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Resumen 

 

Los biosólidos, generados en las plantas de tratamiento de aguas residuales, contienen materia 

orgánica y nutrientes como nitrógeno y fósforo que los hacen útiles como enmiendas agrícolas, 

aunque su aplicación se ve limitada por la presencia de contaminantes orgánicos persistentes, 

metales pesados y microorganismos patógenos. La pirólisis se plantea como alternativa para 

valorizar estos residuos al transformarlos en biocarbones más estables, con menor volumen y 

riesgo ambiental. En esta investigación se evaluaron las propiedades agrícolas y de adsorción de 

contaminantes de tres carbonizados de biosólidos de la PTAR Salitre, la más grande del país, 

obtenidos a 350, 550 y 700 °C. Estos se aplicaron en un suelo modelo a dosis de 10, 30 y 60 t/ha y 

se mantuvieron por cuatro meses en condiciones de invernadero, tras los cuales se evidenciaron 

incrementos significativos en el nitrógeno (31-460 %) y fósforo disponibles (5-690 %) en el suelo, 

particularmente con C350, lo que se reflejó en una mayor absorción de nutrientes y biomasa en 

Raphanus sativus. Además, se observaron incrementos de pH del suelo con C700 y no se 

observaron diferencias relevantes en la absorción de metales en los tejidos vegetales. Por otra 

parte, se estudió la adsorción de los herbicidas diurón y atrazina en agua y suelo, así como su 

lixiviación en columnas de suelo, encontrándose que los carbonizados no modificaron de forma 

significativa su movilidad en el suelo, aunque si mostraron capacidad de removerlos en agua, efecto 

que aumentó con la temperatura de pirólisis. Los resultados de esta investigación demostraron que 

los biosolidos de la PTAR Salitre pueden ser transformados en carbonizados para su valorización en 

aplicaciones agrícolas como fuentes de nutrientes y encalantes, así como adsorbentes para el 

tratamiento de aguas contaminadas.  

 

Palabras clave: Biocarbón, pirólisis, lodos de depuradora, fertilidad del suelo, adsorción de 

contaminantes, herbicidas. 
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Abstract 

Study of the applications of biosolid-derived biochars from the PTAR Salitre in soil recovery and 

water decontamination 

Biosolids, generated in wastewater treatment plants, contain organic matter and nutrients such as 

nitrogen and phosphorus that make them useful as agricultural amendments, although their 

application is limited due the presence of persistent organic pollutants, heavy metals, and 

pathogenic microorganisms. Pyrolysis is proposed as an alternative to valorize these residues by 

transforming them into more stable biochars, with reduced volume and environmental risk. In this 

research, the agricultural properties and contaminant adsorption capacity of three biosolid-derived 

biochars from the PTAR Salitre, the largest in the country, produced at 350, 550, and 700 °C, were 

evaluated. These biochars were applied to a model soil at doses of 10, 30, and 60 t/ha and 

incubated for four months under greenhouse conditions. After this period, significant increases 

were observed in available nitrogen (31–460%) and phosphorus (5–690%) in the soil, particularly 

with C350, which resulted in greater nutrient uptake and biomass production of Raphanus sativus. 

In addition, increases in soil pH were recorded with C700, and no relevant differences were found 

in metal uptake in plant tissues. Furthermore, the adsorption of the herbicides diuron and atrazine 

in water and soil, as well as their leaching in soil columns, was studied. It was found that the 

biochars did not significantly alter their mobility in the soil, although they did show the capacity to 

remove them from water, an effect that increased with pyrolysis temperature. The results of this 

research demonstrated that biosolids from the PTAR Salitre can be transformed into biochars for 

valorization in agricultural applications as nutrient sources and liming agents, as well as adsorbents 

for the treatment of contaminated water. 

 

Keywords: Biochar, pyrolysis, sewage sludge, soil fertility, pollutants adsorption, herbicides. 
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Introducción 

Los biosólidos, también llamados lodos de depuradora son un producto generado en las plantas de 

tratamiento de aguas residuales (PTAR), en donde las partículas sólidas y parte de los 

contaminantes del agua son separados mediante procesos de floculación y sedimentación, que dan 

lugar a la formación de lodos, los cuales en el caso de la PTAR Salitre, son sometidos a procesos de 

espesamiento, digestión anaerobia, para favorecer la degradación de la materia orgánica, y secado 

parcial, dando como resultado un material  denominado biosólidos (EAAB, 2024). Acorde con esto, 

los biosólidos pueden definirse como los “lodos tratados” mediante procesos de estabilización de 

la fracción orgánica para reducir significativamente su fermentabilidad y potenciales peligros, con 

características físicas, químicas y microbiológicas que permiten su uso (Ministerio de vivienda 

ciudad y territorio, 2014; Paz-Ferreiro et al., 2018). Se trata de un material semejante a una masa 

de estructura grumosa con alrededor del 75 % de humedad, que contiene materia orgánica y 

valiosos nutrientes como nitrógeno y fósforo, que hacen de este un agente mejorador del suelo, 

razón por la cual ha sido usado benéficamente en aplicaciones a suelos agrícolas (Sharma et al., 

2017). Su contenido de materia orgánica usualmente corresponde a más del 50% de su peso seco, 

que en su mayoría está compuesto de hidrocarburos, aminoácidos, lípidos y una pequeña cantidad 

de lignina o celulosa (European Commission, 2001). Además, se ha reportado la presencia de 

contaminantes potencialmente peligrosos para la salud como metales pesados (cadmio, cobre, 

cromo, mercurio, níquel, plomo y zinc), compuestos orgánicos poco biodegradables como 

herbicidas, insecticidas, desinfectantes y surfactantes; derivados de productos farmacéuticos y de 

cuidado personal (Prosser & Sibley, 2015; Q. Zhang et al., 2017), compuestos orgánicos persistentes 

(COP) como hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), bifenilos policlorados (BPC) y dioxinas 

(Paz-Ferreiro et al., 2018), y microorganismos patógenos como coliformes, Salmonella spp. y 

Clostridium spp. (Sharma et al., 2017; Torres-Lozada et al., 2015).  
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Planteamiento del problema 

Debido a la gran cantidad de biosólidos que se producen en las grandes ciudades, se han 

desarrollado diferentes estrategias de tratamiento, disposición y aprovechamiento de estos 

materiales con el fin de reducir su impacto ambiental y riesgo de salubridad asociados a la carga de 

contaminantes que estos presentan. La alternativa utilizada históricamente en mayor proporción 

en el mundo debido a los bajos costos ha sido su disposición en rellenos sanitarios o en terrenos 

con dedicación exclusiva para ello (Zhang et al., 2017). En Colombia, la disposición final de los 

biosólidos ha consistido tradicionalmente, en la disposición directa en rellenos sanitarios y 

monorrellenos ubicados en zonas aledañas a las zonas urbanas, y más recientemente en terrenos 

como material de cubierta, y  aplicación a la recuperación de suelos degradados (Rodríguez 

González et al., 2019). Sin embargo, esta práctica se está volviendo cada vez más restringida en 

diferentes países ya que la gran cantidad de materia orgánica y trazas de contaminantes presentes 

en estos contribuyen a las emisiones de metano de los vertederos, generación de malos olores y 

lixiviados, resultando en la oposición pública a esta práctica debido a las preocupaciones 

ambientales (Paz-Ferreiro et al., 2018). 

 

En el país se han llevado a cabo algunos estudios focalizados en los efectos de la aplicación de 

biosólidos en suelos y en las plantas producidas en estos. Se ha encontrado que los biosólidos 

generados en la PTAR Cañaveralejo (Calí) aportan nitrógeno y fósforo disponible al suelo en valores 

similares a los de una fertilización mineral convencional y  su aplicación no afecta las características 

morfológicas del cultivo de caña de azúcar, sin embargo, la presencia de coliformes fecales y huevos 

del helminto en el suelo fue detectada hasta 4 meses después de su aplicación (Torres-Lozada et 

al., 2015). Las universidades de Antioquia, Nacional de Colombia sede Medellín y Pontificia 

Javeriana, de común acuerdo con empresas públicas de Medellín, realizaron un estudio de 

investigación con el objetivo de evaluar los impactos sanitario, ambiental y agronómico que se 

derivan de la aplicación directa de los biosólidos de la PTAR San Fernando (Itagüí, Antioquia) sobre 

los agroecosistemas (Zapata-H et al., 2011), en el que se encontraron considerables incrementos 

en las concentraciones de P, Ca y Mg en el suelo, así como de los metales Cr, Pb y Zn tanto en suelo 

como en el pasto Kikuyo (Pennisetum clandestinum) crecido en estos, además de la presencia de 

algunos microorganismos como fagos somáticos y parásitos tanto en el suelo y como en aguas 

superficiales y subterráneas, y que permanecieron en el suelo incluso tras 45 días de la aplicación; 
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los autores concluyen que la aplicación de biosólidos incrementa el riesgo sanitario y señalan que 

las dosis altas de biosólidos aplicados a los suelos pueden ocasionar el aumento de la concentración 

de nutrientes en los sistemas hídricos lo que provoca futuros problemas de eutroficación de los 

cuerpos de agua.  

 

Se han realizado diversos estudios sobre los biosólidos de la PTAR Salitre, la planta de tratamiento 

de aguas residuales más grande de Bogotá y del país, evaluando su impacto en suelos con distintos 

usos. Ramírez-Pisco & Pérez-Arenas (2006) caracterizaron su aplicación como abono para el 

crecimiento de rábano rojo (Raphanus sativus L.) encontrando evidencias de bioacumulación de 

metales como Cu, Cr, Ni, Pb y especialmente Zn en la parte comestible de las plantas tras la 

aplicación de dosis altas al suelo (≥ 25%), superando en algunos casos los valores permitidos de 

acuerdo la regulación nacional y estándares internacionales (EPA). Por otra parte, su aplicación ha 

mostrado resultados favorables para la recuperación de suelos degradados por la acción minera, 

incrementando el pH, la capacidad de intercambio catiónico (CIC), el contenido de materia orgánica 

y las concentraciones de N y P en el suelo, así como la capacidad de retención de humedad 

(Guacaname & Barrera-Cataño, 2007), además de favorecen el crecimiento de la vegetación y 

aumentar la diversidad y riqueza de plantas, favoreciendo trabajos de regeneración de la cobertura 

vegetal (Ochoa-Carreño, A.C. Barrera-Cataño, 2007), sin embargo, es importante señalar que estos 

estudios no abordaron las concentraciones de metales ni la calidad microbiológica del suelo. 

 

Estos hallazgos, sumados a la creciente preocupación por los posibles impactos ambientales y en 

la salud pública derivados del uso de biosólidos, llevaron a la expedición del Decreto 1287 el 7 de 

julio de 2014 por parte del Ministerio de Vivienda, Ciudad y Territorio, en el cual se establecen los 

criterios para el uso de los biosólidos generados en plantas de tratamiento de aguas residuales 

municipales, tomando como referencia la norma US EPA 40 CFR Part 503. En este se define una 

clasificación de los biosólidos según su contenido de metales y algunos parámetros 

microbiológicos. Los biosólidos de categoría A se pueden utilizar en zonas verdes tales como 

cementerios, separadores viales, campos de golf, jardines, para tareas de arborización, entre otras 

y se permite su aplicación en agricultura. En contraste, los biosólidos de categoría B presentan 

limitaciones, debido a sus mayores concentraciones, permitiéndose su uso en plantaciones 

forestales, recuperación de suelos degradados, como insumo para fabricación de abonos o 
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enmiendas, entre otros y solo pueden aplicarse en suelos agrícolas bajo condiciones controladas, 

con restricciones en su manejo y acceso a las zonas de aplicación.  

 

Con base en estos criterios, EAAB (2024) reporta que los biosólidos de la PTAR Salitre presentan 

parámetros que los categorizan dentro del tipo B, razón por la que desde el año 2017 se viene 

realizando su aprovechamiento con mezcla de suelo para el restablecimiento de la cobertura 

vegetal del predio La Magdalena, localizado al suroccidente de la ciudad en los límites de las 

localidades de Kennedy y Bosa el cual fue empleado para la disposición de sobrantes de excavación 

de obras de alcantarillado. Sin embargo, la producción de biosólidos en Bogotá continúa en 

aumento ya que con la entrada en operación de la fase II de la PTAR Salitre, que trata solo el 30 % 

de las aguas residuales de la ciudad, se generan actualmente alrededor de 250 toneladas diarias de 

biosólidos (en base húmeda) (EAAB, 2024) y se estima que con la construcción de la PTAR Canoas, 

que tratará el 70 % restante de las aguas residuales de Bogotá y el 100 % de las aguas del municipio 

de Soacha, la producción de biosólidos alcanzará entre las 900 y 1200 toneladas diarias (EAAB, 

2014). Ante este panorama, la disposición a corto plazo se realizará a través de monorrellenos, lo 

que representa un riesgo ambiental debido a la posible contaminación que estos generan, además 

de los desafíos logísticos y económicos asociados con el transporte de los biosólidos desde la PTAR 

hasta los sitios de disposición final. A futuro, la dependencia exclusiva de los monorrellenos no será 

una solución sostenible ni confiable para manejar el creciente volumen de biosólidos. 
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Justificación 

Frente a esta situación, es crucial desarrollar estrategias que permitan gestionar de manera 

eficiente la creciente generación de biosólidos, reduciendo su impacto ambiental y los desafíos 

logísticos asociados a su disposición. En este sentido, explorar alternativas de aprovechamiento, 

como los tratamientos térmicos para la generación de otros productos, se vuelve una necesidad. 

Dentro de estos tratamientos, la pirólisis se presenta como una opción prometedora, ya que ofrece 

múltiples ventajas, como la reducción del volumen de los biosólidos en un 80 %, la eliminación de 

los agentes patógenos y compuestos peligrosos, además de la inmovilización de los metales y 

fracciones orgánicas e inorgánicas de manera estable formando un producto sólido denominado 

biocarbón o carbonizado (Goldan et al., 2022; Singh et al., 2020).  

 

Diversas investigaciones han demostrado que los carbonizados generados a partir de biosólidos 

tienen el potencial de mejorar la calidad del suelo y la productividad de las plantas debido a su 

aporte de nutrientes y mejora de algunas de sus propiedades como el pH (Gwenzi et al., 2016; 

Hossain et al., 2015; X. D. Song et al., 2014), y tienen propiedades como materiales adsorbentes 

para la remoción o retención de contaminantes (Regkouzas & Diamadopoulos, 2019; Řimnáčová et 

al., 2024), además de contribuir con la reducción de las emisiones de dióxido de carbono al ser una 

manera de fijar carbono en el suelo (Singh et al., 2020). Distintas investigaciones han indicado que 

aspectos como la composición de las aguas residuales, los procesos de tratamiento empleados en 

las PTAR e incluso las variaciones en el régimen de lluvias pueden afectar de manera importante 

las propiedades de los biosólidos (Sharma et al., 2017). Sin embargo, los trabajos que analizan cómo 

estos factores inciden en las características de los carbonizados siguen siendo escasos (Roberts et 

al., 2017; Yang et al., 2018). En este sentido existe la necesidad de estudiar las características de 

los productos obtenidos a partir de los biosólidos de la PTAR Salitre, considerando sus 

particularidades, como la carga de contaminantes. En especial, es necesario evaluar su 

comportamiento en el suelo cuando se emplean como enmienda agrícola y su eficiencia como 

material adsorbente, con el objetivo de desarrollar una estrategia para la valorización de estos 

residuos en la ciudad y aprovechar los nutrientes que contienen en la agricultura. Además, mientras 

que los biocarbones obtenidos a partir de residuos de material vegetal han sido ampliamente 

estudiados en aplicaciones agrícolas y de remoción de contaminantes (Beesley et al., 2011), el 

estudio de los carbonizados derivados de biosólidos es relativamente reciente y ha ganado interés 
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solo en los últimos años, lo que resalta la necesidad de profundizar en su caracterización y potencial 

aprovechamiento.  

 

 

 

Objetivos 

Objetivo general 

Evaluar las propiedades de los carbonizados obtenidos mediante pirólisis de biosólidos de la PTAR 

Salitre, con el fin de determinar su potencial uso como enmienda agrícola y material adsorbente. 

Objetivos específicos 

▪ Evaluar el potencial de los carbonizados como enmiendas agrícolas para la recuperación de 

suelos determinando las propiedades fisicoquímicas antes y después de su aplicación en un suelo 

modelo. 

 

▪ Determinar el efecto de los carbonizados en la productividad de plantas y la biodisponibilidad 

de metales en ensayos de invernadero. 

 

▪ Evaluar el potencial de los carbonizados para la adsorción de los herbicidas diurón y atrazina 

en agua y suelo mediante estudios de isotermas de adsorción y desorción.  

  

▪ Determinar el efecto de la aplicación de los carbonizados al suelo en la lixiviación de los 

herbicidas diurón y atrazina en ensayos de columnas de suelo bajo condiciones de laboratorio. 
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Alcance  

Esta investigación forma parte del proyecto financiado por el Sistema General de Regalías, titulado 

"Estrategia de valorización termoquímica de biosólidos a productos y bioenergía para el 

fortalecimiento de la economía circular y la sostenibilidad de Bogotá Región" (Código BPIN 

2020000100469), desarrollado en conjunto con el grupo de investigación en Biomasa y 

Optimización Térmica de Procesos, responsable de la producción de los carbonizados. El estudio se 

limita entonces exclusivamente a evaluar las aplicaciones de los carbonizados obtenidos mediante 

pirólisis en horno rotatorio bajo condiciones específicas en un único tipo de suelo. Por lo tanto, los 

efectos observados podrían variar al aplicarse a suelos con diferentes características o al utilizar 

carbonizados obtenidos bajo distintas condiciones de procesamiento o derivados de biosólidos de 

composición diferente. 

 

 

 



 

 

CAPÍTULO 1 . Generación y caracterización de 

carbonizados de biosólidos de la PTAR Salitre 

 

1.1. Introducción  

En este capítulo se presentan algunas consideraciones generales del proceso de pirólisis enfocado 

en la producción de carbonizados a partir de biosólidos, así como los principales factores que 

influyen en sus propiedades y potenciales usos, según diversos estudios. Se describen los 

procedimientos utilizados para la producción y caracterización de los carbonizados empleados en 

esta investigación, junto con los resultados obtenidos de las propiedades evaluadas, con énfasis en 

su potencial uso como enmienda agrícola y material adsorbente. 

1.1.1. Pirólisis de biosólidos 

 

En los últimos años diversos tratamientos térmicos como la incineración, combustión, licuefacción, 

gasificación y pirólisis han ganado atención como potenciales tecnologías para el manejo y 

valorización de biosólidos (Mphahlele et al., 2021). Sin embargo, procesos como la incineración 

presentan limitaciones ya que causan emisiones de compuestos contaminantes como las dioxinas 

y óxidos de nitrógeno (Li et al., 2023), además de la volatilización de los metales, mientras que la 

licuefacción opera a tan bajas temperaturas que la energía puede no ser suficiente para romper las 

estructuras orgánicas complejas de los biosólidos (Deng et al., 2025). 
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La pirólisis por su parte, al llevarse a cabo en una atmósfera inerte, previene efectivamente la 

generación de muchos de los contaminantes producidos en la incineración (Deng et al., 2025). 

Además, favorece la inmovilización sustancias tóxicas y nocivas (Chen et al., 2024), lo que la 

convierte en una alternativa ambientalmente más amigable. Entre sus ventajas la considerable 

reducción del volumen de biosólidos y la capacidad de generar productos pirolíticos valiosos 

líquidos y gaseosos como el condensado de pirólisis acuoso, el líquido orgánico condensado 

(bioaceite) y el biogas que pueden ser aprovechables para la recuperación energética. Así mismo, 

los productos sólidos, como carbonizados o biocarbones presentan aplicaciones potenciales como 

catalizadores, adsorbentes, mejoradores de suelos, entre otros (Chen et al., 2024; Deng et al., 2025; 

Mphahlele et al., 2021). En este contexto, la pirólisis ha ganado interés a lo largo de los años como 

una tecnología prometedora para el tratamiento de biosólidos (Mphahlele et al., 2021). 

 

La pirólisis involucra la descomposición química de los componentes orgánicos de un material en 

ausencia de oxígeno, usualmente atmosfera de N2 , para evitar la pérdida de materia orgánica a 

alta temperatura, típicamente entre 300 y 800 °C, e involucra  la ruptura y rearreglo de enlaces 

covalentes (Devi & Rawat, 2021). Si bien se podría decir que la pirólisis ocurre sólo cuando el 

material precursor está en la fase de descomposición en lugar de formación de enlaces y esta 

ruptura es únicamente térmica, en muchos casos el tratamiento térmico también puede provocar 

la formación de enlaces parciales junto con la disociación. Además, las modificaciones químicas 

inducidas por la temperatura pueden no ser únicamente térmicas, debido a que la presencia de 

oxígeno dentro del material de partida puede provocar una combustión parcial del material (Devi 

& Rawat, 2021).  

 

De acuerdo con Devi & Rawat  (2021), para moléculas complejas como las presentes en la biomasa 

los cambios químicos primarios que ocurren durante la pirólisis involucran proceso como: i) 

escisión de enlaces C-heteroátomo para generar radicales libres, (ii) reordenamiento molecular, 

(iii) polimerización térmica (iv) condensación aromática y (v) eliminación de H2 de las cadenas 

laterales. Aunque estos procesos pueden ocurrir simultáneamente, su predominio depende de la 

temperatura a la que se lleva a cabo la pirólisis. Por ejemplo, por debajo de 500 °C, ocurre 

principalmente la ruptura del enlace C-heteroátomo y la reorganización de los enlaces C–C, además 

de reacciones de deshidratación y eliminación de halógenos, dando como resultado la eliminación 

de oxígeno y nitrógeno. Mientras que entre los 800 y 2000 °C predomina la etapa de polimerización 
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térmica denominada carbonización, en la que se favorece la formación e interconexión de anillos 

aromáticos.  

 

Tradicionalmente se ha utilizado en mayor proporción la biomasa lignocelulósica de fuentes como 

la madera, plantas herbáceas y residuos agrícolas como materia prima para la pirólisis y se han 

analizado en profundidad los biocarbones producidos a partir de esta y sus procesos de obtención, 

sin embargo, pocas investigaciones se centran en los procesos de pirólisis, las propiedades y las 

aplicaciones de los biocarbones de biosólidos en suelos, y rara vez se destacan las diferencias entre 

los biocarbones derivados de biomasa lignocelulósica y de biosólidos (Xing et al., 2021).  

 

Mientras que la biomasa lignocelulósica está compuesta principalmente de tres polímeros: celulosa 

y hemicelulosa (polímeros de carbohidratos) y lignina (polímero de unidades aromáticas de 

fenilpropanolides) que conforman la estructura del tejido vegetal, además de una pequeña 

cantidad de compuestos inorgánicos (Xing et al., 2021), los biosólidos presentan un alto contenido 

de material inorgánico y la materia orgánica se compone principalmente de hidrocarburos, 

aminoácidos y lípidos, con una presencia mínima de lignina o celulosa (Paz-Ferreiro et al., 2018). 

En este sentido, se ha encontrado que estas diferencias en la composición afectan su 

comportamiento durante la pirólisis, lo que da lugar a variaciones significativas en las propiedades 

fisicoquímicas de los productos obtenidos (Wei et al., 2019). Durante la pirólisis la lignina, la 

celulosa y la hemicelulosa se transforman mediante reacciones de escisión de enlaces, 

deshidratación, rearreglos intermoleculares, descarboxilación, condensación y polimerización 

como se muestra en la figura 1-1, dando lugar a la red estructural que conforma el biocarbón. En 

contraste, en los biosólidos las proteínas son el principal componente susceptible de cambios 

químicos, cuyos aminoácidos pueden descomponerse a través de reacciones de desaminación y 

deshidrogenación, lo que genera la emisión de compuestos gaseosos nitrogenados, como NH3 y 

HCN (Yuan et al., 2023). Además, se ha evidenciado la formación de compuestos heterocíclicos 

nitrogenados aromáticos, que pueden generarse por craqueo térmico o polimerización de 

compuestos que nitrógeno y que pueden integrarse estructuralmente en la matriz del biocarbón 

(Figura 1-2). La formación de estos compuestos se ve favorecida por el aumento de la temperatura 

de pirólisis  (Xing et al., 2021; Yuan et al., 2023).  
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Figura 1 1: Esquema de las reacciones que ocurren durante la pirólisis de biomasa lignocelulósica 

a partir de (a) celulosa y (b) lignina. 

 

 

Fuente: Modificado de (Xing et al., 2021) 

 

Mphahlele et al. (2021) describen la pirólisis de biosólidos en tres etapas según la temperatura. La 

primera etapa, que ocurre entre 30 y 150°C, corresponde a un proceso de deshidratación en la cual 

se pierde la humedad libre y se liberan compuestos volátiles ligeros. En la segunda etapa, 

denominada desvolatilización principal o pirólisis activa (150 y 570 °C), se produce la 

descomposición de lípidos y proteínas a temperaturas entre 150 - 550 °C y 210 - 310 °C, 

b) 

a) 
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respectivamente, así como la degradación de algunos materiales lignocelulósicos entre 240 y 400 

°C. Finalmente, la tercera etapa, conocida como pirólisis estable o lenta (540 - 750 °C), implica la 

descomposición de residuos carbonosos y la descomposición de sales de ácidos carboxílicos. 

 

El alto contenido mineral que contienen los biosólidos, a diferencia de la biomasa lignocelulósica 

hace que desempeñen un rol importante en la transformación de esta biomasa durante el 

calentamiento. Entre los procesos en los que este material inorgánico puede participar se 

encuentra: i) degradación térmica de componentes minerales, ii) efecto catalítico de los óxidos 

minerales en la degradación de los biosólidos e iii) interacciones entre componentes minerales y 

compuestos que contienen nitrógeno (Xing et al., 2021). Algunos estudios han reportado que las 

sales de calcio presentes intervienen en la descomposición de proteínas y la conversión del 

nitrógeno. Se ha reportado que la adición de acetato de calcio por ejemplo favorece la fijación de 

nitrógeno en el biocarbón y reduce las emisiones de NH3 (Cheng et al., 2019). Además, los 

compuestos de hierro facilitan la apertura del anillo del N heterocíclico con la liberación de HCN 

(Xing et al., 2021). 

 

Figura 1 2: Esquema de las reacciones que ocurren durante la pirólisis de biosólidos a partir de 

compuestos nitrogenados. 

 

Fuente: Modificado de (Xing et al., 2021) 

Amino acid 
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1.1.2. Biocarbones derivados de biosólidos 

El producto sólido que se obtiene de la pirólisis de biomasa es llamado biocarbón o carbonizado y 

está compuesto de una matriz carbonosa que retiene casi todos los compuestos inorgánicos 

presentes en el material de partida, además de una cantidad significativa de subproductos 

condensados del proceso (Devi & Rawat, 2021). El carbonizado es, por tanto, una mezcla 

heterogénea que incluye diferentes fracciones, como el depósito de carbono fijo, el depósito de 

carbono lábil y la fracción de cenizas, cuyas proporciones y propiedades están determinados 

principalmente por la composición de la materia prima y la temperatura de pirólisis (Xing et al., 

2021). En este contexto, el uso de biosólidos como materia prima para la producción de 

carbonizados presenta desafíos debido a su composición química altamente variable en 

comparación con otras biomasas. Diversos estudios han señalado que factores como la naturaleza 

de las aguas residuales, los tratamiento aplicados en las PTAR e incluso el régimen de lluvias pueden 

influir  significativamente en la composición de los biosólidos (Sharma et al., 2017). A pesar de esto, 

los estudios que evalúan la influencia de estos factores en las características de los carbonizados 

son limitados (Roberts et al., 2017; Yang et al., 2018) 

 

Debido al papel fundamental que desempeña la temperatura en  la transformación de la materia 

orgánica durante la pirólisis (sección 1.1.1.), diversas investigaciones (Antunes et al., 2017; Hossain 

et al., 2011; Roberts et al., 2017; Song et al., 2014), se han centrado en investigar su influencia en 

las propiedades de los biocarbones obtenidos a partir de biosólidos. Típicamente, estos estudios 

emplean temperaturas entre 300 y 700 °C, obteniendo CB con un contenido de cenizas entre 50 y 

80 % y alrededor de un 20 % de carbono total, mientras que los biocarbones producidos a partir de 

biomasa lignocelulósica presentan un menor contenido de cenizas (< 30 %) y una mayor proporción 

de carbono total (> 40 %) (Jayakumar et al., 2023). En este sentido, Xing et al. (2021) destacan la 

importancia de comprender estas diferencias entre estos dos tipos de carbonizados con el fin de 

determinar sus potenciales aplicaciones de manera más adecuada y aprovechar sus propiedades 

de manera más efectiva.  

 

La conversión pirolítica de biosólidos para producir biocarbón es un método prometedor y ha 

recibido una considerable atención recientemente debido su multifuncionalidad en la mejora del 

medio ambiente, incluyendo sus usos agrícolas, que está íntimamente relacionada con sus 
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propiedades fisicoquímicas (Deng et al., 2025; Singh et al., 2020), dentro de las que se destaca:  la 

presencia de grupos funcionales oxigenados en su superficie, lo que aumenta la capacidad de 

intercambio catiónico del suelo y contribuyen a la retención de metales pesados; La estructura 

carbonosa aromática, que puede adsorber compuestos orgánicos a través de interacciones π-π y 

son una forma de secuestro de carbono del biocarbón reduciendo las emisiones de dióxido de 

carbono. Además,  los compuestos minerales liberados de los biocarbones contribuyen a la 

neutralización de suelos ácidos, la inmovilización de metales pesados a través de la precipitación 

superficial y el intercambio catiónico y actúan como un fertilizante adicional para mejorar la 

fertilidad del suelo (Deng et al., 2025; Singh et al., 2020). También la estructura microporosa de los 

biocarbones brinda la capacidad de remoción de contaminantes del agua o suelo, así como una la 

facilidad de retener agua (Song et al., 2024).  

 

Figura 1 3: Propiedades y potenciales aplicaciones de los carbonizados de biosólidos. 

 

Fuente: Modificado de Singh el al. (2020). 

1.2. Materiales y métodos 

1.2.1. Materia prima y obtención de carbonizados 

Los carbonizados utilizados en esta investigación fueron producidos y suministrados por el grupo 

de investigación en Biomasa y Optimización Térmica de Procesos (BIOT) de la Facultad de Ingeniería 
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de la Universidad Nacional de Colombia. Estos se generaron a partir de biosólidos recolectados en 

la PTAR Salitre (Bogotá), después de su secado y tamizados a un tamaño menor a 3 mm. El 

tratamiento de pirólisis se realizó a escala de planta piloto en horno rotatorio, bajo atmósfera 

inerte de nitrógeno (flujo: 2L/min) y con un tiempo de residencia de 30 minutos. Bajo estas 

condiciones, se obtuvieron tres carbonizados, producidos a temperaturas de 350, 550 y 700 °C, 

denominados C350, C550 y C700, respectivamente, a una cantidad de 1 kg por cada uno. 

1.2.2. Caracterización fisicoquímica de carbonizados 

 

▪ Distribución del tamaño de partícula. La totalidad del volumen de carbonizados fue tamizada 

mediante un tamiz número 10 con el fin de obtener un tamaño de partícula inferior a 2,0 mm para 

su caracterización y posterior uso en los ensayos de aplicación agrícola (Gwenzi et al., 2016; Khan 

et al., 2017). La distribución de tamaño de partícula se determinó según la norma ASTM D4749-87, 

mediante un tamizado progresivo con tamices de malla número 14 (1,40 mm), 18 (1,00 mm), 30 

(0,60 mm), 50 (0,30 mm), 100 (0,15 mm) y 200 (0,075 mm). 

 

▪ Humedad. La humedad residual y/o absorbida del ambiente (H) se determinó 

gravimétricamente mediante el secado de 2 g de carbonizado a 105 °C durante 24 horas. A partir 

de estos valores de humedad, se realizaron las correcciones necesarias, y todas las propiedades se 

reportan en base seca. 

 

▪ Análisis próximo. El contenido de cenizas (Cz) de los carbonizados se determinó según la 

norma DIN EN 14775:2009. Para ello, se pesó 1 g de muestra con un tamaño de partícula menor a 

1 mm y se colocó en un crisol de porcelana. Se calentó paulatinamente en una mufla hasta 250 °C, 

posteriormente la temperatura se incrementó hasta 550 °C y se mantuvo durante 2 horas. Tras el 

proceso, el crisol se dejó enfriar en un desecador antes de ser pesado nuevamente. 

 

La determinación del contenido de materia volátil (MV) se realizó siguiendo la norma DIN 51720. 

Se introdujo 1 g de muestra (tamaño de partícula < 1mm) en un horno precalentado a 900 °C, donde 

se mantuvo durante 7 minutos, para finalmente, dejar enfriar y pesar.  El carbono fijo se calculó 

por diferencia según la ecuación 1.1. Todas las determinaciones se realizaron por triplicado. 
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CF (%p p⁄ ) = 100 − H − Cz − MV   (1.1) 

 

▪ Análisis elemental. Se determinó el contenido de carbono, hidrógeno, nitrógeno total en un 

analizador Leco CHN828 equipado con un módulo Leco S832 para determinación de azufre. La 

determinación se realizó por triplicado y el contenido de oxígeno se calculó por diferencia acorde 

con la ecuación 1.2. 

 

O (%p p⁄ ) = 100 − Cz − C − H − N − S   (1.2) 

 

▪ Fluorescencia de rayos X (FRX). Este procedimiento se empleó para estimar la composición 

de la fracción inorgánica de los carbonizados, para lo cual el tamaño de partícula se redujo 

utilizando un molino de bolas de ágata y se tamizó a través de una malla número 100 (150 µm). Las 

muestras secas (105 °C por 12 h) se mezclaron con cera espectrométrica (Merck) para la 

preparación de pastillas prensadas. Se realizaron 11 barridos a las pastillas para detectar los 

elementos presentes en las muestras, empleando un espectrómetro de fluorescencia de rayos X 

MagrixPro PW – 2440 Philips (WDXRF), equipado con un tubo de rodio de 4 kW de potencia. La 

cuantificación se realizó mediante el software SemiQ 5. 

 

▪ Contenido total de nutrientes. Se determinaron las concentraciones de macro y 

micronutrientes totales de los carbonizados mediante digestión ácida. El nitrógeno se determinó 

mediante el método Kjeldahl. La digestión para los demás elementos se realizó mediante el método 

Nítrico-Perclórico y los métodos de cuantificación fueron: P-lactato para fósforo, método 

turbidimétrico para azufre y espectroscopia de absorción atómica de llama para los demás 

elementos (K, Ca, Mg, Na, Fe, Cu, Mn y Zn).  

 

▪ Contenido de metales totales.  Se determinó la concentración total de los metales arsénico, 

cadmio, zinc, cobre, cromo, mercurio, níquel, plomo y selenio mediante espectrometría de emisión 

óptica con plasma acoplado inductivamente (IPC-OES), siguiendo los procedimientos establecidos 

en las normas EPA 3051A y EPA 6010C. Para ello, las muestras fueron previamente sometidas a una 

digestión ácida asistida por microondas con HCl y HNO3. 
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▪ Propiedades de interés agronómico. La caracterización agronómica de los carbonizados se 

llevó a cabo mediante los métodos tradicionales de análisis de suelo. El fósforo disponible se 

determinó mediante los métodos Olsen y Bray II, y el carbono orgánico oxidable mediante Walkley-

Black (IGAC, 2006). El nitrógeno disponible se analizó en su forma amoniacal (N-NH4
+), utilizando  

el método azul de indofenol (Liu et al., 2022), en su forma nítrica (N-NO3
-), mediante extracción con 

agua tipo I (relación agua: suelo 1:10 p/v) con un tiempo de agitación de 1 h, y cuantificación por 

cromatografía de intercambio iónico (Michalski et al., 2019). Para esto se empleó un cromatógrafo 

Shimadzu Prominence equipado con una bomba inerte HPLC LC-20Ai, sistema de supresión de 

corriente ICDS-40A, detector de conductividad CDD-10Avp y una columna Shodex IC SI-90 4E (250 

mm x 4,0 mm, 9 µm) de intercambio aniónico. Se utilizó una solución de NaHCO3 1,7 mM/Na2CO3 

1,8 mM como fase móvil, con un flujo 1,2 mL/min y 20 µL como volumen de inyección. En estas 

condiciones, el tiempo de retención para el nitrato fue de 6,58 min y su límite de detección y 

cuantificación fueron 0,50 y 0,70 mg/L respectivamente. 

 

El pH se determinó en una suspensión de agua tipo I y carbonizado (1:5 p/v) después de una hora 

de agitación y una hora de reposo siguiendo la norma ISO 10390. En el mismo extracto, tras su 

filtración, se midió la conductividad eléctrica. La CIC se determinó mediante el método acetato de 

amonio 1M a pH 7,0, con modificaciones para biocarbones (Munera-Echeverri et al., 2018).  

 

 

▪ Espectroscopia FTIR. La identificación de grupos funcionales en la superficie de los 

carbonizados se realizó mediante espectroscopia infrarroja con transformada de Fourier (FTIR). 

Para ello, las muestras fueron maceradas, tamizadas a un tamaño de partícula inferior a 60 µm y 

secadas a 105 °C por una noche. Se prepararon pastillas con KBr anhidro y se escanearon 16 veces 

en un espectrómetro Nicolet iS10 (Thermo Fisher Scientific) en el rango de 500 y 4000 cm-1. 

 

1.2.3. Análisis estadístico 

Los datos obtenidos del análisis elemental, análisis próximo y de las propiedades agronómicas 

fueron procesados mediante el software OriginPro 2025. La normalidad de los datos fue probada 
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evaluada mediante la prueba de Shapiro-Wilk. Para comparar las medias de las propiedades en 

función de la temperatura de pirólisis de los carbonizados, se realizó un ANOVA de una vía seguido 

de la prueba Tukey. Se consideraron diferencias significativas entre medias cuando p < 0,05. 

 

1.3. Resultados y discusión  

  

1.3.1. Distribución del tamaño de partícula 

El tamaño de partícula de los carbonizados juega un papel fundamental en diversos procesos 

asociados a sus aplicaciones ambientales. Se ha observado que, cuando se incorporan al suelo, su 

efecto en las propiedades fisicoquímicas (Chukwuebuka et al., 2024), la disponibilidad del agua 

para las plantas (J. Zhang et al., 2021) y la migración y disponibilidad de nutrientes como el fósforo 

(Pedersen et al., 2025) varía según el tamaño de sus partículas. Además, esta característica influye 

significativamente en su capacidad de adsorción tanto de compuestos orgánicos como de metales 

pesados  (Rabiee Abyaneh et al., 2024). Por tal razón, se realizó un análisis de distribución de 

tamaño de partícula con el fin de comparar los tres carbonizados utilizados en los ensayos de 

aplicación. Los resultados, presentados en la figura 1-4 muestran que alrededor del 50 % de la masa 

de los materiales está compuesto por partículas entre 1,0 y 2,0 mm. Además, el tamiz con la menor 

apertura empleado (0,075 mm) retuvo más del 93 % de la masa, lo que indica que las partículas se 

encuentran dentro del rango de las arenas (2,0 - 0,05 mm), comparando con la clasificación textural 

de suelos (IGAC, 2006). Dado que la distribución de tamaños fue muy similar para los tres 

carbonizados, no se consideró el tamaño de partícula como una variable determinante que pueda 

influir significativamente en los resultados de la aplicación.  
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Figura 1-4: Curvas granulométricas de retención acumulada de los carbonizados. 

 

Fuente: Elaboración propia 

1.3.2.  Fracción orgánica de carbonizados 

 

▪ Análisis próximo 

 

La figura 1-5 muestra los resultados del análisis próximo en donde se evidencia una correlación 

clara entre la temperatura de pirólisis y sus contenidos de ceniza, carbono fijo y materia volátil. Se 

encontraron diferencias significativas (p < 0,05) entre las cantidades de ceniza de los tres 

carbonizados, pues a medida que la temperatura aumenta su contenido pasó de 55,6 % a 350 °C a 

73,5 % a 700 °C, dejando por lo tanto un material con menor componente no mineral. Este 

incremento es un comportamiento esperado debido a que la mayoría de los compuestos 

inorgánicos no se volatilizan en este rango de temperaturas, lo que conduce a la acumulación de 

cenizas. Los resultados observados son consistentes con estudios previos sobre CB, que han 

reportado contenidos de cenizas cercanos, con contenidos de alrededor del 55 % a 300°C, entre 60 

- 65 % a 500 – 550 °C y superiores al 72 % a 700 °C (Antunes et al., 2017; Hossain et al., 2011; 

Roberts et al., 2017; Song et al., 2014).  
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Figura 1-5: Resultados del análisis próximo de los carbonizados. 

 

Fuente: Elaboración propia.  Barras que no comparten la misma letra indican diferencias 

estadísticamente significativas entre medias. 

Para el componente no mineral de los carbonizados, se encontraron diferencias significativas en 

los contenidos de materia volátil y carbono fijo en función de la temperatura de pirólisis. En 

contraste con el contenido de ceniza, la materia volátil mostró un comportamiento inverso, 

disminuyendo de 34,0 hasta 7,4 % con el incremento de la temperatura. A su vez, se observó un 

mayor contenido de carbono fijo para C700 en comparación con C550 y C350, llegando incluso a 

duplicarse con el aumento de la temperatura. Si bien, estas tendencias han sido reportados en 

estudios previos (Antunes et al., 2017; Hossain et al., 2011; Song et al., 2014), las diferencias con 

los valores obtenidos en el presente trabajo podrían atribuirse a la variabilidad en la composición 

de los biosólidos o a las condiciones específicas del tratamiento de pirólisis.  

El comportamiento observado en la fracción orgánica se atribuye a que temperaturas más elevadas 

favorecen la descomposición de la materia orgánica y la liberación de compuestos volátiles de los 

biosólidos, al tiempo que promueven la formación de una estructura carbonosa más estable (Hu et 

al., 2018), que se refleja en el incremento del contenido de carbono fijo. En este sentido, Deng et 

al. (2025) sugieren que los carbonizados producidos a temperaturas más altas podrían ser 

ventajosos en aplicaciones que requieren materiales más estables, como la adsorción o la 

enmienda de suelos, por lo que C700 sería más apropiado en lo que respecta a su estabilidad.  

 

 

Fuente: Elaboración propia 
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▪ Análisis elemental 

 

A medida que aumenta la temperatura de pirólisis, la acumulación de las cenizas indica una mayor 

descomposición y volatilización de la materia orgánica en los biosólidos. Como resultado, se 

encontró una disminución en las concentraciones de C, H, O, N y S (Figura 1-6a), principales 

elementos constituyentes de la materia orgánica. El análisis estadístico ANOVA reveló diferencias 

significativas en los contenidos de todos los elementos entre los carbonizados, excepto en el 

carbono entre C550 y C700. Este resultado es consistente con el análisis próximo, donde las 

diferencias entre estos dos carbonizados son menores en comparación con C350 y se relacionan 

con una mayor pérdida de materia orgánica al aumentar la temperatura de 350 a 550 °C que entre 

550 y 700 °C. 

Figura 1-6: Análisis elemental (a) y diagrama de Van Krevelen (b) de los carbonizados. 

 

Fuente: Elaboración propia. Barras que no comparten la misma letra indican diferencias 

estadísticamente significativas entre medias. 

 

El comportamiento y los valores encontrados para la concentración de estos elementos son 

consistentes con los reportados en otras investigaciones (Hossain et al., 2011; Roberts et al., 2017b; 

Song et al., 2014), donde se han reportado pérdidas de aproximadamente un 5% del C y un 2% para 

H y N, en el mismo rango de temperaturas, siendo esta última de especial interés en aplicaciones 

agrícolas, ya que es un nutriente esencial para el desarrollo de las plantas y su reducción podría 

afectar su potencial como enmienda del suelo (Capítulo 2).  
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La pérdida de estos elementos en los productos sólidos durante la pirólisis de biosólidos ha sido 

confirmada mediante la caracterización de la fase gaseosa y líquida generadas durante el proceso.  

Compuestos nitrogenados, azufrados y oxigenados como NH3, HCN, NO, H2O, H2O, H2S entre otros 

han sido identificados en la fase gaseosa no condensada (Cheng et al., 2019; Huang et al., 2021; Li 

et al., 2023). Además, Hu et al. (2018), a través de técnicas de espectrometría de masas, analizaron 

la fracción líquida condensada y observaron un aumento en la proporción de N y O en los 

compuestos presentes en esta a medida que la temperatura se incrementa, lo que indica una 

mayor pérdida de estos elementos en el residuo carbonoso.  

El análisis elemental es una técnica rutinaria en la caracterización de carbonizados que puede 

utilizarse para estimar de manera indirecta la aromaticidad y grado de condensación de los anillos 

aromáticos de un material carbonoso (Wiedemeier et al., 2015). Esto se debe a que la proporción 

de carbono en la fracción orgánica de una muestra aumenta con la temperatura de pirólisis a 

medida que se producen las reacciones de deshidratación, deshidrogenación, descarbonilación y 

descarboxilación, así como procesos de despolimerización y volatilización que como resultado 

generan estructuras aromáticas enriquecidas en carbono y empobrecidas en hidrógeno y oxígeno. 

En este sentido, se determinaron las relaciones H/C y O/C de las muestras, cuyos valores se 

presentan en el diagrama de Van Krevelen (Figura 1-6b). Para C350 se observa que la relación H/C 

es de 1,2, lo que indica que aproximadamente cada átomo de carbono está enlazado directamente 

a al menos un hidrógeno, sugiriendo la presencia de anillos aromáticos de baja condensación. En 

contraste, C550 y C700 tienen valores cercanos a 0,5, lo que indica que, en promedio, hay un átomo 

de hidrógeno por cada 2 átomos de carbono, lo que sugiere la presencia de estructuras aromáticas 

con un promedio de seis anillos de benceno condensados, es decir un mayor grado de 

condensación (Wiedemeier et al., 2015). Además, el diagrama muestra que la variación en la 

relación H/C es más pronunciada entre 350 y 550 °C en comparación con el intervalo entre 550 y 

700 °C, lo que podría estar relacionado con el hecho de que la aromaticidad aumenta de manera 

más brusca entre 200 y 500 °C y tiende a estabilizarse a partir de los 600 °C (Wiedemeier et al., 

2015). 

 

Por otro lado, la relación O/C, puede utilizarse como un indicador de la hidrofilicidad de la superficie 

de los carbonizados, sin considerar la fracción inorgánica. C350 mostró una relación O/C más alta, 

lo que sugiere una mayor presencia de grupos funcionales polares en la superficie del carbonizado. 
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Estos grupos pueden actuar como centros de adsorción de agua, contribuyendo a una mayor 

hidrofilicidad (Chun et al., 2004). En contraste, valores cercanos a 0, como el caso de C700, indican 

una baja concentración de grupos oxigenados, lo que se traduce en una superficie más hidrófoba. 

No obstante, es importante resaltar que la determinación del contenido de oxígeno por diferencia 

puede presentar limitaciones a la hora de hacer estas relaciones con las propiedades de materiales 

con un alto contenido de cenizas (Wiedemeier et al., 2015) como los CB. 

1.3.3. Fracción inorgánica de carbonizados 

 

▪ FRX 

Mediante el análisis por FRX se identificaron los elementos presentes en la fracción inorgánica de 

los carbonizados. La determinación se realizó mediante el software SemiQ5 el cual estima las 

concentraciones elementales basándose únicamente en modelos teóricos de fluorescencia de 

rayos. Al no emplear curvas de calibración con materiales de referencia, el análisis es de carácter 

semicuantitativo y proporciona solo una visión general de la composición de los materiales.  

Se identificaron hasta 22 elementos (Figura 1-7), siendo Si, Ca, Fe y P  los principales constituyentes 

de la fracción inorgánica, acorde con lo reportado en previos estudios sobre CB (de Figueiredo et 

al., 2018; Mphahlele et al., 2021; Yuan et al., 2023. El Ca se presenta en compuestos como CaSO4, 

CaCO3, oxalato de calcio y CaO (de Figueiredo et al., 2021), mientras que el Si y Al se encuentran 

principalmente como cuarzo y aluminosilicatos. El P se encuentra asociado a Fe, Ca, Mg y Al, 

mayormente en forma de minerales de fosfato amorfos (de Figueiredo et al., 2018; Mphahlele et 

al., 2021; Yuan et al., 2023). Según esta caracterización, los carbonizados contienen 

macronutrientes como Ca, P, S, K, Mg y Na, así como los micronutrientes esenciales para las plantas 

como Fe, Zn, Cu, Mn y Mo, lo que respalda su potencial uso como fuente de nutrientes agrícolas. A 

pesar de esto, El K, un macronutriente clave en la nutrición vegetal y frecuentemente aplicado 

como fertilizante, se encuentra en bajas concentraciones. Debido a la alta solubilidad de los 

compuestos de K en agua, su permanencia en los biosólidos es limitada, y por tanto sus 

carbonizados no se consideran una fuente significativa de este nutriente (de Figueiredo et al., 

2021).  
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Figura 1-7: Composición elemental inorgánica aproximada de los carbonizados obtenida mediante 

FRX. 

 

Fuente: Elaboración propia 

 

▪ Contenido de nutrientes totales 

Como complemento al análisis por FRX, se realizó la determinación cuantitativa de nutrientes y 

metales mediante digestión ácida. Los resultados encontrados para los nutrientes (Figura 1-8) son 

consistentes con estudios previos, evidenciando que en su mayoría su concentración aumenta con 

la temperatura de pirólisis, debido a su naturaleza no volátil (de Figueiredo et al., 2021; Deng et al., 

2025).  

Figura 1-8: Contenido de nutrientes totales de carbonizados. 

 

Fuente: Elaboración propia 
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Aunque no se realizaron réplicas de la determinación y, por lo tanto, no se aplicó un análisis 

estadístico, se observó una ligera disminución en las concentraciones de Ca, P, Zn y Na en C700 en 

comparación con C550. Si bien es habitual que el aumento de la temperatura de pirólisis favorezca 

el enriquecimiento de estos elementos en los carbonizados, debido a la pérdida de materia 

orgánica, algunos estudios reportan una ligera disminución de algunos elementos atribuida a una 

posible volatilización a temperaturas elevadas (> 600 °C) (de Figueiredo et al., 2021). En general,  

las concentraciones de nutrientes encontrados fueron inferiores a las reportados en otros estudios 

(Deng et al., 2025; Hossain et al., 2011; Roberts et al., 2017; Yuan et al., 2015), lo cual podría 

deberse a diversos factores, como las variaciones en la composición de los biosólidos y las 

particularidades de los tratamientos aplicados a las aguas residuales. Por ejemplo, la utilización de 

floculantes como FeCl₃ o AlCl₃ durante el tratamiento puede influir significativamente en el 

contenido de Al  y Fe, así como de P en los biosólidos, y en consecuencia en los carbonizados 

(Roberts et al., 2017). 

Para algunos elementos, como el hierro y el azufre, no se observó una tendencia clara con la 

temperatura de pirólisis, lo que podría estar relacionado con las complejas interacciones y 

transformaciones que experimentan los componentes de los biosólidos durante el tratamiento 

termoquímico. En particular, la concentración de azufre en los carbonizados puede disminuir por 

la emisión de H₂S (Roberts et al., 2017), o, por el contrario, aumentar con la temperatura, debido 

a la formación de compuestos inorgánicos térmicamente estables (Huang et al., 2021). 

El azufre es un caso interesante que refleja las complejas transformaciones que pueden sufrir los 

nutrientes durante la pirólisis. En los biosólidos, este se encuentra en diversas especies orgánicas 

e inorgánicas con diferente estabilidad térmica que pueden sufrir diferentes vías de transformación 

(Huang et al., 2021; Wang et al., 2023). Las estructuras orgánicas comunes incluyen estructuras 

como mercaptanos (R-SH), disulfuros (R-S-S-R), sulfonatos (R-SO2-O-R) y heterociclos azufrados 

como tiofenos, que son partes de biomoléculas esenciales que constituyen la biomasa. Por otro 

lado, el azufre inorgánico incluye diferentes sulfuros y sulfatos metálicos insolubles, como los 

sulfuros de zinc y cobre (ZnS y CuS) y el sulfato de calcio, siendo los tioles como la cisteína y el CaSO4 

las principales fuentes de azufre en los biosólidos.  



Capítulo 1 26 

 

 

 

Las rutas de transformación termoquímica de las especies azufradas ha sido estudiadas por Huang 

et al. (2021), quienes caracterizaron las especies de azufre en carbonizados obtenidos mediante 

pirólisis entre 250 y 750 °C, mediante técnicas de espectroscopia de adsorción de rayos X, 

encontrando una estrecha dependencia de la especiación con la temperatura. Los autores reportan 

una disminución de las estructuras de S-alifático, como la cisteína, junto con el incremento del 

sulfato desde los 250 hasta los 350 °C, en donde se favorece la fragmentación del S-alifático, 

contribuyendo a una volatilización significativa del S de la fase sólida (Figura 1-9). A temperaturas 

más altas, se observa la reducción termoquímica del sulfato y reacciones de aromatización, lo que 

resulta en un aumento significativo de las estructuras de tiofeno y en la formación de sulfuros de 

metales calcófilos como Zn, Cu y Fe. Con base sus hallazgos, los autores sugieren que la mayor 

proporción de estos sulfuros podría contribuir a una mayor retención del azufre en los 

carbonizados. Esta observación podría explicar los resultados obtenidos en esta investigación, 

donde se evidenció un aumento en la concentración de S total por encima de los 550 °C.  

Figura 1-9: Principales reacciones termoquímicas de los compuestos de azufre durante la pirólisis 

de biosólidos. 

 

Fuente: Modificado de Huang et al. (2021) 

 

Las observaciones anteriores evidencian la complejidad de los procesos que ocurren durante la 

pirólisis y contribuyen al entendimiento de la estabilidad de los carbonizados, así como de 
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liberación de nutrientes. En particular, la especiación del azufre sugiere que su máxima 

disponibilidad podría alcanzarse alrededor de los 350°C, en la que el CaSO4 es predominante. A 

temperaturas superiores, se esperaría una disminución en su disponibilidad debido a la formación 

de las estructuras aromáticas y de sulfuros metálicos de muy baja solubilidad.   

 

▪ Contenido de metales totales 

En la tabla 1-1 se presentan los resultados de caracterización de los nueve metales regulados en 

biosólidos según el Decreto 1287 de 2014, cuya concentración es un criterio clave para la 

clasificación de los biosólidos y sus aplicaciones permitidas. Como referencia, también se incluyen 

los valores encontrados en los biosólidos originales, evidenciando que, en general, el contenido de 

los metales en los carbonizados es mayor, debido a la reducción del volumen y la pérdida de 

materia orgánica durante la pirólisis. Acorde con el comportamiento del contenido de cenizas 

(Figura 1-5), C550 y C700 presentaron un mayor contenido de metales en comparación con C350.  

Tabla 1-1: Contenido total de metales en los carbonizados.  

 Concentración (mg/kg) 
Valores máx. permitidos* 

(mg/kg) 
 Biosólidos C350 C550 C700 Clase A Clase B 

As <14,5 <14,6 <14,7 <14,7 20,0 40,0 

Cd “5,74” “8,59” “10,3” “8,28” 8,0 40,0 

Zn 1262 1893 2342 2318 2000,0 2800,0 

Cu 204 286 289 305 1000,0 1750,0 

Cr “38,5” “54,9” “56,7” “40,7” 1000,0 1500,0 

Hg < 5,07 <5,07 <5,07 <5,07 10,0 20,0 

Ni 20,7 29,6 37,2 19,2 80,0 400,0 

Pb 35,2 51,4 60,2 57,8 300,0 400,0 

Se <11,4 <11,4 <11,4 <11,4 36,0 100,0 

*Valores máximos permitidos en biosólidos de acuerdo con el decreto 1287 de 2014.  

“XXX”: Valor entre el límite de detección y cuantificación.  <XXX: Valor menor al límite de detección. 

Con base en el contenido de estos metales, los biosólidos clasificarían como Clase A, mientras que 

los carbonizados por sus mayores contenidos de Cd y, principalmente Zn, se clasificarían como clase 
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B. En este sentido, su aplicación en suelos agrícolas tendría restricciones, particularmente en lo que 

respecta al tipo de cultivos y los tiempos de espera entre la aplicación y la siembra. 

1.3.4. Propiedades de superficie 

▪ Grupos funcionales  

De manera consistente con la mayor similitud observada entre C550 y C700 en comparación con 

C350, particularmente el contenido de cenizas y la relación O/C, también se encontró una mayor 

semejanza entre sus espectros FTIR. La Figura 1-10 muestra la comparación de estos espectros, 

donde las bandas asociadas a la fracción inorgánica se señalan en rojo, mientras que las 

correspondientes al componente orgánico se indican en azul. 

Figura 1-10: Espectros FTIR de los carbonizados y asignación de bandas características. 

 

Fuente: Elaboración propia 

Dado que se trata de materiales complejos, la asignación de las bandas IR en los carbonizados no 

es sencilla. Sin embargo, algunos estudios han reportado la identificación de ciertas bandas 

características en estos materiales. De acuerdo con estas investigaciones, los picos agudos entre 

3700 y 3600 cm-1 se asocian a la vibración de enlaces O-H presentes en componentes minerales 

como la gibbsita (γ-Al(OH)₃) (Hossain et al., 2011), así como en las aguas de hidratación de estos 
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minerales (Mphahlele et al., 2021). La desaparición de estas bandas en C550 y C700 podría estar 

asociado entonces a la pérdida de las aguas de hidratación y a la descomposición de estos minerales 

y formación de óxidos más estables como la alúmina (Boumaza et al., 2010). Las bandas anchas 

alrededor de 3400 cm-1 corresponden a vibraciones de enlaces O-H y N-H en estructuras de tipo 

fenol, alcoholes, aminas o amidas en la materia orgánica. Esta banda es predominante en C350 lo 

que podría indicar la abundancia y variedad de estos grupos funcionales, mientras que para C550 

y C700 las bandas exhiben una marcada menor intensidad sugiriendo una reducción de estos 

grupos funcionales con el incremento de la temperatura aumenta. Este comportamiento también 

es consistente con la reducción en intensidad de la banda alrededor de 1650 cm-1, asociadas a 

vibraciones de enlaces C=O en grupos carbonílicos, que se correlacionan con la disminución de la 

relación O/C y el contenido de N ya mencionados.  

Las bandas entre 3000 y 2800 cm-1 corresponden a las vibraciones de estiramiento asimétricas y 

simétricas de enlaces C-H en grupos metileno, respectivamente e indican la presencia de 

estructuras alifáticas. La disminución en la intensidad de estas bandas en C550 y C700 se atribuye 

a la ruptura progresiva de enlaces alifáticos C-H a temperaturas superiores a 400 °C (Song et al., 

2014). Esta tendencia también se refleja en la desaparición en la banda de vibración de tijera de 

enlaces H-C-H alrededor de 1450 cm-1 (Hossain et al., 2011). Además, estos resultados son 

consistentes con la reducción de la relación H/C que indica el aumento de la aromaticidad de los 

carbonizados a medida que la temperatura se incrementa como ya se mencionó.  

La banda predominante en el rango 1000 - 1200 cm-1 podría estar asociada a las vibraciones de los  

enlaces Si-O-Si en compuestos como el cuarzo o aluminosilicatos (Figueiredo et al., 2018; 

Mphahlele et al., 2021; Yuan et al., 2023). Dado que estos materiales son poco reactivos, 

permanecen retenidos en los carbonizados durante la pirólisis, lo que explicaría la ausencia de 

variaciones significativas en la intensidad de esta banda con la temperatura. Las bandas entre 850 

y 700 cm-1 podrían atribuirse a estiramientos de enlaces covalentes carbono-halógenos (C-X) 

(Mphahlele et al., 2021), aunque también ha sido relacionado con la presencia de CaCO3 (Song et 

al., 2014). El aumento en la intensidad de estas bandas reflejaría la acumulación de estos 

compuestos acorde con el aumento del contenido de cenizas en C550 y C700. Sin embargo, estas 

bandas también han sido asociadas a las vibraciones de flexión fuera del plano de enlaces C-H en 

estructuras aromáticas (Mphahlele et al., 2021), por lo que el aumento de intensidad podría 

relacionarse también con el aumento de la aromaticidad con la temperatura. Finalmente, también 
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se evidenció un aumento en la intensidad de las bandas por debajo de 600 cm-1 con el incremento 

de temperatura, las cuales podrían estar asociada a vibraciones de estiramiento de enlaces M-X 

(Metal-Halógeno) en compuestos halogenados (Hossain et al., 2011). Comportamiento que 

también se correlaciona con el aumento en el contenido de cenizas. 

1.3.5. Propiedades agronómicas 

 

Varios estudios han reportado los contenidos de nutrientes como el fósforo, nitrógeno y potasio 

en CB, estos suelen ser determinados como concentraciones totales (Figueiredo et al., 2018; 

Gwenzi et al., 2016; Khanmohammadi et al., 2015). Sin embargo, conocer únicamente el contenido 

total de un nutriente no es suficiente para deducir su potencial como enmienda agrícola o fuente 

de nutrientes. Existen pocas investigaciones que analicen de manera comparativa la disponibilidad 

simultánea de estos nutrientes junto con otras propiedades fisicoquímicas de interés agronómico 

y su relación con la temperatura de pirólisis de estos carbonizados, por lo que existe la necesidad 

de profundizar en estos aspectos para comprender mejor el comportamiento de estos materiales 

cuando se aplican a suelos. En este sentido, se determinaron los contenidos de nitrógeno y fósforo 

disponible mediante los métodos comúnmente utilizadas para su determinación en suelos.   

 

▪ pH 

 

Como se muestra en la tabla 1-2, se encontraron diferencias significativas en los valores de pH de 

los carbonizados, mostrando una clara dependencia con la temperatura de pirólisis. C350 presentó 

un pH cercano a la neutralidad (7,16), mientras que para C550 y C700 los valores fueron más 

alcalinos, alcanzando 9,15 y 11,47 respectivamente. Resultados similares han sido reportados en 

estudios previos (Hossain et al., 2011; X. D. Song et al., 2014; H. Yuan et al., 2015; Zielińska & 

Oleszczuk, 2015), donde los carbonizados obtenidos a 300 °C presentan pH ligeramente ácidos (5,3 

- 6,7), los generados a 500 °C neutros o ligeramente alcalinos (7,0 – 8,0) y los producidos a 700 °C 

alcanzan valores alcalinos entre 8,4 y 13,0. Este aumento del pH con la temperatura suele atribuirse 

a la mayor descomposición de ácidos orgánicos, que se evidencia en la disminución de la intensidad 

de las bandas correspondientes a grupos carbonilo e hidroxilo en los espectros FTIR (Figura 1-7) y 

en la reducción de la relación O/C. Además, un mayor contenido de óxidos de elementos alcalinos, 
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como el calcio y carbonatos, de reacción básica, presentes en las cenizas, también contribuye a la 

alcalinidad de estos materiales (de Figueiredo et al., 2018). Igualmente, la transformación del 

nitrógeno orgánico en forma de grupos funcionales aminas en compuestos tipo piridina puede 

contribuir con el aumento de la basicidad de los CB al incrementar la temperatura de pirólisis. (Chen 

et al., 2014). Estos resultados sugieren que los carbonizados generados a temperaturas más altas 

podrían ser más adecuados para la enmienda de suelos acidez, un problema común países 

tropicales como Colombia.  

 

Tabla 1-2: Propiedades de interés agronómico de los carbonizados. 

Propiedad C350 C550 C700 

N-NO₃⁻ (mg/kg) 3,35 ± 0,12 ab 2,81 ± 0,26 b 3,18 ± 0,26 a 

N-NH₄⁺ (mg/kg) 63,26 ± 5,38 a 36,00 ± 1,89 b 12,81 ± 0,93 c 

P Olsen (mg/kg) 159,9 ± 13,8 a 92,2 ± 14,7 b 28,0 ± 3,2 c 

P Bray (mg/kg) 1246 ± 172 a 744 ± 154 b 644 ± 86 b 

pH 7,16 ± 0,65 a 9,15 ± 0,24 b 11,47 ± 0,14 c 

Conductividad eléctrica (dS/m) 0,48 ± 0,02 a 0,29 ± 0,03 b 0,87 ± 0,03 c 

CIC (meq/100g) 13,88 ± 0,37 a 7,28 ± 0,35 b 6,43 ± 0,21 c 

Valores seguidos de letras diferentes indican diferencias significativas entre tratamientos (p < 0,05, prueba 

de Tukey) 

 

▪ Nitrógeno disponible 

 

Las dos principales formas de nitrógeno disponible para las plantas son el nitrógeno nítrico (N-

NO₃⁻) y el nitrógeno amoniacal (N-NH₄⁺), por lo tanto, se realizó su determinación en los 

carbonizados con el fin de evaluar su potencial como fuentes de nitrógeno. Como se muestra en la 

tabla 1-2, el contenido de N-NO₃⁻ fue de alrededor de 3,0 mg/kg, en general sin evidenciarse 

diferencias significativas con la temperatura de pirólisis. Estos resultados son consistentes con 

estudios que reportan bajos contenidos de N-NO₃⁻ (< 1,3 mg/kg) para carbonizados entre 300 y 

750 °C, sin mostrar una tendencia con la temperatura de pirólisis (Hossain et al., 2011; Roberts et 

al., 2017; Yuan et al., 2015). Estas bajas concentraciones podrían estar relacionadas con el 
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ambiente reductor que se genera durante la pirólisis y con la alta solubilidad de los compuestos de 

nitrato que favorece su permanencia en el agua en lugar de incorporarse a los biosólidos.  

 

En cuanto a la concentración de N-NH₄⁺ se encontraron diferencias significativas entre los tres 

carbonizados y una disminución importante con el incremento de la temperatura, reduciéndose 

hasta en una quinta parte entre 350 y 700 °C. Esta tendencia ha sido reportada con valores similares 

por Roberts et at. (2017) y en mayor proporción por Hossain et al. (2011) y Yuan et al. (2015) 

quienes encontraron reducciones de hasta 2000 mg/kg en el mismo rango de temperaturas. Dichos 

autores atribuyen esta reducción a la conversión del nitrógeno en compuestos volátiles como NH₃, 

HCN, N₂ y, en menor proporción, NO, los cuales se forman a partir de reacciones como la 

desaminación y deshidrogenación de aminoácidos (Figura 1-11). Además, mencionan que las 

reacciones secundarias de craqueo que ocurren entre 500 y 700 °C, intensifican la emisión de 

nitrógeno en forma de NH₃ y HCN. Estos resultados son consistentes además con la disminución 

del contenido de nitrógeno total observada (Figura 1-6), como resultado de la transformación del 

nitrógeno en el carbonizado a nitrógeno en la fase gaseosa que es más predominante entre los 500 

y 800 °C (Wei et al., 2015). 

 

Figura 1-11: Transformaciones termoquímicas de las especies de nitrógeno durante la pirólisis de 

biosólidos. 

 

Fuente: Elaboración propia 
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Investigaciones sobre la distribución y transformación termoquímica del nitrógeno durante la 

pirólisis (Li et al., 2023; Wei et al., 2015; Yuan et al., 2023), han reportado que este se encuentra 

principalmente en forma de nitrógeno orgánico (N-org) y N-NH₄⁺ en los biosólidos, con pequeñas 

cantidades de N-NO₃⁻ y nitrito (N-NO2⁻). Además, las proteínas y las estructuras heterocíclicas tipo 

piridina constituyen hasta un 80 % del nitrógeno total.  Los autores mencionan que durante la 

pirólisis, el N-org presente en grupos funcionales como amino y amida sufre transformaciones 

graduales hacia estructuras heterocíclicas y sugieren que la mayor parte de la proteína es 

descompuesta por debajo de los 500 °C. Además, a medida que la temperatura de aumenta, se 

favorece la formación de compuestos heterocíclicos de nitrógeno más grandes y estables mediante 

la condensación de anillos a partir de los grupos funcionales inestables que contienen nitrógeno. 

Como resultado, las especies de nitrógeno en los carbonizados son principalmente estructuras, en 

orden de abundancia: tipo piridina, pirrol, y de nitrógeno cuaternario, que no son formas de 

nitrógeno disponible. En concordancia con esto, la proporción del nitrógeno disponible en los 

carbonizados, calculada a partir de los resultados de nitrógeno total y nitrógeno disponible (N-NO₃⁻ 

más N-NH₄⁺), fueron apenas del 0,17, 0,14 y 0,08 % del nitrógeno total para C350, C550 y C700 

respectivamente.  

 

Adicionalmente, se ha identificado que los componentes inorgánicos de los biosólidos desempeñan 

un papel clave en la transformación de las proteínas y compuestos nitrogenados durante la pirólisis 

debido a su efecto catalítico. Se ha reportado que la adición de acetato de calcio incrementa la 

retención de nitrógeno la matriz carbonosa debido a que suprime la descomposición de las 

proteínas y favorece la formación de especies de nitrógeno estables (Cheng et al., 2019). En 

contraste, Yuan et al. (2023) mencionan que la presencia de CaO cataliza la apertura de anillos de 

compuestos heterocíclicos nitrogenados, lo que conduce a una rápida reducción del contenido de 

nitrógeno en el biocarbón y favorece la generación de  NH3 y NO a temperaturas entre 500 y 700 

°C. Además, estos autores reportan que el cloruro poliférrico cataliza la ciclización de compuestos 

de cadena corta, facilitando la formación de estructuras policíclicas y promoviendo la fijación de 

átomos de nitrógeno en la fase carbonizada, lo que reduce considerablemente la liberación de HCN 

y NH3. De acuerdo con estas observaciones, la interacción de los compuestos nitrogenados con el 

componente mineral, intervienen en la especiación, retención y emisión de gases de nitrógeno 

durante la pirólisis de biosólidos, algunos de estos gases implicados en diversos problemas 
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ambientales como lluvia ácida, smog fotoquímico, destrucción de la capa de ozono y calentamiento 

global  (Li et al., 2023).  

 

▪ Fósforo disponible 

 

El fósforo es absorbido por las plantas directamente en forma de ortofosfato (H₂PO₄⁻ y HPO₄²⁻), el 

cual proviene de minerales de fosfato fácilmente solubles presentes en el suelo. En los biocarbones, 

se ha reportado que la especiación del fósforo está significativamente afectada por factores como, 

el tiempo de residencia, la composición de los biosólidos y principalmente la temperatura de 

pirólisis (Lustosa Filho et al., 2025). En los biosólidos, el fósforo se encuentra predominantemente 

en formas inorgánicas, representando entre un 60 y 90 % del fósforo total, principalmente como 

ortofosfato (PO₄³⁻) y pirofosfato (P₂O₇⁴⁻). Las formas orgánicas, por su parte, constituyen una 

fracción minoritaria, oscilando entre el 10 al 40 % (Lustosa Filho et al., 2025). Estas se encuentran 

principalmente en forma de ortofosfato monoéster (RO–PO₃H₂) y ortofosfato diéster (RO–PO₂–

OR'), como parte de biomoléculas tales como ácidos nucleicos, proteínas y adenosín trifosfato (Li 

et al., 2023). Mediante técnicas de fraccionamiento secuencial de fósforo, RMN-31P, DRX, entre 

otras, se han estudiado los cambios en la especiación del fósforo durante la pirólisis de biosólidos 

(de Figueiredo et al., 2021; Li et al., 2023). Estos estudios muestran que hasta temperaturas de 400 

°C se evidencia la ruptura de los enlaces éster en RO–PO₂–OR' y el enlace P-O en el P₂O₇⁴⁻, que 

como consecuencia generan la disminución del fósforo orgánico y el aumento del PO₄³⁻(figura 1-

12). Estos hallazgos son acordes con lo reportado en previos estudios (Hossain et al., 2011; Roberts 

et al., 2017; X. D. Song et al., 2014) en donde se evidencia un incremento en el fósforo disponible 

hasta aproximadamente los 450 °C. Acorde con lo anterior, se encontraron mayores valores de 

fósforo disponible para C350 en comparación con C550 y C700 (Tabla 1-2).  

 

Dentro de los minerales de  fósforo presente en los biosólidos, se distinguen dos tipos principales: 

el fósforo tipo no apatito (NAP), constituido por compuestos de fosfatos de Fe, Al, Mn; y el fósforo 

tipo apatito (AP), compuestos de fosfatos de Ca y Mg (Li et al., 2023). Se ha observado que un 

aumento en la temperatura de pirólisis, por encima de los 500 °C, favorece la formación de AP en 

relación con NAP, debido a que termodinámicamente los compuestos de fósforo AP son más 

estables a altas temperaturas (Li et al., 2023). Dado que el NAP tiene una limitada biodisponibilidad 

por su bajo solubilidad en comparación con el AP (Li et al., 2023; Lustosa Filho et al., 2025), se ha 
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planteado que temperaturas elevadas podrían incrementar la fracción de fósforo potencialmente 

disponible en los biocarbones. Sin embargo, diversos estudios reportan una disminución de la 

disponibilidad a temperaturas superiores a 450 °C (Hossain et al., 2011; Roberts et al., 2017; Song 

et al., 2014), lo cual se atribuye a transformaciones en la composición química y en la estructura 

del carbonizado. 

Figura 1-12: Transformaciones de especies de fósforo durante la pirólisis de biosólidos. 

 

Fuente: Elaboración propia.  AP: Fósforo tipo apatito, NAP: Fósforo tipo no apatito. 

 

Con el incremento de temperatura, se produce una concentración de elementos como Ca, Fe y Al, 

junto con un aumento del pH, lo que favorece la precipitación y coprecipitación del fósforo en la 

fase sólida, promoviendo la formación de compuestos estables que se solubilizan principalmente  

en condiciones ácidas (de Figueiredo et al., 2021). Además, la carbonización a altas temperaturas 

incrementa la aromaticidad y el contenido de carbono fijo, lo que conlleva una mayor estabilidad 

estructural del biocarbón. En este contexto, algunos autores han sugerido que estos cambios 

pueden reducir la fracción de nutrientes solubles, incluyendo las formas disponibles de fósforo, 

debido a que dichos compuestos podrían quedar encapsulados o atrapados en la matriz carbonosa, 

limitando así su liberación (Lustosa Filho et al., 2025).  

Se ha señalado que el contenido fósforo total no es un indicador confiable de la cantidad de fósforo 

disponible, ya que se encuentra asociado a compuestos de solubilización y tasa de mineralización  

lentas (de Figueiredo et al., 2021). De acuerdo con esto, aunque el contenido de fósforo total en 



Capítulo 1 36 

 

 

 

los carbonizados fue de alrededor del 2,5 %, valor que se encuentra dentro del rango típico 

reportado para este tipo de materiales (entre 1,8 % y 6 %), solo una pequeña fracción de este 

estaría en forma disponible (< 0,12 %), según los resultados obtenidos mediante los dos métodos 

de extracción de fósforo disponible utilizados (Tabla 1-2). Para el P-Bray se encontró que solo el 

5,4; 2,7 y 2,4 % del P total estaría en forma disponible, mientras que para el P-Olsen los valores 

fueron aun menores: 0,70, 0,34, 0,10 % para C350, C550 y C700 respectivamente. En general, los 

valores obtenidos por el método Bray fueron aproximadamente ocho veces mayores a los 

obtenidos mediante el método Olsen, con excepción para C700, donde la diferencia fue aún más 

marcada, alcanzando un valor 23 veces mayor.  

La diferencia de resultados de fósforo disponible es consistente con reportes previos que 

evidencian cambios significativos en la solubilidad del fósforo en biocarbones de biosólidos al 

emplear diferentes agentes extractantes (Lustosa Filho et al., 2025). La solución Olsen (NaHCO3 0,5 

M, pH 8,5) permite extraer formas de fósforo más fácilmente solubles, asociadas principalmente a 

Ca y Mg. Sin embargo, dado que el fósforo en los carbonizados presenta una mayor solubilidad en 

condiciones ácidas (de Figueiredo et al., 2021), la solución Bray (HCl 0,1 N) puede extraer no solo 

estas fracciones, sino también formas más estables como el P tipo NAP. En este sentido, el P-Olsen 

puede indicar la fracción P disponible más a corto plazo, mientras que el P-Bray podría representar 

una disponibilidad a mediano o largo plazo (Lustosa Filho et al., 2025). Además, esta fracción más 

soluble en medios ácidos podría ser especialmente relevante cuando los carbonizados se aplican 

en suelos ácidos, y en ambientes donde los exhudados de microorganismos y raíces de plantas 

generan condiciones de acidez que promueven la solubilización del P (Lustosa Filho et al., 2025). 

Acorde con estas observaciones, se ha propuesto que los carbonizados producidos a temperaturas 

más bajas, como C350, favorecen la liberación de fósforo en el corto plazo. Por el contrario, los 

generados a temperaturas más altas, como C700, podrían actuar como fuentes de liberación lenta, 

con efectos sostenidos a largo plazo (de Figueiredo et al., 2021; Lustosa Filho et al., 2025). 

Debido a que el fósforo es uno de los nutrientes presentes en mayor concentración en los 

biosólidos, y considerando que sus carbonizados presentan un contenido significativamente 

superior de este elemento en comparación con otros tipos de biocarbones (de Figueiredo et al., 

2021; J. Li et al., 2023), su utilización ha sido considerada como un recurso secundario a la roca 

fosfórica, la principal fuente de fertilizantes de P. Se ha señalado que esta alternativa tiene el 

potencial de mitigar la demanda de P mineral e incluso contribuir a reducir la dependencia de la 
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extracción de la roca fosfórica, un recurso no renovable, cuyos yacimientos se encuentra en un 

reducido número de países  (de Figueiredo et al., 2021; Lustosa Filho et al., 2025).  

 

▪ Capacidad de intercambio catiónico 

Como se muestra en la tabla 1-2, se encontraron diferencias significativas en los valores de CIC 

entre los tres carbonizados, evidenciándose una disminución con la temperatura. Este 

comportamiento ha sido reportado en previos estudios  (de Figueiredo et al., 2021) y ha sido 

asociado con la reducción de grupos funcionales oxigenados con el incremento de la temperatura, 

ya que son responsables de la generación de carga negativa en estos materiales. Estas 

observaciones son consistentes con lo observado en los espectros FTIR (Figura 1-10), que muestra 

la reducción de intensidad de las bandas asociadas a estos grupos, y con la reducción de la relación 

O/C con la temperatura (Figura 1-6).  

 

1.4. Conclusiones 

 

Los resultados de caracterización de los CB provenientes de la PTAR Salitre evidencian que la 

temperatura de pirólisis es un factor predominante que influye de manera significativa en la 

composición y en las propiedades de interés agronómica de estos materiales.  En este sentido, la 

selección de las condiciones del tratamiento térmico, en particular la temperatura, debe realizarse 

de manera estratégica, con el propósito de optimizar las propiedades del carbonizado según la 

aplicación específica para la que se destine. 

En cuanto a su composición, el incremento de la temperatura de pirólisis condujo a un mayor 

contenido de carbono fijo y a una mayor aromatización de la estructura carbonosa de los 

carbonizados, y como consecuencia una reducción en los grupos oxigenados y la capacidad de 

intercambio catiónico. Además, se observó un incremento del contenido de compuestos 

inorgánicos, lo que se reflejó en el incremento de la concentración de nutrientes totales a 

excepción del nitrógeno.   

Desde el punto de vista de las propiedades agronómicas, se evidenció que C500 y C700 poseen pH 

alcalinos lo que sugiere su potencial como agentes encalantes de suelo. Mientras que, C350 se 

destacó por sus mayores contenidos de nitrógeno y fósforo disponible, lo que sugiere un mayor 
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potencial como fuente de nutrientes para las plantas, en comparación con los materiales obtenidos 

a temperaturas más elevadas. 

Los resultados revelan que la disponibilidad de nutrientes en los carbonizados no depende 

únicamente de su contenido total, sino también de las transformaciones fisicoquímicas que 

experimentan los componentes de los biosólidos durante la pirólisis y de las interacciones entre 

ellos. En este trabajo se evidenció una tendencia a la disminución de la disponibilidad de nitrógeno 

y el fósforo a medida que aumenta la temperatura de pirólisis, fenómeno asociado a procesos de 

volatilización y/o a la transformación de estos elementos en especies más estables y, por tanto, 

menos disponibles para las plantas. 



 

 

CAPÍTULO 2 . Influencia de la aplicación de 

carbonizados de biosólidos en las 

propiedades del suelo 

 

2.1. Introducción  

En este capítulo se aborda el uso de CB como enmiendas agrícolas y fertilizantes, una alternativa 

que en los últimos años ha ganado interés debido a su potencial para mejorar la calidad del suelo 

y valorizar estos residuos. Se presenta la metodología empleada y los resultados del ensayo de 

invernadero realizado para evaluar el efecto de CB provenientes de la PTAR Salitre sobre las 

propiedades de un suelo modelo, con el fin de explorar su potencial agronómico.   

2.1.1. Calidad y degradación del suelo 

Desde una perspectiva agronómica, el suelo es un sistema heterogéneo compuesto por fases 

sólida, líquida y gaseosa, que proporciona soporte mecánico y sirve de sustento para el desarrollo 

de la vegetación, siempre que cuente con los nutrientes y condiciones necesarias para su 

crecimiento (Navarro-Blaya & Navarro-Garcia, 2003). Sin embargo, desde un enfoque más integral, 

el IDEAM (2015) define el suelo como un componente natural y finito, que es esencial para el medio 

ambiente y que está conformado por minerales, aire, agua, materia orgánica, así como macro y 

microorganismos que intervienen en procesos biótico y abióticos que le permiten brindar servicios 

ecosistémicos vitales para el bienestar de la sociedad y la sostenibilidad del planeta. En este 

sentido, la calidad del suelo es su capacidad para mantener de forma sostenible sus funciones 

ecológicas, agronómicas y sociales, permitiendo no solo la producción vegetal y animal, sino 
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también la provisión de servicios ecosistémicos esenciales, como la regulación hídrica, el reciclaje 

de nutrientes, la atenuación de contaminantes y patógenos, el almacenamiento de carbono y la 

preservación de la salud de los organismos y de las personas en su entorno (Richiedei et al., 2024).   

 

La evaluación de la condición del suelo se suele realizar mediante la determinación de algunas 

propiedades consideradas indicadores de calidad de este. Debido a que estas propiedades son 

especialmente afectadas tanto por los procesos climáticos y biogeoquímicos naturales como por la 

intervención humana, funcionan como indicadores del deterioro o restauración de los suelos 

(Muñoz-rojas, 2018) y pueden ser de tipo físico, químico o biológico (Figura 2-1). Entre los 

indicadores físicos esta la estructura, textura, porosidad, profundidad del horizonte superficial y 

capacidad de almacenamiento e infiltración de agua, las cuales están directamente relacionadas 

con procesos como el movimiento y retención de nutrientes, la aireación y el desarrollo de las 

raíces. Los de tipo químico, por su parte, resultan fundamentales para la biodisponibilidad y 

almacenamiento de nutrientes, así como para el desarrollo del microbiota y la fauna del suelo, por 

lo que se asocian estrechamente con la fertilidad y productividad. Entre estos destacan el 

contenido de carbono orgánico, el pH, la conductividad eléctrica, la capacidad de intercambio 

catiónico y la concentración de nitrógeno total. Por otra parte, entre las propiedades biológicas 

más utilizadas se encuentran la tasa de respiración del suelo, la biomasa microbiana total, la 

composición de la comunidad microbiana, la actividad enzimática, el contenido de ergosterol, entre 

otros. Debido a que la actividad microbiana es afectada por las condiciones físicas y químicas del 

suelo, su evaluación contribuye a obtener una visión más completa del estado del suelo, sin 

embargo, suele ser omitida en los análisis típicos de suelo, a pesar de que la actividad de bacterias, 

hongos, nemátodos, lombrices, anélidos y artrópodos interviene en procesos fundamentales e 

influye en las propiedades del suelo como la disponibilidad de nutrientes, la porosidad y 

descomposición de la materia orgánica, entre otros (Poonia et al., 2024).  

En este contexto, la degradación del suelo es la disminución de su calidad, por lo que un suelo 

degradado se encuentra en un estado tal que ya no puede proporcionar adecuadamente los bienes 

y servicios que normalmente ofrece en un ecosistema determinado (Gomiero, 2016). Las causas de 

la degradación del suelo pueden ser de origen social, económico, cultural o derivarse de amenazas 

naturales y seminaturales, como la variabilidad y el cambio climático. Sin embargo, en muchos 

casos, se trata de un fenómeno inducido por la acción humana, resultado del uso,  manejo y gestión 
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insostenible del recurso (IDEAM et al., 2015). En Colombia, según el IGAC (2022), las principales 

prácticas responsables de la degradación del suelo son el uso inadecuado, la compactación, la 

contaminación por plaguicidas y fertilizantes, la erosión, el mal manejo del riego y la deforestación. 

Actividades que alteran la estructura y funcionalidad del suelo, generan pérdida de su fertilidad, 

reducen su capacidad de sostener los ecosistemas y la producción agrícola. 

 

Figura 2-1: Indicadores de calidad del suelo y su relación con las funciones del ecosistema. 

 

Fuente: Modificado de (Muñoz-rojas, 2018) 

La degradación puede ser de tipo física, química o biológica (Figura 2-2), sin embargo, en ocasiones 

puede manifestarse de manera combinada o una ellas desencadenar las otras. Dentro de la 

degradación física, se destaca la erosión, que consiste en la pérdida físico-mecánica de los 

horizontes superficiales del suelo a causa de factores naturales como el viento o el agua, o inducida 

por actividades humanas (Borrelli et al., 2020). Este tipo de degradación constituye una de las 

principales amenazas ambientales y agrícolas a nivel mundial y de acuerdo con el IGAC (2022), en 

Colombia el 40% de los suelos tiene algún grado de erosión ya sea a causas naturales o 

antropogénicas. Entre de los procesos de degradación química, la acidificación es uno de los de 

mayor prevalencia en países tropicales con regiones subhúmedas y húmedas como Colombia en 
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donde alrededor del 85 % del territorio presenta suelos ácidos. Este tipo de afectación repercute 

negativamente en la disponibilidad de nutrientes trayendo pérdidas económicas a los productores, 

además de incrementar  la disponibilidad de  metales pesados y elementos tóxicos para las plantas 

como el aluminio (IGAC, 2016).  

 

Figura 2-2: Principales procesos de degradación del suelo: físicos, químicos y biológicos. 

 

 
Fuente: Modificado de IDEAM et al., 2015 

 

Otra forma de degradación química que se presenta principalmente como consecuencia del uso 

intensivo de suelos en la agricultura es la contaminación. En Colombia, según el IGAC (2022) los 

agentes contaminantes más frecuentemente encontrados en los suelos son metales pesados, como 

plomo, cadmio y zinc, cantidades excesivas de plaguicidas (herbicidas, insecticidas y fungicidas) y 

fertilizantes, principalmente de fósforo y nitrógeno. La agricultura intensiva genera la pérdida de 

nutrientes y por consiguiente el incremento en la utilización de insumos para reemplazar la 
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fertilidad reducida del suelo (Alam, 2014) y a pesar de que la utilización de fertilizantes de síntesis 

es indispensable en la actualidad para enfrentar la creciente demanda de alimentos y garantizar la 

seguridad alimentaria, su aplicación excesiva puede generar afectaciones al suelo como la 

salinización, acidificación, desequilibrios nutricionales para las plantas, así como pérdida de la 

biodiversidad del suelo (Shen et al., 2025). Además, la contaminación de otros ecosistemas es otra 

consecuencia de la aplicación excesiva de fertilizantes a los suelos agrícolas. Las cantidades 

excesivas de nutrientes como nitrógeno y fósforo pueden ser transportadas mediante escorrentía 

por las aguas lluvias o de riego desde los suelos agrícolas, o filtrarse a través del suelo al agua 

subterránea y alcanzar otros cuerpos de agua ocasionando daños como la eutrofización (Figura 2-

3), la cual consiste en la proliferación descontrolada de algas en la superficie, que traen como 

consecuencia hipoxia y disminución del paso de la luz, causando muertes de peces y afectación en 

la vida acuática e incluso la producción de toxinas dañinas para los humanos (Madjar et al., 2024). 

 

Figura 2-3: Comparación entre un ecosistema acuático natural y uno sometido a eutrofización. 

 

Fuente: modificado de: https://www.coial.org 

 

Como consecuencia de la degradación física y/o química se pueden presentar afectaciones a los 

organismos que habitan el suelo. Esta degradación biológica, resulta de fenómenos como el uso 

excesivo de plaguicidas, la compactación, acidificación, entre otros, que impactan negativamente 
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el equilibrio y diversidad microbiana, que a su vez impactan en las funciones clave en las que 

participan estos organismos como el reciclaje de nutrientes, la degradación de contaminantes y la 

fertilidad del suelo (Reddy et al., 2024).  

2.1.2. Carbonizados de biosólidos como enmienda agrícola 

Con fines productivos, tradicionalmente se han utilizado diversos materiales conocidos como  

enmiendas agrícolas, cuyo propósito es mejorar o corregir las propiedades físicas, químicas o 

biológicas de los suelos tanto destinados a cultivos, como pastizales, y generar condiciones más 

favorables para el desarrollo vegetal (Rubin et al., 2023). Entre las enmiendas  inorgánicos más 

empleadas destaca la cal, utilizada como agente encalante para corregir la acidez del suelo (Zhang 

et al., 2023). Mientras, las enmiendas orgánicas más comunes incluyen el compost, el humus de 

lombriz y el estiércol, los cuales contribuyen al incremento de la diversidad microbiana y del 

contenido de materia orgánica en el suelo, además de retardar la erosión, favorecer la estabilidad 

de los agregados y mejorar la fertilidad del suelo (Rubin et al., 2023; Shu et al., 2022).  

Por su parte, a pesar de que los estudios acerca del uso de CB como enmienda agrícola se 

desarrollan principalmente bajo condiciones controladas de invernadero, con carbonizados 

obtenidos a escala de laboratorio, los hallazgos respaldan su utilización para contribuir a conservar 

o mejorar la calidad del suelo. De acuerdo con Singh (2020), los biocarbones de biosólidos poseen 

características que les confiere la capacidad de incrementar el pH del suelo, intercambiar 

nutrientes y mejorar la fertilidad del suelo, además de favorecer el desarrollo de lombrices de tierra 

y hongos micorrízicos. Se ha reportado que la aplicación de estos materiales al suelo aumenta las 

concentraciones de macronutrientes como fósforo y nitrógeno (de Figueiredo et al., 2020; Hossain 

et al., 2010; Lustosa Filho et al., 2025), reduce la acidez del suelo, favorece la actividad microbiana 

(Paz-Ferreiro et al., 2014a) e incrementa la capacidad de intercambio catiónico. Estos estudios 

respaldan el potencial uso de estos materiales como enmiendas agrícolas. No obstante, son escasas 

las investigaciones que evalúan de manera conjunta el efecto de la temperatura de pirólisis y las 

propiedades del suelo, lo que evidencia la necesidad de profundizar en estos aspectos. Asimismo, 

la mayoría de los estudios se han realizado en condiciones de invernadero, mientras que las 

investigaciones a nivel de campo son limitadas, por lo que en este contexto los efectos podrían 

diferir significativamente. 
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2.2. Materiales y métodos  

2.2.1. Muestreo y preparación del suelo   

El suelo utilizado en esta investigación fue muestreado en las cercanías al municipio de Suesca, 

Cundinamarca (5°04'45.0"N 73°47'08.2"W). Se realizó un muestreo aleatorio, recolectando cuatro 

submuestras de alrededor de 30 kg cada una, a una profundidad de 20 cm. Las cuatro muestras se 

mezclaron para obtener una muestra compuesta homogénea, la cual se extendió y secó al aire en 

condiciones de invernadero durante 48 h. Una vez seca, la muestra se almacenó en bolsas plásticas 

negras selladas hasta su utilización.   

2.2.2. Caracterización del suelo 

Una porción de la muestra compuesta fue macerada manualmente y tamizada a 2,0 mm utilizando 

un tamiz No. 10 para la caracterización fisicoquímica del suelo. Las propiedades físicas fueron 

determinadas acorde con los procedimientos descritos en IGAC (2006). La textura se evaluó 

mediante el método Bouyuocos; la densidad real y densidad aparente utilizando los métodos del 

picnómetro y el terrón parafinado, respectivamente; y la capacidad de campo por el método del 

vaso drenado.  

Entre las propiedades químicas se determinó la CIC mediante el método de acetato de amonio (1M, 

pH 7,0) y el contenido de bases intercambiables (Ca, Mg, K y Na) se cuantificó por espectroscopia 

de absorción atómica según IGAC (2006). Además, se evaluaron, el pH, la conductividad eléctrica, 

el contenido de carbono orgánico, de nitrógeno total y disponible, así como de fósforo disponible, 

de acuerdo con lo descrito en la sección 1.2.2. 

2.2.3. Carbonizados como enmienda agrícola 

Con el objetivo de evaluar el efecto de los carbonizados en las propiedades del suelo, se realizó un 

ensayo en macetas bajo condiciones de invernadero (temperatura entre 18-25 °C). Se emplearon 

macetas cilíndricas de 8 cm de altura y 10,5 cm de diámetro. Se establecieron diez tratamientos, 

como se muestra en la Figura 2-4, empleando dosis de carbonizado de 10, 30 y 60 t/ha, 
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equivalentes a 0,7; 2,0 y 4,0 % (p/p), respectivamente, teniendo en cuenta una densidad aparente 

del suelo (1,51 g/cm³) y una profundidad de 10 cm.  

En cada maceta se adicionaron 300 g de suelo para el tratamiento sin carbonizado (CTRL) o de 

mezcla suelo-carbonizado (M350, M550 o M700). Cada tratamiento se realizó por triplicado, 

resultando en un total de 30 macetas. Posteriormente, el suelo se humedeció por capilaridad con 

agua del grifo mediante inmersión de las macetas y se dejó drenar por 24 h para determinar la 

capacidad de retención de agua (CR).   

Figura 2-4: Descripción de los tratamientos para ensayo de carbonizados como enmienda agrícola.   

 

Fuente: Elaboración propia 

Se evaluó la evolución temporal de las propiedades del suelo, para lo cual se estableció un segundo 

grupo de 30 macetas, siguiendo el mismo diseño experimental. El primer grupo se incubó bajo 

condiciones de invernadero por 24 h, mientras que el segundo grupo se mantuvo durante un 

periodo de 4 meses, conservando una humedad constante del suelo del 60 % de CR, controlada por 

peso. Finalizado el tiempo de incubación, el suelo de cada maceta se dejó secar al aire, se maceró, 

tamizó y almacenó en bolsas plásticas herméticas hasta su análisis.  

Para cada una de las muestras se determinaron nueve propiedades fisicoquímicas: pH, CE, CIC, 

capacidad de campo, contenido de Materia orgánica, concentración de fósforo disponible (Olsen), 

nitrógeno nítrico, nitrógeno amoniacal y potasio intercambiable, conforme a lo descrito en la 

sección 2.2.2. 
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2.2.4. Análisis estadístico  

Los datos obtenidos de las propiedades fisicoquímicas fueron procesados mediante el software 

OriginPro 2025. La normalidad de los datos fue probada evaluada mediante la prueba de Shapiro-

Wilk. Para comparar las medias de las propiedades del suelo en función de la dosis y tipo de 

carbonizado, se aplicó un ANOVA de dos vías, seguido de la prueba de comparaciones múltiples de 

Tukey. Adicionalmente, se efectuó un análisis ANOVA de una vía con el fin de comparar las medias 

de propiedades a los dos tiempos de incubación. Se consideraron diferencias estadísticamente 

significativas aquellas con un valor p < 0,05.  

 

2.3. Resultados y discusión   

2.3.1. Suelo modelo 

 

El suelo utilizado en esta investigación fue seleccionado debido a que el área de muestreo 

corresponde a un sitio previamente explotado como mina de carbón, cuya actividad cesó hace 

aproximadamente 30 años (Figura 2-5). En este sentido, el suelo actualmente podría definirse como 

un tecnosol o suelo de mina, el cual se desarrolló a partir de la mezcla de roca fragmentada y 

material terroso fino, como resultado de la alteraciones causadas por la actividades extractivas 

(Feng et al., 2019). Por lo tanto, se planteó evaluar la capacidad de los carbonizados para mejorar 

la calidad de este suelo. Como se muestra en la tabla 2-1, se trata de un suelo de textura franco-

arcillosa, con altos contenidos de arcillas y limo, lo que podría ocasionar dificultades para el 

desarrollo de plantas. Este tipo de suelos, debido a su textura fina, presentan una elevada 

capacidad de retención de agua, un drenaje deficiente y una mayor tendencia a la compactación, 

en comparación con suelos de textura gruesa (Navarro-Blaya & Navarro-Garcia, 2003). Presenta 

una porosidad total de 27% que podría considerarse baja, lo cual podría estar asociado a 

alteraciones en la estructura y compactación causadas por la actividad extractiva. Como 

consecuencia, podrían presentarse dificultades para la aireación, la germinación de semillas y el 

desarrollo de las raíces, así como pudrición de estas.  



Capítulo 2 48 

 

 

 

En términos de sus propiedades químicas, la CIC se encuentra entre los valores esperados para un 

suelo de textura franco-arcillosa, que puede ser considerada alta en comparación con suelos de 

textura gruesa, como los arenosos (< 15 meq/100g), pero baja respecto a suelos con alto contenido 

de materia orgánica (> 50 meq/100g) (Hoyle & Murphy, 2018). Además, presenta bajos niveles de 

nitrógeno disponible y desequilibrios en las concentraciones de las bases de cambio (Ca, Mg y K), 

lo que podría derivar en deficiencias de potasio y/o calcio para las plantas. Por otra parte, en cuanto 

al pH, se considera como un suelo ligeramente ácido, condición que resulta adecuada para la 

mayoría de los cultivos, ya que en este rango se favorece la disponibilidad de la mayoría de los 

nutrientes esenciales y no se presentan inconvenientes de toxicidad de aluminio. 

Figura 2-5: Fotografías de la zona de muestreo de suelo en un área de antigua explotación minera.  

 
Fuente: Elaboración propia 
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Tabla 2-1: Propiedades fisicoquímicas del suelo modelo. 

Parámetro Valor Interpretación* 

Arenas (% p/p) 18 ±  2 

Limitante para algunos 
cultivos 

Limos (% p/p) 41 ±  3 

Arcillas (% p/p) 41 ± 1 

Textura Franco arcilloso 

Densidad real (g/cm3) 2,08  ±  0,05 Baja 

Densidad aparente (g/cm3) 1,51  ±  0,17 Alta 

Porosidad 27,4 % Baja 

Capacidad de campo (%) 38,85  ±  1,31 Alta 

pH (En agua relación 1:2) 6,49  ±  0,04 Ligeramente ácido 

Conductividad eléctrica (dS/m) 0,74 No salino 

CIC (meq/100 g) 28,7 Alto 

Carbono orgánico (%) 3,14 ± 0,19 
Medio 

Materia orgánica (%) 5,42 ± 0,34 

Nitrógeno total (%) 0,42 ± 0,03 Medio 

Nitrógeno amoniacal (mg/kg) 5,2 ± 0,3  Bajo 

Nitrógeno nítrico (mg/kg) 9,7  ±  1,3  Bajo 

Fósforo Olsen (mg/kg) 15,9 ± 2,0 Medio 

Azufre (mg/kg) 49,0 ± 1,4 Muy Alto 

Calcio (meq/100 g) 5,9  ±  0,4 Suficiente 

Magnesio (meq/100 g) 9,4  ±  0,6 Muy Alto 

Potasio (meq/100 g) 0,63  ±  0,06 Alto 

Sodio (meq/100 g) 0,48  ±  0,08 Suficiente 

Ca/K 9,4 Alta 

Ca/Mg 0,6 Baja 

Mg/K 15,0 Alta 

(Ca+Mg)/K 24 Alta 

*Acorde con: IGAC, 2021 
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2.3.2. Influencia de carbonizados en propiedades del suelo 

De las nueve propiedades del suelo evaluadas, como indicadores de calidad, tras la aplicación de 

los carbonizados, solo cuatro presentaron diferencias significativas con respecto al tratamiento 

control. Entre estas, se destacó el efecto positivo en la fertilidad del suelo, reflejado en el aumento 

de las concentraciones de nitrógeno y fósforo disponibles. Además, se encontraron incrementos 

en los valores de pH y conductividad eléctrica. 

 

▪ Nitrógeno disponible 

 

Como se muestra en la Figura 2-6, se observaron incrementos en la concentración de nitrógeno 

disponible entre el 48 y el 268 % en los tratamientos con carbonizado, en comparación con el 

tratamiento control, a las 24 h de su aplicación. Los valores más altos se presentaron en M350 a 60 

t/ha y los más bajos en M700, acorde con las propiedades de estos materiales (Tabla 1-2). El análisis 

de varianzas (ANOVA) realizado para comparar las concentraciones a los dos tiempos de incubación 

evidenció, además, incrementos significativos en la concentración de N disponible en el tiempo 

para todos los tratamientos, a excepción del tratamiento control, lo que podría indicar una 

liberación gradual de este nutriente desde el material carbonoso. A los 4 meses de incubación las 

concentraciones de N disponible en los tratamientos con CB llegaron a ser entre 61 y 461 % 

superiores a la del tratamiento control. 
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Figura 2-6: Contenidos de N disponible en el suelo con los diferentes tratamientos de CB. 

 

Fuente: Elaboración propia. Barras que no comparten la misma letra indican diferencias 

estadísticamente significativas entre medias. 

 

Por otra parte, además del efecto sobre la concentración, también se observaron cambios en la 

composición del nitrógeno disponible a lo largo del tiempo en todos los tratamientos. A las 24 h, 

entre el 62 y el 90 % del nitrógeno disponible se encontraba en forma de N-NH4
+; sin embargo, a 

los 4 meses esta proporción se redujo a entre el 4 y el 14 %, siendo el resto N-NO3
- (Figura 2-7). 

Estos resultados muestran que el N-NH4
+ fue transformado en N-NO3

-, probablemente por procesos 

de nitrificación. Proceso que ocurre de manera natural en los suelos, donde el N-NH4
+  es oxidado 

a nitrato por la acción de microorganismos nitrificantes (Shen et al., 2012), como se muestra en las 

ecuaciones 2.1 y 2.2.  

 

Nitritación        2NH4
+ + 3º2  

   nitrosomonas   
→             2NO2

− + 2H2O+4H
+      (2.1) 

Nitratación              2NO2
− +O2 

   nitrobacter   
→           2NO3

−           (2.2) 
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Figura 2-7: Composición del nitrógeno disponible en el suelo con los diferentes tratamientos de CB 

a 60 t/ha. 

 

Fuente: Elaboración propia 

Acorde con estos resultados, Hossain et al. (2010) reportan incrementos del 29, 42 y 480 % en las 

concentraciones de nitrógeno total, N-NH4
+ y N-NO3

- respectivamente, tras la aplicación de 10 t/ha 

de un CB obtenido a 550 °C sobre un suelo de baja fertilidad, y sugieren que este podría tener la 

capacidad de aumentar la mineralización del nitrógeno orgánico del suelo.  

 

▪ Fósforo disponible 

 

Como se muestra en la Figura 2-8, tras 24 h de la aplicación de los carbonizados se observaron 

incrementos estadísticamente significativos en el contenido de P disponible en los tratamientos 

M350 y M550 a 60 t/ha, con concentraciones 77 y 50 % superiores respectivamente, respecto al 

control. A los 4 meses de incubación, si bien se evidenció una disminución significativa del 60 % 

para el tratamiento control, probablemente como consecuencia de pérdidas por lixiviación, a pesar 

de que se procuró minimizar este efecto mediante el control del riego, los tratamientos M350 y 

M550 a 60 t/ha presentaron incrementos del 77 y 66 % en el P disponible con respecto al tiempo 
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inicial. Además, se encontraron concentraciones significativamente superiores también para estos 

tratamientos a 30 t/ha respecto al control. Estos resultados son acordes a lo esperado según la 

caracterización previa de los materiales, en la cual se evidenció una mayor disponibilidad de P en 

C350, seguida de C550, y la menor disponibilidad en C700, con el que no se detectaron cambios en 

el suelo, lo que sugiere una baja liberación de fósforo. Además, el aumento de la concentración en 

el tiempo sugiere que estos materiales podrían ser utilizados como fertilizantes de liberación lenta 

de fósforo.  

 

La capacidad de CB para aumentar los niveles de P disponible en el suelo ha sido documentada 

previamente en tanto en condiciones de invernadero como de campo. Hossain et al. (2010) 

reportaron un incremento del 115 % en la concentración de P disponible después de 4 meses 

aplicar un CB obtenido a 550 °C, a una dosis de 10 t/ha, sobre el suelo tipo Chromosol en 

condiciones de invernadero. Por otra parte,  de Figueiredo et al. (2020) evaluaron el efecto de CB 

producidos a 300 y 500 °C sobre un suelo oxisol, a una dosis de 15 t/ha, durante un ensayo de 

campo de cuatro años. Aunque los autores no evidenciaron diferencias significativas en las 

fracciones de fósforo del suelo entre las temperaturas de pirólisis, señalan que los tratamientos 

con carbonizado mostraron concentraciones de P total, inorgánico y disponible superiores a las del 

tratamiento control. Además, señalan que las concentraciones de P disponible y total se 

mantuvieron aproximadamente ocho y dos veces por encima del control, respectivamente, incluso 

dos años después de su aplicación, lo que evidencia el potencial como fertilizante de liberación 

lenta de estos materiales.  

 

El comportamiento como fertilizantes de liberación lenta de fósforo ha sido reportado también en 

biocarbones obtenidos a partir de estiércol, encontrándose que la liberación desde el biocarbón es 

más lenta en comparación con la materia de la que se deriva (Liang et al., 2014). Esta liberación 

gradual representa una ventaja frente a los fertilizantes convencionales, ya que reduce el riesgo de 

lixiviación y contaminación de cuerpos de agua. Además, esta característica es particularmente 

deseable en fertilizantes destinados a suelos ácidos con altos contenidos de aluminio y hierro 

intercambiable, como los que predominan en regiones tropicales con suelos altamente 

meteorizados, en los que el fósforo aplicado en formas solubles tiende a fijarse rápidamente por 

precipitación o adsorción, volviéndose no disponible para las plantas (Lustosa Filho et al., 2025). 
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Figura 2-8: Concentraciones de P disponible en el suelo con los diferentes tratamientos de CB. 

 

Fuente: Elaboración propia.  

Lustosa Filho et al. (2025) destacan que, entre las materias primas comúnmente utilizadas para la 

producción de carbonizados, como el estiércol o los residuos lignocelulósicos, los biosólidos se 

consideran especialmente ricos en P, ya que casi la totalidad de este elemento presente en las 

aguas residuales se concentra en ellos. Por esta razón, señalan que los biosólidos constituyen una 

fuente secundaria alternativa de fósforo, después de la roca fosfórica, un recurso no renovable 

cuyos yacimientos están limitados a algunos pocos países. En este contexto, sugieren que la 

conversión de biosólidos en biocarbón representa una estrategia atractiva para el reciclaje y la 

recuperación de fósforo, con el potencial de reducir la dependencia de las fuentes tradicionales de 

roca fosfórica. 

 

▪ Conductividad eléctrica 

 

Como se muestra en la Figura 2-9, en general no se observaron diferencias significativas en la CE 

del suelo a las 24 h de incubación. Sin embargo, después de cuatro meses, se evidenciaron 
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aumentos significativos en los tratamientos con carbonizados aplicados a dosis de 60 t/ha, así como 

en M350 a 30 t/ha. Estos resultados difieren de lo esperado según la caracterización inicial de los 

carbonizados, ya que, aunque C700 presentó la mayor CE, probablemente debido a su elevado 

contenido de componentes inorgánicos, fue el tratamiento M350 el que generó el mayor 

incremento en la CE del suelo tras cuatro meses. Este comportamiento podría explicarse por la 

menor proporción de carbono fijo en los carbonizados producidos a temperaturas más bajas, lo 

que los hace más inestables y susceptibles de liberar los nutrientes (de Figueiredo et al., 2021). El 

mayor contenido de compuestos lábiles (materia volátil) en C350 podría facilitar su descomposición 

y mineralización por la microbiota del suelo (Zimmerman, 2010), favoreciendo la liberación 

progresiva de iones inorgánicos y, en consecuencia, el aumento de la CE.  

Figura 2-9: Conductividad eléctrica del suelo con los diferentes tratamientos de carbonizado. 

 

Fuente: Elaboración propia 

Aunque la conductividad eléctrica no es un parámetro que se evalúe con frecuencia en este tipo 

de ensayos, algunos estudios han reportado incrementos considerables tras la aplicación de CB. 

Por ejemplo, Gwenzi et al. (2016) observaron aumentos de hasta tres veces en los valores de CE 

luego de aplicar un CB producido a 500 °C, a una dosis de 15 t/ha, sobre un suelo arcilloso. En este 
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contexto, la CE debería considerarse como un indicador relevante, especialmente en suelos 

destinados al cultivo de especies sensibles a la salinidad, ya que un aumento excesivo podría 

comprometer su desarrollo y productividad. Bajo las condiciones del experimento no se superó el 

valor de 2,0 dS/m considerado como límite después del cual pueden comenzar a afectarse algunos 

cultivos sensibles (IGAC, 2021), sin embargo, es importante evaluar estos efectos a largo plazo para 

diferentes especies vegetales y diferentes tipos de suelo.  

 

▪ pH 

 

En la figura 2-10 se presentan los resultados del pH del suelo, donde se evidencia que a las 24 h de 

incubación el tratamiento M700 a una dosis de 60 t/hace registró un aumento de 0,5 unidades de 

pH en comparación con el tratamiento control, sin que se detectaran diferencias significativas en 

los demás tratamientos. Tras 4 meses de incubación, los tratamientos M700 a 30 t/ha y 60 t/ha 

presentaron incrementos de 0,5 y 0,6 unidades, respectivamente, respecto al control. Estos 

hallazgos son coherentes con la caracterización de los carbonizados, en la que C700 mostró un pH 

notablemente más alcalino, en contraste con C350 y C550, cuyos valores se aproximan más al pH 

neutro del suelo (Tabla 2-1). De acuerdo con estas observaciones, Nkoh et al., (2021) afirman que 

el efecto de un biocarbón sobre el pH del suelo depende tanto del tipo de suelo y valor inicial de 

pH de este, como de la dosis de aplicación del biocarbón. Por ejemplo, Gwenzi et al. (2016) no 

evidenciaron cambios en el pH de un suelo ferralsol con pH neutro (pH = 7,2) tras la aplicación de 

un CB producido a 500 °C, de pH 8,54, a una dosis de 15 t/ha. En contraste, Paz-Ferreiro et al. (2014) 

reportaron aumentos de alrededor de dos unidades de pH  en suelos de tipo acrisol y ferralsol con 

valores iniciales entre 3,3 y 5,0, luego de aplicar CB producido a 600 °C (pH 8,5). 

La corrección de la acidez del suelo es una práctica común en suelos agrícolas, ya que puede reducir 

significativamente los costos de producción y aumentar los rendimientos al mejorar la 

disponibilidad de los nutrientes como el fósforo, que de otra forma se desperdiciarían, y al crear 

condiciones más favorables para el desarrollo de los cultivos (Gwenzi et al., 2016). Aunque algunas 

especies vegetales pueden crecer en condiciones de elevada acidez y muestran cierta tolerancia a 

diferentes rangos de pH, cuando este es inferior a 5,5 se incrementan las concentraciones de 

aluminio disponible, un elemento tóxico para las plantas que limita el desarrollo y productividad. 
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En general, el rango óptimo para el crecimiento de especies cultivables corresponde a suelos 

ligeramente ácidos, con un pH entre 5,6 - 6,5. En este intervalo se maximiza la disponibilidad de la 

mayoría de los nutrientes esenciales para las plantas y se reduce la solubilidad y toxicidad de 

elementos como el aluminio y metales pesados. (Navarro-Blaya & Navarro-Garcia, 2003). En este 

sentido, Hossain et al. (2010) reportan una disminución del 39 % en la concentración de aluminio 

intercambiable como consecuencia del aumento del pH del suelo de 4,3 a 4,5 tras la aplicación 10 

t/ha de CB. Estos hallazgos junto con los resultados obtenidos en esta investigación sugieren que 

CB como C700 podría actuar como material encalante y contribuir a mitigar los problemas de acidez 

del suelo observados en regiones tropicales como Colombia, donde el 57% del territorio presenta 

altas concentraciones de aluminio intercambiable (IGAC, 2016).  

Figura 2-10: pH del suelo con los diferentes tratamientos de carbonizado. 

 

Fuente: Elaboración propia 

 

▪ Otras propiedades 
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En relación con las propiedades que no mostraron cambios tras la aplicación de los CB, tanto 

la capacidad de campo como la capacidad de intercambio catiónico (CIC) se mantuvieron 

estables, lo que podría explicarse porque el suelo ya presentaba valores elevados, incluso 

superiores a los de los CB en el caso de la CIC (Tabla 1-2), lo que limitaría la posibilidad de 

observar incrementos. Respecto a la materia orgánica, si bien se han reportado aumentos en 

el contenido de carbono total después de la incorporación de biocarbones al suelo (Jin et al., 

2016; Paz-Ferreiro et al., 2014), la ausencia de diferencias en este estudio podría deberse a las 

limitaciones del método de determinación en húmedo con dicromato de potasio, el cual no 

logra oxidar completamente el carbono, especialmente las fracciones más recalcitrantes 

(como las presentes en los CB), subestimando así el aporte real de los CB. Finalmente, la falta 

de cambios en las concentraciones de potasio disponible puede atribuirse a que, como se 

mencionó previamente, estos materiales no constituyen una fuente significativa de este 

elemento. 

 

2.4. Conclusiones    

Los resultados del ensayo de invernadero evidencian que los carbonizados de biosólidos 

provenientes de la PTAR Salitre tienen potencial para ser utilizados como enmiendas agrícolas, al 

contribuir al aumento de la fertilidad del suelo y la reducción de su acidez y en consecuencia 

mejorar su calidad.  

 

La relación observada entre la disponibilidad de nitrógeno y fósforo en el suelo y la temperatura 

de pirólisis de los carbonizados fue acorde a lo esperado a partir de la caracterización de estos 

materiales. En particular C350 y C550 mostraron efectos positivos en la liberación de estos 

nutrientes al suelo modelo. Estos resultados sugieren además que la aplicación de dosis superiores 

a 30 t/ha podrían contribuir a mejorar la fertilidad del suelo, al menos de características similares 

a las del suelo modelo evaluado.  

 

El incremento gradual en las concentraciones de nitrógeno y fósforo a lo largo del tiempo podría 

indicar que estos materiales actúan como fertilizantes de liberación lenta, lo cual representa una 
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ventaja frente a fertilizantes de síntesis convencionales, los cuales presentan un mayor riesgo de 

lixiviación y, por tanto, de contaminación ambiental. No obstante, los mecanismos específicos 

mediante los cuales los CB mejoraron la fertilidad del suelo no fueron abordados en este estudio, 

por lo que se recomienda considerar posibles efectos indirectos, como la estimulación de la 

actividad microbiana asociada a procesos clave como la fijación biológica de nitrógeno y la 

solubilización de minerales fosfatados. 

 

No se observaron efectos en la capacidad de campo, la capacidad de intercambio catiónico, el 

contenido de materia orgánica ni en las concentraciones de potasio tras la adición de los 

carbonizados al suelo modelo bajo las condiciones del experimento. Sin embargo, no se descarta 

la posibilidad de que, en suelos con características distintas, o a largo plazo, puedan manifestarse 

mejoras en algunas de estas propiedades, lo que resalta la necesidad de profundizar en este tipo 

de investigaciones. 

 

Finalmente, solo se evidenció un efecto encalante significativo del carbonizado C700 a 60 t/ha 

sobre el suelo modelo de pH neutro. Sin embargo, según la literatura, carbonizados de 

temperaturas más bajas podrían también ejercer un efecto encalante significativo en suelos ácidos, 

lo que resalta la necesidad de profundizar en la investigación sobre su comportamiento en distintos 

tipos de suelos, especialmente aquellos con alta acidez.  

 

 

 

 

 

 





 

 

CAPÍTULO 3 . Influencia de la aplicación de 

carbonizados de biosólidos en la 

productividad de plantas y la absorción de 

metales 

3.1. Introducción  

En este capítulo se analiza el uso de CB como fuente de nutrientes y su efecto en la productividad 

vegetal. Se discute la influencia de biocarbones en la absorción de nutrientes esenciales y metales 

pesados por parte de plantas, así como su posible toxicidad. Además, se describe la metodología 

empleada y se presentan los resultados del ensayo de invernadero realizado con el fin de evaluar 

el efecto de CB provenientes de la PTAR Salitre sobre el desarrollo de plantas de rábano (Raphanus 

sativus), así como sobre la absorción de nutrientes y metales traza por parte de estas.   

3.1.1. Carbonizados de biosólidos y productividad vegetal 

La influencia de CB en el desarrollo vegetal ha sido estudiada en diversos estudios, principalmente 

en condiciones controladas de invernadero. No obstante, la mayoría de estas investigaciones se 

enfocan en CB generados a una única temperatura de pirólisis, típicamente entre 500 – 550 °C, o 

bien en comparar los efectos de estos biocarbones con los de otros materiales de partida. Se ha  

reportado que la aplicación de CB en dosis comprendidas entre 10 y 150 t/ha puede favorecer 

parámetros de crecimiento como la altura, el número de hojas o frutos, y la biomasa aérea, 

radicular y/o de los frutos, en especies de interés agronómico como Zea mays (de Figueiredo et al., 

2020; Gwenzi et al., 2016),  Lycopersicon esculentum (Hossain et al., 2010), Hyparrhenia hirta 
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(Hossain et al., 2015), Lactuca satuva L. (S. Khan et al., 2013), Brassica rapa L. (S. Khan et al., 2015), 

Panicum milliaceum L. (Paz-Ferreiro et al., 2014a), Allium sativum L. (X. D. Song et al., 2014), Oryza 

sativa L. (Y. Zhang et al., 2016), entre otras; así como en especies utilizadas para cobertura vegetal 

en áreas urbanas  (Yue et al., 2017). En estos estudios, los efectos en la mejora de la productividad 

han sido correlacionado con mayores concentraciones de nutrientes en el suelo, así como una 

mayor absorción de nutrientes por las plantas, además de mejoras en la calidad del suelo, como, 

por ejemplo, la reducción de la acidez, como resultado de la aplicación de los carbonizados. Estos 

hallazgos complementan y respaldan los estudios previos que sugieren el potencial beneficioso de 

los CB para mejorar la productividad agrícola, basándose únicamente en la caracterización de los 

materiales o las propiedades de los suelos enmendados con estos. Además, respaldan, con base 

científica, que la carbonización de los biosólidos puede constituir una estrategia para su 

valorización como insumo agrícola de bajo costo. No obstante, la información disponible sobre la 

influencia de la temperatura de pirólisis en el desarrollo vegetal, absorción de nutrientes y metales 

por las plantas, sigue siendo limitada. Razón por la cual se hace necesario profundizar en este tipo 

de investigaciones, especialmente en Colombia, donde el interés por estas tecnologías apenas 

comienza a desarrollarse. 

3.1.2. Potencial tóxico de carbonizados de biosólidos 

A pesar de los beneficios asociados a la aplicación de CB, también se han identificado algunos 

efectos tóxicos sobre ciertos organismos, así como potenciales riesgos de contaminación del medio 

ambiente. Entre estos destaca principalmente el riesgo de contaminación por metales pesados, 

compuestos orgánicos recalcitrantes que no se degradan durante la pirólisis y otros que son 

generados durante el tratamiento térmico. La disponibilidad de los metales pesados en estos 

materiales ha sido particularmente de interés en diversas investigaciones, en donde se ha 

encontrado que a pesar de que las concentraciones totales de metales totales en el biocarbón son 

superiores en comparación con la de los biosólidos de partida (Singh et al., 2020), su liberación y 

biodisponibilidad es baja e inferior a la que presentan en los biosólidos (Chen et al., 2014; Roberts 

et al., 2017; Song et al., 2014). Esta baja disponibilidad de los HAP ha sido atribuida a las fuertes 

interacciones entre estos y la matriz carbonosa de estructura similar, además de fenómenos de 

atrapamiento ya que estos compuestos se forma simultáneamente con el biocarbón y puede 
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quedar ocluida en su estructura (Hale et al., 2012). En este sentido, la carbonización de los 

biosólidos se plantea como una estrategia prometedora para inmovilizar metales pesados y, con 

ello, reducir los riesgos asociados a su aplicación directa en los suelos. Sin embargo, la mayoría de 

los estudios se han centrado en evaluar la disponibilidad de estos metales en carbonizados frescos 

y en el suelo durante periodos relativamente cortos tras su incorporación. Por lo tanto, persiste la 

necesidad de profundizar en la comprensión del comportamiento de estos materiales durante el 

envejecimiento a largo plazo en el suelo. 

 

La liberación de compuestos orgánicos potencialmente tóxicos que son generados durante la 

pirólisis es otra de las preocupaciones que deben considerarse y evaluarse antes de utilizar estos 

materiales de manera rutinaria en el suelo, ya que la naturaleza inherente del proceso de 

producción de biocarbones posibilita la formación HAP, dioxinas y furanos. Durante la pirólisis, los 

compuestos orgánicos presentes en la biomasa se fragmentan parcialmente en fragmentos más 

pequeños e inestables, los cuales contienen radicales libres altamente reactivos que se pueden 

combinar y dan lugar a HAP más estables mediante reacciones de recombinación (Chen et al., 

2019). Hale et al. (2012) determinaron las concentraciones totales de HAP y dioxinas en una 

variedad de 59 biocarbones producidos a partir de 23 materias primas entre los 250 y 900 °C. Los 

resultados de su investigación mostraron que, si bien las concentraciones y disponibilidad de estos 

contaminantes dependen del material de partida, la temperatura de pirólisis y tiempo de 

residencia, los valores encontrados son bajos y por lo tanto sugieren que no representan un riesgo 

relevante teniendo en cuenta las dosis típicas de carbonizados aplicadas al suelo.  

 

En este contexto, se han empleado ensayos de germinación in vitro con distintas especies vegetales 

a modo de bioensayos para evaluar la potencial toxicidad de los biocarbones antes de su aplicación 

en suelos como enmiendas. Mediante este tipo de bioensayos se han identificado efectos negativos 

como la inhibición en la germinación con biocarbones derivados de residuos lignocelulósicos 

(Solaiman et al., 2012) y aquellos obtenidos a partir de biosólidos (Silva-Gonzaga et al., 2017), a 

dosis altas (> 60 t/ha). A pesar de que la evaluación de los componentes tóxicos de los carbonizados 

debe hacerse de manera exhaustiva a fin de garantizar un uso seguro que maximice sus beneficios, 

este tipo de pruebas constituye una herramienta rápida y sencilla para detectar posibles efectos 

fitotóxicos de manera preliminar.  
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3.1.3. Plantas indicadoras  

El uso de plantas indicadoras en ensayos de aplicación de biocarbones al suelo constituye una 

estrategia clave para evaluar su impacto en la fertilidad, biodisponibilidad de nutrientes, posibles 

efectos tóxicos y mejora de las propiedades fisicoquímicas del suelo. Estas especies permiten 

detectar cambios de forma temprana, rápida y reproducible, ya que presentan respuestas rápidas  

en términos de germinación, crecimiento y absorción de nutrientes esenciales (Beesley et al., 2011; 

C. W. Liu et al., 2014). Entre las plantas más utilizadas destacan la lechuga (Lactuca sativa) y el 

rábano (Raphanus sativus), debido a su alta sensibilidad a las condiciones edáficas, ciclo de vida 

corto y facilidad de manejo experimental. La lechuga se emplea comúnmente como modelo para 

monitorear la influencia de biocarbones en la disponibilidad de nutrientes, el rendimiento vegetal, 

efectos en la germinación, entre otras aspectos (Gunes et al., 2014; Revell et al., 2012). Por su 

parte, el rábano es ampliamente utilizado como bioindicador de toxicidad y calidad del suelo, ya 

que su sistema radicular responde de manera directa a la presencia de metales pesados y a los 

efectos generados por el biocarbón (Dad et al., 2021; Mon & Ueno, 2024).  

 

3.2. Materiales y métodos 

3.2.1. Ensayos de germinación 

▪ Ensayo de germinación sin suelo 

Se llevo a cabo realizó un ensayo de germinación con el objetivo de evaluar la posible fitotoxicidad 

de los carbonizados, utilizando semillas de lechuga Black Simpson (Lactuca sativa). Para ello, se 

colocaron 35 semillas sobre papel filtro en cajas Petri, junto con 20 mL de agua desionizada y la 

cantidad correspondiente de carbonizado según el tratamiento. Se evaluaron cinco dosis de 

aplicación: 5, 10, 30, 60 y 120 t/ha, además de un tratamiento control (0 t/ha), equivalentes a 

concentraciones de 0,3; 0,7; 2,0; 4,0 y 8,0 % p/p, considerando una profundidad de suelo de 10 cm. 

Cada tratamiento se realizó por triplicado, para un total de 48 cajas. Estas fueron cubiertas con 

papel parafilm y se mantuvieron en oscuridad durante 4 días a temperatura ambiente (alrededor 

de 19°C). Al finalizar el periodo de incubación, se registró el número de semillas germinadas y se 
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estimó la longitud de las raíces mediante el método de intercepción de línea de cuadrícula 

(Solaiman et al., 2012). La longitud de las raíces se reportó como la suma por cada caja (cm/caja).  

Con esta información, se calculó la longitud promedio de raíz y el porcentaje promedio de 

germinación para cada tratamiento. 

▪ Ensayo de germinación en suelo 

Como complemento, se realizó un segundo ensayo de germinación en condiciones de invernadero, 

basado en el procedimiento descrito por Silva-Gonzaga et al. (2017). Para esto, se utilizaron 

macetas de 10,5 cm de diámetro y 8 cm de altura, en las que se evaluaron tres dosis de 

carbonizado: 10, 30 y 60 t/ha, equivalentes a 0,7; 2,0 y 4,0 % p/p, empleando el suelo modelo 

utilizado en el ensayo de invernadero previo (Sección 2.2.1). Cada tratamiento se llevó a cabo por 

triplicado. Las cantidades correspondientes de carbonizado y suelo (300 g por maceta en total) se 

pesaron individualmente, se mezclaron y se trasfirieron a las macetas. Posteriormente, todas las 

macetas se regaron por inmersión hasta alcanzar la saturación del suelo, se dejaron drenar por 24 

horas para determinar su capacidad de retención de agua (CR) y, transcurrido ese tiempo, se 

sembraron 25 semillas de lechuga Black Simpson (Lactuca sativa) por unidad experimental. Las 

macetas se mantuvieron en condiciones de invernadero (25 - 28 °C) durante 15 días al 70 % de la 

CR. Dia de por medio se registró el número de semillas germinadas en cada maceta y al finalizar el 

período de incubación, se recolectaron los brotes, se lavaron para retirar restos de suelo y se 

determinó la masa seca de estos después de llevarse a 60°C durante 72 h hasta peso constante. 

Con esta información se determinó el porcentaje de germinación promedio y la masa seca de los 

brotes por maceta promedio para cada tratamiento.  

3.2.2. Carbonizados y productividad de plantas 

Con el fin de evaluar el efecto de los carbonizados en el desarrollo de plantas, la absorción de 

nutrientes y metales, se llevó a cabo un segundo ensayo en macetas en condiciones de 

invernadero. Se utilizaron macetas de 12 cm de diámetro y 14 cm de altura. Con base en los 

resultados del primer objetivo (Sección 2.3) se seleccionaron las dosis de carbonizado de 30 y 60 

t/ha, por haber mostrado mayor influencia en las propiedades del suelo. Se establecieron siete 

tratamientos, descritos en la Figura 3-1, cada uno con tres repeticiones para un total de 21 macetas.  
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Con base en ensayos preliminares, fue necesario adicionar arena al suelo para reducir su 

compactación y favorecer el desarrollo radicular. Para ello, se incorporó arena gruesa en 

proporción suficiente para incrementar el contenido de arena del 18 % al 41 %. Para cada 

tratamiento, se pesaron las cantidades requeridas de carbonizado, suelo y arena, y se mezclaron 

manualmente hasta obtener una mezcla homogénea. Se colocaron 965 g de suelo con arena (CTRL) 

o suelo con arena + carbonizado (M350, M550 o M700) en cada maceta. 

Figura 3-1: Descripción de tratamientos para ensayo de productividad de plantas. 

 

Fuente: Elaboración propia. 

Para evaluar el efecto combinado de la adición de carbonizado y fertilizante en la productividad, se 

estableció un segundo grupo de 21 macetas, siguiendo el mismo diseño experimental descrito 

anteriormente. Durante todo el ensayo las 42 macetas fueron regadas con agua del grifo y 

mantenidas a una humedad constante equivalente al 60 % de la capacidad de retención de 

humedad (CR) durante cuatro meses. Posteriormente, se realizó la fertilización al segundo de 

macetas acorde con lo descrito por Addai et al. (2023). Para el tratamiento control (CTRL) se fertilizó 

con 90 kg/ha de N, 80 kg/ha de P2O5 y 80 kg/ha de K2O, mientras que para los tratamientos con 

carbonizados M350, M550 y M700 se aplicaron 45 kg/ha de N, 40 kg/ha de P2O5 y 40 kg/ha de K2O. 

El P se adicionó como NH4H2PO4, el K como KCl y el N como NH4NO3. 
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Dos semanas después de la fertilización, se sembraron cinco semillas de rábano Raphanus sativus 

(Fercon) en cada maceta, a una profundidad de un centímetro aproximadamente. Quince días 

después de la siembra, se realizó un aclareo, dejando únicamente dos plántulas por maceta y 

eliminando las de menor tamaño. 57 días posteriores a la siembra, se recolectaron las plantas y se 

determinó el número de hojas por planta, la altura desde la base de la raíz y biomasa seca por 

maceta. Para esta última, las muestras se secaron en bolsas de papel a 60 °C durante 5 días.   

3.2.3. Análisis foliar de nutrientes y metales 

Se determinó el contenido total los nutrientes N, P y K, así como de los metales Zn, Cu, Cd, Ni y Pb 

en las plantas mediante análisis foliar. El nitrógeno se determinó mediante análisis elemental. Para 

los demás elementos, las muestras vegetales se sometieron a calcinación a 600 °C, seguida de 

digestión ácida con HCl. La de cuantificación Zn, Cu, Cd, Ni y Pb se realizó mediante espectroscopia 

de adsorción atómica, mientras que el P se determinó mediante el método colorimétrico 

fosfomolibdovanadato. 

3.3. Resultados y discusión  

3.3.1. Efecto de carbonizados en la germinación 

Los resultados del bioensayo realizado para evaluar la potencial fitotoxicidad de los CB se presentan 

en las figuras 3-2 y 3-3. En estas se observa una reducción significativa en el porcentaje de 

germinación de Lactuca sativa con la aplicación de C350 a 120 t/ha, así como un menor desarrollo 

temprano de la raíz con C350 y C700 a dosis superiores a 30 t/ha. Estos resultados sugieren que 

C350 podría contener compuestos o elementos tóxicos en mayor proporción y disponibilidad. 

Resultados similares se observaron en el ensayo de germinación en suelo, donde se evidenció un 

porcentaje de germinación significativamente menor con M350 a los 4 días de incubación en 

comparación con los demás tratamientos. No obstante, estas diferencias dejaron de ser 

significativas a los 13 días de incubación, momento en el cual no se observaron variaciones ni en 

los porcentajes de germinación ni en la biomasa de las plantas entre los tratamientos. Silva-

Gonzaga et al. (2017), compararon el comportamiento de la germinación de semillas de maíz en 
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presencia de dos carbonizados obtenidos a partir de los mismos biosólidos, pero producidos en 

diferentes reactores. Los resultados evidenciaron que, mientras el CB elaborado en un reactor 

artesanal inhibió la germinación en el bioensayo en placa de Petri, los biosólidos pirolizados en 

mufla favorecieron tanto la germinación como el crecimiento temprano de las raíces. Este 

comportamiento fua atribuido por los autores a una pirólisis “incompleta”, reflejada en un mayor 

contenido de materia volátil y un menor contenido de carbono fijo en el biocarbón producido en 

el reactor artesanal en comparación con el obtenido en horno mufla. Asimismo, los autores 

reportaron que el efecto tóxico del carbonizado fue menos evidente en el ensayo de germinación 

realizado en suelo, lo cual sugiere que las interacciones suelo-biocarbón atenúan los efectos 

negativos de estos materiales. 

En este contexto, Hale et al., (2012) reportaron concentraciones de HAP más elevadas en 

biocarbones producidos en hornos o reactores tradicionales, en comparación con aquellos 

obtenidos bajo condiciones más controladas. Los autores destacan que tanto la temperatura como 

el tiempo de pirólisis desempeñan un papel decisivo en la formación de HAP, señalando que a 

temperaturas relativamente bajas (350-550 °C) y con tiempos de residencia cortos se alcanzan 

concentraciones más altas, tanto totales como disponibles. En este caso, los carbonizados fueron 

obtenidos con un tiempo de residencia de 30 minutos, valor relativamente corto frente a los más 

de 60 minutos comúnmente utilizados (de Figueiredo et al., 2021; Gwenzi et al., 2016; Paz-Ferreiro 

et al., 2014) , lo cual podría favorecer una mayor presencia de compuestos tóxicos, en concordancia 

con lo mencionado anteriormente. 

Aunque en este trabajo no estaba dentro del alcance el estudio de los HAP y otros compuestos 

potencialmente tóxicos en los carbonizados utilizados, resulta relevante considerarlo, dado que las 

condiciones de pirólisis no solo afectan la disponibilidad de nutrientes, sino también la de 

contaminantes tóxicos.  
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Figura 3-2: Porcentaje de germinación de Lactuca sativa con diferentes tratamientos de 

carbonizado en ensayo de germinación sin suelo.  

 

Figura 3-3: Longitud de raíces de Lactuca sativa con diferentes tratamientos de carbonizado en 

ensayo de germinación sin suelo. 

 

Fuente: Elaboración propia 
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Figura 3-4: Porcentajes de germinación de Lactuca sativa en ensayo de germinación en suelo a los 

4 y 15 días. 

 

Fuente: Elaboración propia 

 

Figura 3-5: Masa de brotes de Lactuca sativa en ensayo de germinación en suelo a los 15 días de 

incubación. 

 

Fuente: Elaboración propia 
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3.3.2. Influencia de carbonizados en el crecimiento de plantas  

El rábano rojo (Raphanus sativus) es una hortaliza de ciclo corto, cuya cosecha suele realizarse 

entre los 40 y 60 días posteriores a la siembra. Sin embargo, bajo las condiciones del ensayo, no se 

evidenció engrosamiento radicular hasta después de los 50 días, independientemente del 

tratamiento del suelo. Aunque se observó un desarrollo foliar abundante, la formación de la raíz 

engrosada fue apenas perceptible hacia el final del experimento (Figura 3-6). Ante esta situación, 

y dado que el peso de la parte aérea comenzó a provocar quiebres en los tallos de algunas plantas, 

se optó por concluir el ensayo a los 57 días. La falta de engrosamiento en la raíces de rábano puede 

deberse a diversos factores, tales como: exposición insuficiente a la luz, riego inadecuado (ya sea 

por exceso o deficiencia), temperaturas elevadas (superiores a 26 °C), suelos compactos o con mal 

drenaje, así como desequilibrios nutricionales, especialmente un exceso de nitrógeno (Manzoor et 

al., 2021). En este caso en particular, las causas más probables se atribuyen a una limitada 

exposición a la luz solar, compactación del suelo o un posible desequilibrio de nutrientes. 

 

En general, los tratamientos de suelo con CB y sin fertilizante NPK mostraron diferencias visibles 

en el crecimiento de las plantas, en comparación con el tratamiento control, particularmente en el 

tamaño de las hojas (Figura 3-7a). En contraste, en los tratamientos que incluyeron NPK no se 

observaron diferencias aparentes (Figura 3-7b). En concordancia con estas observaciones, la 

biomasa seca total de las plantas cultivadas en los tratamientos M350 y M550 a 60 t/ha, sin adición 

de NPK, fue superior en un 94 y 77 %, respectivamente, respecto al control (Figura 3-8). No 

obstante, no se evidenciaron diferencias en la altura ni en el número de hojas por planta entre los 

tratamientos. Por otro lado, entre los tratamientos que combinaron CB y fertilización con NPK no 

se observaron diferencias significativas en ninguno de los parámetros de crecimiento evaluados. 
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Figura 3-6:  Fotografías de las plantas de Raphanus sativus a los 57 días desde la siembra con los 

diferentes tratamientos de carbonizado. 

 

Fuente: Elaboración propia 

 

Las diferencias observadas en el crecimiento de las plantas en tratamientos sin fertilización con 

NPK son consistentes con los aportes de N y P proporcionados al suelo por los carbonizados C350 

y C550, según lo evidenciado en el primer ensayo de invernadero (Sección 2.3.2.). Estos resultados 

fueron corroborados mediante los análisis foliares, en los que se encontró, en general un mayor 

contenido de nutrientes en los tejidos vegetales de tratamientos con CB. Como se muestra en la 

Figura 3-9, los tratamientos M350 presentaron concentraciones de nitrógeno foliar más altas que  

el tratamiento control; no obstante, solo a la dosis de 60 t/ha esta diferencia fue estadísticamente 

significativa, con un incremento del 84 % en la cantidad de N absorbido. En cuanto al fósforo, los 

tratamientos M350 y M550 mostraron concentraciones foliares entre un 63 y un 103 % superiores 

a las del control, aunque no se encontraron diferencias significativas asociadas a la dosis de 
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aplicación ni a la temperatura de pirólisis (Figura 3-10). En este mismo sentido, acorde a lo 

esperado, no se observaron diferencias significativas en la absorción de potasio entre los 

tratamientos, ni tampoco en la concentración de ninguno de los tres nutrientes en las plantas 

cultivadas con el tratamiento M700. 

 

Figura 3-7:  Fotografías de las plantas de Raphanus sativus a los 57 días desde la siembra. Suelo sin 

fertilizante NPK (a) y con NPK (b). 

  

Fuente: Elaboración propia 
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Figura 3-8: Comparación de la biomasa de plantas obtenida en cada uno de los tratamientos del 

suelo.  

 

Fuente: Elaboración propia 

 

Aunque no se observaron diferencias significativas en los parámetros de crecimiento entre los 

tratamientos que incluyeron CB y fertilización NPK, sí se evidenciaron aumentos en la absorción 

tanto de N y P por parte de las plantas, en comparación con el tratamiento control (Figuras 3-9 y 3-

10). Es importante destacar que el tratamiento control recibió una fertilización completa (90 kg/ha 

de N, 80 kg/ha de P2O5 y 80 kg/ha de K2O), mientras que los tratamientos con CB se suplementaron 

con una fertilización reducida (45 kg/ha de N, 40 kg/ha de P2O5), por lo tanto, los resultados 

sugieren que la combinación de los carbonizados C350 y C550 con la mitad de la dosis convencional 

de fertilización NPK fue más eficaz para promover la absorción de N y particularmente P, que la 

fertilización completa sin la adición de CB.  

 

Los efectos observados en la productividad y en la absorción de nutrientes podrían explicarse por 

el comportamiento de los carbonizados como fertilizantes de liberación lenta, capaces de 

mantener una disponibilidad más sostenida de nutrientes en el tiempo. Sin embargo, aunque no 
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fue objeto de esta investigación, es importante considerar otros efectos indirectos asociados a la 

incorporación de estos materiales, en particular la estimulación de la actividad microbiana del 

suelo, que puede contribuir significativamente al aumento de la productividad vegetal. Diversos 

estudios han reportado que la adición de biocarbones puede favorecer la diversidad microbiana 

(Xu et al., 2023), promover la producción de ácidos orgánicos por parte de hongos solubilizadores 

de fosfatos y, en consecuencia, incrementar la disponibilidad de fósforo (Lu et al., 2025), así como 

mejorar la fijación biológica de nitrógeno mediante cambios en el crecimiento radicular y en la 

estructura de la comunidad microbiana tras la enmienda con biocarbón (Xiu et al., 2021).  

 

Figura 3-9: Comparación de concentración de nitrógeno foliar en plantas con los diferentes 

tratamientos. 

 

Fuente: Elaboración propia. 

 

Estudios previos han reportado resultados similares asociados con la mejora de la productividad 

de plantas con la adición de CB. de Figueiredo et al. (2020), observaron incrementos en el 

rendimiento del grano de maíz de hasta 64 % al utilizar CB de 300 °C a una dosis de 15 t/ha en 

condiciones de campo, señalando que independientemente de la temperatura de pirólisis, los CB 
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lograron proporcionar niveles suficientes de P en el suelo para mantener una absorción adecuada 

por parte del maíz (en alrededor del 200 % mayor al tratamiento control).  Bajo condiciones de 

invernadero, Gwenzi et al. (2016) reportan una mayor productividad, así como mayores 

concentraciones de N, P, K, Ca y Mg en plantas de maíz cultivas en un suelo enmendado con CB de 

500 °C a una dosis de 15 t/ha, en comparación con el tratamiento control. Asimismo, se han 

reportado incrementos en la productividad de tomate Cherry, alcanzando hasta un 71 % más de 

frutos por planta y un 64 % superior en el rendimiento, al aplicar carbonizado obtenido a 550 °C en 

dosis de 10 t/ha, bajo condiciones controladas de invernadero (Hossain et al., 2010). 

 

Figura 3-10: Comparación de concentración de fósforo foliar en plantas con los diferentes 

tratamientos. 

 

Fuente: Elaboración propia. 
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3.3.3. Absorción de metales  

Como se mencionó anteriormente, los carbonizados contienen cantidades traza de metales 

pesados (Ni, Cd, Pb) y concentraciones relativamente altas de los micronutrientes esenciales Zn y 

Cu. Si se aplica la clasificación descrita en el decreto 1287 de 2014 para biosólidos (Tabla 1-1), estos 

materiales se considerarían clase B, por lo que su aplicación en suelos agrícolas tendría 

limitaciones, debido a las altas concentraciones de Zn y Cd. Sin embargo, esta clasificación se basa 

en contenidos totales en los biosólidos, que se ha demostrado contienen formas más disponibles 

para las plantas en comparación con los CB (Gwenzi et al., 2016).  

Como se muestra en las figuras 3-11 y 3-12, no se encontraron diferencias ni entre las 

concentraciones foliares de Zn y Cu, a pesar de ser micronutrientes, ni de metales Ni, Pb y Cd en 

las plantas cultivadas en suelo enmendado con CB y en el tratamiento control. Estos resultados 

podrían sugerir que la aplicación de C350, C550 y C700 en dosis de hasta 60 t/ha seria segura en 

términos de la absorción de metales por las plantas, al menos para plantas de rabano en 

condiciones de cultivo similares. 

Figura 3-11: Comparación de concentraciones foliares de micronutrientes Zn y Cu en plantas con 

los diferentes tratamientos. 

  

Fuente: Elaboración propia 
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Figura 3-12: Comparación de concentración foliar de metales en plantas con los diferentes 

tratamientos. 

 

Fuente: Elaboración propia 

 

Acorde con los resultados encontrados en la presente investigación, Gwenzi et al. (2016), reportan 

concentraciones foliares en maíz de Zn y Cu un orden de magnitud superiores en comparación con 

las de Ni y Pb, de acuerdo con lo esperado por ser los primeros nutrientes esenciales. Además, 

señalan que el CB tuvo la capacidad de reducir la movilidad de Cu, Ni y Cd en el suelo haciéndolos 

no disponibles para el ingreso a las plantas. Estos resultados son consistentes con investigaciones 

previas que observaron una menor disponibilidad de metales como Cu, Ni, Pb, Zn y Cd, y un menor 

riesgo de lixiviación al aplicar los biocarbones, en comparación con los biosólidos sin tratar (Méndez 

et al., 2012; Roberts et al., 2017; Song et al., 2014). Además, se ha reportado que, aunque la 

aplicación de CB puede incrementar la concentración total de metales pesados en el suelo, estos 

presentan una baja disponibilidad. Yue et al. (2017), encontraron aumentos en la biomasa de 
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césped, con mayores niveles de nutrientes foliares tras la aplicación de CB, junto con reducciones 

significativas en la acumulación de metales pesados en la biomasa aérea. Con base en estos 

resultados, los autores sugieren que el uso de CB podría recomendarse como acondicionador en 

suelos urbanos crudos de baja calidad. Sin embargo, debería considerarse cuidadosamente el 

riesgo ambiental de acumulación de metales pesados en el suelo. 

Por otra parte,  Regkouzas & Diamadopoulos (2019) reportaron reducciones significativas entre el 

87 y el 94 % en la liberación de Fe, Ni, Cu y Zn Pb de CB en agua, en comparación con los biosólidos 

no pirolizados, señalando que los valores encontrados de metales lixiviados estuvieron dentro de 

los limites aceptados por la EPA para agua destinada a uso agrícola. Yuan et al. (2025) evaluaron el 

potencial de lixiviación de metales de CB y concluyeron que aproximadamente entre el 70 % y el 

99,5 % de los metales permanecen en la estructura del biocarbón, lo que no representa ningún 

peligro para los receptores de agua que podrían recibir los lixiviados de biocarbón. 

En este contexto, la baja disponibilidad de los metales en CB ha sido atribuida principalmente a las 

propiedades alcalinas de estos materiales que inmovilizan fuertemente los metales en su interior. 

En condiciones alcalinas, estos metales forman precipitados de muy baja solubilidad como 

compuestos de sulfuro y fosfatos, por lo que el alto pH de los biochars garantiza la seguridad frente 

a la lixiviación de metales pesados. Además, también se ha sugerido que durante la pirólisis, la 

matriz se funde a altas temperaturas lo que incorpora los metales pesados en soluciones sólidas, 

que genera su encapsulamiento atrapándolos físicamente (Chen et al., 2014). Todos estos son 

fenómenos que también han sido involucrados en la disponibilidad del fósforo como ya se 

mencionó anteriormente (Sección 1.3.5). 

 

3.4. Conclusiones 

Los resultados del ensayo de invernadero con Raphanus sativus como planta indicadora 

permitieron confirmar que los carbonizados de biosólidos de la PTAR Salitre tienen la capacidad de 

incrementar la fertilidad del suelo, al encontrase concentraciones foliares de N y P mayores en los 

tratamientos con CB, en comparación con el suelo no tratado. Además, se corroboró la tendencia 
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de la disponibilidad de estos nutrientes con la temperatura de pirólisis la cual mostró una relación 

inversa, siendo C350 el que tuvo un mayor efecto en la absorción de nutrientes. 

 

Si bien no se encontraron diferencias significativas en la absorción de metales con la adición de los 

carbonizados en comparación con el tratamiento control, lo que sugiere que estos materiales 

podrían ser usados con un riesgo bajo de lixiviación o bioacumulación de metales. Los ensayos de 

germinación indican que a menor temperatura de pirólisis estos materiales podrían contener otros 

compuestos tóxicos en formas más biodisponibles que afectan la germinación de semillas y el 

desarrollo temprano de Lactuca sativa.  

 

 

 

 

 



 

 

CAPÍTULO 4 . Carbonizados de biosólidos como 

adsorbentes  

4.1. Introducción  

En este capítulo se aborda el uso de CB como materiales adsorbentes de contaminantes orgánicos, 

particularmente plaguicidas, presentes en matrices de agua y suelo. Se analiza cómo la 

temperatura de pirólisis influye en las propiedades de adsorción de estos materiales y en la 

movilidad de los contaminantes en el suelo. Asimismo, se describe la metodología experimental 

utilizada y se presentan los resultados obtenidos en los ensayos de isotermas de adsorción y 

desorción de los herbicidas modelo diurón y atrazina, así como en el ensayo de infiltración, 

realizados para evaluar el potencial de los carbonizados de biosólidos de la PTAR Salitre como 

adsorbentes. 

4.1.1. Destino ambiental de plaguicidas 

Los plaguicidas pueden definirse como sustancias, o mezcla de ingredientes químicos o biológicos, 

diseñadas para repeler, destruir o controlar organismos considerados plagas. Aunque su uso se 

concentra principalmente en suelos agrícolas, también se aplican en jardines, zonas verdes y otras 

áreas con el fin de eliminar o regular organismos indeseables. Entre los principales grupos de 

plaguicidas se destacan herbicidas, insecticidas, fungicidas y nematicidas, los cuales desempeñan 

un papel fundamental en la prevención de enfermedades que afectan tanto a plantas como a 

animales y seres humanos (Hassaan & El Nemr, 2020). Su bajo costo y facilidad de aplicación han 

convertido a estos compuestos en herramientas esenciales para satisfacer la creciente demanda 

de alimentos y contribuir a la seguridad alimentaria. No obstante, la presencia frecuente de 
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residuos de plaguicidas en suelos, cuerpos de agua y productos alimenticios debido a su uso 

intensivo y, en muchos casos, indiscriminado, ha generado serias preocupaciones debido a los 

riesgos toxicológicos que representan para los organismos vivos y el medio ambiente.  La 

persistencia de estos compuestos en los ecosistemas se ha asociado con desequilibrios ecológicos, 

pérdida de biodiversidad y procesos de bioacumulación a lo largo de las redes tróficas (Muñoz-

bautista et al., 2025). 

Los efectos de los plaguicidas no solo impactan negativamente a los suelos agrícolas, sino también 

a otros compartimientos ambientales (agua, plantas y atmosfera) y ecosistemas debido a que estos 

pueden migrar mediante diversos mecanismos. Su movilidad y comportamiento en el medio 

ambiente dependen de propiedades fisicoquímicas como la constante de disociación ácido-base, 

la solubilidad en agua, la presión de vapor, coeficiente de distribución (Kd y Koc), coeficiente de 

partición octanol/agua (Kow), vida media, entre otras; así como de las condiciones del suelo, 

geográficas y factores climáticos (Baćmaga et al., 2024). De esta manera, los plaguicidas pueden 

desplazarse en mayor o menor medida a través del perfil del suelo por lixiviación, alcanzando ríos 

y lagos conectados con tierras agrícolas a través de aguas subterráneas, o de forma superficial por 

escorrentía, transportarse por el aire en el caso de los más volátiles y/o retenerse en las partículas 

del suelo (Figura 4-1). Aunque existen procesos de degradación, la vida media de algunos de estos 

compuestos puede favorecer su transporte a otras zonas, donde pueden generar efectos adversos 

como la pérdida de biodiversidad, de la estructura y materia orgánica del suelo, además de afectar 

la vida acuática y alterar comunidades microbianas beneficiosas y poblaciones de polinizadores 

(Hassaan & El Nemr, 2020; IGAC, 2022). 

4.1.2. Herbicidas 

Dentro de los plaguicidas, los herbicidas son sustancias diseñadas para eliminar especies vegetales 

consideradas malezas, con el fin de controlar su crecimiento y mejorar la calidad y el rendimiento 

agrícola. A nivel global, representan aproximadamente el 47 % del consumo total de plaguicidas, 

seguidos de los insecticidas con un 29 % (Alengebawy et al., 2021) y se encuentran entre los 

contaminantes detectados con mayor frecuencia en el suelo, junto con los metales pesados y los 

hidrocarburos aromáticos policíclicos (Baćmaga et al., 2024; Vonk & Kraak, 2020). Para el año 2022,  

América y Asia fueron las regiones con mayor consumo, alcanzando el 51 y el 29% del total mundial, 
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respectivamente, mientras que en el continente americano, Brasil ocupó el primer lugar, seguido 

de Argentina y Colombia, los cuales se ubicaron dentro de los diez países con mayor consumo de 

herbicidas a nivel global (Statista, 2024).  

 

Figura 4-1: Procesos de transporte y degradación de plaguicidas en el medio ambiente. 

 

Fuente: Modificado de: Muñoz-bautista et al., 2025 

 

Con fines agrícolas, los herbicidas suelen aplicarse en tres momentos: antes de sembrar o de la 

plantación del cultivo (presiembra), después de la siembra y antes de la emergencia del cultivo 

(preemergencia), o una vez que el cultivo ha emergido (postemergencia). Entre estas modalidades, 

la aplicación de preemergencia es la más común, sin embargo, debido a que en esta la aplicación 

del herbicida se realiza de manera directa al suelo, se favorece la penetración de la mayor parte de 

sus ingredientes activos y por lo tanto implica un mayor riesgo de contaminación de cuerpos de 

agua en comparación con otros métodos, como la aplicación foliar (Baćmaga et al., 2024). 

 

Si bien los aditivos presentes en las formulaciones comerciales pueden influir considerablemente 

en la toxicidad, persistencia, penetración y movilidad de los herbicidas, su capacidad para penetrar 

el suelo y desplazarse hacia otros compartimientos ambientes depende de diversos factores. Entre 
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los más relevantes se encuentran los procesos de sorción y desorción (Mamy & Barriusco, 2007), 

que determinan en gran medida la acumulación o eliminación de estos compuestos a través de sus 

interacciones con las plantas, el suelo, el agua y los sedimentos (Baćmaga et al., 2024). Asimismo, 

tanto los mecanismos de trasporte (Figura 4-1), como los procesos de degradación desempeñan 

un papel crucial en la persistencia de los herbicidas y sus efectos sobre en el medio ambiente. Estos 

procesos de degradación pueden ser de tipo químico, mediante reacciones de óxido-reducción e 

hidrólisis; de tipo biológico, influenciado principalmente por la abundancia, diversidad y actividad 

microbiana en el entorno; o por fotodegradación. 

 

Acorde con Vonk & Kraak (2020), los herbicidas suelen ser solubles en agua, con el fin de favorecer 

la absorción sistémica por las plantas. Sin embargo, esta característica también incrementa las 

posibilidades de transporte y vertimiento hacia los cuerpos de agua, y en consecuencia a menudo 

una amplia variedad de herbicidas supera los estándares de calidad ambiental. Los autores señalan 

además que los procesos hidrológicos locales, asociados al uso de canales de riego en las zonas de 

cultivo, constituyen los principales impulsores de la movilización y el transporte de herbicidas hacia 

las aguas superficiales. En estas circunstancias, los herbicidas cargados e hidrofílicos tienden a 

permanecer en la columna de agua, mientras que aquellos con un mayor coeficiente de reparto 

octanol/agua (Kow) presentan un carácter más hidrófobo y, en consecuencia, tienden a acumularse 

en mayor medida en el sedimento del fondo a través de procesos de sorción en partículas de arcilla 

y materia orgánica. 

 

Acorde con lo anterior, se ha detectado la presencia de residuos de herbicidas tanto en aguas 

superficiales como en sedimentos en ecosistemas acuáticos de diferentes regiones. Por ejemplo, 

Schreiner et al. (2016), analizaron datos de monitoreo rutinario de países de Alemania, Francia, 

Países Bajos y Estados Unidos, que abarcaron un total de 4.532 sitios de muestreo, encontrando 

una variedad de compuestos, dentro de los cuales los herbicidas más frecuentemente detectados 

fueron: acetoclor, metazaclor, metolaclor, atrazina, bentazona, diurón, irgarol, isoproturón, 

simazina, simetrina, terbutilazina, terbutrina, flutramona y mecoprop.  
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Tabla 4-1: Propiedades fisicoquímicas de los herbicidas a usar en la investigación. 

 Diurón Atrazina 

Estructura 

 
 

Grupo Urea Triazinas 

Solubilidad en agua 35,6 mg/L (20°C) 35 mg/L (20°C) 

Constante de Henry 

(Pa m³ mol⁻¹) 

2.00 x 10-6 

No volátil 

1.50 x 10-4 

No volátil 

Log Kow 2,87 2,7 

Kf (mL/g) 7,0 3,2 

Koc 
680 

Ligeramente móvil 

100 

Moderadamente móvil 

Tiempo de vida media típico 

en suelo 

147 

Moderadamente Persistente 

75 

No persistente 

pKa No aplica 
1,7 

(del ácido conjugado) 

Índice GUS 
2,65 

Lixiviación moderada 

2,57 

Lixiviación moderada 

Fuente: Tomado de PPDB: Pesticide Properties DataBase, University of Hertfordshire, 

https://sitem.herts.ac.uk/aeru/ppdb/, 21 de Julio de 2025. 

 

En este contexto, para esta investigación, se seleccionaron los herbicidas diurón y atrazina como 

moléculas modelo con el objetivo de evaluar el potencial como adsorbentes de los carbonizados, 

así como los efectos de su incorporación al suelo sobre la lixiviación de dichos compuestos. La 

atrazina (6-cloro-N-etil-N’-(1-metiletil)-1,3,5-triazina-2,4-diamina) y el diurón (N-(3,4-diclorofenil)-

N,N-dimetil-urea) son herbicidas selectivos, comúnmente aplicados en preemergencia, que han 

sido detectados con frecuencia en cuerpos de agua y otros compartimientos ambientales, como se 

mencionó previamente. Estos son utilizados para el control de malezas en diversos cultivos, aunque 

pertenecen a familias químicas diferentes: la primera al grupo de las triazinas y el segundo al de las 



Capítulo 4 86 

 

 

 

fenilureas. Ambos inhibiendo el fotosistema II, bloqueando la cadena de transporte electrónico e 

impidiendo la fotosíntesis en plantas y organismos fotosintéticos (Sun et al., 2019). Sin embargo, 

presentan diferencias relevantes en sus propiedades y comportamiento ambiental (Tabla 4-1), lo 

que permite explorar el desempeño de los carbonizados frente a compuestos con distinta polaridad 

y comportamiento en el suelo. 

En cuanto a solubilidad en agua, ambos compuestos muestran valores similares, pero difieren 

significativamente en su interacción con el suelo. La atrazina es moderadamente móvil (Koc = 100) 

y poco persistente (vida media ≈ 75 días), lo que favorece su potencial lixiviación hacia aguas 

subterráneas. En cuanto a su comportamiento acido-base, es una base muy débil cuya adsorción 

en suelos depende del pH. A pH ácidos, especialmente cercanos a su pKa, puede encontrarse 

parcialmente en forma catiónica, por lo que su adsorción aumenta considerablemente cuando el 

pH es menor a 3,0 ya que las interacciones iónicas con las partículas del suelo se hacen más 

importantes, mientras que en condiciones menos ácidas presenta mayor movilidad (Liu et al., 2019; 

Sun et al., 2019). En contraste, el diurón posee un coeficiente de distribución mucho más alto (Koc 

= 680) y una vida media aproximadamente doble (147 días), clasificándose como moderadamente 

persistente y con baja movilidad, lo que reduce su lixiviación, pero incrementa el riesgo de 

acumulación en ambientes edáficos. Además, no es una molécula ionizable por lo que su 

comportamiento en el suelo no depende significativamente del pH. Desde el punto de vista 

toxicológico, ambos son moderadamente tóxicos para mamíferos, aves, lombrices y organismos 

acuáticos, aunque el diurón presenta una mayor sensibilidad en algas, mientras que la atrazina 

puede afectar de forma más marcada a organismos acuáticos debido a su movilidad. En Colombia, 

la atrazina se utiliza principalmente en cultivos de maíz, sorgo, piña y caña de azúcar, mientras que 

el diurón se aplica sobre todo para cultivos de caña de azúcar, maíz, algodón y piña (ICA, 2022).  

4.1.3. Carbonizados como adsorbentes 

Biocarbones de diferentes biomasas han mostrado potencial para la eliminación de diversos 

contaminantes, tanto orgánicos como inorgánicos, principalmente en el agua. En el caso particular 

de CB, la combinación de diversos grupos funcionales, un elevado contenido mineral y porosidad 

confieren a estos materiales la capacidad de descontaminar ambientes acuáticos, ofreciendo una 
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alternativa más económica, aunque generalmente menos eficiente, al carbón activado (Regkouzas 

& Diamadopoulos, 2019).  

 

La capacidad de remoción de contaminantes de los biocarbones depende en gran medida de sus 

propiedades físicas y químicas como el área superficial específica, contenido de C orgánico, 

porosidad total, así como de las diversas interacciones que estos pueden establecer con las 

moléculas presentes en el medio (Ali et al., 2019). Según Zhao et al. (2023), los principales 

mecanismos de adsorción incluyen interacciones hidrofóbicas, llenado de poros, interacciones 

electrostáticas y la formación de enlaces de hidrógeno (Figura 4-2). En este sentido, se ha reportado 

por ejemplo que los contaminantes que presentan grupos funcionales hidrofóbicos, como grupos 

metilo, pueden ser eliminados del agua mediante interacciones hidrofóbicas con los biocarbones. 

Además, el aumento de la temperatura de pirólisis, al  incrementa la aromaticidad e hidrofobicidad 

de estos materiales, incrementa su capacidad de adsorción de contaminantes orgánicos no polares 

(Zhao et al., 2023). El llenado de poros es otro mecanismo clave en la absorción de compuestos 

orgánicos por los biocarbones. Según su tamaño, los poros se clasifican en microporos (<2 nm), 

mesoporos (2–50 nm) y macroporos (>50 nm). La estructura porosa influye notablemente en la 

retención de contaminantes, destacando los mesoporos por su eficacia en la absorción de materia 

orgánica, mientras que los macroporos favorecen la permeabilidad al agua (Zhao et al., 2023). Por 

otra parte, debido a que los biocarbones contienen minerales arcillosos con alta capacidad de 

intercambio iónico, pueden adsorber diversos compuestos, como colorantes orgánicos, 

antibióticos y otros contaminantes mediante intercambio iónico (Premarathna et al., 2019). 

Investigaciones recientes han evidenciado que los grupos funcionales en la superficie de los CB 

pueden influir en la eficiencia de eliminación de colorantes aniónicos y catiónicos. Por ejemplo, 

Wang et al. (2020) demostraron que las interacciones electrostáticas fueron las principales fuerzas 

impulsoras de la adsorción de naranja de acridina por el biocarbón. Además, dado que la superficie 

del biocarbón suele presentar una carga negativa, los iones con carga positiva, como Pb2+, Cd2+ y 

Cu2+, pueden ser fácilmente absorbidos mediante interacción electrostática. En este sentido,   Chen 

et al. (2014), estudiaron CB producidos a temperaturas de pirólisis entre 500 y 900 °C para la 

adsorción de cadmio en agua, encontrando que aquellos obtenidos a temperaturas más altas 

presentaban mayor capacidad de remoción, incluso superior a la de carbones activados 

comerciales. Además, a pesar de estos materiales contenían metales pesados, los autores 
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señalaron que las cantidades liberadas se mantenían dentro de limites seguros, lo que avala su uso 

como materiales adsorbentes.  

 

Figura 4-2: Diagrama del mecanismo de adsorción del biocarbón en el tratamiento de agua. 

 

Fuente: Modificado de Zhao et al. (2023)  

 

Los puentes de hidrógeno son otro tipo de interacciones por las cuales los biocarbones pueden 

retener contaminantes. Este tipo de interacciones se debe a la presencia de grupos oxigenados y 

nitrogenados en la superficie del biocarbón, cuya abundancia está fuertemente influenciada por la 

temperatura de pirólisis (Regkouzas & Diamadopoulos, 2019). Zhang et al. (2022) reportan por 

ejemplo que, cuando la temperatura de pirólisis del biocarbón es inferior a 350 °C, se forman más 

enlaces de hidrógeno en la superficie del material que pueden interactuar eficazmente con 

contaminantes orgánicos polares.  
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A pesar del creciente interés en el uso de biocarbones como adsorbentes de plaguicidas, su efecto 

sobre la accesibilidad de estos compuestos en el suelo ha sido poco explorado (Ali et al., 2019), 

particularmente en el caso de biocarbones derivados de desechos animales (Jin et al., 2016), en 

comparación con aquellos obtenidos a partir de residuos vegetales (Martin et al., 2012; Sopeña et 

al., 2012; Wang et al., 2010). Se ha documentado que los CB poseen la capacidad de remover tanto 

compuestos de baja polaridad (Regkouzas & Diamadopoulos, 2019) como moléculas iónicas, por 

ejemplo el azul de metileno en soluciones acuosas (Li et al., 2020). Asimismo, diversos estudios han 

mostrado su potencial para reducir la disponibilidad de plaguicidas organoclorados en el suelo (Ali 

et al., 2019). Debido a que la adición de enmiendas orgánicas a menudo cambia las vías de 

movimiento y degradación de pesticidas en los suelos (Wang et al., 2010), existe la necesidad de 

profundizar en los estudios de adsorción de plaguicidas con CB como una alternativa de 

valorización de los biosólidos.  

 

 

4.2. Materiales y métodos 

4.2.1. Estándares de herbicidas 

Se emplearon estándares de atrazina y diurón no marcados (Sigma-Aldrich, Darmstadt, Alemania), 

así como estándares radiomarcados de [anillo-U-¹⁴C] diurón y [anillo-U-¹⁴C] atrazina (Izotop, 

Budapest, Hungria. El uso de los compuestos radiomarcados permitió la trazabilidad de los 

herbicidas, incluso a concentraciones muy bajas, durante los ensayos de isotermas de sorción y 

desorción.  
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Tabla 4-2: Características de los estándares de herbicidas empleados  

  Marcados con 14C No marcados 

Herbicida Estructura 
Actividad especifica 

(MBq/mg) 
Radio pureza (%) Pureza (%) 

Atrazina 

 

6,2 >95 % 99,1  

Diurón 

 

5,6 >95 % 99,3 

*Sitios con 14C en estándares marcados 

4.2.2. Soluciones de trabajo 

Para la construcción de las isotermas, se prepararon soluciones empleando tanto los estándares 

radiomarcados como no marcados, con el fin de obtener las concentraciones de trabajo una 

actividad de 500 Bq/mL (30.000 dpm/mL). Se prepararon soluciones independientemente para 

cada herbicida, utilizando como solución de fondo CaCl2 0,01 M y 0,2 g/L NaN3 , para simular una 

fuerza iónica constante como la del agua ambiental, facilitar la separación de fases durante la 

centrifugación e inhibir el crecimiento microbiano y así evitar degradación de los analitos (Jin et al., 

2016).  

Tabla 4-3: Equivalencias de dosis de herbicidas utilizadas en isotermas de adsorción y desorción. 

 Atrazina Diurón 

Dosis 
Suelo Solución Suelo Solución 

kg/ha mg/L kg/ha mg/L 

¼ D 0,35 0,02 0,51 0,03 

½ D 0,70 0,05 1,02 0,07 

D 1,40 0,09 2,04 0,14 

2D 2,80 0,19 4,08 0,27 

3D 4,19 0,28 6,12 0,41 
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Las concentraciones de trabajo se establecieron tomando como referencia la dosis agronómica 

recomendada para la aplicación en suelo (D) de cada herbicida: 1,4 kg/ha para atrazina y 2,0 kg/ha 

para diurón. La equivalencia de estas dosis en mg/L se calculó considerando una relación líquido: 

sólido de 15:1, una densidad aparente del suelo de 1,51 g/cm³ y una profundidad de 10 cm. 

4.2.3. Suelo 

El suelo empleado para los estudios de sorción, desorción y lixiviación fue el mismo utilizado para 

los ensayos de invernadero (Sección 2.3.1.), con la enmienda de arena para aumentar el contenido 

de 18 a 41 % como se describió anteriormente (Sección 3.2.2.) 

4.2.4. Cinéticas de adsorción  

Se caracterizaron los procesos de sorción y desorción de los herbicidas en agua y suelo mediante 

isotermas siguiendo el método Batch equilibrium, de acuerdo con la Guía 106 de la OECD (2000). 

Para ello, en primer lugar, se llevaron a cabo los estudios de cinética de adsorción con el fin de 

determinar el tiempo de equilibrio. Los ensayos se realizaron en tubos Falcon de polietileno de 15 

mL, utilizando una relación líquido:sólido de 15:1, determinada mediante ensayos preliminares, 

empleando concentraciones equivalentes a dos veces la dosis agronómica (Tabla 4-3). Las 

concentraciones de las soluciones fueron verificadas mediante HPLC antes de iniciar los 

experimentos (Sección 4.2.5). 

Se establecieron siete tratamientos: Suelo control sin carbonizado (SC), tres tratamientos con 

carbonizado (C350, C550 y C700) y tres mezclas de suelo y carbonizado (4g CB/100g suelo o 60 

t/ha) denominados como M350, M550 y M700 (Figura 4-3) y cada tratamiento se realizó por 

triplicado resultando en un total de 21 tubos por herbicida. En cada tubo se pesaron 0,6 g de sólido 

según el tratamiento y se añadieron 9,0 mL de solución de herbicida a dosis 2D. Adicionalmente, 

para cada herbicida se prepararon tres tubos blancos sin suelo ni carbonizado, con el fin de evaluar 

la posible adsorción de los analitos en el material de los tubos. Las muestras fueron agitadas a 

temperatura ambiente en un agitador reciproco a 200 rpm, protegidas de la luz para evitar 

fotodegradación. A intervalos de 3, 6, 12, 24, 48, 72 y 96 h de agitación, los tubos fueron 

centrifugados a 9000 rpm durante 10 min y el contenido de radiactividad del sobrenadante se 
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determinó para cuantificar la cantidad de herbicida adsorbido (Sección 4.2.5). Dado que la sorción 

por los tubos fue insignificante (4,0 % de atrazina y 1,7 % de diurón), la absorción de sorbato por 

los sorbentes se calculó mediante balance de masa, asumiendo que no hubo otras pérdidas. 

Figura 4-3: Esquema descriptivo de tratamientos del ensayo de cinéticas de adsorción. 

 

Fuente: Elaboración propia 

4.2.3. Estudios de sorción y desorción   

Con base en los resultados obtenidos en los ensayos de cinética de adsorción, el estudio de las 

isotermas se realizó únicamente con el carbonizado C700. Para esto, se establecieron cinco 

concentraciones para cada herbicida (Tabla 4-4). Estas concentraciones correspondieron a la dosis 

agronómica (D), una cuarta parte (¼ D) y la mitad (½ D), el doble (2D) y el triple (3D) de la dosis 

agronómica, con el fin de abarcar un rango representativo de concentraciones que podrían 

encontrarse en el suelo como resultado de procesos de lixiviación o degradación (< D), así como de 

escenarios de sobredosificación por parte de los agricultores (> D). 

Se evaluaron cuatro tratamientos, como se muestra en la Figura 4-3: Suelo control (SC), 

carbonizado (C700), y dos mezclas de suelo con carbonizado a dosis de 4 y 8 % (p/p), equivalentes 

a 60 y 120 t/ha, denominadas M4700 y M8700 respectivamente. Cada tratamiento se realizó por 

triplicado, para un total de 60 tubos por herbicida. En cada tubo se pesaron 0,7 g de sólido 
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correspondiente y se añadieron 10,5 mL de la solución de herbicida. Los tubos se incubación bajo 

agitación constante a 200 rpm, en oscuridad, durante el tiempo correspondiente al equilibrio de 

adsorción para cada herbicida. Transcurrido este periodo, los tubos fueron centrifugados, se midió 

la actividad del sobrenadante y se determinó la cantidad adsorbida. 

Figura 4-4: Esquema descriptivo de tratamientos para el ensayo de isotermas de adsorción y 

desorción.  

 

Fuente: Elaboración propia 

Los datos obtenidos fueron ajustados al modelo de adsorción de Freundlich como se muestra en la 

ecuación  4.1, donde Qads es la cantidad de herbicida adsorbida en el suelo o carbonizado (mg de 

herbicida por kg de sólido), calculada a partir de la diferencia de concentración entre la solución 

inicial de herbicida y el sobrenadante correspondiente centrifugado después del equilibrio; Ceq es 

la concentración de herbicida en la solución sobrenadante (mg de herbicida por L de solución), y 

Kfa y na son coeficientes empíricos de adsorción. 

Qads = Kfa ∙ Ceq
na              (4.1) 

La desorción se midió inmediatamente después de la sorción desde todos los puntos de equilibrio 

de las isotermas de sorción. Para esto, después de tomar la alícuota, se removió el sobrenadante 

con una jeringa, se reemplazó con 10,5 mL de solución de fondo y se agitaron los tubos en vórtex 

para dispersar los pellets nuevamente. Luego, estos se llevaron a agitación bajo las mismas 

condiciones, por lo el tiempo establecido en los ensayos de cinética  como tiempo de equilibrio. 

Las suspensiones se centrifugaron, se tomaron alícuotas para la medición y el sobrenadante se 

reemplazó nuevamente con solución de fondo libre de herbicida. Este procedimiento se repitió tres 

veces más, hasta completar un total de cuatro desorciones sucesivas. 
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La cantidad de herbicida que aún permanecía adsorbida en cada etapa de desorción se calculó 

como la diferencia entre la cantidad inicial adsorbida y la cantidad desorbida (presente en el 

sobrenadante). Las isotermas de desorción se describieron mediante un modelo de Freundlich, 

como se describió anteriormente de acuerdo con la ecuación 4.2., en donde donde Kfd y nd son 

coeficientes de desorción de Freundlich. 

 Qads = Kfd ∙ Ceq
nd              (4.2) 

4.2.5. Cuantificación de herbicidas 

Las concentraciones iniciales de las soluciones de herbicida fueron determinadas mediante 

cromatografía liquida (HPLC-DAD), utilizando un cromatógrafo Shimadzu LC 2050C 3D, equipado 

con una columna Shimadzu Premier C18 (250 mm x 4,6 mm, 5 µm). La elución se llevó a cabo a una 

temperatura de columna de 40 °C, empleando una fase móvil compuesta por agua (A) y acetonitrilo 

(B), con un flujo de 1,5 mL/min. El gradiente de elución fue: 30 % B entre 0-5 min, 40 % B entre 13-

14 min y 30 % B entre 14,1-16 min. Se inyectaron 20 µL de cada solución, previamente filtrada a 

través de filtros de jeringa de PTFE de 0,45 µm. La atrazina se detectó a una longitud de onda de 

222nm y el diurón a 250 nm. Bajo estas condiciones el límite de cuantificación fue de 0,008 mg/L 

para la atrazina y de 0,036 mg/L para el diurón.  

El contenido de radiactividad se midió mediante conteo por centelleo líquido utilizando un 

contador PerkinElmer Tri-Carb 2910TR, con estandarización externa y Ultima GoldTM como cóctel 

de centelleo líquido. Para los experimentos de cinéticas se añadieron 20 µL de los sobrenadantes 

a 7 mL de cóctel de centelleo. Para la sorción y desorción se tomaron 0,5 mL de los sobrenadantes 

junto con 7 mL de cóctel de centelleo.  

4.2.6. Análisis estadístico   

Los datos experimentales de los ensayos de sorción y desorción fueron ajustados al modelo de 

Freundlich utilizando el software OriginPro 2025b. En este mismo se evaluaron las cinéticas de 

adsorción mediante un ANOVA de una vía, comparando los porcentajes de adsorción entre los 

tratamientos. Posteriormente, se aplicó la prueba de comparaciones múltiples de Tukey para 
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identificar diferencias significativas entre grupos. Se consideraron diferencias estadísticamente 

significativas aquellas con un valor de p < 0,05. 

4.2.7. Ensayo de lixiviación    

Se evaluó el efecto de la aplicación de los carbonizados en la lixiviación de los herbicidas mediante 

el uso de columnas empacadas con suelo. Para ello, se utilizaron tubos de PVC de 15 cm de altura 

y 5,8 cm de diámetro, los cuales fueron cubiertas en uno de sus extremos con tres capas de malla 

plástica (1 mm de apertura) para permitir la salida del lixiviado y evitar la pérdida de suelo. Se 

establecieron tres tratamientos que incluyeron un suelo control (SCT) y mezclas de suelo con C700 

al 4% y 8% (p/p), denominadas M4% y M8%, respectivamente. 

Para el empacado de las columnas se colocó aproximadamente 1 cm de arena (previamente lavada 

con H2SO4) en la base de cada columna. Sobre esta se añadieron 171 g de suelo, y posteriormente 

la cantidad correspondiente de carbonizado mezclado con suelo restante, para completar un total 

de 320 g de mezcla por columna. En el tratamiento SCT, se adicionaron únicamente 320 g de suelo 

sobre la cama de arena. Finalmente, las columnas fueron agitadas en una zaranda para compactar 

el contenido y alcanzar una densidad lo más cercana a la densidad aparente natural del suelo (1,51 

g/cm3). 

Una vez empacadas, las columnas se sumergieron en una solución CaCl2 0,01 M para humedecer el 

suelo por capilaridad. Durante un mes, las columnas se mantuvieron en condiciones de humedad 

constante mediante la adición periódica de la misma solución, con el objetivo de acondicionar el 

suelo. Transcurrido este periodo, durante un día se aplicaron 30 mL de solución de CaCl₂ 0,01 M 

cada 8 horas, y se recolectó la última fracción lixiviada de cada columna. Estas muestras fueron 

analizadas por HPLC-DAD para verificar la ausencia de herbicidas en el sistema (blancos de 

lixiviación).  
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Figura 4-5: Fotografías del empacado y preparación de columnas de suelo para el ensayo de 

lixiviación. 

 

Fuente: elaboración propia 

Posteriormente, se aplicó un pulso de 15,0 mL de una solución que contenía 76,9 mg/L de atrazina, 

78,0 mg/L de diurón y 33,3 mg/L de KBr, preparada en CaCl2 0,01 M, sobre cada columna. Se utiliza 

el ion bromuro como trazador debido a que es altamente soluble en agua y no presenta afinidad 

por la fase sólida del suelo. Esto permite que su movilidad dependa exclusivamente del flujo 

hídrico, sirviendo como referencia para comparar el movimiento de los plaguicidas y diferenciar los 

efectos asociados al movimiento del agua de aquellos derivados de procesos de adsorción o 

retención en el suelo. La adición del pulso se realizó por goteo lentamente, evitando el contacto 

con los bordes de la columna (Figura 4-6). Inmediatamente después de la infiltración de la solución 

en el suelo, se adicionaron 15 mL adicionales de CaCl₂ 0,01 M y se inició la recolección de fracciones 

en tubos Falcon de 50 mL. 

Durante un periodo de 2 meses, se adicionaron diariamente 90 mL de solución CaCl2 0,01 M a cada 

columna. Durante los 3 primeros días, el volumen se distribuyó en tres aplicaciones de 30 mL cada 

8 horas, y posteriormente en dos aplicaciones de 45 mL cada 12 h. El volumen recolectado fue 
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determinado gravimétricamente y las fracciones recolectadas se conservaron congeladas hasta su 

análisis. 

Figura 4-6. Fotografía del montaje experimental de ensayo de lixiviación. 

 
Fuente: elaboración propia 

 

La determinación de ion bromuro en los lixiviados se realizó mediante cromatografía de 

intercambio aniónico, como se describió previamente (Sección 1.2.2.), y las concentraciones de los 

herbicidas se cuantificaron a través de cromatografía líquida (HPLC-DAD), según lo descrito en la 

sección 4.2.2. Con los datos obtenidos, se calculó el porcentaje de recuperación de ion bromuro 

diurón y atrazina con el fin de evaluar su movilidad relativa en los diferentes tratamientos. Además, 

se graficó la curva de elución como V/V0 vs C/C0, en donde C es la concentración medida en cada 

una de las fracciones recolectadas, C0 es la concentración inicial de la solución colocada en la 

columna, V es el volumen total recogido en todas las fracciones y V0 es el volumen de espacio 

poroso de la columna de suelo. 

4.3. Resultados y discusión  

4.3.1. Cinéticas de adsorción 

Los resultados de los experimentos de cinética de adsorción se presentan en las Figura 4-7 y 4-8 

para atrazina y diurón respectivamente, en donde se observa que la adsorción de estos compuestos 
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aumentó rápidamente durante las primeras 12 h para todos los tratamientos, y comenzó a 

estabilizarse después de las 24 horas. Para el caso de la atrazina, los carbonizados alcanzaron una 

adsorción aproximadamente del 55 %, mientras que para los tratamientos con suelo la adsorción 

fue menor ubicándose entre el 30 y 50 %. La comparación de los porcentajes de adsorción a las 72 

y 96 horas no mostró diferencias estadísticamente significativas, por lo que se estableció un tiempo 

de equilibrio de 72 horas para la atrazina. En contraste, las cinéticas de adsorción de diurón 

presentaron tiempos de equilibrio más cortos para todos los tratamientos, mostrando un tiempo 

de equilibrio de 48 horas, ya que no se encontraron diferencias significativas en la adsorción entre 

las 48 y 72 h. En este caso, la adsorción tanto para carbonizados como para los tratamientos con 

suelo estuvo entre el 80 y el 90%. Acorde con Regkouzas & Diamadopoulos (2019), el llenado de 

poros es un mecanismo que podría explicar la adsorción de moléculas de baja polaridad en 

carbonizados de biosólidos, ya que este es un proceso rápido que produce altas tasas de 

eliminación inicial del contaminante, pero cuando los poros del biocarbón se llenan con 

compuestos hidrófobos, se produce el bloqueo de los poros y por lo tanto se alcanza el equilibrio 

en tiempos relativamente cortos, como se encontró en este caso para la atrazina y el diurón en 

general.   

Figura 4-7: Cinéticas de adsorción de atrazina con los diferentes tratamientos. SC: Suelo control, C: 

carbonizado y M: Mezcla suelo-carbonizado. 

  
Fuente: Elaboración propia 

 



Capítulo 4 99 

 

 

 

En cuanto a la influencia de la temperatura de pirólisis, en el tiempo de equilibrio no se encontraron 

diferencias significativas en los porcentajes de adsorción de atrazina entre los tres carbonizados 

(Tabla 4-4), lo que sugiere que este no fue un factor que influyó de manera notable en la capacidad 

de adsorción de este herbicida. En contraste, para el caso del diurón si se observaron diferencias 

significativas, siendo C350 el que presentó los menores porcentajes de adsorción, con valores de 

alrededor del 6 % inferiores en comparación con C550 y C700. Estudios previos muestran que la 

temperatura de pirólisis es un factor que suele influenciar la capacidad de adsorción de 

contaminantes orgánicos en biocarbones. Se ha observado por ejemplo que, a pesar de que el área 

superficial de los CB se considera baja (< 60m2/g) (Antunes et al., 2017; Figueiredo et al., 2018), en 

comparación con la de otros tipos de biomasa como residuos lignocelulósicos, debido 

principalmente a su alto contenido se ceniza,  al aumentar la temperatura de pirólisis se incrementa 

el volumen de poro y el área superficial de estos materiales, lo que podría favorecer la adsorción 

de algunos compuestos (Chen et al., 2014; Jin et al., 2016). Este fenómeno se atribuye a que, a 

bajas temperaturas, el alquitrán producido durante la pirólisis se adhiere a la superficie del 

biocarbón y bloquea los poros; sin embargo, a medida que la temperatura aumenta, el alquitrán se 

descompone gradualmente, lo que acelera la formación de poros y aumenta el área superficial 

específica (Zhao et al., 2023). Xu et al. (2022) reportan que cuanto mayor es el volumen de poros 

del biocarbón, mayor es su superficie específica y menor el diámetro promedio de los poros, que 

como resultado incrementan el efecto de llenado de los poros y, por lo tanto, se favorece la 

eliminación de contaminantes orgánicos.  

Figura 4-8: Cinéticas de adsorción de diurón con los diferentes tratamientos. 
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Fuente: Elaboración propia 

 

Por otra parte, como se mencionó previamente (Capitulo 1), la temperatura de pirólisis tiene una 

influencia significativa en la composición de los CB. Al aumentar la temperatura, se disminuye la 

cantidad de grupos funcionales polares y se incrementa la aromaticidad, lo que desfavorece la 

adsorción de moléculas más polares que interactúan mediante puentes de hidrógeno o dipolo-

dipolo y por el contrario favorece la adsorción de moléculas de baja polaridad, como por ejemplo 

compuestos con grupos fenólicos ionizables que podrían interactuar más con los grupos 

funcionales iónicos de la superficie del biocarbón (Regkouzas & Diamadopoulos, 2019). Sin 

embargo, Jin et al. (2016) reportaron mayores valores de Kf para isoproturón, un plaguicida 

derivado de urea, en biocarbones obtenidos a partir de estiércol porcino pirolizado a 600 °C, en 

comparación con aquellos producidos a 300 y 450 °C. Aunque estos últimos presentaron áreas 

superficiales similares o incluso inferiores a las del suelo, su incorporación favoreció la adsorción 

en todos los casos, lo cual se atribuyó al incremento del contenido de carbono y a la disminución 

de la polaridad en las mezclas suelo–biocarbón. En este sentido, dado que la atrazina y el diurón 

son moléculas de baja polaridad y sin grupos ionizables bajo las condiciones trabajadas, los 

ligeramente mayores porcentajes de adsorción observados con C550 y C700, en relación con C350, 

podrían estar asociados tanto a la mayor aromaticidad de estos biocarbones como a una posible 

superioridad en su área superficial, la cual no fue determinada en el presente estudio. 

En cuanto a la aplicación de los carbonizados al suelo, como se observa en la tabla 4-4, se encontró 

una disminución en la adsorción de atrazina en las mezclas CB-suelo, con respecto al suelo sin 

enmienda de carbonizados (SC). Los porcentajes de adsorción en orden decreciente fueron: SC > 

M700 ≈ M550 > M350, pasando del 52 % al 34 %. Del mismo modo, la adsorción de diurón en el 

suelo se vio afectada por la adición de C350, aunque de forma menos evidente que para la atrazina, 

disminuyendo aproximadamente un 10 %, mientras que la adición de C550 y C700 no mostró un 

efecto significativo. Estos resultados sugieren, que, aunque en general no se encontraron 

diferencias significativas en los porcentajes de adsorción entre los carbonizados y el suelo, su 

aplicación podría reducir la adsorción de atrazina y diurón en suelos de características similares, 

especialmente cuando se emplean CB obtenidos temperaturas de pirólisis más bajas. A pesar de 

que no existen estudios que reporten resultados similares con CB, este comportamiento podría 
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estar asociado con la interacción de los componentes del biocarbón y el suelo. Se ha demostrado 

que el contenido de carbono o materia orgánica soluble tanto exógena como endógena de los 

biocarbones y del suelo es un factor que puede influir en la capacidad de retención de 

contaminantes y por tanto en el destino de los contaminantes de los pesticidas en suelo. Ali et al. 

(2019) compararon el efecto de cuatro biocarbones de diferentes biomasas, producidos bajo las 

mismas condiciones sobre la biodisponibilidad de plaguicidas organoclorados en el suelo. A pesar 

de que en todos los casos los carbonizados incrementaron la retención disminuyendo la 

disponibilidad de estos compuestos, aquellos con un mayor contenido de carbono orgánico soluble 

fueron los menos eficientes. Los autores señalaron que un mayor contenido de carbono orgánico 

soluble pudo bloquear las superficies externas del biocarbón, lo que puedo competir con los 

plaguicidas por los mismos sitios de adsorción y, en última instancia, reducir su accesibilidad 

general. En este sentido, Wang et al. (2010) señalan que la materia orgánica del suelo desempeña 

un papel determinante en la retención y movilidad de plaguicidas. En su estudio, los autores 

evaluaron la adsorción de terbutilazina (triazina) en dos suelos con diferente contenido de materia 

orgánica tras la aplicación de biocarbones, encontrando que, en el suelo con 1,2 % de carbono 

orgánico, la constante de adsorción de Freundlich se incrementó hasta 50 veces, mientras que en 

el suelo con 5,1 % de carbono orgánico el aumento fue únicamente de 2,6 veces, respecto a los 

tratamientos control. Los autores señalaron que la atenuación en la adsorción de terbutilazina 

pudo ser causada por la materia orgánica disuelta proveniente del suelo, la cual puede obstruir los 

poros del biocarbón y/o generar efectos de competencia superficial mediante la coadsorción de 

sus moléculas. Acorde con estas observaciones, aunque en la presente investigación no se 

determinó la cantidad de carbono orgánico soluble de los biocarbones ni del suelo, es posible que 

la presencia de compuestos provenientes de la fase líquida de alquitrán generada durante la 

pirólisis haya contribuido a estos efectos al interactuar con el suelo e interferir en sus sitios de 

adsorción. Esta hipótesis se sustenta en la evidencia de que, durante la producción de los 

materiales, se observaron residuos de alquitrán impregnando los biocarbones, lo cual se atribuye 

a limitaciones experimentales que favorecieron la condensación de dichos compuestos sobre la 

fase sólida del carbonizado. En el mismo sentido, es importante destacar que el suelo utilizado, al 

provenir de un yacimiento de carbón, podría contener compuestos orgánicos capaces de interferir 

o interactuar con los sitios de adsorción del biocarbón. 
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En cuanto a la aplicación de CB para la remoción de contaminantes orgánicos en agua, Regkouzas 

& Diamadopoulos (2019) evaluaron la capacidad de estos materiales de adsorber compuestos de 

baja polaridad (2,4-Diclorofenol; 2,3,4-Triclorofenol, bisfenol A, carbamazepina, androsterona, 

estrona y 17α-Etinilestradiol) en agua embotellada y en agua residual. Sus resultados mostraron 

una menor eficiencia en la remoción, así como mayores tiempos de equilibrio para la adsorción de 

los compuestos en el agua residual en comparación con el agua embotellada. Este comportamiento 

fue relacionado a los compuestos orgánicos o inorgánicos, como sustancias húmicas y 

carbohidratos, metales pesados y otros inorgánicos, que podrían estar presentes en el agua 

residual, los cuales podrían actuar competitivamente con los compuestos objetivo y generar 

bloqueos de poros. Además, los autores señalaron que el incremento en el tiempo de equilibrio, 

de 24 h hasta 72 h (agua embotellada y agua residual respectivamente), ocasionado por el efecto 

matriz de las aguas residuales, podría ser un impedimento para las aplicaciones prácticas de estos 

carbonizados en el tratamiento de aguas residuales. Acorde con estos hallazgos el mayor contenido 

de materia orgánica soluble en C350 podría explicar también la tendencia de M350 a alcanzar el 

equilibrio más lentamente. 

Tabla 4-4: Porcentajes de adsorción de herbicidas en el tiempo de equilibrio en los ensayos de 

cinéticas de adsorción. Los valores son promedios ± desviación estándar. 

Tratamiento 
Adsorción (%)* 

Atrazina Diurón 

SC 51,8 ± 1,3 a 87,9 ± 2,0 ab 

C350 56,0 ± 0,4 ab 84,5 ± 1,2 a 

C550 56,0 ± 1,1 ab 89,5 ± 1,7 b 

C700 57,6 ± 2,0 b 92,0 ± 0,7 b 

SC 51,8 ± 1,3 a 87,9 ± 2,0 a 

M350 34,2 ± 1,9 b 78,3 ± 2,3 b 

M550 45,9 ± 2,5 c 87,1 ± 0,4 a 

M700 46,0 ± 2,5 c 86,7 ± 0,2 a 

*Valores con distintas letras indican diferencias estadísticamente significativas entre los 

tratamientos 
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4.3.2. Adsorción de herbicidas 

Con base en los resultados anteriores, se decidió continuar el estudio de las isotermas únicamente 

con C700, ya que en general fue el que presentó una capacidad de adsorción ligeramente superior 

y una menor influencia negativa sobre la adsorción de los herbicidas en el suelo. Además, se 

estableció una dosis adicional más alta de carbonizado con el fin de evaluar si el efecto observado 

en las cinéticas de adsorción se hacía más evidente. 

 

Los experimentos realizados mediante el método Batch equilibrium permitieron construir las 

isotermas de adsorción y desorción, así como caracterizar la retención de los herbicidas en los 

carbonizados y el suelo y su reversibilidad. Como se muestra en las Figura 4-9 y 4-10, los datos 

experimentales se ajustaron adecuadamente al modelo de Freundlich, de acuerdo con la ecuación 

4.1., presentando coeficientes de correlación superiores a 0,99 en todos los tratamientos. Para 

comparar los parámetros Kfa y na entre los tratamientos, se ajustaron los datos al modelo de 

Freundlich de manera independiente para cada una de las tres réplicas experimentales, y 

posteriormente se aplicó un ANOVA para evaluar diferencias significativas en los valores de 

parámetros promedio entre tratamientos.  

 

Tal como se observa en la tabla 4-5, para el caso de la atrazina, los valores promedio de las 

constantes de adsorción de Freundlich variaron entre 8 y 15 (mg/kg)·(L/mg)na , siendo C700 el único 

tratamiento que presentó valores significativamente mayores en comparación con los demás. Estos 

resultados son consistentes con lo evidenciado en las cinéticas de adsorción y confirman que el 

material C700 presentó la mayor capacidad de retención de atrazina. El análisis de varianza 

(ANOVA) de los valores de Kfₐ revelaron además que, si bien el carbonizado mostró una capacidad 

de adsorción significativamente superior a la del suelo, su incorporación a este no produjo un 

efecto significativo en la capacidad de adsorción de atrazina, aunque se evidenció una ligera 

influencia negativa de este al aumentar su dosis. Estudios resultados contrastan con lo reportado 

en investigaciones previas, en donde se evidencian incrementos importantes en la adsorción de 

herbicidas de características similares tras la aplicación de biocarbones al suelo. Por ejemplo, Wang 

et al. (2010) reportaron incrementos en los valores de las constantes de distribución (Kd) de 

terbutilazina, también perteneciente al grupo de las triazinas, de hasta 63 veces tras la adición a un 
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suelo arenoso de biocarbón obtenido a partir de residuos lignocelulósicos pirolizados a 700 °C y 

aplicados a una dosis de 10 t/ha, en contraste con el aumento de apenas 3 veces observado con el 

biocarbón producido a 350 °C. Ali et al (2019), evaluaron la disponibilidad de 21 plaguicidas 

organoclorados en un suelo contaminado de textura franco arenosa tras la aplicación de  

biocarbones tanto de residuos vegetales como de biosólidos, en un ensayo de incubación. Los 

resultados mostraron que las concentraciones accesibles de atrazina se redujeron en los suelos 

enmendados entre un 10 y 100 %, entre los 0 y 65 días. Además, señalan que la reducción de la 

disponibilidad todos los plaguicidas estuvo entorno al 69 % y fue similar a la de biocarbones de 

residuos lignocelulósicos. 

 

Figura 4-9: Isotermas de adsorción de atrazina obtenidas para los diferentes tratamientos. Las 

líneas punteadas corresponden a los ajustes al modelo de Freundlich. 

 
Fuente: Elaboración propia 

 

Para el caso del diurón, los valores de Kfa se encontraron en el rango de 28 y 56 (mg/kg)·(L/mg)na , 

sin evidenciarse diferencias estadísticamente significativas entre los tratamientos. Estos resultados 

sugieren que C700 posee una capacidad de adsorción de diurón comparable a la del suelo modelo, 

por lo que su aplicación no generaría un efecto relevante, al menos en suelos de características 

similares. En contraste con estos resultados, Jin et al. (2016) reportaron incrementos de hasta 121 
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veces en los valores de Kf para la adsorción de isoproturón en suelos franco-limosos tras la 

aplicación de biocarbones obtenidos a partir de estiércol porcino. No obstante, dichos incrementos 

fueron menores a los observados con aquellos de biomasas de residuos vegetales. Los autores 

también señalaron que el aumento de la dosis de biocarbón potenció significativamente la 

adsorción. Sin embargo, en el caso de imidacloprid y atrazina, se evidenció que el suelo presentó 

valores de log Koc superiores a los del biocarbón producido a 300 °C, pero inferiores a los obtenidos 

con los biocarbones generados a 450 y 600 °C. 

Figura 4-10: Isotermas de adsorción de diurón obtenidas para los diferentes tratamientos. Las 

líneas punteadas corresponden a los ajustes al modelo de Freundlich. 

 
Fuente: Elaboración propia 

 

Acorde con los valores de Kf el diurón se retuvo con mayor intensidad que la atrazina en ambos 

adsorbentes, suelo y C700, lo cual concuerda con lo descrito en la literatura, donde la capacidad de 

retención de herbicidas en biocarbones suele correlacionarse con sus coeficientes de partición 

octanol-agua (LogKow), siendo el valor del diurón superior al de la atrazina (Jin et al., 2016). Tal 

comportamiento resalta la relevancia de las interacciones hidrofóbicas en la fijación de compuestos 

de baja polaridad, en los que la materia orgánica actúa como la principal superficie adsorbente 

tanto en suelos como en biocarbones (Wang et al., 2010). Asimismo, se ha señalado que, por 

ejemplo, la sorción de plaguicidas organoclorados en biocarbones puede estar favorecida por 
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interacciones π-π entre los anillos aromáticos de las moléculas y los grupos funcionales presentes 

en la superficie carbonosa (Ali et al., 2019).  

Tabla 4-5. Parámetros de ajuste a modelo de Freundlich para las isotermas de adsorción de atrazina 

y diurón. Los valores son promedios ± desviación estándar. 

Herbicida Parámetro* C700 SC M4700 M8700 

Atrazina 
Kfa 15,09 ± 2,05 b 10,31 ± 1,17 a 9,08 ± 1,14 a 8,37 ± 1,16 a 

na 0,85 ± 0,04 a 0,80 ± 0,03 a 0,83 ± 0,04 a 0,84 ± 0,04 a 

Diurón 
Kfa 56,05 ± 28,21 a 28,71 ± 4,71 a 31,05 ± 7,22 a 45,51 ± 18,00 a 

na 0,95 ± 0,17 a 0,66 ± 0,05 a 0,72 ± 0,08 a 0,89 ± 0,14 a 

*Kfₐ y nₐ son coeficientes de las isotermas de sorción (ecuación 4.1.). Valores que no comparten 

la misma letra indican diferencias significativas entre tratamientos  

La diferencia en los valores de Kf obtenidos para atrazina y diurón en suelo y biocarbón puede 

atribuirse principalmente a sus particularidades estructurales y de polaridad. La atrazina, 

perteneciente a la familia de las triazinas, presenta un anillo heteroaromático con tres átomos de 

nitrógeno electronegativos. Esta configuración confiere al anillo un carácter pobre en electrones y 

una baja polarizabilidad, lo que limita su capacidad para establecer interacciones π–π con los 

dominios aromáticos del biocarbón. Adicionalmente, se ha reportado que su adsorción se 

incrementa en condiciones ácidas debido a la protonación de la molécula, la cual favorece 

interacciones iónicas (Sun et al., 2019); no obstante, en este estudio el pH del suelos y biocarbones 

fue neutro a ligeramente alcalino, por lo que dicho mecanismo no resulta relevante. En contraste, 

el diurón, clasificado como una fenilurea, contiene un anillo bencénico clorosustituido con mayor 

polarizabilidad, lo que potencia las interacciones π–π y refuerza su carácter hidrofóbico. Al mismo 

tiempo, el grupo urea (–NH–CO–NH–) introduce la posibilidad de establecer múltiples puentes de 

hidrógeno con los grupos oxigenados presentes en la superficie del biocarbón. La combinación de 

estas interacciones hidrofóbicas y de enlace de hidrógeno confiere al diurón una mayor afinidad 

hacia los adsorbentes, lo cual se refleja en los valores de Kf significativamente más elevados 

respecto a los observados para la atrazina. 

Aunque la dosis de biocarbón es un factor determinante en su efecto sobre la adsorción de 

plaguicidas en suelos, un aspecto clave a considerar también es la diferencia entre los valores de Kf 
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del biocarbón y del suelo. Jin et al. (2016) reportaron incrementos en la adsorción de herbicidas 

incluso con dosis bajas (1 %), pero en dichos casos los valores de Kf en los biocarbones eran al 

menos dos órdenes de magnitud superiores a los del suelo. En contraste, en el presente estudio las 

diferencias entre los valores de Kf del suelo y los biocarbones fueron mínimas, lo que explica la 

ausencia de un efecto positivo significativo. Además, el suelo empleado presentó valores de Kf más 

altos que los comúnmente reportados para diurón y atrazina en suelo (Tabla 4-1), posiblemente 

debido a la presencia de material carbonoso derivado de actividades mineras. Por lo tanto, no se 

descarta que los biocarbones puedan ejercer un efecto favorable en suelos de textura más gruesa 

y con bajo contenido de materia orgánica, lo que resalta la necesidad de profundizar en 

investigaciones adicionales utilizando otros tipos de suelos. 

4.3.3. Desorción de herbicidas 

En las Figuras 4-10 y 4-11 se presentan las isotermas de desorción obtenidas para cada una de las 

cinco concentraciones iniciales de atrazina y diurón respectivamente (3D, 2D, D, D/2 y D/4). Del 

mismo modo que para la adsorción, los datos de desorción se ajustaron adecuadamente al modelo 

de Freundlich, con coeficientes de correlación mayores a 0,99.  

 

Para ambos herbicidas se observó una relación proporcional entre los valores de Kfd y nd y la 

concentración inicial de herbicida (Anexo A), de manera que la disminución simultánea de estos 

parámetros al reducir la concentración inicial indica que, a bajas concentraciones, la desorción es 

menos eficiente. Esta tendencia se evidenció con los porcentajes de desorción, ya que, tras cuatro 

ciclos de desorción, se liberó alrededor del 80 % de la atrazina y el 34 % del diurón inicialmente 

adsorbidos para los tratamientos con solución inicial 3D, mientras que en los tratamientos con 

solución D/4 se liberó solo un 30 % de la atrazina y un 19 % del diurón. Este comportamiento 

sugiere que, a bajas concentraciones, las moléculas retenidas se encuentran preferentemente en 

los sitios de alta energía y fuerte afinidad de los adsorbentes, lo que limita su liberación. Esto 

implicaría, que en el suelo, la fracción residual de estos herbicidas, tras su degradación progresiva, 

permanecería fuertemente retenida y con una menor susceptibilidad a la desorción. 
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Figura 4-11: Isotermas de adsorción ( ) y desorción ( ) de atrazina. Las líneas punteadas son los 

ajustes a modelo de Freundlich. 

  

 

Fuente: Elaboración propia 

 

En todos los casos, las isotermas de desorción mostraron cierto grado de histéresis, ya que el 

proceso de liberación no siguió la misma trayectoria que el de la sorción, lo que indica que la 

sorción no fue completamente reversible. Para caracterizar la reversibilidad de este proceso se 

determinó el índice de histéresis (H), definido como se muestra en la ecuación 4.3, donde nd y na 

corresponden a los parámetros de ajuste de las isotermas de desorción y adsorción 

respectivamente. Este índice permite evaluar la facilidad o dificultad con la que un compuesto 

adsorbido puede ser liberado nuevamente desde el material adsorbente. En la práctica, se 

considera que no hay histéresis cuando H se encuentra entre 0,7 y 1,0, en cuyo caso la adsorción 

se considera reversible, mientras que cuando H < 0,7 hay histéresis y a medida que su valor 
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disminuye, la histéresis aumenta y el proceso de adsorción se vuelve más irreversible (Mamy & 

Barriusco, 2007). 

 

H =
nd

na
        (4.3) 

Figura 4-12: Isotermas de adsorción ( ) y desorción ( ) de diurón. Las líneas punteadas son los 

ajustes a modelo de Freundlich. 

 

  

Fuente: Elaboración propia 

 

Como consecuencia de la dependencia de los valores de nd respecto la concentración inicial de 

herbicida, los valores de H también presentaron una variación similar, evidenciando que, a 

menores concentraciones, el proceso de adsorción se tornaba más irreversible, acorde con lo 

discutido anteriormente. Por esta razón, y como se presenta en la tabla 4-6, se consideraron 
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únicamente los valores de Kfd, nd y H correspondientes a los tratamientos con concentración inicial 

de la dosis agronómica de herbicida (D), para comparar la reversibilidad del proceso entre los 

diferentes adsorbentes. En el caso de la atrazina, se evidenciaron diferencias significativas entre 

los valores de H de los tratamientos, los cuales indicaron que el proceso de adsorción en el 

carbonizado fue más reversible (H > 0,7), mientras que en el suelo se presentó histéresis, por lo 

tanto, una mayor tendencia a retener este herbicida. Aunque se observaron ligeras variaciones, la 

adición de carbonizado al suelo no influyó de forma significativa en la liberación de la atrazina 

adsorbida. De manera similar, para el diurón, en todos los tratamientos se evidenció histéresis, 

siendo esta más marcada en C700 en comparación con el suelo, sin que la incorporación de C700 

modificara de manera significativa el grado de histéresis.  

Tabla 4-6. Parámetros de ajuste a modelo de Freundlich para las isotermas de adsorción y 

desorción de herbicidas. Los valores son promedios ± desviación estándar. 

Herbicida Parámetro C700 SC M4700 M8700 

Atrazina 

Kfa 15,09 ± 2,05 b 10,31 ± 1,17 a 9,08 ± 1,14 a 8,37 ± 1,16 a 

na 0,85 ± 0,04 a 0,80 ± 0,03 a 0,83 ± 0,04 a 0,84 ± 0,04 a 

Kfd* 9,44 ± 5,06 a 2,23 ± 0,05 b 2,59 ± 0,02 b 2,78 ± 0,14 b 

nd* 0,73 ± 0,16 a 0,39 ± 0,01 b 0,49 ± 0,03 b 0,53 ± 0,03 ab 

H* 0,86 ± 0,21 a 0,49 ± 0,03 b 0,58 ± 0,04 ab 0,64 ± 0,06 ab 

Diurón 

Kfa 56,05 ± 28,21 a 28,71 ± 4,71 a 31,05 ± 7,22 a 45,51 ± 18,00 a 

na 0,95 ± 0,17 a 0,66 ± 0,05 a 0,72 ± 0,08 a 0,89 ± 0,14 a 

Kfd* 3,86 ± 0,15 a 2,34 ± 0,27 c 3,66 ± 0,16 bc 3,03 ± 0,50 ab 

nd* 0,20 ± 0,01 a 0,11 ± 0,02 b 0,20 ± 0,01 b 0,17 ± 0,03 b 

H* 0,30 ± 0,03 a 0,12 ± 0,04 b 0,28 ± 0,04 b 0,20 ± 0,05 ab 

*Valores determinados a partir de la isoterma de desorción para la concentración inicial D de 

herbicida. Valores que no comparten la misma letra indican diferencias significativas entre 

tratamientos. 

Al comparar ambos herbicidas se observó que la atrazina presentó una menor tendencia a 

adsorberse tanto en el biocarbón como en el suelo, además de un proceso de adsorción más 

reversible en relación con el diurón. Esta diferencia puede explicarse por las particularidades de las 

interacciones que cada compuesto establece con los adsorbentes, como se discutió previamente. 
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Además, los valores de H sugieren que el diurón pudo estar sujeto en mayor medida a procesos 

asociados a la retención irreversible, tales como la unión irreversible a sitios específicos de sorción 

(materia orgánica, minerales u óxidos metálicos), la difusión dentro de microporos o el 

atrapamiento físico de las moléculas adsorbidas, lo que en conjunto dificulta su desorción (Mamy 

& Barriusco, 2007). 

 

4.3.4. Influencia de carbonizados en lixiviación de herbicidas 

La disponibilidad de los plaguicidas para participar en procesos de contaminación puede evaluarse 

a través de la caracterización de sus procesos de adsorción y desorción. En este sentido, una de las 

aplicaciones más relevantes de los estudios de isotermas es la estimación del potencial de 

lixiviación, dado que una mayor retención en la matriz sólida se traduce en una menor 

susceptibilidad a la lixiviación (Mamy & Barriusco, 2007). Acorde con esto y con los resultados 

obtenidos en las isotermas, no se observaron diferencias significativas en las curvas de elución de 

los herbicidas entre los distintos tratamientos (Figura 4-13). El ion bromuro presentó una elución 

cercana a 1 V₀, como era esperado, dado que no muestra afinidad por la fase sólida del suelo y, por 

tanto, no es retenido. En contraste, los herbicidas no evidenciaron picos de elución. Se registró una 

ligera mayor recuperación en las primeras fracciones, especialmente en el tratamiento sin CB, 

seguida de una disminución y estabilización en la elución. Este comportamiento podría atribuirse a 

la existencia de flujos preferenciales a lo largo de las paredes de la columna durante la aplicación 

del pulso. 

 

Como era de esperarse, se encontraron porcentajes de recuperación considerablemente menores 

para los herbicidas en comparación con los del bromuro, para el cual los valores estuvieron 

alrededor del 100 % de la cantidad adicionada. Para la atrazina la recuperación fue inferior al 57 %, 

mientras que para el diurón estuvo por debajo del 14 % (Tabla 4-7), en concordancia con lo 

observado en las isotermas, en donde para la atrazina se obtuvieron valores menores de Kf de 

adsorción que para el diurón (Tabla 4-6). Además, los valores de H más bajos para el diurón en 

comparación con los de ala atrazina, indicando una adsorción más irreversible explicarían también 

el bajo porcentaje de recuperación de este herbicida. 
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Tabla 4-7: Porcentajes de recuperación de bromuro y herbicidas en ensayo de lixiviación.  

 SCT M4% M8% 

Bromuro 99% 105% 102% 

Atrazina 53% 57% 57% 

Diurón 11% 10% 14% 

 

Por otra parte, la ausencia de diferencias entre los tratamientos con y sin carbonizado pueden 

atribuirse, como ya se mencionó, a la elevada capacidad de retención del suelo, así como a la 

similitud en las propiedades de adsorción entre el biocarbón C700 y el suelo. 

Figura 4-13: Curvas de elución de bromuro y los herbicidas en ensayo de lixiviación. 

 

   

Fuente: Elaboración propia 
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4.4. Conclusiones 

Los estudios de sorción y adsorción realizados muestran que los carbonizados de biosólidos de la 

PTAR Salitre tienen el potencial de emplearse para descontaminación de matrices de agua ya que 

mostraron tener la capacidad de remover herbicidas como atrazina y especialmente diurón en 

solución acuosa. además, las propiedades de adsorción mostraron ser ligeramente mejores para 

los carbonizados generados a temperaturas más altas. 

 

En relación con la disponibilidad de los herbicidas en el suelo, no se observaron efectos 

significativos al adicionar el biocarbón, ni en la capacidad de adsorción, en la reversibilidad del 

proceso, ni en la lixiviación, lo cual podría explicarse por las características de adsorción similares 

entre el suelo y el biocarbón. Estos resultados resaltan la necesidad de profundizar en 

investigaciones adicionales que evalúen el comportamiento de dichos materiales en suelos con 

mayor susceptibilidad a la lixiviación, como aquellos de textura arenosa y con bajos contenidos de 

materia orgánica, donde su aplicación podría tener un impacto benéfico en la retención de 

contaminantes. 

 

Con el fin de optimizar las propiedades adsorbentes de estos materiales, sería conveniente 

considerar modificaciones en el proceso de producción que reduzcan su impregnación con el 

alquitrán, así como la aplicación de tratamientos de lavado orientados a eliminar componentes que 

puedan estar obstruyendo la estructura porosa. Además, la implementación de tratamientos de 

activación podría contribuir a incrementar la porosidad y el área superficial, potenciando así su 

eficacia en la retención de contaminantes.   

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

5. Conclusiones y recomendaciones 

Los resultados obtenidos en este trabajo demostraron que los carbonizados de biosólidos de la 

PTAR Salitre poseen un alto potencial de aprovechamiento tanto en aplicaciones agrícolas como 

ambientales, siempre que se consideren de manera estratégica las condiciones de pirólisis 

empleadas en su producción. La temperatura de carbonización se identificó como el factor 

determinante en la composición, estructura y propiedades de los materiales, por lo que las 

condiciones de producción deben realizarse de acuerdo con el uso específico que se les quiera dar. 

 

Desde el punto de vista agronómico, se observó que los carbonizados obtenidos a temperaturas 

intermedias (350 – 500 °C) favorecieron la disponibilidad y absorción de nutrientes como nitrógeno 

y fósforo, lo que confirma su efecto positivo sobre la fertilidad del suelo y su posible acción como 

fertilizantes de liberación lenta. Por su parte, los carbonizados producidos a temperaturas más altas 

(700 °C) mostraron un carácter alcalino marcado, lo que sugiere su aplicación como agentes 

encalantes en suelos con alta acidez. Además, no se evidenciaron riesgos significativos de 

acumulación de metales en las plantas en las condiciones de los ensayos, aunque sí se requiere 

mayor estudio sobre la posible presencia de compuestos fitotóxicos a bajas temperaturas de 

pirólisis. 

 

En cuanto a la aplicación ambiental, los resultados demostraron que los carbonizados tienen 

capacidad de remover herbicidas como atrazina y diurón en soluciones acuosas, con una mayor 

eficacia a temperaturas elevadas. Sin embargo, en suelos no se observaron diferencias frente al 
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control, sin descartar la posibilidad de que estos puedan tener un efecto benéfico en suelos de 

textura arenosa y con bajos contenidos de materia orgánica. Asimismo, se identificó la necesidad 

de explorar modificaciones en el proceso de producción y estrategias de activación que 

incrementen su área superficial y porosidad, con el fin de optimizar sus propiedades adsorbentes. 

 

En conjunto, estos resultados sugieren que la carbonización representa una alternativa viable para 

la valorización de los biosólidos de la PTAR Salitre y su aprovechamiento como enmiendas agrícolas 

y materiales de adsorción. No obstante, se hace necesario profundizar en estudios que evalúen su 

comportamiento en distintos tipos de suelos, diferentes especies vegetales y bajo diferentes 

condiciones ambientales, así como en procesos que permitan mejorar su eficacia y garantizar su 

seguridad en aplicaciones a mayor escala. 

 

 

NOTA: Los resultados de esta investigación fueron presentados en modalidad poster el “XXI 

Congreso Colombiano de la Ciencia del Suelo” en la ciudad de Medellín, Antioquia en el año 2024 y 

en el 10th Latin American Pesticide Residue Workshop en la ciudad de Buenos Aires, Argentina en 

el año 2025. Además, se encuentra en curso de ser sometido un artículo científico escrito en 

conjunto con el grupo de investigación de la facultad de ingeniería. 

 

 

 

 





 

 

A. Anexo: Parámetros de ajuste 
isotermas de desorción  

Tabla A-1. Parámetros de ajuste a modelo de Freundlich para las isotermas de desorción de 

atrazina e índice de histéresis. 

 Kfd nd H 

Conc. SC C700 M4700 M8700 SC C700 M4700 M8700 SC C700 M4700 M8700 

3D 4,14 8,34 4,11 4,13 0,41 0,61 0,47 0,50 0,52 0,77 0,57 0,60 

2D 3,71 9,11 3,64 3,60 0,40 0,68 0,48 0,51 0,51 0,86 0,58 0,61 

D 2,27 7,55 2,52 2,73 0,39 0,69 0,48 0,53 0,49 0,87 0,58 0,64 

D/2 1,60 3,16 1,61 1,54 0,31 0,44 0,34 0,35 0,39 0,56 0,41 0,42 

D/4 0,74 1,18 0,76 0,74 0,15 0,24 0,19 0,19 0,19 0,30 0,23 0,23 

 

Tabla A-2. Parámetros de ajuste a modelo de Freundlich para las isotermas de desorción de diurón 

e índice de histéresis. 

 K
fd

 nd H 

Conc. SC C700 M4700 M8700 SC C700 M4700 M8700 SC C700 M4700 M8700 

3D 7,65 4,53 7,74 7,09 0,23 0,08 0,26 0,23 0,29 0,08 0,31 0,28 

2D 5,93 3,46 5,79 5,42 0,20 0,09 0,22 0,24 0,25 0,09 0,27 0,29 

D 3,78 2,29 3,60 2,96 0,19 0,11 0,20 0,17 0,24 0,12 0,24 0,20 

D/2 2,16 1,19 2,00 1,72 0,19 0,10 0,19 0,17 0,24 0,11 0,23 0,20 

D/4 1,31 0,67 1,15 0,74 0,20 0,12 0,19 0,12 0,25 0,13 0,23 0,14 
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