l/kg) y 0,71. Sin embargo, para una relación de SS 

de 0,042 el valor de Kf y 1/n son respectivamente: 4,9 (l/kg) y 0,44 para el 2,4,6-TCP y 

para el PCP, 0,8 (l/kg) y 0,97. Es decir, para mayor relaciones de SS, las velocidades 

iniciales de adsorción son más elevadas, mientras que comparativamente existe una 

mayor adsorción para el 2,4,6-TCP que para el PCP. De acuerdo a lo anteriormente 

indicado, las constantes cinéticas de adsorción calculadas como bases del 2,4,6-TCP y 

PCP fueron de 2,910-7 1/s y 4,310-7 1/s, respectivamente. Por otra parte, la cinética de 

volatilización calculada en condiciones críticas (época de estiaje: 20 °C y velocidad del 

agua de 0,5 m/s) fue de 210-6 1/s para el PCP y 2,210-6 1/s para el 2,4,6-TCP. 

5.2. Subtramo de Coihue 

Debido a las características de ritrón en el subtramo de Coihue (fondo de bolones, flujo 

turbulento, altas velocidades de reaireación, zonas de elevada radiación solar, menor 

ancho de la sección transversal) las cinéticas de transformación y transferencia de masa, 

para el 2,4,6-TCP y PCP son despreciables, en relación al transporte debido a la 

advección y dispersión, lo que significa que estos contaminantes se distribuyen como 

conservativos. Específicamente, la adsorción-desorción al sedimento es mínima (≤ 10-

7/s), debido al pH entre 6,7 y 7,2 de la columna de agua. Esto favorece la disociación del 

PCP y 2,4,6-TCP en el agua, aumentando la solubilidad y movilidad en la fase acuosa. 

Por otra parte, similar a la primera causa de mínima adsorción-desorción, la volatilización 

del 2,4,6-TCP y PCP, es despreciable en esta zona, debido al carácter iónico de estos 

compuestos en el río, lo cual implica un descenso en su habilidad de volatilizarse. Por 

otra parte, las altas velocidades del río en esta sección y los bajos valores de sólidos 
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suspendidos orgánicos, no favorecen el fenómeno de fotólisis. En cuanto a la 

biodegradación de estos compuestos en el río Biobío, se ha verificado en zonas donde 

existen una preexposición a estos compuestos, como por ejemplo en la rivera norte, 1000 

m antes de la confluencia con el río Laja (en esta zona se ha verificado la acción 

degradativa, entre otras, de la cepa Pseudomona paucimobilis S37). 

En la aplicación del programa GMMCARN (2002) en Coihue, en base al ensayo 

exploratorio con el trazador rodamina WT, se pudo comprobar que el coeficiente de 

advección-dispersión más sensible es la dispersión transversal (Ey) y tiene un valor de 1,1 

m2/s. Coihue, también representa la zona final de ritrón del río, y por estas características, 

la mezcla en todas la sección transversal es mayor (en ríos con meandros se ha 

comprobado que el coeficiente de Ey se encuentra en el rango de 0,30 a 1 y en ríos con 

curvas pronunciadas entre 1 y 3 ). Por lo anteriormente explicado, se concluye que el 

2,4,6-TCP y el PCP en el subtramo de Coihue se transportan y distribuyen, por el 

mecanismo de advección-dispersión.   

5.3. Subtramo de Laja 

El subtramo de Laja, posee características de un río en sección de potamón; el lecho del 

río se expande considerablemente y pierde pendiente (En Coihue la pendiente es de 0,002 

m/m y en Laja 0,0005 m/m), el sector presenta mayor captación de radiación solar, la 

sedimentación se incrementa, el fondo es de arena y el flujo es laminar (en algunos 

sectores donde hay pozones, las velocidades son menores o iguales a 10 cm/s, lo que 

facilita la sedimentación). De acuerdo a las cinéticas de biodegradación del PCP y 2,4,6-

TCP (4,2·10 –5  1/s) se puede concluir que estas bacterias participan en los procesos de 

autodepuración del 2,4,6-TCP en este tramo del río. En el caso del 2,4,6-TCP no se 
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encontró la constante de fotólisis cerca de la superficie. Sin embargo para el PCP, la 

fotólisis esta representada por  un valor de 1,635·10-6/s, un orden de magnitud menor que 

para la biodegradación. El bajo valor de la constante de fotólisis en invierno (2.21·10-7/s) 

en relación con la época de verano, se puede explicar por los altos valores de sólidos 

suspendidos inorgánicos en época de invierno (96,1 % de los sólidos suspendidos totales 

en invierno y 26,5 % de los sólidos suspendidos totales en verano), que influyen 

directamente en una baja adsorción de la luz, y por lo tanto, el proceso de la cinética se ve 

ralentizado. 

En cuanto a los mecanismos de transferencia de masa, empezando por la adsorción-

desorción, en este subtramo de Laja, el contenido de finos es pequeño (0,12%) (escala de 

Wentworth) y el pH de la solución se encuentra entre 6,7 y 7,2, por lo cual la adsorción 

de clorofenoles, parece es un fenómeno irreversible controlado por la adsorción química. 

Además este bajo contenido de finos, bajo carbono orgánico (foc = 0,22 %) y pH 

tendiente a neutro, incide en valores muy bajos en la  constante cinética de adsorción 

(Ks); para el 2,4,6-TCP y PCP son 2,914·10-7 1/s y 4,287·10-7 1/s, respectivamente.  

Por otra parte, la constante cinética de volatilización para el PCP, es de 2,000·10-6 1/s. 

Este valor es el más representattivo para el PCP y la segunda en orden de importancia 

para el 2,4,6-TCP (2,151·10-6/s). Sin embargo, los resultados obtenidos en el análisis 

teórico de la cinética de volatilización, deben ser tomados con precaución, ya que fueron 

realizados en la zona de mezcla del subtramo Laja, para condiciones de descarga ácida, 

en las cuales el clorofenol se encuentra en estado no iónico y por lo tanto la cinética es 

mayor (>10-6/s). 

En las distintas simulaciones del programa GMMCARN (2002), para todo el subtramo de 
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Laja, el comportamiento de una descarga de PCP o 2,4,6-TCP , es el de una  línea 

paralela a la rivera, que no llega a la longitud de cruce en la zona de estudio. 

Aunque el programa GMMCARN (2002) no fue calibrado, se realizaron algunas 

simulaciones para tener una primera aproximación al rango de valores esperados por una 

descarga de 20,40 µg/l de PCP y 2,4,6-TCP, respectivamente; aplicando las cinéticas 

obtenidas en laboratorio y cálculos teóricos, al igual que los coeficientes de la ecuación 

de advección-dispersión determinados teóricamente; obteniendo los siguientes resultados: 

• Para el escenario de descarga más crítico 40 g 2,4,6-TCP/l, en una descarga 

continua y flujo permanente, se cumpliría con el valor guía recomendado por la 

Organización Mundial de la Salud (OMS) para el agua de consumo humano (10 

g/l). 

• En el caso del PCP, el valor recomendado por las futuras Normas secundarias de 

calidad ambiental (CONAMA 1997) para la protección de las aguas continentales 

superficiales, es 0,5 g/l para las clases 1 (Muy buena calidad: indica un agua 

apta para la protección y conservación de las comunidades acuáticas, para el riego 

irrestricto y para los usos comprendidos en las clases 2 y 3) y 2 (Buena calidad: 

indica un agua apta para el desarrollo de la acuicultura, de la pesca deportiva y 

recreativa, y para los usos comprendidos en la clase 3); por lo que con la 

capacidad de dilución solamente no se cumpliría en ninguno de los transeptos con 

la norma. Sin embargo, incluyendo la capacidad de autodepuración del río en el 

último transepto de Laja, con un valor de 0,65 g PCP/l, se cumple con la norma 

para la clase 3 (0,7 g PCP/l). 
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• En los escenarios planteados para las zonas de mezcla, tanto el 2,4,6-TCP como el 

PCP, no cumplen con ninguno de los criterios de la OMS, tampoco de CONAMA. 

 

 

 


