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Resumen 

Los estudios demográficos a nivel mundial estiman que la población va en aumento y que 

esta tendencia se mantendrá en el tiempo en los próximos años, razón por la cual, el 

tema de la seguridad alimentaria ha cobrado vigencia durante los últimos años. Es por 

esto que actualmente existe una gran preocupación por el riesgo de contaminación y los 

posibles efectos sobre la salud que genera el uso frecuente de plaguicidas. Los estudios 

acerca del destino ambiental de estos compuestos en los países tropicales son escasos, 

especialmente en Colombia, en donde normalmente se tienen en cuenta los resultados 

de investigaciones realizadas en otros países con características agroclimáticas muy 

diferentes (zonas templadas), sin tener en cuenta las propiedades y particularidades de 

los suelos, así como de las prácticas agrícolas que se llevan a cabo en nuestro país, lo 

cual podría generar variaciones significativas tanto en el comportamiento como en el 

destino final de los plaguicidas aplicados. 

En el presente trabajo se evaluó el fenómeno de adsorción-desorción, así como el 

proceso de disipación de Diurón y Ametrina en un suelo de Colombia (SC) y un suelo de 

España (SE). Los ensayos de adsorción-desorción se realizaron con moléculas de los 

herbicidas marcados con 14C, empleando la técnica” Bach Equilibrium”. En ambos suelos 

y para ambos herbicidas hubo un buen ajuste a las isotermas de Freundlich con r2 

mayores a 0,99. Para Diurón, los valores de Kfa = 12,82 ± 1,23 en SE muestran mayor 

poder de adsorción frente a SC (4,56 ± 0,26). De acuerdo con el ajuste de las isotermas 

de Freundlich y la evaluación del fenómeno de histéresis, se pudo establecer que Diurón 

representa un mayor riesgo de contaminación en el SC frente al riesgo que constituye en 

SE. En contraste, para la Ametrina se encontraron valores de Kfa = 6,47 ± 0,25 y de 3,05 

± 0,08 en SC y SE respectivamente, mostrando mayor interacción los sitios activos de 
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SC en comparación con SE, debido principalmente a la afinidad que tiene este herbicida 

por los suelos con pH ácidos. 

En la evaluación del proceso de disipación se encontraron bajos porcentajes de 

mineralización para ambos suelos con Diurón (SC = 10,65% y SE = 2,30% a los 120 días 

de incubación), debido probablemente a la escasez de los microorganismos capaces de 

degradar este herbicida hasta CO2, con valores de DT50 para el proceso de 693,14 días y 

3465,73 días para suelos  de Colombia y España respectivamente. Así mismo, se pudo 

evidenciar que la fracción extractable con metanol en ambos suelos es alta (SC = 20% y 

SE = 45% a los 120 días de incubación), lo cual es de gran importancia ya que las 

interacciones que se generan entre el herbicida y el metanol son indicativas de una 

desorción lenta pero gradual del herbicida a través del tiempo. Para Ametrina, la 

mineralización en SC = 22,84% también es mayor al de SE = 1,23% a los 120 días de 

incubación. En SC los resultados muestran una población microbiana más adaptada o 

apta para mineralizar Ametrina, lo que se traduce en unos mayores porcentajes de 

mineralización. Adicionalmente, estos resultados son consistentes con la mayor afinidad 

que tiene este herbicida con los suelos de pH ácidos como es el caso en SC. En el caso 

de la vida media (DT50) de este herbicida (SC = 277,26 días y SE = 6931,47 días), los 

resultados para ambos suelos se encuentran en el rango de valores reportados en otros 

estudios y la diferencia que se encontró en ambos suelos está relacionada con las 

propiedades fisicoquímicas de los suelos evaluados. 

Así mismo, se pudo establecer que Diurón en ambos suelos tiene un bajo riesgo para 

lixiviar, teniendo en cuenta los resultados del índice de GUS (SC = 1,58 y SE = 1,46). Sin 

embargo, se deben tener en cuenta condiciones como el riego en los cultivos y la 

frecuencia de lluvias en una zona determinada, ya que esto podría movilizar el herbicida 

a través del suelo y generar lixiviación. En el caso de Ametrina, se pudo determinar que, 

para SC (GUS = 1,84), éste herbicida tiene un bajo riesgo para la lixiviación, debido 

principalmente a los fenómenos de adsorción. Sin embargo, para SE, el índice de GUS 

que se obtuvo (3,07) fue alto, lo cual se puede interpretar como alto riesgo de lixiviación, 

debido principalmente a la poca afinidad que tiene el herbicida por este suelo. 

 

Palabras clave: Herbicidas, suelos, zonas climáticas, Adsorción, Degradación, 

Mineralización. 
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Abstract 

Demographic studies worldwide estimate that the population is increasing and that this 

trend will continue over time in the coming years, the reason for quality, the issue of food 

security and surveillance during the last years. It is because now or not there is great 

concern about the risk of contamination and the possible effects on health generated by 

the frequent use of pesticides. Studies on the environmental fate of these compounds in 

tropical countries are rare, especially in Colombia, where research results are usually 

taken into account in other countries with very different agroclimatic characteristics 

(temperate zones), without taking into account the properties and particularities of the 

soils, as well as the agricultural practices that are carried out in our country, in order to 

generate differences in both the behavior and the final destination of the pesticides 

applied. 

 

In the present work, the phenomenon of adsorption-desorption was evaluated, as well as 

the Diuron and Ametryn dissipation process in a Colombian soil (SC) and a soil in Spain 

(SE). The adsorption-desorption tests were carried out with molecules of the herbicides 

marked with 14C, using the "Bach Equilibrium" technique. In both soils and for both 

herbicides there was a good fit to the Freundlich isotherms with r2 greater than 0.99. For 

Diuron, the values of Kfa = 12.82 ± 1.23 in SE show greater adsorption power against SC 

(4.56 ± 0.26). According to the adjustment of the Freundlich isotherms and the evaluation 

of the hysteresis phenomenon, it could be established that Diuron represents a greater 

risk of contamination in the SC compared to the risk that constitutes SE. In contrast, for 

the Ametrina, values of Kfa = 6.47 ± 0.25 and 3.05 ± 0.08 were found in SC and SE 

respectively, with active SC sites showing higher interaction compared to SE, mainly due 

to the affinity that this herbicide has for soils with acid pH. 
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In the evaluation of the dissipation process, low percentages of mineralization were found 

for both soils with Diuron (SC = 10.65% and SE = 2.30% at 120 days of incubation), 

probably due to the scarcity of microorganisms capable of Degrade this herbicide to CO2, 

with values of DT50 for the process of 693.14 days and 3465.73 days for soils of Colombia 

and Spain respectively. Likewise, it was possible to demonstrate that the fraction 

extractable with methanol in both soils is high (SC = 20% and SE = 45% at 120 days of 

incubation), which is of great importance since the interactions that are generated 

between the herbicide and methanol are indicative of a slow but gradual desorption of the 

herbicide over time. For Ametryn, the mineralization in SC = 22.84% is also higher than 

that of SE = 1.23% at 120 days of incubation. In SC the results show a microbial 

population more adapted or able to mineralize Ametryn, which translates into higher 

percentages of mineralization. Additionally, these results are consistent with the greater 

affinity that this herbicide has with acid pH soils, as is the case in SC. In the case of the 

half-life (DT50) of this herbicide (SC = 277.26 days and SE = 6931.47 days), the results for 

both soils are in the range of values reported in other studies and the difference between 

found in both soils is related to the physicochemical properties of the evaluated soils. 

 

Likewise, it could be established that Diuron in both soils has a low risk for leaching, 

taking into account the results of the GUS index (SC = 1.58 and SE = 1.46). However, 

conditions such as irrigation in crops and the frequency of rainfall in a given area should 

be taken into account, as this could mobilize the herbicide through the soil and generate 

leaching. In the case of Ametryn, it could be determined that, for SC (GUS = 1.84), this 

herbicide has a low risk for leaching, mainly due to the adsorption phenomena. However, 

for SE, the GUS index obtained (3.07) was high, which can be interpreted as a high risk of 

leaching, mainly due to the low affinity of the herbicide for this soil. 

 

Keywords: Herbicides, soils, climatic regions, Adsorption, Degradation, Mineralization. 
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Introducción 

 

Acontecimientos mundiales como el de la globalización, las innovaciones tecnológicas, 

los cambios ambientales y aumento progresivo de la población han generado que la 

agricultura vuelva a hacer parte de la agenda mundial debido a las múltiples funciones 

que establece para el desarrollo de los países (crecimiento económico, sostenibilidad 

ambiental, seguridad alimentaria, entre otras). Es por esto que en países 

latinoamericanos con un gran potencial en la agricultura esta actividad se podría convertir 

de nuevo en un pilar para el desarrollo si se tiene en cuenta las perspectivas de 

crecimiento de la demanda mundial de alimentos para el año 2050, en donde se estima 

que las naciones exportadoras de bienes agropecuarios podrían ser fundamentales en el 

abastecimiento de alimentos y desarrollo económico a nivel mundial1.      

Por su parte, el sector agropecuario en Colombia ha desempeñado un papel relevante en 

la historia del país manteniendo su representación en el producto interno bruto (PIB) del 

6,3% y generando el 16,3% del empleo desde el año 2011 hasta el 20172. A pesar que 

otros sectores como el minero-energético, el financiero y el de construcción han 

aumentado su participación en la economía nacional, eventos recientes como el acuerdo 

de paz y la restitución de tierras prevén una reactivación del sector agrícola en el país.  

De acuerdo con la Encuesta Nacional Agropecuaria (ENA) de 2016, el área total 

cultivada fue 5.121.508 ha3, representando tan solo un 4,7% de las áreas aptas para 

actividad agrícola frente a los casi 22 millones de hectáreas, (19,3% del área total) aptas 

para esta actividad,  lo que implica que existe un gran potencial de productividad en el 

sector agropecuario en la actualidad y cuando los campesinos regresen a sus tierras.  

Debido a lo anterior se estima que serán muchas más las familias que dependerán de la 

actividad agropecuaria, por lo cual, se han previsto estrategias promovidas desde el 

gobierno nacional para mejorar las condiciones de las comunidades campesinas y 

aumentar la productividad de los cultivos. Para esto último, desde hace varios años 
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Colombia ha venido fortaleciendo el desarrollo de la industria agroquímica con el uso de 

herbicidas y la inclusión de nuevas formulaciones.  

De acuerdo a cifras de la FAO (Organización de las Naciones Unidas para la Agricultura 

y la Alimentación) en 2011 se pudo evidenciar un aumento en el consumo de herbicidas 

en países suramericanos dentro de los que se encuentra Colombia4. Sin embargo, a 

pesar de los beneficios que proporcionan para la agricultura, entre los que se destacan el 

aumento de la producción de alimentos y la mejora en la calidad de los mismos (libres de 

enfermedades), estas sustancias tienen la capacidad inherente de provocar efectos 

adversos en los seres vivos, de dañar su estructura o funciones e incluso de provocar su 

muerte5. Esto sucede, debido a que sólo un pequeño porcentaje de estas sustancias 

(aproximadamente 2-5%), cumple con el objetivo por el cual fueron aplicados, mientras 

que el 95% restante tiene algún tipo de interacción con el medio ambiente lo que 

determina por completo el destino ambiental de estos compuestos6. 

Los herbicidas se enmarcan dentro de aquellos productos fitosanitarios de toxicidad 

variable, cuya función principal es el control químico de las malas hierbas, malezas o 

más recientemente llamadas plantas arvenses7,8. El control de estas plantas es de 

particular importancia, su desarrollo o proliferación puede originar diversos problemas, ya 

que compiten con los cultivos o plantas útiles por el consumo de elementos nutritivos, 

agua y luz, reduciendo de ésta manera la producción y la calidad de los cultivos8.  

Los plaguicidas tienen diferentes niveles de toxicidad en los organismos vivos, que 

dependen de factores tales como: absorción, distribución, almacenamiento y activación. 

Estos factores influyen en la reacción de su forma tóxica final con el sitio “blanco” (ya sea 

molécula, célula, tejido, órgano o sistema). Tales efectos tóxicos son  además función de 

la magnitud y duración de la exposición al plaguicida, así como de su vía de ingreso al 

organismo (oral, dérmica o inhalación)9.  

Para los plaguicidas aplicados a suelo se puede establecer la dirección e intensidad de 

los procesos de disipación que tendrán lugar desde esta matriz de acuerdo a las 

propiedades físico-químicas intrínsecas de cada molécula y las propiedades del suelo. 

De esta manera se puede tener también una aproximación del destino de cada molécula 

en los diferentes compartimentos del medioambientales. Dentro de las principales 

propiedades que se deben tener en cuenta son10:  
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a) Estructura química: Según su constitución química, los plaguicidas pueden 

clasificarse en varios grupos, los más importantes son los arsenicales, 

carbamatos, derivados de cumarina, derivados de urea, dinitrocompuestos, 

organoclorados, organofosforados, organometálicos, piretroides, tiocarbamatos y 

triazinas.  

b) Solubilidad en agua: Esta propiedad representa la masa del soluto (del 

plaguicida) por el volumen de la solución acuosa (Kgm-3). La solubilidad en agua 

se encuentra entre los parámetros a tener en cuenta para evaluar el potencial de 

disipación del plaguicida disuelto en agua, ya sea por lixiviación o escurrimiento.  

c) Lipofilicidad: representa el balance entre la afinidad de un compuesto por la fase 

acuosa y la fase lipídica. Esta propiedad se evalúa usando el Coeficiente de 

partición n-octanol/agua (KOW), que es la relación entre la concentración de un 

compuesto químico en octanol y la concentración del mismo en agua, donde el 

octanol es un subrogado de los tejidos grasos de la biota o de la materia orgánica 

del suelo/sedimento11. De este modo, el KOW es un indicador del potencial 

toxicológico que tiene un compuesto para adsorberse a suelos y sedimentos y a 

los tejidos grasos de los organismos vivos. Los plaguicidas con una vida media y 

un KOW altos pueden acumularse en tejido graso y bioacumularse a lo largo de la 

cadena alimenticia12. 

d) Volatilización: La volatilidad es la medida de la tendencia de un herbicida a pasar 

del estado sólido o líquido al estado gaseoso. Todas las sustancias orgánicas son 

volátiles en algún grado dependiendo de su presión de vapor, del estado físico en 

que se encuentren y de la temperatura ambiental13. Cuando aumenta la 

temperatura la presión de vapor también aumenta y con ello la velocidad de 

vaporización14 . Por lo tanto, representa la tendencia de un plaguicida a pasar al 

estado gaseoso. Esta característica se mide a través de la Constante de Henry 

(H) que es la relación entre la presión de vapor y la solubilidad de determinada 

molécula. Un valor alto de H, indica que un plaguicida tiene un potencial elevado 

para volatilizarse desde el suelo a la atmósfera. Los rangos y valores para esta 

constante se encuentran en la figura 1.    
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Ley de Henry  Resultado Volatilidad 
Valor (atm 

m
3
/mol) 

Características 

Constante (H) 

baja 

El herbicida 

puede disolverse 

en agua 

No volátil Menor a 3 x 10
-7

 
- Presión de 
vapor baja 
- Alta 
solubilidad 
- Tiene 
potencial de 
lixiviación 

Baja volatilidad 3 x 10
-7

 a 1 x 10
-5

 

Constante (H)  

Alta 

El herbicida 

puede 

evaporarse 

Volatilidad 

moderada 
1 x 10

-5
 a 1 x 10

-3
 

Presión de 
vapor alta 
- Baja 
solubilidad 
- Potencial alto 

de volatilización 

Alta volatilidad Mayor a 1 x 10
-3

 

 

Figura 1. Interpretación de los rangos de la constante de la Ley de Henry para 

plaguicidas. Tomado de Herbicidas asociados a la caña de azúcar y su potencial de 

contaminación del medio ambiente, 201315. 

e) Presión de vapor: Es indicativo de la volatilidad de un compuesto en estado puro 

y es un determinante de la velocidad de volatilización al aire desde el suelo, es 

decir del potencial de disipación hacia la atmósfera. La presión de vapor se mide 

en pascales (Pa), milímetros de Mercurio (mmHg), etc. 

f) Persistencia: Se define como la capacidad del plaguicida para retener sus 

características físicas, químicas y funcionales en el medio en el cual es 

transportado o distribuido, por un período limitado después de su emisión16. Es 

por esto que los plaguicidas que persisten más tiempo en el ambiente, tienen 

mayor probabilidad de interacción con los diversos elementos que conforman los 

ecosistemas.  

La persistencia de un plaguicida se mide a través del tiempo de vida media 

(DT50), el cual representa el tiempo que tarda en reducirse a la mitad la 

concentración inicial aplicada. La persistencia del compuesto está fuertemente 

ligada a procesos tales como fotodescomposición, hidrólisis, degradación 

microbiana, oxidorreducción, lixiviación, volatilización y escurrimiento. 
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La degradación del plaguicida depende de varios procesos abióticos y bióticos, 

tales como foto-degradación, hidrólisis química y transformación por las raíces de 

las plantas y los microorganismos del suelo. Actualmente se reconoce que el 

mecanismo predominante en el decaimiento de plaguicidas es la actividad de la 

microflora del suelo. La degradación microbiana de un plaguicida en el suelo es 

afectada por las propiedades físicas y químicas del mismo, la frecuencia y 

cantidad de aplicación, el sistema de cosecha y la presencia de otros plaguicidas. 

La degradación puede conducir a la mineralización total hasta CO2 del compuesto 

o a la formación de productos intermediarios de mayor o menor toxicidad que 

podrían ser transformados por otras cadenas microbianas. Bajo ciertas 

condiciones estos productos pueden adsorberse fuertemente en el suelo y 

acumularse por largos períodos o alcanzar ambientes sensibles como el subsuelo 

o el agua subterránea10,17. 

De este modo, los plaguicidas con mayor DT50 son altamente persistentes en el 

ambiente y con mayor potencial de lixiviación o de erosión hídrica. De acuerdo a 

la OMS (Organización Mundial de la Salud) los plaguicidas se clasifican de 

acuerdo con su periodo de persistencia en: No persistentes (días hasta 12 

semanas), moderadamente persistentes (de 1 a 18 meses), persistentes (de 

varios meses a 20 años) y permanentes (más de 20 años)18.  

g) Capacidad de adsorción a partículas del suelo: La adsorción se define como el 

fenómeno de atracción de moléculas en la interfase entre dos fases inmiscibles, 

por ejemplo, una superficie sólida y un líquido o un vapor. Es por este mecanismo 

que las moléculas de un plaguicida pueden ser adsorbidas por los coloides 

presentes en el suelo, arcilla y materia orgánica principalmente, reduciendo el 

proceso de lixiviación19. Cuando un plaguicida es adsorbido su concentración en 

la solución del suelo disminuye, estableciéndose un equilibrio entre las 

concentraciones de materia activa disuelta y adsorbida20. 

Esta propiedad se evalúa a través del Coeficiente de distribución o reparto (Kd) 

entre la fase sólida y líquida del suelo. La determinación del Kd para cada 

plaguicida se realiza en experimentos denominados de batch. Los valores de Kd 

determinados para cada plaguicida no son constantes y varían en función de las 

propiedades fisicoquímicas de los suelos. De esta manera, los Kd pueden ser 
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normalizados en base al contenido de carbono orgánico (CO) o materia orgánica 

(MO) del suelo, obteniéndose así la constante de adsorción en el carbono 

orgánico (Koc) o en la materia orgánica (KOM), aplicable a todo tipo de suelo. 

Ambos se expresan en unidades de volumen por masa (cm3 g -1). Mayores 

valores de estos coeficientes, implican mayores tasas de adsorción del plaguicida 

al suelo, carbono orgánico o materia orgánica respectivamente. Los valores más 

bajos están relacionados a mayor potencial de pérdida por lixiviación o disuelto en 

las aguas de escurrimiento. Mientras que el potencial de pérdidas por erosión del 

suelo se asocia a valores altos de los coeficientes de adsorcón10.  

h) Ionizabilidad ó constante de disociación (pKa): La constante de ionización 

ácida (pKa) señala la tendencia de un plaguicida de carácter ácido no ionizado a 

disociarse en un compuesto ionizado y en un hidrogenión. De esta forma, cuanto 

mayor es pKa, más débil es el ácido, es decir, es menor su tendencia a 

disociarse. Para los herbicidas ácidos, cuando el pH está por encima del pKa, las 

especies aniónicas dominan y la adsorción será menor por repulsión de cargas 

con él suelo. Cuando el pH del suelo está por debajo del pKa, las especies 

moleculares dominan y la adsorción puede aumentar. Las moléculas básicas (por 

ejemplo, las triazinas) tienen pKa cercanos a 4 y se ha  demostrado que la 

adsorción es mayor a un pH del suelo bajo 10, 21. 

Adicionalmente, se ha determinado que existen algunos fenómenos que afectan a la 

dispersión de plaguicidas en el medio ambiente y se pueden clasificar en: 

1) Lixiviación 

Se define como un proceso ambiental que genera susceptibilidad de algunos plaguicidas 

para migrar a través de los horizontes profundos del suelo y llegar a la capa freática22,23. 

Muchos autores consideran que la lixiviación es la principal fuente de contaminación por 

plaguicidas de las aguas subterráneas, problema que se intensifica con el aumento 

exponencial de su uso en la agricultura y con la forma de aplicación de estas 

moléculas24. 

 

La movilidad de los plaguicidas depende de su afinidad por los constituyentes del suelo 

(adsorción), en general cuanto mayor sea su adsorción en suelo menor será su potencial 

de lixiviación22. El contenido en materia orgánica va es determinante en el proceso, 
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debido a que este es el principal adsorbente para la mayoría de los compuestos 

organicos25. Sin embargo, cuando el contenido en materia orgánica es pequeño, la 

adsorción sobre los minerales de la arcilla cobra importancia. Otros factores que están 

directamente relacionados con la adsorción, como el pH van a influenciar indirectamente 

la lixiviación26.  Son muchos los métodos que se han propuesto para evaluar el potencial 

de lixiviación de los plaguicidas, entre ellos, el que se usa con mayor frecuencia por su 

sencillez es el propuesto por Gustafson, (1989) denominado Índice GUS (Groundwater 

Ubiquity Score). En él se emplean los tiempos calculados de vida media (DT50) y la 

constante normalizada con el contenido orgánico (Koc)  y se relacionan mediante la 

siguiente expresión22:  

GUS = Log DT50 * (4 - Log Koc)                                                                                   (Ec. 1) 

Éste índice presenta desde valores negativos hasta 1,8 un riesgo débil de lixiviación; 

valor entre 1,8 y 2,8 un riesgo intermedio y valores superiores a 2,8 un riesgo alto para 

llixiviar. 

2) Escorrentía 

El transporte de plaguicidas debido a la escorrentía superficial es función de la de la 

intensidad y duración de los episodios de lluvia, así como del tiempo que puede 

transcurrir entre su aplicación y las primeras precipitaciones, de las propiedades 

fisicoquímicas de los suelos, de la pendiente del terreno, de las características de la 

sustancia activa (solubilidad en agua, presión de vapor, coeficiente de partición, etc.) y de 

las prácticas de cultivo27,28. Cuando la capacidad de infiltración del agua excede los 

residuos solubles de herbicidas y los residuos adheridos a las partículas de suelo se 

pueden mover sobre la superficie del terreno. La fase de transporte en la que estos 

compuestos se desplazan fuera de las áreas de tratamiento dependerá de su reparto 

entre ambas fases29. 

Transporte de plaguicidas en el suelo 

A mediados de los años 80´s la contaminación por plaguicidas en aguas subterráneas no 

se consideraba una amenaza, ya que varios expertos señalaban que el elevado peso 

molecular de la mayoría de los compuestos aplicados facilitaría su adsorción en el suelo 

y para aquellos con peso molecular bajo, la volatilización sería el mecanismo 
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predominante de su disipación. Por otro lado, dado que en suelos fértiles la persistencia 

de la mayoría de los compuestos activos es inferior a un año, los residuos adsorbidos en 

el suelo se eliminarían por biodegradación o hidrólisis. 

Sin embargo, hallazgos de concentraciones superiores a 0.1 µg/L en aguas subterráneas 

demuestra que esto no es así. A través de diversos estudios realizados durante años se 

han revelado datos que demuestran la presencia de algunos plaguicidas en aguas 

subterráneas como aldrin, metil y etil azinfos, captan y heptaclor, entre otros, que, al ser 

poco persistentes y altamente degradables, no debían encontrarse allí 30. 

La zona no saturada del suelo (ZNS) se consideran como el principal receptor del 

material contaminante, por lo cual, la cantidad de lixiviado que puede llegar al acuífero 

depende del tiempo de tránsito a través de la ZNS y de la capacidad que tiene el suelo 

para retenerlo. Desde el punto de vista de los procesos que tienen lugar después de la 

aplicación de un plaguicida, existen dos importantes a la hora de estudiar el transporte de 

contaminantes en el suelo: el primero se refiere al mecanismo que condiciona el flujo y 

transporte a través de la ZNS y el segundo se refiere a los procesos de adsorción y 

degradación del compuesto.  

En la ZNS existen tres fases: agua, fase sólida y aire. El flujo del agua en el terreno está 

regido por fuerzas de adhesión y atracción que actúan en sentido contrario a las fuerzas 

de la gravedad y con menor presión, por lo que el agua está bajo succión31. El transporte 

del plaguicida se puede producir de formas muy diversas, incluida la migración con agua 

en forma disuelta o suspendida, adsorbido en partículas del suelo más pequeñas, o 

volatilizado en estado vapor. En las aguas subterráneas, el transporte por advección 

(suspendido o disuelto), por capilaridad o gravedad y por dispersión son los principales 

mecanismos32. Debido a que en el suelo existen macroporos, los contaminantes tienden 

a acelerar su movimiento por advección, pero según se mueve en el perfil del suelo 

también está sometido a procesos de difusión y dispersión.  

Cultivo de piña 

En este proyecto se evaluó el destino ambiental de dos herbicidas ampliamente utilizados 

en cultivos de cítricos, especialmente en el cultivo de piña. Éste cítrico es el segundo 

cultivo tropical de importancia mundial después del banano, aportando más del 20% del 
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volumen mundial de frutos tropicales, por su agradable sabor y alto contenido de fibra, 

pero, sobre todo porque es una fuente importante de vitaminas C y A, azúcar y potasio33. 

Se desarrolla bien en altitudes entre los 800 y los 1200 metros sobre el nivel del mar, sin 

embargo, por tener un origen tropical puede desarrollarse bien entre los 0 y los 1400 

dependiendo de las variedades. Respecto al tipo de suelos demanda que sean 

permeables de buena aireación y de acuerdo a la textura que sean francos, con un pH 

óptimo de 5,0 a 5,8. Se puede sembrar en suelos planos y ondulados menores al 25 %, 

ya que de lo contrario demandará una mayor preparación y adecuación del terreno con 

curvas de nivel para el manejo de cultivo34. De acuerdo a las cifras de la Encuesta 

Nacional Agropecuaria (ENA, 2015), se registró un total de 8.871 hectáreas sembradas 

para el cultivo de la piña, de las cuales el 51,38 %, correspondió a el área en edad 

productiva, de donde se extrajo un total de 125.150 toneladas (t)35. 

Dentro del manejo agronómico del cultivo, el control de malezas tiene como finalidad 

evitar la competencia entre estas y el cultivo. En el cultivo de piña, este manejo se puede 

hacer de forma química y manual, haciendo aplicaciones de herbicidas durante todo el 

desarrollo del cultivo. Las malezas encontradas en el agroecosistema de la piña son 

poáceas, dicotiledóneas y ciperáceas. En términos generales, existen diferentes 

moléculas herbicidas recomendadas para el control de malezas durante el ciclo de 

cultivo. Sin embargo, en la actualidad el manejo se realiza principalmente con dos 

herbicidas Ametrina y Diurón con dosis entre 2 a 6 kg ha-1 cada una34.  

Ahora bien, como se mencionó en líneas anteriores para determinar el comportamiento 

de un plaguicida en particular es necesario conocer sus propiedades químicas y físicas y 

medioambientales, por lo cual a continuación se realizará una descripción de las 

principales propiedades de los herbicidas objeto de este estudio: Diurón y Ametrina.  

Diurón 

Diurón 3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea (CAS 330-54-1), es un herbicida derivado de la 

urea (fig. 2) que se usa frecuentemente en pre y postemergencia para controlar una 

amplia variedad de malezas anuales y perennes de hoja ancha en cultivos de caña de 

azúcar, algodón, café, palma aceitera, piña, cítricos y plátano. De Diurón se producen 

aproximadamente 14000 a 16000 toneladas por año36. Este herbicida tiene la capacidad 

de inhibir la reacción de Hill, bloqueando el transporte de electrones e inhibiendo con ello 



10 Introducción 

 

la fotosíntesis (fotosistema II)37. Se absorbe rápidamente por raíces, en menor proporción 

por hojas y tallos38, 39.  

 

Figura 2. Estructura química de Diurón 

Dentro de las principales propiedades físicas y químicas, esta molécula presenta una 

presión de vapor de 1,15 X 10-03 mPa a 20°C, y su constante de Henry a 25 °C (Pa m3 

mol-1) es 2 x 10-6 (no volátil)40, se descompone a temperatura de 330°C. Su constante de 

partición (Log Kow) es de 2,87 a pH 7 y 20°C. Es un herbicida que tiende a acumularse en 

el suelo debido a su baja solubilidad en agua de (35,6 gL−1)41,42. Es absorbido por la 

materia orgánica y arcillas, principalmente. En los ensayos de adsorción reportados en la 

literatura se puede apreciar un rango muy amplio en los valores de Kd. En un estudio 

realizado en seis suelos cultivados de China se evalúo el efecto del pH y la temperatura 

en la adsorción de Diurón y se encontraron valores de Kd (mg kg−1) que están entre 5,68 

a 33,57 (a 298 K) y 1,46 a 7,96 (a 318 K). También se ha evaluado el efecto del pH sobre 

la  adsorción de Diurón, reportándose valores (mg kg−1) de 17,21 a pH 5 y 6,4 a pH 943. 

Otros estudios realizados en suelos de Gaza (Palestina) calcularon valores de Kd entre 

40 y 49 mg kg−1 44. En siete suelos evaluados en Sevilla (España) los valores reportados 

están entre 0,6 y 14,345 y en suelos tropicales (región central de Brasil) los valores varían 

entre 2,7 y 14,7 46 . El rango calculado en otra serie de suelos tropicales (43) se  encontró 

un rango de 0,5 - 75 mg kg− en la región de Sri Lanka, Australia47.  

En diferentes investigaciones también se ha determinado el valor de Koc (mg kg−1)  y se 

han reportado rangos de 1537,49 (a 298 K) y 129,6 (a 318 K)43. En zonas templadas 

como España, se han obtenido valores entre 320 y 1738 45, en Estados Unidos se han el 

rango varía entre 156 y 2.09048 y en zonas tropicales como Australia, los valores están 

entre 55,3 y 96247 y en Brasil entre 145 y 91746.  

Por tanto, Diurón tiene gran afinidad por las partículas de suelo, tanto en zonas 

templadas como en suelos tropicales. Es así, como en estudios anteriores realizados en 
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muestras de suelos en Puerto Rico se concluyó que el proceso de adsorción de Diurón 

estaba altamente correlacionado con el contenido de materia orgánica y la capacidad de 

intercambio de cationes. También se encontró una correlación entre la adsorción de este 

herbicida y el contenido de magnesio y la textura del suelo49. Otro factor importante que 

influye en la adsorción de Diurón en el suelo es la temperatura, ya que a temperaturas 

altas, la solubilidad del Diurón aumenta, y se produce una tendencia menor a ser 

adsorbido por los suelos 46, 50.  

Se ha demostrado además que el pH desempeña un papel importante en la adsorción de 

Diurón.  En suelos con valores bajos de pH la adsorción incrementa en comparación con 

suelos de valores altos de pH, debido a que el número de superficies protonadas en el 

adsorbente (partículas  de suelo) aumenta al disminuir el pH y las fuerzas de atracción 

entre las superficies con carga más positiva, son responsables de aumentar la adsorción 

con un pH decreciente43-51 

Con respecto a la persistencia,  se han calculado tiempos de vida media por encima de 

los 30 días52, otros autores indican que está entre los 90 y 180 días40, algunas 

investigaciones incluso muestran rangos de entre 1 mes y 12 meses de persistencia 

hasta valores por encima de los 3000 días52. La variabilidad puede atribuirse a las 

diferentes zonas agroclimáticas donde han sido realizados los ensayos que condicionan 

principalmente a las propiedades fisicoquímicas del suelo 53.  

Diurón es estable a pH neutro a temperatura ambiente y se hidroliza por ácidos y álcalis. 

El principal subproducto formado es 3,4-dicloroanilina, un intermedio muy tóxico54. En la 

actualidad, este compuesto es considerado como una de las sustancias más peligrosas 

descrita por la Comisión Europea, siendo un compuesto altamente tóxico que se acumula 

en el suelo y agua. Por esta razón, este herbicida ha sido incluido en la lista de 

sustancias tóxicas prioritarias de la Comisión Europea de Recursos de Agua Dulce y se 

encuentra en la tercera lista de contaminantes prioritarios de aguas para consumo 

humano elaborada por la Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos (EPA) 

55, 56. 

Diurón es relativamente estable en aguas neutras y tiende a adsorberse a sólidos 

suspendidos y a sedimento, por ello no se espera que su volatilización desde la 

superficie del agua sea importante. Los microorganismos son los principales agentes en 

la degradación de Diurón en los ambientes acuáticos. Tiene un potencial bajo a 
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moderado de bioconcentración en organismos acuáticos37. El uso intensivo de este 

herbicida puede derivar en contaminación de aguas subterráneas y superficiales según 

numerosos reportes ya que el herbicida es considerado ligeramente móvil en el perfil del 

suelo57. En 2005, en Francia, este compuesto fue detectado en el 34,6% de las aguas 

superficiales analizadas en concentraciones que variaban entre los 2,1 y los 36 μg L−1 58.  

Por otro lado, también en otros estudios se ha concluido que, en promedio, el 25% de 

Diurón aplicado cada año, se transfiere a las lagunas australianas transportado en el 

agua de lluvia y escorrentía de agua de inundación. Los autores estimaron  

concentraciones de Diurón en el agua de mar de entre 0,1 ng L−1 y 12 ng L−1.También 

concluyeron que las propiedades del suelo como el contenido de MO podrían modificar 

de manera significativa los procesos evaluados con ésta molécula59.   

En cuanto a su toxicidad, este herbicida presenta un DL50 agudo en patos > 2 g Kg -1. En 

codorniz blanca su CL50 (8 días) es de 1730 ppm. Diurón es moderadamente tóxico en 

invertebrados acuáticos. En peces (bluegill, pez gorgojo de oveja) y Daphnia (crustáceo 

planctónico), las concentraciones de CL50 se ubican entre 5 y 8 ppm. En abejas se 

encontraron valores de DL50 de 0,15 mg por abeja60. En pájaros hay valores de DL50 

reportados de 1104 mg Kg-1.61    

A partir de diversos estudios se ha demostrado que Diurón puede tener efectos en la 

salud humana y de otro tipo de seres vivos. De acuerdo a la EPA este herbicida se ha 

clasificado como "conocido/probable"  carcinógeno desde 199762. Además, Diurón puede 

ser un precursor de la nitrosodimetilamina, un compuesto que pertenece a la familia de 

las N-nitrosaminas con alto potencial carcinogénico. Huovinen y colaboradores en un 

estudio realizado en en 2015 sugirieron que este xenobiótico es citotóxico y 

potencialmente genotóxico para los tejidos, por lo cual, la exposición a este compuesto 

puede tener efectos nocivos en el desarrollo fetal y dañar la salud humana63.  

Las principales porpiedades de  Diurón estan resumidas en la tabla 1. 

Ametrina 

La ametrina N2-etil-N4-isopropil-6-metiltio-1,3,5-triazina-2,4-diamina (CAS 834-12-8) es 

un herbicida (fig. 3) cuyo modo de acción es la inhibición de la fotosíntesis, 

específicamente el fotosistema II, es utilizado en pre y posemergencia de las malezas en 
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cultivos como piña, banano, cítricos, cacao, café, caña de azúcar, maíz y papa, entre 

otros. Controla gramíneas anuales y malezas de hoja ancha37. Los síntomas que se 

presentan en las plantas susceptibles son clorosis intervenal de las hojas y 

amarillamiento en los márgenes foliares en las primeras etapas, seguido de clorosis total 

y necrosis. Se absorbe rápidamente por el follaje y raíces. Se transloca a través del 

xilema desde las raíces hasta el follaje, acumulándose en los meristemos apicales y en 

los márgenes de las hojas64.  

 

Figura 3. Estructura química de la Ametrina 

Esta molécula presenta una presión de vapor de 0,365 mPa a 20°C, su constante de 

Henry a 25 °C  (Pa m3 mol-1) tienen un valor de  4,10 x 10-04 (no volátil)61, se descompone 

por la luz UV y por hidrólisis. Su constante de disociación ácida (pKa) es de 4,1 a 20°C y 

su constante de partición (Log Kow) es de 2,63 a pH 7 y 20°C. Tiene una solubilidad en 

agua de 0,2 g L-1.42   

La adsorción de Ametrina en suelos también se encuentra fuertemente  relacionada con 

el contenido de MO, que se presenta como el principal material adsorbente de este 

herbicida, tanto en suelos provenientes de zonas templadas como en suelos tropicales49, 

65.  Éste herbicida también se adsorbe mejor en suelos con valores bajos de pH, debido 

principalmente, a la protonación de este compuesto, lo que mejora la atracción eléctrica 

entre los cationes del herbicida y las partículas de suelo con carga negativa66. En este 

caso, otros estudios han determinado que la temperatura no parece tener un efecto 

importante en la adsorción de Ametrina en suelos independientemente del contenido 

mineral que éste tenga49. Es moderadamente absorbido por la mayoría de los suelos, y 

más rápidamente adsorbido por suelos con alto contenido de arcillas37. En estudios 

previos se han encontrado valores de Kd para Ametrina que varían entre 0,59 L kg-1  a 

4,30 L kg-1 en suelos de Pakistán, mientras que en suelos autralianos los valores varían 

entre 0.97 L kg-1 a 47,6 L kg-1 67. Así mismo, en estudios realizados en suelos de Brasil se 
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encontraron valores de Kd (L kg-1) para este herbicida que están entre 6,35 y 13,44 a 

diferentes pH, encontrando que a medida que aumenta el pH de los suelos evaluados 

disminuye la adsorción de Ametrina. En este mismo estudio se registraron valores de Kfd 

(coeficiente de desorción en el suelo, calculada a partir de la regresión lineal y ajustada al 

modelo de Freundlich) en las desorciones entre 20,76 y 43,90, a diferentes valores de 

pH68 . En  la bases de datos PPDB-Pesticide Properties DataBase  se encuentra un valor 

de 76,81 L kg-1 61. Otros investigadores muestran que en suelos tropicales (Puerto Rico) 

el rango de valores de Kd (mL g-1) variaba ampliamente entre 2,08 y 176 L kg-1 49. 

Respecto a los valores de Koc se han encontrado valores que van desde 170-390 mL g-1 

61,69-74.  

Este herbicida tiene tendencia a moverse tanto en aguas de escurrimiento como 

verticalmente en el perfil del suelo debido a su alta solubilidad y moderada persistencia, 

entre 37 y 120 días69, 70, 71. Algunos estudios comprobaron que en el caso de la ametrina 

los valores de DT50 son menores en suelos con un mayor contenido de materia orgánica 

y que este herbicida no forma residuo ligado en cantidad significativa, lo cual favorece la 

lixiviación de este compuesto  y aumenta el riesgo de contaminar aguas superficiales y 

subterráneas72.  

La fotodegradación en campo es de poca importancia excepto cuando hay una sequía 

prolongada después de la aplicación de ametrina, lo que permite a la molécula 

permanecer en la superficie del suelo. La biodegradación es el principal mecanismo de 

eliminación de la Ametrina en suelo, ya que, según se ha propuesto como mecanismo de 

degradación, el grupo metilo de este compuesto es sulfoxidado por acción de los 

microrganismos. La vida media por metabolismo aeróbico varía desde  37 días (en 

suelos con textura franco arenosa a 25°C) hasta hasta 32 semanas, por lo que puede 

considerarse morderadamenbte persistente, dependiendo de las condiciones 

climáticas66.  

En el suelo, muestra una movilidad que varía de baja a alta, tanto vertical como 

horizontalmente, por lo cual puede lixiviarse y contaminar las aguas superficiales y 

subterráneas. La movilidad de Ametrina está influenciada por las características físico-

químicas de los suelos, principalmente por el contenido de materia orgánica, textura y 

capacidad de intercambio catiónico (CIC)73. En los cuerpos de agua se espera que la 

Ametrina se adsorba en cierto grado a los sólidos suspendidos y sedimentos. Presenta 
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un elevado potencial de bioacumulación en organismos acuáticos. Numerosas 

investigaciones muestran su presencia tanto en aguas superficiales como subterráneas, 

confirmando de este modo que el sistema hídrico superficial es el principal destino de 

este herbicida74. 

A continuación, se resumen algunas de las principales propiedades de Ametrina (tabla 1)  

Tabla 1. Principales Propiedades de Diurón y Ametrina 

 

Herbicida Estructura Propiedades 

Diurón  

 

 

 

 

 

Nombre químico   3-(3,4-diclofenil)-1,1-

dimetilurea 

Familia Fenilurea 

CAS 330-54-1 

pKa (25°C)                                                     No Aplica 

Presión de Vapor a 25
o
C 

(mPa)        

1,15 x 10
-03  a 

; 9,2 x 10
-03  b

 

Ley de Henry a 25
o
C (Pa 

m
3
 mol

-1
) 

2,00 x 10
-03 a 

; 5,1 x 10
-05 b

 

Log KOW                                                     2,87
 a 

; 2,8 
b
 

Solubilidad (mg. L
-1

)
 
               35,6

 a 
;42 

b
 

Kd (L Kg
-1

) 2,2-35,5
 a 

; 2,9-13,0 
b
 

KOC L Kg 
-1

                               813
 a 

; 477
 b
 

DT 50 laboratorio (días) 75.5 (20 º C)
 a 

;372
 b
 

Ametrina 
 

 

 
 

 

 

 

 

 

Nombre químico   N2-ethil-N4-isopropil-6-

methylthio-1,3,5-triazina-2,4-

diamina 

Familia Triazinas 

CAS 834-12-8
 a 

 

pKa (25°C)                                                     4,01
b
 

Presión de Vapor a 25
o
C 

(mPa)        

0,365
 a 

;0.364
 b
 

Ley de Henry a 25
o
C (Pa 

m
3
 mol

-1
) 

4,14 x10
-4 a,b 

; 

Log KOW                                                     2,63 
a ,b

  

Solubilidad (mg. L
-1

)                200 
a, b

 

Kd (L Kg
-1

) 0,57-47,6 
a
 ;1.1-26.2 

b
 

KOC L Kg 
-1

                               316 
a,b

  

DT 50 laboratorio (días) 60 (20 º C) 
a
 ; 37

 b
 

a
Datos obtenidos de PPDB (3). 

b 
Datos obtenido de ARS Pesticide Properties – USDA (4) 
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En Colombia no hay ningun estudio sobre  el destino ambiental de  ametrina, pero en el 

año 2003, se analizaron muestras de suelo en el municipio de Saldaña (Tolima), y se 

encontraron concentraciones de hasta 24,8 µg Kg -1 a los 70 días después del tratamiento 

(ddt) de atrazina (herbicida  de la misma  familia química), con lo cual se hace evidente la 

alta probabilidad de contaminación por el uso del herbicida.   

Lo anterior es muy importante, teniendo en cuenta que estudios realizados en México 

demuestra los efectos citotóxicos de la  ametrina. En la investigación se concluyó que 

estas triazinas provocan efectos citotóxicos cuando existe exposición directa a las 

células75. En bases de datos y diversos estudios se pueden encontrar datos de DL50 en 

mamíferos de 1009 mg kg-1 42, en conejos > 2020 mg kg-1, en ratas los valores  son > 

5.03 mg/L76. 

Métodos analíticos de extracción y determinación de plaguicidas 

en suelos 

1. Cromatografía 

Teniendo en cuenta las implicaciones que tiene para el ambiente la aplicación de 

xenóbioticos, que pueden afectar directamente a la salud de plantas y animales, suelo y 

agua, se han diseñado y perfeccionado algunos métodos analíticos que permiten 

identificar la presencia de residuos de plaguicidas en diversas matrices. Estos métodos 

pueden ser cualitativos, cuantitativos o ambos y su diferencia radica en los instrumentos 

requeridos, reactivos empleados, sensibilidad del método, precision y exactitud.  

Uno de los métodos más frecuentemente empleados en la separación y análisis de 

plaguicidas es la cromatografía de gases (GC, Gas Chromatography, por sus siglas en 

inglés). De acuerdo a algunos estudios más del 60% de los plaguicidas registrados y sus 

metabolitos pueden ser detectados por GC, dada su volatilidad relativamente alta y gran 

estabilidad a altas temperaturas77. Los plaguicidas importantes que cumplen estas 

condiciones son los organoclorados (OCPs), los organonitrogenados (ONPs) o los 

organosulfurados (OSPs). 

Dentro de los detectores más ampliamente utilizados han sido el de captura electrónica 

(ECD) para la detección de plaguicidas halogenados78,79,80, el de nitrógeno-fósforo (NPD) 

para la detección de triazinas, OPPs y ONPs81  y el de fotometría de llama (FPD) para 
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OPPs y OSPs79,82. En general, la GC posee un gran poder de resolución y una alta 

sensibilidad y selectividad cuando es acoplada a estos detectores selectivos. Sin 

embargo, cuando se acopla a la detección por espectrometría de masas (MS), la técnica 

resulta mucho más sensible, versátil y selectiva. Es más, el acoplamiento GC-MS 

proporciona información analítica inequívoca para el análisis de muestras 

medioambientales que contengan plaguicidas que puedan ser determinados por esta 

técnica77. De hecho, la combinación GC-MS ha sido utilizada para el análisis de muestras 

de suelo sobre todo usando como técnica de ionización el impacto electrónico (EI) y la 

trampa de iones (IT) como analizador para realizar MS en tándem83. 

A pesar de todas sus cualidades, GC presenta algunos inconvenientes para el análisis de 

compuestos de baja volatilidad, termolábiles y con una polaridad muy alta, propiedades 

que tienen algunos plaguicidas y sus metabolitos. Por esta razón, también se usa con 

frecuencia la cromatografía líquida (CL) debido a su baja volatilidad y propiedades 

iónicas83, así como el desarrollo de metodologías que emplean la cromatografía líquida 

de alta resolución (HPLC). 

Ésta técnica resulta ser bastante versatil debido a que se puede modificar tanto la fase 

móvil como la fase estacionaria y puede ser aplicada para el análisis de compuestos 

orgánicos sea cual sea su volatilidad y estabilidad térmica. Se utilizan ampliamente como 

detectores, la detección ultravioleta (UV)84 y la  espectrometria de masas (MS)85, para 

algunos análisis, entre ellos el de suelos, se utiliza HPLC en fase inversa con detección 

UV, sin embargo, la principal desventaja es el gran consumo de disolventes que implica. 

Teniendo en cuenta que las últimas tendencias se concentran en desarrollar métodos 

que  permitan la dismimución en los tiempos de análisis, en la actualidad se destacan 

métodos como la CL rápida, la CL ultra rápida (UHPLC), éste con una amplia aplicación 

en muestras complejas de origen biológico, agroalimentario o medioambiental que con la 

MS constituyen una herramienta muy eficiente, y la tecnología core-shell83.  

El problema  de  estas  técnicas  para  la  realizacion de  estudios  ambientales  radica  

en que la  dósis reales de aspersion de los plaguicidas  suelen ser muy pequeñas, lo que  

dificulta  la  cuantificacion, en especial, cuando se  quiere hacer un seguimiento de las  

moleculas  en  el tiempo (degradacion), aunque  tienen como gran ventaja que  permite  

discernir  de  si se trata  de la  molécula  madre o algun/os  metabolitos. 
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2. Técnicas radionucleares: Centelleo Líquido (LSC) 

Desde hace unas décadas se han venido desarrollando algunas técnicas que se 

fundamentan en la capacidad que tienen ciertos materiales de emitir luz cuando son 

atravesados por la radiación ionizante, como es el caso de la técnica conocida como 

centelleo líquido. Aunque ya se conocía algo de esta técnica a finales del siglo XIX fue el 

señor Rutherford en 1910 el primero en constatar el fenómeno de centello a partir de sus 

experimentos con partículas alfa. Sin embargo, fue hasta 1947 con los experimentos 

realizados por Broser y Kallmann86 y 1950 con los experimentos de Reynolds y 

colaboradores, que se desarrolló la técnica del centelleo en fase líquida87.  

El mecanismo de centelleo líquido se fundamenta en la transformación de la energía de 

la radiación en energía luminosa, en una sustancia centelleadora en estado líquido. De 

esta manera, se generan una serie de fotones que pueden ser detectados y medidos 

instrumentalmente mediante su conversión en impulsos eléctricos. 

Durante el proceso, se cuenta como elemento fundamental la sustancia conocida como  

cóctel de centelleo, ya que es el encargado de absorber la radiación incidente y producir 

los fotones de luz. El vial, que es el recipiente en donde se introduce la muestra junto con 

la mezcla centelleadora, también juega un papel importante en este proceso, ya que sus 

características pueden influir en la generación de una mayor o menor producción de 

luz88. Los cócteles de centelleo líquido absorben la energía emitida por los radioisótopos 

y la vuelven a emitir como destellos de luz. Para lograr estas dos acciones, absorción y 

reemisión, los cócteles contienen dos componentes básicos, el solvente y el (los) solutos 

centelleadores. El disolvente realiza la mayor parte de la absorción de energía. Disueltas 

en el solvente, las moléculas del soluto centelleador convierten la energía absorbida en 

luz89. Los compuestos orgánicos aromáticos han demostrado ser los mejores disolventes 

para LSC. El prototipo de disolvente LSC es tolueno, minetras que los solutos 

centelleadores se han dividido en dos grupos: solutos centelleadores primarios y solutos 

centelleadores secundarios90. Los de uso más frecuente en LSC, se muestran el la 

siguiente tabla.    
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Tabla 2. Solutos centelladores primarios y secundarios utiluzados en LSC. Tomado de 

Principles and Applications of Liquid Scintillation Counting, 2004
89

. 

Nombre, formula y longitud de onda de emisión de solutos centelladores primarios 

 

Nombre, formula y longitud de onda de emisión de solutos centelladores Secundarios 

 

 

El proceso de centelleo líquido puede subdividirse en dos fases. La primera es la 

transformación radiactividad-luz, en donde la radiación ionizante interacciona en primer 

lugar con las moléculas del disolvente, que es el componente mayoritario, ionizándolas. A 
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partir de ahí tienen lugar varios procesos: transferencia de energía disolvente – soluto, 

formación de iones, formación de moléculas excitadas y formación de radicales libres 

siendo el primero de ellos el más relevante en la producción de luz91. 

La segunda fase del proceso es la detección y cuantificación instrumental. Por regla 

general, un detector de centelleo líquido típico, está constituido por, al menos, dos tubos 

fotomultiplicadores, entre los cuales se sitúa el vial de centelleo que contiene a la 

muestra. El tubo fotomultplicador (TFM) es un cilindro constituido por dos electrodos, 

ánodo y cátodo (denominado fotocátodo en estos dispositivos). Éste último está 

recubierto por un material que presenta un acusado efecto de fotoemisividad (emite 

electrones cuando sobre él incide la luz). Además, entre el ánodo y el fotocátodo existe 

una estructura multiplicadora de electrones, formada por una serie de electrodos 

auxiliares denominados dínodos, polarizados con tensiones progresivamente crecientes 

a medida que su situación es más próxima al ánodo. Su función es la de aumentar 

(multiplicar) el número de electrones que inicialmente fueron arrancados del fotocátodo, 

ya que están constituidos por un material que presenta un acusado efecto de emisión 

secundaria; es decir, que si sobre ese material impacta un electrón con una energía 

cinética suficiente, el impacto arrancará varios electrones del mismo92. 

De este modo, cuando la partícula radiactiva ha cedido su energía al medio, con la 

consiguiente emisión de un fotón, el proceso continua de la siguiente manera: El fotón 

incidiría en el fotocátodo arrancando uno o varios electrones, que serían multiplicados 

por el sistema de dínodos, originándose una avalancha electrónica que incidiría en el 

ánodo. Con el sistema de dínodos lo que se consigue es amplificar en gran medida el 

impulso eléctrico originado por los fotones al incidir en el fotocátodo, de modo que, a la 

salida del TFM, podrán ser amplificados electrónicamente. Esta señal, ya amplificada, 

será transformada mediante un convertidor analógico-digital (ADC) y finalmente será 

contabilizada92. 

La respuesta de un centelleador líquido a la interacción de partículas cargadas no es 

lineal con la energía depositada. La razón de esta falta de linealidad se conoce como 

ionización y se relaciona con la densidad de las moléculas de disolvente excitado. 

Cuando la concentración de estas moléculas es alta, la probabilidad de interacción entre 

las dos moléculas excitadas aumenta y el resultado de esta interacción es que una 

molécula pierde la energía de excitación y la otra queda superexcitada. Una molécula 
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superexcitada tiene una alta probabilidad de ser ionizada. El resultado es que la energía 

de excitación inicial de ambas moléculas se pierde y se produce un déficit de la energía 

excitada. Este proceso se observa muy claramente en la interacción de las partículas con 

un centelleador líquido89 (fig. 4). 

Cuando la medición se realiza con radioisótopos, como por ejemplo muestras marcadas 

con 14C, éstas se contabilizan midiendo la intensidad de la radiación emitida. La 

nomenclatura común expresa esta intensidad como desintegraciones por minuto (DPM). 

La unidad en el Sistema Internacional (SI) para radiación, el Becquerel (Bq), corresponde 

a 60 DPM (una desintegración por segundo). En la actualidad, se necesitan correcciones 

para la eficiencia y los antecedentes para convertir el CPM, los conteos por minuto 

medidos, en DPM, el número de eventos de descomposición que realmente ocurrieron. 

Las técnicas desarrolladas para aplicar estas correcciones y para mejorar la eficiencia del 

conteo, implican diversos sistemas de detección como el Contador de Centelleo Líquido 

(LSC, Liquid Scintillation Counting, en sus siglas en inglés)93. 

Para los emisores β de baja energía (que suelen denominarse como más “suaves” frente 

a los emisores α), LSC ofrece una comodidad y sensibilidad inigualables. LSC detecta la 

radiactividad a través del mismo tipo de eventos de emisión de luz que se utilizan en el 

centelleo sólido. Sin embargo, con LSC, la longitud de camino corto de las emisiones β 

suaves no es un obstáculo para la detección93. 

 

Figura 4. Espectometro de Centelleo Líquido: partes y tubo fotomultiplicador. Tomado en marzo 

de 2019 de Liquid Scintillation Analysis, Perkin Elmer.
94
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Diversos estudios demuestran que el centelleo en fase líquida, permite detectar distintos 

radioisótopos con eficiencias cercanas al 100%, por lo cual, esta técnica resulta bastante 

versátil, eficiente y cómoda, respecto a otros métodos de análisis, sumándose a la 

ventaja de una preparación de muestras correcta, rápida y fiable, que evita errores de 

sublimaciones e higroscopicidad, además de la ausencia de auto absorción existente por 

otros métodos. Sin embargo, en la preparación de muestras para medidas por centelleo 

líquido, existen condiciones esenciales para determinar correctamente la actividad, como 

son la perfecta solubilidad entre la disolución radiactiva y la centelleadora, la ausencia de 

adsorción en las paredes del vial, de precipitación de la muestra y un parámetro de 

extinción despreciable95. Uno de los mayores atributos de esta técnica es que permite 

cuantificar cantidades muy pequeñas de los plaguicidas, más acordes con la realidad de 

las dosis de los mismos que se aplican en campo, aunque como desventaja se debe 

mencionar que no permite conocer si se trata de la molécula madre o algún metabolito 

procedente de su degradación, por lo que las técnicas cromatográficas convencionales y 

las radionucleares no son excluyentes sino complementarias. 

Justificación  

Actualmente, se debe reconocer que los plaguicidas en general son una valiosa 

herramienta para lograr altos rendimientos en los cultivos, sin embargo, su uso 

indiscriminado y poco racional ha provocado en forma paralela una alerta por el riesgo 

potencial de contaminación ambiental que estos pueden ofrecer. Teniendo en cuenta las 

diversas técnicas de análisis y cuantificación de residuos de plaguicidas que existen en la 

actualidad y la posibilidad de desarrollar proyectos de investigación empleado técnicas 

más o menos novedosas y de incomparable sensibilidad como las radionucleares, es 

importante concentrar esfuerzos que permitan determinar el destino ambiental de 

algunos grupos de herbicidas de uso frecuente en Colombia para establecer su posible 

riesgo para el ambiente y para la salud tanto de los seres humanos como de las especies 

que habitan los espacios en los que son empleados éste tipo de sustancias. Los 

problemas que se han detectado respecto a impactos negativos al suelo, al agua y a 

organismos que viven en ambos compartimentos son muchos, además por su estructura 

y funcionamiento muchos de estos compuestos químicos se consideran regularmente 

perjudiciales contra la salud humana96. El destino final de los plaguicidas en las aguas 

superficiales y subterráneas (que pueden ser de consumo humano) está determinado 
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fuertemente por el fenómeno de adsorción, el cual también puede influir sobre la 

disponibilidad de la sustancia a procesos de degradación. Este tipo de estudios de 

destino ambiental son muy frecuentes en países desarrollados como Estados Unidos o 

países europeos entre otros, sin embargo, en Colombia no se encuentran muchos 

estudios que evalúen el destino ambiental de plaguicidas bajo las condiciones propias del 

país, sino que se tienen en cuenta los datos presentados por países de zonas templadas 

(como España). Éstas condiciones se refieren específicamente al tipo de clima y suelo en 

nuestro país (tropicales) que difieren en gran medida a los de zonas templadas97. 

En el caso de los herbicidas Ametrina y Diurón, el destino ambiental de estas dos 

moléculas en los cultivos de piña en Colombia, no ha sido evaluado, y los datos que son 

reportados al respecto, con los que se otorgan las licencias ambientales, hacen parte de 

los estudios realizados en condiciones agroclimáticas muy diferentes (tipo de suelo, 

clima, cantidad de aplicaciones al año, etc.) de otros países, principalmente en zonas 

templadas. Es por esto que el propósito fundamental de la presente investigación es 

comparar el destino ambiental de los herbicidas Ametrina y Diurón en suelos de cultivos 

frutícolas de Colombia y España, mediante estudios de adsorción y degradación en 

condiciones de laboratorio, para evidenciar las posibles variaciones de su 

comportamiento en el medio ambiente. De esta manera, se podrá contribuir a mejorar las 

prácticas agrícolas y tener un conocimiento más profundo acerca de las posibles 

consecuencias, desde el punto de vista del destino ambiental, de la aplicación de estos 

dos herbicidas en suelos colombianos. 

 

 

 

 

 





 

 
 

1. Adsorción/Desorción de los 
14

C- herbicidas 
mediante la técnica de "Bach equilibrium" 

1.1 Dinámica de los plaguicidas en el medio ambiente 

Los plaguicidas se mueven en los diferentes compartimentos medioambientales de 

diversas maneras y de formas muy complejas. Este proceso depende de las propiedades 

fisicoquímicas de los plaguicidas tales como volatilidad, solubilidad, persistencia y la 

adsorción en el suelo y de las propiedades del medio en el que lo hacen. La 

concentración de herbicida en el suelo a lo largo del tiempo, persistencia o residualidad 

depende de las características propias de la molécula (carácter ácido o básico de la 

molécula, solubilidad en agua, presión de vapor) y su interacción con las características 

del suelo (composición de la fracción arcilla, pH, capacidad de intercambio catiónico, 

área superficial, contenido de materia orgánica) y de los factores ambientales 

(temperatura, humedad), conformando una serie de procesos de disipación: 

volatilización, descomposición fotoquímica o química, escurrimiento superficial, 

degradación química, descomposición microbiana, lixiviación y adsorción98, algunos de 

ellos indicados en la siguiente figura:  
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Figura 5. Destino ambiental de plaguicidas en los diferentes compartimentos medioambientales. 

Tomado de Los plaguicidas agregados al suelo y su destino en el ambiente, 2015
10. 

1.1.1 Propiedades del suelo que afectan al destino ambiental de 
plaguicidas 

El suelo se define como una colección de cuerpos naturales conformado por el material 

orgánico y mineral que cubre la mayoría de la superficie terrestre; contiene materia viva y 

sirve de soporte para la vegetación en campo abierto y en lugares transformados por la 

actividad humana. Es un sistema abierto, trifásico y tridimensional99.  

Algunos autores como Comerford, amplían un poco más el concepto definiendo al suelo 

como un reactor natural capaz de transformar, filtrar, amortiguar y depurar las sustancias 

que lleguen a su superficie, así como regular los ciclos biogeoquímicos100. De allí que los 

plaguicidas, sean considerandos por muchos, como las sustancias más peligrosas para 

este sistema, pudiendo afectar potencialmente la capacidad del suelo para realizar estas 

funciones.  

El destino de un plaguicida en el ambiente edáfico está gobernado por los procesos de 

retención, transporte, degradación. Estos procesos suelen ser los responsables de la 

diminución de la cantidad original aplicada de plaguicida y de su distribución en los 

diferentes compartimentos ambientales. Que un proceso predomine sobre otro va a 

depender de las propiedades físico-químicas de la molécula y de las características del 

suelo101.  
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Una vez que ingresa al suelo, el plaguicida se reparte en las fases sólida, líquida y 

gaseosa (fig. 5). En la fase líquida está disponible para ser transformado o degradado 

química, física o microbiológicamente a otros compuestos; o transportado por el agua 

hacia horizontes más profundos y finalmente llegar al agua subterránea. En la fase sólida 

es retenido con diferente fuerza en lugares de enlace de los coloides orgánicos (materia 

orgánica) e inorgánicos (arcillas) del suelo. En la fase gaseosa es incorporado a la 

atmósfera cuando se volatiliza desde el suelo o desde el agua que se encuentra en el 

suelo10. 

Las principales propiedades del suelo que intervienen en los procesos de disipación de 

los plaguicidas son: Contenido de materia orgánica (MO), tipo y proporción de minerales 

del suelo (arena, limo, arcilla), capacidad de intercambio catiónico (CIC), pH, espacio 

poroso y distribución del tamaño de poros.  

La materia orgánica del suelo se origina a partir de residuos de cultivos, biomasa 

microbiana y enmiendas orgánicas. Tiene una composición muy heterogénea y contiene 

grupos hidrófilos e hidrófobos102. Incluso si la materia orgánica solo representa algunos 

porcentajes del total del material secado en el suelo, es un importante absorbente de 

plaguicidas en el suelo103. Esto se atribuye a su alta reactividad química hacia las 

superficies minerales y las moléculas orgánicas, lo que permite varios tipos de 

interacción con los xenobióticos. Las capacidades de absorción de la materia orgánica no 

solo están controladas por su composición química, sino también por su tamaño, debido 

a un mayor número de sitios de absorción relacionados con una mayor área de superficie 

con un tamaño de partícula decreciente104. En general, la adsorción de pesticidas 

aumenta con la materia orgánica, a excepción de las moléculas iónicas105.  

La MO constituye un 5% del suelo, el agua 25%, el aire 25% mientras que la fracción 

mineral está representada en un porcentaje del 45%. Stevenson106 define la materia 

orgánica del suelo como la totalidad de las sustancias orgánicas presentes en el suelo, 

incluyendo los restos de tejidos vegetales y animales inalterados, sus productos de 

descomposición parcial, la biomasa del suelo, la fracción orgánica soluble en agua y el 

humus. Es por esto, que algunos autores dividen en dos grandes grupos los 

componentes orgánicos del suelo: las sustancias no húmicas y las sustancias húmicas. 
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En el primer grupo se encuentran sustancias químicas convencionales que no son 

exclusivas del suelo (material original) como polisacáridos, carbohidratos simples, 

proteínas, aminoácidos, ácidos grasos, ceras, resinas, pigmentos, entre otros, la mayoría 

fácilmente degradables.  Las sustancias húmicas (formadas en el suelo), por su parte, 

tienen elevado peso molecular y propiedades refractarias, además se encuentran en 

todos los suelos, sedimentos y aguas. En estas sustancias heterogéneas de naturaleza 

coloidal también se pueden distinguir dos grupos adicionales: los ácidos húmicos (Fig. 6) 

y los ácidos fúlvicos107 

Los ácidos húmicos están constituidos principalmente por una red de polímeros 

aromáticos con un alto grado de condensación y grupos funcionales fenólicos, 

carboxílicos, o polifenólicos sustituidos con grupos metoxilo y aldehídos, que, a su vez 

están unidos a través de hidratos de carbono, aminoácidos, péptidos y ácidos grasos98. 

La capacidad de intercambio catiónico del ácido húmico es mayor que la de los minerales 

arcillosos, del orden de 200 a 400 meq. /100 gramos. Los grupos funcionales como el 

carboxilo y el hidroxilo alcohólico, además de afectar directamente la adsorción de 

pesticidas catiónicos y aniónicos por el ácido húmico, también pueden proporcionar sitios 

para interacciones de enlace de hidrógeno con las moléculas de pesticidas20, 108.  

 

 

 

Figura 6. Estructura general de los ácidos húmicos, constituyentes de la materia orgánica del 

suelo. Tomado de Estudios del sistema suelo-surfactante-plaguicida en los procesos de adsorción 

y desorción de atrazina, mbt y clorpirifos, 2007 
98

.  

  



Capítulo 1 29 

 

Junto con la materia orgánica del suelo, los silicatos son los componentes más 

importantes de la fracción arcilla desde el punto de vista de la adsorción, tanto por su 

abundancia en los suelos como por presentar altos valores de superficie específica y 

capacidad de cambio, así como por poseer en su mayoría una apreciable superficie 

interna, que en algunos casos, es accesible a moléculas orgánicas de gran tamaño109.  

Están formados por un grupo muy amplio de minerales de dimensiones de celda unidad 

muy parecida. La red atómica de los silicatos laminares o minerales de la arcilla está 

formada por una unidad estructural compuesta por tetraedros Si04, que comparten sus 

vértices, y otra constituida por dos planos de oxígeno o hidroxilos entre los que iones 

Al3+, Fe3+, Mg2+, etc., se encuentran ocupando intersticios en coordinación octaédrica. 

Los distintos silicatos difieren en la naturaleza, disposición y modo en cómo se ordenan 

ambos tipos de unidades estructurales en la lámina elemental110. La disposición de las 

capas puede realizarse de las siguientes formas: 

 

 En proporción 1: 1, dando lugar a los minerales de la arcilla de fórmula general 

M2-3S205(OH)4 llamados del tipo 1:1. Ejemplo: caolinita y de la serpentina. 

 En proporción 2: 1, estando la capa de octaedros situada entre dos tetraedros y 

de fórmula general M2-3Si4010(OH)2 siendo estos minerales del tipo 2:1. Ejemplo: 

esmectitas dioctaédricas, la montmorillonita y la vermiculita. 

 En proporción 2:1:1, de forma que se unen cuatro capas, resultando un mineral en 

el que unidades del tipo 2:1 alternan con planos M(OH)2-3 en el que los M2+ o M3+ 

están coordinados octaédricamente19. 

 

Los finos minerales de arcilla coloidal con su gran área de superficie determinan el 

comportamiento del herbicida principalmente debido a las propiedades de sus superficies 

más que a su composición química21. En el tipo de arcilla montmorillonita, hay dos capas 

tetraédricas de silicio y una capa octaédrica de aluminio en una estructura de celosía en 

expansión (fig. 7). Las moléculas y los iones pueden penetrar entre las capas. Las 

superficies internas y externas están disponibles para la actividad química en las arcillas 

de celosía expandidas, mientras que solo las superficies externas están disponibles sin 

expansión. 
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Figura 7. Estructura de la montmorillonita. Tomado de: Barreras de ingeniería para el aislamiento 

de residuos radiactivos (modificado de Grim, 1968)
111

. 

 

En la tabla 3 se dan los valores de la capacidad de cambio y área superficial para 

distintos minerales de la arcilla.   

Tabla 3. Capacidad de cambio y área superficial de algunos minerales de la arcilla
112

 

Mineral Capacidad de Cambio 
(meq/100g) 

Área Superficial (m
2
/g) 

Óxidos e hidróxidos 2-6 100-80 

Caolinita 3-15 7-30 

Ilita 10-40 65-100 

Montmorillonita 80-150 600-800 

Vermiculita 100-150 600-800 

 

La fijación de moléculas orgánicas por los minerales de la arcilla depende tanto de las 

características del silicato como de las propiedades de las moléculas adsorbidas19. 

Por otro lado, un parámetro muy importante para determinar el destino ambiental de un 

plaguicida en el suelo y sus posibles interacciones es el pH, que desempeña un papel 

fundamental en particular para la adsorción de pesticidas iónicos113. Dependiendo de la 

carga del plaguicida, la adsorción aumentará (o disminuirá) con el pH. Con los pH ácidos, 
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la adsorción del suelo es mayor porque las moléculas están cargadas negativamente. A 

medida que el pH se vuelve más básico, las moléculas son neutrales y no se adsorben 

muy bien114. Así mismo, el proceso de adsorción de plaguicidas se encuentra 

íntimamente relacionado con la superficie específica y con las propiedades fisicoquímicas 

de las partículas del suelo y con el tamaño de las mismas. De ahí que la fracción coloidal 

será la más activa en este proceso, es decir, la que tendrá mayor facilidad para retener 

moléculas de plaguicidas. La fracción coloidal del suelo está constituida por una parte 

orgánica (materia orgánica) y una parte inorgánica (minerales de la arcilla). Las 

interacciones entre las moléculas de plaguicidas y las fracciones coloidales del suelo 

están influidas considerablemente por la humedad, temperatura, pH, y contenido de 

minerales y materia orgánica del suelo19. 

La Capacidad de Intercambio Catiónico es una característica importante de los suelos y 

dependerá del tipo de arcilla y del contenido de MO. Cuanto mayor es CIC más cationes 

son retenidos, lo cual afecta la adsorción de los plaguicidas y con ello la posibilidad de 

lixiviar y contaminar aguas subterráneas. De forma general, la CIC afectará la habilidad 

del suelo para adsorber un herbicida, las cargas positivas de las moléculas de los 

herbicidas serán fuertemente atraídas y las cargas negativas por el contrario serán 

repelidas por las partículas del suelo15. 

En Colombia, los suelos tienen diferentes propiedades dependiendo de la zona o región 

del país de la que se trate. En los llanos Orientales, por ejemplo, los suelos se 

caracterizan por tener una alta acidez (normalmente pH inferiores a 5,5), bajos 

contenidos de bases intercambiables y baja Capacidad de Intercambio Catiónico (CIC)115. 

En la región predominan Oxisoles y Ultisoles, que se caracterizan por presentar baja 

fertilidad, debido a su estado avanzado de meteorización y lixiviación, como 

consecuencia de los altos regímenes de precipitación y la alta permeabilidad. Por su 

parte, la materia orgánica (MO) y el fósforo se consideran como la propiedad química y el 

elemento más limitante en suelos ácidos de la Orinoquía116.  
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1.1.2 Proceso de adsorción de acuerdo a las propiedades 

fisicoquímicas del plaguicida  

La adsorción o retención en suelo es el proceso mediante el cual un plaguicida (sorbato) 

se une a las partículas del suelo (adsorbente), en el cual, sin cambio en la naturaleza 

química de la molécula, se acumula un plaguicida en la superficie externa  o interna de 

las partículas sólidas117, 118. 

El proceso de adsorción varía ampliamente teniendo en cuenta las propiedades 

fisicoquímicas de los compuestos aplicados al suelo. Es así, como los herbicidas con 

propiedades iónicas son adsorbidos por los coloides del suelo mediante fuerzas 

culómbicas dependiendo de su carga iónica. Si los herbicidas son catiónicos se adsorben 

por reacciones de intercambio catiónico45. Las especies aniónicas son repelidas por los 

coloides del suelo cargados negativamente y atraídas hacia los cargados positivamente. 

Los plaguicidas que se presentan en forma molecular se unen a los coloides del suelo 

por enlaces de hidrógeno (fuerzas dipolo-dipolo dirigidas directamente), complejos de 

transferencia de carga, o por fuerzas de Van der Waals, de London o Debye119. 

La descripción del proceso de transferencia de una sustancia desde la fase líquida (agua 

del suelo) a la fase sólida (suelo) se realiza mediante isotermas de retención (o 

adsorción). Las isotermas de adsorción de plaguicidas permiten describir y predecir el 

grado de afinidad de una molécula al suelo118. 

Las isotermas de adsorción se obtienen al graficar la concentración de un soluto 

remanente en solución acuosa (C) y la concentración de ese compuesto que quedó 

adsorbida a las partículas sólidas (Q). Giles et al. (1974)120 propusieron el modelado 

general de isotermas, en el cual se pueden dar cuatro casos (Fig. 8): 
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Figura 8. Tipos de isotermas descritas por Giles et al. (1974) tomado de: Los plaguicidas 

agregados al suelo y su destino en el ambiente, 2015
10

 

 Isoterma tipo S: presentan una pendiente inicial baja que aumenta con la 

adsorción y vuelve a disminuir a adsorción alta. Sugiere una afinidad de la 

superficie por el adsorbato menor que la de la solución, probablemente debido a 

competencia entre el adsorbato y el disolvente110. 

 Isoterma tipo L: indican una afinidad relativamente alta de la superficie por el 

adsorbato, que disminuye al aumentar la adsorción como consecuencia de una 

disminución en la superficie disponible, de aquí que la pendiente vaya 

disminuyendo con la adsorción hasta alcanzar un valor constante. 

 Isotermas tipo H: son un caso extremo de la curva L, con una pendiente inicial 

muy grande, sugiriendo una afinidad muy alta. 

 Isotermas tipo C: presentan una pendiente constante hasta alcanzar la adsorción 

máxima posible, y es debida a una distribución constante del adsorbato entre la 

interfase y la solución. 

Previo a los estudios de adsorción en suelos, es necesario realizar los ensayos de 

cinética de adsorción con el objetivo de establecer y calcular el tiempo de equilibrio en las 

adsorciones. Esto es ya que, debido a las diferentes propiedades tanto de los suelos 
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como de los plaguicidas, el tipo de interacción, así como el tiempo que toman ambos 

para este proceso, el equilibrio varía para cada caso particular, por lo cual, en los 

estudios de adsorción el primer paso normalmente es calcular cuál es el tiempo de 

equilibrio en el cual la concentración de herbicida es igual tanto en la fracción sólida 

como en la solución de suelo.  

1.2 Materiales y Métodos 

1.2.1 Herbicidas 

Los ensayos se realizaron con moléculas marcadas y no marcadas. Diurón y Ametrina 

técnica (99 % pureza) fueron adquiridas en Dr. Ehrenstorfer GmbH (Augsburg, 

Germany). Diurón, [ring-U- 14C] (99% pureza radioquímica; actividad específica 10 mCi 

mmol-1), fue adquirido en INSTITUTE OF ISOTOPES CO. LTD. Budapest, Hungría y 

Ametryn, [triazine ring-14C] (99% pureza radioquímica; actividad específica 10 mCi mmol-

1) fue adquirida en la empresa Moravek Inc., Brea, USA. En la tabla 1 se presentaron 

algunas de las propiedades más relevantes de ambos herbicidas frente al Destino 

ambiental.  

1.2.2 Suelos 

Se emplearon dos suelos diferentes en el estudio, uno de zona Tropical, Suelo de 

Colombia (SC), colectado Centro de Investigación “La Libertad” (coordenadas 4° 03' 

57.2" N y 73° 27' 41.7" W) de la Corporación Colombiana de Investigación Agropecuaria 

(Corpoica), situada en Kilómetro 17, Vía Puerto López, Meta, Colombia, donde se cultiva 

de piña. El otro suelo, Suelo de España (SE), pertenece a un cultivo de olivar situado en 

la Finca “El Espino” (coordenadas 37° 46' 50.6" N y 3° 44' 54.1" W), carril nº 1, Puente 

Nuevo Jaén, (España). Ambos suelos se muestrearon a 20 cm de profundidad 

empleando un barreno. Se tomaron 20 submuestras de forma aleatoria que se mezclaron 

para obtener una muestra compuesta de aproximadamente 2 kg. Una vez los suelos se 

llevaron al laboratorio de Química Agrícola de la Universidad Nacional de Colombia, 

Sede Bogotá, se dejaron secar al aire por 24 h y se pasaron por un tamiz de 2 mm. 

Posteriormente fueron almacenados a temperatura ambiente hasta el momento de los 

análisis. 
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Para la determinación de pH, textura, Capacidad de Intercambio Catiónico (CIC), 

Carbono Orgánico (CO), y densidad aparente se siguieron las metodologías propuestas 

por el Instituto Geográfico Agustín Codazzi (IGAC)121. La evaluación mineralógica de los 

suelos (semicuantitativa) se realizó por Difracción de rayos X en el Laboratorio de Suelos 

del IGAC (tabla 4). 

Tabla 4. Propiedades Fisicoquímicas y mineralógicas de los suelos evaluados. 

 

 
SC SE 

pH 4,5 8 

CIC (cmol
+ 

Kg 
-1

) 6 17,7 

CO % 0,9 1,1 

MO % 1,56 1,91 

ρb (g cm
-3

) 1,02 1,36 

T
e

x
tu

ra
 Arcilla (%) 14,4 40,5 

Limo (%) 44,1 42,2 

Arena (%) 41,5 15,5 

Clase Franco Arcilloso Limoso 

C
o

n
s

ti
tu

c
ió

n
 m

in
e

ra
ló

g
ic

a
 d

e
 

la
s

 A
rc

il
la

s
 

Cloritas (%) 3,9 - 

Micas (%) 40,2 14,6 

Pirofilita (%) 2,6 - 

Caolinita (%) 19,5 9,1 

Lepidocrocita (%) <1 % - 

Cuarzo (%) 23,7 17,5 

Feldespatos (%) 4,5 2,2 

Calcita (%) 2,4 50,3 

Dolomita (%) 1,4 <1 % 

Interestratificados (%) - <1 % 

Montmorillonita (%)  - 4,7 

Hematita (%) - <1 % 

Textura: método de Bouyoucos; pH: relación suelo: agua 1: 2; CIC (capacidad de intercambio 

catiónico) por el método de acetato de amonio 1M a pH = 7; C.O. (Carbono Orgánico) por el método 

Walkley-Black; ρb (densidad aparente) por el método del terrón parafinado  

 

1.2.3 Cinéticas de adsorción 

Para evaluar las cinéticas de adsorción de Diurón se preparó una solución de Diurón 

técnico 0,590 mg L-1 calculada a partir de la dosis normal de campo (3 L ha-1, 80% i.a, y 

teniendo en cuenta una profundidad de 20 cm y la densidad aparente promedio de los 

suelos), teniendo en cuenta una profundidad de 20 cm y la densidad aparente promedio 

de los suelos y Diurón, [Ring-U- 14C] (132,035 Bq mL-1). En el caso de la Ametrina, se 
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preparó una solución de Ametrina técnica 0,739 mg L-1 (calculada a partir de la dosis 

normal de campo, 5 L ha-1, 50% i.a, y teniendo en cuenta una profundidad de 20 cm y la 

densidad aparente promedio de los suelos) y Ametrina, [triazine ring-14C] (126,594 Bq 

mL-1). Se tomaron muestras por triplicado con 2,5 g de suelo seco cada una y se 

pusieron en contacto con 5 mL de la solución en tubos de centrifuga de 30 mL de 

capacidad. Todas las soluciones se prepararon con CaCl2 0,01 M, ya que esta sal 

disminuye el error por efecto de suspensión debido a que el ión Ca2+ ayuda a flocular los 

coloides del suelo. 

Las muestras se agitaron en agitador recíproco durante diferentes tiempos: 6, 12, 24, 30 

y 52 h, para poder evaluar el tiempo en el que se alcanza el equilibrio de reparto entre la 

solución y el suelo a 20 ± 1 ºC. Para cada tiempo de medida y después de centrifugar a 

3000 rpm, se tomaron sobrenadantes de 20 µL a los que se les añadieron 5 mL de coctel 

de centelleo Ultima GoldTM en viales pico glass. Las muestras fueron llevadas al contador 

de Centelleo Líquido Perkin Elmer Tri-Carb 2100 TR. Las cantidades de cada herbicida 

adsorbido en suelo se calcularon a partir de la diferencia entre la concentración inicial del 

herbicida en la solución y las concentraciones del sobrenadante para cada tiempo de 

análisis.  

1.2.4 Isotermas de adsorción-Desorción 

Se prepararon soluciones de ambos herbicidas a 5 concentraciones diferentes: para 

Diurón D/3=0,196, D/2=0,295, D=0,590, 2D=1,180 y 3D=1,770 mg L-1. Para Ametrina 

D/3=0,246, D/2=0,369, D=0,739, 2D=1,447 y 3D=2,220 mg L-1, siendo D el equivalente a 

la dosis normal de campo de cada herbicida. A cada concentración se le añadió además 

el herbicida radiomarcado: para Diurón [Ring-U- 14C] 122,616 Bq mL-1 y para Ametrina 

[Ametryne ring-14C] 229,25 Bq mL-1. Todas las soluciones se prepararon con CaCl2 0,01 

M, ya que esta sal disminuye el error por efecto de suspensión debido a que el ión Ca2+ 

ayuda a flocular los coloides del suelo. 

Se incluyeron muestras blanco (sin suelos) para evaluar la posible adsorción de los 

herbicidas sobre la superficie de las paredes de los tubos de centrifuga para ser tenidas 

en cuenta en los cálculos. Debido a los altos tiempos de vida media de ambas moléculas 

(tabla 1) se considera que no hay degradación durante la duración de los experimentos. 
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Por cada suelo y concentración de las soluciones preparadas, se pesaron 5 g de suelo 

(peso seco) y a los que se les añadieron 10 mL de solución en tubos de centrífuga de 30 

mL de capacidad (ensayos por triplicado). Posteriormente se agitaron los tubos por un 

periodo de 24 h (resultados de los ensayos de cinética) a 20 ± 2 ºC y oscuridad, por 

último, se centrifugaron por 15 min a 3000 rpm a 20 ± 2ºC. Se tomaron alícuotas de 0.5 

mL del sobrenadante y se midieron en contador de centelleo después de la adición de 5 

mL de cóctel de centelleo. La cantidad de la molécula marcada radiactivamente 

adsorbida por el suelo se calculó a partir la diferencia entre la concentración inicial del 

herbicida en solución y la concentración en equilibrio. 

Una isoterma de adsorción, describe en forma gráfica la relación de concentración de 

una sustancia (adsorbato) entre una fase acuosa (concentración de equilibrio) y la 

cantidad de ella que es adsorbida por unidad de masa de una superficie adsorbente (en 

este caso el suelo). Estos estudios se realizan en condiciones de presión, temperatura y 

cantidad de adsorbente constantes98. En este estudio se utilizó la ecuación de 

Freundlich, que es una expresión empírica que tiene la siguiente forma: 

Qads = KfaCeq
 na                                                                                                              (Ec.2) 

En donde, Qads es la cantidad adsorbida en la fase sólida (mg kg-1); Ceq es la 

concentración en equilibrio en la solución (mg L-1); Kfa y na son coeficientes empíricos de 

la adsorción. 

Se define el coeficiente de partición, Kd como la relación entre la cantidad adsorbida en la 

fase sólida y la concentración de la solución en el equilibrio. 

 

Kd = Qads / Ceq                                                                                                               (Ec.3) 

 

Este valor coincide con Kfa de las isotermas de Freundlich cuando na=1, y puede 

considerarse el modelo lineal. 

El coeficiente Koc se calcula como la relación entre Kd y el porcentaje de Carbono 

orgánico (C.O.) del suelo  

Koc = Kd / %C.O.                                                                                                           (Ec.4) 
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La desorción de cada uno de herbicidas se midió inmediatamente después de realizar los 

ensayos de adsorción. Una vez alcanzó el equilibrio de adsorción (24 h) el sobrenadante 

de cada tubo fue retirado y medido. Se añadieron 10 mL de solución CaCl2 0.01 M libre 

de herbicida. Se llevó a fuerte agitación mecánica para disgregar el “pellet” formado por 

el suelo con la ayuda de un vortex. Los tubos se llevaron de nuevo a agitación durante 24 

h a una temperatura de 20 ± 2 ºC y oscuridad en agitador. Después la solución se 

centrifugó durante 15 min a 3000 rpm a 20 ± 2 ºC.  

Se realizaron cuatro desorciones consecutivas para cada muestra de suelo y 

concentración para cada herbicida. Las dos primeras en una solución de CaCl2 0,01 M 

(con el objetivo de simular las condiciones de campo en las que por efecto de la lluvia o 

lavados el herbicida puede movilizarse) y las otras dos con metanol (para evaluar la 

interacción que tienen estos herbicidas con una sustancia menos polar que el agua y que 

mostrarían que no todas la uniones con el suelo son irreversibles, y a lo largo del tiempo 

también podrían lixiviarse)122. La radiactividad en cada desorción se midió tomando una 

alícuota de 0.5 mL de sobrenadante y midiendo en el Contador de Centelleo (previa 

adición de 5 mL de cóctel de centelleo). La cantidad de herbicida marcado que 

permanece en el suelo en cada desorción, se calcula a partir de la diferencia entre la 

cantidad inicial de herbicida adsorbido y la cantidad desorbida en cada ciclo. 

Las isotermas de desorción se ajustaron también a la ecuación de Freundlich: 

Qads = KfdCeq
 nd                                                                                                              (Ec.5) 

En donde, Qads es la cantidad adsorbida en la fase sólida (mg kg-1); Ceq es la 

concentración en equilibrio en la solución (mg L-1); Kfd y nd son coeficientes empíricos de 

la desorción. 

La histéresis puede ser definida como la no coincidencia de las isotermas de adsorción y 

desorción y es un factor clave para la dispersión de herbicidas en el medio ambiente y la 

eficacia en la agricultura. Este parámetro normalmente está relacionado con diferentes 

mecanismos de unión de los herbicidas a las partículas de suelo durante los procesos de 

adsorción y desorción. El grado de histéresis puede ser evaluado a partir del índice de 

Histéresis: 

H= nd/na                                                                                                                      (Ec.6) 
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Cuando H=1, no hay histéresis, aunque en la práctica se considera que valores de H 

comprendidos entre 0,7 y 1, muestran procesos reversibles125,123. 

1.2.5 Análisis de datos  

Las gráficas y los ajustes a las isotermas de adsorción de Freundlich se realizaron 

empleando el programa Sigmaplot versión 12.5. Para el análisis estadístico se empleó el 

mismo programa y dicho análisis consistió en la comparación de medias de los valores 

Qads mediante un test ANOVA. 

 

1.3 Resultados y discusión  

De acuerdo a las propiedades de los suelos (Tabla 4), se pueden observar algunas 

diferencias que son características de acuerdo al origen de cada uno. Las más notables 

se refieren a la textura, el pH y CIC (Capacidad de Intercambio Catiónico), parámetros 

que son muy importantes para evaluar el comportamiento de xenobióticos como Diurón y 

Ametrina, ya que como muestran algunos estudios el comportamiento de estos 

herbicidas en el suelo se encuentra altamente influenciado por el pH49,124. Este parámetro 

también se encuentra relacionado y determina por completo la CIC porque el suelo tiene 

sitios de intercambio que se activan a medida que aumenta el pH y por esto en el SE, 

que presenta un valor de pH alto, también se observa un valor de CIC elevado a 

diferencia SC. La CIC a su vez se correlaciona con el porcentaje de arcillas ya que 

cuando el contenido de arcilla aumenta en el suelo, aumenta el valor CIC del mismo125. 

 

1.3.1 Cinéticas de Adsorción 

En la figura 9 se muestran las curvas experimentales de las cinéticas de adsorción para 

Diurón y Ametrina en SC y SE. Inicialmente la adsorción fue rápida en las superficies de 

los minerales y componentes orgánicos del suelo, y en una etapa posterior, la velocidad 

de adsorción disminuye a medida que se van saturando los sitios activos más externos 

de los suelos y las moléculas experimentan lenta difusión-inmovilización en microporos y 

/ o materia orgánica, este comportamiento ha sido ya  descrito por otros autores126, 127. Lo 

anterior se puede explicar si se tiene en cuenta que la adsorción en la etapa inicial es 

más rápida debido a que existen una gran cantidad de sitios de superficie vacíos que se 

encuentran disponibles para la adsorción al principio, y luego, los sitios de superficie 
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restantes son difíciles de ocupar debido a las fuerzas repulsivas entre las moléculas de 

soluto en la fase sólida del suelo43.   

Para Diurón las diferencias entre los porcentajes de adsorción a las 6 h y 24 h fueron 

inferiores al 2,5 % en SE. Los porcentajes de adsorción para SC fueron de 72,5 % (6 h) y 

78,5 % (24 h), evidenciándose una mayor diferencia, sin embargo, el incremento en el 

porcentaje de adsorción en el siguiente tiempo (30h) sólo fue inferior al 0,5 %. Estos 

resultados son consistentes con lo reportado por otros autores para Diurón en diferentes 

tipos de suelos, lo que permitió llevar a cabo los ensayos de adsorción en el laboratorio a 

un tiempo de equilibrio de 24 horas por cuestiones prácticas.  

Para el caso Ametrina, entre los tiempos 24 y 30 horas en SC ya se había adsorbido 

aproximadamente el 90% del herbicida, mientras que en estos mismos tiempos en SE se 

había adsorbido sólo el 65%. La adsorción de la triazina en SE aumenta ligeramente de 

las 24 h a las 30 h y de las 30 h a las 52 h, sin embargo, las pequeñas variaciones en los 

porcentajes de adsorción para intervalos de tiempo tan largos (<3%) nos permiten 

aproximar igualmente y por cuestiones prácticas los tiempos de equilibrio a las 24 h.  

Diversos estudios han demostrado que  Ametrina presenta una adsorción más rápida y 

es más fuerte en suelos ácidos frente a los que tienen alto valor de pH123,128, además 

también se ha señalado que el fenómeno de adsorción para triazinas como Ametrina está 

relacionado con las propiedades hidrofóbicas de esta molécula123. Para tiempos 

superiores a 30 horas no se observaron cambios apreciables en el porcentaje de 

adsorción en cada uno de los suelos129. 
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1.3.2 Isotermas de Adsorción- Desorción 

Los resultados muestran que la adsorción de los herbicidas es marcadamente diferente 

en los dos suelos (tabla 5). Para ambos herbicidas y suelos, al aumentar la concentración 

disminuyen los porcentajes de adsorción. El suelo de España muestra los valores más 

altos de Kd para Diurón, exhibiendo una mayor afinidad por este suelo. Diurón es un 

herbicida no ionizable, por lo que el pH de los diferentes suelos (tabla 4) en principio no 

afecta directamente a su adsorción47, 49. SE presenta un mayor valor de CIC y un 

contenido de MO ligeramente mayor que SC, lo que explica su mayor valor de Kd. Estos 

resultados están de acuerdo con lo encontrado por otros autores que muestran la 

relación entre CIC y la adsorción de Diurón49, 130, 131, 132, 133.  

Existen otros estudios que indican resultados variables respecto a la adsorción de 

Diurón. En estos estudios, por ejemplo, se establece que, la adsorción de Diurón 

disminuye a medida que aumenta los valores de pH en los suelos. Los autores sugieren 

que, a un valor de pH alto, Diurón se convierte en un anión, y en este caso las fuerzas de 
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Figura 9. Cinéticas de adsorción de Diurón y Ametrina para los suelos de Colombia y España. 
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repulsión entre las superficies de arcilla y el herbicida reducen la adsorción. Bajo esta 

condición, la fracción orgánica en el suelo sería el principal adsorbente 44, 134. Se sabe 

también que un contenido alto de MO favorece de manera importante en la adsorción de 

Diurón en suelos43, sin embargo los dos  suelos (SC y SE)  tienen un contenido bajo de 

MO y además muy similar.  Nuestros resultados muestran que el parámetro que al 

parecer se encuentra más relacionado con el fenómeno de adsorción en SC y SE e 

influye directamente en los resultados obtenidos, tiene que ver con el contenido y la 

identidad de arcillas que contiene cada uno de los suelos. Como se puede observar en la 

tabla 4, SE tiene presencia de montmorillonita, mientras que en SC no se encontró este 

mineral. La montmorillonita se ha descrito como un tipo de arcilla con un alto valor de 

área superficial (tabla 3), por lo cual tiene una alta capacidad de adsorción e 

hinchamiento, propiedades que son aprovechadas por el suelo para mejorar la adsorción 

de diferentes compuestos, como en este caso Diurón135. Adicionalmente, aunque los 

minerales constituidos por calcio, tienen menor capacidad de hinchamiento, tipos de 

minerales como la Calcita, que se encontró en un 50,3% en SE, también pueden 

contribuir en los procesos de adsorción en el suelo112.   

Para  estos  ensayos también se calculó el coeficiente Koc (tabla 5), con el fin de 

normalizar el fenómeno de adsorción, ya que, éste parámetro permite comparar de una 

forma clara la relación entre los procesos de adsorción y el contenido de materia 

orgánica de los suelos108, de acuerdo a la relación presentada en la ecuación 4, de 

manera  que  si la  MO es la responsable  en suelo de la  adsorción, los valores de Koc 

para una misma  molécula estarían en el mismo rango para  todos los  suelos. Este 

coeficiente da cuenta de la afinidad de una molécula por la materia orgánica de un suelo. 

De manera general, entre más grande sea el valor de Koc, mayor es la afinidad entre el 

herbicida y la materia orgánica del suelo136. Por esto, se supone que, si los compuestos 

orgánicos son los únicos responsables de la adsorción, este coeficiente debe ser igual 

para todos los suelos. Como se puede observar en los resultados, el valor de Koc varía, 

siendo los valores para SE más altos en comparación con los de SC, lo cual sugiere que 

existe otro tipo de materiales, como por ejemplo las arcillas, que intervienen en el 

proceso de adsorción de este herbicida en cada uno de los suelos.  
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Tabla 5. Resultados de las isotermas de adsorción y valores de Kd y Koc para Diurón y Ametrina 

 Suelo de Colombia (SC) Suelo de España (SE) 

 Diurón 
Dosis Adsorción  

%  
Desorción  

%  
Kd 

(Lkg
-1

) 
Koc 

(Lkg
-1

) 
Adsorción  

%  
Desorción  

%  
Kd 

(Lkg
-1

) 
Koc 

(Lkg
-1

) 

D
iu

ró
n

 

D/3 88,1±0,5 25,1±0,8 13,8±0,7 1504 ±79 93,7±0,4 9,3±0,6 30,4±2,1 2797±188 

D/2 86,4±0,8 28,2±1,4 11,9±0,5 1298 ±58 92,7±0,2 10,8±0,4 25,1±0,8 2308±70 

D 84,3±1,6 33,6±1,9 10,3±0,9 1118 ±96 91,3±0,1 12,5±0,4 20,7±0,6 1903±51 

2D 78,8±1,2 38,6±1,4 6,6±0,8 713 ±82 89,8±0,4 17,2±1,1 16,9±0,7 1559±60 

3D 76,9±1,2 40,9±1,7 6,10±0,6 665 ± 68 89,7±0,3 15,3±0,5 17,1±0,5 1577±46 

 Ametrina 

A
m

e
tr

in
a
 D/3 86,3±0,8 25,3±0,6 12,5±0,7 1363±82 67,1±0,7 58,5±2,6 4.0±0,1 368±8 

D/2 84,5±0,5 28,1±0,6 10,7±0,5 1169±52 66,1±1,4 68,3±3,3 3,8±0,1 346±11 

D 81,2±0,7 31,2±0,7 8,5±0,3 929±36 64,6±0,3 69,9±2,9 3,6±0,1 327±3 

2D 79,8±1,7 41,6±1,3 7,5±0,5 821±53   60,1±10,1 62,4±2,2 3,0±1,4 280±130 

 3D 79,3±1,1 46,0±1,4 7,2±0,1 788±7 62,3±1,0 65,4±2,6 3,2±0,1 291±7 

 

En un estudio realizado en 43 suelos (tropicales y suelos templados) se encontró que 

solo el 58% de los datos de adsorción de Diurón pueden ser explicados con base al 

contenido de MO47.  Sin embargo, cuando se encuentran valores diferentes de Koc en 

suelos con porcentajes de CO inferiores al 2%, significa que otros materiales en el suelo, 

como el componente mineral, están igualmente adsorbiendo el herbicida45, 103, 134. Como 

se dijo anteriormente, en el caso de SE encontramos un mayor porcentaje de arcillas y la 

presencia de montmorillonitas (tabla 4), arcillas con mayor capacidad adsorbente frente a 

otros tipos de minerales arcillosos con respecto al SC, lo que puede también explicar sus 

mayores valores de Koc
137.  

Los valores de Kd y Koc que se indican en la tabla 5 para Diurón en SC se encuentran en 

los rangos que se han encontrado en otras investigaciones46, 43. Sin embargo, para SE 

los valores encontrados para Kd, son ligeramente superiores a los que se indican en otros 

estudios también para zonas templadas45.  
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Así mismo, en la tabla 5 se muestran los resultados de los ensayos de desorción.  Para 

Diurón a medida que disminuye el porcentaje adsorbido aumenta el porcentaje desorbido 

(suma de las cuatro desorciones consecutivas), de acuerdo a las concentraciones de las 

dosis analizadas de ambos herbicidas. Sin embargo, en SC los porcentajes de desorción 

son mayores para Diurón, mostrando interacciones más débiles para este suelo, lo que 

implica mayor disponibilidad este herbicida en la fase acuosa y orgánica y aumento del 

riesgo de contaminación hacia otros compartimentos ambientales en el suelo tropical138. 

Lo anterior se explica si se tiene en cuenta las propiedades fisicoquímicas de cada uno 

de los suelos, ya que como se indicó anteriormente, SE tiene un valor ligeramente mayor 

de MO y material mineral montmorillonita, material que le confiere gran capacidad de 

adsorción43.  

 

En el caso de Ametrina, se observa un comportamiento inverso respecto a la adsorción 

en ambos suelos ya que como se puede observar en la tabla 4 su adsorción es mayor en 

el SC (Kd: 12,5 ± 0,7 - 7,2 ± 0,1L kg-1) frente al SE (Kd: 4.00 ± 0,1 - 3,2 ± 0,1L kg-1). A 
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Figura 10. Isotermas de adsorción (círculos negros y línea sólida) y desorción (círculos blancos 

y línea punteada) de Diurón y Ametrina para SC y SE 
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pesar de que SE contiene mayor cantidad de arcillas y mayor CIC, en este caso no 

parece haber una influencia del componente mineral sobre la adsorción de Ametrina.  

Estos resultados pueden estar relacionados con parámetros como el pH, ya que en 

algunos estudios se ha reportado que la adsorción de compuestos derivados de las s-

triazinas, como Ametrina es mayor en suelos de pH ácidos frente a suelos con altos 

valores de pH,  49, 123, 128, 139, 123140. Ametrina es una base débil, y un descenso del valor de 

pH genera protonación de la molécula, aumentando así sus posibilidades de interacción 

iónica con los componentes de SC. Además, la adsorción de triazinas, incluida la 

Ametrina, muestra poca afinidad por minerales como la calcita que es abundante en SE y 

el cuarzo123, 141, 142 mientras que la caolinita, presente en mayor proporción en SC (tabla 

4) presenta cargas negativas en todo el rango de pH143.   

 

Estudios previos con atrazina (herbicida de la misma  familia química, las triazinas) 

indican que la unión del herbicida no ionizado a minerales como la caolinita es 

dependiente del valor de pH141. Además, esta tendencia ha sido igualmente encontrada 

por otros autores para Ametrina y otras triazinas con los mismos grupos básicos,  en un 

estudio sobre 25 suelos de Pakistan y Australia128, 144. Los porcentajes de desorción son 

mayores en SE debido a su menor afinidad en este suelo, un fenómeno que podría estar 

asociado no sólo el efecto del pH sobre la molécula, sino también sobre el componente 

mineral del suelo141.  

 

Las isotermas de adsorción-desorción fueron ajustadas a la ecuación de Freundlich para 

evaluar cuantitativamente las interacciones de los herbicidas con ambos suelos. Las 

isotermas se encuentran representadas en la figura 10 y los parámetros del ajuste a la 

ecuación en de Freundlich se encuentran en la tabla 6. El ajuste a la ecuación para 

describir la adsorción fue bueno para ambos suelos y herbicidas con valores de r2 

superiores a 0,99 en todos los casos. Los valores de na inferiores a 1 muestran que no 

son fenómenos lineales, sino que la capacidad de adsorción disminuye a medida que 

aumenta la concentración (isotermas tipo L), estando este resultado de acuerdo con 

mayores valores de Kd (tabla 5) para las concentraciones más pequeñas de los 

herbicidas.  
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Tabla 6. Parámetros de Freundlich para Diurón y Ametrina en SE y SC 

  SC SE 

  Kfa ó Kfd na / nd r
2
 Kfa ó Kfd na / nd r

2
 

D
iu

ró
n

 

Adsorción 4,56 ± 0,26
a 

0,69 ± 0,04 0,9970 12,82 ± 1,23
b 

0,84 ± 0,04 0,9978 

Desorción D/3 0,74 ± 0,03 0,22 ± 0,01 0,9966 0,50 ± 0,01 0,07 ± 0,00 0,9858 

Desorción D/2 1,02 ± 0,01 0,23 ± 0,01 1,0000 0,75 ± 0,06 0,08 ± 0,01 0,9342 

Desorción D 1,78 ± 0,08 0,26 ± 0,01 0,9942 1,40 ± 0,05 0,09 ± 0,01 0,9775 

Desorción 2D 2,35 ± 0,04 0,25 ± 0,00 0,9980 2,71 ± 0,10 0,13 ± 0,01 0,9836 

 Desorción 3D 3,16 ± 0,07 0,26 ± 0,01 0,9958 3,79 ± 0,14 0,11 ± 0,01 0,9730 

A
m

e
tr

in
a
 

Adsorción 6,47 ± 0,25
a
 0,85 ± 0,03 0,9989 3,05 ± 0,08

b
 0,91 ± 0,04 0,9983 

Desorción D/3 0,71 ± 0,17 0,14 ± 0,06 0,8095 0,77 ± 0,04 0,34 ± 0,01 0,9964 

Desorción D/2 0,97 ± 0,18 0,15 ± 0,05 0,8492 1,15 ± 0,08 0,43 ± 0,02 0,9943 

Desorción D 1,60 ± 0,27 0,13 ± 0,06 0,7899 1,64 ± 0,02 0,42 ± 0,00 0,9995 

Desorción 2D 2,96 ± 0,32 0,21 ± 0,05 0,9076 2,14 ± 0,09 0,33 ± 0,03 0,9876 

 Desorción 3D 4,25 ± 0,28 0,26 ± 0,04 0,9593 2,83 ± 0,03 0,36 ± 0,01 0,9990 

Valores con diferente letra (a-b) indican que las constantes de cada suelo son estadísticamente 
diferentes 

 

Para Diurón, el valor de na en el suelo tropical fue de 0,69 ± 0,04 mostrando la menor 

tendencia lineal en SC. Los valores de Kfa encontrados, muestran que la adsorción en el 

suelo SE es cuatro veces mayor que en SC, relacionado como hemos visto con su mayor 

contenido de arcillas, MO y la presencia de montmorillonitas. Cuando se examinan las 

isotermas de desorción se obtiene igualmente un buen ajuste a la ecuación de 

Freundlich. Los valores de nd varían entre 0,26 - 0,23, con un valor promedio de 0,25 

para SC y entre 0,07-0,13 para SE con un valor promedio de 0,10. A partir de los valores 

promedio de los nd obtenidos se puede calcular el índice de histéresis H= 0,35 para SC y 

H= 0,11 para SE mostrando una gran irreversibilidad del proceso de adsorción de Diurón 

en ambos suelos, especialmente en el suelo de España. Esto podría explicarse no solo 

por un mayor número de interacciones (tipo Van der Waals y puentes de hidrógeno) entre 

el herbicida y SE, sino por otros mecanismos de adsorción menos reversibles como la 

lenta difusión de la molécula entre los componentes minerales, especialmente 

montmorillonita presente en este suelo126, 127 o los microporos de la materia orgánica129.  

 

Los valores de Kfa para Ametrina fueron 6,47 ± 0,25 y 3,05 ± 0,08 para SC y SE 

respectivamente, acorde con un menor valor de pH en SC. Cuando se evalúa la 

desorción se observan valores de nd más pequeños (promedio nd= 0,18) en SC 

mostrando menor reversibilidad de la adsorción con H= 0,21 frente a un valor de H= 0,45 
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para SE. Probablemente una menor irreversibilidad puede explicarse en SE a partir de su 

valor de pH= 8 (tabla 4). A este valor de pH los minerales del suelo están cargados 

negativamente y existirá repulsión con las moléculas de Ametrina cuyo principal 

mecanismo de unión al suelo son las interacciones electrostáticas (pka = 4,1)  lo que 

genera una repulsión entre cargas 140 que hace más eficiente el proceso de desorción en 

este suelo que en SC. También puede ser explicado por su alto porcentaje de calcita que 

tiene baja afinidad por Ametrina123, 139. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 





 

 
 

2. Disipación de los 
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C- herbicidas (Diurón y 
Ametrina) en el suelo 

 

2.1 Introducción 

 

La degradación de un plaguicida en el suelo puede entenderse como la transformación 

que ocurre en la estructura química del plaguicida generando como resultado 

compuestos más simples que pueden ser más o menos tóxicos que el compuesto 

original. Este proceso puede llevarse a cabo por procesos abióticos (hidrólisis, 

fotodegradación, reacciones rédox) o bióticos. Éste último que se produce mediante la 

biodegradación por acción de los microorganismos del suelo constituye una de las vías 

más importantes145.  

 

En el proceso de biodegradación, los microorganismos degradan las cadenas 

carbonadas y otros elementos de los plaguicidas, utilizándolos como fuentes de energía y 

nutrientes. Dentro de las principales reacciones que se generan en la degradación 

microbiana se incluyen reacciones de oxidación (hidroxilación – aromática, alifática – 

oxidación N, oxidación P, oxidación S, desalquilación oxidativa, deshalgenación oxidativa 

y desaminación oxidativa), reducción, hidrólisis (algunos ésteres como tiofosfato, 

tiocarbamato, etc., que tienen enlaces éster que pueden ser hidrolizados por bacterias), 

deshidrogenación, deshalogenación, descarboxilación, condensación, síntesis, entre 

otras146. Diversos estudios han demostrado que la mineralización y el co-metabolismo por 

microorganismos son los mecanismos principales para la degradación de los plaguicidas 

y sus productos intermedios147, 148, 149. 

 

En términos generales, la degradación de plaguicidas por microorganismos depende de 

diversos factores tales como: 
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a) Tipos de especies microbianas, actividad metabólica y la adaptabilidad de cada 

especie: Los microorganismos del suelo tienen una gran versatilidad para 

adaptarse y producir las enzimas necesarias que permitan degradar los 

plaguicidas150. Aplicaciones sucesivas de un determinado plaguicida, favorecen el 

proceso de degradación por parte de ciertas colonias o tipos específicos de 

comunidades bacterianas. Sin embargo, este fenómeno puede verse afectado por 

el uso excesivo o repetido de ciertos grupos de plaguicidas, al verse superada la 

capacidad de degradación por parte de los microorganismos del suelo145.  

b) Efecto de la estructura del plaguicida: propiedades tales como la estructura 

química del plaguicida, peso molecular, número y tipo de sustituyentes, influyen 

directamente en el proceso de degradación de estos compuestos por parte de los 

microorganismos, permitiendo que este proceso sea más rápido o más lento151,152, 

153. Se sabe, por ejemplo, que algunos átomos (halógenos y cloro en particular) 

son tóxicos para los microorganismos (por lo tanto, se observa una disminución 

de la biodegradación), pero no hay una regla general154. También se ha señalado 

que los plaguicidas que tienen más tiempo, es decir, por efecto de 

“envejecimiento” de los mismos (porque forman mayor número de residuos 

ligados  al suelo),  pueden volverse resistentes a la biodegradación155.    

c) Factores medioambientales: La temperatura, la humedad, la salinidad, el pH, la 

nutrición, el dióxido de carbono, el oxígeno, entre otros, son factores 

determinantes que afectan la degradación de plaguicidas por parte de los 

microorganismos156, 157. Las bacterias o sus enzimas necesitan una temperatura, 

pH y concentración de sustrato adecuados para cumplir con su función en el 

proceso de degradación158. 

d) Propiedades de los suelos: parámetros como la estructura del suelo, tamaño de 

partícula, tipo de minerales y arcillas que lo constituyen, son importantes para 

determinar la degradación de plaguicidas en el suelo, ya que, en la mayoría de los 

casos, éstos factores también se encuentran estrechamente relacionados con la 

adsorción de estos compuestos por parte de las partículas de suelo159. En el caso 

del tamaño de partícula, se ha establecido que, cuanto más pequeñas son las 

partículas del suelo, los plaguicidas tienen más persistencia en él. La forma en 

que el tamaño de las partículas y la estructura influyen en la persistencia en el 

suelo es compleja, porque la estructura también está íntimamente relacionada 
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con características tales como la concentración de iones de hidrógeno, la materia 

orgánica y el contenido de arcilla160. Así mismo, el tipo de minerales presentes en 

un suelo está estrechamente relacionado con el tipo y la estructura del suelo, y la 

estructura de los minerales arcillosos depende de iones minerales como el 

aluminio, hierro, magnesio, litio, cromo, zinc y silicio. Este contenido de iones 

minerales puede influir en el grado de adsorción, y los diferentes tipos de 

minerales pueden actuar catalíticamente y acelerar el proceso de degradación159. 

 

Un concepto muy importante que se encuentra relacionado con la degradación, es el de 

persistencia, que se define como el período de tiempo en el cual un plaguicida conserva 

sus propiedades físicas, químicas y funcionales después de su aplicación149, 161. Es de 

gran importancia debido a que, junto con la movilidad, determina en gran parte el 

comportamiento ambiental de una sustancia162. Los plaguicidas de mayor persistencia 

son considerados de mayor potencial de contaminación (con mayor potencial de 

lixiviación o de erosión hídrica). La persistencia está principalmente determinada por la 

degradación de origen biológico, e íntimamente relacionada con la tasa o cinética de 

degradación159. La persistencia de un plaguicida se expresa a través de la vida media 

(DT50), la cual representa el tiempo requerido para que el 50% del plaguicida original 

aplicado se descomponga en otros productos productos163.  

 

2.1.2 Residuos Ligados (RL) 

La formación de residuos ligados es un importante mecanismo de disipación de 

plaguicidas en el ambiente, pues, en la gran mayoría de los casos, a partir de este 

proceso las moléculas no quedan disponibles en el suelo. La formación de residuo ligado 

también influye directamente en la biodegradación de los plaguicidas, disminuyendo la 

disponibilidad de las moléculas en la solución del suelo y por tanto a los microorganismos 

del suelo164.   

El residuo ligado, de acuerdo con la Unión Internacional de Química Pura y Aplicada 

(IUPAC), es el nombre dado a las especies químicas (ingrediente activo, metabolitos y 

fragmentos), originadas de plaguicidas, que sólo son susceptibles de extracción por 
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métodos que alteran significativamente la sustancia, la naturaleza de la molécula y / o de 

la matriz (suelo, plantas y animales)165. 

La materia orgánica es el principal sitio de formación de estos residuos. Además de la 

unión química, los productos de degradación son firmemente retenidos por las fracciones 

húmicas, probablemente por un proceso que envuelve adsorción a las superficies 

externas y penetración de los huecos internos de las conexiones entre las moléculas con 

un arreglo estructural especial. La distribución de estos residuos entre las fracciones 

húmicas (ácidos húmicos, ácidos fúlvicos y huminas) no es constante y varía en función 

de la molécula estudiada y del tiempo de exposición155. En algunos casos, parte de esta 

fracción ligada puede retornar a la solución del suelo, siendo este proceso conocido por 

removilización166. 

2.1.3 Biodegradación y mineralización 

La biodegradación a través de microorganismos degradadores específicos es el principal 

mecanismo para la transformación y disipación del Diurón en suelos y aguas 

contaminadas, debido a su gran persistencia en el ambiente por escasa volatilidad, baja 

solubilidad en agua y alta afinidad por la fracción suelo38. Otros procesos como la 

fotodegradación, hidrólisis e incluso oxidación-reducción, han demostrado ser 

mecanismos poco eficientes167,168. 

Según la definición de la Agencia de Protección Medioambiental de los Estados Unidos 

(2009), la biodegradación de un compuesto consiste en aquel proceso por el cual los 

microorganismos transforman o alteran, por acción metabólica o enzimática, la estructura 

de dicho compuesto169. Para que se genere biodegradación también se deben tener en 

cuenta las características estructurales y físico-químicas de los contaminantes. Por esta 

razón, los microorganismos tienen una mayor facilidad para degradar hidrocarburos 

saturados, como los alcanos o cicloalcanos, sin embargo, otros compuestos como 

hidrocarburos clorados o compuestos nitroaromáticos, son muy difíciles de descomponer 

y eliminar. En el caso de producirse su degradación completa, los productos finales que 

se obtienen son dióxido de carbono y agua, obteniéndose la mineralización del 

compuesto170.  
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Diurón y otras fenilureas son consideradas estructuras xenobióticas, de una elevada 

recalcitrancia171. Se ha determinado que algunos microorganismos presentes en aguas y 

suelos contaminados por estos compuestos, han desarrollado un mecanismo metabólico 

eficaz para utilizar estos herbicidas (especialmente aquellos con una estructura menos 

compleja y especialmente aquellos que presenten un menor número de átomos de cloro) 

y sus metabolitos, como fuente de nutrientes y energía. 

Existen numerosos estudios en los que se analiza el fenómeno de degradación de 

herbicidas tanto en condiciones naturales como en el laboratorio y ambas presentan una 

serie de ventajas y desventajas de acuerdo a los propósitos de la investigación. Por un 

lado, se debe considerar que el comportamiento de los herbicidas en condiciones 

controladas de laboratorio es diferente al comportamiento en ambientes naturales debido 

a la realidad agronómica que esto implica. Sin embargo, en los estudios de laboratorio se 

obtienen datos fiables, reproducibles y comparables que difícilmente se obtendrían de los 

estudios en campo. Es por esto que el objetivo de esta investigación es caracterizar bajo 

condiciones controladas de laboratorio, el fenómeno de persistencia de los herbicidas 

marcados (14C-Diurón y 14C-Ametrina) y evaluar la cantidad mineralizada, lixíviable y que 

forme residuos ligados a suelo. 

 

2.2 Materiales y Métodos 

2.2.1 Herbicidas  

Para este ensayo se emplearon las mismas moléculas de herbicidas usadas en el 

capítulo uno. Diurón y Ametrina técnica (99 % pureza) fueron adquiridas en Dr. 

Ehrenstorfer GmbH (Augsburg, Germany). Diurón, [Ring-U- 14C] (99% pureza 

radioquimica; actividad específica 10 mCi mmol -1, fue adquirido en INSTITUTE OF 

ISOTOPES CO. LTD. Budapest, Hungría y Ametryn, [triazine Ring-14C] (99% pureza 

radioquímica; actividad específica 10 mCi mmol -1 fue adquirida en la empresa Moravek 

Inc., Brea, USA.  
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1.2.2 Suelos 

Los suelos empleados en este ensayo fueron los mismos que se utilizaron en el capítulo 

uno de adsorción. El Suelo de Colombia (SC), fue colectado en el Centro de 

Investigación “La Libertad” (coordenadas 4° 03' 57.2" N y 73° 27' 41.7" W) de la 

Corporación Colombiana de Investigación Agropecuaria (Corpoica), situada en Kilómetro 

17, Vía Puerto López, Meta, Colombia, donde se cultiva de piña.  

El otro suelo, Suelo de España (SE), pertenece a un cultivo de olivar situado en la Finca 

“El Espino” (coordenadas 37° 46' 50.6" N y 3° 44' 54.1" W), carril nº 1, Puente Nuevo 

Jaén, (España). Ambos suelos se muestrearon a 20 cm de profundidad empleando un 

barreno.  

Se tomaron 20 submuestras (a 20 cm de profundidad) que se mezclaron para obtener 

una muestra compuesta de aproximadamente 2 kg. Una vez los suelos llegaron en el 

laboratorio de Química Agrícola de la Universidad Nacional de Colombia, Sede Bogotá, 

se dejaron secar al aire por 24 h y se pasaron por un tamiz de 2 mm. Posteriormente 

fueron almacenados a temperatura ambiente hasta el momento de los análisis. 

2.2.3 Incubaciones 

A 5 gramos de cada suelo seco (SC y SE) se les agregó 1 mL de la solución de 

incubación preparada a partir de herbicida marcado 14C-herbicida y frio en disolución 

acuosa de CaCl2 0.01 M. La solución de incubación del herbicida se preparó mezclando 

producto marcado y técnico para obtener una concentración final en suelo equivalente a 

la dosis de campo recomendada en los primeros 20 cm de profundidad. Para el caso de 

Diurón esta dosis corresponde a D=0,590 mg L-1 y para el caso de Ametrina D=7,384 mg 

L-1. A cada solución de herbicida se le añadió además el herbicida radiomarcado: para 

Diurón [Ring-U- 14C] 3,18 Bq mL-1 y para Ametrina [Ametryne ring-14C] 5,74 Bq mL-1.  

 

La humedad del suelo se ajustó al 70 % de la capacidad de campo para cada uno de los 

suelos (SC= 37,01% y SE= 40,57%) y las muestras de suelo se incubaron en 

contenedores herméticos de 1000 mL de capacidad bajo oscuridad. Dos viales de 20 mL 

de capacidad se introdujeron en los contenedores; el primero de ellos con 10 mL de una 

solución acuosa de NaOH 0.5 M para atrapar el 14CO2 producido en el proceso de 
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mineralización y el segundo con 10 mL H2O para mantener la humedad relativa 

constante. Se prepararon tres repeticiones de cada tipo de suelo y día de análisis de 

muestra. Los tiempos de incubación de las muestras fueron de 0, 3, 7, 21, 30, 60, 90, y 

120 días. Los días de toma de muestra se colectaron tanto los viales con NaOH como los 

suelos. 

 

Sobre cada suelo se realizaron dos extracciones sucesivas en medio acuoso (CaCl2 0.01 

M) y dos extracciones con metanol de 10 mL cada una, siguiendo el mismo método que 

se empleado en los ensayos de adsorción. Después de añadir cada extractante al suelo, 

las muestras se llevaron a agitación mecánica en un agitador recíproco durante 24 h. 

Posteriormente, se centrifugaron los tubos durante 15 min a 5000 g. Tras cada ciclo de 

agitación, todos los sobrenadantes fueron retirados y reemplazados por el siguiente 

solvente. La radioactividad de los sobrenadantes se cuantificó siguiendo los mismos 

pasos descritos en las isotermas de adsorción empleando un LSC. De cada uno de los 

sobrenadantes de las extracciones (tanto acuosas como metanólicas) se tomó una 

alícuota de 0.5 mL y se mezcló con 5 mL de cóctel de centello para su posterior medida 

en el contador de centelleo.  

 

Después de la última extracción se retiró el solvente y se conservó el "pellet" para poder 

determinar la cantidad del herbicida que forma residuos ligados con el suelo. Este valor 

se obtuvo mediante la combustión de 0,2 g (aproximadamente) de suelo seco en un 

oxidador biólogico (Biological Material Oxidizer OX-600; R.J. Harvey Instrument 

Corporation) en el cual se atrapó el 14CO2 liberado (procedente de la combustión de los 

herbicidas) con una solución de Carbo-Sorb TM. El contenido total de lo que se obtuvo en 

el oxidador, se mezcló con 6 mL de Permafluor TM y posterior a esto se cuantificó 

mediante LSC. Con los datos de las medidas en el contador de centelleo se calcularon 

los porcentajes de radioactividad mineralizada, extractada en agua, extractada en 

metanol y de residuos ligados a suelo. 

 

De los viales con NaOH colectados cada día de muestra que contienen el 14CO2 

procedente de la mineralización de los herbicidas, también se tomaron alícuotas de 0,5 

mL que se mezclaron con 5 mL de cóctel de centello para su posterior cuantificación. 
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La degradación y mineralización de los herbicidas se describirá mediante el ajuste a 

cinéticas de primer orden: 

 

C =C0 e
-kt                                                                                                                     (Ec. 7) 

 

Donde: 

C es la cantidad de herbicida (mg herbicida kg-1 suelo) a tiempo t; C0 es la concentración 

inicial aplicada (mg herbicida kg-1 suelo) y k es la constante de degradación de primer 

orden (días-1).  

 

Para calcular las vidas medias de los herbicidas se emplearán la fórmula: 

 

DT 50= ln(2)/k (2)                                                                                                         (Ec. 8) 

 

Que se obtiene de la ecuación 7, cuando C = C0/2, y muestra el tiempo (DT 50) que la 

concentración inicial se reduce a la mitad. 

 

2.3 Resultados y discusión 

2.3.1 Mineralización 

En el caso de Diurón, se puede observar (fig. 11) que la mineralización en términos de 

cantidad de 14CO2 producido es muy bajo los dos suelos en los primeros días del ensayo, 

sin embargo, aunque aumenta este proceso a medida que pasan los días, la 

mineralización es mayor en SC alcanzando un porcentaje de 10,65% a los 120 días de 

incubación en contraste con lo que ocurre con SE, en donde al llegar al mismo tiempo de 

incubación, este porcentaje sólo llega al 2,30%. Los bajos porcentajes de mineralización 

en los suelos pueden obedecer a la escasez de microorganismos capaces de mineralizar 

completamente Diurón hasta CO2, debido a que en ambos suelos el contenido de MO, 

(alimento de los microorganismos), es pequeño e inferior al 2%. Sin embargo, la mayor 

presión de aplicación de herbicidas (dosis y frecuencias) en las zonas tropicales, debido 

a las mejores condiciones de temperatura y humedad para la proliferación de plantas 
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arvenses y otras plagas, podría incidir en una mayor adaptación de las poblaciones 

microbianas a la degradación y mineralización de Diurón en el suelo colombiano muy 

acostumbrado a ser tratado con esta molécula 22, 186, 172.  Además, la lenta mineralización 

de Diurón en ambos suelos durante los primeros días y su posterior aumento puede 

sugiere la adaptación gradual de poblaciones microbianas al herbicida56,173
, 

especialmente  en el suelo de Colombia. Consecuentemente, como se puede observar a 

medida que va avanzando el proceso de mineralización en ambos suelos, las cantidades 

extractadas con agua y con metanol disminuyen. Para SC a medida que aumenta el 

porcentaje de mineralizado aumenta también la formación de residuos más estables en el 

suelo. En SE las tasas de mineralización aumentan ligeramente durante todo el tiempo 

de incubación y los residuos ligados que se forman son altos al final del proceso. La 

fracción de herbicida que se puede extraer en agua es pequeña  desde  el primer día  de 

puesta en contacto suelo-herbicida (inferior al 20%, para SC = 17,38% y para SE = 

13,69%) y va  disminuyendo en el tiempo, sin embargo, el porcentaje de Diurón que se 

puede extraer con metanol es muy elevado desde  el inicio del ensayo y se mantiene 

hasta un valor  de 20% en SC y 45% en SE después  de 120 días  de incubación, esto 

último de gran importancia, porque las interacciones que se generan entre el herbicida y 

el metanol, sugieren la desorción lenta pero gradual del herbicida a través del tiempo. 

El proceso de mineralización también se encuentra estrechamente relacionado con el 

fenómeno de adsorción descrito en el capítulo uno, y como los resultados indican, la 

adsorción de Diurón es mayor en SE, razón por la cual cuando el herbicida se une de 

manera en mayor medida a un tipo de suelo, éste queda menos disponible (menor 

cantidad en los extractos acuosos) para el ataque microbiano por parte de los 

microorganismos, con lo cual la mineralización es menor como ocurre en este caso174, 114.  

Algunos estudios han reportado que el contenido y tipo de arcilla influyen en el proceso 

de mineralización de herbicidas175, 176, ya que, en suelos con altos contenidos de arcilla, 

especialmente aquellos con alta capacidad de intercambio catiónico, el proceso de 

mineralización puede ser mucho más lento, como ocurre en SE. Esto se debe a la fijación 

que puede tener Diurón en este tipo de minerales, disminuyendo su presencia  en la  fase  

acuosa (donde ocurre la biodegradación) haciendo que la molécula este menos 

biodisponible para los microorganismos del suelo y ralentizando por tanto su 

mineralización177. 
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Figura 11. Distribución de 
14

C-Diurón y 
14

C-Ametrina durante el ensayo de incubación para los dos suelos 

analizados SC y SE 
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Figura 12. Cinética de mineralización de los 
14

C-herbicidas para SC y SE 

 

Por otro lado, también se evaluaron las cinéticas de mineralización de Diurón y Ametrina 

en cada uno de los suelos con el objetivo de obtener los DT50 (Fig. 12). La mineralización 

de los herbicidas en cada uno de los suelos se ajusta a cinéticas de primer orden, en 

donde se empleó la ecuación 8 para obtener los tiempos de vida media que se muestran 

en la tabla 7.  

Los resultados muestran tiempos de vida media de mineralización muy superiores en el 

suelo de España. Algunos estudios que han evaluado este proceso para Diurón, han 

encontrado que en suelos tropicales los tiempos de vida  media  son inferiores a las de 

zonas templadas, atribuyendo este comportamiento al tipo y composición del  suelo178 y 

las poblaciones microbianas22,186, que probablemente están más adaptadas a las 

moléculas herbicidas  en climas tropicales por la razones ya  expuestas179,180,181. Los 
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resultados de DT50 obtenidos, concuerdan con los valores reportados en la literatura para 

la mineralización de Diurón en zonas templadas, en donde, estudios en los que se ha 

utilizado 14C-Diurón, indican períodos de vida media cercanos a los 4000 días para 

diferentes tipos de suelo. En suelos tropicales, por el contrario, suelen obtenerse valores 

de DT50 más bajos por el orden de los 77 días a los 444 días182.  

Tabla 7. Parámetros de la ecuación de velocidad de primer orden para 
14

C-Diurón y 
14

C-Ametrina 

en los suelos SC y SE y estimación de DT50 en el proceso de mineralización en ambos suelos  

Herbicida Suelo 
K (Constante de 

Velocidad) 
r

2
 DT50 (días) 

Diurón 
SC 0,0010 ± 0,0086 0,9773  693,14 

SE 0,0002 ± 0,0023 0,9645  3465,73 

Ametrina 
SC 0,0025 ± 0,0004 0,9295  277,26 

SE 0,0001 ± 0,0002 0,9952  6931,47 

 

Los  DT50  obtenidos para SE son aproximadamente 5 veces mayores que para el suelo 

tropical, esto pudiera estar relacionado no solo con los microorganismos del suelo sino 

también con la presencia de montmorillonita, material mineral en el cual Diurón ha 

mostrado unirse fuertemente129,38 quedando menos biodisponible para las comunidades 

microbianas del suelo, es decir,  las moléculas retenidas tendrán menos susceptibilidad al 

ataque microbiano y por lo tanto, se van reflejado en  menores porcentajes de 

mineralización178.  Algunos autores concuerdan en la necesidad de contacto permanente 

por un tiempo entre la molécula del herbicida y la fracción del suelo para activar el 

metabolismo de los microorganismos responsables de su degradación y así obtener una 

mineralización significativa183, este  tiempo de  contacto pudiera ser mayor  para  Diurón y 

probablemente se hubieran obtenido mayores tasas de mineralización en un mayor 

periodo de incubación. Sin embargo, no fue objeto de esta investigación, determinar el 

tiempo total en que los herbicidas llegan a mineralizarse completamente. 

 

En el caso de Ametrina, la mineralización en SC también es mayor al de SE. En SC este 

proceso fenómeno aumenta de manera gradual a medida que pasa el tiempo y alcanza 

su mayor valor en el día 120 de incubación con un porcentaje de 22,84% de herbicida 

mineralizado. En contraste, en SE, las tasas de herbicida mineralizado son muy 
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pequeñas alcanzando al final de periodo de incubación tan solo, el 1,23% de la cantidad 

inicial aplicada. Lo anterior puede ser explicado si se tiene en cuenta que para Ametrina, 

aunque la principal vía de degradación también es microbiana, otro tipo de factores tales 

como la densidad, humedad, textura de los suelos  y temperatura parecen tener una 

fuerte relación con la mineralización y la degradación de este herbicida114. Por lo anterior, 

debido a que SE presenta una mayor densidad aparente, una mayor cantidad total de 

arcillas que SC (tabla 4) y la retención de humedad es mayor (acorde con los valores de 

capacidad de campo obtenidos para cada suelo), la cantidad de aire y por consiguiente la 

de oxígeno presentes en el suelo serán menores, reflejándose en una disminución en las 

poblaciones microbianas aerobias capaces de llevar a cabo el proceso de mineralización 

de Ametrina en este suelo. Adicionalmente, otros estudios han demostrado que, en 

algunos  suelos,  mayores valores de MO  desaceleran los procesos de degradación de 

herbicidas, debido a que la MO puede contribuir a la formación de residuos ligados, 

quedando la molécula menos disponible para el ataque microbiano72.   

 

En SC los resultados muestran una población microbiana más adaptada o apta para 

mineralizar Ametrina, lo que se traduce en unos mayores porcentajes de mineralización 

que aumentan significativamente hasta el día 120 de incubación. Por otro lado, es posible 

que a pesar de la  tendencia que tiene Ametrina a adsorberse fuertemente en suelos 

ácidos (SC), sea la MO y los microorganismos presentes en ella, quienes promuevan el 

proceso de mineralización49, 123. Algunas investigaciones muestran  que en valores bajos 

de pH del suelo y cercanos al pKa de la molécula, este herbicida se encuentra en forma 

protonada y esta  especie  química  del herbicida  es susceptible sufrir sulfoxinación del 

grupo metilo por acción de los microrganismos184.  

 

En la tabla 7 se encuentran los resultados de DT50 de mineralización para Ametrina. Se 

puede observar que el valor de vida media en SE es superior al SC. En la literatura son 

escasos reportes sobre DT50 de mineralización para esta triazina en suelos. Sin embargo, 

se ha encontrado (en suelos daneses) que para herbicidas del mismo grupo que la 

Ametrina como la Atrazina, la mineralización alcanza 37% del herbicida aplicado a los 

500 días de incubación.  En suelos tratados repetidamente con este herbicida (atrazina) 

las tasas de mineralización alcanzan un valor de  60% en un período de 30 días, lo que 
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los autores sugieren en este caso la adaptación de las poblaciones de microorganismos 

al herbicida (biodegradación acelerada)185.  

 

En general, el comportamiento de los herbicidas que pertenecen a los grupos de la s-

triazinas parece estar muy influenciado por el pH del suelo. Para el caso de Ametrina, 

como ya se ha mencionado anteriormente, ésta se adsorbe más en SC por la afinidad 

que tiene con suelos de  pH ácido , sin embargo, en este caso como ocurre con otros 

plaguicidas186, no parece existir una correlación muy clara entre el fenómeno de 

adsorción y mineralización de este herbicida. Normalmente cuando mayor es la 

adsorción de un herbicida por el suelo, menor es su degradación, debido principalmente 

a que disminuye la biodisponibilidad del compuesto para el ataque microbiano187. Sin 

embargo, se puede pensar que debido a que el pH de SC no es muy alto (4,5), esto 

contribuye a un ambiente que favorece los procesos de degradación microbianos, ya que 

como se ha mencionado en líneas anteriores,  el metabolismo de los microorganismos 

del suelo es óptimo en pH cercanos a la neutralidad o menores188,  mientras que en SE el 

pH es tan alto (8) que el proceso de degradación es desfavorable debido a la escasez de 

enzimas, producto del metabolismo microbiano capaces de degradar a Ametrina o bien a 

que la molécula  se encuentra desprotonada. 

 

2.3.2 Residuos Ligados al suelo 

En la gráfica (fig. 11) también se puede observar para Diurón, que a medida que pasa el 

tiempo, aumenta su afinidad con las partículas de suelo y forma residuos ligados o 

estables con las partículas. En el caso de SC esto llega a ocurrir hasta un 50,30% de la 

cantidad inicial aplicada en el día 120, mientras que en SE los residuos ligados llegan al 

43,46% para el mismo tiempo de incubación. Algunos estudios que emplean enmiendas 

orgánicas o diversos tipos de lodo para evaluar su efecto en fenómenos de degradación 

y adsorción de Diurón en suelos, demuestran la alta afinidad que tiene este herbicida con 

la MO y su gran capacidad para formar residuos ligados en suelos que provienen de 

zonas tropicales130, 174, 178.  Aunque los porcentajes de MO no son muy diferentes en 

ambos suelos, hay mayor formación de RL para Diurón en SC donde existe un menor 

contenido de MO y el material mineral presente tienen menos cualidades para retener la 

molécula frente al encontrado en SE (4,7 % de presencia de montmorillonita). La 
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montmorillonita ha sido clasificada en la literatura como uno de los  componentes del 

suelo con mayor capacidad de adsorción de moléculas como Diurón y otros herbicidas en 

el suelo, después de la MO 62, 114, 129. Por lo cual debería evaluase si en este caso la 

mayor formación de RL en SC estaría relacionada con el tipo de MO, la estructura y la 

identidad de los compuestos que la conforman. Esta sería una posible explicación a los 

mayores porcentajes de RL encontrados para esta fracción de Diurón en SC. Algunos 

autores muestran que a medida que aumenta  el tiempo de contacto suelo-herbicida no 

solo la unión irreversible de la molécula (formación de RL) con los componentes del suelo 

(MO, arcillas, óxidos) es responsable de mayores grados de histéresis y menores 

porcentajes  de desorción, sino que  otros fenómenos como la difusión de los herbicidas  

al interior de los microporos de las partículas del suelo pueden ser  responsables de 

disminución en la  cantidad de residuos extractables122 y formar parte  de la fracción de 

RL aunque  realmente  no pertenezcan a  esta. Por este motivo sería recomendable 

estudiar en profundidad las cualidades de cada una de las fracciones orgánicas de 

ambos suelos.  

A partir de los resultados obtenidos en nuestros  ensayos para los dos suelos,  se puede 

establecer que se forman elevadas fracciones de residuos ligados, que  aumentan con el 

tiempo de contacto suelo-herbicida, de manera que el proceso favorece la acumulación 

del xenobiótico en la superficie del suelo, ralentizando el proceso de mineralización por 

parte de los microorganismos y bloqueando su transformación166 pero también 

reduciendo sus riesgos  de lixiviación.  

Para el caso de Ametrina, los resultados evidencian que, aunque la formación de 

residuos ligados no es significativamente alta, si varían en cada uno de los suelos 

evaluados. Es así, como en SC se forman un 21,85% de residuos ligados en el día 120 

de incubación, mientras que en SE el porcentaje corresponde a un 34,76% en el mismo 

día. En SC los parámetros de adsorción para Ametrina son mayores que para SE 

(capitulo1) como consecuencia de su menor valor de pH, más cercano al valor de pKa de 

la molécula (4.1), lo que afecta a la cantidad de herbicida retenido, pero los resultados 

muestran una interacción herbicida suelo más débil para este suelo (templado) al final de 

las incubaciones. Sin embargo, como también se puede ver en la gráfica (Fig. 11), 

durante los primeros días de incubación, la formación de residuos ligados es mayor en 
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SC que en SE, precisamente por la mayor afinidad que tiene Ametrina por los sitios 

activos de los suelos con un pH bajo como sucede en SC189. Esta tendencia se invierte a 

medida que transcurre el tiempo. Una posible explicación seria debida probablemente 

(como en el caso de Diurón), a la lenta difusión al interior de los microporos de las 

partículas de suelo, o incluso en este caso al entrampamiento temporal de la molécula al 

interior de las arcillas tipo 2x1 que posee SE122 que  en los primeros  días de incubación 

no es  apreciable. Este resultado estaría además de acuerdo con los obtenidos en el 

capítulo 1 donde las desorciones (tiempo de contacto t=0, dosis D) son mayores en el 

suelo de España que en el de Colombia (valores 69.9 ± 2.9 % y 31.2 ± 0.7 % 

respectivamente). 

 

2.3.4  Caracterización de residuos extractables en agua y metanol 

Los residuos extraíbles en agua están relacionados con la cantidad del mismo soluble en 

agua y que es susceptible de movilizarse hacia capas más profundas del suelo por efecto 

de las lluvias o riegos, e incluso de movilizarse disuelto en las aguas de escurrimiento 

que pueden alcanzar cuerpos de agua superficial.  

Por otro lado, los residuos extraíbles en compuestos orgánicos como el metanol, son 

indicativos de la cantidad de plaguicida que es adsorbido por el suelo debido a 

interacciones menos fuertes que en la fracción de residuos ligados de modo que se 

pueden desorber en el tiempo y suponen a largo plazo igualmente un riesgo de 

contaminación de aguas subterráneas y superficiales.  

En la figura 11 se ilustra la distribución de los porcentajes de radioactividad de 14C-Diurón 

solubles en los ensayos de incubación para ambos suelos (SC y SE). Como se puede 

observar durante los primeros días de incubación (0, 3, 7 y 21 d) el porcentaje de 

herbicida extractable con agua no es muy elevado, alcanzando hasta un 21,93% en el 

tercer día para SC y un 7,71% en SE y en ambos suelos este valor va disminuyendo a 

medida que aumenta el tiempo de contacto entre el herbicida y el suelo en ambos suelos. 

En contraste, la cantidad extraída con metanol es muy superior a la de los extractos 

acuosos, llegando a valores del 66,26% y 89,11% en el día 7 para el suelo tropical y 

templado respectivamente; sin embargo, se presenta la misma tendencia en ambos 

suelos de disminuir la cantidad extraída con este solvente a medida que aumenta el 
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tiempo de contacto suelo-herbicida. Esta tendencia de Diurón se puede  explicar teniendo 

en cuenta la baja solubilidad de la molécula en el agua (35,6 – 42 mg L-1) y su alta  

afinidad por las fases orgánicas (Log Kow = 2,87),  en este caso el metanol44, 62.  

Para Ametrina existen diferencias significativas en las extracciones tanto con agua como 

con metanol para el SC frente al SE. En el primer caso, ocurre que cuando se realizan 

las extracciones con agua el día 0 alcanza un porcentaje de extracción de 32,46%, 

mientras que en el caso de SE, también para el mismo día, la cantidad extraída es de 

56,34%. Los porcentajes disminuyen a lo largo del periodo de incubación, alcanzando 

valores de 5,31% en SC y 31,21% para SE a los 120 días. Los resultados se pueden 

explicar considerando que Ametrina tiene una fuerte afinidad por suelos con bajos pH 

como en el caso de SC, por lo cual la cantidad de herbicida disponible en la solución del 

suelo es muy escasa184. Por el contrario, como se puede evidenciar en la figura 11, para 

SE, la cantidad de herbicida que se puede extraer con agua es siempre mayor y esta 

tendencia se mantiene en el tiempo. Esto ocurre por la menor adsorción que tiene 

Ametrina en este suelo, debido principalmente a su alto valor de pH (tabla 4, pH=8), y a 

la solubilidad de moderada a alta que tiene este herbicida en el agua (200 mg L-1)73, lo 

cual, para este suelo representa un alto riesgo ambiental de  lixiviación y pérdida por  

escurrimiento superficial de esta molécula bajo las condiciones mencionadas190.  

 

Para los extractos metanólicos, en el caso de SC fueron siempre mayores a los acuosos 

a lo largo del período de incubación y se observa el comportamiento inverso en el suelo 

de España. Además, en todos los días de incubación los residuos extractados en 

metanol fueron mayores en SC comparados con SE (excepto los días 90 y 120 donde se 

prácticamente las diferencias son muy pequeñas y se puede considerar que igualan). La 

suma total de residuos extractables fue mayor para el suelo de zona templada, indicando 

que las interacciones con el suelo de zona templada son de carácter más débil para el 

suelo tropical, también de acuerdo con los datos de adsorción del capítulo 1 (teniendo en 

cuenta que la adsorción solo se cuantificó a t=0 días y los valores de histéresis 

calculados para ambos suelos (H= 0,21 y H= 0,45 para SC y SE respectivamente). Sin 

embargo, los porcentajes de formación de RL fueron ligeramente mayores también para 

SE al final de la incubación. Esto significa que en realidad los residuos libres de Ametrina 

(solubles) en SC permitieron una mayor tasa de mineralización en este suelo (tabla 7) y 
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al ya estar mineralizados no se pueden cuantificar en la fase líquida acuosa (ya que la 

biodegradación de plaguicidas ocurre en esta fase)191 quizás por una mejor disposición 

de la molécula protonada a bajo pH de este suelo, aunque  se encuentre en menor  

proporción biodisponible.  

 

DEGRADACIÓN (Agua + Metanol) DE DIURÓN-SC

Tiempo  (días)

0 20 40 60 80 100 120

%
 E

x
tr

a
c

ta
d

o

0

20

40

60

80

100

 

DEGRADACIÓN (Agua + Metanol) DE DIURÓN-SE
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DEGRADACIÓN (Agua + Metanol) DE AMETRINA-SC

Tiempo  (días)

0 20 40 60 80 100 120

%
 E

x
tr

a
c

ta
d

o

0

20

40

60

80

100

 

DEGRADACIÓN (Agua + Metanol) DE AMETRINA-SE

Tiempo  (días)

0 20 40 60 80 100 120

%
 E

x
tr

a
c

ta
d

o

0

20

40

60

80

100

 

Figura 13. Degradación de 
14

C-Diurón y 
14

C-Ametrina para SC y SE en agua+metanol 
 

 

2.3.4 Persistencia cuantificada a partir de residuos extractables 

Cuando se trabaja con técnicas convencionales la forma de evaluar la degradación o 

persistencia de los herbicidas en suelo es cuantificar la cantidad extractable de los 

mismos, suponiendo que todo lo que no se ha podido extraer ha sido degradado y de 

esta manera se construyen las cinéticas de degradación o persistencia. Sin embargo este 

término de degradación incluiría no solo aquella fracción que realmente ha sido 
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mineralizada o semidegradada (a metabolitos intermedios), sino también la parte que 

queda formando residuos ligados ya  que las técnicas cromatográficas no permiten 

evaluar esta fracción (y si la  evaluación se realiza en condiciones de campo incluiría  

también la disipación de la molécula por  otros procesos como la  lixiviación, volatilización 

y escurrimiento superficialmente  que  igual no estarían presentes en los extractos). 

Debido al alto coste económico de las técnicas radiomarcadas, la gran mayoría (no 

todas) de las investigaciones emplean técnicas cromatográficas convencionales para 

evaluar esta persistencia de plaguicidas. Para poder comparar los resultados obtenidos 

en esta investigación con otros estudios realizados con técnicas convencionales, fue 

necesario evaluar la “degradación o persistencia” a partir de las cantidades extractables 

de los herbicidas (suma de acuosas y metanólicas). De este modo a partir de esas dos 

fracciones se construyeron las cinéticas de degradación de ambas moléculas y se 

ajustaron a ecuaciones cinéticas de primer orden (ecuación 7). En la tabla 8 se presentan 

los valores de tiempo de vida media y constantes de velocidad calculados por este 

método para ambos herbicidas en los dos suelos. 

Tabla 8. Parámetros de la ecuación de velocidad de degradación de primer orden para Diurón y 

Ametrina en los suelos SC y SE y estimación de DT50 en el proceso de degradación en la fracción 

extractable en agua+metanol  

Herbicida Suelo 
K (Constante de 

Velocidad) 
r

2
 DT50 (días) 

Diurón 
SC 0,0150 ± 0,0028 0,9316  46,20 

SE 0,0065 ± 0,0014 0,8991 106,63 

Ametrina 
SC 0,0114 ± 0,0024 0,9069 60,80 

SE 0,0039 ± 0,0005 0,9617 177,73 

 

De acuerdo a los resultados, la estimación de la vida media para Diurón en ambos 

suelos, coincide con los hallazgos encontrados en otras investigaciones en los que se 

señalan tiempos de vida media superiores a los 30 días para este herbicida38,52. Además 

nuestros resultados coinciden con algunos  estudios que han demostrado que los valores 

de vida media de degradación suelen ser menores para los suelos provenientes de zonas 

tropicales en comparación con los calculados en  zonas templadas, comportamiento que  

ha sido relacionado con las características de adsorción (influenciadas por la  
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composición del suelo y sus propiedades químicas como pH) y la presencia  de mayor  

numero de microorganismos (relacionadas con temperatura y humedad optimas de 

suelos tropicales) 48. 

 

Los valores de DT50 para Ametrina que se muestran en la tabla 8 son consistentes con 

los reportados en la literatura para suelos tropicales y  bajo condiciones similares a las 

indicadas en este estudio, y que van entre los 169 y 315 días 72.  La diferencia entre 

ambos resultados en SC y SE se encuentra relacionada igualmente con las diferencias 

entre las propiedades fisicoquímicas de los dos suelos y las zonas agroclimáticas de los 

cuales provienen. Algunos estudios muestran que mayores contenidos de MO ralentizan 

los procesos de degradación, ya que su presencia aumenta  la formación de residuos 

ligados quedando menor disponibilidad del herbicida para el proceso de degradación192.   

Sin embargo, nuestros suelos tienen % CO similares y es más fácil explicar unas 

diferencias tan grandes relacionadas con las tasas de mineralización más formación de 

RL que son mayores en el suelo de zona tropical al final de la incubación, influenciadas 

por su composición mineral, los microorganismos y el pH de los suelos, que en este caso 

favorece la degradación de Ametrina en SC. 

 

2.3.5  Estimación del Índice de potencial de Lixiviación (GUS) 

Para ambos herbicidas se calculó el potencial de lixiviación empleando el Índice GUS 

(ecuación 1) en ambos y suelos y se obtuvieron los resultados que se presentan en la 

tabla 9. 

De acuerdo a los resultados obtenidos, Diurón se encuentra dentro de un rango inferior a 

1,8 en ambos tipos de suelo, por lo cual se considera que tiene un bajo riesgo de 

lixiviación. En los reportes encontrados en las bases de datos de plaguicidas el índice de 

GUS calculado para el herbicida es de 2,4342. Otros reportes indican un valor de 2,5715  y 

en un estudio realizado en suelos chilenos se establece que Diurón, de acuerdo al índice 

de GUS, tiene un riesgo intermedio de lixiviación193.  
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Tabla 9. Estimación del Índice GUS para Diurón y Ametrina en SC y SE 

Herbicida Suelo DT50 (días) Koc GUS 

Diurón 
SC 46,20 1118 ±96 1,58 

SE 106,63 1903 ±51 1,46 

Ametrina 
SC 60,80 929 ±66 1,84 

SE 177,73 327 ±3 3,07 

 

Los resultados obtenidos para Diurón en SC y SE son muy similares y consistentes con 

los factores de los cuales depende la lixiviación de un plaguicida y que se refieren a los 

fenómenos de adsorción y degradación de estos compuestos. Como se determinó en el 

capítulo 1, Diurón presenta una mayor adsorción en SE por sus propiedades 

fisicoquímicas, con lo cual se espera que tenga un índice GUS menor como lo evidencian 

los resultados en comparación con suelos en donde la adsorción sea menor como ocurre 

en SC, sin embargo, la persistencia en el suelo tropical es menor, lo que compensa su 

menor adsorción en este suelo y como resultado ambos valores de GUS son muy 

similares. Otros factores que influyen en la lixiviación de un plaguicida a través del perfil 

del suelo están relacionados con la solubilidad del compuesto y el pH del suelo, pero no 

son tenidos en cuenta en el cálculo del índice. Diurón presenta un valor bajo de 

solubilidad (35,6-42 mg. L-1), por lo cual no tiene una gran afinidad por el agua con lo que 

el riesgo de lixiviación es menor. Por otra parte es necesario resaltar que en condiciones 

reales de campo y debido a fenómenos climatológicos,  como una mayor frecuencia de 

las lluvias en las zonas tropicales, o la frecuencia en el riego de los cultivos en estas 

zonas, el herbicida se puede transportar a través del perfil del suelo y alcanzar aguas 

subterraneas21 predicción que  se ve reforzada teniendo en cuenta los resultados de los 

porcentajes en los extractos metanólicos para SC, se podrían liberar del suelo fracciones 

del herbicida más reversibles en la condiciones de campo. 

Para el caso de Ametrina, los resultados evidencian diferencias significativas en los 

valores de cada uno de los suelos, para SC este valor se interpreta como un riesgo bajo 

en su potencial para lixiviar, mientras que para SE con un valor de 3,07, se considera de 

alto riesgo de lixiviación. Al igual que para Diurón, el potencial de lixiviación de Ametrina 

se encuentra relacionado con los fenómenos de adsorción y degradación, ya que entre 

mayor sea la adsorción del herbicida por las partículas de suelo, menor será su movilidad 
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en el perfil del mismo. Para este caso SC presentó una mayor adsorción de Ametrina en 

comparación con SE y menores valores de DT50, lo que explica la diferencia entre los 

valores calculados para el índice de lixiviación. La movilidad de Ametrina también se 

relaciona con las características fisicoquímicas de los suelos, sobre todo aquellas que 

corresponden a la textura del suelo, el pH y el contenido de materia orgánica. De acuerdo 

la literatura, en los reportes de las bases de datos, Ametrina presenta un índice GUS de 

0,5261; otros reportes indican valores de 2,7115 y en algunos ensayos hasta de 4,1969 

valores muy variables  con relación a la propiedades fisicoquímicas y composición de los 

suelos en que  fueron evaluadas. 

 

En algunos ensayos se ha determinado que la lixiviación de Ametrina aumenta cuando 

se evalúan suelos con un bajo contenido de arcilla, debido a que este tipo la presencia de 

estos minerales en suelo aumenta su adsorción. Andrade y colaboradores (2010)194 

encontraron una  correlación inversa entre el contenido de MO y la  lixiviación de la  

triazina debida principalmente, a que las moléculas de éste herbicida son atraídas 

electrostáticamente por grupos carboxílicos y fenólicos que son característicos de la MO, 

lo que genera una menor biodisponibilidad de éste herbicida en el suelo y por lo tanto 

una menor lixiviación. Según Liu y colaboradores (2010)43, en suelos con bajo contenido 

de materia orgánica y arcilla, la percolación de herbicida puede ocurrir con mayor 

intensidad, lo que facilita su disponibilidad en la solución del suelo y lo que hace que sea 

probable que se lleve al nivel freático. En el caso de los suelos evaluados para esta 

investigación, ambos tienen en general un bajo contenido de MO, y el contenido de arcilla 

si es mayor con SE que en SC, sin embargo su tiempo de vida media es muy elevado en 

SE y su KOC casi tres veces menor que  el de SC (relacionado con su mayor valor de 

pH)164, lo que  permite que  este  más tiempo disponible  para  la lixiviación.  

 



 

 
 

3. Conclusiones y recomendaciones 

3.1 Conclusiones  

En los ensayos de adsorción se pudo establecer que Diurón se retiene con mayor 

fortaleza en el suelo de España frente al suelo de Colombia, con relación a diferentes 

valores de algunas propiedades de los suelos como la MO, la CIC y el contenido y tipo de 

los minerales de arcilla, que son factores clave en los procesos de adsorción de los 

herbicidas en el suelo. Es así como para el caso de Diurón la presencia de 

montmorillonita en SE, favoreciera valores de Kd para Diurón más altos que los de SC, en 

donde no se encontró este tipo de arcilla. El pH de los suelos no parece afectar la 

adsorción de Diurón, ya que la molécula no es ionizable. Cuando se evalúa la desorción, 

se puede observar que las interacciones en SC son más débiles y podría ser más 

fácilmente removible por fenómenos climatológicos como las aguas de lluvia en SC en el 

tiempo. Así mismo, de acuerdo con el ajuste de las isotermas de Freundlich y la 

evaluación del fenómeno de histéresis Diurón se adsorbe más y de forma más 

irreversible en el suelo de zona templada. 

Para Ametrina, se encontró un comportamiento inverso al de Diurón, ya que el fenómeno 

de la adsorción-desorción de este herbicida está altamente influenciado por el pH del 

suelo, por lo cual, este compuesto se adsorbe más y presenta mayor histéresis en suelos 

con pH ácido, como SC, frente a su comportamiento en SE que tiene un pH alto. Este 

resultado está relacionado con las propiedades fisicoquímicas de la molécula y las 

propiedades del suelo, ya que, Ametrina al ser una base débil, aumenta sus posibilidades 

de interacciones iónicas cuando se encuentra a un pH bajo como el de SC, en donde se 

genera la protonación de la molécula. En este caso, no parece haber influencia del 

componente mineral en el proceso de adsorción. 
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Los ensayos de disipación para Diurón muestran mayores tasas de degradación y 

mineralización en el suelo de Colombia, probablemente relacionado con la adaptación a 

la degradación de este herbicida de los microorganismos del suelo tropical debido una 

mayor a la presión de aplicación de herbicidas y quizás también relacionado con la 

composición del suelo y unas interacciones menos reversibles con el mismo. En ambos 

suelos los extractos acuosos son siempre menores a los metanólicos y ambos 

disminuyen a lo largo de la incubación a medida que aumenta la mineralización y la 

formación de Residuos Ligados. La principal diferencia es que en SE la formación de RL 

es ligeramente inferior SC al final de la incubación mostrando que, aunque la cantidad 

que se adsorbe es menor en SC, las interacciones con las partículas del suelo son 

menos reversibles especialmente con el avance del tiempo de contacto suelo-herbicida, 

probablemente por interacciones específicas con el tipo de compuestos de la MO en el 

suelo tropical o la lenta difusión intramolecular del herbicida en el interior de estos 

compuestos orgánicos. En SE al final de la incubación la suma de ambos extractos es 

mucho mayor que en SC, mostrando interacciones de carácter más débiles con el mismo 

y haciendo que los tiempos de vida media de persistencia sean más del doble este suelo.  

Adicionalmente, de acuerdo con los resultados de los residuos extractables en agua y 

metanol, estrechamente relacionados con su baja solubilidad en agua y su gran afinidad 

por fases orgánicas, Diurón puede desorberse en el tiempo generando un potencial 

riesgo de contaminación de aguas subterráneas especialmente en SE que al final de la 

incubación posee mayores porcentajes de residuos extractables  

Para Ametrina, también los resultados muestran que el proceso de mineralización y 

degradación en SC es mayor al de SE. En este caso, puede existir una fuerte relación 

entre propiedades del suelo como la densidad, humedad, textura para la degradación de 

este herbicida. SE que tiene una mayor densidad aparente que podría incidir en una 

menor concentración de oxígeno en el suelo y la consecuente disminución en las 

poblaciones microbianas aerobias capaces de llevar a cabo el proceso de mineralización 

de Ametrina en este suelo. En SC los resultados son indicativos una población 

microbiana más adaptada o apta para mineralizar Ametrina, además, las condiciones 

ácidas de este suelo favorecen la especie química protonada del compuesto, que es al 

parecer la forma más adecuada para su degradación biótica, lo que se traduce en unos 

mayores porcentajes de mineralización. 
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Los extractos acuosos en el caso de Ametrina son muy superiores en el caso de SE, lo 

que debiera contribuir a unas mayores tasas de mineralización, sin embargo, son 

mayores tasas de formación de CO2 en SC que antes de ser mineralizadas debieron 

encontrarse en fase acuosa, donde ocurre la biodegradación. Al final de la incubación la 

formación de RL es también muy superior en SE, probablemente relacionado con la 

presencia de montmorillonita y el entrampamiento de la molécula al interior de la arcilla, 

que aumenta al aumentar el tiempo de incubación. 

Por último, de acuerdo a los resultados obtenidos para el índice de lixiviación GUS, se 

puede concluir que Diurón en ambos suelos tiene un bajo riesgo para lixiviar. Sin 

embargo, se debe revisar su comportamiento en las condiciones de reales de campo, en 

las cuales las mayores frecuencias de lluvia en las zonas tropicales, pueden generar 

mayor movilidad del herbicida a través del perfil del suelo, aumentando su riesgo de 

contaminación de aguas subterráneas. En el caso de Ametrina, se puede concluir que, 

para SC, éste herbicida tiene un bajo riesgo para la lixiviación, debido principalmente a la 

magnitud de sus interacciones con el suelo y su corto tiempo de vida media. Sin 

embargo, para SE, el cálculo del índice de GUS arrojó un valor de 3.7 que se interpreta 

como alto riesgo de lixiviación, debido principalmente a la poca afinidad que tiene el 

herbicida por este suelo y su mayor persistencia en comparación con SC. 

3.2 Recomendaciones   

Teniendo en cuenta la importancia que tiene la materia orgánica en los procesos de 

adsorción de plaguicidas en suelos, así como los procesos de degradación, sería 

interesante para enriquecer y complementar este tipo de estudios, realizar una 

caracterización cualitativa de la materia orgánica, que permitiera reconocer la identidad 

de cada componente, así como su estructura, ya que este objetivo no se encontraba 

dentro del alcance la presente investigación inicialmente, aunque se estará teniendo en 

cuenta  para  una posible publicación del capítulo de degradación y así poder profundizar 

sobre la interacciones de los herbicidas con los compuestos orgánicos.  

 

Así mismo, se debe destacar la importancia de evaluar en cada caso particular el destino 

ambiental de cada uno de los plaguicidas empleados en el sector agropecuario en sus 
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zonas de uso, ya que como se pudo evidenciar, su comportamiento varía notoriamente 

teniendo en cuenta las propiedades de cada tipo de suelo, aunque se trate del mismo 

compuesto. Esta información es valiosa como herramienta para las decisiones de 

condiciones de uso por parte de las autoridades ambientales del país a la hora de otorgar 

licencias que puedan afectar de manera significativa a los diferentes compartimentos del 

medioambiente, la biota y consecuentemente a la salud humana. 

 

Son necesarios, además, estudios adicionales que muestren el comportamiento real de 

las moléculas en condiciones de campo. Los ensayos realizados en esta investigación 

son útiles para comparar las diferentes moléculas y suelos, pero no son extrapolables a 

condiciones de campo, por lo que sería el siguiente paso a dar. El problema de los 

ensayos en campo es la alta inversión en tiempo (de 3 a 5 años) y recursos (alto número 

de muestras a analizar y viáticos de salidas de campo) para obtener resultados que 

permitan concluir sobre el destino ambiental y el riesgo de uso de los plaguicidas. 
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